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材料資源研究グループ 

水環境研究グループ 水質チーム 

             

 

  概要 

 本報告書集は、平成27年度に国立研究開発法人土木研究所において実施された下水道に

関係する調査研究の成果を集約して資料としてとりまとめたものである。 

  キーワード：下水道、下水処理、高度処理、汚泥、水質浄化、リサイクル 
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ウイルス感染価の推定手法に関する調査 

 

研究予算：受託研究費 

研究期間：平27 

担当チ－ム：材料資源研究グル－プ（資源循環担当） 

研究担当者：南山瑞彦、諏訪守、安井宣仁 

 

【要旨】 

一般的に消毒プロセスにおける病原微生物の不活化の評価では、指標微生物やモデルウイルスを試験水に添加し、

その消毒前後の不活化率（除去率）から消毒効果を評価する。しかしながらノロウイルスは、モデルウイルスを直接

試験水に添加することが出来なく、遺伝子定量法に基づきRT-qPCR法で定量した場合、不活化されているのにもか

かわらずRT-qPCR法で検出される可能性がある。 

本調査では、ノロウイルスの感染価推定手法の開発を目的に、新たな手法を用いた標的遺伝子の増幅域を拡張した

遺伝子定量法における検出濃度向上手法を検証した。その上で、塩素消毒ならびに紫外線消毒によるノロウイルスお

よび野生株の大腸菌ファージMS2の遺伝子減少割合について、開発した遺伝子定量法で評価することでノロウイル

ス感染価の推定手法の構築を試みた。検証の結果、野生株大腸菌ファージMS2とノロウイルスの各消毒における標

的遺伝子の減少速度は同程度であることから、標的遺伝子の感受性が野生株のMS2とノロウイルスで同等と仮定し、

ノロウイルスの感染価を類推すると、概ね塩素消毒では、Ct値 40mg・min/L、紫外線消毒では照射線量が40mJ/cm2

で3Log程度減衰する可能性が見いだせた。 

 今後、水質性状として処理水中の有機物濃度や濁質等の変動を考慮した上で、野生株MS2ファージの消毒実験に

よる不活化データや、ノロウイルスの遺伝子減少割合との関係を明らかとするためのデータ蓄積を行い、本調査で検

討した推定方法を再評価し、精度を高める必要があると考えられた。 

キ－ワ－ド：ノロウイルス、MS2ファージ、不活化評価、塩素消毒、紫外線消毒 

 

１．はじめに 

冬季における感染性胃腸炎の大流行に際し、感染者から排出されるノロウイルスによる水系感染症拡大が懸念される。

このため、国土交通省は下水道管理者に対し処理水の消毒を適正に行うなど、終末処理場における水質管理の徹底を図

るよう通達を行っている。ノロウイルスは、感染-発症確率が 80%1)と他の腸管系ウイルスと比較して高いことに加え、

流域での患者数の増加に伴い、流入下水中の濃度も増加する傾向が報告されており、消毒等の強化により対策を講じる

必要がある。しかしながら、ノロウイルスは細胞培養法や動物感染試験等による感染価の測定が不可能である課題を有

している 2)。現状でのノロウイルスの定量方法は、一般的にReal-time qPCR(RT-qPCR)法が用いられている。RT-qPCR

法は、ターゲットとしたウイルスの核酸を定量することから、RT-qPCR 法で得られる値によりウイルスが存在してい

る、あるいは存在していた事が明らかとなるが、ウイルスの生死を判定することは出来ない。従って、消毒プロセスで

のノロウイルス感染価の低減効果の適切な評価ができず、目標とすべき消毒レベルの設定が困難である課題が生じてい

る。 

一般的に消毒プロセスにおける不活化の評価には、指標微生物やモデルウイルスを試験水に添加し、その消毒前後の

生残率から消毒効果を評価する。しかしながらノロウイルスは、培養法が確立されていないことから、直接試験水に添

加することが出来なく、遺伝子定量法に基づきRT-qPCR法で定量した場合、不活化されているのにもかかわらずノロ

ウイルスの核酸が検出される可能性がある。特に現在一般的にノロウイルスの定量法として用いられている RT-qPCR

法は、ノロウイルスの全ゲノム長は約 7500 bpに対して、1%程度の約 100bpを標的遺伝子として評価しているため、

消毒後の実際のノロウイルスの感染性を考慮した場合、適切に消毒効果を評価できない。 

本調査では上記の課題を踏まえ、ノロウイルスの感染価推定手法の開発を目的に、新たな手法を用いた標的遺伝子の

増幅域を拡張した遺伝子定量法における検出濃度向上手法を検証した。その上で、塩素消毒ならびに紫外線消毒による

ノロウイルスおよび野生株の大腸菌ファージ MS2(以下、MS2 と記す)の遺伝子減少割合について、新たな遺伝子定量

法で評価した結果に基づき、ノロウイルス感染価の推定手法の構築を試みた。 
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２．標的遺伝子増幅域の拡張に伴う検出濃度向上手法の検討 

26年度の調査では、遺伝子定量におけるノロウイルスならびにMS2を対象に標的遺伝子の増幅域を拡張したLong 

target Reverse Transcription PCR法 (LT-RT-PCR)を用い評価を行った。その結果では、ノロウイルス、野生株大腸

菌ファージともに増幅域を拡張することで検出濃度が著しく低下した。その原因は、試料中におけるウイルス遺伝子の

存在形態の影響、RT（逆転写）反応阻害、または、それらの複合的な要因などが推定された。 

そこで本調査では、26年度の調査結果を基に標的遺伝子増幅域の拡張に伴う検出濃度向上手法として、デジタルPCR

法(dPCR 法)により評価を行った。dPCR 法は、ナノ流体チップに精製した核酸、プライマー、蛍光色素（プローブ）

ならびに反応試薬を混合した溶液を流し込み、PCR反応をサーマルサイクラーで実施した後、dPCR装置にてPCR増

幅産物を検出し、対象ウイルスの濃度を定量する。一般的にdPCR法はPCRに伴う阻害物質に対して高い耐性を有し

ている他、極微量のウイルス濃度試料に対しても比較高い感度検出が可能な手法とされている 3)。以下に評価手順を示

す。 

２．１ 評価手順 

試験水； dPCR法による増幅域の拡張に伴う検出濃度向上を検討するために、A下水処理場の生物膜ろ過処理

水を試験対象水とした。試験水の水質は、浮遊物質(SS)が 0.87mg/L、アンモニア濃度が 0.04 mg/L、全窒素が

12.3 mg/L、全リンが0.91 mg/L、CODcrが 16 mg/L、大腸菌が 180 CFU/mL、大腸菌群が 3100 CFU/mLであ

った。なお試験水の水質分析は下水試験法に準拠して実施した。 

試験水の濃縮方法； 試料中にPEG＃6000（終濃度8％）およびNaCl（終濃度0.4M）を添加･撹拌し完全に溶解さ

せた。4℃で 1夜静置の後、10,000×Gで 30分間遠心分離し沈渣を回収した。この沈渣をRNase-free水（遺伝子分解

酵素を除去した水）に再浮遊させてウイルス濃縮液とした。 

核酸抽出方法； ウイルス濃縮液からの核酸抽出は、QIAamp Viral RNA Mini Kit（QIAGEN社）の抽出カラムを

用いたグアニジン法とした。なお、ウイルス濃縮液をウイルス遺伝子抽出カラムに通水しノロウイルス遺伝子を捕捉さ

せる際、検出感度にバラツキが生じないよう抽出カラム 1本あたりの濃縮試料の通水量は、SS負荷量を基準とし全て

の測定試料で抽出カラム1本あたり0.05 mg-SSとなるように統一した 4）。抽出したRNAに微量に含まれているDNA

を除去するためDNaseI処理した後、RNeasy MinElute Clean up Kit（QIAGEN社）を用いウイルスRNAを精製し

た。なお、RNA精製は逆転写ならびにPCRの反応阻害物質を極力除くために2回実施した。 

逆転写（RT）反応； 精製したRNA試料0.5μgをランダムプライマ－、Omniscript RT Kit（QIAGEN社）を用い

全量20μL系で逆転写を行い、cDNAを得た。RT反応はサーマルサイクラー(T-100,Biorad社製)を用い、37℃60分間

で反応させた後95℃5分間反応させた。 

dPCR法； RT反応により得られた cDNA、1.5μLをQuantStudio™ 3D Digital PCR Master Mix v2 (Applied 

Biosystems社)を用い、各増幅域の異なるプライマー(Forward(+)およびReverse(-))を終濃度で0.9μM、Taqman-MGB

プローブ（蛍光色素）を終濃度で0.25μMとなるようにナノ流体チップ（QuantStudio™ 3D Digital PCR 20K Chip Kit 

v2、Applied Biosystems社）に14.5μL添加し、PCR反応を実施した。dPCR法におけるPCR反応条件として、96℃

10分間を 1サイクル実施し、95℃30秒、60℃45秒、72℃30秒を 1サイクルトし 50サイクル実施した後、60℃2分

を1サイクルとした。 

dPCR法で用いた、プライマーおよび蛍光色素（プローブ）を表-1に示す。なお本調査では、昨今、感染胃腸炎患者よ

り検出されるノロウイルスの型の8割程度がノロウイルスGII/4-Sydney型である 5)ことを踏まえ、PCRの特異性を上

げ、極力増幅域拡張に伴う検出感度を向上させるため、ノロウイルスGII/4-Sydney型を対象としたプライマーおよび

プローブを用いた。また、同時にノロウイルスの代替指標として利用可能性を検討するために、試験水中に存在する

MS2を対象としたプライマーおよびプローブを設計し、評価検討を行った。 
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表-1 dPCR法に用いたプライマーおよびプローブ 

増幅域
(bp)

Primer/Probe Sequence

GII/4-Sydney型

100

Forward (+) 5' CCCTTGGGCCCTGATCTAAA 3'

Reverse (-) 5' CGTTCCCCGCGAGAATTAC 3'

MGB-Probe 5' CCCTACCTATCCCATTTG-MGB 3'

300

Forward (+) 5' TGTTGATTCCCTTACCCGATGT 3'

Reverse (-) 5' TGGGACCCGTGAACAACTTT 3'

MGB-Probe 5' CAATCAAATGACCCTACCATT-MGB 3'

500

Forward (+) 5' AGACCGTGATTTTGAAGCTAACCA 3'

Reverse (-) 5' GTCTACGCCCCGTTCCATTT 3'

MGB-Probe 5' AACACAAAGTTCACCCCAGT-MGB 3'

MS2 phage

91

Forward (+) 5' TGGCAACCCAGACTGTTGGT 3'

Reverse (-) 5' GTGGCGAAAATTGGAATGGT 3'

MGB-Probe 5' TAGCCGCATGGCGTT-MGB 3'

297

Forward (+) 5' GCAAGGTCTCCTAAAAGATGGAAAC 3'

Reverse (-) 5' GCCTCGTCATTACCAGAACCTAAG 3'

MGB-Probe 5' ATTACCCATGTCGAAGACA-MGB 3'

481

Forward (+) 5' TGACAATCTCTTCGCCCTGAT 3'

Reverse (-) 5' GCACACCCACCCCGTTTAC 3'

MGB-Probe 5' ATCCACGCCTCTATAAG-MGB 3'
 

２．２ 評価結果 

dPCR法による各増幅域でのノロウイルスおよびMS2の検出濃度を図-1に示す。26年度の調査結果では、ノロウイ

ルスの増幅域を拡張した LT-RT-PCR 法では、増幅域を拡張した場合、最大で 1/1000 程度の検出濃度の低下傾向が確

認されたが、本調査において検証した dPCR 法では、増幅域を拡張しても顕著な濃度低下は確認されず、対象とした

増幅域でのGII/4-Sydney型の試験水中の濃度は約5.0×104 copy/Lであった。また、試験水中に予め存在しているMS2

の濃度もGII/4-Sydney型と同様に標的遺伝子の増幅域を拡張しても濃度低下は確認されず、約3.0×104 copy/Lであり

試験水中に存在するノロウイルス GII/4-Sydney 型と MS2 濃度はほぼ同等であった。以上より、標的遺伝子の増幅域

を拡張してもdPCR法を適用することで検出濃度を向上させることが出来た。 

0 200 400 600
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図-1 dPCR反応における各増幅域での GII/4-Sydney型と野生株 MS2ファージ濃度 
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３. 野生株大腸菌 MS2ファージの消毒感受性評価  

実試験水中に予め存在している MS2 を対象に上記 2.で確立した dPCR 法を用い、塩素ならびに紫外線消毒による

MS2 の消毒感受性を評価した。消毒条件として、塩素消毒では総残留塩素で Ct 値が 0～40mg・min/L、紫外線消毒

では平均紫外線量が0～40mJ/cm2とした。なお消毒実験用に用いた試験水は上記2.で用いた試験水と同様のA下水処

理場の生物膜処理水とした。 

３．１ 塩素消毒実験における野生株大腸菌 MS2ファージの感受性評価手順 

図-2 に示すように、塩素消毒実験は回分式にて行った。試験水 1000mL に対して初期投入塩素濃度を 2.5mg/L、

3.5mg/L、4.3mg/L、5mg/L となるように次亜塩素酸ナトリウム溶液を添加し、接触時間を全ての実験系で 15 分間と

し、設定Ct値が10、15、25、40mg/L・minとなるように調整した。塩素添加後から5分間隔で全塩素濃度を適宜モ

ニタリングした。設定Ct値に達した試料は、残留塩素の中和のために直ちにチオ硫酸ナトリウム溶液を添加した後、

試験水400mLを上記2で示した手順に従い、試料を濃縮し表-1に示すプライマーを用いdPCR法により濃度を定量し

た。 

野生株の大腸菌ファージは直接感染性が測定可能であるため、参考文献 6)を参照し、寒天培地法を用い同時に定量を

行った。なお感染性測定には、E.coli k12+(A/λ)を用いたが、本宿主菌は、RNAファージの全般が測定可能であるため、

感染性の測定で得られた値は、試験水中に含まれる全RNAファージであることに留意が必要である。 
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図-2 回分式塩素消毒実験 

 

 
３．２ 塩素消毒実験における野生株大腸菌 MS2ファージの感受性評価結果 

塩素消毒によるMS2の標的遺伝子増幅域ごとの減少割合と、野生株大腸菌ファージの感染価減少割合を図-3に示す。

MS2の遺伝子はCt値（塩素濃度×接触時間）に比例して減少していく傾向が確認された。E.coli k12株の野生の大腸

菌ファージは、初期濃度が5770 PFU/Lと濃度が低く、Ct値が10mg・min/L以上では全て不検出（N.D/400mL）で

あった。 

標的遺伝子減少割合とCt値が一次反応であると仮定し、速度定数を算出した結果、増幅域が91bpの場合、-4.0×10-2 

(mg・min/L)-1、297bpで-7.0×10-2 (mg・min/L)-1、481bpで-12×10-2 (mg・min/L)-1であり、増幅域が1.5倍拡張する

ことで、標的遺伝子減少速度も1.7倍程度増加する傾向が確認された。一方、野生株大腸菌ファージの感染価は実験を

行った範囲内では、Ct値が10 (mg・min/L)で約2.3Log不活化され、同様にCt値と不活化率とが一次反応に従うと仮

定すると、不活化速度は-59×10-2 (mg・min/L)-1であった。本実験結果では、対象遺伝子増幅域91bpでは、標的遺伝

子を1Log(残存率=0.1)減少させるのに必要なCt値は57.5(mg・min/L)に対し、297bpで32.9(mg・min/L)、481bpで

19.3(mg・min/L)であった。 

以上より、一般的な下水処理水の消毒強度であるCt値が40mg・min/LでMS2はdPCR法で検出されたが、感染

性試験では不検出（3Log以上の不活化を達成）であったことから、本実験範囲内でのCt値で最大3Log程度は野生株

の大腸菌ファージが不活化されている可能性が考えられた。 
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図-3 Ct値と増幅域ごとの野生株大腸菌ファージ MS2 

          の標的遺伝子残存率と感染価の減少割合 

 

３．３ 紫外線消毒実験におけるにおける野生株大腸菌 MS2ファージの感受性評価手順 

次いで、紫外線消毒による消毒効果の有効性を把握した。紫外線ランプは６Wの低圧紫外線ランプ(UL0-6DQ、ウシ

オ電機社製)を用い、図-4に示す回分式装置にて上部より紫外線を照射した。設定線量が10, 20, 30，40mJ/cm2となる

ように予め波長が254nmの紫外線吸光度を測定し、照射時間を設定した。滅菌ガラスシャーレ(直径=9cm、深さ=5.7cm)

に試験水を 310mL添加し、気泡が入らないように厚さ2mmの石英ガラスで蓋をし、マグネティクスタラーにて試験

水を攪拌した。 
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図-4 紫外線照射装置 

 
照射後の試験水は塩素消毒実験と同様の方法でdPCR法にてMS2の遺伝子量を定量した。試験水に照射された紫外

線量を適切に評価するために、紫外線積算光量計(UIT-250、ウシオ電機社製)および化学光量計 4)を用い、石英ガラス

表面からガラスシャーレ底面までの紫外線照度を測定し、式(1)の数値積分により平均紫外線照度(Iavg)を算出し、照射

時間を掛け紫外線量を求めた。 

 

 

 

 
 

I𝑎𝑣𝑔 =
1

𝑑
 I𝑥 ∙

𝑑

0

𝑒𝑥𝑝 −2.3𝐴𝑏𝑠254 ∙ 𝑥 𝑑𝑥  (1)  

I𝑥 = 𝛼 𝐿𝑑 + 𝑥 −𝛽  
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ここで、Ixはランプ表面からガラスシャーレ底面までの距離 5.7cmでの紫外線照度、dは水深(5.7cm)、Ldは紫外線

ランプからガラスシャーレ表面までの距離（27.9cm）、Abs254は試験水の波長254nmでの吸光度(cm-1)である。 

 

３．４ 紫外線消毒実験による野生株大腸菌 MS2ファージの感受性評価結果 

紫外線消毒によるMS2 の増幅域ごとの減少割合を図-5に示す。塩素消毒と同様にMS2 の遺伝子は、平均紫外線量

に比例して減少していく傾向が確認された。塩素消毒実験の結果と同様に紫外線量と標的遺伝子減少割合が一次反応に

従うと仮定し減少速度を算出すると、91bp で-8.4×10-2(mJ/cm2)-1、297bp で-12.1×10-2(mJ/cm2)-1、481bp で

-16.1×10-2(mJ/cm2)-1 であり、増幅域拡張に伴い、紫外線消毒における遺伝子減少速度も増加した。また、野生株大腸

菌ファージの感染価は、5mJ/cm2で約1.2Logであり、不活化速度は68×10-2(mJ/cm2)-1であった。さらに、10mJ/cm2

以上では不検出（N.D/500mL）であった。本実験結果では、91bp の増幅域を対象とした評価は、標的遺伝子を 1Log

減少させるのに必要な紫外線量は約30mJ/cm2であったが、297bp、481bpと拡張することで15～20mJ/cm2程度とな

った。MS2 を対象に増幅域を拡張した塩素ならびに紫外線消毒の感受性（標的遺伝子の減少傾向）は双方の消毒法で

ほぼ同等であった。 
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図-5 平均紫外線量と増幅域ごとの野生株大腸菌ファージMS2 

                の標的遺伝子減少率と感染価の減少割合 

４. ノロウイルス感染価推定手法の検討 

ノロウイルスは生育活性を直接評価することが出来ないため、消毒による不活化効果を的確に評価することが難しい。

一般的に消毒効果を評価する際、代替指標（モデルウイルス等）を予め高濃度で作成し、試験水に添加し、代替指標の

不活化率から消毒効果を評価する。ノロウイルスの代替指標としては、ヒトノロウイルスと同じノロウイルス属に属す

るマウスノロウイルス(MNV)がある 7),8)。しかしながら、下水試料を対象とした際、試料水中に含まれる濁質等の影響

により、代替指標を添加して消毒効果を評価した場合、試験水中での存在形態が異なる可能性があり、的確に消毒効果

を評価することが困難であると考えられる。従って、下水試料における代替指標としては、以下の要件を満たしている

ことが望ましいと考えられる。 

 ・試験水中に予め存在していること 

 ・検出が簡便かつヒトに対する感染性を有していないこと 

 ・ノロウイルスよりも消毒耐性が同等か強いこと 

本調査では、塩素消毒実験ならびに紫外線消毒実験によるノロウイルスの遺伝子減少割合と、上記3.で実施した野生

株大腸菌MS2ファージの消毒感受性の評価結果を基に、ノロウイルスの感染価推定を試みた。 

４．１ 評価手順 

上記3.の野生株大腸菌MS2ファージの消毒感受性評価と同様に、同一の試験水を用い塩素消毒、紫外線消毒を実施

し、表-1 に示した GII/4-Sydney 型用の増幅域を拡張したプライマーを用いた dCR 法によりノロウイルスの定量を行

った。なお、双方の実験ともに、MS2を対象とした消毒実験と同一の試料、同一手順によりGII/4-Sydney型の遺伝子

減少量を定量した。塩素消毒実験の設定Ct値は、0～40 mg/L・min、紫外線消毒の設定線量は0～40mJ/cm2とした。 

 本実験結果と上記 3.の結果を比較し評価することで、ノロウイルスの感染価の推定を行った。具体的には、

GII/4-SydneyとMS2の同程度の増幅拡張域での遺伝子減少割合を比較し、双方の各増幅域での遺伝子減少速度を算出



 

9  

することで、ノロウイルスの感染価を推定した。 

４．２ 塩素消毒によるノロウイルスと野生株 MS2ファージの遺伝子減少速度の比較 

塩素消毒による各増幅域でのGII/4-SydneyとMS2の遺伝子減少割合を図-6に示す。双方ともCt値と標的遺伝子減

少割合が一次反応に従うと仮定し算出した増幅域と遺伝子減少速度を図-7 に示す。図-7 において縦軸は図-6 より算出

した遺伝子減少速度を対数軸で示し、横軸は増幅域(bp)とした。図-6より、GII/4-SydneyとMS2の各増幅域での遺伝

子減少割合はほぼ同等であったことから、塩素消毒による MS2 の遺伝子減少と GII/4-Sydney の遺伝子減少が同等で

あると仮定し、野生株の大腸菌ファージの感染価（不活化率）から類推すると塩素消毒による Ct 値が 40mg・min/L

で概ね GII/4-Sydney も感染価が 3Log 程度減衰すると考えられた。野生株の大腸菌ファージを定量し消毒後の不活化

率を算定することで、ノロウイルスの感染価の減衰を推定できる可能性が見いだせた。 
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図-6塩素消毒による各増幅域での GII/4-Sydneyと MS2の遺伝子減少割合 
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図-7塩素消毒による各増幅域での GII/4-Sydneyと MS2の標的遺伝子減少速度 

 

４．３ 紫外線消毒によるノロウイルスと野生株 MS2ファージの遺伝子減少速度の比較  

 紫外線消毒によるノロウイルス GII/4-Sydney と MS2 の標的遺伝子の減少速度を比較するために、紫外線消毒後に

おけるGII/4-Sydneyの標的遺伝子減少割合を把握した。その結果を図-8に示す。塩素消毒実験による各遺伝子の減少

速度の比較と同様に紫外線消毒における GII/4-Sydney と MS2 の各増幅域での標的遺伝子減少速度を図-9 に示す。
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GII/4-Sydneyの各増幅域での標的遺伝子減少速度は、塩素消毒時と異なり、MS2より減少速度が若干大きい傾向が確

認された。これは、標的遺伝子に紫外線が照射されることで、核酸塩基のピリミジンが隣り合う部位にチミンの二量体

が形成されるが、この二量体の形成量の違いによるものと推定された。紫外線照射による各増幅域での標的遺伝子の減

少速度はMS2よりもGII/4-Sydneyが大きかったが、仮にGII/4-SydneyとMS2の標的遺伝子の減少速度が同等と仮

定し、GII/4-Sydneyの感染価の減衰割合を類推すると、紫外線照射量が40mJ/cm2で3Log程度となった。 
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図-8 紫外線消毒による各増幅域での GII/4-Sydneyと MS2の遺伝子減少割合 
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図-9 紫外線消毒による各増幅域での GII/4-Sydneyと MS2の標的遺伝子減少速度 

 
本項では、塩素消毒や紫外線消毒による MS2 と GII/4-Sydney の標的遺伝子減少速度を算出し、野生株の大腸菌フ

ァージの感染価からノロウイルスの感染価を類推した結果、塩素消毒では Ct 値が 40mg・min/L、紫外線消毒では紫

外線量が40mJ/cm2でノロウイルスの感染価を3Log程度減衰できるものと考えられた。しかしながら、本類推結果は、

あくまでも野生株の大腸菌ファージの不活化割合から推定した結果であることに加え、消毒効果は試験水の水質性状に

影響を受けるため、より詳細な評価が必要不可欠である。すなわち水質性状の異なる下水試料を対象にデータを蓄積す

るとともに、野生株の大腸菌ファージが比較的高濃度で存在している試料を対象に評価を行い、本調査で検討した推定

方法を再評価し精度を高める必要がある。 



 

11  

５. まとめ 

本調査では、ノロウイルスの感染価推定手法の開発を目的に、新たな手法を用いた標的遺伝子の増幅域を拡張した遺

伝子定量法における検出濃度向上手法を検証した。その上で、塩素消毒ならびに紫外線消毒によるノロウイルスおよび

野生株の大腸菌ファージMS2の遺伝子減少割合について、開発した遺伝子定量法で評価することでノロウイルス感染

価の推定手法の構築を試みた。得られた結果を以下に示す。 

１）本調査において検討したdPCR法を用いることで、26年度に検討したLT-RT-PCR法よりも高感度で下水処理水

中のノロウイルスおよび野生株の大腸菌ファージMS2を検出することが可能となった。 

２）塩素消毒や紫外線消毒による野生株の大腸菌ファージMS2 の標的遺伝子残存率は、Ct値、紫外線量に比例して

減少し、また、標的遺伝子の増幅域を拡張することで、その減少速度も増加する傾向が確認された。塩素消毒では、

Ct値が40mg・min/L、紫外線消毒では紫外線量40mJ/cm2で野生株の大腸菌ファージを3Log程度不活化できる

可能性があると考えられた。 

３）ノロウイルスGII/4-SydneyとMS2の標的遺伝子に対する感受性をdPCR法で評価した結果、塩素消毒、紫外線

消毒ともに標的遺伝子の減少速度は同程度であった。野生株の大腸菌ファージMS2の塩素消毒、紫外線消毒の感

染価の減少割合から、標的遺伝子の感受性が野生株のMS2とノロウイルスで同等と仮定し、ノロウイルスの感染

価を類推すると、概ね塩素消毒では、Ct値40mg・min/L、紫外線消毒では紫外線量40mJ/cm2で3Log程度、ノ

ロウイルスの感染性が減衰されている可能性が見いだせた。 

 

本調査において、野生株のMS2ファージは、塩素、紫外線消毒における感受性がノロウイルスと同程度であること

が見いだされた。野生株のMS2 ファージを指標として用いることで、消毒効果を類推できることに加え、他の腸管系

ウイルスとは異なり大腸菌によるplaque assayにより簡便に評価が行えることから、ノロウイルスの代替指標として

適用の可能性があると考えられた。 

 今後、水質性状として処理水中の有機物濃度や濁質等の変動を考慮した上で、野生株MS2ファージの消毒実験によ

る不活化データや、ノロウイルスの遺伝子減少割合との関係を明らかとするためのデータ蓄積を行い、本調査で検討し

た推定方法を再評価し、精度を高める必要があると考えられた。 
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下水道資源・エネルギーを最大限に活かした 

希少水草栽培および微細藻類培養・エネルギー生産 
 

材料資源研究グループ   上席研究員 南山瑞彦 

                   主任研究員 岡安祐司 

                   研 究 員 高部祐剛 

 

1. はじめに 

下水処理場が有する豊富な栄養塩を利用した微細藻類培養・燃料化技術の開発が行われている 1)。微細藻類を培

養する際、炭素源である CO2を、培養水中 pHを指標として培養水に添加することで、培養量およびエネルギー生

産量が向上することが明らかとなっている 2)。一方で、市販の CO2を炭素源として利用した場合、微細藻類培養・

回収コストに占める市販 CO2利用に関するコストの割合が 52%と試算されている 3)。そのため、下水処理場内消

化タンクから発生する嫌気性消化ガス中 CO2といった、現状では未活用の CO2について、微細藻類の炭素源とし

ての利用が期待される。 

本研究では、下水処理水を用いて土着藻類を培養した上で、下水処理場から生産する嫌気性消化ガスの膜分離

精製での副産物である膜分離 CO2の土着藻類培養での有効性を検証することを目的に、室内連続培養実験を実施

し、膜分離 CO2添加が土着藻類培養に与える阻害影響について検討を行った。 

 

2. 実験方法 

新潟県内 A 下水処理場内の中温嫌気性消化タンクから採取した嫌気性消化ガスを対象として、既往研究 4)に記

された膜分離手法により膜分離 CO2を得た。嫌気性消化ガスでの CO2および CH4の体積比率は、それぞれ 39.6%

および 59.9%であったのに対して、膜分離 CO2では 98.3%および 0.902%であった。膜分離 CO2を 47 L容量のガス

ボンベに約 1 MPaで充填した後、ガスボンベを土木研究所内実験施設に搬送した。 

培養実験は、土木研究所内実験施設に設置された人工気象器 (LPH-350SP、日本医化器械製作所、日本)で実施

した。人工気象器内の温度は 25℃とし、白色蛍光灯を 12時間おきに点灯・消灯させ、点灯条件での光量子束密度

は約 130 μmol/m
2
/sとした。土着藻類培養に用いる下水処理水は、茨城県内の B下水処理場内に設置された標準活

性汚泥処理装置 (曝気槽有効容積: 100 L、水理学的滞留時間: 6時間)より採取した。 

培養は、有効容積 2 Lのガラス製ビーカー2個で行い、片方の培養装置には膜分離 CO2を添加 (装置名: 膜分離

CO2)し、もう一方には、市販 CO2 (CO2体積比率: 99.95%)を供給した (装置名: 市販 CO2)。各培養装置での水理学

的滞留時間が 2日となるように、培養水と下水処理水を 1 L/dで入れ換えを行った。 

膜分離 CO2および市販 CO2は、既往研究に従い
2)、培養水での pH が 8 になった時点で添加を開始し、pH が約

7.9に低下した時点で添加を停止した。培養水の pHは、pHコントローラ (NPH-660NDE、日伸理化、日本)によっ

て制御した。膜分離 CO2および市販 CO2は、それぞれ 10 L 用のアルミニウムバックに充填し、ペリスタポンプ 

(FPC100、AS ONE、日本)を用いて添加した (添加ガス流量: 20 mL/min)。連続培養実験は、2016年 1月 13日に開

始し、2016年 2月 15日までの 33日間実施した。 

各培養装置での培養水を定期的に採取し、溶存酸素 (Dissolved oxygen: DO)、浮遊性物質 (Suspended solids: SS)、

クロロフィル a、全窒素 (Total nitrogen: TN)、溶存態窒素 (Dissolved total nitrogen: DTN)、全リン (Total phosphorus: 

TP)、溶存態リン (Dissolved total phosphorus: DTP)および無機炭素 (Inorganic carbon: IC)を測定した。クロロフィル

a測定の際のろ過は、孔径 1.2 μmの GF−C (Whatman、アメリカ)を用い、それ以外のろ過は孔径 1.0 μmの GF−B 
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(Whatman、アメリカ)を用いた。DOは、55 Dissolved Oxygen Instrument (YSI、アメリカ)で測定した。SSは Standard 

methods
5)に、クロロフィル aは河川水質試験方法 (案)

 6)にそれぞれ従い測定を行った。TN、DTN、TPおよび DTP

は TRAACS2000 (Bran+Luebbe、ドイツ)で、ICは TOC-V CPH (島津製作所、日本)で、それぞれ測定した。 

 

3. 結果および考察 

各培養水での SS およびクロロフィル a の経時変化を図−1 に示す。藻類培養におけるバイオマス濃度の指標と

なる SS およびクロロフィル a について、両培養装置において、実験開始 9 日から 14 日目まで継続的に増加し、

その後は一定の値を示した。 

SS およびクロロフィル a がほぼ一定となった 14 日目以降での、下水処理水ならびに各培養水における各水質

項目の分布を図−2に示す。DOについて、各培養水で 12 mg−O2/L以上となり、光合成にともない過飽和の状態

であった。IC は、平均値で下水処理水において 17.9 mg−C/L であったのに対して、CO2添加により各培養水で

20.2 mg−C/Lと上昇した。TNおよび TPは、下水処理水、膜分離 CO2および市販CO2の培養水でそれぞれ、18.2 

mg−N/Lおよび 1.43 mg−P/L、14.5 mg−N/Lおよび 1.32 mg−P/L、ならびに 14.5 mg−N/Lおよび 1.29 mg−P/L

となった。TP はそれぞれの試料で同程度であった一方で、TN は、下水処理水に比して、各培養水での濃度がや

や低く、脱窒が生じた可能性が考えられる。DTNおよびDTPは、下水処理水で 16.9 mg−N/Lおよび 1.26 mg−P/L

であったのに対して、膜分離 CO2 の培養水で 5.70 mg−N/L および 0.05 mg−P/L、市販 CO2 の培養水で 4.55 

mg−N/Lおよび 0.04 mg−P/Lであり、土着藻類培養により、下水処理水中 DTNおよび DTPが、膜分離 CO2で

66.3%および 96.3%、市販 CO2でそれぞれ 73.2%および 96.7%除去された。下水処理水では、SSが 3.5 mg/Lで

あったのに対して、膜分離CO2および市販CO2の培養水でそれぞれ 129 mg/Lおよび 133 mg/Lとなり、土着藻

類培養により SS濃度が増加した。また、クロロフィル aについても、下水処理水では検出されなかったが、膜分

離 CO2および市販CO2の培養水でそれぞれ 2.06 mg−Chl a/Lおよび 2.01 mg−Chl a/Lと増加した。SSおよびク

ロロフィル aについて、膜分離 CO2および市販CO2間で有意水準 0.05のもと、ウェルチの t検定を行った。結果

として、SSおよびクロロフィル aともに、膜分離CO2および市販 CO2間で有意な差が得られなかった (p>0.05)。

このことから、膜分離 CO2添加が藻類培養に与える阻害影響は小さく、藻類培養における膜分離 CO2利用が有用

である可能性を示した。 
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図−1 各培養水における SSおよびクロロフィル aの経時変化 
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図−2 下水処理水 (n=2)および各培養水 (n=9)における各水質項目の分布 

(バーは平均値を、エラーバーは最小値、最大値を示す) 

 

4. まとめ 

本研究では、土着藻類を対象として、嫌気性消化ガスを膜分離した際の副生成物として得られる膜分離 CO2お

よび市販 CO2をそれぞれ添加した、対照培養実験を行った。結果として、膜分離 CO2添加が SSやクロロフィル a
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といった土着藻類培養に与える阻害影響は小さく、土着藻類培養における膜分離 CO2利用が有用である可能性を

示した。 

 

なお、本調査研究は、国土交通省 下水道技術研究開発（GAIA）からの受託業務費により実施されたものである。 
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地域バイオマスの資源管理と地域モデル構築に関する研究 

研究予算：運営費交付金 

研究期間：平 23～平 27 

担当チーム：材料資源研究グループ 

研究担当者：南山瑞彦、岡安祐司、桜井健介 

 

【要旨】 

公共緑地等で発生する刈草等を資源として位置づけ、恒久的に利用していくための要素技術やシステムを提示

するため、公共緑地で発生する刈草の性状を整理し、刈草の公共緑地から発生した刈草の処理方法（存置、野焼

き、焼却(発電無し)、焼却(発電有り)、飼料化、堆肥化、バイオガス化）について、温室効果ガス(Greenhouse gas, 

GHG)排出量を算定し、焼却(発電有り)、飼料化、バイオガス化は、他の処理方法に比べて、正味の GHG 排出量

が少なく、有効な利用方法と考えられた。 

また、公共用水域で大量に発生する水草バイオマスの有望な利用方法の一つとして考えられる下水処理場での

嫌気性消化技術導入に必要な基礎的知見を収集するために、水草と下水汚泥の混合嫌気性消化に関する実験を行

った。水草と下水汚泥の混合嫌気性消化実験では、単独消化時よりも混合消化時に、メタンガス生成量が増加す

ることが示された。 

キーワード：地球温暖化対策、温室効果ガス、刈草、水草、メタン発酵 

 

 

1．はじめに  

河川、道路、公園、ダムなどの公物管理のため、草や

木が多量に伐採・処分されている。それらをエネルギー

や堆肥などの有機資材として有効利用し、化石資源由来

のエネルギーやそのエネルギーの消費により製造される

製品を代替できれば、温室効果ガスの排出を削減し、地

球温暖化対策として貢献が可能である。 

本研究は、公共緑地等バイオマスを資源として位置づ

け、恒久的に利用していくための要素技術やシステムを

提示するため、公共緑地で発生する刈草の性状を整理し、

刈草の公共緑地等から発生した刈草の処理（存置、野焼

き、焼却(発電無し)、焼却(発電有り)、飼料化、堆肥化、

バイオガス化）について、温室効果ガス(Greenhouse gas, 

GHG)排出量を算定した。また、水草と下水汚泥の混合

嫌気性消化実験を行った。 

 

2. 公共緑地等から発生した刈草の処理による温室効果 

ガス排出量の算定 

2.1 背景 

河川管理において重要な堤防法面の点検と堤体保全の

ため、堤防除草が定期的に行われている。除草後の刈草

は、河川管理上あるいは廃棄物処理上支障がなく刈草を

存置できる場合を除いて、焼却などにより処理されてき

た。平成23年5月に策定された「河川砂防技術基準 維

持管理編(河川編)」(国土交通省)では、これまでの方法に

加え、新たに刈草の飼料等への有効利用や野焼きによる

処分等の取り組みに努めることとされた 1)。 

一般に、刈草を含むバイオマスは広く、薄く存在して

いる上、水分含有量が多い、かさばる等の扱いづらいと

いう特性のために収集が困難であることが、十分に活用

されていない原因の一つである 2)。しかし、河川管理で

発生する刈草は、毎年、一定量が発生し、管理システム

が確立しており、比較的利用しやすいため、有効利用が

期待される。 

刈草の特徴は木材に比べリグニンの含有量が少なく柔

らかい点であり 3)、生物による分解が比較的早い。この

特徴を活かし、飼料化 4), 5)だけでなく、堆肥化 6), 7)や嫌気

性消化 8), 9)なども有望な有効利用方法と思われる。 

刈草をエネルギーや堆肥など有機資材として有効利用

し、化石資源由来のエネルギーやそのエネルギーの消費

により製造される製品を代替することは、GHG の排出

を削減できることから、地球温暖化問題への対策として

期待される。これは、植物が成長過程で光合成により二

酸化炭素(CO2)を吸収することから、大気中の CO2 を増

加させない「カーボンニュートラル」と呼ばれる特性 10)

を有しているためである。 

 現状では、河川堤防の管理者等が、地球温暖化対策と

しての効果の大きさを考慮に加えて、処理方法を選択し
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ようとしても、比較のための情報は十分に整備されてい

ない。このため、河川管理者によるGHG排出量の算定

を容易にするため、様々な処理に伴うGHG排出量の算

定方法を開発し、GHG排出量を算定した。 

 

2.2 刈草の有効利用技術の導入検討事例 

2.2.1 刈草の有効利用技術の概要 

刈草の特徴は木材に比べリグニンの含有量が少なく柔

らかい点であり 3)、生物による分解が比較的早い。この

特徴を活かし、バイオガス化、飼料化、堆肥化などが有

望な有効利用方法と思われる。 

 バイオガス化は、刈草を破砕機等で破砕した後に、嫌

気性消化させ、メタンを含むバイオガスを発生させ有効

利用する方法である。一般的に、発電等に用いられる。

特に、国内に200か所程度存在する嫌気性消化槽を有す

る下水処理場で刈草を受け入れ、下水汚泥と混ぜて嫌気

性消化させる方法は、既存施設を活用でき、有望と考え

られる。 

 飼料化は、刈草をラップサイレージ化し、乳牛等に飼

料として利用する方法である。国内で使用される粗飼料

の一部は、オーストラリア等から輸入されているが、そ

れらを代替できれば、輸送等で消費されていた石油燃料

等の消費を削減することができる。 

 堆肥化は、植物廃材を腐熟させ、微生物の作用により

各種含有物を分解安定化することによって、植物生育に

有用な物質に変化させ 11)、堆肥として利用する方法であ

る。それらが従来使用されていた化学肥料を代替できる

場合、化学肥料の製造等に伴って消費されていた石油燃

料等の消費を削減することができる。 

2.2.2 バイオガス化の事例 

新潟市の中部下水処理場において、刈草を受け入れて、

下水汚泥と刈草等の混合嫌気性消化を行い、発生したメ

タンガスを用いて発電が行われる予定である 12), 13)。北陸

地方整備局において、信濃川下流河川事務所管内で発生

する刈草のうち、従来、焼却場で処理していた刈草を新

潟市中部下水処理場で受け入れた場合についてケースス

タディを実施し、両者ともにコスト削減効果が見込まれ、

温室効果ガス排出量も削減効果が見込まれている 14)。 

海外において、刈草をメタン発酵して発電する事業に

ついての文献は見当たらないが、畜産廃棄物と刈草の混

合嫌気性消化や刈草を主体とする嫌気性消化の採算性を

検討されている 15), 16), 17)。刈草を主体とする嫌気性消化

17)においては、発電規模 500kW 以上において、採算性

が確保できるとされている。 

2.2.2 飼料化の事例 

千葉県、島根県等で飼料化が行われている。 

千葉県では、河川堤防刈草を活用した乳用牛発酵

TMR（total mixed rations:混合飼料）飼料化実証事業 18), 

19)が行われており、ロールベーラで回収した堤防除草刈

草をラップサイレージ化し、乳用発酵TMR 飼料加工し

て近傍の畜産農家へ提供された。生産コスト約25円/kg

であり、畜産農家の購入希望価格とほぼ同等と報告され

ている。 

島根県では、道路で除草された刈草を集積場に運搬集

積し、異物除去後、梱包ラッピング、その場で保管し、

引き渡し日を決めて畜産農家が持ち帰り、牛の飼料とし

て有効利用した 20), 21)。これまでの処分場での処理経費に

比べ、梱包ラッピングに掛かる経費は安価で、経費削減

が達成された。 

2.2.3 堆肥化の事例 

東京都・埼玉県、三重県等で堆肥化が行われている。 

 東京都・埼玉県に所在する荒川上流河川事務所では、

河川堤防等で発生した刈草を破砕し、4 か月間発酵させ

て、堆肥化している。「荒川緑肥（肥料登録）」と命名し、

近隣の農家や園芸愛好家に提供したり、市・学校での利

用やイベント会場で配布したりしている 22)。 

 三重県亀山市では、刈り草コンポスト化センターにお

いて、道路、河川敷、家庭等から出る刈り草を堆肥化し、

市民へ配布したり、公共施設及び関係機関等で活用した

りしている 23), 24)。 

 

2.3 GHG排出量の算定方法 

2.3.1 算定方法 

GHG 排出量の評価にあたっては、原料の調達から製

品の廃棄までの環境影響を評価する、ライフサイクルア

セスメント 25)の考え方を用いた。 

GHG 排出量は、プロセス毎に活動に伴って消費され

る化石燃料、電力、薬品量にGHG排出係数を乗じ算定

し、それらを積み上げてシナリオ全体のGHG排出量と

した。 GHG削減量は、シナリオ内で生じる資源化物（焼

却や嫌気性消化から発電した電力、飼料、堆肥）が同等

の機能を提供するシステム（電力供給、飼料の供給、化

学肥料の供給）を代替するとみなし、この代替システム

分を算定した。GHG 排出量および排出削減量は、シナ

リオ中の運用に由来するGHG排出および排出削減を対

象とし、比較的小さいと思われる施設や設備の建設や廃

棄は対象外とした。  

算定対象とする GHG の種類は、二酸化炭素(CO2)、
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メタン(CH4)、一酸化二窒素(N2O)とした。各シナリオの

GHG排出量と排出削減量を求める際には、各種のGHG

量に地球温暖化係数を乗じて二酸化炭素換算量とした上

で、合算して求めた。地球温暖化係数は、京都議定書の

前提となっているIPCC第二次報告書26)における積分期

間100年の係数とし、重量当たりの温室効果がCO2に対

し、CH4は21倍、N2Oは310倍とした。刈草の焼却や

分解に伴う CO2 の排出は、草の成長時に吸収した CO2

を還元する効果とみなせるので、IPCC ガイドライン 27)

と同様に、温室効果は無いものとした。 

2.3.2 算定範囲 

本研究における評価対象は、除草(面積 1,000m2 を 1

回)から、焼却または加工後、最終的に灰の埋め立てや農

地還元等を通して、安定した状態となるまでとした。 

2.3.3 刈草の性状 

刈草の発生重量、組成、含水率は、土木研究所が以前

実施した全国調査での測定結果 28)に基づいた。刈草の高

位発熱量は、18.5±1.3MJ/kg-dry(平均±標準偏差)であ

った。2、3日存置し乾燥を行った刈草の含水率は0.180

± 0.088kg/kg-wet であり、灰分は 0.112± 0.044 

kg/kg-dryであった。 

刈草の元素の重量割合を表-1に示す。一般にバイオマ

スは、主要構成成分がセルロースやリグニンであるため、

炭素と水素は、それぞれ、45-50%、5-6%であることが

知られており 29)、採取した刈草もそれらの範囲内であっ

た。刈草の低位発熱量は、13.8MJ/kg-wetであり、ごみ

の低位発熱量の全国平均値 (平成 16 年 )約 9.0 

MJ/kg-wet30)より高かった。 

 
表-1 河川の維持工事で発生した刈草 86 検体の元素の
平均重量割合(単位：%) 

  炭素 水素 窒素 硫黄 酸素 

平均 46.3 5.42 1.34 0.01 40.5 

標準偏差 2.7 0.35 0.41 0.03 2.3 

 

刈草の年間回収重量の相加平均値は、667g-wet/m2で

あった。GHG 排出量の試算にあたっては、除草は年 2

回が基本 1)であることから、1 回あたり 334g-wet/m2と

して計算することとした。また、刈草は2、3日存置し、

乾燥されて回収されることが多く、刈草の含水率は、測

定された含水率(18.0%)と同等と仮定した。 

2.3.4 評価シナリオ 

評価シナリオは、図-1に示すとおり、実例のある、ま

たは、実用段階にある(A)存置、(B)野焼き、(C)焼却(発電

無し)、(C’)焼却(発電有り)、(D)飼料化、(E)堆肥化、(F)

バイオガス化とした。 

各シナリオに共通の除草プロセスおよび集草プロセス

では、一般的な刈幅 150cm、ガソリン燃費 9.2L/h 31)の

ハンドガイド式草刈機を用いることとした。除草と集草

の作業時間は、文献 32)から、それぞれ、1.28h/1000m2、

1.04h/1000m2とした。トラックへの積み込みや積み下ろ

しは人力とした。人力による作業は、GHG 排出が無い

ものとした。 

a) 存置シナリオ 

存置シナリオは、除草と分解プロセスより構成される

ものとした。分解プロセスにおける炭素と窒素の CH4

やN2Oへの転換率は、有機肥料や化学肥料の畑地での施

肥 33)と同値とした。 

b) 野焼きシナリオ 

野焼きシナリオは、除草および集草後、現地で焼却さ

れるものとした。焼却時のCH4、N2O転換率は、農業残

渣の野焼き 27)と同等とした。 

c) 焼却シナリオ 

焼却シナリオは、発生した刈草を既存のごみ焼却場で

中間処理し、灰を最終処分することを想定した。焼却の

GHG 排出量は、文献 34-36)によると、炉の形式、炉の大

きさ、発電効率、溶融の有無などにより異なる。本報告

において焼却施設の処理方式は、全国で最多(1221 施設

中 463 施設 35))の全連続運転のストーカ式施設とした。

実施設において刈草のみの焼却に伴う電力、燃料、薬剤

の使用量を把握するのは困難であるため、文献 20)の計算

モデルを利用して算定し、特に説明の無いものは計算モ

デルのデフォルト条件を採用した。焼却施設の処理規模

は、規模別施設数で最多帯 37)の 200t/d を仮定した。計

算モデルでは、発電量は、ごみの量と低位発熱量に依存

除草 集草 焼却 運搬2 最終処分運搬1

除草 集草 パッキング 運搬4 飼料利用運搬3

飼料利用

除草 分解

(A)存置

(C)焼却(発電無し）

(D)飼料化

除草 集草 堆肥化 分解運搬6

化学肥料の製造

(E)堆肥化

運搬7

除草 集草 メタン発酵運搬8

発電

(F)バイオガス化（下水処理場でメタン発酵させガス発電）

脱水 焼却

輸入飼料（栽培・刈取・収集・パッキング・運搬5）

発電有り

分解運搬7

最終処分

or発電無し

(C’)焼却(発電有り)

除草 野焼き

(B)野焼き

集草

運搬9

 
図-1 温室効果ガス排出量の評価対象とするシナリオと構成プロ

セス(灰色に着色された部分は、代替されるプロセスを示す) 
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する発生蒸気量と主に施設規模に依存する場内蒸気使用

量の差から使用可能蒸気量を求め、発電効率を用いて計

算される。本シナリオでは、既存の焼却処理場に刈草が

追加的に投入されることを想定し、場内蒸気使用量は変

わらず、発生蒸気量が増加するものとして計算した。ま

た、刈草を投入していない状態でも発生蒸気量は場内蒸

気使用量を上回っており、かつ、補助燃料は利用してい

ないものとした。集塵灰は、薬剤処理後セメント固化さ

れるものとした。全連続運転のストーカ式焼却炉のCH4、

N2O転換率は、一般廃棄物焼却炉のCH4とN2O排出係

数（廃棄物総量ベース）38)および一般廃棄物の炭素と窒

素の標準含有率 30)から計算して、設定した。 

最終処分プロセスでは焼却灰のセメント固化物を対象

とした。処分場の設計条件は計算モデル 20)中のデフォル

ト条件とした。  

d) 飼料化シナリオ 

飼料化シナリオは、ラップサイレージ化した刈草と乾

草が同等の栄養価および嗜好性がある 39)ので、刈草をラ

ップサイレージ化して、乳牛等に飼料として利用するこ

ととし、同量のオーストラリア産輸入乾草と代替するこ

ととした。パッキングプロセスは、梱包、密封、積込か

ら構成され、それぞれの軽油消費量は、文献 40)から

0.6L/1000m2、0.4L/1000m2、0.4L/1000m2 とした。代

替するオーストラリア産輸入乾草の生産・輸送に伴う

GHG 排出量は、文献 41)から全国平均値を計算して、

258.1g-CO2/kg-wet を用いた。オーストラリア産輸入乾

草の含水率は10%として計算した。 

e) 堆肥化シナリオ 

堆肥化シナリオについては、有機堆肥の製造および施

用に伴うGHG排出量から、相応の化学肥料の製造およ

び施用に伴うGHG排出削減量を差し引くことで全体の

GHG 排出量を計算した。有機堆肥の製造は、バックホ

ーにより電気式の破砕機に投入し、破砕後、ホイールロ

ーダーによる切り返しを行うものとした。バックホー軽

油消費量、破砕機電力消費量、ホイールローダー電力消

費量は、文献 42)の測定値から、それぞれ、0.0157L/dry-kg、

18.0Wh/dry-kg、0.00798L/dry-kg とした。相応の化学

肥料の製造とは、有機肥料中の窒素とリン酸の量と等し

い窒素とリン酸を含む化学肥料の製造とし、その製造に

伴う GHG は文献 43)から、1.64kg-CO2eq./kg-N と

1.44kgCO2eq./kg-P2O5を用いた。刈草の堆肥化の過程で

は、窒素量に変化が無いものと仮定し計算した。一般に、

国内の河川堤防等で見られる草本のリン含有率は、

0.1-0.4%程度 44)であり、堆肥のリン酸含有率は、堆肥化

事例 32)を元に 0.4%とした。化学肥料および有機堆肥の

施肥に伴う炭素と窒素の CH4 や N2O への転換率は、

IPCC ガイドライン 27)と同様に区別がないものとし、存

置シナリオと同値とした。化学肥料の製造については、

GHG排出量を文献値 40)のまま計上した。 

f) バイオガス化シナリオ 

バイオガス化シナリオは、刈草を2、 3cm程度に破砕

後、嫌気性消化槽と発電機を有する既存の下水処理場に

て下水汚泥と混合して嫌気性消化し、バイオガスを回収

した後、機械脱水した後に焼却して、灰を埋め立てるも

のとした。回収されたバイオガスは、精製して、ガスエ

ンジンにて発電し、従来の電気と代替することとした。

破砕に係る消費電力は、前節の堆肥化と同じとした。消

化、脱水プロセスは、中温消化、遠心脱水によるものと

し、消化、脱水による電力消費量は、処理体積に比例す

るものと仮定し、汚泥体積と電力消費量の実測値46)から、

それぞれ 7.2、7.6kWh/m3とした。刈草の比重は、文献

47)を参考に220 kg/m3として計算した。脱水プロセスで

は、刈草の含水率が下水汚泥と比べてかなり低いため、

刈草が保持していた水分は、脱水後も変化しないことと

仮定した。焼却プロセスは、主な形式である流動床式 48)

とし、消費電力量は、ごみ焼却の計算モデル 34)を利用し

て設定した。施設規模は、規模別施設数で最多帯 48)の

100t/dとした。 

メタンガスの発生条件については、破砕機で2、 3cm

程度に破砕された刈草を消化した実験結果 9)より、消化

ガス発生量 0.31NL/gVS、メタン濃度 64%、VS 分解率

23%とした。メタンガスの低位発熱量およびバイオガス

の精製による消費電力量は、それぞれ、35.9MJ/Nm3、

0.387Wh/NL-CH446)と設定した。ガスエンジンの発電効

率は、一般に 25-39%であり 49)、33%として計算した。

消化のための加温は、ガスエンジンの排熱利用から賄う

ものとし、化石燃料の利用は無いものとした。消化後の

刈草の高位発熱量は、VS 分解率と同じく 23%が失われ

たものとして計算した。    

活動に伴って消費される化石燃料、電力、薬品量また

はGHG排出量は、以下に示す各シナリオに基づき、表

-2のとおり設定した。  

バイオマスが焼却や生物反応によって分解される際に

は、CO2以外にCH4やN2O が排出される。刈草が焼却

や生物分解される際に、バイオマス中の炭素および窒素

が表-3 の転換率に従い、CH4や N2O によって転換され

るものとした。また、化石燃料と電力の使用によるGHG

排出係数は文献 50)に基づき、化学薬品のGHG排出係数
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は、LCIデータベース IDEA ver.1.151)を参照した。化石

燃料、電力、化学薬品のGHG排出係数は、表-4に示し

た。 

 
表-2 刈草の処理に関する各プロセスにおいて消費される化石
燃料，電力，薬品量またはGHG排出量(1000m2・除草1回あ
たり) 

プロセス，消費物 原単位 
参照 

文献 

(1)除草・集草  

 草刈機ガソリン消費量(L) 14.9 31),32)

(2)焼却(発電無し)  

 ごみ焼却場内消費電力 (kWh) 36.8 34) 

 消石灰使用量(kg) 1.8 34) 

 セメント使用量(kg) 1.3 34) 

 キレート剤使用量(kg) 0.16 34) 

(3)焼却(発電有り)  

 ごみ焼却場内消費電力(kWh) 36.1 34) 

 効率10%時発電量(kWh) -88.3 34) 

 効率20%時発電量(kWh)  -177 34) 

 消石灰，セメント，キレート剤使用量は(3)と同じ 

(4)最終処分  

 浸出水処理の消費電力(kWh) 0.042 34) 

 浸出水処理の消費重油(L) 0.0036 34) 

 埋立用重機の消費軽油(L) 0.0080 34) 

(5)飼料化  

 密封関連機械消費軽油(L) 1.4 40) 

 輸入飼料の生産運搬に係るGHG(kg-CO2eq.) -71 41) 

(6)堆肥化  

 バックホー軽油使用量(L) 4.3 42) 

 破砕機等消費電力(kWh) 4.9 42) 

 ホイールローダー軽油使用量(L) 2.2 42) 

 化学肥料製造（窒素）に係るGHG(kg-CO2eq.) -6.0 43) 

 化学肥料製造（リン）に係るGHG(kg-CO2eq.) -0.79 43) 

(7)バイオガス化  

 バックホー軽油使用量(L) 4.3 42) 

 破砕機等消費電力(kWh) 4.9 42) 

 消化の消費電力(kWh) 7.5 46) 

 脱水の消費電力(kWh) 7.9 46) 

 流動床式焼却の消費電力(kWh) 27.8 34) 

 消石灰使用量(kg) 1.1 34) 

 セメント使用量(kg) 3.8 34) 

 キレート剤使用量(kg) 0.46 34) 

 ガスエンジン発電量(kWh) -148 49) 

 浸出水処理の消費電力(kWh) 0.065 34) 

浸出水処理の消費重油(L) 0.0055 34) 

埋立用重機の消費軽油(L) 0.0158 34) 

注意)刈草の有効利用による排出削減量は，マイナスで表記した． 
 
表-3 各シナリオで採用されたCH4，N2O転換率 

シナリオ 
CH4転換率 

(g-CH4-C/kg-C) 

N2O転換率 

(g-N2O-N/kg-N)

参照 

文献 

(A)存置 - 6.2 33) 

(B)野焼き 5.0 7.0 27) 

(C)，(C')焼却 0.046 0.35 30), 38)

(D)飼料化 - 6.2 33) 

(E)堆肥化 - 6.2 33) 

(G)バイオガス化 0.046 0.35 30), 38)

 
表-4 化石燃料，電力，薬品の使用によるGHG排出係数 

対象 CO2(kg) CH4(g) N2O(g) 
参照 

文献 

ガソリン (/L) 2.32 1.87* 0.0215* 50) 

軽油(/L) 2.58 ‐ 0.0641 50) 

重油(/L) 2.71 ‐ 0.0665 50) 

電力(/kWh) 0.550 ‐ ‐ 50) 

消石灰(/kg) 1.05 ‐ ‐ 51) 

セメント(/kg) 0.86 ‐ ‐ 51) 

キレート剤(/kg) 1.37 ‐ ‐ 51) 

*自動車の場合は含まれない 

 

2.4 シナリオ別のGHG排出量の算定 

GHG 排出量とGHG 排出削減量の計算結果を図-2 に

示した。これらの合計が、正味のGHG排出量として評

価された。焼却(発電有り)、飼料化、バイオガス化は、

正味のGHG排出量が特に少なくなっていることがわか

った。焼却(発電有り)は、発電効率が 10%の場合を例示

した。20%以上の発電効率を持つごみ焼却施設もわずか

(全1,189施設中15施設)に有り 52)、その場合には、GHG

排出削減量がさらに大きくなる。なお、除草場所から焼

却や加工施設や利用先への運搬に伴うGHG排出量は、

含まれていない。除草面積1,000m2から発生した刈草を

2トントラックで運搬すると、GHG排出量が1kmあた

り0.38kg-CO2増加することを考慮する必要がある。 

各シナリオに共通の除草・集草プロセスでは、ハンド

ガイド式草刈機を用いることとしており、GHG 排出量

は 50.8kg-CO2であった。シナリオによっては GHG 排

出量の半分以上を占めており、刈草の処理方法だけでな

く、除草・集草プロセスからのGHG排出量低減も重要

であると考えられた。 
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図-2 公共緑地 1000m2から発生した刈草の処理シナリ

オ別の温室効果ガス排出量と排出削減量 

 

2.5 公共緑地等から発生した刈草の処理による GHG 排

出量の算定のまとめ 

 公共緑地で発生する刈草の性状を整理し、刈草の公共

緑地等から発生した刈草の処理（存置、野焼き、焼却(発

電無し)、焼却(発電有り)、飼料化、堆肥化、バイオガス

化）について、正味のGHG排出量を算定したところ、

以下の知見を得た。 
1) 焼却(発電有り)、飼料化、バイオガス化は、他の処理

方法に比べて、正味のGHG排出量が特に少なくなって

いた。 

2) 各シナリオに共通の除草プロセスにおいて、ハンドガ

イド式草刈機を用いた場合、GHG排出量は50.8kg-CO2

であった。シナリオによってはGHG排出量の半分以上

を占めていた。 

 

3．水草と下水汚泥の混合嫌気性消化に関する実験的検

討 

3.1 目的 

本研究では、公共緑地等バイオマスを資源として位置

づけ、恒久的に利用していくための要素技術やシステム

を提示することを検討している。特に、近年では、河川・

湖沼等の公共用水域で水草が異常発生している53)ことを

踏まえて、水草の下水処理場での有効利用方法を想定し

た、水草と下水汚泥の混合嫌気性消化の実験を行った。 

 

3.2 実験方法 

3.2.1 回分式実験 

嫌気性消化槽での、濃縮汚泥および水草投入による効

果を確認するために、消化汚泥、濃縮汚泥および水草を

用いて、消化汚泥のみを添加する系列、消化汚泥に濃縮

汚泥のみを添加する系列、消化汚泥に濃縮汚泥と水草の

混合比を変化させて添加する系列、ならびに、消化汚泥

に水草のみを添加する系列について、中温条件（35℃）

にて回分式嫌気性消化実験を行った。実験に使用した消

化汚泥は、茨城県霞ケ浦浄化センターの濃縮汚泥を基質

として、中温条件（35℃）、HRTを20日に設定した嫌気

性反応器を連続運転し、そこから得られた余剰消化汚泥

とした。実験に使用した濃縮汚泥は、茨城県霞ケ浦浄化

センターで採取したものとした。実験に使用した水草は、

2015年6月に、滋賀県琵琶湖の矢橋帰帆島中間水路にお

いて刈り取られた後、1か月程度天日乾燥された水草（主

にオニビシ）を、ペースト状になるまで粉砕したものを

用いた。 

回分式嫌気性消化実験は、ガラス瓶および攪拌機を組

み合わせた反応器を用い、消化汚泥400mLを投入し、表

-5に示す所定量の濃縮汚泥、水草を添加し、沸騰後冷ま

した水道水を加えて 500ｍL とした。その後、反応器内

を窒素ガスで十分に置換し密栓後、35℃に調整した恒温

水槽内に設置し、経時的にメタンガス発生量を測定した。 

 

表-5 回分式嫌気性消化実験における基質の組成 

系列名 
投入 

消化汚泥 

投入基質（gVS） 

濃縮汚泥 水草 

1-1 400mL － － 

1-2 400mL 0.647 － 

1-3 400mL 0.647 0.641 

1-4 400mL 0.647 1.282 

1-5 400mL － 0.641 

1-6 400mL － 1.282 

2-1 400mL － － 

2-2 400mL 0.837 － 

2-3 400mL 0.837 0.418 

2-4 400mL 0.837 0.836 

2-5 400mL － 0.418 

2-6 400mL － 0.836 

 

3.2.2 分析方法 

消化汚泥、濃縮汚泥、投入水草、実験終了後の培養液

の性状分析は、下水試験方法に従って行った。なお、

CODCrの分析は吸光光度計（DR2400、HACH社）によ

り、COD試薬を用いた。アンモニア性窒素濃度は、自動

比色分析装置（TRAACS2000、BRAN LUEBBE社）を用

いた。発生メタンガス量の測定は、水上置換方式のガス

流量計（BioReactor Simulator AMPTS II、Bioprocess 

Control）を用いた。 
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3.3 結果および考察 

回分式実験におけるメタン生成量の経時変化を、図-3、

図-4に示す。なお、回分式実験で用いた消化汚泥、濃縮

汚泥、水草の VS は、1.0％、6.2％、16.9％（系列 1）お

よび0.7％、1.3％、16.7％（系列2）であった。濃縮汚泥

や水草を投入した系列では、実験開始後1週間程度の間

は、メタン発生速度が大きかったが、その後は、基質を

投入しなかったブランクの系列と同程度にまで発生速度

が低下した。本実験では実験期間を6週間（42日間）に

設定し、累積メタン発生量を整理した。表-6に、各系列

における累積メタン発生量、他の系列でのメタン発生量

を差し引いて計算される水草由来のメタン発生量を示す。

さらに、各系列に投入した水草量と、水草由来のメタン

発生量の関係を図-5に示す。水草のみを単独で嫌気性消

化する場合に比べて、下水汚泥と混合して処理した方が、

メタン発生量が大きい結果が得られた。混合処理により、

栄養バランスの改善や、下水汚泥の酸発酵で活性化する

微生物群により水草の可溶化および酸発酵が促進される

ことなどにより、水草からのメタン転換が促進されると

考えられる。 

また、本実験における、投入基質の VS ベースのメタ

ン転換率は、濃縮汚泥のみを投入した場合で、0.17～

0.21NL/gVSであり、オキシデーションディッチ法の脱水

汚泥を用いた嫌気性消化におけるメタン転換率の報告値

0.1～0.2NL/gVS 54)と同程度であり、標準活性汚泥法にお

ける濃縮汚泥を用いた場合に比べて小さかった。本実験

で使用した濃縮汚泥は、PAC添加標準活性法、嫌気無酸

素好気法、凝集剤添加循環式硝化脱窒法、担体投入型修

正Bardenpho法などの各種の高度処理方式が導入された 

 

 

図-3 回分式嫌気性消化実験（系列1）におけるメタン生

成量の経時的変化 

 
図-4 回分式嫌気性消化実験（系列2）におけるメタン生

成量の経時的変化 

 

表-6 回分式嫌気性消化実験におけるメタン発生量 

系列名 

累積 

メタン 

発生量 

（NmL） 

水草由来

メタン 

発生量

（NmL） 

備考 

 

(水草由来メタン発

生量の推定方法) 

1-1 58.6 －  

1-2 171.8 －  

1-3 263.2 91.4 (1-3)－(1-2) 

1-4 346.2 177.4 (1-4)－(1-2) 

1-5 129.9 71.3 (1-5)－(1-1) 

1-6 224.8 166.2 (1-6)－(1-1) 

2-1 81.4 －  

2-2 253.8 －  

2-3 318.5 64.7 (2-3)－(2-2) 

2-4 375.0 121.2 (2-4)－(2-2) 

2-5 117.9 36.5 (2-5)－(2-1) 

2-6 167.2 85.8 (2-6)－(2-1) 

 

図-5 回分式嫌気性消化実験における投入水草量と、水草

由来メタン発生量の関係 
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下水処理場から採取されたものであり、汚泥性状がメタ

ン転換率に影響を与えていたと考えられる。なお、COD

ベースメタン転換率は、濃縮汚泥のみを投入した場合で

5～9％、水草のみを投入した場合で 7～12％、濃縮汚泥

と水草を混合して投入した場合で9～16％であった。 

 

4. おわりに 

公共緑地等で発生する刈草等を資源として位置づけ、

恒久的に利用していくための要素技術やシステムを提示

するため、公共緑地で発生する刈草の性状を整理し、刈

草の公共緑地から発生した刈草の処理方法（存置、野焼

き、焼却(発電無し)、焼却(発電有り)、飼料化、堆肥化、

バイオガス化）について、温室効果ガス(Greenhouse gas, 

GHG)排出量を算定し、焼却(発電有り)、飼料化、バイオ

ガス化は、他の処理方法に比べて、正味のGHG排出量

が少なく、有効な利用方法と考えられた。 

また、公共用水域で大量に発生する水草バイオマスの

有望な利用方法の一つとして考えられる下水処理場での

嫌気性消化技術導入に必要な基礎的知見を収集するため

に、水草と下水汚泥の混合嫌気性消化に関する実験を行

った。水草と下水汚泥の混合嫌気性消化実験では、単独

消化時よりも混合消化時に、メタンガス生成量が増加す

ることが示された。 
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下水道を核とした資源回収・生産・利用技術に関する研究 

研究予算：運営費交付金（一般勘定） 

研究期間：平 23～平 27 

担当チーム：材料資源研究グループ 

研究担当者：南山瑞彦、高部祐剛 

 

【要旨】 

 白金コーティングチタン電極を用いた電気分解により、消化脱離液からのリン回収率 41%および回収析出物で

のリン含有率 160 mg-P/g を達成し、回収リン資源の肥料利用の可能性を示した。エネルギー生産を目的として下

水処理水を用いた土着藻類培養を実施し、屋外連続培養で SS 培養量 12.9 g/m
2
/day、高位発熱量 16.4 kJ/g を達成

した。また、藻類増殖を表現する数理モデルを構築し、処理場へのモデルの適用手法を示した。全国処理場への

アンケート調査により、焼却灰のク溶性リン供給のためのリン資材としての利用可能性を示した。 

キーワード：電気分解、リン回収、土着藻類培養、再生可能エネルギー、焼却灰、肥料 

 

 

1．はじめに 

 世界的な食料増産・バイオマス生産のため、肥料用

鉱石が戦略物資と産出国で位置づけられ、安定的な肥

料の確保が食料安全保障と関連して国家的な課題と

なってきている。下水汚泥中には食品残渣並びにその

代謝物として高濃度の栄養塩が存在しており、これら

を回収して資源利用する手法を検討する必要がある。

また、下水処理水中の低濃度の栄養塩についても、閉

鎖性水域など高濃度の栄養塩が問題となっている地域

においては、除去することで放流先の公共水域の水質

改善につながることから、極力有効利用することが望

ましいと考えられる。これらの達成に向け、「高濃度栄

養塩含有物質からの資源回収・利用技術の開発」、「藻

類による資源生産システムの開発」、「下水中の有用元

素のインベントリ整備」、「回収・生産した資源の有効

利用のための安全性評価方法の開発」を行った。 

 

２．高濃度栄養塩含有物質からの資源回収・利用技術の

開発 

 下水道には、リンが豊富に存在することが広く知ら

れており、下水道からのリン回収によるリン資源確保

への貢献が期待されている。一方で、リン回収におけ

るコスト、安定的な取引先の確立といった課題が存在

し 1)、広く普及に至っていないのが現状である。 

 これまでのリン回収技術として MAP (リン酸マグネ

シウムアンモニウム)法や Hap (ヒドロキシアパタイ

ト)法があるが、下水からのリン回収を目的とする場合、

MAP 法ではアルカリ剤の添加とマグネシウムの添加

をすることで、MAP として結晶物を取り出すことがで

き、Hap 法では pH の制御と種結晶の添加をすること

で、Hap として結晶物を取り出すことができる。 

 一方で、電気分解 (以下、電解と記す)法を用いた場

合、水の電気分解により陽極側より酸素、陰極側より

水素が発生すると同時に、陽極近傍のpHは酸性側に、

陰極近傍の pH はアルカリ側に変化する。よって陰極

側においてはアルカリ剤の添加が無くても MAP や

Hap などのような結晶性の物質を生成することができ、

陰極への析出物や、陰極近傍で生成された結晶物の取

り出しが可能であることが報告されている 2)。 

本研究では、下水処理場のマテリアルフロー中で比

較的高濃度にリンを含有している消化汚泥の脱水分離

液 (以下、消化脱離液と記す)、および汚泥濃縮過程で

の分離液 (以下、濃縮分離液と記す)を電解することで

得られるリン等の回収物の組成と量を調べた。 

 

２．１ 方法 

２．１．１ 濃縮分離液の電解 

 図 2-1 に電気分解試験装置の概要を示す。電気分解

の容器には 5 L ビーカーを用いた。白金コーティング

チタン電極 (以下、電極と記す)板 (図 2-2)4 枚を陽極

と陰極を交互に配列した。電源には直流安定化電源 

(菊水電子工学 (株)、PCM 18-5A)を用いた。実処理場

より採取した濃縮分離液の上澄み 5 L をビーカーに入

れた。その後、電流を 5 A に設定し電流一定で 14 日間

通電した。容器内の濃縮分離液の上澄みの液は、試験

期間中の平日、1 日 1 回交換を行い、水理学的滞留時

間 (HRT)が約 15 日となるように交換量を調節した。

また、MgSO4･7H2O を濃縮分離液の上澄みに 0.25 
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図 2-1  電気分解試験装置の概要 

 

 

図 2-2 電極板外形図 

 

wt%添加した系でも試験を行った。電極上の析出物を

回収し、凍結乾燥、粉砕、秤量後に元素分析と構造解

析を行った。 

次に、同様の実験系において、電流を 5 A に設定し

電流一定で 4 日間 (96 時間)通電した。容器内の濃縮分

離液の上澄みは、通電開始後 20、44、68、92 時間後の

4 回、一定量 (2 L)を入れ替えた。96 時間後、通電を

停止した。電極上の析出物、容器内に生成した浮遊物、

沈殿物を回収し、凍結乾燥、粉砕、秤量後に元素分析

と構造解析を行った。 

元素分析は高周波誘導結合プラズマ発光分光分析

法によった。析出物を加圧ボンベ法 (MLS1200MEGA、

Milestone)で硝酸により分解したのち SPS3000 (SEIKO 

Instruments)を用いて定量した。また、濃縮分離液の上

澄みの液体試料についても、硝酸による分解ののち定

量した。構造解析に関しては、粉末 X 線回折分析装置 

((株)リガク、RINT2200)により回折パターンを求め、

解析ソフト (MDI JADE6)を用いて析出物中のリン酸

塩結晶を同定した。 

 

２．１．２ 消化脱離液の電解 

 図 2-3に実験装置概要を示す。実験には 5 Lビーカー

を用い、電極板 10 枚を陽極と陰極を交互に配列するこ

とで行った。電源には直流安定化電源 (菊水電子工学 

(株)、PCM 18-5A)を用いた。 

 

図 2-3 実験装置概要 

 

 表 2-1 に電解実験条件、表 2-2 に試料分析結果を示

す。実処理場より採取した消化脱離液の上澄みを試料

とした。条件は表 2-1 に示すように消化脱離液のみの

条件、スターラやエアストーンを用いて流速を与えた

条件、硫酸マグネシウムを投入した条件、蒸留水に貝

殻などの他バイオマスを溶出させた溶出液を投入した

条件の 10 条件とした。電解時間は 24 時間とし、電流

密度が 40 A/m
2となるよう電流を 5.04 A に設定し電流

一定で実験を行った。電極に析出した結晶物の回収は

ビーカーより電極を取り出し、イオン交換水で満たし

たビーカーに浸漬させ、転極 (陽極と陰極を逆に接続) 

により剥離させた。転極の時間は約 3 時間とした。 

次に、5 L ビーカーに、実消化脱離液をそのまま注

ぎ、電極板 2 枚 (1 cm間隔)を 1 組とした電極セットを

計 4 組配置した。各電極セットにおいて、片側の電極

が陽極、もう片側が陰極となるように直流電流 (4A)

を各電極セットに流した。電流を 3 時間流した後、電

流の向きを変え転極させ、そのままの状態で 3 時間通

電した。最後に、再度転極し、10 分間通電した。 

実験前の実消化脱離液中の全リン (TP)および溶存

態リン (DTP)を測定し、懸濁態に含まれるリンを TP

と DTP の差から算出した。実験終了後は、表層水 1L

を採取し、ここに含まれる懸濁態を「懸濁態 (浮上) 」

と定義した。また、表層水 1 L 以外の試料に含まれる

懸濁態を「懸濁態 (沈殿)」と定義した。それぞれの懸

濁態に含まれるリンを TP と DTP の差から算出した。

また、各試料の懸濁物質 (SS)を測定した。 

TP および DTP は HACH の全リン測定キット 

(HACH1471)を用いて測定し、SS は、Standard method
3)

に従って測定した。 

 

２．１．３ 下水汚泥の消化工程と電解のハイブリッド 

電解による下水からのリン回収を最もリン濃度の

高いところから回収することを考えた場合、消化槽で

行うことも 1 つの手段として考えられる。また、汚泥

中で電解を行った場合、汚泥の可溶化が促進されるの 
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表 2-1 電解実験条件の条件 

試料 条件
電極
枚数

電極
割合

(m2/

m3)

時
間

電流
密度

(A/m2)

電流
(A)

備考

No.1 － 25.2 24 40 5.04

No.2
ス

ターラ
25.2 24 40 5.04

ダイヤルを2/5回し
た位置で回転

No.3
バブ

リング
25.2 24 40 5.04

0.5L/minのエアーを
送る

No.4
脱離液

上澄み＋
Mg添加

－ 25.2 24 40 5.04
脱離液4999gに対し
て硫酸マグネシウ

ムを1g投入

No.5
脱離液

上澄み＋
貝殻

－ 25.2 24 40 5.04
脱離液4900gに対し
て貝殻の溶出液を

100g投入

No.6
脱離液

上澄み＋
落葉

－ 25.2 24 40 5.04
脱離液4900gに対し
て落葉の溶出液を

100g投入

No.7
脱離液

上澄み＋
茶かす

－ 25.2 24 40 5.04
脱離液4900gに対し
て茶かすの溶出液

を100g投入

No.8

脱離液
上澄み＋
コーヒー

かす

－ 25.2 24 40 5.04
脱離液4900gに対し
てコーヒーかすの溶

出液を100g投入

No.9 畜産排水 － 25.2 4 40 5.04
泡が大量に発生し、
溢れ出してしまった
ため4時間で終了

No.10
脱離液

上澄み＋
畜産排水

－ 25.2 24 40 5.04

脱離液4900gに対し
て畜産排水を100g
投入、pHの測定は

なし

脱離液
上澄み

10

 

 

表 2-2 試料測定結果 

(mg/L)

pH TS VS SS VSS T-P T-N PO4-P NH4-N

No.1 8.0

No.2 8.0

No.3 7.9

No.4 脱離液 上澄み＋Mg添加 8.0 1200 400 130 140 60 670 47 600

No.5 脱離液 上澄み＋貝殻 8.0 1100 380 130 170 77 620 74 610

No.6 脱離液 上澄み＋落葉 8.0 1400 590 120 140 74 740 70 580

No.7 脱離液 上澄み＋茶かす 8.0 1300 540 160 170 73 620 71 570

No.8 脱離液 上澄み＋コーヒーかす 7.9 1200 460 120 150 79 670 77 600

No.9 畜産排水 8.0 23000 14000 250 2800 48 1600

No.10 脱離液 上澄み＋畜産排水 1600 700 320 370 83 700 76 590

610脱離液 上澄み 1200 470 160 190 82 650 76

 

 

 

で電解と汚泥消化の両方でメリットがあると考えられ

る。しかし電解をすると陽極側からは酸素が発生する

ため、消化槽を嫌気性に保つことができない。そこで

酸発酵槽とメタン発酵槽を分け、酸発酵槽に陽極、メ

タン発酵槽に陰極を挿入し、それぞれの槽間で隔膜を

介して電解が行える実験装置を製作した。汚泥消化と

電解を同時に行うことで相乗効果を得ることができる

のかの確認を行った。 

図 2-4 に下水汚泥連続実験装置概要を示す。実験装 
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図 2-4 下水汚泥連続実験装置概要 

 

 

図 2-5 電解部写真 

 

置は 2 系列準備し、一方は電解有の系列、もう一方は

電解無の系列とした。電解有には図 2-5 に示すように

酸発酵槽に電解をするための機構が備わっており酸発

酵槽 (内側の小さい水槽)の側面に開口を設け、隔膜を

貼り付ける。隔膜の前後に電極を取り付け、酸発酵槽、

内側の電極を陽極、外側を陰極として電解を行う。隔

膜を入れることでイオンのみを通過させることができ、

電解による酸素発生がメタン菌への影響を及ぼさない

ようにしている。電解無についてはこのような機構が

備わっておらず、開口や隔膜の取り付けもできないた

だの水槽となっている。 

 実験ではまず酸発酵槽とメタン発酵槽に消化汚泥

(タネ汚泥)を規程量まで投入し、しばらく馴致期間と

して撹拌のみを行った。その後、混合汚泥の投入を初

め、どちらの系列も安定したガスが発生するように

なってから、電解有の系統にのみ電解を開始させた。 

隔膜 

陰極(外側) 

陽極(内側) 

酸発酵槽 
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２．２ 結果 

２．２．１ 濃縮分離液の電解 

図 2-6 には電圧の変化を示すが、MgSO4の添加によ

りイオンの量が増加するため、濃縮分離液のみの系に

比べ電圧が低くなる傾向が示された。電気分解後に得

られた析出物の乾燥重量は濃縮分離液のみの系では

0.62 g、MgSO4 添加の系では 2.4 g となった。MgSO4

の添加により、電気分解に係る消費電力の低下、回収

量の向上が示された。 

 粉末 X 線回折により析出物の構造解析を行った。電

極に鉄を適用した場合、析出物としてリン酸鉄が得ら

れることが報告されている 4)。一方で、白金コーティ

ングチタン電極を用いた場合、リンは電極触媒反応に

よりリン鉱石等の結晶 MgCa2(PO4)2(H2O)2、Ca2P2O7、

Ca5F(PO4)3 の形で回収され、電極に鉄を用いた場合と

は異なることが明らかとなった。また、濃縮分離液の

上澄み中および析出物中の元素成分を定量し、回収率

を求めた (図 2-7)。回収率は、濃縮分離液中に含まれ

る元素の重量 (MgSO4 添加の重量を含む)に対する析

出物中に含まれる元素の重量の割合で示した。カルシ

ウムや鉄では、回収率にほとんど違いが見られないが、

リンの回収率は MgSO4添加により約 2 倍増加し 14%

程度となった。 

96 時間の通電を停止したのち回収した電極上の析

出物、容器内の浮遊物および沈降物の元素分析を行っ

た。結果を図 2-8 に示す。析出物の主要成分はカルシ

ウム、マグネシウム、リンであった。浮遊物および沈

降物には主要成分としてカルシウム、リンのほか、鉄

が含まれた。これらの構成元素がどのような構造で存

在するかの情報を得るため、X 線回折分析を行った。

結果を図 2-9 に示す。析出物中には、いくつかの シ

ャープなピークが見られる。これらは、ヒドロキシア

パタイトおよび水酸化マグネシウムに帰属され、ヒド

ロキシアパタイトが電極上で合成されることが明らか

となった。水の電気分解によって、水素と酸素が発生

すると同時に陰極付近の pH はアルカリ性側に、陽極

付近の pH は酸性側に変化する。アルカリ側に変化し

た pH を利用することによりアルカリ剤の添加を必要

とせず、また種晶を用いることなしに、陰極上にヒド

ロキシアパタイトを合成することができた。また、水

酸化マグネシウムも生成した。浮遊物および沈降物に

もリンが含まれるが、これらの X 線回折ピークには、

ブロードなピークしか見られない。図 2-8 に示される

構成元素が非結晶の状態で存在していることが考えら

れた。 
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図 2-6  電気分解中の電圧の変化 
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図 2-7 濃縮分離液上澄みに対する析出物中の元素の

回収率 
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図 2-8  回収物の元素組成 
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図 2-9  回収物の X 線回折 
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図 2-10 析出量と濃縮分離液中のカルシウム濃度の

関係 

 

さらに、異なる元素組成の濃縮分離液を試料として

同様の試験を 4 回行った。96 時間通電後の析出物の総

重量および析出物中のヒドロキシアパタイトの構成元

素であるカルシウムおよびリンの含有量 (重量)を求

めた。これらの重量を濃縮分離液試料中のカルシウム

濃度に対してプロットしたところ、比例関係が認めら

れた (図 2-10)。ヒドロキシアパタイト中のカルシウム

とリンのモル比は 5:3、重量比で 2.2:1 である。結晶中

でより多くの重量を必要とするため、リンではなくカ

ルシウムの濃度に依存 (比例)すると考えられる。 

 

２．２．２ 消化脱離液の電解 

表 2-3 に結晶物の重量測定結果、表 2-4 にリン回収

率を示す。浮上物については電解によって発生する気

泡に一緒に浮上してきたゴミなどが多くみられたので、

電解によって移動するイオンの影響を受けたものでは

ないと考える。析出物は電極でやり取りされるイオン

の影響を受け、電極に析出しているが、沈降物につい

ては析出したものが剥れて沈降したものと、電解によ

り陰極付近でアルカリとなることでできた結晶物が沈

降した場合が考えられる。沈降物については No.4 (Mg

添加)の条件で 37.8%と最も回収率が高く、析出物につ

いては No.7 (茶かす混合)の条件で 7.3%と最も回収率

が高い値を示した。一方、No.10 (畜産排水混合)の条件

で 1.5%と最も回収率が低く、析出物については No.8 

(コーヒーかす混合)で 0.1%と最も回収率が低い値を示

した。 

 図 2-11 に沈降物中の金属類含有量、図 2-12 に析出

物中の含有量を示す。沈降物で最も回収率の高かった

No.4 (Mg添加)の条件と、析出物で最も回収率の高かっ

た No.7 (茶かす混合)の条件についての Mg、P、Ca の

含有量を示したものであるが、どの条件においても沈

降物には Mg が多く含まれていることから MAP 主体 

表 2-3 結晶物重量測定結果 
(g)　

浮上物 沈降物 析出物 沈降物+析出物
No.1 0.1244 0.1982 0.0002 0.1984
No.2 0.0208 0.0611 0.1397 0.2008
No.3 0.0537 0.1238 0.1043 0.2281
No.4 脱離液 上澄み＋Mg添加 0.0654 0.5123 0.0679 0.5802
No.5 脱離液 上澄み＋貝殻 0.0071 0.1152 0.0409 0.1561
No.6 脱離液 上澄み＋落葉 0.0199 0.1842 0.0470 0.2312
No.7 脱離液 上澄み＋茶かす 0.0373 0.0729 0.2055 0.2784
No.8 脱離液 上澄み＋コーヒーかす 0.0379 0.1213 0.0130 0.1343
No.9 畜産排水
No.10 脱離液 上澄み＋畜産排水 0.2221 0.0696 0.0696 0.1392

 

脱離液 上澄み

 

 

表 2-4 リン回収率 

試料 沈降物 析出物 沈+析 沈降物 析出物 沈+析

No.1 300.0 22.8 0.0 22.8 7.6 0.0 7.6

No.2 300.0 3.5 16.5 20.1 1.2 5.5 6.7

No.3 300.0 13.8 14.8 28.6 4.6 4.9 9.5

No.4 脱離液 上澄み＋Mg添加 209.0 78.9 9.4 88.3 37.8 4.5 42.3

No.5 脱離液 上澄み＋貝殻 377.0 11.7 4.9 16.6 3.1 1.3 4.4

No.6 脱離液 上澄み＋落葉 370.5 21.1 2.8 23.9 5.7 0.7 6.4

No.7 脱離液 上澄み＋茶かす 340.0 10.7 24.8 35.6 3.2 7.3 10.5

No.8 脱離液 上澄み＋コーヒーかす 332.0 9.1 0.4 9.5 2.7 0.1 2.8

No.10 脱離液 上澄み＋畜産排水 321.0 4.8 12.3 17.1 1.5 3.8 5.3

リン含有量 (mg) リン回収率 (%)
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図 2-11 沈降物金属類含有量 
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図 2-12 析出物金属類含有量 

 

の結晶物が生成されていることが推測され、析出物に

は Ca が多く含まれていることから Hap 主体の結晶物

が生成されていることが推測される。 

 次に、消化脱離液をそのまま用いて電解を行った実

験系における、実験開始前と実験開始後のビーカー内

でのリンの存在実態について、図 2-13 に示す。 
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図 2-13 電解前後でのリンの存在実態 

 

 実験開始前は、系内での 11%のリンが懸濁態リンと

して存在していたが、実験終了後は、47%のリンが懸

濁態リンとして存在し、割合が増加した。これは、電

解により溶存態リンが析出し、かつ転極により、リン

を含む析出物が液中に懸濁物として剥離した結果であ

ると考えられる。以下の式(2-1)を用いて電解によるリ

ン回収率を算出した結果、リン回収率は41%となった。 

リン回収率 (%)=
�実験後の系内の懸濁態リン量  mg-P  －(実験前の系内の懸濁態リン量 (mg-P))

実験前の系内の溶存態リン量 (mg-P)
×100 (2-1) 

 

本実験においては、理論的に約 10 L/h の気体 (酸素

+水素)が電解により発生するが、消化脱離液に元々含

まれていた懸濁態は、この発生したガスにより水面に

浮上する一方で、電極より剥離した析出物は、ガスの

発生にかかわらず、ビーカーの底に沈殿することを目

視で確認した。結果として、消化脱離液に元々含まれ

ていた懸濁態と電極による析出物が分離され、析出物

を多く含む懸濁態 (沈殿)でのリン含有率が160 mg-P/g

と高いことが明らかとなった。なお、懸濁態 (沈殿)の

肥料利用の可能性については、第 5 章において検討を

行っている。 

 

２．２．３ 下水汚泥の消化工程と電解のハイブリッド 

図 2-14 に pH の推移を示す。実験開始から 1 月 31

日の電解開始までの期間で、電解有、電解無のどちら

の系列においても酸発酵槽の pH は約 5.0～6.0 程度を

示しており、メタン発酵槽の pH は約 6.3～7.5 を示し

た。電解開始後は電解有の系列において酸発酵槽の pH

は低下し 3.5 を示した。また、メタン発酵槽では除々

に上昇した。 

図 2-15 にガス発生量の推移を示す。消化汚泥 (タネ

汚泥)と混合汚泥 (投入汚泥)の採取した処理場が異な

ることから、ガス発生までに時間がかかっている。 

図 2-16 にガス分析結果を示す。酸発酵槽については、

電解開始後から O2の割合が大きくなった。これは電解 
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図 2-15 ガス発生量の推移 

 

により陽極から O2が発生したためである。メタン発酵

槽については電解開始後からわずかではあるが H2 が

検出された。これも電解により陰極から H2が発生した

ためである。 

 表 2-5 に CODcr 分析結果を示す。前述のとおり、今

回の実験では連続での投入をしており、20 L のポリタ

ンクからポンプを用いて投入しているため、タンク内

の汚泥が減るにつれ全固形物濃度が上昇し、CODcr の

値も上昇している。よって滞留時間を 1 日としている

酸発酵槽はほぼ混合汚泥 (投入汚泥)の値となる。メタ

ン発酵槽については滞留時間を 35 日としているため

あまり影響はされない。 

電解有のメタン発酵槽のガス発生は電解開始前に

止まっている。ガス発生が止まってしまったにも関わ

らず、2 月 7 日の電解有のメタン発酵槽の分析結果は

10,500 mg/L で電解開始前の 1 月 24 日と比較してもあ

まり差はなく、有機物のメタンガスへの転換やメタン

菌の活性は衰えていないと考えられる。1 月 24 日と 2

月 7 日を比較すると値はわずかに高くなっているが、

混合汚泥 (投入汚泥)の値の変化に一致しているため、

メタン菌は電解の影響を受けていないと考えられる。   

表 2-6 に有機酸分析結果を示す。電解開始後も有機

酸は減少し、安定した値を示していた。 
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(b)メタン発酵槽 
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図 2-16 ガス分析結果 

 

表 2-5 CODcr 分析結果 

(mg/L)

酸発酵槽 メタン発酵槽 酸発酵槽 メタン発酵槽

1月10日 21000 8400 21000 8400

1月24日 22000 10000 25000 8900

2月7日 55000 12000 52000 11000

電解有電解無

 

 

  

 図 2-17 に連続実験装置槽内の溶解性金属類元素組

成を示す。電解有の酸発酵槽の金属元素をもともとの

混合汚泥 (投入汚泥)と比較すると、Na、Mg、Al、K、

Ca、Fe についてはわずかに低くなった。リンの濃度に

ついては 100 mg/L から 270 mg/L へと大幅に高くなっ

た。電解有の酸発酵槽の金属元素についてはリンの濃

度は混合汚泥 (投入汚泥)より小さくなった。 

 図 2-18 に析出した金属類元素組成を示す。析出物は

実験後電極に析出したあるいは付着した結晶物を逆電

圧により剥離させ、分析したものである。リンの析出

量は 48,000 mg/kg であった。消化汚泥を用いた場合は

電極に汚泥の塊が付着してしまう。析出物金属元素に

示された値は、析出物のみではなくその他の汚泥につ

いても分析しているので結晶物としての質も低いと思

われる。 

表 2-6 有機酸分析結果 

電解前 電解後 電解前 電解後 電解前 電解後 電解前 電解後

コハク酸 N.D. N.D. N.D. N.D. N.D. 1.5 N.D. N.D.

乳酸 N.D. N.D. N.D. N.D. N.D. N.D. N.D. N.D.

ギ酸 1.4 0.90 0.49 0.17 2.8 2.4 0.40 0.15

酢酸 2100 1800 610 39 2600 1500 170 39

プロピオン酸 1600 1300 140 12 2100 900 79 4.7

イソ酪酸 140 160 12 5.3 150 130 5.2 N.D.

酪酸 740 730 N.D. N.D. 800 680 N.D. N.D.

イソ吉草酸 180 210 58 N.D. 190 190 N.D. N.D.

吉草酸 320 300 N.D. N.D. 330 250 N.D. N.D.

単位：mg/L、N.D.は検出限界以下

電解無：酸発酵槽 電解無：メタン発酵槽 電解有：酸発酵槽 電解有：メタン発酵槽
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図 2-17 連続実験装置槽内溶解性金属類元素 
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２．３ まとめ 

 本章では、濃縮分離液、消化脱離液を対象として、

電解法によるリン回収手法の検討を行った。白金コー

ティングチタン電極による電解により、リンがヒドロ

キシアパタイトの形で回収されることが分かった。ま

た、実消化脱離液中溶存態リンについて、電極法によ

りリン回収率 41%を達成した。また、電解により発生

する気体により、消化脱離液に元々含まれていた懸濁

態は、水面に浮上する一方で、電極より剥離した析出

物は実験系の底に沈殿し、結果として、電極での析出

物を、リン含有率 160 mg-P/g の沈殿物として回収でき

ることを示した。 

 

３．藻類による資源生産システムの開発 

 化石燃料の枯渇への懸念、化石燃料利用にともなう

地球温暖化を背景に、再生可能エネルギーの利用が推

進される現代において、藻類を用いたエネルギー生産

に大きな注目が集まっている。近年では、都市下水や

工場排水に豊富に含まれる窒素、リンといった栄養塩

を用いた藻類培養の試みが実施されてきている 5), 6)。

日本のように下水道システムが広く普及している国々

では、処理プロセスを経た処理水に含まれる栄養塩や、

焼却炉や消化ガス由来CO2といった下水処理場が有す

る資源および下水処理場でのストック (土地、施設)を

活用した藻類培養によるエネルギー生成が期待される。   

既往研究において 7), 8)、ボトリオコッカスやクロレ

ラといったオイル含量の高い特定藻類を対象に、下水

処理水を用いた培養がラボレベルで実施されているが、

これら特定の藻類の培養は、実環境下での適用性に課

題が残る。 

そこで、本研究では、特定藻類の接種は行わず、下

水処理水を直接培養液として用い、与えられた環境条

件で優占する土着藻類 (以下、藻類と記述)の培養技術

の確立および培養藻類のエネルギー利用手法の検討を

目的とした。 

 

３．１ 方法 

３．１．1 室内実験 

A 下水処理場の処理水 (最終沈殿池流出水)を培養

フラスコ (カルスターフラスコ、柴田科学(株)、Japan)

に 2.0 L 入れた。蛍光灯により 1 日あたり 12 時間、培

養フラスコの側面から光  (光量子束密度 : 約 165 

μmol/m
2
/s)を照射した。実験は恒温室内で行い、水温は

約 20℃に保った。マグネッチックスターラーによりフ

ラスコに備えられた羽根 (撹拌子)を撹拌しながら培

養した。また、流速約 1 mL/min で曝気 (培養フラスコ

内に空気を送風)しながら培養した。培養期間は 14 日

間とした。HRT が 4 日となるように、実験原水である

処理水を 1 日に 2 度に分けて培養フラスコ内にポンプ

で供給した。流入に伴い、オーバーフロー管から培養

水を流出させ、培養フラスコ内の水位を一定に保った。

実験原水である培養フラスコ供給前の処理水は 4℃の

冷蔵状態で保存した。 

 水理学的滞留時間 (HRT)の影響に関する試験にお

いては、HRT 4 日のほか、2、6 日の条件で試験した。

CO2 流入の影響に関する試験においては、CO2 を流速

0.01、0.05 mL/min (曝気による流入空気量の 1、5%に

相当する)で連続的に培養フラスコ内に供給した。培養

時の撹拌および曝気の影響に関する試験においては、

撹拌および曝気、撹拌のみ、曝気のみ、撹拌・曝気い

ずれもなしの 4 条件で試験した。 

 各態窒素 {(全窒素 (TN)、溶存態全窒素 (DTN)、

NH4
+、NO2

−、NO3
−
}、各態リン {全リン (TP)、溶存態

全リン (DTP)、PO4
3−

}、無機炭素 (IC)および全有機炭

素 (TOC)、懸汚物質 (SS)、クロロフィル a および b、

ならびに重金属類の測定を行った。また、藻類種の同

定・計数を行った。 

 CO2 添加条件を最適化するために、別途の室内実験

を行った。藻類の培養は、B 下水処理場の処理水を用

いた。B 下水処理場の実流入下水を活性汚泥法処理装

置 (曝気槽容量: 100 L、HRT: 6 時間)を用いて処理し、

50 L 容の最終沈殿池の上澄みを採取し、藻類培養に用

いた。培養実験は、人口気象器 (LPH-350SP、日本医

化器械製作所、Japan)内で実施し、気温および光量子

束密度をそれぞれ 25°C および 130 μmol/m
2
/sに設定し

た。明/暗の時間は、それぞれ 12 時間とした。4 つの

三角フラスコに処理水をそれぞれ 3.0 L 入れ、HRT が

4 日となるように、0.75 L/日でフラスコ内培養水と処

理水を交換した。一般的に、微細藻類の増殖に関する

至適 pH は 7-9 であるため 9)、3 つのフラスコには、培

養水のpHが6.7-7.0 (リアクターA)、7.7-8.0 (リアクター

B)、8.9-9.0 (リアクターC)となるように、市販の CO2 (純

度: 99.95%)を添加した。残り 1 つのリアクター (リア

クターD)には、CO2を添加しなかった。リアクターA、

B および C での培養水の pH は、pH コントローラ 

(NPH-660NDE、日伸理化、Japan)で調整した。培養水

での SS および高位発熱量を測定した。 

  

３．１．２ 20L 容培養装置を用いた屋外培養 

藻類の屋外培養を、B 下水処理場で、2012 年 7 月か
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ら12月に行った。処理水を透明の培養容器 (容量 20 L、
ポリカーボネート製)に入れ、屋外に設置し半連続培養

した。空気量約 4 L/min で曝気 (培養水中に空気を送

風)しながら培養した。容器内の培養水は培養期間中の

平日、1 日 1 回交換を行い、HRT が 4 日または 10 日と

なるように処理水の交換量を調節した。 
 培養時における培養水に含まれる DTP、DTN の分析

を行った。また、培養終了後、藻類種の同定・計数を

行った。さらに、藻類の高位発熱量の定量を行った。 
 

３．１．３ 380L 容培養装置を用いた屋外培養 

2013 年および 2014 年に、B 下水処理場の屋外に設

置した Raceway型 380 L培養装置に連続的に処理水を

流入させ、藻類培養を行った。 
図 3-1 に示すように、水深 0.25 m、容量 380 L の

Raceway 型培養水槽内で藻類が培養され、ここから流

出する藻類を含む培養水は、後段側に接続された容量

32 L の凝集水槽に流入する。この培養水槽および凝集

水槽を組み合わせた培養装置を 2 系列設置した。実流

入下水を標準活性汚泥法処理装置 (容積: 100 L、HRT: 
6-8 時間)で連続的に処理し、50 L 容の最終沈殿池の上

澄みを採取し、藻類培養に用いた。 
まず、2013 年 6 月から 2014 年 1 月までの間、藻類

の返送の有無が藻類培養特性に与える影響を把握した。

2 つの培養装置に、6 月 18 日に HRT 4 日 (流入速度約

64 mL/min)の条件で、処理水の水槽への供給を開始し

た。ブロアを用いて水槽内に空気流入を行い、馴致を

行った。また、2 系列の培養装置のうち 1 系列におい

て、7 月 24 日から返送を開始した。図 3-1 のフロー図

に示すように返送ありの系列では、凝集水槽の底部に

設けられた配管から、凝集、沈降した藻類を流速約 32 
mL/min (培養水槽への培養原水の流入速度の 50%)で
培養水槽に返送した。返送なしおよび返送ありの系列

での培養特性を比較した。8 月 13 日に両系列とも上記

の空気流入を停止し、撹拌機を用いて約 100 rpmの速

度で撹拌を開始し、培養水槽内の水を循環させた。ま

た、後述する藻類の培養量を考慮し、返送なしの系列

では 8 月 23 日から、返送ありの系列では 10 月 2 日か

ら HRT を 4 日から 8 日に変更した。HRT を 8 日とし

たときの培養水の流入速度は、約 32 mL/min であり、

凝集水槽から培養水槽への返送速度は約 16 mL/min と
した。 
培養水槽での各態窒素、各態リン、IC、溶存態有機

炭素 (DOC)、アルカリ度、SS、水温、pH を測定した。

また、培養水槽内の藻類種の同定・計数を行った。さ 

 

 

凝集水槽
(32 L)

返送なし

返送あり

培養水槽 (380 L)

沈降物
(回収)

上澄み

凝集水槽の沈降物を培養水槽に返送

処理水
→ →

→

←

 
図3-1 Raceway型380 L藻類培養装置の写真および概

要 (上側が返送なし、下側が返送ありの系列) 
 
らに、凝集水槽底部から回収した藻類の高位発熱量の

定量を行った。培養期間中の平日 1 日につき 1 回、凝

集水槽の底部に設けられたコックから、凝集、沈降し

た藻類を回収し、20 L プラスチック容器に移し、冷蔵

保存した。2 週間おきに、容器内の回収液の上澄みを

捨て、沈降バイオマスを凍結乾燥、粉砕を行ったのち、

高位発熱量を定量した。 
2014 年には、培養装置 1 系列に、培養水の pH が

7.7-8.0となるように、培養水槽にCO2を添加した。2013
年の培養と同様に HRT は 4 日とし、藻類の返送は行な

かった。培養水槽への CO2添加を 2014 年 6 月 6 日よ

り開始し、11 月 21 日に装置の運転を停止した。培養

水槽の pH は、pH コントローラ (FP-01、東京硝子器械、

Japan)で調整した。培養水での水温、pH および DO、
各態窒素、各態リン、クロロフィル a、SS、DOCおよ

び IC を継続的に測定した。また、藻類および動物プラ

ンクトンの同定を実施するとともに、凍結乾燥したバ

イオマスを粉砕した後、高位発熱量および全脂質含量

を測定した。 
 
３．１．４ 異なる下水処理場での屋外培養 

 後述する数理モデルの異なる下水処理場への適用性

を検討するため、2015 年に、B 下水処理場および C 下

水処理場で藻類培養実験を行った。 
 藻類培養のための処理水は、B 下水処理場において
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は、実流入下水を標準活性汚泥法処理装置 (容積: 100 
L、HRT: 6-8 時間)で連続的に処理し、50 L 容の最終沈

殿池の上澄みを用いた。C 下水処理場においては、実

処理水 (疑似嫌気好気法の最終沈殿池上澄み)を用い

た。 
水深 0.25 m、容積 22 L の円柱型の藻類培養装置 (図

3-2)を、両処理場に設置し、培養装置内 HRT が 2 日と

なるように、処理水を流入させた。それぞれの培養装

置には、培養水の pH が 7.7-8.0 となるように、CO2を

添加した。運転期間は、2015 年 7 月 3 日から 11 月 17
日である。培養水槽の pH は、pH コントローラ (B 下

水処理場: FP-01、東京硝子器械、Japan; C 下水処理場: 
NPH-660NDE、日伸理化、Japan)で調整した。 
水温、DO、各態窒素、各態リン、クロロフィル a、

SS、DOC および IC を継続的に測定した。また、藻類

の同定を実施するとともに、凍結乾燥したバイオマス

を粉砕した後、高位発熱量を測定した。 
数理モデルでの係数を算出するために、C 下水処理

場での処理水を用いた簡易な室内実験を実施した。実

験は、人口気象器 (LPH-350SP、日本医化器械製作所、

Japan)内で実施し、気温および光量子束密度をそれぞ

れ 25°C および 130 μmol/m2/s に設定した。明/暗の時間

は、それぞれ 12 時間とした。ガラスビーカーに処理水

を 2 L 入れ、HRT が 2 日となるように、1 L/dayでフラ

スコ内培養液と処理水を交換した。培養水での SS、TP
および DTP を測定した。 
 
３．１．５ 下水培養藻類の活性汚泥による回収 

 排水処理の一つに、High Rate Algal Ponds (HRAP)が
ある。HRAP は、滞留時間 2-8 日間、水深 0.2-1 m で継

続的に攪拌されたポンドであり、藻類の光合成による

酸素供給によって、排水中の溶解性有機物が従属栄養

細菌によって好気分解するのを促進する方法である 10)。

HRAP によって得られた藻類は、嫌気性消化によりエ

ネルギー化されることが検討されている 11)。しかし、

藻類は沈殿しにくいため、藻類の除去効率が悪いこと

が、HRAP の課題の一つである。 
一方で、活性汚泥は、有機物等を吸着・摂取するこ

とが知られている 12)。HRAP で培養された藻類が活性

汚泥により効果的に吸着・摂取され、活性汚泥と共に

沈殿することにより、除去される可能性が考えられる。 
そこで、本研究の目的は、HRAP と活性汚泥を組み

合わせた処理方法の開発の可能性を評価するため、簡

易試験により、HRAP で培養された藻類の活性汚泥に

よる除去効果を明らかにすることである。試験では、 

C
O
2

培養水槽
(22 L)

処理水

排
水
口

 
図 3-2 22 L 容藻類培養装置の概要 

 
藻類の量を示す指標としてクロロフィル a を使い、活

性汚泥とHRAP試験装置の処理水を用いたバッチ試験

により、曝気時間と活性汚泥濃度の観点から評価した。 
 

３．１．５．１ 下水培養藻類の活性汚泥による回収 

曝気時間と上澄みに残留するクロロフィル a の関係

を把握するため、藻類培養液 100 mL に、活性汚泥 100 
mL を混合し、ブロワーを用いて異なる曝気時間、曝

気した後に、容量 200 mL のメスシリンダーで 30 分間

静置させて上澄み 50 mL を採取し、水質を分析した。

曝気時間は、10 分、30 分、2 時間、4 時間とした。藻

類培養液は、HRAP (HRT: 8 日、水深 0.25 m、容量 380 
L)と沈殿池 (HRT: 約 16 時間、容量約 32 L)で構成され

た HRAP 試験装置の処理水を用いた。そのため、処理

水には、直径数十 μm以下の沈殿しにくい藻類が多く

含まれていた。HRAP には、実際の下水処理場に流入

する下水を実験用の標準活性汚泥装置によって処理し

た処理水を供給した。活性汚泥は、同じ下水を処理し

ている別の標準活性汚泥装置から採取し、30 分間静置

した後、半分の上澄みを取り除き、約 2 倍に濃縮した

ものを用いた。実験は、系列毎に異なる日に HRAP 試

験装置の処理水や活性汚泥を採取し、実施した。また、

各系列において、対照系として、活性汚泥 100 mL の

代わりにイオン交換水 100 mL を用いて、10 分間曝気

した試料も同様に調査した。採取した試料の上澄み中

のクロロフィル a 濃度と濃縮活性汚泥の浮遊物質 
(MLSS)を測定した。 
 
３．１．５．２ 活性汚泥濃度が下水培養藻類の除去に与

える影響 

活性汚泥濃度の違いが、下水培養藻類の除去に与え

る影響を調べるため、HRAP 試験装置の処理水 100 mL
にイオン交換水で希釈されて濃度の異なる活性汚泥を 
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100 mL 添加して、マグネチックスターラーで 10 分間

撹拌して 30 分間静置した後、上澄みのクロロフィル a

濃度を測定した。水質の分析方法は、前節と同様とし

た。活性汚泥は、前節と同様に実下水を連続的に処理

している標準活性汚泥装置から採取し、約 2 倍に濃縮

して使用した。添加した活性汚泥の濃度は、3,100、1,600、

780、390 mg/L とした。さらに、活性汚泥 0 mg/L に相

当する試料として、活性汚泥の代わりにイオン交換水

100 mL を添加し、試験した。 

 

３．１．６ 水質等分析 

 B 下水処理場での培養実験においては、pH および水

温は、HM-31P (東亜ディーケーケー、Japan)で、DO は

DO-31P (東亜ディーケーケー、Japan)でそれぞれ測定し

た。C 下水処理場での培養実験においては、水温は、

PH72 (横河電機、Japan)で、DO は CyberScan DO 110 

(Eutech、Singapore)でそれぞれ測定した。各態窒素およ

び各態リン濃度は、TRAACS2000 (Bran Luebbe、

Germany)で、また、TOC、DOCおよび ICは、TOC-V CPH 

(島津製作所、Japan)でそれぞれ測定した。SS、MLSS

およびアルカリ度、クロロフィル a、高位発熱量、な

らびに全脂質はそれぞれ Standard method
3)、下水試験

方法 13)、河川水質試験方法 (案)
14)、JIS M 8814

15)およ

び Zhou ら 16)の手法に従い測定した。藻類および動物

プランクトンの同定は、光学顕微鏡 (BH-2、オリンパ

ス、Japan)で行った。重金属類の定量は、高周波誘導

結合プラズマ発光分光分析法、高周波誘導結合プラズ

マ質量分析法により行った。クロロフィル a 測定での

ろ過は、孔径 1.2 μmの GF/C (Whatman, USA)で、その

他の水質項目についての溶存態濃度測定の際は、原則

孔径 1.0 μm の GF/B (Whatman, USA)でろ過を行った。 

 

３．１．７ 藻類増殖に関する数理モデルの構築 

藻類培養・エネルギー生産システムの下水処理場へ

の普及支援に際して、藻類培養システム導入を検討し 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

ている下水処理場において、どの程度の培養藻類量が

見込めるかを予測するツールが必要となる。培養藻類

量は、水温、日射量、降雨といった自然環境の変化、

水質の変動といった因子が複雑かつ相互に関係し影響

が及ぼされるため、その予測には、これらの因子を考

慮した数理モデルを構築・利用することが有効である。

そこで、藻類増殖を表現する数理モデルの構築を行っ

た。 

数理モデルの概念図を図3-3に示す。数理モデルは、

Tsuno et al.
17)の湖沼モデルを参考に構築し、さらに本研

究では藻類の増殖における無機炭素の影響を考慮した。

状態変数は、藻類 (M: mg-Chl a/L)、動物プランクトン 

(Z: mg/L)、デトリタス (D: mg/L)、溶存有機物 (C: 

mg-C/L)、無機炭素  (IC: mg-C/L)、無機態窒素  (N: 

mg-N/L)、PO4
3−

 (P: mg-P/L)およびDO (O: mg-O2/L)であ

る。なお、以下に示す数式において、系内への各状態

変数の流入は、右下に”in”と表記する。 

藻類の増殖での影響項は無機炭素、無機態窒素およ

びPO4
3−濃度、水温ならびに全天日射量を考慮し、影響

項の式は既往研究を参照とした17), 18)。藻類の増殖、呼

吸・枯死は一次式で、また動物プランクトンによる捕

食は温度影響および藻類濃度による影響を考慮した17)。 

培養水槽内での各状態変数の物質収支について、式

(3-1)から(3-11)に示す。なお、培養槽での無機炭素の変

化は、実測値を直線的に変化するものとし、培養槽内

は完全混合であるとした。また、モデルで用いる諸係

数については、2014年の屋外培養実験で得られた値、

または文献値17)-25)を参照した。 
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図 3-3 数理モデルの概念図 
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ここで、Q: 系内への流入・流出水量 (m
3
/day)、V: 系

内の水量 (m
3
)、A: 系内の水表面積 (m

2
)、H: 系内の水

位 (m)、T: 水温 (℃)、I: 全天日射量 (MJ/m
2
/day)、Osat: 

飽和溶存酸素濃度 (mg-O2/L)、fT: 水温による影響項 

(-)、fI: 日射量による影響項 (-)、fCNP: 無機炭素、無機

態窒素およびPO4
3−濃度による影響項 (-)、μmaxM: 藻類

の最大比増殖速度 (day
-1

)、Topt: 藻類の最適水温 (℃)、

Iopt: 藻類の最適全天日射量 (MJ/m
2
/day)、KICM: 無機炭

素の半飽和定数 (mg-C/L)、KNM: 無機態窒素の半飽和

定数 (mg-N/L)、KPM: PO4
3−の半飽和定数 (mg-P/L)、kdM: 

藻類の呼吸・枯死速度 (day
-1
)、α : 水の吸光係数 (m

-1
)、

ε0 : SSの吸光係数 (L/mg/m)、FmaxZ: 動物プランクトン

の最大ろ過速度 (L/mg/day)、KMZ: 動物プランクトンの

ろ過の半飽和定数 (mg-Chl a/L)、kdZ: 動物プランクト

ンの呼吸・枯死速度 (day
−1

)、kdD: デトリタスの分解速

度 (day
−1

)、kdC: 溶存有機物の分解速度 (day
−1

)、kL: 酸

素ガス移動係数 (m/day)、YMD: 藻類の呼吸・枯死にお

けるにおける枯死の割合 (-)、YZD: 動物プランクトン

の呼吸・枯死における枯死の割合 (-)、YMZ: 動物プラ

ンクトンによる藻類の捕食の割合 (-)、γMD: クロロフ

ィルaから乾燥重量への換算係数 (mg/mg-Chl a)、γMZ: 

藻類から動物プランクトンへの換算係数 (mg/mg-Chl 

a)、γDC: デトリタスから溶存有機物への換算係数 

(mg-C/mg)、γMO: 藻類の光合成・呼吸における酸素発

生・消費量 (mg-O2/mg-Chl a)、γZO: 動物プランクトン

の呼吸における酸素消費量 (mg-O2/mg)、γCO: 溶存有機

物分解時の酸素消費量 (mg-O2/mg-C)、γMN: 藻類の窒

素含有量 (mg-N/mg-Chl a)、γZN: 動物プランクトンの窒

素含有量 (mg-N/mg)、γCN: 溶存有機物の窒素含有量 

(mg-N/mg-C)、γMP: 藻類のリン含有量 (mg-P/mg-Chl a)、

γZN: 動物プランクトンのリン含有量 (mg-P/mg)、γCN: 

溶存有機物のリン含有量 (mg-P/mg-C) 

 

 上述したとおり、本数理モデルの一部の係数は、2014

年の B 下水処理場での屋外培養実験より算出した。そ

こで、本モデルについて、同じ処理場での異なる年に

おける藻類培養状況の再現が可能かについて、2015 年

のB下水処理場での屋外培養実験結果を踏まえ考察し

た。また、異なる処理場への数理モデルの適用性につ

いては、後述するように B 下水処理場の処理水と水質

が異なる C 下水処理場の処理水を用いた 2015 年の屋

外培養実験結果を踏まえ検討した。 

 

３．２ 結果および考察 

３．２．１ 室内培養結果 

HRT の及ぼす藻類培養への影響について、培養時に

おける水質分析の結果を表 3-1a、b、c に示す。HRT が

4、6 日の場合における DTP、DTN の培養前に対する

培養終了後の濃度は、いずれも 15%以下に低減されて

おり、藻類の増殖に伴いこれらの栄養塩が除去される

ことが示唆された。HRT 2 日の場合、DTP、DTN の培

養前に対する培養終了後の濃度は、それぞれ 76、58%

に留まった。培養前後の TP、DTP の値より、約 9 L

の培養原水から培養後のフラスコ内の藻類 (オーバー

フローにより流出した分を除く)へのリンの移行率を

計算した (TP から DTP の濃度を引いた値の培養前後

における差が、培養藻類中のリン濃度として考える)。

HRT が 2、4、6 日のとき、リンの移行率は、それぞれ

6%、34%、37%であった。同様に窒素の移行率を求め

ると、それぞれ 8、31、33%であり、HRT を 4 日から

2 日に減少させることにより、栄養塩の除去率が大き

く低下することがわかる。藻類培養による下水の高度 
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処理を考慮した場合、HRT は、4 日以上の方が望まし

いことがわかる。クロロフィル a の値は、既報の培養

池における培養の結果 26)と同程度の値を示した。藻類

の株や栄養塩等を外部から添加、供給することなく、

処理水のみを用いた培養により藻類が増殖した。 

 つぎに培養された藻類種を同定した。結果を図 3-4a、

b に示す。HRT 2 日では、培養された藻類の量が少な

く同定が困難であったため、HRT 4、6 日で培養された

藻類のみ同定した。HRT を 4 日から 6 日に上昇させる

ことにより、総細胞数およびそのうち藍藻類に対する

緑藻類の割合が上昇した。HRT 4 日では藍藻類が 68%

を占めるのに対し、HRT 6日では緑藻類が 79%を占め、

セネデスムス科が全細胞数の 56%を占めた。緑藻類、

特にセネデスムス科の藻類中には脂質を含有する割合

が多く、通常、構成成分中の 15～17%を占める 27), 28), 29)。

HRT を 6 日に長くすることにより、燃料として有用と

なる脂質成分を増加させることができた。さらに、藻

類の培養により培養水中の重金属類の低減が可能であ

ることが報告されている。 

得られた藻類中の重金属類の含有量を定量した。さ

らに、合計約 9 L の培養原水中に含まれる重金属類含

有量を求め、培養された藻類への重金属類の移行率を

求めた (図 3-5)。HRT 4、6 日における 4 元素の移行率

は 13～20%の範囲にあるが、HRT 2 日では 6～9%の範

囲にあり、リンや窒素と同様、HRT を 4 日から 2 日に

減少させることにより、重金属の除去率が大きく低下

することがわかった。HRT 4 日で培養された藻類中の

その他の元素成分の定量の結果、B、Mn、Zn、Sr の元

素が、それぞれ 55、68、67、88 g/kg-dry含まれること

がわかった。 

 培養水にCO2を流入することによる藻類培養への影

響を検討した。CO2 添加により培養に必要となる炭素

源の取り込みを拡大させ、藻類の生産を促進させると 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

いう報告がある 26)。さらに、CO2添加で pH の制御を

することにより、藻類の成長を抑制するアンモニア生

成の防止や、リン酸塩の沈殿による栄養素損失の防止

などの効果が報告されている 9), 26)。また、燃焼施設か

らの排ガス中には CO2が含まれるため、これを培養水

中に流入し藻類を培養することも考えられる。特に下

水処理場に併設される焼却炉からの排ガスの利用が期

待される。CO2を 0.01 mL/min
 
(曝気による流入空気量

の 1%に相当する)を流入させ、培養を行ったところ、

pH が 7.4 程度を保ち(表 3-1d)、培養による pH 上昇を

抑制できた。培養開始後 7 日目まで CO2を流入した場

合はしない場合に比べ速く緑色に色付いたが、14 日経

過後のフラスコ内の培養水の色に大きい変化は見られ

なかった。また、CO2 の流入により、緑藻類の細胞数

はほとんど変化しなかったが、藍藻類の細胞数は 1.8

倍に増加した(図 3-4c)。 

培養時における撹拌および曝気の及ぼす藻類培養

への影響を検討した。撹拌および曝気 a、撹拌のみ b、

曝気のみ c、撹拌・曝気いずれもなし d の 4 条件で 14

日間培養を行った。水質分析の結果を表 3-2 に示す。

培養原水は、中間日の 7 日目に新たに採取したものに

交換した。いずれの条件においても培養後、DTP は、

0.7 mg/L 以下に、DTN は、2.9 mg/L 以下に減少し、こ

こでも藻類の増殖に伴いこれらの栄養塩が除去される

ことが示唆された。図 3-6 に各条件における藻類の乾

燥重量を示した。培養終了後のフラスコ内に残存した

藻類およびオーバーフロー水中の藻類に分類して表示

した。培養された藻類総重量は、撹拌および曝気を行っ

た条件 a において最大となった。しかし、総重量に対

するフラスコ内に残存した藻類の重量の比は、撹拌・

曝気いずれもなしの条件 d で 87%、曝気のみの条件 c

で 73%と、撹拌を行った場合 a,b (50%程度)に比べて高

いことがわかる。撹拌を行うことにより、付着性・沈 

 

0.471.712 63 0.95 0.35 15 4.9 7.4 14日後

––7.0 62 2.0 1.6 7.8 2.8 7.5 7日後

––6.2 55 11 3.3 11 3.3 7.4 培養開始
d. HRT4日, 

CO2供給

0.571.815 57 1.3 0.15 16 5.7 9.2 21日後

––11 60 1.7 0.26 6.7 1.8 9.1 14日後

––7.7 56 4.1 2.2 11 3.2 9.2 7日後

0.00140.00131.7 56 9.9 3.3 11 3.3 8.8 培養開始

c. HRT6日

0.692.113 58 1.2 0.25 16 5.1 9.2 14日後

––5.8 57 4.7 2.3 7.5 2.8 9.2 7日後

––6.2 55 11 3.3 11 3.3 8.6 培養開始

b. HRT4日

0.0770.797.8 54 6.4 2.5 10 3.3 9.0 7日後

––4.3 56 11 3.3 11 3.3 8.7 培養開始
a. HRT2日

クロロ
フィルb

クロロ
フィルaTOCICDTNDTPTNTPpH条件

0.471.712 63 0.95 0.35 15 4.9 7.4 14日後

––7.0 62 2.0 1.6 7.8 2.8 7.5 7日後

––6.2 55 11 3.3 11 3.3 7.4 培養開始
d. HRT4日, 

CO2供給

0.571.815 57 1.3 0.15 16 5.7 9.2 21日後

––11 60 1.7 0.26 6.7 1.8 9.1 14日後

––7.7 56 4.1 2.2 11 3.2 9.2 7日後

0.00140.00131.7 56 9.9 3.3 11 3.3 8.8 培養開始

c. HRT6日

0.692.113 58 1.2 0.25 16 5.1 9.2 14日後

––5.8 57 4.7 2.3 7.5 2.8 9.2 7日後

––6.2 55 11 3.3 11 3.3 8.6 培養開始

b. HRT4日

0.0770.797.8 54 6.4 2.5 10 3.3 9.0 7日後

––4.3 56 11 3.3 11 3.3 8.7 培養開始
a. HRT2日

クロロ
フィルb

クロロ
フィルaTOCICDTNDTPTNTPpH条件

表 3-1 異なる HRT で培養した場合の水質の変化 (単位: mg/L) 
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図 3-4 HRT を変えた場合、CO2供給を行った場合の

培養藻類種 

 

降性の高い藻類の割合が減少し、原水の供給に伴う

オーバーフローによるフラスコ内からの流出量の割合

が増加した。これらの 4 条件におけるフラスコ内に残

存した藻類種をみると、曝気のみの場合 c が総細胞数

が最も多くなった(図 3-7)。また総細胞数のうち、緑藻

類の占める割合が 87%、さらに緑藻類のうちセネデス

ムス科の占める割合が 65%に達し、燃料として有用な

成分の割合が大きく上昇した。撹拌を伴うことにより、

総細胞数のうち藍藻類の占める割合が増加した。 

 CO2添加条件を検討したリアクターAからDにおけ 
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図 3-5 HRT を変えた場合の藻類中重金属含有量と培

養原水からの移行率 
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表 3-2 異なる撹拌・曝気条件で培養した場合の水質の変化 (単位: mg/L) 

 

水質の変化 (単位: mg/L) 
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図 3-6 撹拌・曝気条件を変えた場合の培養藻類の乾

燥重量 
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図 3-7 撹拌・曝気条件を変えた場合のフラスコ内に

残存した藻類種 
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図 3-8 CO2添加がエネルギー生産量に与える影響 

 

るエネルギー生産量 {SS (g/L)×高位発熱量 (kJ/g)}を

図 3-8 に示す。CO2を添加したリアクターA から C で

のエネルギー生産量は、CO2 を添加していないリアク

ターD の 4.9-6.3 倍であり、CO2添加によるエネルギー

生産量の向上が明らかとなった。また、リアクターC

に比べ、リアクターB でのエネルギー生産量はやや多

かった一方で、リアクターA および B では同程度で

あった。CO2添加により培養水の pH を 6.7-7 に保つリ

アクターA に比べ、pH を 7.7-8 に保ったリアクターB

の方が、CO2 添加に必要なエネルギー消費量は少ない

と考えられ、培養水の pH を 8 付近に保つように CO2

添加を行うことが適切であると判断された。 

0

1

2

D
T

P
 (

m
g

 L
–
1
)

HRT 4日
HRT 10日

0

10

20

0 10 20 30 40

経過日数

D
T

N
 (

m
g

 L
–
1
)

処理水

 

図 3-9 培養時の培養水中の栄養塩濃度 
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図 3-10 培養された藻類種 (最後段以外は 10～12 月     

に培養) 

 

３．２．２ 20L 容培養装置を用いた屋外培養結果 

 培養水中の栄養塩濃度の変化を図 3-9 に示す。図 3-9

に示す培養は 10～12 月に実施し、期間中の平日は毎日、

処理場から原水を採取し容器内の培養水を交換するこ

とにより半連続培養を行った。図中には処理水の濃度

も示した。培養開始から 14 日後までは、容器内の培養

水の色はほとんど変化しなかった。原水と容器内の培

養水の栄養塩濃度を比較してもほとんど差が見られな

い。しかし、14～28 日目にかけて培養水が緑色に着色

し、栄養塩濃度も原水と培養水とで大きく差が開いた。

藻類の株や栄養塩等を外部から添加、供給することな

く、培養原水のみを用いた培養により藻類が増殖する

ことが示された。また、窒素よりもリンが先に枯渇す

る傾向を示すとともに HRT の増加および CO2添加に

より窒素の消費が進むことが明らかとなった。 

培養 42 日後の容器内に残存した (培養水の交換時

にオーバーフロー水として排出された水中の浮遊性藻

類を除く)藻類種を同定した。結果を図 3-10 に示す。 
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図 3-11 夏季・冬季培養時の培養水中の栄養塩濃度 

(HRT 10 日) 

 

最後段の夏季の培養結果については後述する。すべて

の条件において主要成分として緑藻が観察された。ま

た、HRT 4 日の条件では珪藻が高い割合で観察された。

HRT を 4 日から 10 日に上昇させることにより、総細

胞数および緑藻の割合が上昇した。図 3-10 を見ても培

養による 42 日後の窒素の消費量は HRT 4 日よりも 10

日の方が大きく、培養水を長く滞留させることにより

培養がより促進されることが示された。 

 HRT10 日の条件で同様に 7～8 月 (夏季)に培養を

行った。図 3-11 には培養時における栄養塩濃度の変化

を 10～12 月 (冬季)の培養結果と併せて示した。培養

時における午前 10 時の水温は、夏季は 26～37℃、冬

季は1.7～16℃の範囲にあった。夏季の培養水中のDTP、

DTN 濃度は、培養開始から 7 日後までに劇的に減少し

ている。一方、冬季の培養においては前述のとおり 14

日目では培養原水および培養水の濃度に変化が見られ

ない。夏季では培養開始後、最初の 7 日間にかけて、

冬季では 14～28 日間にかけて培養が大きく進むもの

と考えられた。夏季 (21 日間培養)および冬季 (42 日間

培養)に培養された藻類種を比較すると夏季の方が緑

藻の細胞数が増加している。また、夏季の培養では珪

藻の割合が減少し、藍藻の割合が増加した (図 3-10)。 

 培養時における撹拌および曝気の及ぼす藻類培養へ

の影響を検討した。撹拌および曝気、撹拌のみ、曝気

のみ、撹拌・曝気いずれもなし (静置)の 4 条件で 7～8

月に 21 日間、半連続培養を行った。藻類種を同定した

結果を図 3-12 に示す。撹拌および曝気を行った場合に 
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図 3-12 撹拌・曝気条件を変え培養された藻類種 

        (7～8 月に培養、HRT 10 日) 

 

全細胞数が最も多くなった。しかし、曝気のみの条件

において緑藻の細胞数および全細胞数に対する緑藻の

割合が最も高くなり、燃料として有用な成分の割合が

大きく上昇した。曝気のみの条件において緑藻の細胞

数、構成割合が最も高くなる傾向は、室内培養により

得られた結果と同様である。 

10～12月 (冬季)に培養された藻類について、HRT 10

日の条件で培養した藻類の高位発熱量は 20 kJ/g であ

り、HRT を 4 日から 10 日に長くすることにより発熱

量は 1.3 倍増加した。 

 

３．２．３ 380L 容培養装置を用いた屋外培養結果 

 2013年の培養期間中における2系列の培養水槽内培

養水および処理水の水質分析結果の経時変化を図3-13

に示す。6 月 18 日に HRT 4 日の条件で水槽への処理水

の供給を開始した後、1 週間程度で水槽内の水が緑色

に変化し、藻類の増殖が確認された。同時に、処理水

に比べ培養水の DTP、DTN の値が減少した。藻類の増

殖に伴い、これらの栄養塩が消費され、藻類中に取り

込まれることが示された。また、処理水を使用したた

め、窒素の多くは硝酸性窒素として存在している。藻

類の株や栄養塩等を添加することなく、処理水のみの

供給により藻類が増殖した。2 系列の水槽のうち 1 系

列において、7 月 24 日から返送を開始した。8 月 7 日

の時点で返送ありの系列の方が SS が少し増加した 

(処理水中の SS はほぼ 0 mg/L であることから、SS は

増殖した藻類の乾燥重量として考える)。8 月 13 日に

両系列とも撹拌を開始したところ、返送ありの系列は

返送なしの系列に比べ、培養量が 1.8 倍増加し、返送

なしの系列において DTP の値が大きく上昇した (8 月 
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21 日)。撹拌前には藻類が水槽内で不均一に増殖して

いたが、撹拌を行うことで水槽内の藻類存在の状態が

より均一になり、培養量の少ない撹拌なしの系列では

リンの消費が低下し、また、沈降性の藻類の量が増加

する傾向が見られた。このため、8 月 23 日に返送なし

の系列の HRT を 8 日に変更した。変更後は、再びリン

の消費量が増加し、浮遊性の藻類が増加したが、返送

ありの系列においても次第に培養量の減少、栄養塩の

消費量の低減が見られるようになったため、10 月 2 日

にHRTを8日に変更した。HRT 8日の条件であっても、

特に 10 月 30 日以降は水温の低下に伴い培養量が大き

く減少した。12 月中旬から翌年 1 月まで、水の供給を

停止し、回分培養を実施したが、培養量の増加は見ら

れなかった。 

 培養水槽内の藻類種の同定、計数を行った結果を  

図 3-14 に示す。室内培養や 20 L 容培養装置による屋

外培養では、藍藻や種々の緑藻が多く観察されたが、

本培養においては、緑藻であるオオキスティス科、セ

ネデスムス科が優占した。8 月の返送なしの系では、 
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図 3-14  2013 年の屋外培養における培養水での藻類 
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図 3-13 2013 年の屋外培養における処理水および培養水での水質変化 
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この 2 科の優占率は 96%であったが、これを除く 7～

11 月期のすべての系において 99%を占めた。また、12

月期は総細胞数が大きく減少した。返送なしの系では

11 月期に比べ総細胞数が 1%以下に減少したが、珪藻

であるニッチア科は 110 倍に増加した。緑藻、特にセ

ネデスムス科の中にはバイオ燃料として有用な成分も

含まれる 27, 29)ことから、さらなる細胞数の増加を検討

する必要があると考えられる。8 月の返送なしの系に

おいて細胞数が大きく減少しているが、これは前述の

撹拌によるリンの消費の低下に起因しているものと考

えられる。 

次に、2014 年の培養について、実験期間での培養を

実施した地点における月別平均気温は 12.2-26.0℃の範

囲にあり 8 月で最も高く、また、全天日射量は 7.9-18.7 

MJ/m
2
/dayの範囲であり 7 月で最も高かった 30)。 

実験期間を通じた、流入下水での SS、TOC、TN お

よびTPの中央値は、それぞれ97.0 mg/L、26.4 mg-C/L、

25.6 mg-N/L および 3.40 mg-P/L であったのに対して、

処理水では、4.2 mg/L (除去率中央値: 95.0%)、7.20 

mg-C/L (75.5%)、15.6 mg-N/L (39.7%)および 2.00 mg-P/L 

(43.3%)であった。 

藻類培養水槽での DO は、光合成により 10 mg-O2/L

以上と飽和・過飽和状態であり、pH は CO2 添加にと

もない 7.7-8.0 の間で安定していた。 

IC は、処理水で 11.8 mg-C/L であったが、CO2添加

により培養水槽では 21.4 mg-C/L と増加した。 また、

藻類増殖における IC の半飽和定数 (3 mg-C/L)
24)を鑑

みると、培養水中 IC は豊富に存在していたと考えられ

る。 

図 3-15に処理水および培養水でのSS、無機態窒素、

PO4
3−および DOC の経時変化を示す。6 月 25 日から 6

月 27 日にかけて、培養水での SS が 137 から 30 mg/L

まで大きく減少し、無機態窒素および PO4
3−が 0.225 か

ら1.55 mg-N/Lおよび0.161から0.527 mg-P/Lまで上昇

した。6 月 23 日の曝気槽および処理水での pH がそれ

ぞれ 5.67 および 5.89 と特異的に低く、これが SS の減

少に寄与した可能性が考えられる。 

7 月に培養水での SS が増加した後、8 月、9 月で、

SS が中央値で 206 および 166 mg/L と比較的安定した

値を示した。培養水での無機態窒素および PO4
3−はそ

れぞれの月で 2.56 mg-N/L および 1.39 mg-P/L、ならび

に 1.72 mg-N/L および 0.521 mg-P/L であり、処理水に

比して 81.5 および 44.4%、ならびに 87.8 および 65.4%

の除去率が得られた。10 月 5、6 日の台風での激しい

降雨 (降雨量合計: 199 mm)により10月3日から7日に 
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図 3-15 2014 年の屋外培養における処理水および培

養水での水質変化 

 

かけて、SSが 136 mg/Lから 116 mg/Lまで減少したが、

1 週間後の 10 月 14 日には 146 mg/L まで回復した。そ

の後、10 月 28 日から 11 月 21 日にかけて SS が 164 か

ら 90 mg/L まで減少し、無機態窒素および PO4
3−も 6.53

から 11.0 mg-N/L および 0.062 から 1.16 mg-P/L まで上

昇した。この SS が減少した期間において、水温が

17.4℃から 10.2℃に急激に低下しており、この水温低

下が SS 減少の一因であると考えられる。藻類増殖に

おける無機態窒素および PO4
3−の半飽和定数 (0.025 

mg-N/L、0.002 mg-P/L)
23)を鑑みると、培養水中無機態

窒素および PO4
3−は豊富に存在していたと考えられる。 

培養槽で確認された動物プランクトンについて、体 
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図 3-16 2014 年の屋外培養における培養水での藻類

構成 

 

積から換算した乾燥重量 31)は、培養槽での SS の高々

3.2%であり、SS は藻類および藻類由来のデトリタスで

構成されていると考えられる。  

SS濃度が比較的安定した8月での培養槽単位面積当

たりの SS培養量は 12.9 g/m
2
/dayであった。ニュージー

ランドでの HRAP において、夏季 (11 月-1 月)で 15.3 

g/m
2
/day の培養量が得られており 5)、本研究での 8 月

の培養量は、この HRAP での 85%の値であった。 

藻類培養槽での溶存有機物濃度については、処理水

中の変動に呼応する形で変化した一方で、培養期間で

の処理水中濃度 (中央値: 5.30 mg-C/L)に比して、培養

槽 (6.40 mg-C/L)での濃度は高かった。藻類の炭素固定

にともない SS が増殖し、藻類由来のデトリタスの一

部が分解することで溶存有機物濃度が上昇したものと

考えられる。 

 培養槽での藻類同定結果の一例を図 3-16 に示す。培

養期間を通じて、全藻類細胞数に占める緑藻の細胞数

の割合が 85-97%と高く、特にイカダモ科が 51-87%と

優占した。これは、2013 年の培養結果と一致する。 

図 3-17に 2013年および 2014年での培養藻類中高位

発熱量を示す。それぞれの値は、培養期間での n=5 の

測定における平均値である。CO2 を添加することで、

高位発熱量が 16.4 kJ/g となり、CO2を添加していない

系に比して、約 1.3-1.4 倍に増加したことから、自然条

件下での藻類培養における CO2添加効果が示された。 

藻類の全脂質濃度は、1.0-5.4%の範囲にあった。藻

類中全脂質濃度が 40%以下であった場合は、藻類中脂

質を利用するよりも、藻類の全細胞を用いた嫌気性消

化によるエネルギー生産の方が適しており 32)、また、

処理水で培養した藻類について、嫌気性消化の基質と

しての有効性が示されている 33)。そのため、処理水で

培養した藻類をエネルギー生産手法の一つとして、嫌

気性消化が有効であると考えられる。 

0 5 10 15 20

CO2添加 (2014年)

返送あり (2013年)

返送なし (2013年)

高位発熱量 (kJ/g)  

図 3-17 培養藻類の高位発熱量 
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図 3-18 B、C 下水処理場での気象条件 (2015 年)
 30)

 

 

３．２．４ 異なる下水処理場での屋外培養結果 

図 3-18に 2015年のBおよびC下水処理場での各月

の平均気温、平均全天日照量および降雨量を示す 30)。

月ごとの降雨量に差がある一方で、両処理場での気温

および全天日照量は同様の値であった。 

図 3-19 に B および C 下水処理場での処理水および

培養水での水質測定結果を示す。 

 B および C 下水処理場での処理水における炭素 

(IC) : 窒素 (無機態窒素) : リン (PO4
3−

)比の中央値は、

それぞれ 23:20:1 および 380:230:1 であった。レッドフ

ィールド比 (106:16:1)
34)を鑑みると、藻類増殖におけ

る律速因子は、B および C 下水処理場での処理水でそ

れぞれ炭素およびリンであり、律速因子が異なってい

た。 

 B下水処理場における SS の中央値は、113 mg/Lと C

下水処理場での値 (88 mg/L)に比べ高かった。これは、

下記するように下水処理場Cでの培養水中のリンが枯

渇していたことが一因であると考えられる。 

B および C 下水処理場での培養水中の IC の中央値

は、12.4 および 19.1 mg-C/L であり、藻類増殖におけ

る IC の半飽和定数 24)を鑑みると、培養水中 IC は豊富

に存在していたと考えられる。 
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両下水処理場において、処理水に比して培養水での

TN はやや低い値となった。B 下水処理場においては、

処理水に比して培養水での DTN および NO3
−濃度がそ

れぞれ 8.71 および 4.06 mg-N/L 低く、藻類増殖に伴う

藻類体内への取り込みの寄与が考えられる。C 下水処

理場において、処理水に比して培養水での NO2
−および

NO3
−濃度が上昇していることが分かった。CO2添加に

より培養水 pH を 8 付近に保つことで、微生物増殖お

よび硝化を促進することが報告されており 35)、本研究

においても、CO2添加による培養水 pH 調整が NO2
−お

よび NO3
−濃度の上昇に寄与していると考えられる。ま

た、処理水に比して培養水での DTN は藻類増殖に伴

い 8.90 mg-N/L 減少した。藻類増殖における無機態窒

素の半飽和定数 23)を鑑みると、両培養水ともに無機態

窒素は豊富に存在していたと考えられる。 

両下水処理場において、処理水および培養水での TP

濃度は同程度であった。藻類増殖に伴い、B および C 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

下水処理場では、処理水に比して培養水での DTP 濃度

がそれぞれ 0.890 および 0.274 mg-P/L 低下した。藻類

増殖における PO4
3−の半飽和定数 23)を鑑みると、B 下

水処理場での培養水中 PO4
3−は豊富に存在していた一

方で、C 下水処理場では PO4
3−が枯渇していることが明

らかとなった。 

培養水における懸濁態リン (STP: TPとDTPとの差)

と SS の比率について、C 下水処理場での値 (0.0063 

mg-P/mg)は、B 下水処理場 (0.011 mg-P/mg)での値より

低かった。藻類は、細胞外にリンが豊富にある環境で

は、リンを体内にポリリン酸の形で蓄積し、細胞外の

リンが枯渇した環境下で、蓄積したリンを利用するこ

とが報告されている 36)。上述したように、培養水での

SS は、藻類および藻類由来のデトリタスで構成されて

いると考えられるため、藻類とそのデトリタスでの組

成が同じと考えると、C 下水処理場での STP/SS 比が

低かった要因として、培養水での PO4
3−枯渇による藻 

図 3-19 2015 年 B および C 下水処理場での処理水および培養水での水質分布 

(中央値は黒丸、25、75 パーセンタイル値は四角、最小、最大値はエラーバーでそれぞれ示す) 
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類細胞中のリン濃度低下が挙げられる。 

 培養水での藻類の細胞数の割合を表 3-3 に示す。培

養期間を通じて、緑藻が B 下水処理場で 52.4-98.7%、

C 下水処理場で 28.2-100%と、両下水処理場で緑藻が

優占することが明らかとなった。これは、2013、2014

年の B 下水処理場での屋外培養実験と同様の結果で

あった。 

 藻類の高位発熱量については、B および C 下水処理

場で、それぞれ 14.9から 19.2 kJ/gおよび 16.1から 20.6 

kJ/g の範囲にあり、有意水準 p=0.05 のもとウィルコク

ソンの符号順位検定を行った結果、両下水処理場での

高位発熱量に有意な差は見られなかった (p=0.095)。 

 

３．２．５ 数理モデルの検証結果 

2014年のB下水処理場での屋外培養実験結果に関し

て、バイオマス生産の指標となるSSを対象として、培

養水での実測値および構築したモデルによる計算値 

(藻類+動物プランクトン + デトリタス)を、それぞれ

図3-20に示す。なお、数値計算は、SSの増加が始まっ

た7月4日から行った。 

図3-20より、培養槽水での増減の傾向を良く再現で

きていることが理解できる。また、SSが比較的安定し

た8、9月での実測値および計算値の中央値は178および

195 mg/Lであり、モデルでの計算値は実測値と同様の

値となり、本モデルによる実測データの再現性が示さ

れた。 

次に、2015年のBおよびC下水処理場での屋外培養に

おけるSSの実測値および計算値を図3-21に示す。 

B下水処理場においては、8、9月の実測値および計

算値の中央値がそれぞれ101 mg/Lと同じ値であったこ

とに代表されるように、モデルによる計算値は実測値

を再現していた。上述したように、2014年、2015年と

もにB下水処理場での培養水では、IC、無機態窒素お 
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図3-20 2014年のB下水処理場での培養水中SSの実測

値および数理モデルによる計算値 
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図3-21 2015年のBおよびC下水処理場での培養水中

SSの実測値および数理モデルによる計算値 

 

よびPO4
3−が豊富に存在しており、類似した培養環境で

あったことから、数理モデルにおける係数補正の必要

がなく、再現できたものと考えられる。以上の結果か

ら、構築した数理モデルについて、同じ下水処理場で

の異なる年における藻類培養特性の再現が可能である

7月7日 7月21日 8月4日 8月18日 9月1日 9月18日 10月5日 10月20日 11月17日

藍藻 0.6 3.2 17.2 35.2 27.7 47.3 6.6 5.6 30.8

珪藻 0.7 3.6 3.9 0.0 0.2 0.3 3.2 2.6 6.8

緑藻 (Micractiniaceae ) 0.0 0.0 0.3 0.0 0.0 0.1 0.0 0.0 0.0

緑藻(Dictyosphaeriaceae ) 89.7 11.0 32.2 56.1 58.5 35.3 68.1 88.0 33.5

緑藻 (Scenedesmaceae ) 1.4 64.8 26.6 3.6 4.2 5.6 5.8 1.8 18.4

緑藻 (その他) 7.6 17.4 19.8 5.1 9.4 11.4 16.3 2.0 10.5

7月7日 7月22日 8月5日 8月20日 9月2日 9月16日 10月6日 10月21日 11月17日

藍藻 0.0 0.0 0.0 0.1 0.0 0.1 0.0 0.0 0.0

珪藻 71.8 0.2 0.0 0.3 0.0 0.8 0.1 0.1 0.1

緑藻 (Micractiniaceae ) 0.0 10.6 98.0 91.7 0.0 90.6 56.5 17.9 0.0

緑藻 (Dictyosphaeriaceae ) 0.0 0.8 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0

緑藻 (Scenedesmaceae ) 0.3 35.5 1.9 7.1 99.9 7.9 36.4 77.5 99.8

緑藻 (その他) 27.9 52.9 0.1 0.8 0.1 0.6 7.0 4.5 0.1

C下水処理場

網 (科)
細胞数の割合  (%)

B下水処理場

網 (科)
細胞数の割合  (%)

表 3-3 2015 年 B および C 下水処理場における培養水での藻類構成 
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ことが示された。 
C下水処理場において、計算値は、実測値の経時的

変動を表現できている一方で、8、9月の実測値および

計算値の中央値がそれぞれ94 mg/Lと46mg/Lであった

ことに代表されるように、計算値は実測値に比べ、小

さい値であった。これは、培養水でのPO4
3−が枯渇して

おり、これは、モデル構築に用いた2014年のB下水処

理場での培養では検討できなかった新たな培養環境で

あるため、再現性が悪かったものと考えられる。 
そこで、数理モデルにおける藻類増殖に関する諸係

数を対象として感度解析を行い、SSへの影響が大きい

係数を抽出した。高いバイオマス生産効率が期待でき

る8月の気象条件下で、藻類増殖に関する係数を既存の

値から±10%変動させ、以下の式に示されるSS変化率

を算出した上で、SSへの影響を考察した。1つの係数

を変動させる場合、他の係数は既存の値とした。 

SS 変化率 (%)=
(変化させた係数で算出した SS)－(既存の係数で算出した SS)

既存の係数で算出した SS
×100 (3-12) 

 

 感度解析の結果を図3-22に示す。藻類のリン含有量

の変動が、SS変化率に与える影響が大きいことが明ら

かとなった。 
 C下水処理場での藻類培養特性に合うリン含有率を

算出するため、上述した簡易な室内培養実験を行った。

培養実験結果を図3-23に示す。藻類とそのデトリタス

での組成が同じと考え、SSおよびSTPが安定した19日
目以降のデータならびに藻類でのクロロフィルaから

乾燥重量への換算計数17)を用いて藻類のリン含有量を

算出した結果、0.22 mg-P/mg-Chl. aとなった。 
新たに算出した藻類のリン含有量を用いて、C下水

処理場でのSSを再計算した (図3-21)。8、9月の実測値

および計算値の中央値がそれぞれ94 mg/Lと77mg/Lと
なる等、良好な再現性が得られた。 
以上のことから、本研究で構築したモデルについて、

以下のステップを踏まえることで、新たな下水処理場

への適用が可能であると考えられる。 
(1)下水処理場での処理水水質、気象データを用いて、

本数理モデルの諸係数についての感度解析を実施し、

SSへの影響が大きい係数を抽出 
(2)下水処理場での処理水を用いた簡易な培養実験を

実施し、(1)で抽出した係数を算出 
(3)(2)で算出した係数を組み込んだ上で、モデルによる

シミュレーションを行い、バイオマス生産量予測、培

養操作条件の検討等を実施 
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図3-22 数理モデルの感度解析結果 
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図3-23 係数算出のための室内実験結果 
 
３．２．５ 回収実験結果 

曝気時間と上澄み中のクロロフィル a 濃度の関係を

図 3-24 に示す。図中の曝気時間 0 分の点は、参考とし

て、活性汚泥の代わりにイオン交換水を添加した試料 
の試験結果を示している。本試験より、HRAP 処理水

と活性汚泥を混合し曝気し、静置することで、上澄み

中のクロロフィル a は減少し、曝気時間が長いほど、

その量は減少する傾向を示した。10 分より長く曝気し

た試料では、上澄み中のクロロフィル a 濃度は、曝気

時間が長いほど、低かった。曝気時間 10 分から 30 分
までは、それ以後に比べて、時間当たりのクロロフィ

ル a の減少量が大きかった。なお、系列 1 の曝気時間

30 分の試料は測定しなかった。 
HRAP 処理水に活性汚泥を加えて始めの 10 分間の

減少量が大きい系 (系列 1 と 3)と、ほぼ変わらない系 
(系列 2)があった。一般的な下水からの活性汚泥による

有機物の除去では、接触後の短時間においてその多 
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図 3-24 曝気時間と上澄み中のクロロフィル a 濃度の

関係 
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図 3-25 HRAP 試験装置の処理水と活性汚泥の混合液

中の活性汚泥濃度とその混合液の曝気・静置

後の上澄み中のクロロフィル a 濃度 

 

くが除去される現象 (初期吸着)が知られている 12)。例

外も見られたが、藻類についても、初期吸着が生じる

場合があった。 

本試験より、活性汚泥により下水培養藻類を除去可

能であることが明らかになり、HRAP と活性汚泥を組

み合わせた方法が有用となりうることが示唆された。

活性汚泥との組み合わせは、直列 (HRAP の後に、活

性汚泥)や並列 (HRAP と異なる系の活性汚泥の活用) 

などの配列や曝気時間の変更など、多数の組み合わせ

が考えられる。本試験では、並列の活性汚泥による試

験を行い、曝気時間の影響を受けることが示され、ま

た、初期吸着現象がみられた。この結果から、一般的

な標準活性汚泥法のように数時間かけた生物反応によ

る除去だけでなく、初期吸着のみを期待する活性汚泥

との短時間の接触と組み合わせた方法も有用となりう

ることが示唆された。 

活性汚泥濃度が下水培養藻類の除去に与える影響

について、実験結果を図 3-25 に示す。図中の MLSS

が 0 mg/L の点は、活性汚泥の代わりにイオン交換水を

添加した試料の試験結果を示している。HRAP 試験装

置の処理水と活性汚泥の混合液中の活性汚泥濃度が高

いほど、その混合液の上澄み中のクロロフィル a 濃度

は低かった。除去量はおおよそ活性汚泥の量に比例す

ることが示された。 

HRAPと活性汚泥を組み合わせた方法の検討にあた

り、本実験より、藻類と接触する活性汚泥量が多い方

が効率的であることが示され、濃度を高くして活性汚

泥を保持する方法や、濃縮された汚泥との接触を行う

方法などが有用となりうることが示唆された。 

 

３．３ まとめ 

 本章では、下水処理水を用いた藻類培養技術の開発

およびエネルギー利用方法の検討を行った。まず、藻

類の株や栄養塩等を外部から添加、供給することなく、

処理水のみを用いた培養により藻類が増殖することを

明らかとした。また、HRT や CO2添加といった培養操

作条件の変化が藻類培養特性に与える影響を踏まえた

上で、屋外連続培養において、HRT4 日、CO2添加 (培

養水 pH を 7.7-8.0 に維持)の操作条件下で、SS 培養量

12.9 g/m
2
/day、高位発熱量 16.4 kJ/g を達成し、得られ

たバイオマスの嫌気性消化によるエネルギー化が推奨

された。さらに、藻類培養・エネルギー生産システム

の下水処理場への普及支援を目的とした藻類増殖を表

現する数理モデルを構築し、下水処理場へのモデルの

適用手法を示した。 

 

４．下水中の有用元素のインベントリ整備 

 輸入価格の高騰によりリン等の肥料用資源の入手が

困難となる場合があり、これらの安定した確保が重要

な課題となっている。リンは下水中に多く含まれるこ

とから、本研究課題でもその回収方法について検討し

た結果をここまでに示した。しかし、下水中のリンの

含有量や、下水処理工程において多くのリンが移行、

集約されることが予想される下水汚泥焼却灰中のその

含有量に関する最近の全国的な情報は少ない。 

そこで、本研究では、全国約 85 の処理場を対象に

アンケート調査を行い、全国の下水汚泥焼却灰の元素

組成をまとめ、下水流入水および焼却灰中のリン含有

特性について整理した。 

 図 4-1 には全国の下水流入水中のリン酸イオン態リ

ン濃度のヒストグラム、図 4-2 には全国の下水汚泥焼

却灰中のリン含有量 (P2O5 換算値)のヒストグラムを

示した。それらの全国平均はそれぞれ 4.47 mg/L、

19.9%-dryであった。下水中には多量のリン資源が含ま

れることが明らかとなるとともに、下水処理工程にお

けるリンの集約・移行特性をさらに検討したうえで、 
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図 4-1 全国の下水流入水中のリン酸イオン態リン濃

度 
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図 4-2 全国の下水汚泥焼却灰中のリン含有量 (P2O5

換算値) 

 

効率的なリンの回収技術を提示していくことが必要で

あると考えられた。 

 

５．回収・生産した資源の有効利用のための安全性評価

方法の開発 

 回収・生産した資源については、利用可能性や安全

性を検証する必要がある。本章では、肥料利用を想定

した上で、第 2 章で電気分解により消化脱離液より回

収したリン資源、第 4 章でリン含有特性についてアン

ケート調査を実施した焼却灰、ならびに嫌気性消化液

を対象として、組成分析を行い、肥料取締法 (昭和 25

年法律第 127 号)を踏まえた安全性評価、ならびに回収

資源の利用方法の提案を行う。 

 

５．１ 方法 

５．１．１ 電気分解による回収リン資源 

2.2.2.に記した電解により得られたリンを高濃度に

含有する懸濁態 (沈殿)を対象に、組成分析を行った。

2.2.2.で記した手法を用いて、実消化脱離液約 300 L に

対して電解を行い、懸濁態 (沈殿)を回収した。懸濁態  

(沈殿)を凍結乾燥した後、組成分析に供した。分析対

象項目は、全リン、水溶性リン、ク溶性リン、全窒素、

全カリウム、ヒ素、カドミウム、水銀、ニッケル、ク

ロムおよび鉛である。水溶性リン量およびク溶性リン

量は、肥料分析法 39)、それ以外の項目は下水試験方法
13)に従い測定した。 

 

５．１．２ 焼却灰 

 第4章で実施した全国約85の処理場を対象に行った

焼却灰での元素組成のアンケート調査結果を踏まえ、

肥料取締法で基準値が定められているヒ素、カドミウ

ム、水銀、ニッケル、クロムおよび鉛それぞれの焼却

灰での存在実態を整理し、肥料利用の可能性を検討し

た。 

 

５．１．３ 嫌気性消化液 

「低炭素型水処理・バイオマス利用技術の開発に関す

る研究」で対象としている、処理場 D の消化液および

反応器 1 の消化液を対象として、肥料としての評価に

関する分析を、肥料取締法に基づき行った。反応器 1

からの毎日の引き抜き量は、分析に必要な量と比べて

少ないので、経過日数 800 日前後の約 1 ヶ月間で引き

抜いた消化汚泥を冷蔵庫 (4℃)で保管しまとめて分析

した。処理場 D の消化汚泥は、同時期に現場で 1 回採

取したものである。基礎性状および有害成分は、昭和

48年環境庁告示第14号に従い分析した。溶出試験は、

昭和 48 年環境庁告示第 13 号により行った。 

 

５．２ 結果 

５．２．１ 電気分解による回収リン資源 

 電解析出物の組成を表5-1に示す。肥料取締法での基

準値に比して、各重金属の含有量は低く、電解析出物

の肥料利用の可能性が示された。 

析出物では、窒素、カリウムに比して、リンの含有

量が高いことが明らかとなった。また、リンについて

は、ほとんどが緩効性のク溶性リンとして存在してい

ることが分かった。リン肥料として利用されている熔

成リン肥および腐植酸リン肥は、ク溶性リンをそれぞ

れ20%および15%含有しており40)、これら既存のリン

肥料と比してク溶性リン含有量はやや少ないものの、

消化脱離液から電解により回収したリンについては、

ク溶性リン供給のためのリン資材としての利用可能性

が考えられる。 
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表5-1 電解析出物の組成 

電解析出物
(%dry)

肥料取締法
基準値 (%dry)

0.000074 0.005
<0.00005 0.0005
<0.0002 0.0002
0.00029 0.03
<0.00025 0.05
0.00018 0.01

全リン 12.6 -

水溶性リン 0.167 -
ク溶性リン 11.9 -

全窒素 1.31 -
全カリウム 0.115 -

鉛

対象物質

ヒ素
カドミウム

水銀
ニッケル
クロム

 

 

５．２．２ 焼却灰 

 焼却灰におけるヒ素、カドミウム、水銀、ニッケル、

クロムおよび鉛の含有量の分布を図5-1に示す。ヒ素、

カドミウム、水銀、ニッケル、クロムおよび鉛につい

て、それぞれ92、72、98、84、91および68%の下水処

理場の焼却灰について、肥料取締法での基準値より低

い含有量であり、焼却灰中の重金属含有量は、概ね肥

料取締法を満たしていることを明らかにした。 

焼却灰には、緩効性のク溶性リンが含有されている 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

一方で、速効性の水溶性リンは殆ど含まれていないた

め、焼却灰と過燐酸石灰を混合して用いることで肥料

効果が得られることが報告されており 40)、焼却灰をク

溶性リン供給のためのリン資材とした上で、水溶性リ

ンを含むリン資材との混合利用が推奨された。 

 

５．２．３ 嫌気性消化液 

 肥料としての基礎性状分析結果を表 5-2 に示

す。%wet 単位で表示している項目については、濃縮

した影響で高い値が示されている。%dry単位で表示し

ている項目についてはそれほど大きな差が無かった。

特に有機物割合や高位発熱量はほとんど同じであり、

濃縮した基質を嫌気性消化した場合でも、基礎的な性

状への影響は少ないことが示されている。 

 肥料としての有害成分分析結果を表 5-3 に示す。一

部の項目では濃縮した基質を嫌気性消化することによ

り高い値で検出されていた。1、2-ジクロロエタンやシ

アン化合物など 24 項目を測定した溶出試験でも、同様

の傾向が見られた。混合汚泥の濃縮操作を行う際に、

固形性成分が濃縮されるのに対して、溶解性成分は濃

縮されないので、各物質の存在状態によって濃縮効率 
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図 5-1 焼却灰におけるヒ素、カドミウム、水銀、ニッケル、クロムおよび鉛の含有量の分布 
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表 5-2 肥料としての基礎性状分析 

 
 

表 5-3 肥料としての有害成分分析 

 

は一定でない。ただし、いずれも基準値未満であり、 
高濃度化した場合でも、肥料としての活用に特に問題

はないことが確認できた。 
 
５．３ まとめ 

 本章では、電解により消化脱離液から回収したリン

資源、焼却灰、ならびに嫌気性消化液を対象として、

肥料利用における安全性評価、ならびに回収資源の利

用方法の検討を行った。肥料取締法に比して、電解法

による回収リン資源、焼却灰および嫌気性消化液中の

重金属濃度は基準値以下であり、肥料利用の可能性が

示された。また、回収リン資源および焼却灰について

は、ク溶性リン供給のためのリン資材としての利用可

能性が考えられた。 
 
６．まとめ 
本研究では、まず、下水処理場のマテリアルフロー

中で比較的高濃度にリンを含有している消化脱離液お

よび濃縮分離液からの電解によるリン回収技術の検討

を行った。次に、下水処理水を用いた土着藻類培養技

術の開発およびエネルギー利用方法の検討を行った。

さらに、全国の下水処理場での焼却灰に含まるリン含

有特性を整理した上で、他のリン資源も含め、安全性

評価を行った。得られた成果を以下に記す。 
1) 白金コーティングチタン電極による電解により、リ

ンがヒドロキシアパタイトの形で回収されることが分

かった。また、実消化脱離液中溶存態リンについて、

電極法によりリン回収率 41%を達成した。電解により

発生する気体は消化脱離液に元々含まれていた懸濁態

と電極から剥離した析出物を分離し、結果として、電

極での析出物を、リン含有率 160 mg-P/g の沈殿物とし

て回収できることを示した。 
2) 藻類の株や栄養塩等を外部から添加、供給すること

なく、処理水のみを用いた培養により藻類が増殖する

ことを明らかとし、また、概ね緑藻が優占することが

分かった。HRT や CO2添加といった培養操作条件の変

化が土着藻類培養特性に与える影響を踏まえた上で、

屋外連続培養において、HRT4 日、CO2 添加 (培養水

pH を 7.7-8.0 に維持)の操作条件下で、SS 培養量 12.9 
g/m2/day、高位発熱量 16.4 kJ/g を達成し、得られたバ

イオマスの嫌気性消化によるエネルギー化が推奨され

た。さらに、藻類培養・エネルギー生産システムの下

水処理場への普及支援を目的とした藻類増殖を表現す

る数理モデルを構築し、下水処理場へのモデルの適用

手法を示した。 
3) 全国約 85 の処理場を対象としたアンケート調査の

結果、上記処理場の下水汚泥焼却灰中のリン含有量 
(P2O5換算値)は 19.9%-dryであった。 
4) 下水焼却灰に含まれる重金属含有量は、概ね肥料取

締法を満たしていることを明らかにした。また、電解

により消化脱離液から回収したリン資源および嫌気性

消化液についても、肥料取締法を満たしていることを

示し、これら3つのリン資源の肥料利用の可能性を示し

た。また、電解により回収したリン資源および焼却灰

については、ク溶性リン供給のためのリン資材として

の利用可能性が考えられた。 
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低炭素型水処理・バイオマス利用技術の開発に関する研究 

研究予算：運営費交付金 

研究期間：平 23～平 27 

担当チーム：材料資源研究グループ 

研究担当者：南山瑞彦、岡安祐司 

 

【要旨】 

下水汚泥の有効利用方策として脱水汚泥を含む集約型混合嫌気性消化を想定し、設計・操作因子の検討に資す

る基礎的知見の収集を目的に、異なる下水処理場の各種下水汚泥を対象とした嫌気性消化実験を行った。標準活

性汚泥法（循環式硝化脱窒法等の場合も含めて）の混合汚泥および脱水汚泥については  0.4～0.5NL/ gVS-投入 

程度、オキシデーションディッチ法の脱水汚泥については 0.1～0.2NL/ gVS-投入 程度のバイオガス転換率が得

られた。投入汚泥の高濃度化で懸念されるアンモニア阻害や撹拌影響に対して、投入汚泥条件から消化汚泥のア

ンモニア性窒素濃度および粘度を推測する知見を整理した。また、集約型高濃度嫌気性消化手法を下水処理場へ

導入した場合のケーススタディを実施したところ、約 30％の GHG 排出抑制効果が得られる結果となった。 

キーワード：脱水汚泥、中温嫌気性消化、アンモニア、粘度 

 

1. 省エネルギー・創エネルギー型処理システムの開発 

1.1．はじめに  

下水汚泥のリサイクル手法は、1）建築資材利用、 2）

肥料利用、3）エネルギー化利用の 3 点に大別される。

現在、下水汚泥のリサイクル利用は、セメント化等の建

築資材利用および緑農地利用が主体で、消化ガスや汚泥

燃料としてエネルギー化利用されている割合は、発生す

る下水汚泥中の有機分総量の 2割未満に留まっている 1）。

再生可能エネルギーの利用拡大や技術開発は「エネルギ

ー基本計画」（平成 26 年 4 月）に謳われており、下水

汚泥のエネルギー化利用の促進が重要である。こうした

社会的背景の下、「下水汚泥エネルギー化技術ガイドライ

ン-改訂版-」が平成 26 年度末に国土交通省から公表さ

れている 2）。国土交通省の下水道革新的技術実証事業

（B-DASH プロジェクト）においても、下水汚泥のエネ

ルギー化利用に関する実証データが集積しつつある。我

が国の下水処理場約 2, 000カ所のうち、嫌気性消化を行

っている処理場数 300 カ所程度は近年大きな変化がな

く、特に小規模施設での採用例は少ない 3）。新下水道ビ

ジョン 4）では「水・資源・エネルギーの集約・自立・供

給拠点化」として下水汚泥に加えて浄化槽汚泥や生ごみ

等の他のバイオマスを下水処理場に集約することが将来

に向けた課題とされており、下水汚泥エネルギー化率が

低水準に留まっている原因として、 規模が小さくスケー

ルメリットが働かない処理場が多くあること等が挙げら

れている。 

小規模施設への展開を促進するためには，拠点となる

処理場に、周辺の汚水処理施設で発生する汚泥を含めて、

地域の有機性廃棄物を集約することが考えられる 5）。再

生可能エネルギーの固定価格買取制度の影響もあり、下

水処理場への消化ガス発電の導入が進みつつあり、小規

模施設でも、汚泥を集約して消化ガス発生量を増加させ

ることで、消化ガス発電の効率が向上することにより、

一層のエネルギー利用が期待される。集約化において、

汚泥の運搬は、脱水等により含水率を減らして体積を減

らすことで、輸送を効率的に行うのが望ましい。 

嫌気性消化における投入汚泥の高濃度化については、

機械濃縮機の導入により、混合汚泥を TS 5% 程度に濃

縮して嫌気性消化することで、消化ガス発生量増加およ

び加温用燃料の削減を実現した現場での事例があり 6）、

高濃度化は加温エネルギーの削減の観点からも消化槽運

転の効率化につながる。現状として、我が国の現場での

下水汚泥の高濃度消化は TS 5% 程度までである 7）。 

一方、これまでの研究では、都市部の下水処理場の高

濃度濃縮混合汚泥や脱水汚泥を対象とした連続式中温嫌

気性消化実験を行いながら脱水汚泥の嫌気性消化の可能

性を調査しており、投入基質の TS 10% 以下であれば，

通常の場合と同程度の負荷率で同程度のメタン転換が可

能であることを、アンモニア性窒素や粘度への影響とあ

わせて示している 8,9,10,11,12）。さらに、より小規模向け水処

理方式であるオキシデーションディッチ（OD）法か ら

の脱水汚泥および有機性廃棄物の混合消化の研究も報告

されつつある 13,14,15）。石川県中能登町での事業化が進め

られており 16）、従来嫌気性消化には不向きとされてきた 
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OD 法の脱水汚泥も含めて、小規模施設への普及の機運

が高まりつつある。しかしながら、下水脱水汚泥を対象

とした嫌気性消化特性についての報告例は限られている。

肥料取締法に基づく消化汚泥の元素濃度分析例は報告さ

れている 11,14）ものの、脱水汚泥を含む嫌気性消化過程に

おける元素の挙動についてもほとんど報告されていない。

脱水汚泥性状は下水処理場の種々の条件により変化し、

現場への導入検討を行うためには、脱水汚泥性状から嫌

気性消化特性を予測するための一般化された知見が必要

である。さらに、脱水汚泥を含む集約混合嫌気性消化を

行う場合には、投入基質条件が複雑になり、これまで蓄

積した現場の経験やノウハウでは対応できない懸念があ

り、適切な維持管理手法が求められている。 

そこで本研究では、脱水汚泥の中温嫌気性消化におい

て、汚泥性状が消化特性や消化汚泥性状に及ぼす影響を

調査することを目的として、条件が異なる下水処理場 7 

カ所で採取した汚泥を対象とした嫌気性消化実験を行っ

た。  

 

1.2. 方法 

（1）用いた脱水汚泥 

本研究で用いた下水汚泥を採取した下水処理場の条件

を、表-1 にまとめて示す。標準活性汚泥法および循環式 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

硝化脱窒法等（以下、標準法とする）、ならびに OD 法

の下水処理場 7 カ所の汚泥を実験に用いた。それに加え

て一部の考察では、処理場 H の脱水汚泥を用いた戸苅

ほか 13,14）の室内実験結果、ならびに処理場 A および処

理場 X の混合汚泥を濃縮して用いた連続嫌気性消化実

験の結果 10,11）も引用して、比較した。ここでは下水道統

計 7）に記載されている内容、もしくは汚泥採取時期の現

場での維持管理データに基づく代表的な値をまとめた。

水処理系の BOD-MLSS 負荷率および固形物滞留時間

（SRT）も示している。汚泥脱水時には、処理場 A およ

び処理場 E でポリ硫酸第二鉄が、処理場 Bで高分子凝

集剤およびポリ硫酸第二鉄が、処理場 Dで塩化第二鉄お

よび消石灰が、その他の処理場では高分子凝集剤が用い

られていた。混合汚泥は濃縮後の最初沈殿池生汚泥およ

び余剰汚泥の混合物であり、混合汚泥を対象とした処理

場 A～D において、濃縮前の汚泥量として最初沈殿池生

汚泥がおおむね 4～5 割程度を占めている 7）。 

汚泥の平均的な性状は、表-2 にまとめて示すとおりで

ある。標準法の混合汚泥由来の脱水汚泥の TS は 20% 

前後であるのに対して、標準法および OD 法からの余剰

汚泥に由来する脱水汚泥の TS は 13～17% 程度とや

や低かった。脱水時に消石灰を添加している処理場 D 

の脱水汚泥の VS/ TS 比は 0. 62、それ以外の汚泥につい

表-1 下水汚泥を採取した下水処理場の条件 

表-2 実験に用いた下水汚泥の性状 
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ては VS/ TS 比が 0.85 程度で処理場毎に大きな差は 

見られなかった。CODCr/ VS 比は 1. 6 程度で、処理場

毎に大きな差は見られなかった。余剰汚泥のみの場合 N 

比が高い傾向が見られ、処理場 D の脱水汚泥について

は消石灰添加の影響で CHNO の比率が低めであった。

それら以外について、CHNO の含有率に大きな差は見ら

れなかった。 

 

（2）連続式実験 

R9 および R10 以外は有効容積 1.5 L の完全混合嫌

気性消化反応器（BioReactor Simulator，Bioprocess Control）

を、R9 および R10 は同等の有効容積 2.0 Lの反応器を

用いて、中温（35℃）条件下にて下水汚泥を基質とした

連続式実験を行った（表-3）。まず処理場 A，処理場 F お

よび処理場 G の汚泥を用いた実験（R1・2・11～14）を

同時期に行い、種汚泥には処理場 A の脱水汚泥を 

TS3％程度に希釈して中温条件下で培養した消化汚泥を

用いた。そして、実験終了時の消化汚泥を種汚泥として、

処理場 B、処理場 C および処理場 D の汚泥を用いた

実験（R3～8）を行い、約 2 ヶ月後に R3～8 の消化汚

泥の混合物を種汚泥として処理場 E の汚泥を用いた実

験（R9・10）を開始した。処理場 E の脱水汚泥（R9）

を除いて、水理学的滞留時間（HRT）の 3 倍以上の期間

で連続式実験を行った。脱水汚泥については、投入汚泥

の TS10% 程度の系を設定するとともに、より高濃度の

系もしくは低濃度の系も一部で設定した。投入汚泥の 

TS10% は、これまでの研究で安定した嫌気性消化が可

能であると示されている濃度である 12,13）ことから、処理 

場間の比較については主として投入汚泥の TS10% の

結果を用いた。処理場 B、処理場 C および処理場 D に

ついては脱水前の混合汚泥を、処理場 E については脱

水前の余剰汚泥を投入する系を設定した。基質投入は週 

5 回（平日）行い、その際には同量程度の消化汚泥を引

き抜いた。脱水汚泥の希釈には沸騰後冷ました水道水を

用いた。脱水汚泥の場合は投入基質が通常よりも高濃度

であることから、HRT は TS 5% の場合を除いて一般的 

な設計値である 20～30 d17）より長い。実験前に調査した

平均的な TS 濃度に基づいて希釈率および汚泥投入量

を設定したので、実際の有機物（VS）負荷率および HRT 

は処理場毎に多少異なるものの、維持管理指針 18）で示さ

れている 1～3 kgVS/（m3・d）の範囲内であり HRT は

長めであることから、バイオガスへ の転換反応はおおむ

ね完了し比較可能であると判断した。現場では負荷率範

囲の最大値近くで運転するとは少なく、今回の設定値は、

現場での一般的な実際の値 19）よりはやや高めである。脱

水前の汚泥については、HRT を 20 d 以上とするために，

有機物負荷率はやや低めの設定となった。実験中の HRT 

は、R12 および R14 で投入 TS 設定値を変化させた場

合を除いて、実際の投入汚泥性状の変化に関わらず変化

させなかった。 

 

表-3  連続式実験反応器の運転条件 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（3）回分式実験 

標準法の混合汚泥および脱水汚泥については、回分式

嫌気性消化実験による調査も行った。用いた装置や実験

方法等は、日高ほか 20）と同様である。設定条件は表-4 に

示すとおりであり、中温（35℃）条件下にて 28 日間、

嫌気性反応器（有効容量 0. 5 L）に処理場 A の脱水汚泥

を TS3％程度に希釈して培養した。消化汚泥および基質

を投入し、窒素ガスでパージした後、回分式実験を行っ

た。実験の前後で汚泥や基質の性状を分析すると共に、

実験中メタンガス生成量の経時変化を計測した。発生し

たバイオガスは、 強アルカリ溶液を通過させることで二

酸化炭素を除去し、メタンガスの生成量として計測した。

消化汚泥については、回分式実験開始の 1 週間ほど前か

ら、基質投入を停止した状態で温度条件のみを維持し、 

ブランク系のガス発生量をなるべく抑えるようにした。

実験開始時の消化汚泥の VS は 0.47％，pH は 7.3 であ

った。消化汚泥量は 0. 4 L とし、基質投入量は用いた消 

化汚泥の VS 量に対して 20% に設定し、最終的に  

0.5 L になるように沸騰後冷ました水道水を添加した。

基質を投入しないブランク系 2 系列、グルコース添加系 

1 系列、処理場 B、C および D の脱水汚泥および混合

汚泥についてそれぞれ 2 系列の、合計 15 系列を設定し

た。グルコース添加系は、メタン発酵に関わる菌群の活

性および COD 収支に基づく実験精度を把握するため

に用いた。 
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表-4  回分式実験の設定条件 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（4）分析方法 

pH、TS、VS、CODCr、アンモニア性窒素、水溶性揮

発性脂肪酸（VFAs）、粘度、発生バイオガス量、ならび

に元素組成の分析を、基本的に下水試験方法（2012 年）

に従って行った。CODCrの分析は吸光光度計（DR3900，

Hach）および CODCr 試薬（HR，Hach）を用いた。ア

ンモニア性窒素の分析には、自動比色分析装置

（QuAAtro2-HR，ビーエルテック）を用いた。粘度の分

析には、粘度計（VT-04，リオン）を用い、20℃にて測

定した。発生バイオガス量（回分式実験ではメタンガス

量）の測定は，10 NmL 程度単位の水上置換方式のガス

流量計（BioReactor Simulator（回分式実験では AMPTS II），

Bioprocess Control）を用いた。ただし R9 および R10 に

ついては、湿式ガスメータ（W-NK-0. 5 型，シ ナ ガ ワ）

を 用 い た。CHNO の分析は、元素分析計（FALSH 

EA1112，アムコ；Vario EL-III，エレメンタール）を用い

た。CHNO 以外の元素分析は ICP-AES（Optima8000，

パーキンエルマー；SPS5000，セイコーインスツルメン

ツ）および ICP-MS（X series，Thermo Fisher；7700x，

Agilent Technologies）を用いた。ICP分析における固形性

と溶解性の分画は，5Cろ紙にて行った。 

 

1.3. 結果および考察 

（1）嫌気性消化処理特性 

連続式実験でのバイオガス転換率を、平均値および標

準偏差として図-1 に示す。脱水汚泥については、投入 TS 

濃度を 10％に設定した反応器の結果のみを示している。

処理場 H の脱水汚泥については、戸苅ほか 13）の実験結

果を引用している。ここでは、余剰汚泥の分解性に影響

を及ぼすと考えられる水処理系での BOD-MLSS 負荷

率で整理した。標準法の混合汚泥および脱水汚泥につい

ては 0. 4～0. 5 NL/ gVS-投入程度の、OD 法の脱水汚泥

については 0. 1～0. 2 NL/ gVS-投入程度のバイオガス転

換率であった。投入 VS あたりのバイオガス発生量は、

標準法の混合汚泥の場合一般的に 0.5～0.6 NL/ gVS- 投

入とされている 18）。この値と比べると、標準法の混合汚

泥では同程度、標準法の脱水汚泥ではやや低め、OD 法

の脱水汚泥ではかなり低めであった。標準法では、処理

場 C を除いて脱水汚泥よりも脱水前の混合汚泥でバイ

オガス転換率が高く、脱水操作により VS あたりのバイ

オガス生成量はやや低下する可能性が示された。脱水工

程を経て希釈していることから、脱水ろ液に含まれる有

機酸等の易分解性有機物分が除かれることも原因と考え

られる。水処理系の BOD-MLSS 負荷率が低い場合、活

性汚泥の自己分解が進み余剰汚泥からのバイオマス転換

率は低下すると考えられ、BOD-MLSS 負荷率が最も高 

かった処理場Bで最も高いバイオガス転換率が得られた。

Bolzonella ほか 21）は余剰汚泥の中温嫌気性消化を行い、

水処理系の SRT45～8 d（負荷率 0.02～0.3 kgCOD/ 

（kgMLVSS・d））に対して 0. 07～0. 18 L/ gVS-投入のバ

イオガス転換率を報告している。バイオガス転換率は本

研究の余剰汚泥と同程度であり、SRTが短く水処理系の

負荷率が高いほどバイオガス転換率が高い傾向を示して

いる。ただし混合汚泥の場合は最初沈殿池からの生汚泥

も含まれるためその影響は限られ、バイオガス転換率へ 

の影響はそれほど顕著ではなかった。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図-1  連続式実験でのバイオガス転換率と水処理系での

BOD-MLSS負荷率の関係 

 

連続式実験での TS 分解率を、図-2 に示す。脱水汚泥

については、投入 TS 濃度を 10％に設定した反応器の

結果のみを示している。処理場 X の混合汚泥について

OD法 

標準法 
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は，Hidaka ほか 11）の実験結果を引用している。TS 分解

率は、投入汚泥 TS 濃度と消化汚泥 TS 濃度の差を投入

汚泥 TS 濃度で除して算出した。全体として、標準法の

場合は 0.4～0.5 程度、OD 法の場合は 0.2～0.3 程度の

分解率で、同じ処理場の場合、処理場Cを除いて脱水前

の汚泥で、脱水汚泥よりも高い分解率が得られた。OD

法の場合は分解率が低く、投入汚泥が従来よりも高濃度

であることとあわせて、消化汚泥の TS 濃度が高まり、

撹拌等への影響が懸念される。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図-2  連続式実験でのTS分解率 

 

回分式実験では、ブランク系分を差し引いたメタンガ

スの生成が、28日間の実験終了時におおむね停止してい

た。実験終了時の pH は 7. 6～7. 9 程度で、メタン生成

に異常をきたさない範囲 18）であった。回分式実験での投

入基質量（gCOD）に対する生成メタン量（gCOD）とし

て算出した COD ベースメタン転換率を、図-3 に示す。

グルコースに対しては、メタン転換率0.94が得られ、菌

体収率を考慮すると、本実験において COD 収支は適切

に把握できていたと判断した。それぞれ同じ条件での実

験を 2 系列ずつ 行っており、おおむね同程度の結果が

得られている。いずれの処理場でも、混合汚泥および脱

水汚泥の場合の転換率は、それぞれ 0.5～0.6 程度および

0.4～0.5 程度で、脱水汚泥の場合は 1割程度低い傾向が

見られた。CODベースメタン転換率は、既報の下水混合

汚泥での値 19）と同程度である。水処理系の BOD-MLSS 

負荷率が最も高かった処理場Bで、最も高いメタン転換

率が得られた。これらの傾向は、連続式実験での結果と

同様であった。回分式実験での最初の100時間のメタン

生成速度の経時変化を、図-4 に示す。脱水汚泥に比べて

混合汚泥の場合は、実験開始後最初の12～17時間で生成 

速度が速かった。実験開始以降、混合汚泥の投入量 

（gCOD）に対する混合汚泥の生成速度が速かった期間

までの累積メタン生成量の差（gCOD）の割合は、 6～8％

であった。CODベースメタン転換率はそれぞれの投入基

質に対する割合として算出しており、 投入基質の溶解性 

COD 量は測定していないので単純に比較はできないも 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図-3  回分式実験でのCODベースメタン転換率 

     （それぞれ2系列ずつ測定） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図-4  回分式実験でのメタン生成速度の経時変化 
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のの、脱水過程で易分解性有機物の一部が除去されるこ

とが、メタン転換率低下の原因の一つと考えられた。ま

た40時間前後で 2 回目のピークが見られ、これは分解

速度が遅めの有機物が寄与していると考えられる。 

脱水汚泥のメタン転換率と脱水前の汚泥のメタン転換

率の関係を、図-5 に示す。ここでは、処理場 A～E の

汚泥の場合の結果を示しており、処理場 A の混合汚泥

については日高ほか 20）の実験結果を引用している。本研

究で行った回分式実験については、2 回の結果の平均値

でまとめている。連続式実験および回分式実験いずれの

場合も、脱水汚泥の場合はややメタン転換率が低下する

ことが示されている。投入 TS 10% 程度の中温嫌気性消

化実験では限界負荷率 3.2 kgVS/（m3・d）が提示されて

おり 11）、維持管理指針 18）の範囲内（1～3 kgVS/（m3・d））

での脱水汚泥の嫌気性消化は多少メタン回収率が低下す

るにしても可能であると考えられる。拠点の下水処理場

に脱水汚泥を集約する場合、拠点処理場で生成し長距離

運搬の必要のない汚泥については、脱水操作を行わずに

嫌気性消化することでメタンガス回収量が向上する。ま

た、投入汚泥の高濃度化は加温に要するエネルギー削減

の観点で有用であり、単一の処理場での処理を想定した

投入 TS 濃度 8% 程度の高濃度消化法は、従来法より

エネルギー的に高効率であることが報告されている 22）。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図-5  脱水汚泥と脱水前の汚泥のメタン転換率の関係 

 

（2）アンモニア性窒素濃度への影響 

消化汚泥のアンモニア性窒素濃度と TSの関係は、 過

去の研究例 11,15）と同様に、汚泥毎におおむね比例してい

た。その傾きとして汚泥毎に算出した消化汚泥中のアン

モニア性窒素/ TS 濃度比（gN/ gTS）と投入汚泥の窒素

含有率（%dry）の関係を、図-6 に示す。処理場 A の混

合汚泥については Wang ほか 10）の実験結果を、処理場 

H の脱水汚泥については戸苅ほか 13）の実験結果を、処

理場Xの混合汚泥についてはHidakaほか 11）の実験結果

を引用しており、高温（55℃）嫌気性消化の場合も含ま

れる。全体として、投入汚泥の窒素含有率が増加するに

従い、アンモニア性窒素/ TS濃度比は増加する傾向がみ

られた。標準法については、混合汚泥と脱水汚泥で大き

な差が見られなかった。脱水時のろ液中に含まれるアン

モニア性窒素濃度の影響は多少あるものの、消化汚泥中

のアンモニア性窒素濃度は主に汚泥中に含まれる窒素成

分に影響を受けると考えられる。また中温消化および高

温消化では、大きな差が見られなかった。ただし、OD

法での脱水汚泥については，投入汚泥の高い窒素含有率

に対して消化汚泥のアンモニア性窒素/ TS 濃度比が低

かった。これは、OD 法の脱水汚泥は分解率が低いこと

によるものと考えられる。 

標準法の場合は、得られた結果および前述の連続式実

験での TS 分解率の結果をあわせることで、投入汚泥条

件に対する消化汚泥のアンモニア性窒素濃度がおおむね

推測可能である。投入 TS 濃度 15%の場合も含まれる処

理場 A を除いて、アンモニア性窒素濃度はほぼ 4,000 

mgN/L以下であった。中温嫌気性消化の場合は、消化汚

泥中のアンモニア性窒素濃度 4,000 mgN/L程度でも安定

した処理が可能である 11）。一方、高温嫌気性消化の場合

は、アンモニア性窒素の阻害を受けやすく、消化汚泥中

のアンモニア性窒素濃度 2,000 mgN/L以下に維持する 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図-6  消化汚泥のアンモニア性窒素濃度比と投入汚泥の

窒素含有率の関係 

 

注）記載がない場合は、 
中温消化 

OD法 

標準法 
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必要がある 9,10）。本研究で得られた知見の範囲では、投

入基質 TS10%以下の場合消化汚泥のアンモニア性窒素

濃度は 4,000 mgN/L程度以下と推測され、アンモニアに

よる阻害影響は問題にならないと考えられる。 

 

（3）粘度への影響 

消化汚泥の粘度と TS の関係を、図-7 に示す。処理場

H の脱水汚泥については戸苅ほか 14）の実験結果を、処

理場 X の混合汚泥については Hidaka ほか 11）の実験結

果を引用している。OD 法の脱水汚泥の場合、標準法の

脱水汚泥の場合と比べて粘度は高く、TS濃度との関係は

処理場によらずおおむね同様であった。特に処理場Gで

は、撹拌ができない状況になり、その際の粘度は、300 

dPa・s を超過していた。標準法については、混合汚泥お

よび脱水汚泥いずれも、粘度と TS の関係は類似してい

た。Liao・Li23）は、VS/ TS比が 0. 4～0. 5 程度の混合汚

泥を用いた嫌気性消化実験を行った際、投入 TS5，10，

および 15％ での平均粘度がそれぞれ 2. 6，18. 1，およ

び 61. 0 dPa・s であることを報告しており、本研究と同

様の値である。得られた結果および前述の連続式実験で 

の TS 分解率の結果をあわせることで、投入汚泥条件に

対する消化汚泥の粘度がおおむね推測可能である。 

粘度が撹拌に及ぼす影響について、数値流体力学法

（CFD）による高濃度嫌気性消化槽の解析技術が開発さ

れている 24,25）。高濃度化した下水混合汚泥の中温嫌気 

性消化を想定した粘度 8.5 dPa・s での CFD 解析では、

既設消化槽の撹拌機で対応可能であることが示されてい

る 11）。粘度の増加は消化槽内の撹拌効率に大きな影響を

及ぼし、この点では、OD 法の脱水汚泥を用いる場合、

標準法の脱水汚泥よりも注意を要することが明らかにな

った。中温と高温を比較すると、高温では粘度が低いこ 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図-7  消化汚泥の粘度とTSの関係 

とが報告されている 26）。アンモニア阻害の観点では中温

が有利であるのに対して、撹拌の観点では高温が有利で

ある。Liao・Li23）が粘度の増加に伴う撹拌エネルギーの

増加および加温エネルギーの削減のバランスを議論して

いるように、汚泥性状に応じた最適操作条件の検討が必

要である。 

 

（4）脱水および消化過程における元素の挙動 

溶解性成分も含めて分析した処理場 B～D の汚泥中

の元素濃度（mg-元素/ kg-汚泥）について、混合汚泥中の

濃度に対する比として図-8 に示す。脱水汚泥については

おおむね元素濃度が増加し、脱水汚泥の嫌気性消化は希

釈して行っているので、脱水汚泥からの消化汚泥中の元

素濃度は減少している。K や Na 等、溶解性として多く

含まれる元素については、脱水後の元素濃度が低めであ

った。K や Na 等が主として溶解性として存在している

のは、過去の調査結果 20）と同様である。特に処理場 D

で Ca および Fe が大幅に増加しているのは、脱水操作

時に凝集剤として添加したものである。多くの元素は主

として固形性として存在しており、脱水汚泥からの消化

汚泥中の元素濃度は混合汚泥からの消化汚泥の場合と比 

べて、おおむね3倍以内に収まっていた。乾燥重量基準

（% dry）で比較すると、凝集剤添加および溶解性の影響

をうける元素以外では、脱水前後の濃度比がおおむね 1 

程度の値であり、脱水工程で元素濃度に大きな変化はな

いことが確認された。 

消化前後の汚泥中の乾燥重量基準（% dry）元素濃度比

を、図-9 に示す。脱水汚泥からの消化汚泥については、

投入 TS 濃度を 10％に設定した反応器で分析している。

消化前後の濃度比については、おおむね1～3程度の値で

ある。嫌気性消化における固形物分解率を0. 5とした場

合、元素がそのまま残存すれば固形物あたりの濃度は 2 

倍になることから妥当な値である。これは、過去の混合

汚泥での調査結果 19）と同様の傾向である。濃度比のばら

つきは、HRTを考慮すると投入汚泥と消化汚泥が全く同

一でないためと考えられ、汚泥種別や元素別に固有の傾 

向は特に見られなかった。脱水工程を経る場合でも、凝

集剤に含まれる元素濃度（Ca，Fe 等）が増加すること、

および溶解性で含まれる元素濃度（K，Na 等）が減少す

ることを除いて、大きな影響は無いことが示された。適

切な凝集剤を選定することで、脱水汚泥からの消化汚泥

でも肥料利用を検討可能であると考えられる。 

 

 

標準法 

OD法 
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図-9  消化前後の汚泥中の元素濃度（％ dry）比 

 

1.4. まとめ 

本研究では，下水脱水汚泥の中温嫌気性消化において、

投入汚泥性状が消化特性や消化汚泥性状に及ぼす影響を 

調査することを目的として、異なる下水処理場の各種下

水汚泥を対象とした中温嫌気性消化実験を行った。得ら

れた成果は、以下のとおりである。 

1）標準法の混合汚泥および脱水汚泥については、0.4～

0.5 NL/ gVS-投入程度の，OD 法の脱水汚泥については

0. 1～0. 2 NL/ gVS-投入程度のバイオガス転換率が得ら 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

れた。 

2）投入汚泥の高濃度化で懸念されるアンモニア阻害や

撹拌影響に対して、投入汚泥条件から消化汚泥のアンモ

ニア性窒素濃度および粘度を推測する知見を整理した。 

小規模施設間の輸送の点では脱水汚泥が有利であり、

他バイオマスの受入等とも組み合わせることで、これま

でほとんど検討されていない下水脱水汚泥を含む集約型

混合嫌気性消化が、小規模施設で実現可能であると考え

られる。 

 

2. 開発技術の下水処理場への導入および GHG 排出抑

制効果等の評価 

2.1. はじめに 

本研究では、複数の小規模の下水処理施設からの下水

汚泥や地域バイオマスを集約して処理することを想定し、

特に下水汚泥の集約を行う際には、処理場間の運搬を効

率的に行うために、含水率を低下させた脱水汚泥を用い

た高濃度嫌気性消化手法の評価を進めてきたところであ

る。ここでは、ある一定の想定されたフィールド（石川

県中能登町）に本技術を導入した場合のGHG排出抑制

効果を評価した。 

図-8 混合汚泥中の濃度に対する汚泥中の元素濃度（mg-元素/kg-汚泥）比 
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項目 単位
下水

脱水汚泥
油揚げ
（乾）

油揚げ
（生）

し尿 浄化槽
集排

脱水汚泥
事業系
厨芥類

合計

重量 t-w 1,256 45 26 602 869 42 48 2,888

濃度 ％ 17 91 55 1.5 1.5 19.5 21.5 10.7

固形物量 t 214 41 14 9 13 8 10 309

混合比率 ％ 69.3 13.3 4.5 2.9 4.2 2.6 3.2

 

 

 

 

 

 

 

 

2.2 フィールドの概要 

想定フィールド内には5つの公共下水道および6つの

集落排水処理施設が近接して存在している。また、し尿

浄化槽汚泥については、委託処理を実施している状況で

ある。年間発生地域バイオマス量を表-4に示す。 

これらの現状から、下水道、集落排水、浄化槽汚泥、

し尿等と、さらに町内で発生するその他の地域バイオマ

ス（学校給食残渣、事業系一般廃棄物、食品工場残渣）

とを混合処理し、処理過程で発生したメタンガスの可能

な限りの回収・有効利用を進め、温室効果ガスの排出量

を削減するとともに地域内の資源循環が成立する仕組み

となるように図-10のようにフローを検討した。 

 

2.3 GHG排出抑制効果の評価 

 高濃度混合メタン発酵を実施した際の温室効果ガス排

出量の削減効果は、現状の個別処理の、各バイオマスを

個別に処理する場合には715.5 t/年、想定の処理フローで

ある集約処理（高濃度混合メタン発酵実施）の場合には

509.3ｔ/年となり、年間206 t（約30％）の削減が可能で

あるという試算結果となった。 

 また、メタン発酵に伴うエネルギー収支の試算を実施

したところ、回収エネルギー量 295,552Mcal/年に対し、

消費エネルギー量（投入汚泥の加温に必要な熱量、発酵

槽の放散熱損失および配管等の熱損失）は 189,058Mcal/

年となり、余剰排熱が発生する結果となった。 

本検討は石川県をフィールドとして実施したものの、

同様の小規模施設は全国に多数あることから、本開発技

術の全国及展開が期待できると考えらえる。そのために

は、地域や周辺環境による汚泥性状の違いが、特に高濃

度消化特性に及ぼす影響についての知見を集積すること

が、今後の課題である。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図-10  GHG排出抑制効果の評価における想定フロー 

表-4  想定フィールドにおける地域バイオマス発生量（年間） 
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水環境中における病原微生物の対策技術の構築に関する研究 

研究予算：運営費交付金（一般勘定） 

研究期間：平23～平27 

担当チ－ム：材料資源研究グル－プ（資源循環担当） 

研究担当者：南山瑞彦、諏訪守、安井宣仁 

 

【要旨】 

 病原微生物の検出技術の高度化により、下水や環境水での汚染実態が徐々に明らかになりつつあるが、それらに起因

する集団感染発生の恐れが危惧されている。現行指標である大腸菌群では汚染の実態を十分に把握できないこともあり、

公共用水域への各種汚染源の解明や汚染レベルの違いによる対策手法の構築が望まれている。 

本研究では、利用形態に応じた公共用水域の安全性を確保するため、その基本となるリスク評価に資するべく、測定

法等の開発を通した下水や環境水における新興･再興感染症としての病原微生物である原虫類、ウイルス、薬剤耐性菌

の汚染実態を解明する。さらに、対策技術として今まで明らかとなっていない生物学的高度処理法等による病原微生物

の除去要因の解明を行う。その結果を基に汚濁負荷の観点から適切な水環境保全システムとしての対策技術を構築する

ものである。 

本研究は、平成23～27年度にかけ、①下水や環境水における新興･再興感染症としての病原微生物である原虫類､ウ

イルス､薬剤耐性菌の実態解明、②リスク評価のための極低濃度試料に対応した濃縮･定量技術の開発、③生物学的高度

処理法による除去率向上要因の解明と消毒法による効果の検討、④適正な流域管理のための非点源負荷と対策技術の構

築、⑤水環境保全システムとしての適切な対策技術の構築、の各項目を達成目標に掲げ実施した。 

その結果、下水や環境水における新興･再興感染症としての病原微生物である原虫類､ウイルス､薬剤耐性菌の実態解

明では、公共用水域に対するノロウイルス（NV)、原虫類の負荷源の 1 つとして、浄化槽排水の存在を明らかにした。

下水、河川水、下水道へ排出される病院排水での抗生物質耐性大腸菌に関しては、カルバペネム系のイミペネムに耐性

を示した大腸菌は、現在のところ不検出であることを明らかにした。リアルタイム RT-PCR 法による NV の定量にあ

たり、試料中の阻害物質や試薬反応量の影響を明らかにした。それらの影響回避として、抽出RNAの逆転写工程およ

び PCR 反応容量に対する供試水量をコントロールする手法の改良により、NV 検出濃度の向上方策を提案した。生物

学的高度処理法による除去率向上要因の解明では、活性汚泥生物相などとNV除去率の関係を把握し、被災下水処理場

の復旧において、活性汚泥処理の初期水質管理の重要性を提案した。また、被災下水処理場の段階的な対策技術の導入

にあたり、継続した実態調査により放流水の病原微生物の適切な水質管理手法を示せた。さらに、NV除去と活性汚泥

のタンパク質量との関係を把握し、標準活性汚泥法と生物学的高度処理法である A２/O 法の活性汚泥において 10KDa

以下のペプチド量に大きな違いが見られ、NVの除去能に関与している可能性が考えられた。適正な流域管理のための

非点源負荷と対策技術の構築では、合流式下水道の越流水が公共用水域へのNV汚濁負荷源となる可能性が高いことを

明らかにした。合流式下水道の雨天時越流水対策技術として、遮集倍率向上による放流先河川へのNV負荷の低減効果

や、雨天時活性汚泥処理によるNV負荷の削減効果を評価し、効果的な負荷削減方策を提案した。水環境保全システム

としての適切な対策技術の構築として、抗生物質耐性大腸菌を用いて塩素、紫外線による不活化特性を解明した。塩素

消毒ではCt 値（添加塩素量）を高めることで、抗生物質耐性大腸菌の割合が上昇し、耐性を有さない菌の割合は減少

した。紫外線消毒においては抗生物質耐性大腸菌の不活化のための適切な消毒条件を提案した。抗生物質耐性大腸菌の

耐性遺伝子は垂直伝播していると考えられたことから、下水処理場などにおいて適切な消毒管理の必要性を明らかにし

た。 

キ－ワ－ド：病原微生物、浄化槽排水、段階的対策技術、検出感度向上、合流式下水道、消毒 

 

１. はじめに 

分子生物学的手法による微生物の同定･検出技術の進

展により、感染症の原因究明が比較的容易となり病原微

生物に関する知見が集積されてきている。殊に分離･培養

が容易ではない細菌やウイルスなどの存在実態が徐々に

明らかになるにつれ、これまで衛生学的な指標とされて

きた大腸菌群では、新たな病原微生物の存在実態や消毒

耐性等に関し評価が困難であるという課題が明らかにな

っている。また、近年になっての集団感染発生や、分子

生物学的手法による検出技術の進展により、新興感染症
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の病原微生物として原虫類や一部のウイルスが位置づけ

されてきている。さらに、抗生物質の利用の増加に伴い

耐性能力を有する薬剤耐性菌が徐々に蔓延してきている

状況から、特に多剤耐性菌が近年の再興感染症の一原因

であるとして大きな社会問題となっている。 

これら新興･再興感染症の原因となる病原微生物に関

して、水環境に及ぼす衛生学的な観点から河川水を含め

下水処理場等において、実態把握のため調査･研究が行わ

れているが、他の汚染源やノンポイント負荷源について

実態把握が遅れており、総合的な対策技術の構築には繋

がっていない。このため、公共用水域の衛生学的な安全

性を担保する上で、汚染源の実態把握と汚染源に対する

対策技術の構築は重要である。  

本研究では上記を踏まえ、利用形態に応じた公共用水

域の安全性を確保するため、その基本となるリスク評価

に資するべく、下水や水環境中における新興･再興感染症

の病原微生物である原虫類、ウイルス、薬剤耐性菌の汚

染実態を解明する。汚染実態の解明とともに、対策技術

として今まで明らかとなっていない生物学的高度処理法

等によるこれらの病原微生物の除去要因の解明を行う。

その結果を基に汚濁負荷削減の観点から適切な水環境保

全システム技術を構築するものである。 

本研究で対象としている病原微生物は抗生物質耐性大

腸菌、クリプトスポリジウム、ジアルジア、ノロウイル

ス（NV）としている。27 年度は本研究課題の最終年度

にあたるため、以下に達成目標ごとに得られた成果を取

りまとめた。 

  

２．研究目的および方法 

2.1下水や環境水における新興･再興感染症としての病原

微生物である原虫類､ウイルス､薬剤耐性菌の実態解明 

2.1.1抗生物質耐性大腸菌の実態 

抗生物質の利用増加や開発が繰り返され、複数の抗生

物質に対して耐性を有する多剤耐性菌の存在が世界的

に大きな問題となっており、主要国首脳会議（伊勢志摩

サミット）においても、薬剤耐性感染症が重要課題とし

て位置づけられている 1）。殊に、複数の抗生物質に耐性

を有する多剤耐性菌の 1 つであるス－パ－耐性菌と称

される細菌は、切り札と称される抗生物質に耐性を有す

ることから、臨床分野等においても大きな脅威となって

おり、米国では、耐性菌による感染者が年間 200万人以

上、死亡者は 2.3万人に及んでいる 2）。一方、微生物混

在系としての下水処理場においても耐性菌の実態調査

は行われており、多剤耐性菌の存在 3）や耐性遺伝子の検

出報告例 4）がある。特に、下水処理場へス－パ－耐性菌

の流入がある場合には、微生物混在系としての活性汚泥

中において、ニュ－デリ－･メタロ-β-ラクタマ－ゼ 1

（New Delhi metallo-β-lactamase：NDM-1：カルバペ

ネムを含む広域β-ラクタム薬を分解する酵素）に代表

される耐性遺伝子の伝播により他の細菌に対し多剤耐

性能力を付与することが危惧される。海外において

NDM-1 の遺伝子を保持した細菌の実態について、水道

を含む環境水での検出事例 5）もあり、抗生物質の消費大

国である我が国においても、その実態解明を早急に実施

する必要性があると考えられる。 

本研究では、ス－パ－耐性菌を含めた多剤耐性菌の実

態把握を目的に、下水、河川水、下水道へ排出される病

院排水を対象に、その存在状況について評価を行った。

下水試料は関東圏内にある 2箇所の下水処理場、河川水

試料は関東地方と関東以西の 8河川、病院排水は関東圏

内にある比較的大規模な病院を対象とし、試料中に含ま

れる大腸菌の抗生物質の感受性を測定した。大腸菌の検

出はクロモカルト培地による平板培養法とし、検出され

た各々の大腸菌の典型コロニ－を釣菌、その培養液を平

板に固めた寒天培地上に塗布し、平板上に抗生物質の含

有されたディスクを置いた。この平板を 35℃で 16～18

時間培養の後、平板上に形成された阻止円の直径を測定

し耐性、感受性の判定を行った。対象抗生物質はカルバ

ペネム系の代表的な抗生物質であるイミペネム(IPM)以

外に、アンピシリン(ABPC)、カナマイシン(KM)、ゲン

タマイシン(GM)、スルファメトキサゾ－ル･トリメトプ

リム(ST)、セフジニル(CFDN)、テトラサイクリン(TC)、

レボフロキサシン(LVFX)の8種類とした。抗生物質含有

ディスクは KB ディスク（栄研化学）を利用し、感受性

試験の判定基準などは Clinical and Laboratory 

Standards Institute（CLSI）の実施基準を基にしたKB

ディスクの手引きを参照した。 

2.1.2 浄化槽排水負荷の影響を受ける河川調査 

公共用水域に対する病原微生物の負荷源はポイント、

ノンポイント負荷として様々なものが存在する。本研究

においては、これら負荷源の病原微生物の実態を明らか

にするとともに、その対策手法の構築、評価を行うもの

である。その中でも汚水処理人口に占める浄化槽の処理

人口は比較的多いため、浄化槽排水が公共用水域に及ぼ

す影響評価が必要であると考えられるが、その実態につ

いては未解明である。 

このため、浄化槽排水の影響を受ける河川を対象とし

た病原微生物の実態把握を目的に、NV、原虫類の存在
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実態を評価した。 

調査対象河川はB県内にあるC、D、Eの 3河川（水

路）とした。これらの 3河川の流域は、下水道整備未普

及地域であるものの一部の排水を単独･合併浄化槽によ

り処理している地域が含まれる。調査対象とした河川の

流域における浄化槽設置数等を表-1 に示す。住戸数の約

30％が浄化槽を設置しており、設置数と戸数平均人数か

ら推定される浄化槽人口は約110～220人である。また、

当該流域内における浄化槽設置施設は小学校等があり、D、

E、C河川流域の順で人口負荷が多い。調査は感染性胃腸

炎の流行期である1～2月下旬の間に、これらの浄化槽排

水の影響を受ける3河川を対象に4時間間隔で24時間採

水を4回実施した。 

住戸数　
　浄化槽設
置数

浄化槽推定
人口（人）

その他流域内浄化
槽設置施設（人）

浄化槽推定人
口計（人）

C河川 約 210戸 約 60戸 約220 － 約220

D水路 約 120戸 約 30戸 約110 小学校等（約330人) 約440

E水路 約 240戸 約 60戸 約220 保育園（約60人) 約280

表－１　影響戸数と浄化槽設置数

 

 

原虫類の測定は、試料をポリカ－ボネ－ト製メンブラ

ンフィルタ－によるろ過濃縮後、超音波処理によりフィ

ルタ－からオ－シスト（シスト）を剥離させ免疫磁気ビ

－ズ法で回収し、蛍光抗体染色を行った。免疫磁気ビ－

ズはダイナル社製のダイナビ－ズ GC-コンボキット、蛍

光抗体染色にはイ－ジ－ステインを用い、染色したプレ

パラ－トを落射蛍光微分干渉顕微鏡にて観察･定量を行

った。なお、原虫類の測定試料は4時間ごとに24時間採

水を行い得られた6試料を混合したものとした。 

NV の測定は、安定した定量値を得るため試料の濃縮

はポリエチレングリコ－ル（PEG）沈殿法とした。PEG

沈殿法では、試料中にPEG＃6000（終濃度8％）および

NaCl（終濃度0.4M）を添加・撹拌し完全に溶解させ、4℃

で1夜静置の後、10,000×Gで30分間遠心分離し沈渣を

回収した。この沈渣をRNase-free水（遺伝子分解酵素を

除去した水）に再浮遊させてウイルス濃縮液とし、濃縮

液中のウイルスは、リアルタイムRT-PCR法により定量

を行った。ウイルス遺伝子の抽出は、ウイルス濃縮液か

らQIAamp Viral RNA Mini Kit（QIAGEN社）の抽出

カラムを用いたグアニジン法とした。抽出した RNA に

微量に含まれている DNA を除去するため DNaseI 処理

し、RNeasy MinElute Clean up Kit（QIAGEN社）で

ウイルス RNA を精製した。上記で抽出したウイルス

RNA試料0.5μgをランダムプライマ－、Omniscript RT 

Kit（QIAGEN 社）を用い全量 20μLの系で逆転写反応

を行いcDNAを作製し2μL をリアルタイムPCRに供し

た。NV の検出に用いたプライマ－、プロ－ブおよび反

応条件は、「ノロウイルスの検出法について」6）に準じた。

リアルタイム PCR 反応のための試薬は QuantiTect 

Probe PCR Kit（QIAGEN 社）を用い、リアルタイム

PCR装置はLightCycler（ロシュ･ダイアグノスティック

ス社）を使用した。逆転写反応に使用する抽出 RNA 量

はSpectrophotometer (NanoDrop社製)により定量した。

なお、ウイルス遺伝子抽出カラムへのウイルス濃縮液の

通水量は、検出濃度にバラツキが生じないよう抽出カラ

ム1本あたり0.05mg-SSとなるように統一した 7）。 

2.2  リスク評価のための極低濃度試料に対応した濃縮･

定量技術の開発 

 分子生物学的手法の進展により従来、培養が困難であ

った細菌やウイルスなどの検出が可能となってきている。

特に、細胞培養法による評価が困難である腸管系ウイル

スの定量には、リアルタイムRT-PCR法が主に用いられ

ている。試料の濃縮、遺伝子抽出･精製、逆転写（Reverse 

Transcription:RT）、PCR 反応とした定量工程では最終

的にはμL系の試験操作となるため、濃縮精製試料の極一

部量の評価となる。評価対象とするウイルスが試料中に

高濃度に存在すれば、安定したPCR値が得られるが、環

境水や高度に処理されたウイルス低濃度試料を対象とし

た場合、定量値のバラツキが大きくなる可能性がある 8）。

下水処理水の再生水利用や放流先水域における衛生学的

安全性のリスク評価にあたっては、極低濃度のウイルス

試料を対象とすることから、安定した定量値を得るため

の手法を開発する必要がある。 

このため、極低濃度試料に対応した濃縮･定量技術の開

発を目指し、逆転写やPCR条件などがNV定量値へ及ぼ

す影響を明らかにすることで、検出感度向上のための改

善方策を評価した。 

評価対象試料は A、F 下水処理場の二次処理水（一部

GF/B ろ過水を利用）と G 河川水とした。これらの試料

をPEG沈殿法や陰電荷膜法により濃縮した。 

陰電荷膜法 9）による濃縮は、試料100mLあたり2.5M

のMgCl２を1mL添加攪拌し、HA膜(公称孔径0.45μm､

90mm)で試料をろ過した。ろ過後 0.5mM の H２SO４

200mLで酸洗浄し、1.0mMのNaOH 10mLをろ過して

ウイルスを誘出回収した。誘出液を 50×TE バッファ－

200μLと 100mM の H２SO４50μL を入れた試験管に回

収･中和し､誘出液を CentriprepYM-50（ミリポア社製)

に入れ2,500rpm･10分間4℃で遠心処理を行いウイルス

濃縮液を作成した。なお、陰電荷膜へのSS負荷量の違い
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は検出濃度に影響を及ぼすことから 7）、膜への試料通水

量は全てのケ－スで1mg-SS/膜に統一した。 

各ウイルス濃縮液からの RNA の抽出や精製方法は、

上記 2.1.2 と同様である。また、陰電荷膜法では公称孔

径 0.45μmの膜に試料を通水させ濃縮を行い、その誘出

液が濃縮試料となるため、遺伝子抽出カラムへの濃縮試

料のSS負荷量はゼロとして考えた。 

本評価における逆転写、PCR条件を整理したものを表

-2 に示す。逆転写反応条件は、逆転写回数を 1～3 回、

逆転写 RNA 量を 0.1～1.0μg、逆転写反応用の試薬量を

通常の 3 倍（3 倍時には逆転写回数を 1 回）とした。ま

た、リアルタイムPCRの反応条件やプロ－ブ､プライマ

－は｢ノロウイルスの検出について｣6）を参照したが、本

評価では100μLのPCR反応系におけるcDNAの供試水

量を10μL（従来の割合として0.1）を基準に段階的に減

少させ最小量を1μL（割合を0.01）とした。 

逆転写RNA量 逆転写回数
逆転写
試薬量

PCR反応容量に対
する供試水量割合

評価条件 0.1～1.0μg 1～3 1～3倍 0.01～0.1

表-２　逆転写･PCR反応条件

 

 

2.3  生物学的高度処理法による除去率向上要因の解明

と消毒法による効果の検討  

2.3.1 段階的な復旧対策技術による放流水質の改善効果

の評価 

東日本大震災による津波により、沿岸部に位置する下

水処理場は壊滅的な被災を受け水処理機能が停止した。

また、下水管渠にも広範囲な被害が及び、流下機能の阻

害によりマンホ－ル等からの溢水が発生したことから、

公共用水域を含めた市街地等の衛生学的なリスクが上昇

した。水道を含めた他のインフラ復旧により下水は継続

的に流入するため、下水処理場は応急復旧対策により速

やかに下水の排除･水質浄化を行う必要がある。壊滅的な

被災のため、完全な水処理の実施には長期間を要するこ

とから、段階的な復旧対策の実施により公共用水域に対

する衛生学的安全性を担保しなければならないが、段階

的な対策技術ごとに病原微生物の除去効果が異なると考

えられる。本評価は、下水処理場の水処理機能が被災に

より停止した場合、病原微生物の除去･消毒のために必要

な要件を明らかにすることを目的に実施した。また、段

階的復旧において生じた課題を明確にして、解決策を

提案することで、本研究の達成目標の 1つである「水

環境保全システムとしての適切な対策技術の構築」に繋

がると考えられる。実態調査は、壊滅的な被災により水

処理機能が停止したH下水処理場を対象に、段階的な復

旧対策技術として①簡易沈殿処理、②簡易沈殿処理＋簡

易曝気処理、③簡易沈殿処理＋簡易曝気処理＋汚泥返送

系の仮復旧、④活性汚泥生成の各段階における大腸菌群、

NVの除去･塩素消毒特性と課題を明らかにするために実

施した。 

各病原微生物の測定法は、大腸菌群数では、デソキシ

コ－ル酸培地による平板培養法とした。 

原虫類、NVの測定法は、上記2.1.2に示した手法と同

様である。その他の水質測定項目として、MLSS は下水

試験方法を準拠、活性汚泥性生物等はノマルスキー型微

分干渉顕微鏡を用い計数した。 

2.3.2 活性汚泥のタンパク質量とNV除去能の関係 

 下水に存在するウイルスは活性汚泥により吸着除去さ

れていると考えられるが、処理プロセス等の違いによっ

て、その除去効果に差が生じている 10）。本評価では、吸

着効果に関与が推定される活性汚泥中のタンパク質量と

ウイルス除去能との関係把握を目的に、標準活性汚泥法

とA2/O法の活性汚泥を利用した回分実験を行い、その上

澄液の NV 濃度と活性汚泥のタンパク質量を測定した。

回分実験では、A下水処理場の標準活性汚泥法とA2/O法

の活性汚泥を利用し、MLSS 濃度を 500、1,000、

2,000mg/L程度に調整の後、流入下水を添加、1、7、24

時間の曝気混合を行った。上澄液の NV の測定法は、上

記2.1.2に示した手法と同様である。活性汚泥中のタンパ

ク質量は、Bicinchoninic Acid（BCA)法 11）により測定し

た。ビウレット反応を利用したローリー法タンパク質定

量をフェノール・キレート剤･還元剤による影響が小さく

なるよう改変した方法であり、汚泥中のタンパク質測定

に利用されている。なお、タンパク質は透析膜により

3KDa以下、3-10 KDa、10 KDa以上に分子量分画し定

量した。 

2.4 適正な流域管理のための非点源負荷と対策技術の構

築 

2.4.1合流式下水道越流水が放流先水域へ及ぼす影響 

下水道の普及に早くから取り組んできた一部の自治体

においては、下水と雨水の排除を同一の管渠とした合流

式下水道を採用している。合流式下水道では降雨時にお

いて、雨水量が増加し下水処理場において処理対応が困

難になる場合には、未処理下水が公共用水域へ放流され

ることから、衛生学的な安全性を担保するため合流式下

水道越流水の対策技術の構築が必要となる。 

公共用水域に対する病原微生物の負荷源はポイント、

ノンポイント負荷として様々なものが存在するが、本研

究においては合流式下水道越流水をノンポイント負荷と
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してとらえ、これら負荷源における病原微生物としてNV

汚染の実態を明らかにするものである。実態調査は感染

性胃腸炎の流行期において、NV を対象に降雨時の遮集

倍率向上にともなう越流水の有無が河川水へ及ぼす影響

を把握した。 

2.4.2 合流式下水道越流水の対策技術によるＮＶ負荷の

削減効果 

 降雨時における越流水対策技術の 1 つである雨天時活

性汚泥法による NV の負荷削減効果を明らかにするため、

L市M下水処理場（嫌気好気法を導入：処理フローの概

略は図-1）において実態調査を行った。晴天時の受け入

れ可能な流入水量である 1Q 分に対し、降雨時には最大

の受け入れ流入水量を3Qとし、2Q分の流入下水を反応

タンクの後段にバイパス流入させ処理を行っている。本

調査では、降雨時の雨天時活性汚泥法の運転直後から終

了時まで、流入下水、初沈流出水、二次処理水を採水し

NV 濃度を測定することで、その削減効果を明らかにし

た。なお、この調査は、26～27年度にかけ感染性胃腸炎

の流行期にあたる12～3月の間に実施した。 

　　 １Q 最大３Q

 

合流
下水

初沈 反応タンク

最大２Q（雨天時バイパス）

終沈

 　  図-1　雨天時活性汚泥法の概略図

 

2.5 水環境保全システムとしての適切な対策技術の構築 

2.5.1塩素、紫外線消毒による抗生物質耐性大腸菌の不活

化評価  

現在、多くの下水処理場では放流水質基準の達成のた

め、次亜塩素酸ナトリウムなどの薬剤によって大腸菌群

を不活化している。消毒による細菌類の不活化では、塩

素などの薬剤が細胞膜を通じ細胞に作用するが、紫外線

照射では直接的に細胞に作用する違いがある。抗生物質

に対する細菌の耐性機構は多岐にわたるが 12）13）、細胞内

への薬剤浸透阻止や浸透した薬剤の排出能力などを有し

た抗生物質耐性菌は、塩素に対しても同様な耐性機能を

発現する可能性が推定される。 

このため、病原微生物リスク対策技術の構築の一環と

して、抗生物質耐性大腸菌に対し有効な消毒法の評価を

目的に塩素、紫外線消毒による不活化効果を把握した。

塩素消毒実験では、A 下水処理場の二次処理水に次亜塩

素酸ナトリウムを 0～4mgCl/L の範囲で添加、接触時間

を15分間とし、チオ硫酸ナトリウムで中和を行った。紫

外線消毒実験は、実態調査から得た0、6剤耐性大腸菌を

培養増殖させ、0.22μmのフィルターにてろ過した二次処

理水に添加、滅菌シャーレに分注し紫外線を照射した。 

2.5.2二次処理水中における抗生物質耐性大腸菌の消長 

消毒後に残存した抗生物質耐性大腸菌を想定し、その

消長把握を目的に、二次処理水中に添加した抗生物質耐

性大腸菌の増殖特性や抗生物質感受性の推移を測定した。

抗生物質耐性能力の異なる大腸菌を 0.22μm のフィルタ

ーにてろ過した二次処理水に各々添加し、20℃の恒温に

て最大 7 日間放置した。放置期間中に適宜採水し、大腸

菌濃度、抗生物質感受性を測定した。二次処理水に添加

した大腸菌は、8剤の抗生物質に対し耐性を示さなかった

0剤耐性大腸菌、4剤耐性（ABPC､TC､CFDN、LVFX）、

7剤耐性（ABPC､TC､CFDN､LVFX､KM､ST､GM）、比

較対象として大腸菌のATCC 25922株、ATCC 35218株

とした。大腸菌の定量はクロモカルト培地による平板培

養法とし、抗生物質の感受性評価手法は、上記2.1.1と同

様である。 

 

３．研究結果および考察 

3.1下水や環境水における新興･再興感染症としての病原

微生物である原虫類､ウイルス､薬剤耐性菌の実態解明 

3.1.1抗生物質耐性大腸菌の実態 

各試料中の抗生物質耐性大腸菌の検出結果を表-3 およ

び図-2～4 に示す。供試大腸菌数は計約 3,100 株であり、

内訳は下水試料 1,208 株、河川水試料 1,228 株、病院排

水試料の 722 株を得た。その内、下水試料では評価対象

とした 8 剤の抗生物質に対し耐性が無いと評価された大

腸菌の割合は45.4%（549株）であった。1剤のみに耐性

を示した大腸菌は26.2%（316株）であるが、その内ABPC

に耐性のあるものは38.9%（123株）であった。2剤以上

の抗生物質に対し耐性を示した多剤耐性大腸菌は 343 株

であり、供試株の 28.4％を占めていた。343 株の内 272

株が ABPC に耐性を示しており、多剤耐性大腸菌の

79.3％を占めていた。また、2株が7剤の抗生物質に対し

耐性を示した。 

河川水試料では、耐性無しと評価された大腸菌の割合

は45.1%（554株）、1剤耐性は29.6%（363株）である

が、その内ABPCに耐性のあるものは50.4%（183株）

であった。多剤耐性大腸菌は 311 株であり、供試株数の

25.3％を占め、311株の内271株がABPCに耐性を示し

ており、その割合は 87.1％であった。さらに、4 株が 6

剤の抗生物質に対し耐性を示した。 

病院排水試料では、耐性無しと評価された大腸菌の割

合は28.0%（202株）、1剤耐性が29.9%（216株）であ
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るが、その内 ABPC 耐性が 58.3%（126 株）であった。

耐性無、1剤耐性以外の多剤耐性大腸菌は304株であり、

供試株数の42.1％を占め、304株の内292株がABPC耐

性であり、その割合は 96.1％を占めていた。さらに、3

株が7剤の抗生物質に対し耐性を示した。 

評価対象とした8剤の抗生物質に対しABPCに耐性を

示した大腸菌が多く検出され、さらに、多剤耐性大腸菌

の大部分がABPCに耐性を有していることが明かとなっ

た。このことは、下水処理場における消毒効果を含めた

消長等を把握する上で、ABPC に耐性を有する大腸菌を

指標とすることで、多剤耐性菌の効率的な管理に資する

ことができるものと考えられた。 

 

試料　  項目 供試株数

0剤耐性

割合

(%)

1剤耐性

割合(%)

1剤耐性の

内ABPCに

耐性(%)

多剤耐性
割合(%)

多剤耐性
の内ABPC

に耐性(%)

下水試料 1,208 45.4 26.2 38.9 28.4 79.3

河川試料 1,228 45.1 29.6 50.4 25.3 87.1

病院排水 722 28.0 29.9 58.3 42.1 96.1

表-３ 各試料中の抗生物質耐性大腸菌の実態

 

 

 次いで、各抗生物質に対する耐性大腸菌の検出割合を

図-2～4 に示す。各試料ともABPC に耐性を示した大腸

菌の検出割合が最も高く、下水、河川水では約30～40％、

病院排水では約60％を占めていた。そして、TC、ST合

剤の順で耐性大腸菌の検出割合が高く、試料の違いによ

る検出傾向の差異は見られなかった。ABPCは1963年、

TC は 1954 年に発売され 12) 、長期間にわたる利用が耐

性菌の増加に繋がったと推定される。一方、KM、GMも

ABPC やTC とほぼ同時期に開発されているが、耐性大

腸菌の検出割合は高くなかった。1980年代以降にはセフ

ェム系、キノロン系の抗生物質への転換により、アミノ

グリコシド系の抗生物質は臨床現場での利用が減少して

いるとされており 12)、これらの要因によるものと推定さ

れる。 
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   図-2 耐性大腸菌の検出割合と抗生物質の関係
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   図-3 耐性大腸菌の検出割合と抗生物質の関係
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   図-4 耐性大腸菌の検出割合と抗生物質の関係
 

 

一方、大腸菌などの腸内細菌科でカルバペネム剤に耐

性を示す株が分離された場合には、NDM-1産生の可能性

を考慮する必要があるとされている 14)。今回の評価では、

カルバペネム系の代表的な抗生物質の1つであるIPMに

対して、耐性を示した大腸菌は検出されなかったため、

現状においてカルバペネム耐性腸内細菌科細菌

（Carbapenem-resistant enterobacteriaceae：CRE ）

の存在状況は低いと推定された。 

さらに、河川水に大きな影響を及ぼすと考えられる放

流水の影響有無を評価するため、同一河川の上下流ごと

に抗生物質耐性大腸菌の検出割合を整理した。対象は 8

河川の内J、Kの2河川とした。J河川では調査対象とし

た上下流約7.4km間に2つの下水処理場があり、上流側

に位置する処理場の放流口の直上流と上流側約0.9km地

点で採水を行い影響無し試料とした。影響有り試料とし

ては、上流側の放流口から約 6.5km（下流側の放流口か

ら約 1.9km）地点で採水を行った。K 河川では調査対象

とした上下流約2.8km間に1つの下水処理場があり、放

流口から上流側0.5kmの地点で採水を行い影響無し試料

とした。影響有り試料は放流口の直下流と2.3km地点の

試料を採水した。この時の大腸菌濃度は J 河川の影響無
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し試料で 0.2～0.75 cfu/mL、影響有り試料で 5.3～

12cfu/mL、同様にK河川では1.2cfu/mL、0.3～0.6cfu/mL

であった。2 つの下水処理場の影響を受けた J 河川の影

響有り試料は、他の試料と比較して大腸菌濃度がやや高

めであった。J、K河川において下水処理場の影響有無に

よる大腸菌の検出濃度に高低の違いが見られたが、放流

水の影響が無い上流試料では抗生物質耐性大腸菌（1剤の

抗生物質耐性）の割合が約30～39％であるのに対し、影

響有りの下流試料は約44～56％に上昇した。また、多剤

耐性大腸菌（2 剤以上の抗生物質耐性）では同様に約 4

～11％に対し約21～26％に上昇した（図-5）。下水処理

場での消毒により大腸菌濃度は大幅に低減するが、放流

水の影響を受ける河川水中での大腸菌の存在割合で見る

と、多剤耐性大腸菌の割合は上昇していた。近年では通

常の生活の中で発生する市中感染症が大きな問題となっ

ているとされており、公共用水域における衛生学的安全

性を考慮する上で、継続したモニタリングの実施が必要

であると考えられた。 
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   図-5 放流水の影響有無による耐性大腸菌の割合
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3.1.2 浄化槽排水負荷の影響を受ける河川調査 

 1月下旬から2月下旬に行った調査結果を表-4～6およ

び図-6 に示す。ここでは、河川水量に占める浄化槽排水

の割合から排水中の NV 濃度を推定した。水使用量を 1

人にあたり230Lと仮定 15）し、浄化槽利用推定人口を乗

じて排水量を求め、河川流量に占める浄化槽排水量の割

合から排水のNV濃度を試算した。浄化槽排水のNVG2

濃度は最大 10６copies/L レベルと試算されたが、既往の

調査研究による 1～2 月の下水処理水のNVG2 平均濃度

は、通常の活性汚泥法であれば 10５copies/L レベル、窒

素・りんの高度処理法では10４copies/Lレベルであり10）、

それらと比較して浄化槽排水の NV の最大検出濃度はや

や高い状況にあった。 

河川流量

（m
３

/日）

浄化槽排水量

（m
３

/日）※
河川流量に占める排
水量の推定割合

C河川 968 51 5.3%

E水路 57 51～55 ※※ 89～96%

C河川 3,223 51 1.6%

D水路 86 25～52 ※※ 29～60%

E水路 137 51～55 ※※ 37～40%

C河川 1,757 51 2.9%

D水路 156 25～52 ※※ 16～33%

E水路 101 51～55 ※※ 50～54%

C河川 7,322 51 0.7%

E水路 69 51～55 ※※ 74～80%

 ※　1人230L/日と仮定
15）

 ※※　小学校等の昼間人口として1人230L/日の35％量と仮定
15）

調査時期と対象河川

平成24年

1月下旬

平成24年

2月下旬

平成25年

1月下旬

平成25年

2月下旬

表-４ 河川流量に占める浄化槽排水量の推定割合

 

NVG2平均濃度

（copies/L）

NVG1平均濃度

（copies/L）

昼間人口を加え
たG2平均濃度

（copies/L）

昼間人口を加え
たG1平均濃度

（copies/L）

C河川 2.3E+06 1.9E+05 － －

E水路 1.1E+06 7.6E+04 1.0E+06 7.0E+04

C河川 5.1E+05 9.4E+04 － －

D水路 3.8E+05 6.9E+04 1.8E+05 3.3E+04

E水路 3.2E+05 5.9E+04 3.0E+05 5.5E+04

C河川 5.2E+03 3.2E+04 － －

D水路 3.4E+04 2.7E+05 1.6E+04 1.3E+05

E水路 4.0E+04 7.0E+04 3.7E+04 6.5E+04

C河川 2.4E+05 1.3E+06 － －

E水路 1.9E+04 2.4E+04 1.8E+04 2.2E+04

表-５ 推定浄化槽排水量から試算した浄化槽排水のNV濃度

平成25年

2月下旬

調査時期と対象河川

平成24年

1月下旬

平成24年

2月下旬

平成25年

1月下旬

 

 

河川水の SS 濃度とNV 濃度の関係を図-6 に示す。河

川水の NV 濃度に対する SS 濃度の寄与率は高く、各河

川の上流域では浄化槽排水以外に負荷が存在しないこと

から、浄化槽によるSS除去性能の変動が放流先河川水の

NV濃度に影響を及ぼしているものと考えられた。 
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　　　図-6 河川水のSS濃度とＮＶ濃度の関係  

次いで、原虫類の調査結果を表-6に示す。24時間採水

により得られた試料を混合し分析を行ったことから、そ

の水量は 5～30L 程度となった。クリプトスポリジウム

については全ての試料で不検出（検出限界値0.03～0.2 

oocyst/L；存在していたとしてもこれらの濃度以下）であ

るが、1試料においてジアルジアの検出濃度は0.54cyst/L

であった。なお、河川水量に占める浄化槽排水の割合が

高い D、E 水路を含め全ての河川水試料において残留塩

素は検出されなかった。 
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ｸﾘﾌﾟﾄｽﾎﾟﾘｼﾞｳﾑ
（oocyst/L）

ジアルジア
（cyst/L）

検出限界値
（oocyst/L）

残留塩素濃
度（mg/L）

C河川 N.D. N.D. 0.06 0

E水路 N.D. N.D. 0.03 0

C河川 N.D. N.D. 0.20 0

D水路 N.D. N.D. 0.05 0

E水路 N.D. 0.54 0.05 0

C河川 N.D. N.D. 0.31 0

D水路 N.D. N.D. 0.07 0

E水路 N.D. N.D. 0.05 0

C河川 N.D. N.D. 0.22 0

E水路 N.D. N.D. 0.10 0

平成25年

2月下旬

表-６ 推定浄化槽排水量から試算した浄化槽排水の原虫類濃度

調査時期と対象河川

平成24年

1月下旬

平成24年

2月下旬

平成25年

1月下旬

 

 これらの結果から公共用水域における NV、原虫類の

排出負荷源は下水処理場に加え浄化槽排水の存在が明ら

かとなったが、その排水の NV 濃度は下水処理水と比較

して高濃度となるケースも見られた。 

よって、公共用水域における衛生学的な安全性を担保

するには、下水道のみならず他の施策における対応の構

築が急務であると考えられた。 

3.2  リスク評価のための極低濃度試料に対応した濃縮･

定量技術の開発 

 測定試料の洗浄（希釈）や逆転写 RNA 量を変動させ

ることによって、NVの検出濃度の向上効果が見られたこ

とから、より詳細に抽出RNA の逆転写、PCR条件を考

慮し検出濃度に及ぼす影響を明らかにすることで、検出

感度向上のための改善方策を評価した。その結果、逆転

写回数を 3 回、逆転写試薬量を 1 倍、逆転写 RNA 量を

0.1μg、PCR反応容量に対する供試水量割合を0.01とし

た条件によって NV の検出濃度を高められる可能性があ

ると考えられた。この結果を基にして濃縮方法が異なる

試料に対する影響評価として、同一試料をPEG沈殿法と

陰電荷膜法により濃縮し NV の定量を行った。評価結果

を図-7に示す。濃縮方法が異なっても上記の逆転写･PCR

条件等とすることで、二次処理水、河川水とも最大値が

得られた。濃縮方法が異なっても同様な傾向を示したこ

とから、測定試料中の何らかの阻害物質などが逆転写、

PCR反応に対し影響を及ぼすと推定された。 
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　　 　   図-7　濃縮方法が異なる試料に対する影響  

 本評価結果により、逆転写 RNA 量や逆転写回数およ

び、PCR反応容量に対する供試水量の割合を各々考慮す

ることで、NV の定量値を向上させられることが明らか

となった。濃縮方法が異なる試料でも同様な傾向を示し

たことから、試料中の阻害物資や試薬反応量の影響が推

定されたため、その物質の特定や影響回避のための前処

理法を構築する必要がある。現状では､逆転写 RNA 量･

回数および PCR 反応容量に対する供試水量をコントロ

ールすることで､NV の定量値が向上することから､これ

らの手法が簡易かつ有効な検出感度向上方策の 1 つであ

ると考えられた。 

3.3  生物学的高度処理法による除去率向上要因の解明

と消毒法による効果の検討 

3.3.1 段階的な復旧対策技術による放流水質の改善効果

の評価 

H 下水処理場における段階的な対策の進捗に応じた塩

素混和池での大腸菌群の不活化効果について図-8 に示す。

震災直後の簡易沈殿処理では、次亜塩素酸ナトリウムが

15mgCl/L の添加濃度によっても消毒効果が得られない

状況であった。これは、沈殿池に堆積した汚泥から還元

性物質（硫化物や有機物）の溶出による消毒剤の消費が、

消毒効果に影響を与えていることが考えられたことから、

簡易沈殿処理では沈降汚泥の引き抜き管理が重要である

ことが明らかとなった。その後、震災直後から簡易沈殿

処理を行っていた沈殿池の通水を止め、異なる系列の沈

殿池利用や、最終沈殿池の堆積汚泥の腐敗防止･酸化促進

による有機物等の溶出抑制を目的とした簡易曝気+汚泥

返送系の仮復旧が行われたことで、消毒効果が向上した。

また、活性汚泥生成による処理機能の回復にともない添

加塩素濃度に対して残留する塩素濃度の割合が高まると

ともに、残留塩素濃度が上昇することで大腸菌群の不活

化率が向上した。 

さらに、次亜塩素酸ナトリウム添加濃度と NV 濃度の

関係を図-9に示す。活性汚泥生成系ではNV濃度が簡易 
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 　図-8 塩素混和池における大腸菌群の不活化効果
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曝気+汚泥返送系の処理水と比較して低く、活性汚泥生成

系では塩素消毒による NV 濃度の減少効果がより向上し

ており、活性汚泥生成にともなう水質の改善効果は、大

腸菌群の不活化効果や NV 遺伝子に及ぼす塩素消毒の影

響に強く反映するものと考えられた。 
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  図-9 次亜塩素酸ﾅﾄﾘｳﾑ添加濃度とＮＶ濃度の関係
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復旧対策技術としては活性汚泥生成による生物処理法

への移行により最終段階に至るが、活性汚泥処理への移

行当初は活性汚泥生物相が生成途上であると考えられる

ため、その生物相の状況とNV除去率の関係を評価した。

ここで、活性汚泥性生物とは活性汚泥に出現する微生物

の分類 16）の中でAspidiscaやVorticellaなどの原生動物

などを指し、指標としては、その他の中間汚泥生物や非

活性汚泥生物を含めた全体数に対する割合を求めた。

MLSS 濃度は 2,000～2,300mg/L に対し、活性汚泥生物

数に占める活性汚泥性生物数の割合は10～40％程度、活

性性、中間、非活性を合せた生物数は2,400～5,700個/mL

程度であり、通常の活性汚泥と比較すれば少ない。活性

汚泥性生物等の割合と NV 除去率の関係では、活性汚泥

性生物の割合が約44％、中間活性汚泥生物の割合が54％

であった 3系のNV除去率は比較的高い傾向が見られた

（表-7）。これより活性汚泥性生物の割合が低く中間活性

汚泥生物の割合が高い系（1、4 系）では、NV の除去率

が低く、活性汚泥生物相の影響を受けている可能性があ 

 

測定項目　　  　　　　　　曝気槽 1系 3系 4系

MLSS  (mg/L) 2,000 2,300 2,300

活性汚泥性生物 (個/mL) 730 1,054 888

活性汚泥性生物の割合  (%) 12.8 43.9 36.5

中間活性汚泥生物 (個/mL) 4,984 1,297 1,526

中間活性汚泥生物の割合 (%) 87.2 54.0 62.7

非活性汚泥生物 (個/mL) 0 50 20

非活性汚泥生物の割合 (%) 0 2.1 0.8

ﾉﾛｳｲﾙｽG1除去率 （log） 1.9 2.1 1.9

ﾉﾛｳｲﾙｽG2除去率 （log） 1.9 2.3 1.8

表－７　曝気槽内水質測定結果

 

る。3系に比べて1、4系は活性汚泥処理への移行が遅か

ったことから、活性汚泥処理への移行当初には、活性汚

泥性生物の割合が低く、NV 除去率が劣る可能性がある

ことに留意が必要であると考えられた。 

原虫類に関して、H 下水処理場処理区内における水系

感染症の状況把握のため、震災後から約 1 年半の間に初

沈流出水を対象に測定を行った（図-10）。初沈流出水の

9試料の内、1試料からクリプトスポリジウムが、2試料

からジアルジアが検出され、検出濃度は各々1.5oocyst/L、

0.5～1.4cyst/L（検出限界値：0.17～0.67 oocyst(cyst)/L）

であった。クリプトスポリジウムによる集団感染症発生

時には感染者から多量のオ－シストが排出されるため、

流入下水の検出濃度･割合が高まると報告 17）されている

が、今回の結果では検出濃度･割合とも低いことから、こ

れらの原虫類が原因となる感染症は発生していなかった

ものと考えられた。 

図-10　初沈流出水の原虫類の検出状況
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約 1 年半にわたる現地調査や消毒実験により得られた

段階的な復旧対策技術の評価結果を表-8 に示す。簡易沈

殿処理では沈殿池に堆積した汚泥の引き抜き管理が消毒

効果に及ぼす重要な因子であり、また、簡易曝気や汚泥

の返送の実施により消毒効果は向上する。最終段階とし

ての活性汚泥処理では有機物濃度が減少し、より消毒効

果が向上するとともに消毒剤の低減が図られるが、活性

汚泥処理への移行当初は生物相が生成途上であることか

ら、NV 除去率が劣ることに留意が必要であることを明

らかにした。 

段階的な対策技術
簡易沈殿処理

　　簡易沈殿処理　＋
簡易曝気

  簡易沈殿処理＋簡易
曝気 ＋汚泥の返送  ※
  簡易沈殿処理 ＋ 曝気

＋ 汚泥の返送  ※※
　活性汚泥生成による

生物処理

  有機物濃度の減少および消毒剤
添加濃度の低減
　活性汚泥処理移行当初は、生物相
が生成途上のため安定化を要する

  ※ 堆積汚泥の腐敗防止等を目的　　   　※※ 活性汚泥の生成を目的

表－８　段階的な対策技術の評価結果
評 価 結 果

堆積汚泥の引き抜き管理が重要

沈殿処理よりも消毒効果が向上

  汚泥返送系の仮復旧により、さらに
消毒効果が向上
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3.3.2活性汚泥のタンパク質量とNV除去能の関係 

 回分実験における混合液20L中のタンパク質（分子量

分画10KDa以下はペプチド）量と、その上澄液中のNV

濃度の関係を図-11～13 に示す。曝気混合時間を 1、7、

24時間として実験を行ったが、グラフ上のデータは7時

間のものである。設定MLSS を A2/O 法と標準活性汚泥

法でともに500、1,000、2,000mg/Lとなるよう調整を行

ったが、A2/O法は7時間の曝気混合後において700、730、

2,030mg/L、標準活性汚泥法は440、840、1630 mg/Lと

なった。MLSS が高濃度となることでタンパク質（ペプ

チド）量が多くなる傾向が見られ、それに比例して上澄

液のNV濃度が低減した。特にA2/O法と標準活性汚泥法

の活性汚泥で 10KDa 以下のペプチド量に大きな違いが

見られたことから、タンパク質などの生成に関与する細

菌相等が異なっているものと推定された。 

図-11　タンパク質量とＮＶ濃度の関係
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図-12　３-10ＫDa以下のﾍﾟﾌﾟﾁﾄﾞ量とNV濃度の関係  
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　図-13　３ＫDa以下のﾍﾟﾌﾟﾁﾄﾞ量とNV濃度の関係  

 

 上記 3.3.1、3.3.2 の結果から、活性汚泥中に出現する

微生物の原生動物や活性汚泥中のタンパク質（ペプチド）

量の違いが、NV の除去能に影響を及ぼす要因の 1 つと

が考えられた。今後、これらの発現を確認するためのデ

ータを蓄積し、ウイルス除去能向上に適した活性汚泥法

の管理手法の評価が必要である。 

3.4 適正な流域管理のための非点源負荷と対策技術の構

築 

3.4.1合流式下水道越流水が放流先水域へ及ぼす影響 

本評価では、NV を指標として降雨時の遮集倍率向上

にともなう越流水の有無が放流先へ及ぼす影響を明らか

にした。併せて、対策技術として雨天時活性汚泥法によ

る NV 負荷の削減効果を評価した。越流水の影響を受け

た場合の調査結果を図-14に示す。この時の時間最大降雨

量は約11mm、累積降雨量は32mmであった。採水試料

は処理場あるいは滞水池へ流入する下水、越流水、越流

水放流先のG河川水（越流水放流口から約400m下流）

とした。比較対象として晴天時（1、2月）のG河川水の

値を示す。降雨直前の流入下水のNV濃度は10９copies/L

レベルであり、冬季の感染性胃腸炎の流行状況を反映し

たものと考えられた。流入下水の NV 濃度は越流直前に

はやや低下していた。越流後は、時間経過にともない、

雨水による希釈によって流入下水、越流水ともに NV 濃

度の低下傾向が見られた。一方、G河川水のNV濃度は、

1、2 月の晴天時試料を含め、越流開始前には 10５～10６

copies/L 程度で推移していたが、越流後は一時的に最大

検出濃度で 10７copies/L レベルに上昇しており、合流式

下水道の越流水は公共用水域への NV 汚濁負荷源となる

可能性が高いと考えられた。 
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   図-14  　越流水の放流先への影響評価
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  下水処理場の施設拡張によって処理能力が増強された

ことで、降雨時の遮集倍率向上にともなう越流水の影響

が無い状況における調査結果を図-15に示す。時間最大降

雨量は5.0mm、累積降雨量が22.5mmにおける降雨当初

の流入下水の NV 濃度は 10８copies/L 程度であったが、
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時間の経過とともに雨水による希釈により濃度低下が見

られた。越流水の影響が無いG河川水のNV濃度は降雨

初期において 10４copies/L レベルであったが、その後多

くの試料が検出限界値以下で推移しており、処理能力を

増強し、越流状況を改善することにより放流先河川への

影響が小さくなることが明らかとなった。 
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図-15 越流水の放流先への影響評価 (遮集倍率向上)
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3.4.2 合流式下水道越流水の対策技術によるＮＶ負荷の

削減効果 

 降雨時に越流水対策として雨天時活性汚泥法（嫌気好

気法）を導入しているL市M下水処理場におけるNV負

荷の削減効果の調査結果を図-16 に示す。26 年度調査で

の降雨状況は、時間最大降雨量が 5.5mm、2mm、累積

降雨量は25mm、12.5mm、27年度では時間最大降雨量

が18.5mm、6mm、累積降雨量は54mm、17.5mmであ

った。本調査時の雨天時バイパス流入量は最大で 1Q 分

であった。雨天時活性汚泥処理時における NV 負荷の削

減効果は、流入負荷量を 1 とし流入負荷量に対する処理

水の負荷量比を求めたところ 26 年度では 0.09～0.12、

27年度は 0.02～0.06であった。27年度はNV負荷の削

減効果がより高まっているが、この要因としては反応タ

ンク内の MLSS 濃度の違いによるものと推定され、

MLSSを若干高めることでNV負荷の削減効果が高まる

可能性が明らかとなった。 
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図-16 雨天時活性汚泥処理によるNV負荷の削減効果
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雨天時活性汚泥処理を実施しなかったとすると、晴天

時の受け入れ可能な流入水量である 1Q 分を超過した

NV の負荷が公共用水域へ直接放流されることとなるこ

とから、雨天時活性汚泥処理により放流先河川水への負

荷が低減しているものと考えられた。 

また、SS、濁度とNV濃度の関係を整理し、その1例

として濁度の結果を図-17に示す。NV濃度と濁度との間

に高い相関関係（SS 含む）が見られることから、濁度、

SS などを指標とすることでウイルス濃度の把握が簡易

に行えるものと考えられた。 

図-17　濁度とNV濃度の関係
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3.5 水環境保全システムとしての適切な対策技術の構築 

3.5.1塩素、紫外線消毒による抗生物質耐性大腸菌の不活

化評価 

抗生物質耐性大腸菌が抗生物質と同様に消毒剤に対し

耐性機構を発現することが懸念されることから、塩素消

毒に対する耐性評価とともに、薬剤を利用しない紫外線

による不活化効果を評価した。塩素消毒による不活化評

価結果を図-18、19に示す。抗生物質耐性大腸菌割合とし

て、8 剤の抗生物質に対し耐性を有しない 0 剤耐性大腸

菌は塩素消毒前で約70％を占めていたが、塩素消毒後に

は約50％に低下した。1剤あるいは2剤以上の抗生物質 

に耐性を有する多剤耐性大腸菌の割合は、塩素消毒後の

全てのケースにおいて上昇しており、これらの抗生物質 
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 図-18　Ct値と抗生物質耐性大腸菌の割合
（C：添加塩素濃度）
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耐性大腸菌の多くは、0剤耐性大腸菌に比較して塩素消毒

耐性が高いものと考えられた。 

 また、この時の大腸菌の不活化率を図-19に示すが、

Ct値を30～60mgCl/Lと高めても不活化率は2.5～3 log

程度に留まった。 
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 図-19　Ct値と大腸菌の残存不活化率
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 紫外線消毒による不活化評価結果を図-20に示す。6剤

耐性大腸菌は 0 剤耐性大腸菌に比較して、紫外線に耐性

を有している傾向が見られたが、照射線量を 10mJ/cm２

とした比較的低線量において5log程度の不活化効果が得

られていた。抗生物質耐性大腸菌が抗生物質と同様に次

亜塩素酸ナトリウムに対し耐性を発現、また、紫外線消

毒にも耐性を示す可能性が考えられた。 
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 　　図-20　紫外線消毒による抗生物質
               　　　耐性大腸菌の不活化特性

  

  下水道統計 18）によれば、次亜塩素酸ナトリウムによる

消毒を実施している下水処理場は約 900 ヵ所あり、平均

添加濃度は 2mgCl/L、平均接触時間は約 20 分間である

ことから Ct 値を 40mg･min/L と仮定すると、放流水質

基準の達成は見込めるが、その放流水に含まれる抗生物

質耐性大腸菌の割合を高めている可能性があるものと考

えられた。しかし、紫外線消毒では比較的低線量におい

て多剤耐性大腸菌に対し高い不活化効果が得られる可能

性があることから、抗生物質耐性菌への有効な対策手法

の1つとして考えられる。 

3.5.2二次処理水中における抗生物質耐性大腸菌の消長 

 消毒後に残存した抗生物質耐性大腸菌を想定した消長

把握の実験結果を図-21、表-9に示す。二次処理水への添

加にあたり、トリプトソイブイヨン培地で培養した後に

感受性評価を行ったところ、7 剤耐性が 6 剤耐性となっ

た以外に他の大腸菌に変化はなかった。処理水への添加

当初の濃度を基準とし経過日数ごとの濃度比を図-21 に

整理したが、最終的に0剤耐性と25922株では3倍程度、

4剤耐性と 35218株は 2倍程度上昇し、当初 7剤耐性で

あった 6 剤耐性には大きな変化がなく、耐性の度合いと

増殖能力に違いのあることが明らかとなった。 

図-21　経過日数と大腸菌の濃度比
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二次処理水中における抗生物質耐性大腸菌の増殖に伴

う感受性の変化について表-9に示す。各試料を経過日数

ごとに採取し定量培養したコロニーの抗生物質感受性は、

0剤耐性で添加後から一部のコロニーに変化が見られ、7

日後までに採取した120コロニーの内18コロニーが、

25922株では5コロニー、35218株は4コロニーで一部

の抗生物質に耐性を示し、4剤耐性では1コロニーのみ1

剤耐性へと変化した。また、培養後に6剤耐性となった

大腸菌は120のコロニーの内、108のコロニーが6剤耐

性を維持、12のコロニーが当初の7剤耐性へと変化した。

処理水へ添加後に増殖した多くの大腸菌が当初の耐性能 

　感受性試験結果（当初） 培養後 添加後 1日後 3日後 7日後 計

0剤耐性大腸菌 0剤 （8／30）（6／30）（1／30）（3／30）（18／120）

　4剤耐性大腸菌
（ABPC､TC､CFDN、LVFX）

4剤 （0／30）（0／30）（0／30）（1／30） （ 1／120）

7剤耐性大腸菌（ABPC､TC､

CFDN､LVFX､KM､ST､GM）
6剤 （4／30）（3／30）（4／30）（1／30）（12／120）

ATCC 25922株 0剤 （2／30）（3／30） － － （ 5／60）

ATCC 35218株 1剤 （1／30）（3／30） － － （ 4／60）

                           　　       上段：変異コロニー数／下段：供試コロニー数

　　　表-９ 二次処理水中における抗生物質耐性

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　大腸菌の感受性の変化
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力を維持していることから、今回の培養条件では、耐性

遺伝子が垂直伝播し受け継がれているものと考えられた。 

放流先の環境条件（有機物､水温）などや､抗生物質へ

の感受性の違いにより増殖する可能性があるため、放流

先の水利用の状況に応じて極力、下水処理場にて低濃度

化を図る必要があるものと考えられた。 

一方、0剤耐性と25922株の大腸菌については、トリ

プトソイブイヨン培地による培養直後には感受性に変

化が無かったが、処理水への添加実験の当初から一部の

大腸菌で耐性を有する傾向が見られた。耐性遺伝子の保

有状況を調査した既報 19)では、今回の評価と同様の8種

類の抗生物質に対して、耐性を持たない大腸菌からもプ

ラスミド性あるいは染色体上の耐性遺伝子が検出されて

いることから、環境条件が変化することで耐性能力を発

現する可能性が推定された。 

 

４．まとめ 

本研究は、平成23～27年度にかけ、①下水や環境水に

おける新興･再興感染症としての病原微生物である原虫

類､ウイルス､薬剤耐性菌の実態解明、②リスク評価のた

めの極低濃度試料に対応した濃縮･定量技術の開発、③生

物学的高度処理法による除去率向上要因の解明と消毒法

による効果の検討、④適正な流域管理のための非点源負

荷と対策技術の構築、⑤水環境保全システムとしての適

切な対策技術の構築、の各項目を達成目標に掲げ実施し

た。以下に得られた結果を示す。 

「下水や環境水における新興･再興感染症としての病原

微生物の実態解明」 

1)  評価対象とした 8 剤の抗生物質に対し ABPC に耐性

を有する大腸菌が下水、河川水、病院排水でともに多

く検出され、さらに、多剤耐性大腸菌の大部分がABPC

に耐性を有していることが明かとなった。 

2) カルバペネム系の代表的な抗生物質の 1 つである

IPMに対して、耐性を示した大腸菌は検出されなかっ

たため、現状においてCREの存在状況は低いと推定さ

れた。 

3) 放流水の影響を受ける河川水中での大腸菌の存在割合

で見ると、多剤耐性大腸菌の割合が上昇していた。 

4) 公共用水域におけるNV、原虫類の排出負荷源として、

下水処理場に加え浄化槽排水の存在が明らかとなった。 

5) 浄化槽による SS 除去性能の変動が放流先河川水の

NV濃度に影響を及ぼしているものと考えられた。 

6) 浄化槽排水の割合が高い河川水でも残留塩素は検出

されなかった。 

「リスク評価のための極低濃度試料に対応した濃縮･定

量技術の開発」 

7) 逆転写回数を3回、逆転写RNA量を0.1μg、PCR反

応容量に対する供試水量割合を0.01とした条件によっ

て NV の検出濃度を高められる可能性があると考えら

れた。 

8) 濃縮方法が異なっても上記の条件とすることで、二次

処理水、河川水とも最大値が得られた。 

「生物学的高度処理法による除去率向上要因の解明と消

毒法による効果の検討」 

9) 被災下水処理場の段階的復旧技術における簡易沈殿

処理時には、堆積汚泥の引き抜き管理が消毒効果を発

揮させるために重要な因子であることが明らかとなっ

た。 

10) 簡易沈殿処理に加え簡易曝気や汚泥の返送の実施に

より消毒効果は向上するが、活性汚泥の生成を目的と

した運転条件とすることで、より消毒効果が向上する

とともに消毒剤の低減が図られることを明らかにした。 

11) 初沈流出水からの原虫類の検出濃度･割合は低いこ

とから、調査対象とした被災下水処理場の処理区域内

において、これらの原虫類が原因となる感染症は発生

していないものと考えられた。 

12) 段階的な復旧対策技術を経て活性汚泥処理への移行

当初は生物相が生成途上であることから、NV 除去率

が劣ることに留意が必要であることを明らかにした。 

13) A2/O法と標準活性汚泥法の活性汚泥では、10KDa以

下のペプチド量に大きな違いが見られ、NV の除去能

に影響を及ぼす要因の1つと考えられた。 

「適正な流域管理のための非点源負荷と対策技術の構

築」 

14) 合流式下水道の越流水は公共用水域への NV 汚濁負

荷源となる可能性が高いと考えられた。 

15) 降雨時の遮集倍率を向上させ越流状況を改善するこ

とにより、放流先河川への影響が小さくなることが明

らかとなった。 

16) 雨天時活性汚泥処理時における NV 負荷の削減効果

は、流入負荷量を 1 とし流入負荷量に対する処理水の

負荷量比を求めたところ0.02～0.12であった。 

17) 雨天時活性汚泥法において、反応タンク内の MLSS

濃度を若干高めることで NV 負荷の削減効果が高まる

可能性が明らかとなった。 

「水環境保全システムとしての適切な対策技術の構築」 

18) 塩素消毒により抗生物質耐性大腸菌の残存割合が高

まる傾向が見られた。 
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19) 紫外線消毒では、比較的低線量においても多剤耐性

大腸菌に対し高い不活化効果が得られる可能性があっ

た。 

20) 二次処理水へ添加した抗生物質耐性大腸菌は、抗生

物質への耐性の度合いが異なることで増殖能力に違い

のあることが明らかとなった。 

21) 二次処理水へ添加後に増殖した多くの大腸菌が当初

の抗生物質耐性能力を維持していることから、耐性遺

伝子が垂直伝播し受け継がれているものと考えられた。 
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開発途上国における都市排水マネジメントと技術適用に関する研究 

研究予算：運営費交付金 

研究期間：平成 23～27 年 

担当チーム：材料資源研究グループ 

研究担当者：南山瑞彦、桜井健介 

 

【要旨】 

開発途上国における省エネルギー型の水処理技術として高速藻類増殖池(HRAP)に着目し、HRAP で増殖した

藻類の沈降を促進させるため Moringa oleifera の種子の水溶液を凝集剤として適用させたところ、HRAP の藻類の

沈降促進に効果があり、凝集剤添加量や pH の違いが沈降効果に影響を与えること等を確認した。それに伴って

生じる下水汚泥や藻類の熱量回収量は、時間・敷地面積当たり、371kJ/(m2・d)であった。下水処理水の安全な

かんがい利用に資するため、開発途上国で重症化の懸念があるノロウイルスを対象に、安定化池やエアレーティ

ッドラグーンの下水処理方法による除去率を測定した。さらに、開発途上国におけるノロウイルス感染 1 件あた

りの疾病負荷を整理し、健康影響の指標として障害調整生存年数を用い、ノロウイルスによる健康影響軽減を勘

案して、安定化池やエアレーティッドラグーン処理水のかんがいへの適切な利用方法を示した。 

キーワード：高速藻類増殖池、安定化池、かんがい、ノロウイルス、定量的微生物リスク評価 

 

 

1. はじめに  

新興国を中心に、急速な経済成長により工場排水や生

活排水の河川、湖沼等への放流に伴い、著しい水質汚濁

とそれに伴う利水障害、生態系の破壊など深刻な影響が

生じている。また、昨今、人口増加による水資源の逼迫

に伴う高度な水の再利用、地球温暖化対策に配慮した下

水汚泥等を有効利用した省エネルギー対策が求められつ

つある。我が国では、こうした状況に対応しうる優れた

公害対策の経験や汚水処理、汚泥有効利用技術等を保有

しており、海外の多くの開発途上国から支援要請がある

ものの、開発途上国では気候風土、生活様式、経済状況、

水資源の逼迫状況等が異なっており、我が国における下

水道に関する考え方や技術がそのまま適用できない場合

がある。 

本研究は、平成23-27年度にかけて、開発途上国の近

年の社会的要請を踏まえ、エネルギー消費量の少ない水

処理技術の開発とそれに伴って生じる下水汚泥や藻類の

有効利用可能性の検討、下水処理水の安全なかんがい利

用方法の提示を目指した。 

平成23年度は、マレーシア国を対象に下水・汚泥処理

に関わる地域要件や都市排水に対する社会的要請につい

て現地調査を実施し、適用技術に対する課題、留意点等

を整理した。特に、エネルギー消費量の少ない水処理技

術として、高速藻類増殖池(High Rate Algal Ponds, HRAP)

等の導入が有望であるが、適用事例が少ないため適用可

能性の評価に資するデータの蓄積が必要と考えられた。 

平成24年度は、水・汚泥処理技術の適合性の評価やそ

れらの適用方法の開発に向け、統計情報からアジア地域

の現状の整理を行った。また、HRAPで課題となってい

る藻類の沈降促進を目指し、恒温器内の人工的な環境下

で下水から培養された藻類に、熱帯・亜熱帯地域に生育

するMoringa oleiferaの種子の水溶液(MO溶液)を添加し、

撹拌したところ、藻類の沈降が促進することを確認した。 

平成25年度は、恒温器内の人工的な環境下で下水から

培養された藻類に、MO 溶液を凝集剤として適用する条

件の最適化を目指し、ジャーテストを行い、凝集剤添加

量やpHの違いが沈殿効果に与える影響を調べた。 

平成26-27年度は、HRAPの藻類を、MO溶液を用い

て効率的に回収する方法の確立を目指し、容量 440L の

HRAPを屋外に設けて藻類を増殖させ、MO溶液の添加

濃度が藻類の凝集沈殿に与える影響を調査した。さらに、

燃料としての利用可能性を検討するため HRAP で増殖

した藻類の熱量を測定した。 

また、開発途上国における下水処理水の安全なかんが

い利用にも着目し、開発途上国で重症化の懸念があるノ

ロウイルスを対象に、安定化池やエアレーティッドラグ

ーンによる除去率を測定し、農作物の喫食者を想定した

シナリオについて、定量的微生物リスク評価(Quantitative 

microbial risk assessment, QMRA)の手法を用いて、下水処

理水のかんがいへの適切な利用方法を示した。 
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2．統計情報からのアジア地域の現状の整理 

近年の開発途上国の社会的要請を踏まえた水・汚泥処

理技術の適合性の評価やそれらの適用方法の開発に向け、

統計情報を用い国レベルの視点から水・汚泥処理技術の

現状について整理した。対象国は、アジア地域9か国（マ

レーシア、中国、タイ、インドネシア、フィリピン、イ

ンド、ベトナム、パキスタン、バングラデシュ）と日本、

米国、英国とした。 

 世界銀行の資料 1)より作成した下水道整備に関係する

経済・衛生・水資源・エネルギー・農業等の統計情報を

表1に示す。衛生施設普及率については、年々改善が進

んでいるものの、インドネシア、インド、パキスタン、

バングラデシュは、いまだ60%を下回っている。水資源

について、アジア地域は、一人当たりの水資源利用可能

量が日本並みの国が多く、比較的恵まれていた。ただし、

インド、パキスタン、バングラデシュは、日本の1/3～1/10

程度であり、処理水の再利用（間接利用を含む）の需要

が高いと思われる。また、農業生産高について、マレー

シアを除いて各国とも労働者当たりの農業生産高が日本

の1/36～1/113程度と低かった。安価な汚泥肥料が望まれ

るものと考えられた。 

また、平成23年度の調査 2)や文献 3)によると開発途上

国の排水基準は、下水処理水の放流先の用途によって設

定され、BOD20 から60 程度まで幅広かった。開発途上

国では、中級処理を含む幅広いレベルの処理技術が求め

られているものと考えられた。 

 

 

 

3. 恒温器内の人工的な環境下で下水から培養された藻

類のMoringa oleifera凝集剤による凝集沈殿効果 

HRAPは、滞留日数2-8日、水深0.2-1mで連続的に攪

拌される人工池であり、藻類の光合成による酸素供給に

よって、排水中の溶解性有機物が従属栄養細菌によって

好気分解するのを促進する処理方法である 4)。バイオ燃

料への変換のために藻類を生産する技術が世界的に研究

されており、HRAP は経済的に実施可能で、かつ、最小

の環境影響でできる方法と考えられている 5)。しかし、

沈殿しにくい藻類の除去及び回収効率が悪いことが、

HRAPの課題の一つとなっている。 

Moringa oleiferaは、アジア、中東、アフリカの熱帯、

亜熱帯地域で広く生育する樹木で、MO 溶液が、数ある

天然凝集剤の中でも優れた凝集作用を持つ 6)ことが知ら

れている。MO溶液がHRAPの藻類の凝集沈殿に効果が

あれば、HRAPの導入が容易になると思われる。また、

現在の化学凝集剤の代わりにMoringa oleiferaの種子が利

用されることになれば、化学凝集剤の生産に伴って排出

される温室効果ガスの排出抑制になると思われる。 

近年、Moringa oleiferaの凝集性に関しては、いくつか

報告がある。Pritchard ら 7)は、開発途上国での浄水処理

のための凝集性を評価し、硫酸アルミニウムや硫酸鉄に

は劣るが、十分な処理能を有することが報告している。

Bhuptawatら 8)は、インド国の下水の処理に適用し、硫酸

アルミニウムと比較しながら、下水処理への適用性を検

討している。Seguptaら 9)は、ガーナ国の農業かんがい水

等に適用し、濁度と寄生蠕虫卵の除去に有効であること

を示している。Vieira ら 10)は、乳業排水に、安価に適用

GNI per capita,

PPP (current

international $,

2011)

Improved

sanitation

facilities (% of

population with

access, 2010)

Renewable

internal

freshwater

resources per

capita (cubic

meters, 2009)

Arable land

(hectares per

person, 2009)

Agriculture

value added per

worker

(constant 2000

US$)

Energy self‐

sufficiency rate,

net (% of energy

use, 2009)

CO2 emissions

(metric tons per

capita, 2008)

United States 48,890 100 9,186 0.53 47,320 78 18.0

United Kingdom 35,940 100 2,346 0.10 26,330 81 8.5

Japan 35,530 100 3,371 0.03 40,763 20 9.5

Malaysia 15,190 96 20,752 0.06 6,432 134 7.6

China 8,450 64 2,113 0.08 521 92 5.3

Thailand 8,390 96 3,268 0.22 715 60 4.2

Indonesia 4,530 54 8,504 0.10 710 174 1.7

Philippines 4,160 74 5,223 0.06 1,126 60 0.9

India 3,620 34 1,197 0.13 479 74 1.5

Vietnam 3,260 76 4,178 0.07 361 120 1.5

Pakistan 2,880 48 323 0.12 963 76 1.0

Bangladesh 1,940 56 714 0.05 480 84 0.3

Median 8,360 85 2,769 0.14 2,755 77 2.7

Number of countries 162 171 173 203 148 134 197

（世界銀行資料より作成）

表1 下水道施設の整備に関係する経済・衛生・水資源・エネルギー・農業等の統計情報 
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可能であることを報告している。しかし、藻類への適用

事例は見当たらない。 

そこで、本研究の目的は、MO溶液によるHRAPの藻

類の凝集沈殿処理への適用可能性の評価に向けて、簡易

試験により、MO 溶液による下水培養藻類の凝集沈殿効

果を明らかにすることである。試験にあたり、pHの変化

がMO溶液による凝集沈殿効果に与える影響について検

討を行った後に、MO 溶液の添加量が藻類の凝集沈殿効

果に与える影響を検討した。比較対象としてポリ塩化ア

ルミニウム(PAC)による藻類の凝集沈殿効果も併せて試

験した。また、Ca2+とMg2+がMO溶液と共存することで

凝集能力が向上することが知られており 11)、それらの下

水培養藻類の凝集沈殿への影響も調査した。 

 

3.1 方法 

3.1.1  下水による藻類の培養 

HRAPの藻類培養液を想定し、模擬的に培養液を作成し

た。培養液は、静置した流入下水の上澄み5Lを容量5Lの

三角フラスコに入れ、回分式で曝気およびマグネチックス

ターラーで1,000rpmの撹拌を行い、照明付きの恒温機内で

水温24℃、照射条件は光量子フラックス150μmol m-2 s-1、

12h/dで2週間培養し作成した。流入下水は、処理区の一部

に合流式下水道を採用している実下水処理場から晴天日

（採水前の24時間の降雨量が0mm）に採取した。実験は2

回に分けて行い、実験毎に流入下水を採取して培養した。 

3.1.2  MO溶液の作成 

MO溶液は、精製を行わず、作成が比較的容易な既報の

方法8)とした。すなわち、Moringa oleiferaの種の内部2gを

1.0mol/Lの塩化ナトリウム水溶液200mLに加え、30分撹拌

したのち、孔径8.0m、0.45mのニトロセルロースメンブ

レンフィルター（ミリポア社）の順にろ過した。MO溶液

のTOCを測定し、炭素量で注入量を管理した。TOC濃度

は毎回やや異なり、1,300mg/L程度であった。また、MO

溶液の二クロム酸カリウムによる酸素要求量（CODCr）も

測定した。MO溶液の保管中の劣化が不明であったため、

溶液は作成後、2日以内に使用することとした。 

3.1.3  ジャーテスト 

pHの変化がMO溶液による凝集沈殿効果に与える影響

を評価するため、異なるpHでMO溶液を反応させ、凝集沈

殿後の上澄みの水質を分析した。手順は、下水による藻類

の培養液400mLを500mLビーカーに入れ、水酸化ナトリウ

ム溶液または希硫酸でpH調整をした後、急速・緩速撹拌

しながらMO溶液を終濃度で20mg-C/Lを添加し、pH4と11

の間で反応させた。90分間静置した後、上澄み100mLを水

面付近からピペットで採取した。採取した上澄みについて、

残存する藻類量の指標としてクロロフィルa、藻類に限ら

ない懸濁物量の指標として波長660nmの吸光度（以下、A660

と表記する）、凝集のしやすさを示す指標としてゼータ電

位、凝集剤添加による変化の確認のためにpHと総アルカ

リ度を測定した。MO溶液を注入しない試料も同様に静置

し、上澄みの分析をした。 

次に、MO溶液の添加量が藻類の凝集沈殿効果に与える

影響を評価するため、凝集剤の添加量を変化させて、凝集

沈殿後の上澄みの水質を分析した。手順は、500mLビーカ

ーに入れた下水による藻類の培養液400mLを5点用意し、

急速・緩速撹拌しながら終濃度で、それぞれ、0、5、10、

20、40mg-C/Lを添加し、pH調整なしで反応させた。また、

PACはpH調整なしまたはpH7の条件下で、終濃度で0、1.5、

3、6、12mg-Al/Lを添加し、同様に試験した。採取した試

料のクロロフィルa、全CODCr（TCODCr）、溶存態CODCr

（DCODCr）を測定した。 

また、塩化カルシウムと塩化マグネシウムを添加し、

Ca2+とMg2+濃度をほぼ倍増させて、pH調整無しで

20mg-C/LのMO溶液により凝集沈殿させ、同様に試験した。 

凝集のための急速・緩速撹拌は、ジャーテスター（宮本

理研工業株式会社、JMD-4E）を用い、2分間150rpm （G

値：86 s-1）の後、15分間30rpm（G値：7.7 s-1）で撹拌した。

PACは、酸化アルミニウム濃度10.0～10.6重量%のものを

用いた。 

3.1.4  水質分析 

実験中の水質の分析の方法は、以下のとおり行った。ク

ロロフィルaの分析は、分光光度計（島津製作所株式会社、

Spectrophotometer UV-160）を用い、河川水質試験方法（案）

の三波長吸光光度法に従った。A660は分光光度計にて光路

長10mmで波長660nmの吸光度を測定した。pHおよび水温

の測定にはポータブルpH計（東亜DKK株式会社、HM-30P

と31P）を使用した。ゼータ電位の測定はDelsa Nano HC（ベ

ックマン・コールター社）と低濃度用フローセルを使用し

た。MO溶液のTOC分析にはTOC-5000（島津製作所株式

会社）を使用した。TCODCr、DCODCrおよびCa2+やMg2+

濃度の測定は吸光光度計DR3900および試薬（ともにハッ

ク社）を用いた。DCODCrおよびCa2+とMg2+濃度の測定は、

ガラス繊維ろ紙（ワットマン社、GF/B）のろ過試料を用

いた。総アルカリ度の分析は、下水試験方法に従った。 

 

3.2 結果 

3.2.1  pHがMO溶液の凝集沈殿効果に与える影響 

実験原水として用いた藻類を培養した下水（MO溶液注

入前）のpHは9.53、クロロフィルa濃度は3,125g/Lで、そ

の試料の静置後の上澄みは1,281g/Lであった。異なるpH

条件下でMO溶液により凝集沈殿した試料の上澄みのク
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ロロフィルa濃度を図1に示す。図1のとおり、高いクロロ

フィルa濃度を示したpH5と6の条件で反応した試料の上 

澄みを除いて、MO溶液により凝集沈殿した試料の上澄み

は67g/Lから113g/L であり、MO溶液が沈殿を促進する

効果が確認された。しかしながら、pH5と6は、それぞれ

369g/L、259g/Lと高く、凝集沈殿効果が劣るpHが存在

した。pH7と11の間では、pHが高いほどクロロフィルa濃

度が高くなる傾向が見られた。HRAPの放流水はpH7より

高くなることが多い1)が、夜間に重点的に凝集させる、凝

集前に日陰を設けるなどの運転方法の工夫や薬品による

pH調整などにより、pH7に近付けた方が効率よく沈殿する

と考えられた。なお、A660も同様に、pH5と6が高くなり、

pH7と11の間では、pHが高いほどA660も高くなる傾向が見

られ（図2参照）、藻類だけでなく濁質全体も同様の対策

が有用とが考えられた。 

図3に異なるpH条件下で20mg-C/LのMO溶液により凝

集沈殿した試料の上澄みのゼータ電位を示す。pH7では、

最も増加し、藻類の凝集に適していると言われるゼータ電

位（－12mV）12)に達した。 

なお、MO溶液の添加によるpHの低下は最大で約0.1で 

あり、大きく変化しなかった。また、原水の総アルカリ度

は96CaCO3-mg/Lであり、MO溶液による凝集後もほとんど

変化が無かった。 

 

図1  異なるpH条件下で20mg-C/LのMO溶液により凝集

沈殿させた試料の上澄み液のクロロフィルa濃度 

図2  異なるpH条件下で20mg-C/LのMO溶液により凝集

沈殿した試料の上澄み液の吸光度A660 

3.2.2  MO溶液の添加量が藻類の凝集沈殿効果に与える

影響 

 本試験で用いた藻類の培養環境下では、pHは24時間内

に9と11の間で変動し、消灯後12時間経過時にpHが9

程度で最低になった(図 4 参照)。そのため、pH が最も 7

に近付く消灯後 12 時間経過時に実験原水を採取し、試験

した。実験原水として用いた藻類を培養した下水のpHは

9.48、クロロフィル a 濃度は 2,119g/L であった。その試

料の静置後の上澄みは1,085g/Lであった。 

MO溶液(pH調整無し)またはPAC(調整無しとpH7)によ

り凝集沈殿した試料の上澄みのクロロフィルa濃度を図5

に示す。MO溶液の添加量が多い時に、クロロフィルa濃

度は低下し、凝集沈殿効果の向上が見られた。5mg-C/L添

加時に、凝集剤添加無しで沈殿させた時よりもさらに60%

を除去し、20mg-C/L添加時には94%をさらに除去した。

PAC も同様に、添加量が多い時にクロロフィル a 濃度は

低下し、pH7に調整したところ、少ない添加量で効率よく

低下した。 

 

 

また、MO溶液(pH調整無し)により凝集沈殿した試料の

上澄みのTCODCrとDCODCrを図6に示す。MO溶液の添加

量を増やすにつれてDCODCrが増加していた。これは、MO

溶液自身が持つ有機物が残留するためと思われる。MO溶

図3  異なるpH条件下で20mg-C/LのMO溶液により凝

集沈殿した試料の上澄み液のゼータ電位 
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図4  照明付き恒温機による藻類の培養環境下でのpH

の連続計測（20時から8時までは消灯） 
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図6  MO溶液(pH調整無し)により凝集沈殿した試料の上

澄みのTCODcrとDCODcr 
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液40mg-C/L(DCODCrで135mg/L)相当を添加した際、上澄み

のDCODCrは、MO溶液を添加しなかった場合と比較して、

41mg/L多く、有機物添加量の30%が上澄み中に残留してい

るものと計算された。そのため、流出する有機物の最小化

の観点からは、MO溶液の過剰な添加に配慮する必要があ

ると思われる。 

 

図5 MO溶液(pH調整無し)またはPAC(調整無しとpH7)に

より凝集沈殿した試料の上澄みのクロロフィルa濃度 

 

 

3.3  Ca2+とMg2+濃度の変化がMO溶液による凝集沈殿効

果に与える影響 

pH調整無しで20mg-C/LのMO溶液で反応させた試料の

上澄み中のクロロフィルa濃度は96.8g/Lであった（図1参

照）。それと比較して、Ca2+とMg2+濃度をほぼ倍増させて、

同様に試験したところ、クロロフィルa濃度は65.3g/Lと

なり、さらに低下した。本試験で用いた藻類を培養した下

水は、Ca2+濃度18mg/L、Mg2+濃度2.7mg/Lであった。この

結果より、凝集の対象が藻類でも、Ca2+とMg2+がMO溶液

と共存することで凝集能力が向上すること確認された。開

発途上国で導入する際、地域によっては、本試験で用いた

原水よりCa2+とMg2+濃度が高いことが考えられ、その様な

場合は、本試験で用いた原水よりも効率的に藻類が除去で

きる可能性があると考えられる。 

 

3.4 恒温器内の人工的な環境下で下水から培養された藻

類のMoringa oleifera凝集剤による凝集沈殿効果のまとめ 

HRAP で発生する藻類の沈殿効率を向上させるため、

下水から培養された藻類に MO 溶液を凝集剤として沈殿

実験を行った。その結果、以下のことが明らかになった。 

1) MO溶液が下水で培養された藻類の沈殿を促進する効

果が確認された。 

2) pH4と11の間で20mg-C/LのMO溶液により藻類を凝集

沈殿させたところ、pH5と6は効果が小さく、pH7と11

の間では、pHが低いほど効果が大きくなった。 

3)  pH調整無しの条件下で、添加したMO溶液のDCODCr

の30%が上澄み中に残留した。 

4)  Ca2+とMg2+濃度をほぼ倍増させて、MO溶液で藻類を凝

集沈殿させたところ、凝集沈殿効果が向上した。 

 

4. HRAP の藻類の植物由来凝集剤による凝集効果と燃

料としての利用可能性調査 

前章の調査で、pH の違いが藻類の沈降性に与える影

響を調査したところ、HRAP 処理水で想定される pH7

以上において、pH7が最も効率良く沈降し、pHが高く

なるにつれて、沈降性が低下した。このため、HRAPの

藻類の沈降性を高めるには、凝集前に日陰を設けてpH7

に近づけることが有効と考えられた。そのため、MO溶

液を用いて効率的に HRAP の藻類を回収する方法の確

立を目指し、日陰を設けた時のpHの変化を把握するた

め、屋外に設置した HRAP の後段に遮光槽を設け、

HRAP と遮光槽中の処理水の pH を測定した。また、

MO溶液の添加濃度が藻類を含む浮遊物質の凝集沈殿に

与える影響を調査した。さらに、燃料としての利用可能

性を検討するため HRAP で増殖した藻類の熱量を測定

した。 

 

4.1 実験方法 

4.1.1 実験装置および運転方法の概要 

 茨城県内の屋外に設置した実験装置の概略を図7に示

す。実験装置は、最初沈殿池（容量50L、HRT8時間）、

HRAP（容量 440L、HRT3 日間）、遮光槽（容量 50L、

HRT8時間）で構成した。HRAPの有効水深は40cmと

した。全天日射量が多くなる夏季に、実下水処理場の下

水を毎分 100mL 流入させ運転した。遮光板設置による

処理水のpHへの影響を調査するため、運転の途中から

遮光槽に遮光板を設置した。HRAP と遮光槽で pH を

15分間隔で測定した。pH測定には、ポータブルpH計

（HM-30P、東亜DKK株式会社）を用いた。 
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下水

最初沈殿池 高速藻類増殖池
(HRAP, High rate algal pond)

遮光槽

遮光板pH計

pH計

 

図7 実験装置の模式図 

 

4.1.2 植物由来凝集剤の調製 

MO溶液は、精製を行わず、作成が比較的容易な既報

の方法 11)とした。すなわち、Moringa oleiferaの種の内

部2gを1.0mol/Lの塩化ナトリウム水溶液200mLに加

え、30分撹拌したのち、孔径8.0m、0.45mのニトロ

セルロースメンブレンフィルター（メルク株式会社）の

順にろ過した。MO 溶液のTOC を測定し、炭素量で注

入量を管理した。TOC 分析には TOC 計（TOC-5000、

島津製作所株式会社）を使用し、測定値は1,310mg-C/L

であった。 

4.1.3 MO溶液の添加濃度が藻類を含む浮遊物質の凝集

沈殿に与える影響 

MO溶液の添加濃度が藻類の凝集沈殿に与える影響を

把握するため、異なる添加濃度で凝集沈殿させ、上澄み

液の水質を分析した。手順は、HRAPで採取した試料を

遮光しつつ3時間静置した後、400mLを500mLビーカ

ーに移し、0、5、10、20mg-C/LとなるようにMO溶液

を添加し、急速・緩速撹拌した。試験時の試料のpHは

7.2 であった。90 分間静置した後、上澄み 100mL を水

面付近からピペットで採取し、ゼータ電位、クロロフィ

ル a(Chl.a)を測定した。急速・緩速撹拌は、ジャーテス

ター（JMD-4E、宮本理研工業株式会社）を用い、2 分

間150rpm（G値：86 s-1）の後、15分間30rpm（G値：

7.7 s-1）で撹拌した。Chl.a の分析は、分光光度計

（Spectrophotometer UV-160、島津製作所株式会社）

を用い、河川水質試験方法（案）13)の三波長吸光光度法

に従い測定した。ゼータ電位の測定は、ゼータ電位計

（Delsa Nano HC、ベックマン・コールター株式会社）

と低濃度用フローセルを使用した。また、藻類を含む浮

遊物質の凝集沈殿状況をChl.a沈殿率として評価するこ

ととし、凝集前の原液と凝集沈殿後の上澄み液の測定値

を用いて式(1)によって計算した。 

 

Chl.a 沈殿率(%)＝｛（原液の Chl.a 濃度－上澄み液の

Chl.a濃度）／原液のChl.a濃度｝×100 …(1) 

4.1.4 遠心分離により回収された藻類を含む浮遊物質

の熱量 

HRAP で培養された藻類を含む浮遊物質の高位発熱

量の測定のため、HRAP 処理水 10L を 1 週間間隔で 3

回採取した。その都度、MO溶液を20mg-C/Lとなるよ

う添加し、前節と同程度のG値および撹拌時間で急速・

緩速撹拌し、大容量遠心機（H-7000UL、株式会社コク

サン）により、2,000g で20 分間遠心分離し、沈渣を凍

結乾燥機（FDU-2100、東京理化器械株式会社）で凍結

乾燥させた。その凍結乾燥試料を、粉状にして真空式断

熱々量計（OSK150、小川サンプリング株式会社）によ

り高位発熱量を測定した。 

 

4.2 実験結果 

4.2.1 遮光板設置による処理水のpH低減効果 

図 8 に、遮光板設置前後のHRAP と遮光槽の pH の

経時変化を示す。遮光板設置前では、HRAPのpHのピ

ークから約2時間後に、遮光槽のpHのピークが生じて

いた。遮光板設置後、HRAPのpHは最大で8.5まで上

昇したが、遮光槽の pH は 7.0-7.3 の範囲となり、凝集

の最適値(pH7)に近づいた。 

 

 

4.2.2 MO溶液の添加濃度が藻類を含む浮遊物質の凝集

沈殿に与える影響 

図9にMO溶液の添加濃度と凝集沈殿後の上澄み液の

ゼータ電位と Chl.a 濃度を示す。添加前の原液の Chl.a

濃度は348g/L、ゼータ電位は－20.6mVであった。MO

溶液添加濃度の増加と共に、ゼータ電位は増加した。MO

溶液添加濃度 20mg-C/L では、ゼータ電位は－11.6mV

となり、藻類の凝集に適していると言われるゼータ電位

（－12mV 以上）12)に達した。凝集沈殿後の上澄み液の

Chl.a 濃度は、今回の MO 溶液添加条件の中では

20mg-C/Lで最も低かった。また、Chl.a沈殿率は、MO

図8 遮光板設置前後の高速藻類増殖池(HRAP)と遮光槽

中の処理水のpH
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溶液を添加しない場合(0mg-C/L)は 28%であったが、

MO溶液添加濃度20mg-C/Lの場合は68%であった。 
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図 9 ジャーテストによる植物由来凝集剤（Moringa 

oleiferaの種子の水溶液）の添加濃度と凝集沈殿後の上澄

み液のゼータ電位（上図）とクロロフィルa（下図） 

 

4.2.3 遠心分離により回収された藻類を含む浮遊物質

の熱量 

MO溶液を添加し、遠心分離して回収した藻類を含む

浮遊物質の高位発熱量の平均は 19.4kJ/g-dry であった。

これは、ニュージーランドで行われた同様の事例 14)

（19-22kJ/g-dry）と同程度であった。この藻類を含む浮

遊物質は、下水汚泥の焼却や発電などの際に、燃料とし

て利用できる可能性がある。 

また、藻類を含む浮遊物質の遠心分離による回収量の

平均は、時間・敷地面積当たりに換算すると

19.1g-dry/(m2・d)であり、熱量は 371kJ/(m2・d)であっ

た。仮に、MO 溶液を 20mg-C/L となるように添加し、

浮遊物質を68%回収することができた場合、回収熱量は

252kJ/(m2・d)となる。これは、回収熱量を高めるため

沈殿した藻類を返送して培養する方法14)で得られた熱量

195 kJ/(m2・d)と比べて高く、回収熱量を高める方法と

して有望と考えられる。 

 

4.3 HRAP の藻類の植物由来凝集剤による凝集効果と

燃料としての利用可能性調査のまとめ 

実下水処理場の流入下水を用いて、屋外に設置した

HRAP をHRT3 日、有効水深 40cm で運転し、以下の

知見を得た。 
1) HRAPの後段に遮光槽を設けることで、処理水のpHは7

に近づいた。MO溶液が下水で培養された藻類の沈殿

を促進する効果が確認された。 

2) HRAPで採取した藻類を含む処理水を対象としたジャ

ーテストの結果、Chl.a沈殿率は、MO溶液を添加しな

い場合は28%であり、MO溶液添加濃度20mg-C/Lの場

合は68%であった。 

3) HRAPで採取した藻類を含む処理水にMO溶液を添加

し、遠心分離して回収した沈渣の高位発熱量の平均は

19.4kJ/g-dryであり、時間・敷地面積当たり、371kJ/(m2・

d)であった。 

 

5. 開発途上国における下水処理水の安全なかんがい利

用方法の検討 

開発途上国では、下水や下水処理水等をかんがいに利

用する場合がある 15)。下水や下水処理水がかんがい利用

される場合には、農作物の喫食者に対し、病原微生物に

よる健康被害が生じる懸念がある。特に、ノロウイルス

(NoV)は、開発途上国で乳幼児109万人を入院させ、21.8

万人を死亡させていると推測され、開発途上国で重症化

する傾向が報告 16)されており、注目すべき病原微生物の

一つと考えられる。しかし、開発途上国における下水処

理水中の病原微生物やかんがい利用時の健康影響に関す

る情報は乏しく、開発途上国において導入が見られる安

定化池(Waste stabilization ponds, WSP)やエアレーティッ

ドラグーン(Aerated lagoons, AL)での、NoV濃度の測定事

例は少ない。また、「下水の農業利用に関するWHOガイ

ドライン」17)においても、ロタウイルス(RV)などの病原

微生物による健康影響について検討されたが、NoVは対

象となっていない 。 

そこで、健康影響の指標として障害調整生存年数

(Disability-adjusted life year, DALY)を用い、NoVによる健

康影響軽減の観点から、WSPやALの処理水のかんがい

への適切な利用方法を明らかにすることが有用であると

考えられる。手順は、まず、実際のWSP やAL のNoV

除去率を求めた。次に、農作物の喫食者を想定したシナ

リオについて、QMRAの手法を用いて、健康影響目標値

以下を達成可能なNoV除去率を示した。最後に、それら

を比較し、下水処理水のかんがいへの適切な利用方法を

示した。 
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5.1 WSP、ALにおけるNoVの除去率 

5.1.1  調査方法 

下水処理におけるNoV濃度の除去に関する調査は、イン

ドネシア共和国の表2で示した下水処理場で1度ずつ行っ

た。流入水、処理水中のNoV genogroup1, 2 (G1, G2)濃度、

浮遊物質を測定し、NoVの除去率(R)と対数除去率(LR)を

R= (Cin－Cout)/ Cin×100とLR＝－log10(Cout/Cin)により求めた。

ここで、CinとCoutは流入水と処理水中のNoV濃度である。

また、処理水をガラス繊維ろ紙(GF/B、Whatman)でろ過し

た試料のNoV濃度も測定した。NoV濃度は、既報18)に従い、

逆転写定量PCR法で測定した。浮遊物質は、下水試験方法

に従い、ガラス繊維ろ紙(GF/B、Whatman)で測定した。 

 

5.1.2  調査結果 

各下水処理場のNoV G1とG2濃度、除去率および浮遊物

質を表3に示す。WSPを採用したA処理場の除去率は、da 

Silva19)らによるフランスの事例と同等であり、ALを採用

したB、C処理場の除去率より高かった。熟成池は、滞留

時間の大半を占め、太陽光の働き等で病原微生物を消毒す

る役割が期待されており、フランスの事例19)でも熟成池に

おいてNoVの高い除去率が報告されている。本調査におい

ても、WSP中の熟成池が機能し、高い除去率を示したと

考えられる。ただし、逆転写定量PCR法では、不活化され

たNoVも検出される場合があり、実際に感染価を有する

NoVの除去率は、本調査で測定された除去率よりも高い可

能性がある。 

各処理水をろ過した試料中のNoV濃度は、各処理水のろ

過していない試料中のNoV濃度の11.6%～32.0%であり、

大半は浮遊物質に付着していると考えられた。また、B処

理場の除去率は、同じくALを採用したC処理場の除去率よ

り、高かった。 C処理場は、流出した浮遊物質がB処理場

より多く、多くのNoVは、浮遊物質に付着したまま流出し

たものと考えられた。   

 

5.2. ノロウイルスの健康影響評価に基づくWSPおよび

AL処理水のかんがいへの適切な利用方法の検討 

5.2.1  方法 

WHOガイドライン17)に従う次の手順で、健康影響目標

値を耐容感染確率に換算した後、農作物（レタス、玉ねぎ、

穀類・芋類）の喫食者を想定したシナリオについて、

QMRA手法を用いて、換算耐容感染確率以下が達成され

るかんがい水のウイルス濃度と必要除去率を計算した。必

要除去率と前章で示された下水処理による実際に測定し

た除去率を比較して、WSPおよびAL処理水のかんがいへ

の適切な利用方法を示した。 

第一に、健康影響目標値を耐容感染確率に換算するため、

健康影響目標値を、NoV感染1件あたりのDALYで除して、

耐容感染確率を求めた。健康影響目標値は、WHO17)が使

用している10-6人-1年-1を用いた。 

NoV感染1件あたりのDALYは、処理水のかんがい利用

によって生育した農作物によるNoV発症1件あたりの

DALY(DB)に、飲料水質ガイドライン20)と同様に、感染者

あたりの発症確率(0.6821))とNoVに対して感受性を持つ人

の割合(0.821))を乗じて算出した。DBは、開発途上国全体

のNoV発症によるDALYの合計の5%を年間発症件数で除

して算出した。この5%は、WHOが用いているRV17)の値

と同等と仮定して用いた。ここで、開発途上国全体とは、

処理場 

NoVG1 NoVG2 処理水中

の浮遊物

質(mg/L)

流入水 処理水 除去率

(%) 

対数除

去率(－)

流入水 処理水 除去率

(%) 

対数除

去率(－) (コピー/L) (コピー/L) (コピー/L) (コピー/L)

A 2.7×107 1.6×105 99.4 2.2 8.4×106 6.7×104 99.2 2.1 50 

B 1.4×107 1.5×106 88.9 1.0 2.1×106 2.1×105 89.8 1.0 10 

C 5.1×106 1.3×106 74.5 0.6 5.0×106 1.2×106 76.0 0.6 55 

表3 各下水処理場のNoV G1とG2濃度、除去率、対数除去率および浮遊物質

表2 対象処理場の処理方法、流入量と平均滞留時間 

処理場 処理名称 処理構成 計画流入量(m3/日) 流入量(m3/日) 平均滞留時間

A WSP 嫌気性池＋好気・嫌気池＋熟成池 約 80,000 約 40,000 約 20 日 

B AL 曝気池＋沈殿池 約 50,000 約 20,000 約 3 日 

C AL 曝気池＋沈殿池 約 20,000 約 10,000 約 2 日 
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米国、カナダ、オーストラリア、ニュージーランド、日本、

イスラエル、欧州33国を除く全世界である。開発途上国全

体のNoV発症によるDALYは、乳幼児(5歳未満)の入院と死

亡によるDALYとした。乳幼児の入院未満で軽症のDALY

と成人の全症状のDALYは、開発途上国全体のNoV発症に

よるDALYに占める割合は小さいと推測されることから、

加味しなかった。乳幼児の入院および死亡によるDALYは、

文献16)より、入院者数と死亡者数を109万人と21.8万人とし、

Havelaarの報告22)と同様に、入院者数と死亡者数に、重み

(入院；0.23、死亡；1)と影響期間(入院；1週間、死亡；損

失余命80年)をそれぞれ乗じて計算した。開発途上国全体

で発生する年間発症件数は、開発途上国人口50.8億人23)の

0.048件人-1である2.44億件とした。この開発途上国人口に

占める発症件数の割合は、先進国の値24)と同等と仮定した。 

第二に、下水処理水のかんがい利用により生育した3種

類の農作物（レタス、玉ねぎ、穀類・芋類）の喫食者を想

定したシナリオについて、QMRA手法を用いて、換算さ

れた耐容感染確率が達成されるかんがい水中のウイルス

濃度と必要な除去率を計算した。レタスと玉ねぎは、生食

を想定し、WHOガイドライン17)と同じ計算条件とした。

穀類・芋類は、加熱調理を想定し、処理水付着量

10-15mL/100g、喫食量700g/日、喫食頻度365日/年、農地で

の収穫時減少率10-2から10-3まで、加熱調理による減少率

10-6から10-7まで 17)とした。1日あたり感染確率Pinf,dは、

Teunisら25)の用量－反応モデルに基づき、式(2)で計算した。 

Pinf,d ൌ 1 െ F1ሺߙ, ሺ1ߤ െ aሻ, ߙ  ;ߚ ሺെaሻ ሺ1 െ aሻ⁄ ሻ2 (2)

ここで、2F1は超幾何関数、μはNoVの摂取量、α＝0.04、β

＝0.055、a＝0.0001である。既報25)では、NoVの凝集の違

いを考慮したモデルを提示しているが、残留したNoVの摂

取時の凝集に関する判断材料が無いため、既報21)と同様に

凝集が無い状態を想定している。年間感染確率Pinf,yは、式

(3)によって計算した。 

Pinf,y ൌ 1 െ ൫1 െ Pinf,d൯
n
  (3)

ここで、nは年間の喫食頻度である。なお、この計算され

る確率には、家庭内での2次感染や他の経路(飲料水など)

からの感染は含まれていない。 

 

5.3  結果 

 NoVのDBは3.6×10-3年・件-1であり、健康影響目標

値 10-6人-1年-1は、耐容感染確率 5.1×10-4人-1年-1に換算

された。RVのDB17)と比較して、NoVのDBは低かった。

しかし、感染者あたりの発症確率と NoVに対して感受性

を持つ人の割合は高いため、最終的に、NoV の耐容感染

確率は、RVの耐容感染確率(7.7×10-4 人-1年-1)より、わず

かに低かった。 

 レタス、玉ねぎ、穀類・芋類へのかんがい利用で、耐容

感染確率 5.1×10-4人-1年-1を達成するNoV 濃度は、それ

ぞれ、9.7×10-1、3.7×101、2.8×105コピー/Lであった。

かんがい水のNoV濃度を、前章で測定した流入水のNoV 

G1とG2の濃度の合計の中央値の1.6×107コピー/Lと仮

定すると、レタス、玉ねぎ、穀類・芋類へのかんがい利用

で、必要な除去率は、それぞれ、99.999994%(LR;7.2)、

99.9998%(LR;5.6)、98.4%(LR;1.8)であった。 

必要な除去率と下水処理による除去率の比較から、

WSPの処理水は、加熱調理用の穀類・芋類には利用可能

であるが、ALの処理水は、適当でなかった。また、WSP

とAL処理水は、生食用のレタスや玉ねぎのかんがいに使

うのは適当でなく、水処理方法の改善や消毒設備の付加が

必要であると考えられた。 

 
5.4 開発途上国における下水処理水の安全なかんがい利

用方法の検討のまとめ 

得られた知見は以下の通りであった。 

1) 下水処理場のNoVの実態を調査したところ、WSPの処

理場のNoV除去率は、ALの処理場の除去率より高かっ

た。 

2) NoVのDBは3.6×10-3年・件-1であり、健康影響目標値

10-6人-1年-1は、耐容感染確率5.1×10-4人-1年-1に換算され

た。 

3) 農作物の喫食者を想定したシナリオについて、健康影

響目標値を10-6人-1年-1（耐容感染確率5.1×10-4人-1年-1）

とした場合、流入水のNoV濃度を1.6×107コピー/Lと仮

定すると、生食用のレタス、玉ねぎ、加熱調理用の穀

類・芋類へのかんがい利用で、必要な除去率は、それ

ぞ れ 、 99.999994%(LR;7.2) 、 99.9998%(LR;5.6) 、

98.4%(LR;1.8)であった。WSPの処理水は、穀類・芋類

にはかんがい用水として利用可能であったが、ALの処

理水は、適当ではなかった。また、WSPとAL処理水は、

レタスや玉ねぎに使うのは適当ではなかった。 

 

6. おわりに 

本研究において、開発途上国における省エネルギー型

の水処理技術として高速藻類増殖池(HRAP)に着目し、

HRAPで増殖した藻類の沈降を促進させるためMoringa 

oleifera の種子の水溶液を凝集剤として適用させたとこ

ろ、HRAPの藻類の沈降促進に効果があり、凝集剤添加

量や pH の違いが沈降効果に影響を与えること等を確認

した。それに伴って生じる下水汚泥や藻類の熱量回収量

は、時間・敷地面積当たり、371kJ/(m2・d)であった。
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下水処理水の安全なかんがい利用に資するため、開発途

上国で重症化の懸念があるノロウイルスを対象に、安定

化池やエアレーティッドラグーンの下水処理方法による

除去率を測定した。さらに、開発途上国におけるノロウ

イルス感染1件あたりの疾病負荷を整理し、健康影響の

指標として障害調整生存年数を用い、ノロウイルスによ

る健康影響軽減の観点から、安定化池やエアレーティッ

ドラグーン処理水のかんがいへの適切な利用方法を示し

た。 
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【要旨】 

近年、抗生物質耐性菌の出現と蔓延が世界的に問題視されてきており、医療機関だけでなく、下水、下水処理

水などから国内問わず海外においても検出報告例がある。H.27 年度は、一般的に広く用いられている紫外線ラン

プとして、低圧紫外線ランプならびに中圧紫外線ランプを用い、下水試料より同定された耐性菌を単離し、下水

処理水に添加し、紫外線照射における不活化と可視光による光回復の影響を評価した。 

その結果、アンピシリン、セフジニル、カナマイシン、テトラサイクリン、スルファメトキサゾ－ル･トリメト

プリム、ゲンタマイシンの種類の抗生物質に耐性を持つ大腸菌（6 剤耐性大腸菌）および、これらの抗生物質と

イミペネム、レボフロキサシンの 8 種類に耐性を持たない大腸菌（0 剤耐性大腸菌）の最大光回復を考慮し，3Log 

(生残率=0.001)の不活化を見込む場合、0 剤耐性大腸菌は，低圧・中圧紫外線ランプ照射で総相対殺菌有効放射

線量（総相対殺菌有効放射照度(mW/cm2)×照射時間(s)）が 15mJ/cm2以上、6 剤耐性大腸菌の場合，低圧紫外線

ランプ照射時では 15mJ/cm2以上、中圧紫外線ランプ照射時では 20mJ/cm2以上の紫外線の照射が必要であるこ

とが分かった。 

キーワード：紫外線消毒、抗生物質耐性大腸菌、低圧・中圧紫外線ランプ、不活化 、光回復 

 

 

1. はじめに  

新たな水資源として下水処理水の利用促進や、公共用

水域の衛生学的安全性を担保する上で水系感染リスクを

低減させる必要があるが、新興ウイルスの出現や再興感

染症としての抗生物質耐性菌の出現と蔓延が世界的に問

題視されてきている。これらの問題解決のため、医療関

係学会から構成される創薬促進検討委員会 ・ 抗微生物

薬適正使用推進委員会が「世界的協調の中で進められる

耐性菌対策」として国へ、抗生物質耐性菌対策に取り組

むように提言している 1)。抗生物質耐性菌の存在は、医

療機関だけでなく、下水、下水処理水などから国内問わ

ず海外においても検出報告例2), 3), 4), 5)がある。また、健

常者の糞便試料の内 80.5%に抗生物質耐性菌が存在して

おり、それら単離された細菌の 98%が大腸菌であったと

の報告例もある 6)ことに加え、下水および下水処理水か

ら検出される大腸菌の内、20～60%が抗生物質耐性大腸菌

（以下、耐性菌と記す。）である5)ことも明らかとなって

いる。健常者および保菌者から排出されるであろう、耐

性菌が下水道に流入する可能性が高いことから、下水処

理場にて適切に除去・不活化する必要があると考えられ

る。 

現在、下水処理場の多くで塩素消毒(次亜塩素酸ナトリ

ウム使用施設数: 1076施設)7)が行われている。耐性菌対

策においては消毒の強化が考えられるが、塩素消毒強化

に伴い耐性菌の存在割合が増加する傾向が報告されてい

る8)。また、現プロジェクト研究(公共用水域における消

毒耐性病原微生物の管理技術に関する研究)による研究

結果では、通常の塩素消毒レベルにおいて抗生物質耐性

菌やノロウイルスに対する高度な消毒効果を得ることが

困難な状況であることが明らかになりつつある。細菌の

細胞膜やウイルスの表面タンパク質が細胞内への消毒剤

の影響を阻止し耐性を有することが考えられるが、紫外

線消毒では細胞内の遺伝子へ直接作用することから、塩

素消毒に耐性を有する細菌やウイルスに対し有効な手段

となり得る可能性がある。紫外線照射における大腸菌に

対する不活化効果は、約6mJ/cm2の低紫外線量で3Log不

活化9）され、耐性菌に対しても紫外線照射による効果が

期待されるが、耐性菌に対する紫外線による不活化およ

び光回復の影響は、現状では明確になっていない。 

紫外線による微生物の不活化機構は良く知られており、

核酸塩基成分またはウラシルの塩基成分に紫外線が吸収

されると二量体が形成され、核酸の複写機能が消失し微

生物は活性を失う。DNA の場合、紫外線が吸収されると

本来起こり得ない同一鎖上にあるチミン同士が結合した
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チミン二量体が形成され、このチミン二量体の生成が、

主な紫外線による消毒機構である10)。紫外線消毒におけ

る微生物の不活化においては、遺伝子損傷である二量体

に光回復酵素がつき、可視光のエネルギーを受けると二

量体が開裂し正常に戻るという光回復現象 11), 12)を考慮

する必要がある。 

下水処理場では一部、放流先の生態系および水産資源

の保全の観点から、塩素消毒施設から紫外線消毒施設も

増えつつあり、耐性菌に対する紫外線消毒の不活化と光

回復の知見の集積が必要である。 

本研究では、上記を踏まえ、従来、中小規模の下水処

理場での導入に限定されてきた紫外線消毒が、近年、紫

外線ランプの高出力に伴い、放流先の生態系および水産

資源の保全のため、下水処理場への利用拡大が期待され

てきており、塩素消毒の代替消毒法として紫外線消毒の

効果を新たなリスク要因の観点から評価するとともに、

分子生物学的手法によるウイルス不活化評価技術の確立

を目的とするものである。 

H.27年度は、一般的に広く用いられている紫外線ラン

プとして、低圧紫外線ランプならびに中圧紫外線ランプ

を用い、下水試料より同定された耐性菌を単離し、下水

処理水に添加し、紫外線照射における不活化と可視光に

よる光回復の影響を評価した。 

 

2. 実験方法   

2.1試験水の調整 

試験水は標準活性汚泥法を採用しているA下水処理場

の二次処理水をメンブレンフィルター（公称孔径：0.2

μm、材質：ニトロセルロース）でろ過を行い無菌状態に

したものを用いた。作成した試験水に同下水処理場の流

入下水より分離した抗生物質耐性大腸菌を添加し、紫外

線照射実験に供した。実験に用いた試験水の水質は、

CODcr= 8mg/L、TOC=3.45 mg/L、溶解性総窒素=14.5mg/L、

波長255nmの紫外線透過率＝80%であった。 

 

2.2 添加用抗生物質耐性大腸菌の準備 

クロモカルトコリフォーム寒天培地 (Merck 

Millipore)を用いA下水処理場の流入下水より検出され

た大腸菌、約50コロニーを釣菌した．その後、トリプト

ソイブイヨン培地に接種し、35℃で3～4時間培養し、培

養液をミューランヒントS寒天培地に塗布した後、抗生

物質を含有したディスク（KBディスク：栄研化学）を平

板培地上に貼付後に35℃で18時間培養した。培養後に、

平板上に形成された大腸菌が増殖せずに透明に形成され

た円（阻止円）の直径を測定し、その大きさから耐性の

有無を判定した。判定基準は Clinical and Laboratory 

Standards Institute (CLSI)の実施基準に基づいた KB

ディスクの手引きを参照した．判定した大腸菌は、IDテ

スト(グラム陰性桿菌の同定キット、EB-20｢ニッスイ｣)

により同定した。抗生物質は、イミペネム(IPM)、アンピ

シリン(ABPC)、カナマイシン(KM)、ゲンタマイシン(GM)、

スルファメトキサゾ－ル･トリメトプリム(ST)、セフジニ

ル(CFDN)、テトラサイクリン(TC)、レボフロキサシン

(LVFX)の8種類である。これら8種類の抗生物質は、日

本国内における出荷量・額および尿排出率から推定した

体外排出量や毒性の視点から、ヒト用抗生物質の上位に

ランキングされる13),  14)こと、および腸内細菌の大腸菌 

に抗菌作用を有することから選定した。 

 

2.3 紫外線照射実験 

耐性菌の紫外線照射による不活化効果を評価するため

に図-1に示す回分式紫外線照射装置を用い、所定の時間

紫外線を照射、照射前後の耐性菌濃度を算定し評価した。 

8 種類の抗生物質の内、ABPC、CFDN、KM、TC、ST、GM

の6剤に耐性を持つ大腸菌(以下、6剤耐性菌と記す)と8

種類全てに耐性を持たない大腸菌（以下、0 剤耐性菌と

記す）を流入下水より検出・同定し添加用の耐性菌とし

た。また、比較対象として8種類の抗生物質に無耐性で

あった大腸菌であるATCC25922株の純菌も実験に供した。 

消毒実験に供するため、ミューランヒントS寒天培地

で培養し増菌させたが、試験水の水質性状が大きく変化

することを防ぐために4000rpmで10分間の遠心沈殿処理

し、得られた沈渣を滅菌ミリQ水で洗浄したものを添加

用の耐性菌とした。試験水添加後の耐性菌濃度が 105 

CFU/mLとなるように調整した。なお、耐性菌添加前、添

図-1 回分式紫外線照射装置 
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加後に再度、抗生物質耐性の有無および大腸菌の同定を

行った。 

試験水を滅菌シャーレ（直径(φ)=9cm、 水深(d)=1.5cm）

に耐性菌添加済みの試験水80mLを充填した。石英ガラス

(t=20mm)で蓋をし、マグネッチクスターラーにて攪拌、

所定の時間、上部より紫外線を照射し、照射前後での耐

性菌濃度を定量した。紫外線ランプは、発光長=10cm の

6W の低圧紫外線ランプ(UL0-6DQ、ウシオ電機社製)およ

び、発光長＝4cm の 100W の中圧紫外線ランプ(UM-102、

ウシオ電機社製)を用いた。紫外線光量計（本体:UIT-250、

受光部:UVD-254、ウシオ電機社製）を用い、石英ガラス

で蓋をした試験水表面で紫外線照度を測定した。本実験

では、紫外線光量計の読み値(IR)で、低圧紫外線ランプ

使用時は IR=0.17～0.18mW/cm2、中圧紫外線ランプ使用

時は、IR=1.20～1.28mW/cm2に設定した。実験開始前に紫

外線ランプの照度を安定させるために 30 分間ウォーム

アップした後、実験を行った。 

所定の時間、紫外線を照射した試験水は、クロモカル

トコリフォーム寒天培地による平板培養法にて 37℃22

時間培養した後、耐性菌濃度を定量した。紫外線照射前

後のシャーレ上に形成したコロニー数をカウントし、式

(1)に従って試料の生残率を算出した。 

ܵ௧ ൌ
௧ܰ

ܰ
			ሺ1ሻ 

Stは紫外線照射時間t における生残率 (-)、Ntは紫外

線照射時間tにおける耐性菌濃度 (CFU/mL)、N0は紫外線

照射前の初期耐性菌濃度 (CFU/mL)である。 

 

2.4 光回復実験 

低圧・中圧紫外線照射後、生残率で概ね10-2～10-5の試

料に対して、可視光照射による光回復実験を行った。紫

外線照射後の試料を遮光ボトルに保存し、速やかに滅菌

シャーレ（φ9cm、深さ1.5cm）に80mL 充填した後、石

英ガラス(t=20mm)で蓋をし、マグネティックスタラーで

攪拌しながら可視光を照射した。照射時間は、0、 10、 30、 

60、 90 分間とし、実験中に水温の上昇等を防ぐために

可視光が照射可能なインキュベーター（人工気象器、 

LPH-350SP、日本医化器機製作所）内に試料を置き、20℃

一定条件で光回復実験を行った。 

可視光照射は、自然光（太陽光）に極力近づくように

設計された40Wおよび20Wのバイタライトを用い、上部

および四方から紫外線照射後の試料に可視光を照射した。

デジタル照度計(DT-1309、 CEM 社製)を用い、実験中の

照度値を常時モニタリングした。本実験中の照度は、815

～817 luxであった。 

可視光を所定時間照射した試料は、遮光ボトルに保存

し、速やかに耐性菌濃度を定量した。また光回復実験と

同時に、暗回復の影響を把握するために可視光なしの条

件下で 0～90 分間攪拌した試料の耐性菌濃度の定量も

行った。 

なお、紫外線照射後の試料を用い暗回復実験を行った

結果、耐性菌の回復が確認されなかった。従って本研究

における暗回復効果は無視できるものと判断した。なお

紫外線照射直後および光回復後において耐性菌の抗生物

質感受性を再確認した。各試料からランダムに50個程度

のコロニーを釣菌し、抗生物質に対する感受性を確認し

たが、添加当初と比較して変化は確認されなかった。 

 

2.5  解析方法 

2.5.1 紫外線量の算定 

低圧紫外線ランプは、中心波長=254nmの単一の紫外線

を放射するため、紫外線量の算定は、試験水表面での紫

外線光量計の読み値と試験水の波長254nmの吸光度から、

ランベルト・ベール法則に従い深さ方向に対する紫外線

照度の減衰を考慮した平均紫外線量として表すことが可

能である。しかしながら、中圧紫外線ランプは、複数の

波長の紫外線が放出されていることから、ランプ自体が

発光波長分布を有している。また、紫外線光量計の受光

部においても受光分布があるなど、紫外線量の算定が非

常に複雑である。中圧紫外線ランプ使用時には、以下の

事項を勘案して紫外線量を算定することで、低圧紫外線

ランプと比較できると考えられる。 

・紫外線ランプ発光波長分布 

・試料の吸光度分布 

・使用した紫外線光量計の受光分布 

・大腸菌の紫外線感受性分布 

低圧および中圧紫外線ランプでの耐性菌の不活化を的

確に評価するために本研究では、双方の紫外線ランプと

もに文献 15)を参考に総相対紫外線照度(Ierf : Total 

relative germicidal effective irradiance)を式(2)、 

(3)、 (4)を用い算出した。算出したIerfに紫外線照射時

間を掛け合わせた、総相対紫外線量(mW/cm2・s=mJ/cm2)

として低圧、中圧紫外線照射における耐性菌の不活化を

評価した。 

ܫ ൌ  ோܫ ൈ ݂ ൈ ఒܮ ൈ
ቀଵିషమ.యಲഊ∙ቁ

ଶ.ଷഊ∙ௗ
ൈ  ሻ (2)ߣேሺܣ

݂ ൌ
ௗఒ	ோாሺఒሻ


ೃಽಶሺഊሻ
ೃሺഊሻ

	ௗఒ
ఒܮ ,(3)  ൌ

ோாሺఒሻ

ௗఒ	ோாሺఒሻ
 (4) 
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ここで、 

 は紫外線光量計の読み値ܴܫ、(-) は補正係数ߣܮ 、݂

(mW/cm2)、ߣܣは波長ߣにおける吸光度(cm-1)、ܴ は波(ߣ)ܧܮ

長ߣにおける紫外線ランプのエネルギー比 (−)、ܴ(ߣ)は

波長(255݊݉=ߣ)を1とした際の各波長の紫外線光量計の

相対値(−)、(ߣ)ܣܰܦܣは波長ߣにおけるܣܰܦの波長感受性

割合(−)、dは水深 (1.5cm)である。 

Ierfは、Microsoft Excel 2010 を用い便宜的に波長λ

=5nm間隔とし、波長λ=200～400nmの領域を数値積分に

より算定した。低圧紫外線ランプ使用時は、単一波長の

紫外線を放射するので、ܴ 1=(255nm= ߣ)1、R=(255nm=ߣ)ܧܮ

となり、式(2)、(3)の݂ߣܮ 、は1となる。 

 

2.5.2 光回復速度定数の算定 

光回復の回復過程は、Dulbecco(1955)16)により、一次

反応式が提唱されており、多くの光回復の実験結果にお

いて実測値の傾向を表していることが知られている 17)。

しかしながら、紫外線量を大きくした際の試料に対する

光回復過程がモデル式に従わず、光回復の開始時期に生

残率の上昇がモデル式よりも遅れる現象が報告されてい

る18)。Sanzら18)は、これらの現象を説明するために、式

(5)で示される二次反応式を提唱している。式(5)は1838

年に Verhulst により生物学的人口増加における予測式

として示された式であり、Sanzら18)はこの式を微生物の

光回復予測式に適用した。 

݀ܵ
ݐ݀

ൌ ݇ଵ ∙ ሺܵ െ ܵሻ ∙ ܵ 

S ൌ
ௌ

ଵାቀ
ೄ
ೄబ

ିଵቁ∙షೖభ∙ೄ∙
		 (5) 

S は可視光照射時間 t 分後の耐性菌の生残率、S0は紫

外線照射直後の耐性菌の生残率、Smは最大光回復生残率、

k1は光回復速度定数(1/min)である。なお、最大光回復生

残率は可視光照射 90 分後の耐性菌濃度より算出した値

を用いた。  

本実験においては、耐性菌の光回復の定式化として式

(5)を用い低圧および中圧紫外線照射後の可視光照射に

よる光回復速度を評価した。 

 

3. 実験結果 

3. 1  紫外線照射による耐性菌の不活化 

3.1.1 低圧紫外線照射 

図-2 に低圧紫外線ランプ照射における、0 剤耐性大腸

菌、6剤耐性大腸菌、純菌(ATCC25922)の生残率を示す。

図中の横軸は総相対殺菌有効放射照度 (Ierf)と照射時間 

 (s)の積で表される総相対殺菌有効放射線量 (mJ/cm2)と

し、縦軸は生残率とした。また、図中の回帰直線は不活

化速度を表している。 

0剤・6剤耐性大腸菌、純菌ともに概ね総相対殺菌有効

放射線量に比例して不活化されている傾向が確認され、0

剤耐性大腸菌ならびに純菌の不活化はほぼ同様であり、

90%不活化(生残率=0.1)に要する総相対殺菌放射線量は、

約1.4mJ/cm2であることが分かった。一方、6剤耐性大腸

菌は紫外線照射初期(0～3mJ/cm2)では、純菌および 0 剤

耐性大腸菌とは異なり、紫外線に対する抵抗を示してお

り、90%不活化に要する総相対殺菌放射線量は約

4.2mJ/cm2 であった。0 剤耐性大腸菌および純菌よりも

3mJ/cm2 ほど低圧紫外線ランプ照射に対して耐性を有し

ていることが確認された。 

0 剤耐性大腸菌および純菌は紫外線照射初期において

は紫外線に対する抵抗を示しておらず、6 剤耐性大腸菌

はいわゆる「肩」を持つ反応であった。また、0 剤・6

剤耐性大腸菌および純菌ともに総相対殺菌放射線量が

10 mJ/cm2以上、生残率で0.00001（5Log）以下になると、

テーリング現象が確認された。紫外線照射におけるテー

リング現象はしばしば報告されている。この現象が生じ

る明確な理由は定かではないが、紫外線耐性が全て同一

な微生物であることが明らかな場合でもテーリング現象

は生じる可能性があり、微生物同士の凝集により、単独

で存在している微生物よりも見かけの紫外線耐性が大き

くなる部分が生じることで起こりうると考えられている
21)。本実験においても同様な現象が生じたと考えられた。 

図-2低圧紫外線ランプ照射による抗生物質耐性大腸菌 

(0剤，6剤耐性大腸菌)および純菌大腸菌の不活化 
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図-2 より低圧紫外線ランプ照射時における、0 剤耐性

大腸菌、6 剤耐性大腸菌と純菌の不活化速度の違いを評

価した。総相対殺菌放射線量が 10 mJ/cm2以上でテーリ

ング現象が確認されたため、10mJ/cm2以上のデータを除

外し、総相対殺菌放射線量と生残率が一次反応であると

仮定し不活化速度を算出した。6 剤耐性大腸菌は「肩」

の存在が確認されたため、0～3mJ/cm2 および 10mJ/cm2

以上のデータを除外し不活化速度を算出した。すなわち

図中の回帰直線の傾きが不活化速度定数となる。その結

果、0剤耐性大腸菌、6剤耐性大腸菌、純菌ともに不活化

速度は 1.7 (cm2/mW/s)と顕著な差は確認されなかった。

既往の研究結果 9)によれば、コリメート試験による低圧

紫外線照射におけるEscherichia coli は、「肩」を持たない

反応であり、90%不活化に要する紫外線量は約1.8mJ/cm2、

不活化速度は紫外線量と生残率に比例し、約 1.4 

(cm2/mW/s)と報告されており、本研究で検討した 0 剤耐

性大腸菌および純菌の不活化速度は既往の研究結果とほ

ぼ同様であった。 

 

3.1.2 中圧紫外線照射 

図-3 に中圧紫外線照射時における0剤耐性大腸菌、6

剤耐性大腸菌、純菌(ATCC25922)の生残率を示す。0剤耐

性大腸菌および6剤耐性大腸菌は低圧紫外線ランプ照射

時と同様に、生残率は総相対殺菌有効放射線量に比例し

ている傾向が確認された。0剤耐性大腸菌および純菌は、

90%不活化に要する総相対殺菌放射線量が約 1.5～1.8 

(mJ/cm2)で、低圧紫外線ランプ照射時とほぼ同等であっ

た。一方、6 剤耐性大腸菌は低圧紫外線ランプ照射時と

は異なり、90%不活化に要する総相対殺菌放射線量は約

6.9mJ/cm2であり、中圧紫外線ランプを用いた際は、低圧

紫外線ランプと同程度の不活化を得るためには、約 1.5

倍の紫外線量が必要となることが明らかとなった。  

低圧紫外線ランプ照射時と同様に、各耐性大腸菌およ

び純菌の不活化速度を把握するために、不活化速度を算

出した。生残率で 0.00001（5Log）以下でテーリング現

象が確認されたため、テーリング現象が確認された以降

のデータを除き、総相対殺菌有効放射線量と生残率が比

例すると仮定して不活化速度を算出した。なお6剤耐性

大腸菌は低圧紫外線ランプ照射時と同様に照射初期で

「肩」を持つ反応が確認されたため、総相対殺菌有効放

射線量で3mJ/cm2未満10ｍJ/cm2以上のデータを除外し不

活化速度を算出した。その結果、0 剤耐性大腸菌および

純菌の不活化速度は低圧紫外線ランプ照射時と比較し、

1.3～1.6 (cm2/mW/s)でほぼ同等であった。6剤耐性大腸

菌は、低圧紫外線ランプ照射時とは異なり、不活化速度

が1.1 (cm2/mW/s)であり、低圧紫外線ランプ照射時より

も1/1.5程度、不活化速度が低下した。 

中圧紫外線ランプは、低圧紫外線ランプの主波長であ

る254nm以外の紫外線、主に波長200～400nmの紫外線を

放射する。本研究では、中圧紫外線ランプ照射における

耐性大腸菌の不活化には、紫外線光量計、試料吸光度分

布、ランプの発光波長分布（エネルギー分布）、DNA波長

感受性分布を全て考慮した、式(2)における総相対殺菌放

射照度を算定し、照射時間を乗じた総相対殺菌放射線量

で評価し、低圧紫外線ランプ照射時と比較した。式(2)

を用いることで、紫外線の不活化に寄与する波長のエネ

ルギー全てを勘案して不活化を評価することができ、中

圧紫外線ランプ照射時は、低圧紫外線照射時よりも、波

長254nm以外の他波長の紫外線が不活化に寄与する可能

性が考えられる。しかしながら、0 剤耐性大腸菌および

純菌は、低圧・中圧紫外線ランプ照射時と比較して、90%

不活化に要する紫外線量ならびに不活化速度が同程度で

あったのに対して、6 剤耐性大腸菌は低圧紫外線ランプ

照射時の方が、不活化速度が速く、90%不活化に要する総

相対殺菌放射線量が小さかった。 

以上より、0剤耐性大腸菌、6剤耐性大腸菌ともに波長

254nm 以外の紫外線が不活化に及ぼす影響が小さかった

可能性が考えられた。また、 6剤耐性大腸菌の不活化速

度が、0 剤耐性大腸菌とは異なり、中圧紫外線ランプ照

射時に低下したのは、波長254nm以外の波長の紫外線の

図-3中圧紫外線ランプ照射による抗生物質耐性大腸菌 

(0剤，6剤耐性大腸菌)および純菌大腸菌の不活化 
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寄与以外にも、式(2)からも判断できるようにDNAの紫外

線に対する波長感受性が異なるためだはないかと考え、

不活化速度差異について微生物の薬剤耐性機構や我々の

既往の研究結果8)から推察した。 

微生物の薬剤耐性機構は、主に①外膜透過孔の減少に

よる薬剤の不透過、②取り込んだ薬剤の菌体外への排出、

③不活化酵素の産出などが知られている22)。また既往の

研究結果8)では、塩素消毒後に1剤あるいは2剤以上の

抗生物質に耐性を有する多剤耐性大腸菌の割合が上昇す

る報告がある。すなわち、抗生物質に対する耐性を有し

ている大腸菌は、上記①～③の作用が生じている可能性

が考えられ、特にその内①の作用による耐性大腸菌の細

胞膜が変質した事で、6剤耐性大腸菌は、0剤耐性大腸菌、

純菌とは異なる形態になり、結果として紫外線に対する

抵抗や感受性が変化したのではないかと推察した。しか

しながら、本研究では厳密に6剤耐性大腸菌の遺伝情報

等の解析がなされていないため、これらはあくまでも推

察の領域である。 

3.2 可視光照射における耐性大腸菌の光回復 

図-4 に 0 剤耐性菌、6 剤耐性菌の可視光照射における

光回復の結果を示す。図中の横軸は照射時間(min)とし、

縦軸は光回復後の生残率とした。また式(5)におけるモデ

ル式より算出した可視光照射時間 t分での生残率を実線

および破線で図中に示した。式(5)における光回復のモデ

ル式の計算値と実測値では、総相対殺菌有効放射線量が

小さい場合、光回復の回復初期で実測値の間に若干の乖

離が生じていたが、概ね本研究で検討した光回復の予測

式と実測値との間に整合性が確認された。  

a) 0剤耐性大腸菌の光回復 

低圧紫外線ランプ照射後（図-4 (a)）における光回復量

は、総相対有効殺菌放射線量 10mJ/cm2 程度では、概ね

3Log (1000 倍) 光回復する傾向が確認されたが、

12mJ/cm2 以上照射することで、1Log 程度光回復を抑制

できることが分かった。 

中圧紫外線ランプ照射後（図-4 (b)）は、3mJ/cm2の低

放射線量では 2Log 不活化されるが、90 分の可視光ラン

図-4 低圧・中圧紫外線ランプ照射後の0剤，6剤耐性大腸菌の光回復 
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プ照射後は7割程度、耐性菌濃度が回復した。低圧紫外

線ランプ照射時と同様に10mJ/cm2程度では、約3Log光

回復することが確認されたが、15mJ/cm2以上照射するこ

とで、光回復が1Log程度に抑制された。 

b) 6剤耐性大腸菌の光回復 

低圧紫外線ランプ 8mJ/cm2までの照射では、可視光ラ

ンプ照射後90分で紫外線照射初期の濃度の4～8割程度

回復する傾向が確認された。10mJ/cm2照射すれば6剤耐

性大腸菌を 5Log 不活化可能であったが、可視光ランプ

照射により 3Log 光回復し、15mJ/cm2照射することで光

回復を1Log程度に抑制できることが確認された。 

中圧紫外線ランプ照射後の光回復は、低圧紫外線ラン

プ照射時と同様の傾向を示しており、10mJ/cm2以下では

4～8割程度、紫外線照射初期の濃度まで回復した。一方

10mJ/cm2 以上の照射であっても 20mJ/cm2 未満では、中

圧紫外線ランプで 5Log 程度不活化可能であるが、光回

復により約 3Log 回復する傾向が確認され、20mJ/cm2の

照射で光回復を1Logに抑制できることが確認された． 

 

4. まとめ 

本研究では、抗生物質耐性大腸菌の紫外線照射による

不活化効果と光回復の影響を把握するために、流入下水

より単離した大腸菌を用いて低圧・中圧紫外線ランプを

用いた照射実験を行い、照射後に可視光ランプ照射によ

る光回復実験を行った。低圧および中圧紫外線ランプ照

射でのランプ種の違いによる不活化、光回復の実験では、

ランプ発光波長分布、試料吸光度分布、紫外線照度計の

受光部の波長分布、DNAの波長感受性を考慮した総相対

殺菌有効放射照度と紫外線照射時間の積により定義した

総相対殺菌有効放射線量により評価した。評価結果から

以下の知見を得た。 

 

1) 低圧紫外線ランプ照射による不活速度は、0、6 剤

耐性大腸菌とも1.7 (cm2/mW/s)程度であり、90%(生

残率=0.1)の不活化に要する総相対殺菌有効放射線

量は、0剤耐性大腸菌で約1.4mJ/cm2、6剤耐性大腸

菌で約4.2mJ/cm2であった。 

2) 中圧紫外線ランプ照射による不活化速度は、0剤耐

性大腸菌は低圧紫外線ランプ照射時と同程度で 1.3

～1.6 (cm2/mW/s)であった。一方、6剤耐性大腸菌は、

低圧紫外線ランプ照射時と異なり、不活化速度が

1.1 (cm2/mW/s)であり、低圧紫外線ランプ照射時よ

りも 1/1.5 程度、不活化速度が低下した。中圧紫外

線ランプ照射において 90%(生残率=0.1)の不活化に

要する総相対殺菌有効放射線量は、0剤耐性大腸菌

で約1.5mJ/cm2、6剤耐性菌で約6.9mJ/cm2であった。 

3) 紫外線照射後の光回復においては、0剤耐性大腸菌

は、低圧・中圧紫外線ランプ照射で 10mJ/cm2 程度

では、約 3Log 光回復することが確認されたが、

15mJ/cm2以上照射することで、光回復が1Log程度

に抑制された。 

4) 6 剤耐性大腸菌の光回復は、低圧紫外線ランプ

10mJ/cm2照射すれば 5Log 不活化可能であったが、

可視光ランプ照射により 3Log 光回復し、15mJ/cm2

照射することで光回復を1Log 程度に抑制できるこ

とが確認された。中圧紫外線ランプ照射時は、

20mJ/cm2未満では、中圧紫外線ランプで5Log程度

不活化可能であるが、光回復により約3Log 回復す

る傾向が確認され、20mJ/cm2 の照射で光回復を

1Logに抑制できることが確認された。 

5) 0剤耐性大腸菌の場合、低圧・中圧紫外線ランプ照

射時で最大光回復を考慮し、3Log（生残率=0.001）

の不活化を見込む場合、総相対殺菌有効放射線量で

15mJ/cm2以上の紫外線を照射する必要があり、6剤

耐性大腸菌の場合、低圧紫外線ランプ照射時では

15mJ/cm2 以上、中圧紫外線ランプ照射時では

20mJ/cm2 以上の紫外線の照射が必要であることが

分かった。 
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震災時の機能不全を想定した水質リスク低減手法の構築に関する研究 

研究予算：運営費交付金（一般勘定） 

研究期間：平25～平28 

担当チ－ム：材料資源研究グル－プ（リサイクル） 

研究担当者：南山瑞彦、諏訪守、安井宣仁 

 

【要旨】 

 東日本大震災では、沿岸部に位置する下水道施設が津波被災により機能不全に陥り、完全な復旧には長時間を要した。

被災地域の他のインフラが復旧するに従い、家庭などから排出される下水が継続して下水道に流入することになるが、

下水道が機能不全となった場合には、放流水質の悪化は水系感染症拡大防止に重大な影響を及ぼす。今回の震災では、

被災下水処理場は沿岸部に集中したが、水道水源の上流に位置する内陸部の処理場が被災した場合、下流域における浄

水・利水施設に対し病原微生物の感染リスクが格段に高まることになるため、応急的な対応においても可能な限り水系

感染リスクを低下させる手法を明らかにすることが求められている。 

27 年度は、緊急的措置対応である簡易沈殿処理から、段階的復旧として簡易な生物処理の導入を想定し、有機物等

の除去効果が期待できる散水ろ床法による病原微生物の除去とその処理水に対する塩素消毒特性を評価した。その結果、

散水ろ床法によるT-CODcrの除去率は70％程度、D-CODcrは50％の濃度減少が見られ、比較的安定して有機物除去

が行われていた。また、CODcr に比較して SS は高い除去効果が得られていた。散水ろ床法によるノロウイルスの除

去効果は0.5～0.6log程度であり、活性汚泥法の2logと比較して低い状況にあった。散水ろ床法と塩素消毒により最大

1.1logのノロウイルスの低減効果、大腸菌ファージでは2logの不活化効果が確認された。散水ろ床処理水にPACを添

加することで、ノロウイルス、大腸菌ファージの低減･不活化効果が向上することが確認された。ノロウイルスととも

に大腸菌ファージを併せて測定し、除去･不活化効果を評価したが、ノロウイルスの低減効果を上回る結果が得られて

いるため、実際にはより高いウイルスの低減効果が得られているものと推定された。 

キーワード：震災、機能不全、消毒、水系感染リスク 

 

１. はじめに 

東日本大震災の発生に際しては、下水道が被災して機

能不全に陥り、既存の水質管理システムの脆弱性が明ら

かとなった。被災規模が甚大な場合には、復旧にも長時

間を要する。復旧段階での処理水質悪化は、消毒機能に

も影響を及ぼす。 

東日本大震災では、被災下水処理場は沿岸部に集中し

たが、水道水源上流に位置する内陸部の処理場が被災し

た場合、病原微生物の感染リスクが格段に高まることに

なる。水系水質リスクに対する施策として、これまで、

下水道施設の耐震化や平常時の河川流況を勘案した取

水･排水系統の再編成などの提言がなされているが１）、被

災による下水道施設の機能不全により、感染リスクは 1

万倍以上に上昇すると考えられることから、それに応じ

たリスク低下手法の開発が必要である。 

本研究は、大規模災害による下水処理システムの機能

不全に対して、他施策等による緊急対策の実施可能性を

整理した上で、下水道において病原微生物の感染リスク

を低減させる手法を構築することを目的としている。 

このため、機能不全に陥った際の処理水質悪化が消毒

効果に及ぼす影響評価、応急対策手法の構築、段階的復

旧における課題への解決策の提案を行い、衛生学的リス

ク管理手法を構築するものである。また、衛生学的な指

標として、これまでの評価対象である大腸菌群に加えて、

塩素消毒に耐性があり集団感染発生要因となるウイルス

や原虫類を含める。 

27年度は下記の1）2）の項目を実施した。 

1) 散水ろ床法による有機物や病原微生物などの除去効

果の評価 

2) 散水ろ床処理水の塩素消毒特性の把握 

 

２．研究目的および方法 

2.1 散水ろ床法による有機物や病原微生物などの除去効

果の評価 

東日本大震災による津波被災下水処理場では、段階的

な復旧の初期対応として、導入の容易さから簡易沈殿処

理が多く用いられた。しかし、簡易沈殿処理水の水質は、

通常の最初沈殿池を経た一次処理レベルと推定されると

ともに、被災の規模や復旧の進展状況によっては、簡易

沈殿処理の適用が長期間に及ぶ可能性がある。このため、

病原微生物の除去能力の低下や、沈殿池に堆積した汚泥

が処理水に及ぼす影響による水質悪化が懸念される。実

際の被災下水処理場でも、簡易沈殿処理を長期間にわた

り行うことで、沈殿池下層へ堆積した汚泥が塩素消毒効
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果へ影響を及ぼす可能性を指摘する報告２）がある。 

27 年度は、緊急的措置対応である簡易沈殿処理から、

段階的復旧として簡易な生物処理の導入を想定し、有機

物等の除去効果が期待できる生物膜処理法として、散水

ろ床法による有機物や病原微生物などの除去、処理水に

対する塩素消毒特性を把握した。被災下水処理場の一部

では、段階的復旧対策技術として、簡易沈殿処理から簡

易曝気法を導入している。曝気処理を行うことで有機物

分解に関与する微生物の増殖が図られるが、生物が付着

する担体を加えることで、有機物等の除去効率の向上が

期待できる。被災地域ではガレキなどの廃材が発生して

いることから、それらを有効活用することで生物処理の

効率化を図れる可能性がある。ここでは、生物膜処理法

として散水ろ床法を適用し、ノロウイルスなどの除去性

や消毒効果の評価を行った。また、除去･消毒効果の向上

を目的に凝集剤（PAC）の添加効果を評価した。散水ろ

床実験装置は、直径 300mm の円筒状の容器にプラスチ

ック担体を2.64ｍ充填した。担体の大きさは直径15mm、

高さ15mm、厚さ1mmの円筒状、比表面積は450m2/m3

であり、散水負荷を 10m3/（m2･d）とした。併せて、凝

集剤（PAC）の添加効果を把握するため、散水ろ床の処

理水とPACを混合（5mg-Al/L、1分間の急速撹拌、60

分間の静置沈殿）させ凝集効果を評価した。 

2.2塩素消毒によるウイルス低減効果の評価 

塩素消毒実験は、散水ろ床処理水、散水ろ床処理水の

4 時間沈殿後水、散水ろ床処理水に PAC を添加した各

試料に次亜塩素酸ナトリウムを 0～15mg-cl/L の範囲で

添加、接触時間を 15～60分間とし、チオ硫酸ナトリウ

ムの添加により残留塩素を中和した。 

2.3水質測定項目 

水質測定項目はノロウイルスの他、大腸菌ファージ、

SS、CODcrとした。大腸菌ファージは大腸菌K12（F＋）

株を宿主菌とした重層寒天法とした。 

ノロウイルスは、ポリエチレングリコ－ル沈殿法によ

り試料を濃縮し、回収した沈渣をRNase-free水（遺伝子

分解酵素を除去した水）に再浮遊させてウイルス濃縮液

とし、濃縮液中のウイルスは、リアルタイムPCR法によ

り定量３）を行った。ウイルス遺伝子の抽出は、ウイルス

濃縮液からQIAamp Viral RNA Mini Kit（QIAGEN社）

の抽出カラムを用いたグアニジン法とした。抽出試料を

DNaseI 処理し、RNeasy MinElute Clean up Kit

（QIAGEN 社）でウイルスRNA を精製した。RNA 試

料 0.5μg をランダムプライマ－、Omniscript RT Kit

（QIAGEN 社）を用い全量 100μLの系で逆転写反応を

行い cDNAを作製し 10μL をリアルタイムPCRに供し

た。NV の検出に用いたプライマ－、プロ－ブおよび反

応条件は、「ノロウイルスの検出法について」４）に準じた。

リアルタイム PCR 反応のための試薬は QuantiTect 

Probe PCR Kit（QIAGEN 社）を用い、リアルタイム

PCR装置はLightCycler（ロシュ･ダイアグノスティック

ス社）を使用した。逆転写反応に使用する抽出 RNA 量

はSpectrophotometer (NanoDrop社製)により定量した。

なお、ウイルス遺伝子抽出カラムへのウイルス濃縮液の

通水量は、検出濃度にバラツキが生じないよう抽出カラ

ム1本あたり0.05mg-SSとなるように統一した３）。 

SS は下水試験方法に準拠して、また、CODcr は

HACHによる比色法により測定した。 

 

３．研究結果および考察 

3.1 散水ろ床法による有機物や病原微生物などの除去効

果の評価 

有機物などの除去効果について図-1～3 に示す。

T-CODcr では概ね 200mg/L の流入下水に対し処理水で

は60mg/L、4時間の沈殿後水では50mg/L程度で推移し

ており、70％程度の除去効果が得られていた。D-CODcr

は概ね50％程度の濃度減少が見られ、比較的安定して有

機物除去が行われていた。SS では 100mg/L の流入下水

に対し処理水では平均20mg/L、沈殿後水では約10mg/L

で推移しており、有機物に比較してSSは高い除去効果が

得られていた。 
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一方、ノロウイルスの濃度推移について図-4に示す。

散水ろ床処理水の秋季におけるノロウイルス濃度は､10５

copies/L レベルで推移していたが、冬季へ移行するに従

い10７copies/Lレベルに濃度上昇し、2オーダー程度の違

いが見られた。冬季における感染性胃腸炎患者数が増加

することで、流入下水のノロウイルス濃度が 2 オーダー

程度上昇する調査報告５）があることや、秋季と冬季にお

いて処理水のCODcrやSSに濃度変動が見られなかった

ことから、担体に付着した生物の活性の変化ではなく、

流入下水のノロウイルス濃度が上昇したことに起因する

ものと推定される。なお、散水ろ床法によるノロウイル

スの除去効果は 0.5～0.6log程度（後述の図-5、7参照）

であり、活性汚泥法の2log６）と比較して低い状況にあっ

た。また、散水ろ床処理水を沈殿池で 4 時間滞留させた

沈殿処理水の水質は、散水ろ床処理水と比較して浮遊物

質の低減効果が限定的であり、溶解性有機物やノロウイ

ルス濃度に大きな違いが見られなかった。 
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3.2散水ろ床処理水の塩素消毒特性の把握 

 散水ろ床の処理水を対象とした塩素消毒実験結果を図

-5～8に示す。散水ろ床処理水のノロウイルス濃度に季節

変動が見られたことから高濃度、低濃度時に消毒実験を

各々行った。また、ノロウイルスの不活化効果を推定す

るため、大腸菌ファージの測定も併せて実施した。処理

水のノロウイルス濃度が 10７copies/L レベル時に実施し

た塩素消毒実験の結果を図-5 に示す。散水ろ床法と塩素

消毒により最大 1.1log の低減効果が確認された。塩素と

の接触時間を最大60分間としCt値を高めたが、濃度減

少の勾配は緩やかであった。図-6 には大腸菌ファージの

不活化効果について示すが、散水ろ床法による除去効果

は 0.8log 程度でノロウイルスよりも若干高めであり、塩

素消毒と合わせた効果は約2logであった。 
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 次いで、PAC の添加効果の評価結果について図-7、8

に示す。処理水のノロウイルス濃度は 10６copies/L レベ

ルであり、先に行った消毒実験時よりもやや低い濃度で

あった。散水ろ床法とその処理水の塩素消毒によるノロ

ウイルスの低減効果は最大1log程度であり、図-5に示し

た低減効果と同様な結果であった。PACの添加に加え塩

素消毒よる低減効果は最大 1.9log となり、消毒効果が向

上することが確認された。大腸菌ファージの低減･不活化

効果は、Ct値が約 200mgCl/Lにおいても 2.3log程度に

上昇、最大で2.5logとなっており、PACの添加により不

活化効果の向上が確認された。 
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塩素消毒によるノロウイルスの低減効果の評価では

リアルタイムRT-PCR法による遺伝子定量法、大腸菌

ファージの不活化効果の評価ではプラーク法での感染

価であり、最終的には残存除去率で10倍程度(1～2log)

の違いが生じた。リアルタイムRT-PCR法でのノロウ

イルスの定量法において、標的遺伝子の増幅域を拡張

することで、塩素消毒による遺伝子量の低減効果がよ

り高まる結果が得られており、大腸菌ファージでも同

様な傾向を示すとされている。よって、標的遺伝子の

増幅域を拡張した遺伝子定量法を適用することで、そ

の定量値はプラーク法による感染価の不活化効果７）の

値に近づくことから、実際のノロウイルスの低減効果

は、大腸菌ファージの不活化効果の値に近似している

ことが推定される。      

3.3 各種処理法によるウイルスの低減･不活化評価 

これまで本研究課題において、被災後の緊急的措置

対応の簡易沈殿処理から、簡易沈殿処理による凝集剤

の添加効果、復旧の進展に応じて適用の可能性が考慮

できる紫外線消毒法、有機物の除去が期待できる中級

処理としての散水ろ床法などを対象とした病原微生物

の除去･消毒効果を評価した。それらの結果を整理し表

-1に示す。簡易沈殿処理ではノロウイルスの除去は期

待できず、散水ろ床法でも若干の向上効果が見られた

が、除去率は低い状況にあった。除去効果を向上させ 

ノロウイルス 大腸菌ファージ

簡易沈殿処理法 0.2～0.3 －
簡易沈殿処理+塩素　(Ct値

225mgCl･min/L）
0.8 －

簡易沈殿処理+PAC

(5mgAl/L)
0.6～0.8 －

簡易沈殿処理+PAC+塩素

(225mgCl･min/L、5mgAl/L)
1.5 －

散水ろ床法 0.5～0.6 0.6～0.8
散水ろ床法+塩素　(Ct値

225mgCl･min/L）
0.6～0.8 1.7

散水ろ床法+PAC

(5mgAl/L)
1.1 0.6

散水ろ床法+PAC+塩素

(225mgCl･min/L、5mgAl/L)
1.2 2.3

紫外線消毒(100mJ/cm２) 0.9 －

紫外線消毒(30mJ/cm２)

+PAC(4mgAl/L)
1.3 -

紫外線消毒(100mJ/cm
２
)

+PAC(4mgAl/L)
2.5 －

（log）

表-１　各種処理法による低減･不活化効果

※塩素消毒のCt値は225mgCl･min/L（添加濃度15mgCl/L×15分間）であ

り､低減･不活化効果は最大値ではない

 

るため、各々、PACの添加や塩素消毒を実施することで、

ノロウイルスの低減効果は1.2～1.5logへと向上するこ

とが明らかとなった。これにより、PACの添加条件とし

添加塩素濃度を高めることで、平常時における活性汚泥

処理の除去レベルである2log程度と同等の効果が得られ

る可能性があるものと考えられた。また、一部の処理法

において大腸菌ファージを併せて測定することにより、

除去･不活化効果を評価したが、ノロウイルスの低減効果

を上回る結果が得られているため、実際にはより高いウ

イルスの低減効果が得られているものと推定された。 

一方、処理水に残存する有機物などの消毒剤消費物質

の影響を受けにくい消毒法として紫外線消毒が考慮され

る。被災直後においては電力供給などの課題を有するが、

復旧段階における追加的な対応策の1つとして、さらに、

塩素などの消毒剤の不足時にも対応できる利点を有する。

PACの添加による凝集沈殿効果と平常時に行われている

平均的な照射量である30～40 mJ/cm２に対し3倍量程度

の照射線量とすることで、ノロウイルスの低減効果は

2.5logが得られることが明らかとなっている。 

 簡易沈殿処理時や散水ろ床法などの適用に併せ、紫外

線消毒法を組み合わせることで、ウイルスのより高い除

去効果が得られる可能性があるものと考えられる。 

 

４．まとめ 

27年度は、緊急的措置対応である簡易沈殿処理から、

段階的復旧として簡易な生物処理の導入を想定し、有機

物等の除去効果が期待できる生物膜処理法として、散水

ろ床法による有機物や病原微生物などの除去、処理水に

対する塩素消毒特性を把握した。以下に得られた結果を
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示す。 

「散水ろ床法による有機物や病原微生物などの除去効果

の評価」 

1) 散水ろ床法によるT-CODcrの除去率は 70％程度、

D-CODcrは50％の濃度減少が見られ、比較的安定し

て有機物除去が行われていた。また、CODcrに比較

してSSは高い除去効果が得られていた。 

2) 散水ろ床法によるノロウイルスの除去効果は0.6log

程度であり、活性汚泥法の 2log と比較して低い状況

にあった。 

「散水ろ床法処理水の塩素消毒特性の把握」 

3) 散水ろ床法と塩素消毒により最大 1.1log のノロウイ

ルスの低減効果、大腸菌ファージでは2logの不活化効

果が確認された。 

4) 散水ろ床処理水にPACを添加し、塩素消毒を行うこ

とで、ノロウイルス、大腸菌ファージの低減･不活化効

果が向上することが確認された。 

5) ノロウイルスとともに大腸菌ファージを併せて測定

し、除去･不活化効果を評価したが、ノロウイルスの低

減効果を上回る値が得られているため、実際にはより

高いウイルスの低減効果が得られているものと推定さ

れた。 
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新規省エネルギー型下水処理技術の開発 

研究予算：運営費交付金 

研究期間：平 26～平 29 

担当チーム：材料資源研究グループ 

研究担当者：南山瑞彦、岡安祐司、桜井健介 

 

【要旨】省エネルギー型下水処理技術の開発を目指し、下水処理場へ流入した下水を用いて散水ろ床実験装置を

1 年間連続的に運転した結果、TCODCr、HCODCr(沈澱池で除去が困難な 100m 以下の粒子に由来するCODCr)、

SCODCr(1m 以下の粒子に由来する CODCr)の平均除去率は 40%、44%、40%であった。平均 HCODCr は、全

23 回採水したうち、水温が 22-28℃の時期を中心に 8 回が、目安として設定した 68.5mg/L を下回った。また、

最初沈殿池流出水中の溶解性易分解性有機物をメタンとして回収することを目的として、嫌気性処理を連続的に

適用した結果、TCODCrの除去率は、無機質担体、活性炭を充填した場合で、それぞれ 57%、62%であった。 

キーワード：散水ろ床、活性炭、溶解性有機物、担体、嫌気性処理 

 

1．はじめに  

下水道は我が国の年間消費電力量の約 0.7％を占める

大口需要家である。下水道施設での電力使用量のうち、

水処理工程での使用が約 5 割を占めており、平成 17 年

以降、水処理に係る電力使用量原単位は若干悪化してい

る 1)。一方で下水道事業は、人口減少による使用料収入

減少など経営管理への影響が懸念されており 2)、水処理

工程の省エネルギー化による下水道事業の維持管理コス

ト縮減が期待されている。 

また、下水道事業は、地方自治体の事業のなかで、温

室効果ガスの排出量の大きな事業であり、省エネルギー

化によって下水道事業に伴う温室効果ガスの排出量を抑

制することは、地域の実質的な排出抑制に寄与すること

ができる 3)。 

本研究は、従来の消費電力の多い浮遊性微生物法（オ

キシデーションディッチ法や標準活性汚泥法等）とは異

なる、担体や付着性微生物を活用した省エネルギー型下

水処理技術の開発を行うことを目的とする。 

平成 27 年度は、下水処理場へ流入した下水を用いて

散水ろ床実験装置を平成 26 年度から継続して 1 年間運

転し、流出水の性状把握を行った。また、最初沈殿池流

出水中の溶解性易分解性有機物をメタンとして回収する

ことを目的として、嫌気性処理を連続的に適用し、有機

物の除去特性の把握を行った。 

 

2．散水ろ床法の流出水の性状把握 

2．1  目的  

散水ろ床法に要する電力消費量は、一般に標準活性汚

泥法の 1/2～1/4 程度であり 4)、消費エネルギーの観点

からは優れた下水処理方法であ

る。しかし、処理水の透視度が

劣るなどの課題が指摘されてい

る 5)。本研究では、まず処理水

質を把握するため、散水ろ床の

実験装置を作成し、連続的に最

初沈殿池越流水を散水し、流出

水の性状を分析した。有機物指

標(CODCr)の分析にあたっては、

全体のCODCr (TCODCr)および

溶解性CODCr (SCODCr)に加え

て、SchubertとGunthert6)が、

散水ろ床流出水中の直径

100m以上の粒子は、最終沈殿

池で除去されたことを報告して

いることから、沈澱池で除去が

困難な 100m 以下の粒子に着

目し、100mろ紙でろ過した試

料の CODCr ( 本研究では

HCODCrと呼ぶ)も測定した。 

2．2  実験方法 

製作した散水ろ床実験装置の

断面図を図1に示した。本装置

は、直径300mmの円筒状であ

る。図1中の網掛け部分は、プ

ラスチック担体（BIO-15、ゼビ

オプラスト社）を充てんした

エリアを示し、有効高さは

2.64mとした。プラスチック

図 1 散水ろ床実験装置

の断面図(単位はmm)



 

103 

担体の大きさは、直径15mm、高さ15mm、厚さ1mm

の円筒状であり、比表面積は 450m2/m3である。また図

1 中の黒色で着色された半円(6 箇所)は、内径 20mm の

通気口を示す。 

本装置を屋内に設置し、一部合流式を含む下水処理場

へ流入した下水を、最初沈殿池実験装置で処理し、越流

水をポンプで送水し、散水ろ床実験装置の流入水として、

上部から連続的に散水した。また、散水ろ床実験装置の

下部から流出水を採取した。散水ろ床法の一般的な散水

負荷は、10～75 m3/(m2・d)である 7)ことから、散水ろ床

実験装置への散水負荷は、その範囲の10m3/(m2・d)とし

た。11月から散水を開始し、翌年10月まで運転し、処

理水質を分析した。 

水質分析は、水温、TCODCr、HCODCr、SCODCr、NH4-N

を測定した。分析方法は、次のとおり行った。水温の測

定にはポータブルpH計（東亜DKK株式会社、HM-30P）

を使用した。TCODCr、HCODCr、SCODCr、NH4-N の

測定は吸光光度計 DR3900 および試薬（ともにハック

社）を用いた。HCODCrの測定は、孔径 100m のナイ

ロンネットフィルター（メルクミリポア社）のろ過試料

を用いた。SCODCr、NH4-Nの測定は、ガラス繊維ろ紙

（ワットマン社、GF/B）のろ過試料を用いた。 

2．3  実験結果 

散水ろ床実験装置の流入水と流出水の平均 TCODCr、

HCODCr、SCODCrとそれらの除去率を表 1 に示した。

それぞれの除去率は、40%、44%、40%であった。それ

ぞれの除去率は40%台で大きな差は無かった。 

 

表1 散水ろ床実験装置の流入水と流出水の平均CODCr

とその除去率(11月～翌年10月) 

  TCODCr HCODCr SCODCr

流入水(mg/L) 223 205 84

流出水(mg/L) 133 114 50

除去率(%) 40 44 40

 

散水ろ床実験装置の水温と処理水の HCODCr の関係

を図 2 に示した。流出水の HCODCrの目標値の目安を 

68.5mg/L（CODCr と BOD の関係式 8)を用いた時の

BOD15 mg/Lに相当）とする時、全23回採水したうち、

水温が 22-28℃の時期を中心に 8 回が目安を下回った。

水温が低い時期は、目安を上回ることが多く、処理能力

の向上が必要であると考えられた。 

アンモニア性窒素については、平均で、流入水は

17.2mg/Lであり、流出水は15.1mg/Lであった。散水ろ

床実験装置の水温と処理水のNH4-N の関係を図 3 に示

した。水温 23-25℃では 10mg/L 程度まで低下し、水温

25℃以上では1mg/Lを下回る場合もあった。 
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図 2 散水ろ床実験装置の水温と処理水の HCODCrの関

係(11月～翌年10月) 
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図 3 散水ろ床実験装置の水温と処理水の NH4-N の関

係(11月～翌年10月) 

  

3．都市下水処理工程からの有機物回収効率向上に関す

る検討 

3．1  目的 

流入下水中に含まれる溶解性有機物は、曝気槽にて酸

化されて二酸化炭素として大気中に放出されるのが一般

的である。下水処理場での電力消費の約50%は水処理が

占めており 9) 、曝気のために必要な電気エネルギーは無

視できない。曝気槽への負荷削減手法として、最初沈殿

池で凝集剤を添加し、通常の最初沈殿池よりも溶解性有

機物の汚泥としての回収率を向上させる前凝集処理に関

する研究例では、回収汚泥の嫌気性消化特性が報告され

ている 10) ものの、残存する溶解性有機物の生物処理は後

段で必要である 11) 12)。 

最初沈殿池での浮遊性物質回収効率を向上させ、流入
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下水中に含まれる易分解性有機物をなるべく生汚泥メタ

ンガスとして回収する手法 13)が実証されているものの、

最初沈殿池で分離できない溶解性易分解性有機物からの

メタン回収は対象外である。ここでのケーススタディで

は、最初沈殿池流入 T-BOD および S-BOD がそれぞれ

170 および 50mg/L と設定されており 13)、S-BOD は生

汚泥として回収されるBOD の半分程度に相当する。直

投型ディスポーザーが普及すれば、さらなる S-BOD の

増加も考えらえる 14)。BOD 成分は好気条件下で微生物

により無機化される有機物であり、嫌気性消化によるメ

タン転換も可能であると考えられる。 

こうした溶解性有機物の新たな回収手法として、本研

究では活性炭による吸着に注目した。粒状活性炭を担体

として活用する嫌気性反応器が、テレフタルなど特定の

有機物の吸着および嫌気性処理を主目的に開発されてお

り 15)、活性炭吸着と嫌気性消化を組み合わせられると考

えられる。長期間におよぶ連続式実験もなされており、

活性炭の担体としての耐久性は実証されている 16)。しか

しながら、流入下水に含まれる溶解性有機物の吸着と嫌

気性処理の特性についての報告例は少ない。そこで本年

度は、実流入下水に対して、活性炭を担体とした嫌気性

処理の連続式実験を実施した。また、並行して、無機質

素材担体を用いた系列、担体を用いない系列の連続式実

験装置を合わせて運転し、比較検討を行った。 

3．2  実験方法 

 嫌気性処理実験に用いた部分循環式嫌気性ろ床実験装

置の概念図を図 4 に示した。内径 36mm の円筒状で、

底面から水面までの高さは 1200mm である。ろ材を充

填する系列には、図

の網掛け部分（底面

か ら 200mm ～

600mm の間）に活

性炭または無機質担

体を充填し、ろ層厚

を 400mm とした。

活性炭は Filtrasorb 

400（カルゴン社）

の新品を用いた。無

機質担体は、直径

2mm の球状ガラス

を用いた。ろ材の上

端 部 分 に は 約

1.5mmメッシュのス   図4 嫌気性処理実験装置の 

テンレス製網を設け、       概念図 

ろ材の流出を防止した。また比較対照として、ろ材を充

填しない系列も設けた。 

本装置を屋内に設置し、一部合流式を含む下水処理場

へ流入した下水を、最初沈殿池実験装置で処理し、最初

沈殿池流出水をポンプで連続的に注入した。流量は、線

速度が5mm/min.となるように設定した。また、底面か

ら800mm地点から底面付近へ、流入水の流量に対して

2 倍の流量で液を循環した。ろ材部分での通過速度は

15mm/min.、底面から 800mm～1200mm 部分での通

過速度は 5mm/min.、装置全体の水理学的滞留時間は

240min.である。実験に先立ち、馴致期間として約 4 か

月設定し、実験は12月～3月の期間で行った。実験開始

当初は、活性炭を充填した系列では、活性炭の粉末と有

機物の塊状の物質が底面に堆積し、実験装置内の閉塞が

危惧されたため、底部より余剰汚泥を排出したが、その

後、この現象は解消されたため、余剰汚泥の排出は行わ

なかった。ろ材を充填しなかった系列および無機質担体

を充填した系列では、一定程度の汚泥の堆積は見られた

ものの、閉塞が危惧される程度ではなかったため、実験

期間中の汚泥の排出は行わなかった。 

3．3  実験結果 

 部分循環式嫌気性ろ床実験装置の流入水、最初沈殿池

流出水および処理水のTCODCr、SCODCrの平均値と、

最初沈殿池処理水から処理水の間の、それらの除去率を

表2、表3に示した。なお、試料は1週間に1回程度の

頻度で、グラブサンプルを採取した。TCODCrの除去率

は、ろ材を充填しない場合、無機質担体を充填した場合、

活性炭を充填した場合で、それぞれ49％、57％、62％ 

 

表 2 部分循環式嫌気性ろ床実験装置の流入水、最初沈

殿池流出水と処理水の平均TCODCrとその除去率 

  なし 担体 活性炭 

流入水(mg/L) 242 

最初沈殿池流出水 211 

流出水(mg/L) 108 89 79 

除去率(%) 49 57 62 

 

表 3 部分循環式嫌気性ろ床実験装置の流入水、最初沈

殿池流出水と処理水の平均SCODCrとその除去率 

  なし 担体 活性炭 

流入水(mg/L) 93 

最初沈殿池流出水 82 

流出水(mg/L) 63 51 46 

除去率(%) 23 37 45 
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であった。一方、SCODCr の除去率は、TCODCr の除

去率に比べて低く、それぞれ 23％、37％、45％であっ

た。なお、余剰汚泥の発生量は極めて少なかったことか

ら、除去された有機物の大部分はメタンや二酸化炭素に

変換されたと考えられる。 

 

4．まとめ 

本研究の実施内容を、以下にまとめる。 

1) 下水処理場へ流入した下水を用いて散水ろ床実験装

置を1年間連続的に運転した結果、TCODCr、HCODCr、

SCODCrの平均除去率は40%、44%、40%であった。平

均HCODCr （沈澱池で除去が困難な100m以下の粒子

に由来するCODCr）は、全23回採水したうち、水温が

22-28℃の時期を中心に 8 回が、目安として設定した 

68.5mg/Lを下回った。 

2) 最初沈殿池で分離回収できない溶解性易分解性有機

物からのメタン回収を目的として、最初沈殿池流出水に

対して、嫌気性反応装置を、冬季に連続的に適用した結

果、TCODCrの除去率は、ろ材を充填しない場合、無機

質担体を充填した場合、活性炭を充填した場合で、それ

ぞれ 49％、57％、62％であった。余剰汚泥の発生量は

極めて少なく、除去された有機物の大部分はメタンや二

酸化炭素に変換されたと考えられる。今後は、担体充填

方法の最適化、メタンの回収手法、嫌気性処理水の仕上

げ処理などを検討することで、省エネルギー型下水処理

技術の開発を行う予定である。 
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下水中の病原微生物の網羅的検出法の開発に関する研究 

 

研究予算：運営費交付金（一般勘定） 

研究期間：平 27～平 29 

担当チーム：材料資源研究グループ 

研究担当者：南山瑞彦、諏訪守、安井宣仁 

 

【要旨】 

本研究では感染症発生情報を提供出来るシステムを構築するための、基礎データの集約とデータベース化を図るた

めに下水中病原微生物の網羅的検出法を開発することを目的とした。網羅的な検出には、近年の遺伝子解析技術の

向上により医学分野で検討事例のある、次世代シーケンサー（NGS)を用い検討することとした。下水を対象とした

NGS による網羅的な病原微生物の検出に関する検討事例は、国内外でも例は極めて少ないため、網羅的検出法に関

する最適化された測定手法はない。このため、本研究において、網羅的検出法により得られる「下水中の病原微生

物のデータ」は、今後、下水処理プロセスでの病原微生物のリスク制御を検討する上で、有効な情報となり得ると

考えられる。NGS による分析には、前処理として対象試料の核酸を抽出する必要があるが、感度よく精度の高いデ

ータを得るためには核酸抽出効率を高め、最適な純度を得ることが重要である。そこで H27 年度は、下水試料を対

象に異なる核酸抽出方法を検討し、NGS 分析に最適な前処理方法を評価した。また、実下水処理場の流入下水、処

理水を対象に定期採水を実施し、下水、処理水中に混入および残存する可能性のある病原微生物の NGS による網羅

的検出を試みた。その結果、0.45μm フィルターに試料を捕捉したろ紙を、ビーズを用いてろ紙表面上を処理する

ことで、最適な核酸濃度および純度を得られ、下水・下水処理水を対象とした際の NGS 分析に適した核酸抽出方法

が確立できた。なお、NGS により取得したデータは現在解析作業中である。 

 

1. はじめに 

 近年、測定技術の向上に伴い、下水や下水処理水

および環境水から様々な病原微生物の検出可能とな

り、それらの存在が徐々に明らかとなってきており、 

国土交通省「新下水道ビジョン」では、流入水中の

ウイルス等の疾患に関する情報を提供できるシステ

ムを10年間かけて（中期計画）開発することを掲げ

ている。今後、ヒトへ健康被害拡大防止のための感

染症発生情報を提供出来るシステムが求められる。 

 下水中には、原虫、腸管系ウイルス、細菌、その

他の感染性ウイルス等が混入する可能性があるが、

現状では、特定の病原微生物 (ノロウイルス等）の

情報のみが、整備されている状況であり、「どのよ

うな種の病原微生物がどの程度の割合で存在？」と

いった、データ整備がなされていない。 

 現状での下水中に混入する可能性ある病原微生物

の検出法は、主に遺伝子解析手法（PCR法等）により、

個々の病原微生物を定量測定することに留まってお

り、本来であれば、混入する可能性ある病原微生物

すべてを検出することが必要であるが、全てを対象

にした場合に困難かつ、時間・コストを有すること

である。このため、現在顕在化している個々の病原

微生物のみならず、未知の病原微生物または想定し

てない病原体の混入の可能性に対して、網羅的に存

在実態を把握する検出法が求められる。 

 本研究では、感染症発生情報を提供出来るシステ

ムを構築するための、基礎データの集約とデータベ

ース化を図るために下水中病原微生物の網羅的検出

法を開発することを目的とし、近年の遺伝子解析技

術の向上により医学分野で検討事例のある、次世代

シーケンサー(以下、NGSと記す)を下水および下水処

理水に適用した。下水を対象としたNGSによる網羅

的な病原微生物の検出に関する検討事例は、国内外

でも例は極めて少ないため、網羅的検出法に関する

最適化された測定手法はない。このため、本研究に

おいて、網羅的検出法により得られる「下水中の病

原微生物のデータ」は、今後、下水処理プロセスで

の病原微生物のリスク制御を検討する上で、有効な

情報となり得る可能性がある。また排水状況と病原

微生物の存在実態を関連付けた調査事例も存在せず、

下水道分野での今後の総合的な病原微生物の管理に

係わる情報を提供することが可能である。 
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 H27年度は、 下水・下水処理水を対象としたNGS

による病原微生物の網羅的検出法の最適な手法開発

を行うため、実処理場にて定期的に下水、下水処理

水の採水を行いNGSによる病原微生物の網羅的検出

を試みた。 

 

2. NGSによる病原微生物網羅的検出の最適な検出手

法の開発 

NGSによる遺伝子解析では、使用する試料の核酸抽

出の前処理が必要となるが、感度よく精度の高いデ

ータ取得のためには、病原微生物からの核酸抽出効

率を高め、最適な純度を得る必要がある。しかしな

がら、現状では下水ならびに下水処理水を対象にNGS

による最適な核酸抽出方法が確立されていない。そ

こで、本研究では、まず文献ならびに既往の研究成

果等で示されている抽出方法ならびに本研究で考案

した抽出方法を用い、NGS分析による最適な前処理方

法を検討した。分析フローを図-1に示す。 

 

2.1 NGS前処理：核酸抽出方法の検討 

NGSに使用できる核酸の状態は、二本鎖のDNA 

(dSDNA)である必要があり、抽出後の後段の分析にお

いて精度良く行える最低濃度としてdsDNA濃度が

25ng/μL以上必要である。またdsDNAの純度が1.8

～2.0の範囲であることが望ましい。これらの条件を

満たすことが可能な抽出方法を検討した。 

A下水処理場の流入下水を抽出検討用試料として

用い以下に示す方法で核酸の抽出を行った。抽出後

はNanodrop 2000c (Thermofisher製)を用いDNA純

度を測定し、dsDNA濃度はQubit3.0 (Thermofisher

製)を用い定量した。 

 

抽出方法A  

PEG沈法により濃縮した下水試料をQIAamp DNA Mini 

Kit(QIAGEN社製)を用い、手順書に従い抽出を行った。 

抽出方法B 

抽出方法Aと同様の試料を用い、ウイルスの抽出に

最適化されたkitとしてQIAamp MinElute Virus Spin 

Kit（QIAGEN社製）を用い、手順書に従い抽出を行っ

た。 

抽出方法C 

懸濁物質や粒子内に付着している濁質から効率的に

抽出するために、0.45μmフィルターで下水をろ過し、

ろ紙に捕捉された試料から核酸を抽出する方法を用

いた。 

抽出方法 D (本研究で開発した手法) 

抽出方法Cにおける前処理と同様に0.45μmでろ過

し、ろ紙に捕捉された試料をビーズが入ったチュー

ブに入れ、ろ紙表面上をビーズで剥がす工程を追加

した。具体的にはビーズ入のチューブにろ紙を充填

し専用のボルテックスで5分間混合させ、ろ紙表面

上よりろ紙表面上に捕捉した濁質を効果的に剥がし

核酸の抽出を行った。 

 

2.2 実験結果 

 図-2に各抽出方法における核酸濃度およびDNA純

度を示す。図-2より分析方法A、Bでは抽出後の後段

分析が精度良く行える最低濃度であるdsDNA濃度が

25ng/μＬ未満であり、DNAの純度が3～3.5と非常に

高く、純度が高すぎる場合、夾雑物の影響があると

考えられ、抽出方法AおよびBは下水試料を対象と

した際のNGS分析の抽出方法としては不向きである

と判断した。一方、抽出方法Cでは濃縮方法を従来

のPEG沈法から0.45μmフィルターに通水しろ紙上

に捕捉された試料を用いて抽出を行ったが、抽出方

法A、Bと比較して、DNAの純度も後段の分析に最適

な1.9程度であり、dsDNA濃度は数倍程度増加したが

後段の分析が精度良く行える最低濃度(≧25ng/μL)

には達しなかった。本研究で新たに開発した抽出方

法Dは、dsDNA濃度が約140ng/μL、DNA純度も1.8

図-1 NGS装置による分析フロー 

*核酸抽出が後段の分析の精度・感度に大きく影響する 
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～1.9と良好であった。抽出方法Dはフィルターに捕

捉された試料をビーズによりろ紙表面上から剥がし

取るため、抽出効率が他の抽出方法と比較して向上

した可能性が考えられた。 

以上より抽出方法Dを用いることで、核酸抽出効

率が増加し、分析可能な最適な純度のDNAの抽出が

可能となり、下水・下水処理水を対象とした際のNGS

分析に適した核酸抽出方法が確立できた。 

 

3. 実処理施設でのNGS用試料の採水 

H.27.7～H.28.2の期間において、A下水処理場

の流入下水、凝集沈殿標準活性汚泥処理水、A2/O

法処理水を対象に計48サンプルの採水を行い、2.

の項で開発した抽出方法を用い、下水に混入および

処理水中に残存する可能性のある病原微生物を、

NGSを用い網羅的に検出することを試みた。なお、

季節変動等を考慮するために試料は隔週で採水を

行った。 

 採水した試料は土木研究所水質水文共同実験棟

に持ち帰り、SS、濁度、T-N、T-P、pH、CODcr、大腸

菌、大腸菌群の一般水質を測定した。併せてNGS用

の前処理として0.45μmのフィルターに試料を通

水し、抽出方法Dを用い核酸の抽出を行った。なお

分析を即座に行えない試料は、ろ紙を－80℃で保管

し1ヶ月以内に抽出作業を実施した。 

図-3に採水期間中での流入下水および処理水中の

大腸菌濃度を示す。図-3より糞便指標である大腸菌

は高い濃度変動性があり、病原微生物も同様に濃度

変動が生じている可能性があり、病原微生物種も変

遷している可能性があると考えられた。 

 NGS装置により48サンプル分の遺伝子データの取

得は完了しており、現在取得したデータを解析中で

ある。H28年度は① 病原微生物のNGSによる網羅的

検出および解析 ② 感染症発生情報を提供出来る

システムの基礎データの構築のための、流入下水中

の病原微生物のデータベース化を実施する予定であ

る。 

 

4. まとめ 

H.27年度はNGS分析における前処理として核酸抽

出方法を検討し、実処理場の下水および処理水を採

水しNGS分析した結果以下の知見を得た。 

1) 抽出方法として、0.45μmのフィルターで試料

をろ過し、ろ紙上に捕捉された試料をビーズに

より粉砕工程を経ることで、NGS分析に最適な

核酸濃度および純度を得ることが出来た。 

2) 1)で確立した抽出方法を用い、実処理場で下水

および処理水を採水し、NGS分析を行った。現

在、解析中である。なお、採水した大腸菌を分

析した結果、高い濃度変動性があり、病原微生

物も同様に濃度変動が生じている可能性があり、

病原微生物種も変遷している可能性があると考

えられた。 
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遺伝子解析による嫌気性消化槽の維持管理技術の開発 

 

材料資源研究グループ 上席研究員 南山瑞彦 

水環境研究グループ  主任研究員 對馬育夫 

材料資源研究グループ 研 究 員 高部祐剛 

 

1. はじめに 

低炭素・循環型社会構築のため、都市や農村で発生するバイオマスを、資源やエネルギーとして地域で有効活

用する技術開発が求められている 1)。有用なエネルギー資源の一つとして注目を集める下水汚泥が発生する下水処

理場は、嫌気性消化槽といったバイオマスからのエネルギー回収を可能とする施設を有しており、下水処理場を

地域の中で、エネルギーの集約・自立・供給拠点化することが目標として掲げられている 2)。 

下水処理場での嫌気性消化について、地域から発生するバイオマスを含めた集約混合嫌気性処理を想定した上

で、下水汚泥に生ごみ、食品系廃棄物、間伐材等のバイオマスを加え、その消化特性の把握が試みられている 3)。

一方、集約混合嫌気性処理では、投入バイオマス条件が複雑になり、嫌気性消化槽の維持・管理について、これ

まで蓄積した現場の経験やノウハウでは対応できない懸念があり、適切な維持管理手法が求められている。 

本研究では、集約嫌気性消化が消化槽内微生物群集に与える影響を明らかとするため、濃縮汚泥と生ごみの混

合消化実験を行い、投入バイオマスおよび消化槽内微生物群についての遺伝子解析を試みた。 

 

2. 実験方法 

混合消化実験は、有効容積 2 Lのリアクター計 6系列 (No.1～6)で実施した。各リアクターでの運転条件を表−1

に示す。濃縮汚泥は A 下水処理場で定期的に採取し、固形物 (TS)濃度を 3%となるように調整した。生ごみは、

実生ごみ組成に関する調査結果 4)を参考に作成した。種汚泥は、土木研究所内設置の嫌気性消化装置内消化汚泥を

用いた。各リアクター内水理学的滞留時間 (HRT)は 20 日とし、温度は 35℃程度に制御した。各リアクターは、4

か月間運転を行った。 

No.1、2および 3では、濃縮汚泥に対する生ごみ投入量変化が、消化槽内微生物群集に与える影響の把握を試み

た。生ごみを熱化学処理することで、生ごみの可溶化が促進され、メタン発酵効率が向上することが知られてい

る 5)。そこで、No.4では、生ごみの熱化学処理による影響を把握するため、オートクレーブ (121℃、2時間)によ

る熱処理を施した生ごみを投入した。No.5 では、種汚泥投入の影響を考察するため、種汚泥を投入せず実験を開

始した。No.6には、濃縮汚泥のみ投入した。 

  

表−1 各実験系での運転条件 

 

リアクター
HRT

(日)

温度
(℃)

投入バイオマス
種汚泥
の有無

濃縮汚泥
TS (%)

濃縮汚泥に対する
生ごみの割合 (%)

(TSベース)

投入TS

(%)

投入VS

(%)

投入CODcr

(g/L)

No.1 20 35 濃縮汚泥+生ごみ 有 3.0 10% 3.3 2.7 45.6

No.2 20 35 濃縮汚泥+生ごみ 有 3.0 20% 3.6 3.0 49.4

No.3 20 35 濃縮汚泥+生ごみ 有 3.0 30% 3.9 3.3 53.2

No.4 20 35
濃縮汚泥+

生ごみ (滅菌)
有 3.0 10% 3.3 2.7 45.6

No.5 20 35 濃縮汚泥+生ごみ 無 3.0 10% 3.3 2.7 45.6

No.6 20 35 濃縮汚泥のみ 有 3.0 ― 3.0 2.4 41.8
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種汚泥、濃縮汚泥および生ごみ、ならびに各リアクターの消化汚泥の 16SrRNA遺伝子配列に基づく微生物群集

解析を行った。DNA抽出には、Extrap SoilDNAKit Plus ver.2 (日鉄住金環境)を用い、V3−V4領域を対象としたプラ

イマーセット (Bac341 および Bac850)
6)を用い、PCRを行った。DNAシーケンシングにはMiseq reagent Kit v3 (600 

サイクル、Illumina)を用いて解析し、解析で得た各リードの塩基配列のキメラチェックは USEARCH
7)を用い、

Operational Taxonomic Unit (OTU)−pickingおよび PCoA解析は QIIME
8)を用い、97%以上の相同性を持つ配列を OTU

とした。各 OTUの同定にはGreengenes データベース ver. 13_8をリファレンスとした。 

 

3. 結果および考察 

 図−1に各リアクターでのメタン変換率 (CODCrベース)を示す。 

No.5 でのメタン転換率は 0.0353 と、他のリアクター (0.256～0.369)に比べ、極めて低い値となった。これは、

種汚泥を加えなかったため、実験期間内でメタン生成に係る微生物が十分増殖しなかったことが原因と考えられ

る。生ごみの有機固形物の分解率は 0.75～0.85と高く 9)、濃縮汚泥のみを投入した No.6 (0.256)でのメタン転換率

に比して、生ごみを添加した No.1 (0.288)、No.2 (0.324)および No.3 (0.369)でのメタン転換率は高く、また、生ごみ

投入の割合が高くなるにつれて、メタン転換率が向上した。No.1に比して、No.4 (0.321)でのメタン転換率は高い

値となった。No.4 でのオートクレーブ処理により、生ごみの一部が可溶化し、結果として、メタン転換率が向上

した可能性が考えられる。 

微生物群集解析の結果から、Order レベルでの細菌叢を図−2 に示す。種汚泥および No.1−6 において、②

Bacteroidales、④Anaerolinaeales、⑥Clostridiales が共通して多く検出された。一方、生ごみから検出された細菌叢

は比較的単純でほぼ⑤Lactobacillales、⑬Enterobacteriales、⑭Psedomonadales から構成されていたが、リアクター

からはほとんど検出されなかった。種汚泥を投入していない No.5の細菌叢は、他のリアクターとはやや異なり、

⑨Rhizobiales、⑩Burkholderiales、⑪Rhodocyclales、⑭Pseudomonadales が検出されるなど濃縮汚泥の細菌叢に比較

的類似していた。また、No.1−3では、⑱Thermotogalesが比較的多く検出された。種汚泥や投入バイオマスからあ

まり検出されないことから、リアクターの中で増殖したものと考えられる。 

各試料での微生物群集構造を対象とした PCoA解析結果を図−3に示す。(1)No.5を除く各リアクターの消化汚泥

および種汚泥、(2)No.5での消化汚泥、(3)濃縮汚泥、ならびに(4)生ごみの、4つの群に分かれた。No.5のプロット

は、濃縮汚泥と生ごみのプロットの中間に位置しており、No.5 での微生物群集構造は、他のリアクターに比べ、

投入バイオマス (濃縮汚泥、生ごみ)での構造に類似していた。これは、上述したNo.5においてメタン生成に係る 

 

 

図−1 各リアクターにおけるメタン変換率 (n=5)。バーおよびエラーバーはそれぞれ平均値および標準偏差

を示す。 
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図−2 各試料中微生物群集解析結果例 

  
図−3 PCoA解析結果 

0%

10%

20%

30%

40%

50%

60%

70%

80%

90%

100%

inDS151125 inCS160120 inKG160120 YU1s160125 YU2s160125 YU3s160125 YU4s160125 YU5s160125 YU6s160125

Other

Cloacamonales

Thermotogales

Synergistales

Brachyspirales

Spirochaetales

Pseudomonadales

Enterobacteriales

Syntrophobacterales

Rhodocyclales

Burkholderiales

Rhizobiales

OPB95

SHA-98

Clostridiales

Lactobacillales

Anaerolineales

Saprospirales

Bacteroidales

Actinomycetales
① ①

③

②②② ②
②

②
②

②

④
④

④④

④
④

⑤
⑥

⑥

⑥
⑥⑥

⑥
⑥

⑥⑦

⑧

⑧

⑨⑨

⑩⑩

⑪

⑪
⑫

⑬

⑭

⑭

⑭

⑮⑮

⑮

⑮⑮

⑮

⑯

⑯

⑰

⑰

⑰⑰

⑱

⑰

⑰⑱
⑱⑱

⑱⑲⑲

⑲

⑲

⑲

⑳

⑳⑳⑳⑳⑳

⑳

⑳

Phylum Class Order Phylum Class Order
① Actinobacteria Actinobacteria Actinomycetales ⑪ Proteobacteria Betaproteobacteria Rhodocyclales
② Bacteroidetes Bacteroidia Bacteroidales ⑫ Proteobacteria Deltaproteobacteria Syntrophobacterales
③ Bacteroidetes Saprospirae Saprospirales ⑬ Proteobacteria Gammaproteobacteria Enterobacteriales
④ Chloroflexi Anaerolineae Anaerolineales ⑭ Proteobacteria Gammaproteobacteria Pseudomonadales
⑤ Firmicutes Bacilli Lactobacillales ⑮ Spirochaetes Spirochaetes Spirochaetales
⑥ Firmicutes Clostridia Clostridiales ⑯ Spirochaetes Brachyspirae Brachyspirales
⑦ Firmicutes Clostridia SHA-98 ⑰ Synergistetes Synergistia Synergistales
⑧ OP8 OP8_1 OPB95 ⑱ Thermotogae Thermotogae Thermotogales
⑨ Proteobacteria Alphaproteobacteria Rhizobiales ⑲ WWE1 Cloacamonae Cloacamonales
⑩ Proteobacteria Betaproteobacteria Burkholderiales ⑳ Other Other Other

消化汚泥
(種汚泥)

濃縮
汚泥

生ごみ No.1 No.2 No.3 No.4 No.5 No.6

No.1, 2, 3, 4, 6

No.5

濃縮汚泥

生ごみ

No.5 
(実験開始時)

種汚泥



 

113 

 

微生物が十分増殖しなかったことを裏付けるものである。一方で、No.5 を除く全てのリアクターおよび種汚泥で

の微生物群集構造は類似しており、また、投入バイオマス (濃縮汚泥、生ごみ)での構造と異なるものであった。

このことから、生ごみ (熱化学処理を施したものを含む)を投入した集約嫌気性消化における消化槽内微生物群集

構造は、生ごみ投入の影響を受けず、濃縮汚泥のみを消化した槽内微生物群集構造と同様であることが明らかと

なった。 

 

4. まとめ 

濃縮汚泥と生ごみの混合消化実験における、投入バイオマスおよび消化汚泥中の微生物群について遺伝子解析

を行った。濃縮汚泥および生ごみを投入した集約嫌気性消化槽内微生物群集構造は、濃縮汚泥のみ投入した場合

の群集構造と類似していた。このことから、今後、下水処理場で想定される集約嫌気性消化において、生ごみを

受け入れた場合でも、消化槽内微生物群集構造に与える影響は小さいことが示された。 
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下水道における最適なリスク評価手法と対策技術の 

構築に向けた検討業務 

 

水質チーム 上 席 研 究 員 岡本誠一郎 

総括主任研究員 小 森 行 也 

主 任 研 究 員 北 村 友 一 

研 究 員 真 野 浩 行 

研 究 員 武 田 文 彦 

 

水質リスクをもたらす可能性のある化学物質のうち、環境省において環境基準化、排水基準化が検討されてい

る化学物質等について、下水の排除の制限値等を検討するため、下水処理過程での化学物質等の除去特性及び挙

動の把握、生物応答手法によるリスク評価を実施し、それらの結果を比較・検討することにより、下水処理過程

での化学物質の挙動評価と除去技術の構築を図ることを目的とし、以下の調査を行った。 

 

（１）下水処理過程での化学物質等の挙動評価と除去技術の構築に係る調査 

① 活性汚泥処理プロセスにおけるノニルフェノール（ＮＰ）の挙動把握 

平成 24 年 8 月 22 日、水生生物の保全を目的とした環境基準項目に追加され排水基準の検討が行なわれている

ノニルフェノール（NP）の活性汚泥処理プロセスにおける挙動把握実験を行った。 

【実験方法】 

実験は、図-1に示す活性汚泥処理実験装置を用

いて行った。本装置は有効水深が約 2m の最初沈

殿池（0.5 m3）、エアレーションタンク（0.5m3 × 

4槽)、最終沈殿池（0.7m3）と生汚泥貯留槽（0.15m3）、

余剰汚泥貯留槽（0.15m3）で構成されている。流

入水は、実下水処理場の流入下水を一端ピットに

受け、このピットから定量ポンプを用いて実験装

置に導入した。生汚泥、余剰汚泥の引抜はタイマ

ーコントロールによる間欠運転で行った。 

装置の運転は、実下水を流入水とし流入下水量

は 6.8m3/日、最初沈殿池の沈殿時間は約 1.8時間、

エアレーション時間は約 7時間、最終沈殿池の沈殿時間は約 2.5時間とした。また、汚泥返送率は 50%に設定した。

NP は流入下水に含まれる他、流入下水中の NPEO の分解により生成するものもあることから、これらの影響をで

きるだけ小さくした実験とするため、本実験では流入下水の NP に対し高濃度の NP を添加した系において実験を

行った。過年度の調査により実験プラントの流入下水の NP 濃度は約 0.5μg/L であったことから、本実験での流

入下水の NP 濃度は、この約 20 倍濃度（10μg/L）に設定した。具体的には、NP の水への溶解性（7mg/L、25℃）

からNP貯留槽の濃度を5mg/Lに設定し、NPの添加は実験装置への流入下水量（4.7L/min）に対し、1/500の9.4mL/min

の流量で連続注入した。 

 

図-1 活性汚泥処理実験装置（概要） 

化学物質貯留槽（NP)
5mg/L　(0.5mg/100L) ●：試料採取箇所

25℃

AT1 AT2 AT3 AT4 終沈

● 流入BL 初沈 ● ● 二次処理水

4.7L/min

● 生汚泥 ● 余剰汚泥

攪拌機

9.4mL/min
(13.5L/d)

流入下水

●

● ● ● ●
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実験装置の運転開始から約 2ヶ月経過した平成 28年 1月 12日に NP添加を開始し、NP添加から 1日、9日、15

日、22日、28日、36日、43日経過した時点で NP挙動調査用試料をスポット採取した。また、NP添加から 15日

経過時(1/27)と 43日経過時(2/24)には NPに加え NPEO、NPECを分析した。 

【実験結果】 

エアレーションタンク内、最終沈殿池での溶解性 NP濃度の減少を 1次反応と仮定し反応係数 k1 (1/h)を求めた

ところ、反応係数（k1）0.074 が得られた（図-2）。この反応係数より溶解性の NP を 50%除去するのに要する処理

時間、いわゆる半減期を求めると約 9時間が得られた。また、70%除去に必要な処理時間は 16時間、90%除去に必

要な処理時間は 31時間であった。 

NP添加 15日後（1/27）と 43日後（2/24）に活性汚泥処理プロセスにおける NP類（NP、NPEO、NPEC）物質収支

を求め図-3に示す。流入フラックス（IN：流入下水）に対する排出フラックス（OUT：二次処理水+生汚泥+余剰汚

泥)は、NP 添加 15 日後が 68%、NP 添加 43 日後が 20％であった。流入フラックスから排出フラックスを差し引い

た残りの 32%、80％は生分解により除去されたものと考えられた。 

 

 

図-2 活性汚泥処理プロセスにおける NP 濃度変化（左図：NP 濃度、右図：C/C0） 

 

 

図-3 流入負荷量を 100%とした場合の各プロセスの負荷量割合 
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② 活性汚泥処理プロセスにおけるアンモニア性窒素の挙動把握 

水生生物保全水質目標検討の基礎資料とするため有害性情報の整理が行なわれているアンモニアの活性汚泥処

理プロセスにおける挙動把握実験を行った。アンモニアは、水環境中では主として非イオンアンモニアとアンモ

ニウムイオンの 2つの形態として存在するが、この形態変化は pH依存性があることから通常の pH（中性）に加え、

流入下水が酸性、アルカリ性の場合における窒素の挙動把握を行なった。 

【実験方法】 

実験は、前述の NP 添加実験に引き続き、図-1 の活性汚泥処理実験装置を用い流入下水の pH が中性（実験１：

ｐH7.2）、流入下水の pH が酸性（実験２：ｐH6.1）、流入下水の pH がアルカリ性（実験３：ｐH9.0）の 3 ケース

について行なった。実験 1、実験 2、実験 3における水質分析は、下水試験方法に従い行なった。また、エアレー

ション空気中のアンモニアは、排ガス中のアンモニア分析方法（JIS K0099）に従い、試料ガスをほう酸溶液に通

し吸収させた後、NH4-Nとして分析を行なった。 

【実験結果】 

TN の流入フラックス（IN：流入下水）に対する排出フラックス（OUT：生汚泥+余剰汚泥+エアレーション+二次

処理水)は、実験 1（中性）では 52%、実験 2（酸性）では 54%、実験 3（アルカリ性）では 64％であり、流入下水

のｐHが異なることによる大きな違いは見られなかった（図-4）。また、エアレーション空気のアンモニア濃度は、

0.11mg/m3以下であり、排出フラックスは非常に小さく流入フラックスの 0.005%以下であった。 

 

 

図-4 流入負荷量を 100%とした場合の各プロセスの負荷量割合 
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（２）生物応答を用いた排水試験に基づく下水処理水の生態影響に係る調査 

① 活性汚泥処理プロセスにおける生物影響の変化の評価 

 本調査ではノニルフェノール（NP）及びアンモニアに着目し、これらの化学物質を含む流入下水及び活性汚泥

処理実験装置で処理して得た二次処理水を対象に、藻類ムレミカヅキモを用いた藻類生長阻害試験を実施した。 

 NPに着目した試験では、流入下水よりも二次処理水の方が無影響となる試料割合が高くなったことから、下水

処理によって生物影響の削減が確認できた（図-5）。毒性同定評価試験により、流入下水ではアンモニアのほか

NPが原因と見られる無極性有機物による藻類生長阻害が確認されたものの、二次処理水では無極性有機物による

生長阻害は発現しなかった。本調査で用いた流入下水、二次処理水でのNP濃度を比較すると二次処理水のほうが

濃度が低いことが（１）①の調査で明らかになっていることから、本調査の二次処理水で無極性有機物による藻

類生長阻害が見られなかったのは活性汚泥処理によるNPの除去に起因すると考えられた。この結果から活性汚泥

処理によってNPによる藻類生長阻害を削減できることが分かった。 

 アンモニアに着目した藻類試験では、（１）②の調査で流入下水を酸性、アルカリ性に調整して活性汚泥処理

をして得た二次処理水を用いて実施した。生物に有害性のある非イオンアンモニアは高pHの際に存在割合が大き

くなることから、2016年3月1日及び3日に得た各二次処理水のpHをそれぞれ6.5および8.5（環境省が提案する生物

応答試験における、排水pHの下限・上限値）に調整して藻類生長阻害試験を実施した。流入下水を酸性に調整し

て得た二次処理水では培養試験中に試験水の大幅なpH低下が確認され、pHの変動そのものによる藻類生長への悪

影響が懸念されたことから、アンモニアによる生長阻害の影響が評価できなかった。一方、流入下水をアルカリ

性に調整して得た二次処理水ではpH6.5よりもpH8.5の方が生長阻害効果が大きかったため（図-6）、高pH下では

二次処理水中のアンモニアによる生長阻害効果が発現する可能性が示された。 
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図-5 ノニルフェノールを含む流入下水、二次処理

水に曝露した緑藻ムレミカヅキモの生長速度 

図-6 pH 調整した二次処理水に曝露した緑藻

ムレミカヅキモの生長速度 
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② メダカ仔魚の遺伝子発現解析による下水処理水の安全性評価に関する調査 

実験方法 

下水処理水がメダカ孵化仔魚に及ぼす遺伝子レベルの影響と、下水処理過程での影響低減効果を明らかにする

ため、メダカ孵化仔魚の下水工程水への曝露実験と次世代シーケンサーによる仔魚の Whole bodyでの網羅的遺伝

子発現解析を行った。対照区は脱塩素水道水とし下水試料と同様に曝露実験を行った。図-7 に下水処理実験装置

の概要を、表-1にメダカ仔魚の曝露条件と遺伝子発現解析の方法を示す。 

 
図-7 下水処理実験装置の概要（○：採水ポイント） 

表-1 メダカの曝露条件と遺伝子発現解析の方法 

 

 

実験結果 

1) 流入下水曝露区で対照区と比較して有意に発現量が上昇または低下した遺伝子（発現変動遺伝子）は 266個（上

昇：231、低下：35）であった（図-8）。砂ろ過水曝露区の発現変動遺伝子は 6個であり、流入下水の遺伝子発

現へ及ぼす影響は活性汚泥処理で大きく低減した。 

 
図-8 下水処理工程水の対照区に対する発現変動遺伝子数（有意水準：ｐ<0.05） 

供試魚 d-rR系ヒメダカ仔魚 試験水量 50mL

（孵化後24時間以内） 水交換 なし

試験水 脱塩素水道水 水温・照明 水温24℃、明暗16h/8h

流入下水 曝気 流入下水曝露区は微曝気

砂ろ過水 RNA抽出 RNeasy Mini Kit

塩素処理水 ライブラリ調製 Truseq LT Stranded mRNA Kit

担体処理水 シーケンシング Miseq, v3, 150cycle

（1ラン2検体）

反復数 n=4（n=1の試験を4回実施） 検体数 5検体*4回 = 20
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2) 発現変動遺伝子の機能について統計解析を行った結果、流入下水曝露区で最も有意となった機能は、薬物への

応答（response to drug）であった（図-9）。 

3) 流入下水で有意となった機能のほとんどは、処理水では有意でなくなり、活性汚泥処理で生物影響が低減して

いた（図-9）。 

 

図-9 流入下水で有意となった機能のうち、応答または免疫に属する GOの一覧と、 

各曝露区の p値 

 

「なお、本調査研究は、国土交通省水管理・国土保全局からの受託業務費により実施されたものである。」 
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流域スケールで見た物質動態特性の把握に関する研究(2) 

研究予算：運営交付金（一般勘定） 

研究期間：平 23～平 27 

担当チーム：水環境研究グループ（水質） 

研究担当者：岡本誠一郎、平山孝浩、北村友一、

對馬育夫 

 

【要旨】 

霞ヶ浦と印旛沼流域での流入河川の窒素、リン、微量金属濃度と土地利用の関係を検討するとともに、窒素・

酸素安定同位体比により栄養塩類の流出機構を調査し、雨天時の窒素負荷源の寄与率を推定した。また、長期に

わたる雨天時調査を継続し、栄養塩等の流出負荷量（L-Q 式）のデータを収集するとともに、市街地を中心に雨

天時の平均流出濃度（EMC)の傾向について検討した。その結果、霞ヶ浦と印旛沼流域での栄養塩類と土地利用

の関係の検討では、晴天時及び雨天時の溶存態・粒子態の金属の流出特性を把握した。窒素・酸素安定同位体比

解析により栄養塩類の流出機構を調査し、高崎川（印旛沼流域）における雨天時の窒素負荷源の寄与率を推定し

た結果、高崎川上流部および市街地では、晴天時は畑地由来の窒素負荷が高く、降雨時は水田や森林由来の窒素

負荷が増加すること等明らかにすることができた。雨天時の平均流出濃度（EMC)を用い、雨天時の市街地から

の栄養塩の年間流出負荷量の推計手法を提案するとともに、晴天時/雨天時それぞれの栄養塩の流出負荷の寄与率

を解明した。 

キーワード：霞ヶ浦、印旛沼、栄養塩、雨天時調査、流出負荷量解析、安定同位体比 

 

 

1. はじめに  

近年、閉鎖性水域や河川においては、種々の対策

が行われているにも関わらず栄養塩濃度は横ばい傾

向にある。閉鎖性水域においては富栄養化が常態化

しており、環境基準の達成率が低いため、閉鎖性水

域の水質を良質に保つ必要がある。水質改善のため

に、河川管理者によるマスタープラン策定が行われ

ているが、発生源ごとの水域への栄養塩類の流出機

構が明確でないという問題点がある。本研究は、栄

養塩類の発生源別と雨天時流出機構の解明を行うこ

とを目的としている。 

 本研究では、霞ヶ浦と印旛沼流域での流入河川の

窒素、リン、微量金属濃度と土地利用の関係を検討

するとともに、窒素・酸素安定同位体比により栄養

塩類の流出機構を調査し、雨天時の窒素負荷源の寄

与率を推定した。また、長期にわたる雨天時調査を

継続し、栄養塩等の流出負荷量（L-Q式）のデータ

を収集するとともに、市街地を中心に雨天時の平均

流出濃度（EMC)の傾向について検討した。 

 

2. 霞ヶ浦と印旛沼流域での河川水質と集水域の土

地利用の関係 

霞ヶ浦流域の調査は、平成21年に調査した各河川

流末の水質データとその集水域の土地利用を解析し、

土地利用と水質の関係の概要を明らかにした。印旛

沼流域の調査は、流域スケールで見た物質動態特性

の把握に関する研究(1)と調査フィールドを合わせ

るとともに、霞ヶ浦流域の解析結果を踏まえ、流域

内の畜産に着目した小流域において、より詳細な水

質データの取得を行い、土地利用と水質の関係を解

析した。 

さらに、畑の割合と豚飼育密度が高い印旛沼流入

河川である高崎川を対象とし、より調査地点を増や

し、晴天時と雨天時の栄養塩類の流出特性を詳細に

調査した。また、畜産業が盛んである鬼怒川支流の

山川で雨天時調査を行い、高崎川と比較した。 

2.1 研究方法 

2.1.1 霞ヶ浦流入河川の溶存態窒素・リン・有機物

濃度と集水域の土地利用の関係 

2.1.1.1 霞ヶ浦流域の概要 

図-1に、調査対象とした霞ヶ浦の集水域と流入河

川を示す。霞ヶ浦は茨城県南部に位置する総面積

219.9km2、平均水深 4m の富栄養湖である。西浦

（171.5 km2）には29河川、北浦（36.2 km2）には22
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河川が流入している。霞ヶ浦流域全体の面積は2,157 
km2 である。本研究では、西浦流入河川のうち恋瀬

川支流2河川を含む14河川、北浦流入河川のうち9
河川を対象とした。 
2.1.1.2 集水域の土地利用情報の整理 

霞ヶ浦の集水域の土地利用情報は、GIS
（Geographic Information System）を用いて整理した。 
行政界、河川流域界、土地利用のデータは国土数値

情報 1)を利用した。人口と家畜頭数のデータは、「地

図で見る統計」2)のうち、平成 17年国勢調査および
農林業センサスを利用した。 
各河川の集水域の土地利用は、平成 18 年度版の

100m 細分メッシュデータを水田、畑、森林、市街

地、荒地および道路・その他・水面（以下、道路等）

に区分して河川流域ごとに集計し、土地利用割合を

求めた。各集水域内の人口は、500m メッシュ人口

データをもとに、河川流域ごとに集計して求めた。

各集水域内の家畜頭数は、市町村別の家畜頭数から

求めた。すなわち、国土地理院が発表している平成

22 年の市町村別面積および各市町村に属する湖面
積 3)を用いて各市町村の陸地面積を求め、市町村内

の家畜の分布は均等であるとみなして家畜飼育密度

を算出した。流域ごとの家畜頭数は、各河川流域の

対応する市町村の面積に家畜飼育密度を乗じて算出

した。 
2.1.1.3 霞ヶ浦流入河川の水質データ 

霞ヶ浦流入河川の水質データは、図-1 の地点で、

平成 21年 5月から平成 22年 3月にかけて、7月を
除く各月に1回晴天時に調査を行ったものである。 
水質測定項目は、NH4-N、NO3-N、NO2-N、PO4-P

（TRAACS2000 : BRAN+LUEBBE）、DOC（TOC-V : 
島津製作所）である。なお、流量観測は行っていな

い。 
2.1.1.4 解析方法 

データの解析はエクセル統計 2004 を用いて行っ
た。最初に、各土地利用等の項目と水質の関係を散

布図と相関係数から個別に解析した。相関の有無の

検定にあたっては、外れ値の影響を受けにくい順位

相関係数を併用した。次に、土地利用と水質の関係

の全体像を把握するため主成分分析および重回帰分

析を行った。主成分分析は、土地利用割合、人口密

度、家畜飼育密度（全10項目）の相関係数行列を対
象とし、集水域の土地利用を主成分得点で表した。

そして、主成分得点と水質の相関関係を図示した主

成分負荷量プロットから、土地利用と水質の関係を

評価した。重回帰分析は、多重共線性の問題を回避

するため、主成分回帰法4) により行った。すなわち、

土地利用データから計算された主成分得点を説明変

数、水質を目的変数として重回帰分析を行い、土地

利用と水質についての関係式を得た。 
2.1.2 印旛沼流域の土地利用と水質の関係 

2.1.2.1 印旛沼流域の概要 

印旛沼は千葉県北西部に位置し、総面積は

11.55km2、平均水深は 1.7m、流域全体の面積は
541.1km2である。図-2に、印旛沼流域における調査

対象河川を示す。印旛沼流域では、鹿島川と高崎川

流域内の土地利用特性の異なる 5つの支流を調査対
象とした。 
2.1.2.2 集水域の土地利用情報の整理 

印旛沼の集水域の土地利用割合、家畜頭数は、霞

ヶ浦流域と同様にGISを用いて整理した。各集水域

図-1 霞ヶ浦の集水域と研究対象河川および調査地点 
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内の人口は、500m メッシュ人口データと市町村別

下水道普及率 5)を用いて、メッシュ毎の下水処理人

口と未処理人口を求め、河川流域ごとに集計して求

めた。 

2.1.2.3 水質測定項目 

印旛沼流入河川では、図-2の No.1～5 の地点で、

平成24年1月から2月にかけて6回晴天時に流量観

測と水質調査を行った。 

水質調査項目は、水温、pH、EC、SS、VSS、DOC

（TOC-5000 : 島津製作所）、T-N、T-P（TRAACS2000 : 

BRAN+LUEBBE）、NH4-N、NO3-N、NO2-N、PO4-P、

Na+、K+、Mg2+、Ca2+、Cl-、SO4
2-（イオンクロマト

グラフDX-120および ICS－1100 : 日本ダイオネク

ス）である。金属類は6回の調査のうち4回、総濃

度と溶存態の濃度を測定した。測定項目はFe、Mn、

Cu、Mo、B、Zn、Al、Ni、Co、Se（ICP-MS X7CCT : 

サーモフィッシャーサイエンティフィック）である。 

2.1.2.4 解析方法 

土地利用と水質の関係は、地点間比較、相関係数、

主成分分析によって解析した。各河川の水質は全調

査の平均値を解析に用いた。また、T-N と T-P につ

いては集水域からの負荷量を原単位法で求め、実測

負荷量と比較した。原単位法では、集水域の面源負

荷量と、人、家畜による負荷量を各集水域に適用し

た。面源負荷量は、水田、畑、山林、市街地の面源

負荷量原単位 6,7)と各集水域の土地利用形態別面積

から求めた。森林と荒地の原単位は山林の値を、道

路とその他の原単位は市街地の値を使用した。人の

生活による負荷量は、下水処理人口分は流域外へ排

出され、下水未処理人口分は合併浄化槽を利用する

と仮定し、各集水域の下水未処理人口に、1人 1日

あたりの合併浄化槽の排出負

荷量 6,7)を乗じて推定した。家

畜による負荷量は、各集水域

の家畜頭数に、豚と牛の1頭

あたりの排出負荷量 6,7)を乗

じて推定した。実測負荷量は、

各調査のT-N、T-P濃度に流量

を掛けて平均し求めた。 

2.1.3 高崎川と山川の土地

利用と水質の関係 

2.1.3.1 調査河川と水質調

査地点 

印旛沼流入河川の鹿島川の

支流である高崎川と、鬼怒川

の支流である山川を対象に、集水域の土地利用情報

を整理し、栄養塩類の負荷量調査を実施した。図-3

は、高崎川と山川の集水域と採水調査地点である。

集水域の面積は、高崎川で 79km2、山川で 32km2で

ある。高崎川の晴天時調査は、平成25年1月から2

月にかけて4回実施した。本流の7地点（上流から

下流に向かって A～G とする）と、3 つの支流（支

流 c、d、fとする）それぞれの上流と下流の、計13

地点で調査した。 

高崎川の雨天時調査は、平成24年 11月17日に実

施した。先行晴天日数は4日、累積降雨量は38.5mm

である。降雨開始前を含め数時間おきに8回、本流

のA、C、E、Gの 4地点で流量観測と水質調査を行

った。 

山川の雨天時調査は、平成 24年 11月 6日に実施

した。先行晴天日数は5日、累積降雨量は40mmで

ある。下流側の1地点で数時間おきに流量観測と水

質調査を11回行った。 

2.1.3.2 土地利用情報の整理 

 各採水地点より上流の集水域の土地利用情報を、

GIS（Geographic Information System）を用いて整理し

た。高崎川では、数値地図50mメッシュ標高データ
8)から求めた各メッシュの流下方向に基づき集水域

の範囲を決定した。土地利用のデータは国土数値情

報 1)を利用した。人口と家畜頭数のデータは、「地図

で見る統計」2)のうち、平成17年国勢調査および農

林業センサスを利用した。 

土地利用は、平成18年度版の100m細分メッシュ

データを水田、畑、森林、市街地、その他の5種に

区分して集水域ごとに集計し、土地利用割合を求め

た。人口は、500m メッシュ人口データをもとに、

図-3 調査河川の高崎川と山川の概形および調査地点 
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集水域ごとに集計して求めた。家畜頭数は、市町村

別家畜頭数を対応する市町村の 500mメッシュに均

等に配分し、全集水域で集計した。 

山川では、集水域の範囲、土地利用割合、人口、

家畜頭数のデータは、利根川流域別下水道整備総合

計画に関する基本方針策定調査報告書 9)を用いた。 

2.1.3.3 水質調査方法 

晴天時、雨天時それぞれの調査では、現地で水温、

pH、DO、EC を測定するとともに河川水を採水し、

流量観測を行った。水質測定項目はSS、VSS、DOC

（TOC-5000 : 島津製作所）、T-N、T-Pおよび溶存態

N、P（TRAACS2000 : BRAN+LUEBBE）、NO3-N、

NO2-N、NH4-N、PO4-P、Na+、K+、Mg2+、Ca2+、Cl-、

SO4
2-（イオンクロマトグラフDX-120 および ICS－

1100 : 日本ダイオネクス）である。金属類は、総濃

度と溶存態の濃度を測定した。粒子態濃度は、総濃

度から溶存態の濃度を差し引いて求めた。測定項目

はFe、Al、Zn、Cu、Mn、B、Ni、Co、Mo、Se（ICP-MS 

X7CCT : サーモフィッシャーサイエンティフィッ

ク）である。 

流量観測は、河川を横断方向に適宜分割して水深

と流速を測定し、流量を河川断面積と流速の積とし

て算出した。流速は電磁流速計を用い、6 割水深で

測定した。高崎川の地点Gの雨天時調査では水深の

みの測定であった。 

2.1.3.4 雨天時調査のデータの解析方法 

雨天時調査の結果を解析するにあたり、高崎川は

佐倉観測所、山川は下妻観測所の1時間ごとの雨量

データを使用した。各水質成分濃度、流量、集水域

面積から比流量と比負荷量を求め、L-Q式を導出し

た。また、流量と負荷量について、基底流出分と直

接流出分を分離し、土地利用との関係を調べた。な

お、高崎川の地点Gについては雨天時の流量観測が

できなかったため、流量は推定値を用いた。 

2.2 結果と考察 

2.2.1 霞ヶ浦流入河川の溶存態窒素・リン・有機物

濃度と集水域の土地利用の関係 

2.2.1.1 各調査河川流域の特徴 

図-4に、各河川の集水域面積と土地利用割合、人

口密度、家畜飼育密度を示す。集水域面積 100km2

以上の河川は西浦流入河川では桜川、恋瀬川、新利

根川、小野川、北浦流入河川では巴川である。集水

図-4 霞ヶ浦流域の各流入河川の集水域面積、土地利用割合、人口密度と家畜飼育密度 
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域の土地利用割合のうち、水田の割合が最大の河川

は、新利根川（65%）である。畑の割合が最大の河

川は、西浦流入河川では園部川（41%）、北浦流入河

川では鉾田川（56%）である。森林の割合は、恋瀬

川、城下川、大洋川、石川で高い。市街地の割合は、

山王川、花室川、新川で高く、これらの河川では森

林の割合は約10%と低くなっている。北浦流入河川

では市街地の割合はいずれも低い。道路等の割合と

人口密度は、市街地の割合が高い河川で高い。豚の

飼育密度は北浦の巴川、鉾田川、二重作川、大洋川

で高い。乳牛の飼育密度は園部川、梶無川、巴川で、

肉牛の飼育密度は一の瀬川、天の川、新川で高い。 

2.2.1.2 水質調査結果 

図-5に、主な河川のNO3-N、PO4-P、DOC濃度の

変化を示す。NO3-N濃度は9月以降に高くなる傾向

が観られた。 PO4-P濃度の変化は河川によって異な

ったが、1～3月よりも 5、6月に高くなる傾向が観

られた。DOCは 5、6、8月に高く、9月以降は低下

する傾向が観られた。新利根川では年間を通じて概

ね一定であった。 

2.2.1.3 土地利用割合と水質の関係 

各河川の水質の年平均値として、10回の水質調査

結果の平均値を求め、これと集水域の土地利用の関

係を解析した。図-6に、水田、畑、森林、市街地の

割合および豚、乳牛の飼育密度と水質の年平均値の

関係を示す。表-1に、土地利用割合および家畜飼育

密度、人口密度と水質項目の相関係数の一覧を示す。

河川全域（n=23）に加えて、西浦流入河川のみ（n=14）、

北浦流入河川のみ（n=9）で相関係数を求め、相関

の有無を検定した。NO3-N濃度と土地利用の関係に

ついてみると、NO3-N濃度は畑の割合に対して直線

的な増加を示し、回帰直線の決定係数（R2）は 0.76

であった。畑の割合との相関係数は、全域、西浦流

入河川のみ、北浦流入河川のみのいずれも0.85以上

と高かった。水田とは負の相関を示し、水田の割合

が高い新利根川で最低となった。森林の割合とは全

体としては弱い負の相関を示した。市街地の割合と

の関係は、西浦流入河川では明確でないが、北浦流

入河川では正の相関を示した。豚の飼育密度とは正

の相関を示し、300 頭/km2までは密度とともに増加

する傾向であった。1000頭/km2付近では河川による

違いが大きくなったが、相関係数と順位相関係数の

両方でp<0.01で有意と判定された。乳牛の飼育密度

とは正の相関を示した。 

NO2-N濃度と土地利用の関係は、明確ではないが、

全域でみると畑の割合および豚の飼育密度と正の相

関を示した。鉾田川はNO2-N濃度が高く、他の河川

から外れた位置にプロットされた。西浦流入河川の

みでは市街地や道路等の割合、人口密度と正の相関

を示した。 

NH4-N濃度は全域でみると、森林の割合と負の相

関を示した。また、有意とは判定されなかったが、

市街地の割合とは正の相関であった。北浦流入河川

では、市街地の割合が低いにもかかわらず、NH4-N

濃度が高い河川があった。 

PO4-P 濃度は、水田と負の相関を示した。山王川

はPO4-P濃度が高いため、また新利根川は水田の割

合が高いため、他の河川から外れた位置にプロット

された。市街地や道路等の割合、人口密度と正の相

関を示したが、順位相関係数は p≧0.05 で、有意と

は判定されなかった。 

DOC濃度は全体でも、新利根川を除いても水田と

正の相関を示した。畑の割合および豚の飼育密度と

は負の相関を示した。森林とは負の相関であったが、

p≧0.05で、有意とは判定されなかった。 

春季：5、6月、夏季：8、9月、秋季：10、11、12

月、冬季：1、2、3 月と区分して水質の平均値を求

め、土地利用と季節毎の水質の関係を解析した。図

-7に、土地利用割合および家畜飼育密度と季節毎の

水質の相関係数を示す。NO3-N濃度は、季節によら 

図-5 主な霞ヶ浦流入河川のNO3-N、PO4-P、DOC濃度の

経月変化 
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図-6 水田、畑、森林、市街地の割合および豚、乳牛の飼育密度と水質の年平均値の関係（霞ヶ浦） 
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ず畑の割合および豚、乳牛の飼育密度と正の相関を

示した。水田の割合とは負の相関を示した。NO2-N

濃度とNH4-N濃度についてみると、冬季は他の季節

と異なり、市街地と正の、森林と負の相関を示した。 

PO4-P 濃度は季節による相関係数の変化が小さく、

市街地の割合と正の、森林や水田の割合と負の相関

を示した。DOC濃度は、春季は他の季節と異なり、

どの項目とも相関係数が低かった。夏季～冬季は水

図-7 土地利用と水質の季節平均値の相関係数の比較（霞ヶ浦） 

水田(%) 畑(%) 森林(%) 荒地(%)
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-1.00

-0.50

0.00

0.50

1.00

春 夏 秋 冬 春 夏 秋 冬 春 夏 秋 冬 春 夏 秋 冬 春 夏 秋 冬

相
関

係
数

NO3-N DOCPO4-PNO2-N NH4-N

図-8a 主成分負荷量プロットに基づく土地利用と水質の年平均値の関係（霞ヶ浦） 

図-8b 主成分負荷量プロットに基づく 

土地利用と季節毎の水質の関係（霞ヶ浦） 
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田の割合と正の、畑や森林の割合と負の相関を示し 

た。 

2.2.1.4 多変量解析による水質の形成要因の把握 

土地利用割合、人口密度、家畜飼育密度を用いた

主成分分析の結果、第3主成分までの累積寄与率は

77.8%となった。集水域の土地利用特性は第1～第3

主成分で概ね表現できていると考えられる。図-8a

に、第 1～第 3主成分についての各項目の主成分負

荷量プロットを示す。第1主成分は、市街地、道路

等の割合および人口密度が＋方向に、森林、畑の割

合が－方向に分布したことから、集水域の都市化に

関連する成分であると考えられる。第2主成分は、

畑の割合および豚、乳牛の飼育密度が＋方向に、水

田が－方向に分布したことから、畑の割合と家畜飼

育密度に関連する成分であると考えられる。第3主

成分は水田の割合が＋方向に分布しており、これを

反映する成分であると考えられる。 

土地利用の主成分得点と各水質の年平均値の相関

係数を求め、図-8a の主成分負荷量プロット上にお

ける各水質の分布位置を調べた。NO3-N濃度は、畑

の割合、豚、乳牛の飼育密度と近い位置に分布した。

畑からは肥料や堆肥に由来する窒素が流出するため
10)、畑の割合とNO3-N濃度の位置が近くなったと考

えられる。豚の密度との関係については、糞尿によ

るもの 11)と考えられる。NO2-N濃度は、第2主成分

が正であったが、NO3-N濃度と比較すると畑の割合

から離れた位置に分布した。NH4-N濃度とPO4-P濃

度は、第 1、第 2主成分が共に正の位置に分布して

おり、畑だけでなく市街地からも影響を受けていた

と推測される。DOC濃度は、水田の近くに分布した。 

次に、主成分得点と水質の季節毎の平均値の相関

係数を求め、主成分負荷量プロット上の季節毎の分

布の違いを調べた。図-8bに、第1、第2主成分と季

節毎の水質の関係を示す。NO3-N濃度は、いずれの

季節も畑の割合や豚、乳牛の飼育密度の近くに分布

した。集水域の畑や畜産業は、年間を通じてNO3-N

濃度に影響を及ぼしていると考えられる。NO2-N濃

度は、冬季に第1主成分の正の方向に移動し、市街

地との相関が高くなった。NH4-N濃度は、春季と冬

季に第 1 主成分が正の位置に分布した。PO4-P 濃度

の分布の変化は小さかった。DOC濃度は、夏季～冬

季は水田の近くに分布していたが、春季は第1主成

分が負となり、水田のプロット位置から離れた分布

となった。 

集水域の土地利用が水質に及ぼす影響を数値化す

るため、重回帰分析の1種である主成分回帰分析を

行った。その結果、NO3-N濃度に関して、自由度修

正済決定係数（R2）= 0.816で次の回帰式が得られた。 

畑の割合 1%あたりのNO3-N濃度の変化量は、畑

で+0.048mgN/Lであった。家畜密度についてみると、

豚は1頭/km2あたり+0.0016mgN/L、乳牛は1頭/ km2

あたり+0.058mgN/Lとなった。 

2.2.2 印旛沼流入河川の水質と集水域の土地利

用の関係 

2.2.2.1 各調査地点の水質と集水域の土地利用

の関係 

図-9に、各集水域の土地利用割合、人口密度、家

畜飼育密度を示す。土地利用割合のうち、畑の割合

はNo.1とNo.5で高く、森林の割合はNo.3で高い。

水田の割合は、どの集水域も10%未満である。市街

地の割合は、No.2の16%が最大であり、集水域によ

る違いが小さい。全人口密度と下水処理されていな

い人口は、No.1とNo.2で多い。No.3とNo.4は全人

口の90%以上が下水処理人口になっている。豚の飼

育密度はNo.1で高く、No3とNo.4で低い。肉牛の

飼育密度はNo.2で、乳牛の飼育密度はNo.5で高い。 

図-10 に各調査地点の主要な水質項目（T-N、

NO3-N NO2-N、NH4-N、T-P、PO4-P、Na+、K+、Al、

DOC）の平均値を示す。表-2 および表-3 に、土地

利用と水質の全項目の相関係数を示す。T-N、NO3-N、

T-Al濃度はNo.1とNo.5で高く、畑の割合や豚の密

度と正の相関を示した。NO2-N濃度は、No.1、No.2、

No.5で高かった。NH4-N濃度はNo.1とNo.2で高く、

市街地、道路等の割合や、肉牛の飼育密度、下水未

処理人口の密度と正の相関を示した。T-P 濃度と

PO4-P濃度はNo.1、No.2、No.4で高く、市街地、道

路等の割合や全人口密度と正の相関を示した。T-N、

T-Pは、森林の割合と負の相関を示した。Na+濃度は

No.1、No.2、No.4で高く、DOCはNo.2で高かった。 

 土地利用割合、全人口密度、下水未処理人口密度、

家畜飼育密度と水質の平均値（計50項目）を用いた 

NO3-N濃度
（mgN/L）

-0.0375x田（％）
+0.0479x畑（％）
-0.0091x森林（％）
-0.1797x荒地（％）
-0.0052x市街地（％）
-0.0085x道路等（％）
+0.0016x豚（頭/km2）
+0.0003x肉牛（頭/km2）
+0.0582x乳牛（頭/km2）
-0.0002x人口（人/km2）

=                                                 +2.47
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図-10 各調査地点の主要な水質項目の平均値（印旛沼） 

 

図-9 印旛沼小流域における、各調査河川集水域の土地利用割合、人口密度、家畜飼育密度 
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表-2 集水域の土地利用と水質の相関係数の一覧（一般項目、窒素、リン、無機イオン）（印旛沼） 

 土地利用割合（%） 家畜飼育密度（頭/km2）

田 畑 森林 市街地 荒地 道路等 豚 肉牛 乳牛 全人口 未処理

pH 0.24 -0.77 0.91 -0.14 -0.17 -0.21 -0.77 -0.90 -0.59 -0.43 -0.89

EC（ms/m） 0.43 0.17 -0.65 0.83 -0.57 0.85 0.50 0.61 -0.28 0.99 0.78

SS（mg/L） -0.18 0.22 -0.29 0.35 -0.67 0.05 0.15 -0.24 -0.23 0.34 -0.09

VSS（mg/L） -0.10 0.54 -0.77 0.36 -0.74 0.51 0.84 0.36 -0.21 0.75 0.65

DOC（mgC/L） 0.61 -0.06 -0.46 0.93 -0.56 0.90 0.28 0.52 -0.40 0.98 0.66

TN（mg/L） -0.52 0.73 -0.64 -0.39 -0.17 0.00 0.91 0.34 0.23 0.13 0.54

D-TN（mg/L） -0.52 0.72 -0.63 -0.40 -0.16 0.01 0.91 0.33 0.22 0.13 0.53

NH4-N（mg/L） 0.47 0.17 -0.61 0.63 -0.12 0.81 0.50 0.88 -0.02 0.82 0.95

NO2-N（mg/L） -0.39 0.85 -0.92 0.00 0.16 0.09 0.83 0.82 0.64 0.33 0.83

NO3-N（mg/L） -0.63 0.75 -0.57 -0.53 -0.08 -0.15 0.86 0.25 0.30 -0.03 0.42

TP（mg/L） 0.32 0.20 -0.62 0.82 -0.65 0.71 0.42 0.45 -0.28 0.92 0.61

D-TP（mg/L） 0.44 -0.02 -0.41 0.91 -0.54 0.65 0.11 0.33 -0.30 0.83 0.41

PO4-P（mg/L） 0.44 -0.04 -0.38 0.90 -0.52 0.62 0.07 0.31 -0.29 0.80 0.37

Na+（mg/L） 0.34 0.21 -0.65 0.78 -0.69 0.79 0.54 0.49 -0.34 0.97 0.70

K+（mg/L） 0.56 0.06 -0.56 0.78 -0.42 0.93 0.47 0.72 -0.28 0.96 0.86

Mg2+（mg/L） 0.45 0.04 -0.42 0.46 -0.49 0.86 0.58 0.53 -0.42 0.79 0.76

Ca2+（mg/L） 0.49 -0.67 0.58 0.36 0.35 -0.06 -0.91 -0.21 -0.06 -0.18 -0.47

Cl-（mg/L） 0.33 0.13 -0.53 0.82 -0.71 0.68 0.34 0.32 -0.36 0.89 0.50

SO4
2-（mg/L） 0.37 0.27 -0.73 0.78 -0.44 0.81 0.56 0.74 -0.13 0.96 0.88

人口密度（人/km2）
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主成分分析の結果、第2主成分までの累積寄与率は 

76%となった。図-11に、第 1主成分と第 2主成分

の主成分負荷量プロットを示す。主成分1は、市街

地の割合、全人口密度、肉牛の密度が正、森林の割

合が負になっていることから、集水域の都市化に関

連する成分と考えられる。主成分2は、畑の割合、

豚と乳牛の密度が正、水田の割合が負になっている

ことから、畑の割合と家畜飼育密度に関連する成分

と考えられる。水質項目についてみると、T-N濃度、

NO3-N濃度、NO2-N濃度は畑の割合や豚の飼育密度

の近くに分布した。一方、NH4-N濃度は全人口、肉

牛の密度、下水未処理人口の密度の近くに分布した。

T-P濃度、PO4-P濃度、DOC濃度は市街地や道路の

割合、全人口密度の近くに分布した。 

2.2.2.2 集水域の土地利用と栄養塩の流出負荷量の

関係 

図-12に、原単位法で求めた各集水域のT-N、T-P

負荷量と、実測負荷量の比較を示す。T-N、T-Pのい

ずれも、各集水域の負荷量多少の傾向は、原単位法

と実測とで一致していることがわかる。T-P につい

てみると、No.1～5 のいずれも、実測負荷量が原単

位法による負荷量より低くなった。河川水中の冬季

の T-P濃度が春季より低くなる傾向があることから、

実測負荷量が低く算出された可能性がある。利根川

流域別下水道整備総合計画（A）および第 6 次総量

削減計画（B）に基づく負荷量と、原単位調査事例

（C）に基づく負荷量を比較すると、原単位調査事

例（C）では畑の T-N 負荷量が大きく算出された。

印旛沼流域における畑からのT-Nの面原負荷量原単

位は、様々な地域の調査事例の平均値よりも小さい

と推測される。原単位などの妥当性を評価するため

には、年間を通した、また雨天時を含めた調査を行

表-3 集水域の土地利用と水質の相関係数の一覧（金属類）（印旛沼） 

 土地利用割合（%） 家畜飼育密度（頭/km2）

田 畑 森林 市街地 荒地 道路等 豚 肉牛 乳牛 全人口 未処理

T-Fe(μg/L) 0.25 0.32 -0.64 0.34 -0.11 0.67 0.68 0.83 0.04 0.67 0.94

T-Mn(μg/L) 0.62 -0.06 -0.39 0.60 -0.14 0.87 0.37 0.76 -0.20 0.78 0.84

T-Cu(μg/L) 0.10 0.44 -0.79 0.56 -0.67 0.68 0.77 0.54 -0.21 0.89 0.78

T-Mo(μg/L) 0.68 -0.14 -0.32 0.79 0.16 0.71 0.01 0.81 0.07 0.67 0.70

T-B(μg/L) 0.48 0.07 -0.50 0.77 0.17 0.58 0.10 0.85 0.24 0.67 0.72

T-Zn(μg/L) 0.62 -0.01 -0.51 0.82 -0.38 0.94 0.39 0.71 -0.29 0.96 0.84

T-Al(μg/L) -0.61 0.90 -0.83 -0.25 -0.24 -0.01 0.98 0.41 0.33 0.24 0.60

T-Ni(μg/L) 0.01 0.59 -0.88 0.51 0.06 0.38 0.56 0.90 0.47 0.63 0.86

T-Co(μg/L) 0.15 0.48 -0.81 0.45 0.04 0.56 0.66 0.97 0.32 0.69 0.99

T-Se(μg/L) -0.03 0.19 -0.27 -0.08 -0.64 0.42 0.67 0.03 -0.47 0.39 0.37

D-Fe(μg/L) 0.51 -0.90 0.91 0.02 -0.24 0.10 -0.71 -0.73 -0.77 -0.21 -0.68

D-Mn(μg/L) 0.70 -0.14 -0.34 0.69 -0.25 0.93 0.31 0.69 -0.32 0.83 0.79

D-Cu(μg/L) 0.43 -0.07 -0.31 0.88 -0.47 0.55 -0.02 0.25 -0.26 0.73 0.29

D-Mo(μg/L) 0.69 -0.21 -0.23 0.78 0.24 0.64 -0.12 0.76 0.09 0.60 0.60

D-B(μg/L) 0.46 0.07 -0.47 0.75 0.22 0.52 0.06 0.83 0.28 0.61 0.68

D-Zn(μg/L) 0.72 -0.15 -0.38 0.96 -0.24 0.86 0.09 0.67 -0.22 0.89 0.68

D-Al(μg/L) -0.18 0.57 -0.74 0.18 -0.68 0.45 0.91 0.34 -0.19 0.65 0.65

D-Ni(μg/L) 0.09 0.43 -0.71 0.59 0.17 0.30 0.29 0.81 0.49 0.54 0.69

D-Co(μg/L) 0.60 0.03 -0.54 0.81 -0.20 0.88 0.35 0.82 -0.12 0.90 0.87

D-Se(μg/L) 0.08 0.55 -0.86 0.42 -0.02 0.54 0.72 0.95 0.31 0.69 0.99

※相関係数0.7以上または-0.7以下のものは、着色して示した

人口密度（人/km2）

図-11 主成分負荷量プロットに基づく 

     土地利用と各水質項目の関係（印旛沼） 
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う必要がある。 

2.2.3 高崎川と山川の土地利用と水質の関係 

2.2.3.1 集水域の土地利用特性 

図-13aは高崎川本流の地点A～Gの集水域面積と

土地利用割合、人口密度である。比較のため山川の

データを合わせて示した。高崎川では、最上流の地

点Aの畑の割合は86%であり、地点G（高崎川全体）

の畑の割合は44%である。本流では下流の調査地点

ほど畑の割合が低く、水田、森林、市街地、その他

の割合が高い。山川では畑と水田の割合はいずれも

40%で、森林の割合は3%と低い。高崎川の人口密度

は山川と比較して高く、地点別でみると下流側の地

点E、F、Gで高い。 

図-13bは、3つの支流 c、d、fの集水域面積と土

地利用割合である。支流 cは他の支流と比較すると、

畑の割合と森林の割合が高い。支流 fは集水域面積

が最も大きい支流であり、市街地の割合が高い。各

支流の上流のみで比較した場合も同様の傾向である。

人口密度は支流dと fで高い。 

図-13cは、採水区間ごとの小流域A～Gの面積と

土地利用割合である。小流域の面積は、Dが最小、

Gが最大である。畑の割合は小流域A、Bで高く、

森林の割合は小流域 F、G で高い。市街地の割合は

他の小流域と比較するとC、Gで高い。人口密度は

小流域C、E、Gで高い。 

家畜頭数は、市町村別データの特性上、小流域ご

とには算出できなかったが、全集水域でみると、高

崎川では乳牛、肉牛、豚がそれぞれ800、1,170、6,250

頭であった。山川ではそれぞれ119、864、17,005頭

であった。全集水域の豚の密度は高崎川で80頭/km2、

山川で530頭/km2となった。なお、高崎川の現地調

査から、上流の地点A付近に畜産農家が点在してい

ることを確認した。 

2.2.3.2 晴天時調査 

2.2.3.2.1 晴天時調査の結果 

図-14は、各調査地点のSS濃度、溶存態窒素、粒

子態窒素、NO3-N、NO2-N、NH4-N、溶存態リン、

粒子態リン濃度の 4回の平均値である。SS濃度は、

本流の地点Eと支流の地点d1で高かった。 

全窒素濃度（溶存態＋粒子態）は6.0～15.5mgN/L

図-12 T-N、T-Pの原単位法による負荷量と実測負荷量の比較（印旛沼） 
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の範囲であり、本流の地点A～Gでは上流ほど高い

値を示し、支流の地点 c1、c2でも高かった。いずれ

の地点でも粒子態窒素濃度は0.6mgN/L以下であり、

全窒素濃度の大部分は溶存態であった。 

NO3-N濃度は、概ね全窒素濃度と同様の傾向を示

し、地点A、B、C、c1、c2で高かった。溶存態窒素

濃度に占めるNO3-N濃度の割合は、いずれの地点で

も 70%以上となった。全窒素濃度とNO3-N濃度は、

畑の割合と正の相関があることがわかる。 

NO2-N 濃度は本流の地点 A、B、C と支流の地点

d1、d2、f1で高かった。 

NH4-N濃度は、最上流の地点Aで最も高い値を示

した。支流では地点d1、f1で高かった。 

全リン濃度は、0.03～0.57mgP/Lの範囲であり、最

上流の地点Aは地点B～Gと比較して高い値を示し

た。支流では地点d1で高かった。リンの存在形態を

みると、地点Aでは大部分が溶存態リンであったが、

地点 d1 では粒子態リンの割合が高かった。地点 G

では、全リンに対する粒子態リンの割合は約40%で

あった。 

図-15は、Na+、K+、Mg2+、Ca2+、Cl -、SO4
2-濃度

の、各調査地点の平均値である。Na+濃度は、地点 

図-13 高崎川13調査地点の集水域と、山川の集水域の面積、土地利用割合、人口密度 
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図-14 高崎川晴天時調査のSS、各態窒素、NO3-N、NO2-N、NH4-N、各態リン濃度の平均値 
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図-15 高崎川晴天時調査のNa+、K+、Mg2+、Ca2+、Cl-、SO42-濃度の平均値 

図-16 高崎川晴天時調査のK+/Na+ 図-17 高崎川晴天時調査のDOC濃度の平均値 

図-18 高崎川晴天時調査の粒子態と溶存態のFe、Al、Zn、Cu、Mn、B、Ni濃度の平均値 
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A～C で低く、地点 D～G で高かった。支流では地

点 c1、c2で低く、地点d1、d2、f1、f2で高かった。

Na+濃度と集水域の人口密度は、地点 D を除くと概

ね正の相関を示した。 

K+濃度は、集水域に畜産農家の点在する地点Aで

最大となった。地点 B～F では濃度の違いは小さか

った。地点 c1、c2では他の地点と比較して低かった。 

Mg2+濃度は、本流の上流で高くなる傾向がみられ

た。3つの支流を比較すると、支流 cで高かった。 

Ca2+濃度は、本流では地点AとGで高かった。支

流では地点による違いは小さかった。 

Cl -濃度は、本流では、地点D、E、Gで高かった。

支流では地点d1で高い値を示した。 

SO4
2-濃度は、地点Aで高かった。地点B～Gの値

は概ね等しかった。支流 cと支流 dは、支流 fと比

較して高い値であった。 

図-16は、各調査地点のK+/Na+である。K+/Na+は、

畜産排水の流入する河川で高くなることが知られて

いる 12)。地点Aでは約0.3、他の地点はいずれも0.2

以下であった。地点Aの高いNH4-N濃度とK+/Na+

は、この集水域内の豚飼育密度が高いと推察される

ことから、畜産に由来するものと考えられる。 

図-17は、各調査地点のDOC濃度の平均値である。

DOC濃度は、本流では地点A、Gで、支流では d1

で高い値を示した。 

図-18 は、各地点の溶存態と粒子態の金属（Fe、

Al、Zn、Cu、Mn、B、Ni）濃度の平均値である。河

川水中の金属を粒子態と溶存態で区分すると、Fe、

Al は主に粒子態、B は主に溶存態で存在していた。

Mn、Zn、Cu、Niは粒子態と溶存態の両方が含まれ

ており、地点によって割合が異なった。地点別では、

Mn は下流の地点ほど高くなる傾向がみられた。Fe

は他の地点と比較して地点Aで低かった。ZnとCu

は、地点 d1で高かった。Alは地点C、c2、d1で、

Bは d1、f1、f2で高かった。Niは、地点間で大きな

違いはみられなかった。溶存態Mnは、畑の割合と

負の相関を示したものの、金属濃度と土地利用との

明確な関係は見出せなかった。 

図-19 各地点の比流量と、SS、各態窒素、各態リン、DOC、Al、Mnの比負荷量 
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2.2.3.2.2 晴天時の流出負荷量の解析 

 栄養塩類の流出についてより詳細に解析するため、

負荷量と比負荷量を算出した。すなわち各水質成分

の濃度について、4 回の調査の平均値を求め、平均

流量を掛けて地点別の負荷量を算出し、上流側流域

を含めた集水域の面積で割って比負荷量を求めた。

図-19は、各地点の比流量と、SS、各態窒素、各態

リン、DOC、Al、Mnの比負荷量である。 

比流量は、地点 Aで低く、地点 c1、c2 で高かっ

た。 

 SSの比負荷量は、本流では地点Eで、支流では地

点d1で高かった。 

溶存態窒素とNO3-Nの比負荷量は、比流量と同様

の傾向を示し、支流 cの比負荷量が高いことがわか

る。NO2-N は、地点 d1 で、NH4-N は地点 A と d1

で比負荷量が高かった。粒子態窒素の比負荷量は、

本流では地点 Eで、支流では c2を除いた 5地点で

高かった。 

溶存態リンの比負荷量は、NH4-Nと同様の傾向を

示した。粒子態リンの比負荷量は、溶存態リンと異

なり、地点Aで低かった。 

DOCの比負荷量は、下流ほど高くなっていた。ま

た、地点d1で高かった。 

Alの比負荷量は、本流では地点 C、D、Eで、支

流では地点 c1、c2、f1で高かった。Mnの比負荷量

は、本流では下流側ほど高く、支流ではd1、d2、f2

で高かった。 

図-20 は、高崎川の各調査地点の位置関係と、地

点ごとの溶存態窒素の負荷量である。下流の地点ほ

ど溶存態窒素の負荷量が増大していることがわかる。

下流の負荷量と、上流の負荷量の差は、その区間の

小流域からの流入負荷量を表すと考えられる。そこ

で、地点A～Gと支流 c、d、fについて各水質成分

の負荷量の差分を算出し、対応する区間の小流域の

面積で割って、それぞれの小流域の比負荷量を求め

た。図-21 は、各小流域別の、比流量と各水質成分

の比負荷量である。 

比流量は地点C、E、支流 cで高かった。 

SSの比負荷量は、地点Eで高かった。地点D、F

では差分が負の値になっており、粒子の沈降による

負荷量の減少が考えられる。 

溶存態窒素の比負荷量は、地点Dでは負の値、他

の地点では正の値となり、地点Cと支流 cで高かっ

た。NO3-Nの比負荷量は、溶存態窒素と同様であっ

た。NO2-Nは、地点Dでは負の値、他の地点では正

の値となり、地点Gで高かった。NH4-Nの比負荷量

は、地点 A で最大となった。地点 B、C、F では 0

に近い値であった。粒子態窒素の比負荷量は、地点

Eで高かった。 

溶存態リンの比負荷量は、地点 A、B、D で高か

った。粒子態リンの比負荷量は、地点Cで高かった。 

Na+とK+は、地点Dで高かった。Mg2+は、溶存態

窒素と同様の傾向を示し、地点Cと支流 cで高かっ

た。Ca2+は、地点A、B、Dでは他の地点より低い値

であった。Cl –は、Na+と同様の傾向を示し、地点D

で高く、地点A、Fで低かった。SO4
2-はMg2+と同様

の傾向を示した。DOCの比負荷量は、すべての地点

で正の値となり、地点Gで高かった。 

溶存態の金属では、Fe、Al、Zn が地点 D で高か

った。Cuは地点 C、D、F で高かった。Mg は下流

の地点ほど高くなっていた。Bは地点C、E、G、支

流 fで高く、地点A、Bで低かった。Niは地点D、

Gで高かった。 

粒子態の金属では、差分が負の値になる地点が多

く、粒子の沈降によって負荷量が減少したものと考

えられる。Feは地点C、Eで高く、Alは地点C、E

と支流 c で高かった。Zn は地点 C、G で高く、Cu

は地点 C、Eで高かった。Mnは地点 Cで、Bは地

点Eで、Niは地点C、Eで高かった。地点C、Eで

は、調査回数4回のうち1回で粒子態金属濃度が高

くなったため、上記の結果となった。晴天時でも金

属類の流出特性は変動することが明らかになったこ

とから、より精度の高い金属類の流出特性解析のた

めには、調査回数や採水ポイントを増やす必要があ

る。 

単位面積あたりの各負荷量と土地利用の関係は明

確ではなかった。これは、小流域によって比流量が

異なることなどが原因と考えられる。 

 以上、晴天時調査から、家畜密度の高い集水域で 

図-20 地点間の位置関係と、溶存態窒素負荷量 
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図-21 小流域（区間）別に求めた、比流量と、各水質成分の比負荷量 
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NH4-N、溶存態リン、K+濃度が高く、Na+濃度が低下

する傾向がみられた。必ずしも河川水質を土地利用

などで説明できなかったが、より精緻な土地利用、

地質、畜産、人口、下水道普及率などの集水域情報

および水文情報を重ね合わせることにより栄養塩類

の流出機構の解明に近づけると考えられる。 

2.2.3.3 雨天時調査 

2.2.3.3.1 雨天時調査の結果 

図-22 は各時間の雨量と、高崎川の各調査地点に

おける水深、SS濃度、各態窒素濃度、各態リン濃度、

各態窒素比負荷量、各態リン比負荷量、K+/Na+の変

化である。高崎川の雨天時調査では、雨量のピーク

は21時ごろであった。地点A、C、Eでは水深のピ

ークは雨量のピークの直後となったが、地点Gでは

水深のピークは雨量のピークに対して約4時間遅れ

ていた。SS濃度はいずれの地点でも上昇し、ピーク

の時間は水深のピークと一致していた。 

溶存態窒素濃度は、いずれの地点でも増水時に低

下し、水深が下がるとともに上昇した。今回調査の

時間内では、開始時と同じ濃度には戻らなかった。 

粒子態窒素濃度は、SS濃度と連動し、いずれの地

点でも増水時に上昇したが、水深のピークが過ぎる

ともとの濃度に戻った。 

NO3-N濃度は、溶存態窒素濃度と同様の変化を示

した。溶存態窒素濃度に占めるNO3-Nの割合は、地

点Aでは降雨前は 95%であったが、高水深時には、

54%まで低下した。 

NH4-N濃度は、地点Aでは、原因は明らかでない

が一旦上昇した後、溶存態窒素濃度が最低となった

21 時頃に一度低下し、再び高くなる変化を示した。

地点間で比較すると、濃度の上昇は上流側ほど大き

かった。 

NO2-N濃度は、地点Aでは降雨前に高かったが、

降雨後に低下した。地点 C、E、G でも濃度の低下

がみられた。 

溶存態リン濃度はいずれの地点でも低いまま推移

した。地点Aでは増水時に低下する傾向がみられた。 

粒子態リン濃度は、SS濃度や粒子態窒素濃度と同

様、増水時に上昇した。ピーク時の濃度を地点間で

比較すると、上流側ほど高くなっていた。 

比負荷量でみると、溶存態窒素は、地点Aでは小

さいピークを示し、C では概ね横ばい、地点 E、G

では増水時に上昇した。 

粒子態窒素はいずれの地点でも増水時に上昇した。

比負荷量が最大となった時間に着目すると、地点G

の溶存態窒素のピークは粒子態窒素のピークよりも

先行していた。 

NO3-Nの比負荷量は、溶存態窒素と同様の変化を

示した。地点Gでは、他の地点と比較してピーク時

の上昇が大きかった。 

NH4-NとNO2-Nの比負荷量は、いずれの地点でも

増水時に上昇した。地点Aでは、他の地点と比較し

てピーク時のNH4-Nの上昇が大きかった。 

粒子態リンの比負荷量は、粒子態窒素と同様の変

化を示し、いずれの地点でも増水時に上昇した。溶

存態リンの比負荷量は、粒子態リンと比較すると小

さかった。 

K+/Na+は、いずれの地点でも増水時に上昇し、ピ

ークの時間は水深のピークとほぼ一致していた。地

点間で比較すると、ピーク時のK+/Na+は、降雨前と

同様地点Aで最大となっていた。雨天時においても、

家畜密度が高いと推察される地点Aで、NH4-N比負

荷量とK+/Na+が高くなる傾向がみられた。 

図-23は各時間の雨量と、山川における水深、SS

濃度、各態窒素濃度、各態リン濃度、各態窒素比負

荷量、各態リン比負荷量、K+/Na+の変化である。山

川の雨天時調査では、雨量は6時頃と12時頃に大き

かった。調査開始時刻は8時で、降雨の最中であっ

た。水深は、19時半まで上昇が続いた。翌7～10時

には低下したが、調査開始時と比較すると高かった。

SS 濃度は、16 時半に最大となり、翌日までには低

下した。 

溶存態窒素濃度は、18時までに低下し、翌日まで

横ばいであった。粒子態窒素濃度は増水時でも小さ

く、顕著な上昇はみられなかった。 

NO3-N 濃度は溶存態窒素と同様の変化を示した。

NH4-N濃度は8時の時点では高かったが、10時以降

は低下した。NO2-N濃度は増水時に低下した。 

溶存態リン濃度はあまり変化がみられなかった。

粒子態リン濃度は増水時に上昇したが、翌日までに

は概ね初期の濃度まで低下した。 

溶存態窒素、NO3-N、NH4-N、NO2-N および粒子

態リンの比負荷量は、増水時に上昇し、翌日には低

下していた。一方、粒子態窒素と溶存態リンの比負

荷量はあまり上昇しなかった。 

K+/Na+は、増水とともに上昇し、翌日も高いまま

であった。山川の家畜密度は、高崎川の約6倍であ

るが、NH4-N濃度やK+/Na+は、それに見合った増加

は確認されなかった。 
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図-22 高崎川の雨天時調査の雨量、水深、SS濃度、各態窒素および 

各態リンの濃度と比負荷量、K+/Na+の変化 
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2.2.3.3.2 雨天時の流出負荷量の解析 

図-24 は、溶存態窒素と粒子態窒素に関する、地

点Aと地点Gにおける比流量と比負荷量の関係であ

る。比流量と窒素比負荷量は、両対数グラフ上で概

ね直線上にプロットされ、窒素の存在形態によって

傾きが異なることがわかった。そこで、比流量と各

水質成分の比負荷量の関係を、以下のL-Q式で表し

た。 

L=aQb 

ただし、L：比負荷量 

Q：比流量 

a, b：定数 

 定数 a, bは、比流量と比負荷量をそれぞれ常用対

数に変換して最小二乗法により回帰直線を求めて算

出した。表-4は、主要な水質成分の、地点別の定数

と R2である。定数 bは増水時の濃度変化を反映し、

b<1 は濃度が低下する希釈型、b>1 は濃度が増加す

る洗い出し型、b=1 は濃度が変化しない一定型に分

類される 13)。定数bに着目すると、SSはいずれの地

点でも洗い出し型であった。 

溶存態窒素、NO3-N、NO2-N はいずれも希釈型で

あった。NH4-Nは、上流側の地点A、Cでは b=1、

地点E、Gと山川では b<1となった。希釈型となら

なかった地点A、Cでは、雨天時に集水域からNH4-N

が流出したと考えられる。粒子態窒素は、高崎川で

はすべての地点で洗い出し型となった。山川では増

水時に粒子態窒素の負荷量が上昇しなかったため、

b<1となった。 

溶存態リンは、高崎川では概ね希釈型であったが、

山川では洗い出し型となった。粒子態リンはいずれ

の地点でも洗い出し型となった。地点Cでは他の地

点と比較して、粒子態リンの定数bが高かった。 
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図-23 山川の雨天時調査の雨量、水深、 

SS濃度、各態窒素および各態リンの 

濃度と比負荷量、K+/Na+の変化 

図-24 地点AとGにおける比流量と 

各態窒素の比負荷量の関係 
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Na+と K+は希釈型であり、表中には載せていない

がMg2+、Ca2+、Cl -、SO4
2-も希釈型であった。Na+と

K+は、地点による定数bの違いは小さかった。 

DOCは、いずれの地点でも定数bが1に近い一定

型となり、増水時の希釈や洗い出しの作用が小さか

った。 

粒子態金属では、Fe、Al、Zn、Cu、Mn、Niはい

ずれの地点でも洗い出し型であった。粒子態のBは、

高崎川では希釈型、山川では洗い出し型となった。 

溶存態金属は元素種によって異なった。Feは地点

Aでは洗い出し型となり、他の地点では定数 bが 1

に近かった。Alはすべての地点で洗い出し型となっ

た。Znはいずれの地点でも定数bが1に近い値とな

った。Cuは、高崎川下流の地点E、Gと山川で洗い

出し型となった。Mn は、高崎川下流の地点 E、G

と山川で希釈型となった。BとNiは、いずれの地点

でも希釈型となった。 

L-Q式の定数 bから、出水時には溶存態窒素濃度

は低下し、粒子態リン濃度は増加することなど、各

物質の流出特性が明らかとなった。 

降雨が栄養塩類の流出負荷量に及ぼす影響は、河

川が増水した期間全体で評価する必要がある。そこ

で、地点別に累積流量と各水質成分の累積負荷量を

求め、基底流出分と直接流出分に分解した。図-25

は、基底流出と直接流出の概念図である。累積負荷

量の計算は、1 回目の調査から最後の調査までの時

間範囲で行った。各調査間の濃度の変化を直線で仮

定し、全体の累積負荷量を算出した。基底流出の各

時間の負荷量は1回目（増水前）の負荷量と等しい

と仮定して、基底流出分の累積負荷量を算出した。

そして、全体から基底流出分を差し引いて直接流出

分の累積負荷量を求めた。最後に、地点間の比較の

ため、集水域面積で割って累積比負荷量を求めた。 

図-26 は、各態窒素と各態リンの累積比負荷量で

ある。全窒素の累積比負荷量は、地点Aよりも地点

C、E、G で大きかった。山川は、地点 G と同程度

表-4 主要な水質成分のL-Q式の定数a、bと R2 

地点 a b R2 地点 a b R2 地点 a b R2

SS A 7038 2.45 0.92 粒子態 A 6.65 1.77 0.91 溶存態 A 57.7 1.32 0.99
C 17405 2.87 0.88 P C 51.87 2.86 0.66 Fe C 42.8 1.04 0.87
E 1797 2.17 0.82 E 2.78 1.72 0.82 E 69.4 1.08 0.91
G 4051 2.78 0.99 G 3.36 2.13 0.98 G 82.5 1.07 0.97
山川 8063 2.65 0.86 山川 8.86 2.12 0.73 山川 93.3 1.02 0.63

溶存態 A 0.39 0.21 0.38 Na+ A 1.60 0.53 0.83 溶存態 A 113.3 1.47 0.97
N C 0.31 0.06 0.21 C 1.15 0.36 0.86 Al C 294.7 1.87 0.99

E 0.57 0.31 0.85 E 2.75 0.43 0.60 E 111.6 1.47 0.99
G 0.74 0.44 0.58 G 3.96 0.54 0.66 G 151.9 1.71 0.93
山川 1.30 0.57 0.82 山川 3.42 0.62 0.94 山川 1107.4 2.38 0.95

NO3-N A 0.18 0.04 0.01 K+ A 1.29 0.76 0.92 溶存態 A 7.49 1.06 0.90
C 0.21 -0.02 0.02 C 1.29 0.83 0.98 Zn C 6.39 1.04 0.90
E 0.43 0.25 0.75 E 1.59 0.85 0.98 E 6.61 0.95 0.92
G 0.59 0.39 0.48 G 1.70 0.80 0.95 G 7.30 1.02 0.98
山川 1.18 0.57 0.83 山川 2.40 0.77 0.96 山川 4.99 1.02 0.79

NO2-N A 0.02 0.56 0.56 DOC A 2.56 0.97 0.97 溶存態 A 2.35 1.06 0.93
C 0.01 0.55 0.51 C 2.11 0.96 0.97 Cu C 1.79 1.07 0.88
E 0.01 0.52 0.44 E 2.97 0.99 0.98 E 2.47 1.14 0.90
G 0.02 0.75 0.72 G 3.12 1.02 0.99 G 2.99 1.34 0.99
山川 0.02 0.66 0.58 山川 4.42 1.07 0.97 山川 2.69 1.13 0.99

NH4-N A 0.38 1.00 0.83 粒子態 A 350986 2.35 0.92 溶存態 A 6.20 1.01 0.55
C 0.29 1.03 0.81 Fe C 1099787 2.84 0.89 Mn C 11.51 0.95 0.35
E 0.15 0.88 0.88 E 105783 2.21 0.89 E 3.61 0.83 0.44
G 0.11 0.90 0.90 G 76548 2.38 0.97 G 6.74 0.63 0.80
山川 0.11 0.65 0.53 山川 478409 2.74 0.87 山川 1.35 0.16 0.00

粒子態 A 15.51 1.92 0.75 粒子態 A 368687 2.28 0.92 溶存態 A 5.84 0.86 0.93
N C 178.53 3.00 0.79 Al C 2036628 3.03 0.89 B C 4.10 0.75 0.91

E 4.92 1.56 0.85 E 143242 2.31 0.88 E 5.55 0.80 0.95
G 11.95 2.48 0.92 G 144572 2.74 0.96 G 7.62 0.81 0.95
山川 0.01 -0.30 0.01 山川 7794176 3.78 0.90 山川 12.38 0.86 0.98

溶存態 A 0.06 0.79 0.72 粒子態 A 1.16 0.57 0.27 溶存態 A 0.17 0.75 0.98
P C 0.04 0.82 0.88 B C 1.08 0.69 0.28 Ni C 0.13 0.67 0.97

E 0.03 0.73 0.86 E 0.85 0.78 0.47 E 0.19 0.76 0.96
G 0.04 0.92 0.92 G 0.29 0.20 0.20 G 0.29 0.84 0.90
山川 0.04 1.16 0.66 山川 1.50 1.49 0.22 山川 0.06 0.42 0.30

※　洗い出し型（b>1.1）は網掛け＋太字で、希釈型（b<=0.9）は網掛けのみで示した。
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となった。全窒素の累積比負荷量のうち、基底流出

と直接流出はそれぞれ39～59%、41～61%となった。

高崎川では、直接流出のうち48～74%は粒子態によ

るものであった。山川では直接流出のうち22%が粒

子態であった。地点間で比較すると、溶存態窒素の

直接流出は、地点Gと山川で、粒子態窒素の直接流

出は地点Eで大きかった。 

全リンの累積比負荷量は、山川と比較して高崎川

で大きく、地点別では地点Eで大きかった。リンの

累積比負荷量を基底流出と直接流出に分けると、そ

れぞれ約4%、約96%となり、直接流出のうち約95%

は粒子態によるものであった。 

累積負荷量と土地利用との関係を検討するため、

地点 C、E、G について上流側の累積負荷量との差

分を求めた。図-27は、地点 A、C、E、G、山川の

土地利用割合と、各水質成分の累積比負荷量である。

土地利用割合は、上流側の小流域ほど畑の割合が高

くなっている。 

基底流出と直接流出を含めた全体の累積比負荷量

でみると、溶存態窒素は、地点Aは他の地点と比較

して小さかった。直接流出のみに着目すると、地点

Gと山川で大きかった。 

図-25 基底流出と直接流出の分解方法 図-26 窒素とリンの累積比負荷量とその内訳 

図-27 小流域（区間）別の土地利用と、各水質成分の基底流出と直接流出の累積比負荷量 
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NO3-Nは、溶存態窒素と同様であった。NO2-Nは、

基底流出は山川で大きく、直接流出は地点Eで大き

かった。NH4-Nは、全体では地点Aと山川で大きか

った。高崎川では、NH4-Nの累積比負荷量に対する

直接流出の占める割合は、地点Aでは83%、地点C、

E、G では 55～70%であった。山川の直接流出は低

い傾向を示した。 

粒子態窒素は、山川よりも高崎川で大きく、特に

地点Eで大きかった。粒子態窒素はほぼ全量が直接

流出であった。 

溶存態リンは、高崎川の地点 A、E、G で大きか

った。地点Cでは基底流出の割合が高く、地点Gと

山川では直接流出の割合が高かった。 

粒子態リンは、地点Eで最も大きく、次いで地点

Aで大きかった。粒子態リンは粒子態窒素と同様、

ほぼ全量が直接流出であった。 

高崎川では、Na+、K+、Mg2+、Ca2+、Cl -、SO4
2-は

いずれも、累積比負荷量が下流の地点ほど大きかっ

たが、基底流出と直接流出に分けると、イオン種に

よって違いがみられた。Na+は、基底流出は地点 E

で、直接流出は地点Gで高かった。K+は地点間で構

成が似ており、直接流出の割合は地点Aで 70%、他

の地点で約60%となった。 

Mg2+の基底流出は、他の地点と比較して地点Aで

小さかった。直接流出は、地点Gで大きかった。Ca2+、

はMg2+と同様の傾向であった。 

Cl -は、Na+と同様の傾向を示し、SO4
2-はCa2+と同

様の傾向を示した。 

Na+と K+の累積比負荷量から、基底流出分と直接

流出分の Na+/K+を算出したところ、地点 A、C、E

と山川では、基底流出分と比較して直接流出分で高

い値となった。集水域の家畜密度が高いと推察され

る高崎川上流と山川では、降雨時に畜産由来の負荷

が流入している可能性がある。 

図-28 は、溶存態と粒子態の金属の、各地点の基

底流出と直接流出の累積比負荷量である。溶存態金

属の累積比負荷量は、Fe、Al、Zn、Cu はいずれも

直接流出の割合が高く、地点間で比較すると地点E、

Gで高かった。山川では Feは高く、Al、Znは低か

った。溶存態 Mn は、地点 C、G、山川で大きかっ

た。溶存態Bは、K+と同様の傾向を示した。溶存態

Niは、地点Gで大きく、地点Gでは直接流出の割

図-28 小流域（区間）別の、金属成分の基底流出と直接流出の累積比負荷量 
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合が高かった。 

粒子態金属では、Fe、Al、Zn、Cu、Ni は同様の

傾向を示し、山川よりも高崎川で大きかった。また、

大部分は直接流出であった。Mn は、大部分は直接

流出であり、山川でも高崎川と同程度の値を示した。

粒子態Bは、高崎川では基底流出の割合が高かった。 

 各水質の累積比負荷量は、土地利用（水田、畑、

森林、市街地、その他）だけから傾向をつかむのは

難しいが、直接流出に着目すると、畑の割合が低下

すると、Mg2+、Ca2+、Cl -、SO4
2-および溶存態のFe、

Al、Zn、B、Niの累積比負荷量が高くなる傾向がみ

られた。これらは、畑以外からの流出と考えられる。

より精緻な土地利用、地質、畜産、人口、下水道普

及率などの集水域情報および水文情報を重ね合わせ

ることにより、雨天時の発生源別の寄与を推定でき

る可能性がある。 

2.3 まとめ 

霞ヶ浦流域と印旛沼流域を対象に、GIS を用いて

河川ごとの土地利用状況を整理した。そして、各河

川の土地利用割合、人口密度、家畜飼育密度と窒素、

リン、有機物濃度の関係を解析した。得られた主な

知見を以下に示す。 

霞ヶ浦流域の調査では、 

(1) 河川水のNO3-N濃度は集水域の畑の割合および

豚の飼育密度と高い正の相関を示し、DOC濃度は水

田の割合と正の相関を示した。 

(2) 主成分分析から土地利用と水質の関係の全体像

を解析した結果、集水域の畑の割合や家畜飼育密度

が高い河川で NO3-N 濃度が高くなる傾向が示され

た。 

(3) 河川水のNO3-N濃度と集水域の土地利用の関係

は、季節による違いは観られなかった。 

印旛沼小流域の調査では、 

(4) T-N、NO3-N濃度は畑の割合や豚の密度と正の相

関を示した。 

(5) T-P、PO4-P、NH4-N濃度は市街地の割合や人口密

度と正の相関を示した。 

(6) 微量金属については、Al が畑の割合や豚の飼育

密度と正の相関を示した。 

また、印旛沼流入河川である高崎川を対象とし、

晴天時と雨天時の負荷量調査を行うとともに、集水

域内に畜産農家の多い鬼怒川支流の山川で雨天時調

査を行い、濃度、負荷量、比負荷量の地点間比較や

土地利用との関係から流出特性を調査した。得られ

た知見を以下に示す。 

高崎川の晴天時調査からは、 

(7) 集水域の畑の割合が高い上流の調査地点で、

NO3-N濃度が高かった。 

(8) 集水域に畜産農家が点在する最上流の調査地点

では、NH4-N、溶存態リン、K+濃度が高く、Na+濃度

が低かった。 

(9) 金属成分については、FeとAlは粒子態の割合が、

Mn、B、Niは溶存態の割合が高かった。 

(10) 小流域ごとの比負荷量を求めると、NH4-Nの比

負荷量は、最上流の地点の集水域で大きかった。溶

存態リンは、最上流だけでなく中流にも負荷の大き

い集水域があった。 

 雨天時調査からは、 

(11) 高崎川と山川のどちらも、溶存態窒素とNO3-N

の濃度は、増水のピーク時に低下した。NH4-N濃度

は高崎川の上流側で上昇した。 

(12) 高崎川の調査では、L-Q式の定数bからは、粒

子態 N、P は洗い出し型、溶存態 N、P は希釈型に

分類された。また、粒子態成分は概ね洗い出し型、

溶存態成分は概ね希釈型に分類されたが、溶存態Al

は洗い出し型に分類された。 

(13) 雨天時の高崎川の各地点の窒素の累積比負荷

量を基底流出と直接流出に分けると、それぞれ39～

59%、41～61%となり、直接流出のうち 48～74%は

粒子態によるものであった。 

(14) リンの累積比負荷量を基底流出と直接流出に

分けると、それぞれ約 4%、約 96%となり、直接流

出のうち約95%は粒子態によるものであった。 

(15) 小流域別の累積比負荷量を算出した結果、高崎

川の上流と山川の集水域では NH4-N の比負荷量が

高いことがわかった。 

(16) 雨天時の直接流出分の累積比負荷量から

K+/Na+を求めると、高崎川の上流と山川で高い値を

示した。 
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3. 安定同位体による栄養塩類の流出機構推定  

近年、安定同位体比に着目した流域環境評価が盛

んに行われている。安定同位体比には起源や反応履

歴を示す情報が「刻印」されているためである（永

田 14）、2010）。例えば、14Nと 15Nでは化学的な反応

に差異はないが、質量が異なるため、同じ温度条件

下でも原子の振動数に違いが現れ、14N の方がより

速く振動する。したがって、14Nの結合は 15Nの結合

に比べ切れやすく、窒素固定され易い。また、硝化・

脱窒過程では大気中へ放出され易い（和田 15） 

1986；酒井ら 16) 1996；高津ら 17) 2005）。一般的に、

安定同位体の存在比はある特定の基準物質の安定同

位体比に対する千分率偏差（δ 記法）で以下の式で

表される。 

 

δ15N(‰)＝((15N/14N試料) / (15N/14N大気) -1)×1000  

 

基準物質と同じ安定同位体比であれば，δ 値は 0 に

なり、重い同位体がより多く含まれていれば正にな

り、軽い同位体が多ければ負となる。 

  図-29にKendallら18)がまとめた硝酸イオンのδ15N

－δ18Oダイアグラムを示す。これから以下の特徴が

わかる。(i) 下水や畜産排水の処理場に由来する硝酸

イオンは、窒素の安定同位体比が高い（δ15N＝＋10 

～ ＋20‰）。処理場では、アンモニアの揮発や脱窒

に伴って、14N が選択的に大気中に放出される。一

方、処理槽内では 15Nが「濃縮」される。(ii) 大気に

由来する硝酸イオンは、酸素の安定同位体比が高い

（δ18O＝＋60～＋90‰）。大気中において、O3 は非

常に高い δ18O値（90～122‰）を示すため、降雨に

含まれる硝酸イオンのδ18Oまで影響する。(iii) 水域

生態系における主要な硝酸イオンの代謝過程に伴い、

同位体分別が起こる。このうち、脱窒においては、

窒素と酸素の両方について、しばしば大きな同位体

分別が伴うため、ある水系の中で、脱窒が活発に進

行していれば、δ15N－δ18O ダイアグラム上で直線的

に並んだプロットとして識別される場合がある（図

29上の矢印）。 

  大手ら（2008）19)は、琵琶湖流入主要河川である

野洲川と安曇川の最上流部から河口（琵琶湖への流

入地点）までの硝酸イオンの濃度と安定同位体比の

流下変化を調査した。その結果、野洲川では、硝酸

イオンの濃度は、上流から下流にむけて上昇傾向を

示し、これとともに、δ15Nも著しく上昇していたこ

とを報告し、野洲川の中・下流域における窒素の負

荷が主に排水系（農業排水を含む）であることを推

察した。また、安曇川の流程では、濃度の上昇も野

洲川ほどの傾向は見られなかったことから、中・下

流に集中した農耕地や住宅地がないため、δ15Nの高

い硝酸イオンが流入しないためであると推察した。

また、赤松(2010)20)は河床堆積物中の δ15Nについて、

流域内に森林しか存在しない河川ではすべての点で

ほぼゼロに近い値を示している一方で、都市域を流

れる河川では全域で富栄養化の基準となる 6‰を

超えていたことを報告した。 

図-29  硝酸イオンの δ15N－δ18O ダイアグラム 
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ここでは出水時の河川水の水（H2O）の酸素・水

素、硝酸イオンの窒素・酸素安定同位体比に着目す

ることにより、出水時における栄養塩類の流出機構

の解明を試みた。さらに同位体混合モデル 21)を用い

て流出した窒素の負荷源の推定を試みた。 

3.1 調査方法 

3.1.1 調査河川と水質調査地点 

印旛沼流入河川の鹿島川の支流である高崎川と、

鬼怒川の支流である山川を対象に、集水域の土地利

用情報を整理し、栄養塩類の負荷量調査を実施した。

図-30 は、高崎川と山川の集水域と採水調査地点で

ある。集水域の面積は、高崎川で79km2、山川で32km2

である。 

高崎川の雨天時調査は、平成24年 11月17日と平

成 25年 1月18～20日に実施した。平成24年 11月

17日の雨天時の先行晴天日数は4日、累積降雨量は

38.5mm である。降雨開始前を含め数時間おきに 8

回、本流のC、Gの 2地点で流量観測と水質調査を

行った。平成25年 12月 18～20日の雨天時の先行晴

天日数は 7 日、累積降雨量は 45mmであり、I の 1

地点で数時間おきに流量観測と水質調査を 10 回行

った。なお、C地点では畑の割合、I地点では、森林

の割合が多い。 

山川の雨天時調査は、平成 24年 11月 6日に実施

した。先行晴天日数は5日、累積降雨量は40mmで

ある。下流側の1地点で数時間おきに流量観測と水

質調査を11回行った。 

3.1.2 雨天時調査のデータの解析方法 

雨天時調査の結果を解析するにあたり、高崎川は

佐倉観測所、山川は下妻観測所の1時間ごとの雨量

データを使用した。河川流量、雨天時河川水の各水 

質成分濃度、雨水と河川水の δ2Hと δ18Oおよび硝酸

イオンの δ15Nと δ18O（以下、δ15NNO3
-、δ18O NO3

-）は実

測とした。水の安定同位体比を用いた増水時の河川

水の基底流出と直接流出への分離と硝酸イオンの窒

素、酸素の安定同位体比を用いた硝酸性窒素の流出

挙動を解析した。なお、採取したサンプルは赤外線

半導体レーザーを用いたキャビティリングダウン吸

収分光法により、水の δ2Hと δ18Oを、脱窒菌法によ

り硝酸イオンの δ15Nと δ18Oを測定した。 

3.1.3 同位体混合モデルを用いた窒素負荷源推定 

安定同位体比分析に供した試料のサンプリングは、

平成26年10月13日12時から10月14日6時まで

の 18時間に 7回、地点CおよびKで行った。硝酸

イオン濃度はイオンクロマトグラフィーにより測定

し、硝酸イオンの δ15N および δ18O の測定は、亜硝

酸除去後、Sigman et al. 22）の脱窒菌法に従って分析

した。脱窒菌によって還元されたN2Oはコンフロー

式安定同位体比質量分析計（Thermo Fisher Scientific

社製、DELTA plus Advantage）により分析した。また、

水の安定同位体比は近赤外線半導体レーザーを用い、

キャビティリングダウン吸収分光法（CRDS）法に

図-31 雨天時の河川水の δ2Hと δ18Oの変化 

図-32 δ2Hと δ18Oの関係 
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より行った。なお、δ15Nおよび δ18Oの測定精度は、

それぞれ±0.1‰および±0.3‰であった。負荷源別負

荷割合の推定は、高津ら 21）の同位体混合モデルを用

いた。 

印旛沼流入河川の鹿島川の支流である高崎川を対

象に、集水域の土地利用情報を整理し、栄養塩類の

負荷量調査を実施した。 

3.2 結果と考察 

3.2.1水の同位体比を用いた増水ピークの成分分離 

図-31は、平成 24年 11月 17日の高崎川地点C、

Gの河川水と雨水の δ2Hと δ18Oの変化である。降雨

前の河川水の δ2Hは雨水より低く、降雨に伴って増

加した。地点Cでは流量ピーク時には雨水より高く

なった。河川水の δ18Oは、降雨前は雨水と近い値で

あり、一旦増加したあと減少し、翌日には初期の値

に戻った。図-32は δ2Hと δ18Oの関係である。河川

水の δ2Hと δ18O は正の相関関係を示し、16データ

で回帰直線を求めると、傾きは約8となった。雨水

は河川水の近くにプロットされ、δ2Hとδ18Oからは、

河川水に占める雨水の割合の算出は難しいことがわ

かる。図-32の点線は雨水を通る傾き 8の直線であ

る。大気中の水蒸気の蒸発と凝縮が平衡状態にある

とき、δ2Hと δ18Oの比は8となることが知られてお

り（天水線 23））、雨水データは 1 試料しかないが、

変動する場合はこの点線に沿って変動するものと推

測される。雨水のもととなった水蒸気の生成場所や

生成環境を反映する指標（d:deuterium excess 

parameter）として、以下の式が提案されている 23）。 

   d = δ2H - 8 δ18O 

 雨水のdは、日本では夏に低く（<10‰）、冬に高

い（>20‰）23）。図-33は、高崎川河川水と雨水のd

である。本調査時の雨水試料のdは、26と高く、冬

の降水の特徴を示していた。河川水のdは、降雨と

ともに上昇し、ピーク時でも雨水の値を下回ってい

ることがわかる。 

δ2Hとδ18Oを用いた洪水ハイドログラフの成分分

離は、一部が雨水の値を上回ったことや、河川水の

値と近いことから、正しく計算できなかった。そこ

で、成分分離計算にはdを用いた。降雨前のdを基

底流出水、雨水のdを直接流出水の値として、この

2成分の混合と仮定し、以下の式を適用した。 

dt = f×dnew + (1-f)×dold 

f = Qnew / Qt 

Q：河川の流量 

f：混合率 

d：deuterium excess parameter 

添え字 t、new、old：各時間の値、直接流出の値（雨

水の値）、基底流出の値（降雨前の値） 

図-34 は、全流量の測定値と、成分分離された基

底流出、直接流出の流量および fの変化である。基

底流出流量は、降雨時に若干増加する程度であり、

直接流出流量と比較すると増加が小さかった。全流

量がピークを示す 22:30 頃には、直接流出の割合が

約80%（f ≒ 0.8）となった。下流側の地点Gでは、
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図-34 全体、直接流出、基底流出の流量とfの変化 
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上流側の地点Cと比較して、洪水ピーク後の fの減

少が遅かった。なお、平成25年12月18～20日の高

崎川の調査では、増水前からの採水ができなかった

ため、基底と直接流出の成分分離は出来なかった。 

3.2.2 硝酸イオンの δ15N、δ18Oによる流出解析 

図-35は、平成24年 11月17日の硝酸性窒素濃度

と、δ15NNO3
-,δ18O NO3

-の変化である。河川水では、硝酸

性窒素濃度の低下に従い、δ15NNO3
-が低下し、δ18O NO3

-

が上昇した。図-36は、今回の雨水と河川水の δ15NNO3
- 

- δ18O NO3
-ダイヤグラムと起源情報 24）である。雨水

の δ15NNO3
-は0‰、δ18O NO3

-は 72‰であり、降水の範囲

に含まれた。河川水は、δ15NNO3
-が 6～8‰、δ18O NO3

-

が1～5‰の範囲にプロットされた。この位置は、土

壌由来と糞尿や畜産廃棄物由来が重複している箇所

であった。この領域を拡大すると、河川水の δ15NNO3
-

と δ18O NO3
-は、負の相関関係を示した。脱窒反応が進

行するときは、同位体分別によって δ15N と δ18O が

ともに上昇し、正の相関となるから、今回の増水時

の河川水中硝酸性窒素の同位体比の変化は、脱窒の

進行していない硝酸性窒素の混合があったと考えら

れる。図-36に矢印で示したように、降雨時の δ15NNO3
-

と δ18O NO3
-の変化は単純な往復にはならず、δ18O NO3

-

が上昇、δ15NNO3
-が低下した後は、先に δ18O NO3

-が降雨

前の値付近に戻り、その後δ15NNO3
-が降雨前の値付近

に戻った。これは、大気由来と化学肥料等のδ15NNO3
-

の低い硝酸性窒素の流出割合が増加したためと考え

られた。 

図-37は、地点C、Gの比流量と δ18O NO3
-の関係で

ある。δ18O NO3
-は、河川の流量に対して直線的に増加

していた。そこで、雨天時の δ18O NO3
-は、雨水の高い 

δ18O NO3
-の影響を受けて変化したと仮定し、硝酸性窒

素濃度と流量から全体の負荷量を求め、以下の式で

雨水由来の硝酸性窒素負荷量を推定した。 

δ18Ot =δ18Onew×f +δ18Oold×(1-f) 

この式から、 

f =（δ18Ot -δ18Oold）/（δ18Onew -δ18Oold） 

雨水由来負荷量 = f ×全体の負荷量 

添え字 t、new、old：河川水、雨水、降雨前 

図-38 は、硝酸性窒素の全負荷量と、雨水由来負

荷量およびその割合である。雨水由来の硝酸性窒素

の負荷量の全負荷量に対する割合は、0～4%と低く、

上流よりも下流で高くなる傾向がみられた。 

図-39は、雨水由来の硝酸性窒素負荷量を 2通り

の方法、すなわち前述のδ18O NO3
-を用いる方法と、水

の dを用いて表面流出水流量を求め、雨水の硝酸性

窒素濃度を掛ける方法で求め、比較したものである。

雨水由来の硝酸性窒素負荷量は、地点Cではピーク

時の負荷量に差が生じたが、ピークの時間や変化の

傾向は互いに類似していた。したがって、増水時の

硝酸イオンの δ18Oの上昇は、雨水の高い δ18O NO3
-の

影響によるものと考えられる。硝酸イオンの δ15Nと

δ18Oが、地下水と雨水の混合のみで決定されるとす

ると、両者は連動して変化するはずである。そこで、

δ18O NO3
-から求めた混合率 fと、降雨前河川水と雨水

の δ15NNO3
-を用いて δ15NNO3

-の推定値を算出した。図

-40 は、δ15NNO3
-の変化の推定値と実測値の比較であ

る。雨水由来の硝酸性窒素の混合率が低いため、推

定値の δ15NNO3
-はほとんど低下せず、実測値と乖離し

た。 

雨天時の河川水中硝酸イオンの起源の正確な推定

のためには、地下水と雨水だけでなく、他の要因を

考慮する必要があることがわかる。硝酸イオンのδ

15Nについては、雨水の他に、森林渓流水 25)や化学

肥料などが低い δ15NNO3
-を示すことが報告されてお

り、集水域の土地利用は、地点Cでは畑の割合が70%、

と高いことから、増水時には化学肥料等の δ15NNO3
-

の低い硝酸性窒素の流出割合が増加したと考えられ

る。今後、森林由来や化学肥料などの δ15NNO3
-の測定

が必要である。 

表-5は、河川水の δ15NNO3
-と他の水質項目との相関

係数の一覧である。図-41は、δ15NNO3
- と、K+/Na+お

よび溶存態Al濃度の関係である。δ15NNO3
-は、増水時

に増大する項目である流量や SS とは負の相関を示

した。増水時に希釈される項目である硝酸性窒素、

EC、無機イオン類各種とは強い正の相関を示した。

K+/Na+とは負の相関であった。溶存態金属類では、

Bと正の、Alと負の強い相関を示した。 

以上は、増水時の δ15NNO3
-の低下に従って、K+/Na+

と溶存態 Al 濃度が高い相関をもって増加すること

を意味し、増水時に流出する硝酸性窒素は、K+/Na+、

溶存態Alと同じ起源である可能性がある。 

図-42は、平成25年 12月18～20日の雨天時の高

崎川 I 地点での硝酸性窒素濃度、δ15NNO3
-、δ18ONO3

-の

変化である。本調査でも流量増加時に、硝酸性窒素

濃度の低下に伴う、δ15NNO3
-の低下と δ18ONO3

-の上昇が

確認された。 

図-43 は、山川の結果である。増水時の山川でも

硝酸性窒素濃度の低下に伴って δ15NNO3
-が低下して

いた。ここでは δ18O NO3
-の顕著な増加は観られなかっ

た。 



  

 150 

図-35 雨天時の河川水のNO3-N、 

  δ15N NO3- ,δ18O NO3- の変化 

図-36 δ15N-δ18Oダイヤグラム上の 

河川水と降水の位置 

図-37 比流量と δ18O NO3- の関係 

図-38 NO3-Nの全負荷量と雨水由来負荷量およびその割合 

図-39 雨水由来のNO3-Nの、水のdに基づく直接流出流量 

   から求めた負荷量と、δ18O NO3- から求めた負荷量の比較 

図-40 δ15N NO3- の実測値と、雨水由来のNO3-Nのみが混合 

  したと仮定した場合の δ15N NO3- の推定値の比較 

負荷量と、δ18Oから求めた負荷量の比較 
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表-5 δ15N NO3- と各水質項目との相関係数R 

図-41 δ15N NO3- とK+/Na+およびD-Al濃度との関係 

全流量 SS 粒子態N 粒子態P NO3-N NH4-N NO2-N PO4-P

地点C -0.83 -0.71 -0.61 -0.67 0.86 0.10 0.82 0.49

地点G -0.63 -0.53 -0.66 -0.67 0.91 0.75 0.85 0.79

EC Na+ K+ Mg2+ Ca2+ Cl - SO4
2-

K+/Na+

地点C 0.86 0.93 0.89 0.86 0.89 0.92 0.88 -0.91

地点G 0.93 0.93 0.88 0.92 0.93 0.94 0.91 -0.94

D-Fe D-Mn D-Cu D-Mo D-B D-Zn D-Al D-Ni

地点C -0.31 -0.05 0.22 -0.36 0.89 0.17 -0.88 0.90

地点G -0.41 0.23 -0.72 0.72 0.90 -0.15 -0.97 0.80

※　網掛けは、危険率1%で有意
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図-42 高崎川地点Iの流量、NO3-N濃度、 

δ15N NO3- と δ18O NO3- の変化 
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図-43 山川の流量、NO3-N濃度、 

δ15N NO3- と δ18O NO3- の変化 
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ｄ増水時の硝酸性窒素濃度の低下に伴う δ15NNO3
-の

低下は、土地利用によらず確認されたが、大気由来

の硝酸性窒素の流出特性は、土地利用により異なる

可能性があった。 

3.2.3 安定同位体モデルによる負荷排出源の推定 

図-44 はサンプリング時の時間雨量と河川流量お

よび安定同位体比分析の結果から推定した直接流出

量である。直接流出量の推定には、降雨前の d 

(deuterium excess parameter)を基底流出水、雨水の d

を直接流出水の値として、この 2成分の混合と仮定

し、以下の式を適用した。 

dt = f×dnew + (1-f)×dold 

f = Qnew / Qt 

Q：河川の流量 

f：混合率 

d：deuterium excess parameter 

添え字 t、new、old：各時間の値、直接流出の値（雨

水の値）、基底流出の値（降雨前の値） 

地点 C および地点 K において、ピーク時の全流

量は0.6-0.7 m3/sとほぼ同等であるが、全流量に占め

る直接流出量の割合は、地点 Cがおおよそ 50-60％

に対して、地点Kは 60-80％である。したがって、

地点Kでは地点Cに比べ地下水から流出の影響が少

ないことが伺われる。 

図-45に地点Cおよび地点Kの各サンプリングの

δ15NNO3-δ18ONO3ダイヤグラムを示す。地点Cでは、

δ15NNO3が 6.7-7.5‰、δ18ONO3が-1.0-2.2‰であるの

に対し、地点Kでは、δ15NNO3が 2.4-5.8‰、δ18ONO3

が0.6-12.0‰であった。δ15NNO3が地点Cでは比較的

高いことから、土壌由来の硝酸や畜産廃棄物の影響

を受けている可能性が考えられる 24）。また、地点K

ではδ15NNO3、δ18ONO3ともに変動が大きいことから、

時間経過とともに排出起源が大きく異なっている可

能性が考えられた。そこで、高津らの同位体混合モ

デルを用い、負荷源別負荷割合をシミュレートした

ところ（図-46～47）、地点Cでは、降雨前のサンプ

リングでは、ほぼ畑地由来であるのに対し、時間の

経過とともに森林由来、水田由来からのNO3-Nが増

加した。一方、地点Kでは、降雨前のサンプリング

では、水田：森林：畑地が1：5：4程度であったの

に対し、降雨初期には、森林由来のNO3-Nの割合が

増加し、その後、水田由来の割合が増加した。河川

流量が平常時に近づくにつれ、畑地由来の割合が増

加していることが推察された。これらのことから、

地点Kにおける雨天時の窒素負荷源は時間経過とと

もに大きく変動していたことが示唆された。 
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図-44 時間雨量および河川流量 
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図-45 δ15N-δ18Oダイヤグラム 
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図-46 河川中のNO3-N濃度の変化 
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図-48 河川中のNO3-N推定負荷源割合の変化 
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図-47 河川中のNO3-N負荷量の変化 

 

 

3.3 まとめ 

印旛沼流入河川である高崎川で晴天時と雨天時の、

鬼怒川支流の山川で雨天時の安定同位体比に着目し

た負荷量調査を行った。得られた知見を以下に示す。 

(1) 高崎川の雨天時において、水の同位体比を用い

て成分分離を行ったところ、増水ピーク時の河川水

の80%が直接流出であることがわかった。 

(2) 高崎川の雨天時の δ18O NO3
-を用いた解析から、増

水時の硝酸態窒素負荷量の0～4%が雨水由来である

可能性があった。 

(3) 畑の割合が多い高崎川の小流域では増水時に

δ15NNO3
-は低下することが明らかとなった。増水時に

は化学肥料等の δ15NNO3
-の低い硝酸態窒素の流出割

合が増加したと考えられた。 

(4) 安定同位体比モデルにより、雨天時の窒素負荷

源の寄与率を推定した結果、流域の土地利用が主に

市街地の地点では、窒素負荷源が時間経過とともに

大きく変動し、流域の土地利用が主に畑地の地点で

は、窒素負荷源は時間経過に関わらずほぼ畑地由来

であることが示唆された。 

 

 



  

 154 

4. 雨天時の平均流出濃度の検討 

  わが国の湖沼などの閉鎖性水域では、種々の流入

負荷削減対策が行われているにも関わらず富栄養化

による水質障害が依然として解消していない湖沼が

多くみられ、環境基準の達成率も河川や海域と比較

して低い状態が長年にわたり継続している 26)。流域

においては下水道整備や事業場排水の規制などの対

策も進められ、閉鎖性水域への全体的な流入負荷量

は漸減している水域も多いとみられるが、一方で総

負荷に占める点源汚濁負荷の割合が減少し、山林、

農地、市街地等からの非点源（=面源）汚濁負荷の

割合が増加する状況となっている 27)。面源負荷の算

定に用いられる負荷量原単位は一般に点源負荷のそ

れと比べて精度が低く、かつ雨天時負荷の評価が不

十分なことなどから、実態より過小評価となってい

ると考えられる 28)。また現在、流域別下水道整備総

合計画（流総計画）や湖沼水質保全計画等の策定に

も用いられる汚濁負荷量原単位の各種資料における

数値には極めて大きなばらつきがあることが明らか

になっており 29)、さらに本研究の過年度調査結果な

どからも、降雨時の流出を的確に把握することの重

要さを指摘 30)してきたところである。 

こうしたことから、日本水環境学会ノンポイント

汚染研究委員会などの場において議論を重ねた結果

として、平成27年 1月に改定された流域別下水道整

備総合計画調査指針と解説（流総指針）では、市街

地からの排出負荷量を単位面積当たりの年間平均汚

濁負荷量原単位だけではなく、1 降雨（event）当り

で汚濁負荷量を算定する方法についても参考情報を

提示することとされた 31)。 

今後の閉鎖性水域の水質保全対策の着実かつ効率

的な進捗のためには、流域スケールでの栄養塩類等

の流出などの物質動態の特性を十分に把握、予測し

たうえで的確な対策を講ずることが必要であり、本

研究では、栄養塩類の発生源別と雨天時流出機構の

解明を行うことを目的としている。 

雨天時におけるSS、有機物、栄養塩類等の流出特

性を把握するため、特に夏期の台風等による豪雨を

含む雨天時流出実態調査を行い、平均流出濃度に着

目したデータ解析を行った。 

4.1 調査方法 

4.1.1 調査河川と水質調査地点 

印旛沼流入河川の鹿島川の支流である高崎川を対

象に、集水域の土地利用情報を整理し、栄養塩類の

負荷量調査を実施した。図-49 は、高崎川の集水域

と採水調査地点である。高崎川の集水域の面積は、

79km2である。 

表-6に雨天時を実施した日と地点、降雨概要とし

て佐倉観測所での連続降雨（4時間 0 mmが続いた

ら不連続）としての総雨量、時間最大雨量を示す。

各調査において、おおよそ数時間おきに5回～10回、

流量観測と水質調査を行った。 

 

表-6 雨天時調査実施日、実施地点及び降雨概要 

調査実施日 実施地点 

佐倉観測所

の累積降雨

量(mm) 

佐倉観測所

の時間最大

雨量(mm) 

H24/11/6 A,C,E,G 38.5 16.5 

H25/12/18～20 G～K 45 4.5 

H26/1/8～9 A,C,E,G～K 23.5 5 

H26/1/26 A,C,E,G～K 1 1 

H26/2/7～8(降雪) G～K 35 4.5 

H26/3/13～14 G～K 12.5 5.5 

H26/7/18～19 G～K 0.5 0.5 

H26/9/7 G～K 10.5 2 

H26/9/24～26 A,C,E,G～K 9 4 

H26/10/5～6(台風) G～K 176.5 19.5 

H26/10/13～14 A,C,E,G～K 19 4.5 

H27/7/15～16 A,G,J,K 6.5 3 

H27/9/25 A,C,E,G～K 13 4 

H27/11/14～15 G～K 28.5 4.5 

H28/1/17～18 G～K 62 9.5 

 

 

佐倉
観測所

平成25年度より実施

平成24年度及び25年度に実施

A

J

K

C

I

E

H

G

高崎川の集水域と調査地点

印旛沼 0 5 km

畜産農家
点在

市街地

市街地

森林

富里
印旛土木事務所

図-49  調査地点 

平成24年度より実施 
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4.1.2 雨天時調査のデータの解析方法 

雨天時調査の結果を解析するにあたり、気象庁佐

倉観測所の1時間ごとの雨量データを使用した。 

調査データはSS、DOC、TN、TP、Fe、Mn、Cu、

Zn、Alについて、流域からの単位面積当たり負荷量

である比負荷量Lと、流域の単位面積当たりの流量

である比流量Qとの関係であるL-Q式で整理した。

A、C、E及びG地点については、平成25年1月か

ら 2月にかけて 4回実施した晴天時データ(2.1.3.1

参照)も併せてL-Q式で整理した。 

一方、特に市街地からの非点源汚濁負荷について

は、晴天時に堆積して雨天時に降水によって運ばれ

公共用水域に排出されると考えられる。前述の通り

市街地からの排出負荷量は ha あたりの年間平均汚

濁負荷量原単位ではなく、1 降雨（event）当りで汚

濁負荷量を算定する方が実態の流出現象を把握しや

すいとの知見も得られている 31),32)ことから、得られ

た雨天時データについて、1 降雨あたりの平均流出

濃度（Event Mean Concentration; EMC）により整理し、

当該1降雨の時間帯における総降雨量や時間最大降

雨量などとの関係について考察した。なお、総降雨

量や時間最大降雨量を決定する降雨の時間帯は、こ

こではEMCを算出する時間帯、すなわち、EMCを

算出するための実濃度測定用水試料をサンプリング

している時間帯とした。 

 また、EMCと総雨量の関係と1降雨における総流

出水量と総雨量の関係を求め、各降雨の総雨量から

雨天時の年間流出負荷量を算定するとともに、降雨

前のデータにより晴天時の年間流出負荷量を推定し、

年間総負荷量の推定を試みた。 

4.2 結果と考察 

4.2.1 栄養塩等・微量金属の流出負荷特性 

各調査地点の栄養塩等の流出比負荷量と比流量の

関係を図-50～57 に示す。各地点それぞれにおいて

比流量と各栄養塩等の流出比負荷量の関係を、以下

のL-Q式で表した。 

L=aQb 

ただし、L：比負荷量 

Q：比流量 

a, b：定数 

定数は比流量と比負荷量をそれぞれ常用対数に変

換して最小二乗法により回帰直線を求めて算出した。

定数 bは増水時の濃度変化を反映し、b<1は濃度が

低下する希釈型、b>1は濃度が増加する洗い出し型、

b=1は濃度が変化しない一定型に分類される 13)。 

土地利用の 70％以上が市街地になる地点 K と

60％以上が市街地になる地点 J、土地利用の 80％以

上が畑地になる地点Aに着目し、地点Kと Jでは、

11月～3月と 7～10月の期間毎に、地点Aでは、7

月～10月と11～2月の期間毎に区分して、それぞれ

においてL-Q式で表した。定数bに着目すると、SS

は地点 Jの 7～10月を除き洗い出し型であった。地

点Kと Jでは、地点Kの 11月～3月のTPが一定型

で、それ以外全て希釈型であった。地点Aでは、11

～2月のDOCが一定型、TNが希釈型、7月～10月

の DOC と TP が洗い出し型であった。また、期間

の違いによる大きな相違は見られなかった。地点C、

E、Gは、土地利用の 70～44％が畑地になり、地点

Aと同様の傾向であった。地点 Jの下流に位置する

地点Iの土地利用は約30％が森林で約50％が市街地

であり、その下流に位置する地点Hは地点 Iより市

街地比率が高い。これらの地点は、TPが一定型であ

ること以外は、地点K、Jとほぼ同様であった。 

各調査地点の微量金属の流出比負荷量と比流量の

関係を図-58～65に示す。栄養塩等と同様にL-Q式

で表した。地点K、J及びAの定数bに着目すると、

地点Aは、D-Mn以外すべてが洗い出し型であった。

地点Kは、D-Znとトータルすべてが洗い出し型で、

D-Cuが一定型で、これら以外が希釈型であった。地

点 Jは、Fe、Mnが希釈型で、Alが一定型であった

こと以外は、地点Kと同じであった。地点 C、E、

Gは、相関の低いD-Mnを除き、地点Aと同様の傾

向であった。地点 H、I は、Mn、D-Cu、D-Zn を除

き、地点K、Jとほぼ同様であった。 

4.2.2 市街地における平均流出濃度 

地点Kにおける栄養塩等の1降雨あたり平均流出

濃度（EMC）と当該降雨の現地調査時間帯(EMC算

出時間帯)の総雨量・時間最大雨量及び先行無降雨日

数（調査日前の無降雨日数）との関係を図 66～68

に示す。 

DOC、TN、TPでは、EMCと総雨量・時間最大雨

量との間には一定の相関が認められた。市街地から

の非点源汚濁負荷は、晴天時に堆積して雨天時に降

水によって運ばれると推定されることから、先行無

降雨日数との関係も考えられたが、いずれの EMC

も先行無降雨日数とは、相関関係が認められなかっ

た。なお、これらの傾向は地点 Jにおいても同様で

あった。また、ここで得られたTN、TPのEMCは、

既往調査から算出され、流総指針 31)に掲載されてい

る「1降雨当りの平均水質」の範囲内であった。 
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図-50 栄養塩等の流出比負荷量と比流量の関係 

（地点K） 

 

 

 

 

 

 

 

図-51 栄養塩等の流出比負荷量と比流量の関係 

（地点J） 

 



  

 157 

 

 

 

 

 

図-52 栄養塩等の流出比負荷量と比流量の関係 

（地点A） 

 

 

 

 

 

 

 

図-53 栄養塩等の流出比負荷量と比流量の関係 

（地点C） 
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図-54 栄養塩等の流出比負荷量と比流量の関係 

（地点E） 

 

 

 

 

 

 

 

図-55 栄養塩等の流出比負荷量と比流量の関係 

（地点G） 
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図-56 栄養塩等の流出比負荷量と比流量の関係 

（地点H） 

 

 

 

 

 

 

 

図-57 栄養塩等の流出比負荷量と比流量の関係 

（地点I） 
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図-58 微量金属との流出比負荷量と比流量の関係（地点K） 
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図-59 微量金属との流出比負荷量と比流量の関係（地点J） 
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図-60 微量金属との流出比負荷量と比流量の関係（地点A） 
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図-61 微量金属との流出比負荷量と比流量の関係（地点C） 
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図-62 微量金属との流出比負荷量と比流量の関係（地点E） 
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図-63 微量金属との流出比負荷量と比流量の関係（地点G） 
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図-64 微量金属との流出比負荷量と比流量の関係（地点H） 
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図-65 微量金属との流出比負荷量と比流量の関係（地点I） 
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図-66 栄養塩等のEMCと総雨量の関係（地点K） 

 

 

 

 

図-67 栄養塩等のEMCと時間最大雨量の関係 

（地点K） 
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図-68 栄養塩等のEMCと先行無降雨日数の関係 

（地点K） 

 

 

 

図-69 EMC算出時間帯の総雨量と総流出水量の関係 

（地点K） 

 

 

これらの結果から、市街地のDOC、TN、TPの排
出負荷量は、EMCとその対象降雨の総雨量・時間最
大雨量との関係を把握し、年間の降雨イベント毎の

排出負荷量を算出・合計することにより、より精度

よく類推できると考えられた。 
4.2.3 市街地における平均流出濃度による年間総

負荷量の推定 

地点KにおけるEMC算出時間帯の総雨量と総流
出水量の関係を図-69 に示す。これらには、一定の

相関が認められ、最小二乗法により近似式（図-69

中）を求めた。 
総雨量から図-66 中の近似式により EMC を、図

-69 中の近似式により総流出水量を求め、それらを

乗ずることにより、1 降雨での流出負荷量が求めら
れる。これを1年分積算し、雨天時の年間総負荷量
とした。なお、ここでは雨量0mmが 12時間連続し
た場合に降雨が途切れたものとし、途切れない降雨

に含まれる雨量0mmの時間は雨天時とした。 
一方、雨天時調査データのうち、降雨前の流出負

荷量の平均値を晴天時の流出負荷量とみなし、前述

の雨天時に該当しない時間を晴天時とし、晴天時の

流出負荷量を算出した。 
地点Kにおける窒素・リンについて、平成 23年

から27年の雨量データより、各年の雨天時及び晴天
時の年間総負荷量求め平均した結果を図-70 に示す。

なお、併記している原単位法では、流総指針 31)に掲

載されている湖沼水質保全計画印旛沼第6期の原単
位、GIS データより算出した山林・水田・畑地・市
街地面積と千葉県提供の平成7年現在人口・家畜数
を用い算出した。 
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同様に、地点 J における同様の結果を図-71に示

す。地点K、Jともに、窒素の年間負荷量の 31％が

雨天時、69%が晴天時、リンの年間負荷量の36％が

雨天時、64%が晴天時であった。 

原単位法における負荷量のうち、その占める割合

が高いものは、いずれの地点においても市街地から

の面源汚濁負荷で、地点 K で 8～9 割、地点 J で 6

～7割であった。湖沼水質保全計画印旛沼第 6期の

市街地の原単位は、総雨量 17mm 以下、なおかつ、

最大時間雨量 4mm/hr以下の 3降雨 7地点の現地調

査 33)によっている。EMC 等による推定値には、総

雨量150mm以上、なおかつ、最大時間雨量20mm/hr

程度の雨天時調査結果も反映されている。平間ら 33)

は、調査時の最大時間雨量または平均降雨強度が大

きいほど、実測調査から求めた原単位の値が大きく

なる傾向が見られるとしており、ここで求めた年間

負荷量の原単位法とEMC等による推定値の相違は、

調査時の降雨規模の違いが大きな要因の一つと考え

られる。 

4.3 まとめ 

印旛沼流入河川である高崎川で雨天時の平均流出

濃度（EMC)に着目した負荷量調査を行った。その

結果得られた結果を以下に示す。 

(1) 流域の土地利用が主に市街地の地点と主に畑

地の地点における栄養塩等のL-Q式を季節毎に求め

た結果、大きな季節変動は見られなかった。 

(2) 流域の土地利用が主に市街地の地点における

雨天時のEMCの傾向について検討した結果、DOC、

全窒素、全リンの EMC は総雨量・時間最大雨量と

の相関がみられた。 

(3) 雨天時の平均流出濃度（EMC)を用い、雨天時

の市街地からの栄養塩の年間流出負荷量の推計手法

を考案した。 

 

図-70 窒素・リンの年間総負荷量（地点K） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図-71 窒素・リンの年間総負荷量（地点J） 
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5 おわりに 

霞ヶ浦と印旛沼流域での流入河川の窒素、リン、

微量金属濃度と土地利用の関係を検討し、晴天時及

び雨天時の溶存態・粒子態の金属の流出特性を把握

した。 

窒素・酸素安定同位体比解析により栄養塩類の流

出機構を調査し、高崎川（印旛沼流域）における雨

天時の窒素負荷源の寄与率を推定した結果、高崎川

上流部および市街地では、晴天時は畑地由来の窒素

負荷が高く、降雨時は水田や森林由来の窒素負荷が

増加すること等明らかにすることができた。 

雨天時の平均流出濃度（EMC)を用い、雨天時の

市街地からの栄養塩の年間流出負荷量の推計手法を

提案するとともに、晴天時/雨天時それぞれの栄養塩

の流出負荷の寄与率を解明した。 
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土地利用や環境の変化が閉鎖性水域の水質・底質におよぼす影響に関する研究 
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【要旨】 

本研究は、流域からの汚濁負荷が閉鎖性水域の水質におよぼす影響の解明と対策手法の提案を目的とし、

環境の変化が水質・底質に与える影響の解明を試みた。底泥浚渫が栄養塩類溶出に一定の効果があること、

台風による出水前後の溶出試験からは、台風通過後では、地点によらず、NH4-N 溶出速度が大幅に上昇する

ことを見出すとともに底泥の地点別、深度別の細菌群集構造を解析し、細菌種の変化が栄養塩類の溶出に与

える影響を把握した。また、底質からの栄養塩溶出に寄与する要因を整理するとともに、閉鎖性水域の生態

系モデルを用い、底層嫌気化改善対策の水質改善に対する寄与を解明した。 

 

キーワード：閉鎖性水域、富栄養化、底質からの栄養塩溶出、微生物菌叢解析、生態系モデル 

 

 

 

１． はじめに 

公共用水域の水質は、「水質汚濁に係る環境基準」にお

ける、「人の健康の保護」に係る項目は達成率が次第に高

まっているが、有機汚濁等の「生活環境の保全」に係る項

目については、特に閉鎖性水域において改善が十分に進

んでいない。閉鎖性水域の水質改善のためには汚濁負荷

の発生原因をより明確にするとともに、効果的な対策技

術を開発、評価していく必要がある。特に、閉鎖性水域の

水質改善が進まない原因の一つとして底泥からの溶出が

考えられるが、そのメカニズムには明らかになっていな

い点が多い。本研究は、プロジェクト研究「流域スケール

で見た物質の動態把握と水質管理技術」の一環として、浚

渫が栄養塩類溶出に与える影響、気象・水象データによる

アオコ発生期の簡易予測、台風による出水前後の底泥か

らの栄養塩類・金属類溶出と細菌群集構造解析、気象自動

観測データに基づく水質の影響因子の検討、藻類増殖と

栄養塩・微量金属との関係、藻類増殖速度への微量金属

（Fe、Mn）の役割と生態系モデルによる閉鎖性水域の水質

変化予測について調査し、栄養塩類濃度の変化が底泥か

らの溶出に与える影響、環境の変化が水質・底質におよぼ

す影響、閉鎖性水域の水質変化予測手法、水質汚濁対策手

法の水質改善に対する寄与について検討した。 

 

２．浚渫が栄養塩類溶出に与える影響 

２.１ はじめに 

 霞ヶ浦では水質改善を目的とした浚渫事業が実施され

ており、平成24年5月に完了している 1)。平成25年から

平成28年の間に、浚渫実施区域と未実施区域を対象に霞

ヶ浦の底質を用いて溶出試験を 3 回行い、浚渫が栄養塩

類溶出に与える影響について検討した。 

 

２.２ 溶出試験の実験条件 

表 2-1に溶出試験の実験条件を示す。H27 年 8 月のデ

ータについては、溶出試験時の水温が 30℃で他と異なる

ため、データを比較する際には注意が必要である。 

 

表2-1 溶出試験の実験条件 

 

採水・採泥年月 気象条件 溶出試験時の水温 溶存酸素条件 採取箇所

H25年　1月 晴天日が続いた日 20℃
湖心

掛馬沖

H27年　8月 3日前に日降水量17mmの雨 30℃

H28年　１月 晴天日が続いた日 20℃

湖心
掛馬沖

土浦港沖

好気条件
嫌気条件
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本実験に供した底質は図 2-1 に示す 3 地点から、内径

200mmのアクリルコアを用いて、深さ 30cm程度の底泥を採

取した。St. 1は湖心（36º 02' 06" N、140º 24' 27" E）、St. 2は

掛馬沖（36º 03' 03" N、140º 15' 00" E）で、いずれも国交省

の観測所の付近である。St.3は桜川河口からおよそ900 m

沖の地点で土浦港沖（36º 04' 35" N、140º 13' 42" E）とした。

この内、St.2は浚渫実施箇所である。直上水は採取した底

層水を GFB フィルターでろ過して静かに流入させた後、嫌

気状態と好気状態に設定して、実験を行った。嫌気状態は

窒素ガスで直上水を曝気することによりDOが 1mg/L以下と

なるように調節し、好気状態は空気曝気により溶存酸素濃度

を調節した。溶存態の窒素やリンの分析は、実験開始から 0、

1、3、5、7、10、15、20 日目の水試料を用いてイオンクロマト

グラフ法にて行った。金属類（Al、Mn、Fe、Zn、As）は ICP質

量分析（河川水質試験方法（案）［1997 年版］に記載の方法

に準じる）を実施した。また、底質中の CODMn、TOC、T-P、

T-N、金属類は底質調査方法（平成 24 年 8 月環境省水・大

気環境局）2)に記載の方法に従って前処理を行い、定量分析

を行った。 

 

２.３ 栄養塩の溶出速度について 

図2-2、図2-3に水中の溶存態窒素（NH4-N、NO2-N、NO3-

N）、全窒素、全リン（T-N、T-P）、オルトリン酸態リン（PO4-

P）および微量金属（Mn、Fe）濃度の経日変化を示す。 

図2-4、図2-5に、溶出試験での水質測定結果を用いて

NH4-N、PO4-Pの溶出速度を算出した結果を示す。溶出速

度算定期間については、底質に係わる技術資料（平成21年

3 月湖沼技術研究会底質ワーキング）3)に記載の方法に従っ

てNH4-N、PO4-Pそれぞれの溶出量曲線を整理し、外れ値

を除外した上で、溶出量曲線の平均的な傾きを表現でき

る期間とした。嫌気状態の PO4-P の溶出速度について、

St.1（浚渫未実施）とSt.2（浚渫実施）を比較すると、St.2

の方が小さく、浚渫実施区域の方が溶出速度は小さい結

果となった。NH4-N の溶出速度についても St.1 より St.2

の方が小さいが、その差はあまり大きくなかった。また、

H25年 1月とH28年 1月における各地点の溶出速度を比

較すると大きな変化はなく、浚渫からの時間経過による

栄養塩溶出への影響は見られなかった。また、St.3（浚渫

未実施）について、H27 年の 8 月のデータではNH4-N、

PO4-P の溶出速度が他の 2 地点と比べて小さくなってい

る。3日前の降雨がSt.3にあまり影響しないものと考える

と、流入負荷の少ない時期に St.3 の栄養塩溶出は抑えら

れている可能性があるが、今回のデータのみでは判断で

きなかった。一方で、H28 年 1 月の St.3 におけるデータ

についてはNH4-N、 PO4-Pの溶出速度は大きくなってい

るが、底質採取箇所の水深が 8m 以上（H27 年 8 月では

2.8m）となっており、調査地点にズレが発生し、凹地で底

質を採取した可能性がある。 

 

図2-１  調査地点と土浦入における流入河川 
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図2-2 （その 1） 溶出試験時の栄養塩濃度（サンプル引き抜きを考慮して算出） 
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図2-2 （その 2） 溶出試験時の栄養塩濃度（サンプル引き抜きを考慮して算出） 
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図2-3  溶出試験時の微量金属濃度（サンプル引き抜きを考慮して算出） 
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２．４ 底質分析結果 

H27年8月とH28年1月のサンプリング時の底質中の有

機物、栄養塩濃度を表2-2に示す。なお、底質は表層から

30cm採取し、10cmごとに分析している。底質に含まれる

有機物量についてはH27年8月、H28年1月のデータとも

にSt.1（浚渫未実施）よりSt.2（浚渫実施）の方が少な

くなっており、どの地点についても表層(0～10cm)の底

質より表層から10～20cm及び20～30cmの底質の方が

有機物量は少なかった。この結果から、浚渫によって

もともと有機物の多かったSt.2の表層の底質が取り除

かれ、底質が改善されていると考えられる。また、St.3

においてはH28年1月の底質の方がH27年7月に比べて

有機物量が多くなっているが、2.3にも述べたように、

H28年1月に採取したSt.3の底質は、調査地点にズレが

発生し、凹地で採取した可能性がある。 

また、底質に含まれる微量金属（B、Al、Mn、Fe、

Cu、Zn、As、Mo、Cd、Pb）の濃度を表2-3に示す。St.1

とSt.2の表層(0～10cm)の底質を比較すると、底質に含

まれる微量金属の大部分を占めるAl、Mn、Feについて、

St.1よりSt.2の方が濃度は低くなっていることが分か

る。 

  

 

図2-4  NH4-Nの溶出速度（嫌気条件） 
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 図2-5  PO4-Pの溶出速度（嫌気条件） 
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表2-3  底質中の金属濃度 

  

(mg/kg(DS))

B Al Mn Fe Cu Zn As Mo Cd Pb

H27年8月 17 69,000 1,400 47,300 55 111 15.5 0.3 0.4 26.0

H28年1月 16 70,000 1,500 49,300 58 114 15.4 0.4 0.4 27.4

H27年8月 9 41,000 1,200 40,300 55 98 13.9 0.5 0.4 25.3

H28年1月 15 69,000 1,300 51,100 59 115 15.7 0.6 0.5 28.3

H27年8月 16 65,900 870 47,900 59 105 16.7 0.7 0.4 28.1

H28年1月 13 61,400 1,100 51,600 61 111 15.9 0.6 0.5 29.8

H27年8月 8 38,700 820 41,000 47 86 11.2 0.5 0.2 17.9

H28年1月 8 51,800 990 48,200 54 100 11.4 0.5 0.3 19.1

H27年8月 11 73,000 650 47,500 48 89 12.8 0.5 0.2 17.2

H28年1月 8 53,300 740 44,300 49 88 11.4 0.5 0.3 17.4

H27年8月 11 60,500 620 50,800 37 73 13.1 0.6 0.2 14.2

H28年1月 7 56,500 590 47,700 44 75 10.7 0.7 0.2 15.6

H27年8月 4 18,500 330 16,200 12 49 6.7 0.9 0.1 5.6

H28年1月 9 68,300 1,230 52,100 60 166 11.9 0.9 0.4 24.4

H27年8月 5 21,500 330 17,200 14 53 7.5 1.3 0.1 7.0

H28年1月 11 81,400 1,300 57,500 64 179 12.5 0.9 0.5 27.7

H27年8月 7 29,400 470 26,800 17 52 14.3 2.5 0.1 6.9

H28年1月 10 78,900 1,200 56,300 63 174 12.4 0.8 0.5 26.6

St.3

0～10cm

St.3

10～20cm

St.3

20～30cm

St.1

0～10cm

St.1

10～20cm

St.1

20～30cm

St.2

0～10cm

St.2

10～20cm

St.2

20～30cm

表2-2 底質中の有機物・栄養塩濃度 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

CODMn TOC 全窒素 硫化物 全リン 乾燥減量 強熱減量

(mg/g-dry) (mg/g-dry) (mg/g-dry) (mg/g-dry) (mg/g-dry) (％) (％)

H27年8月 65.4 55.3 7.4 0.4 1.4 88.1 17.0

H28年1月 70.7 60.3 7.8 0.1 1.4 87.9 16.9

H27年8月 56.0 55.1 7.2 0.2 1.2 84.5 16.7

H28年1月 60.4 58.7 7.6 0.5 1.4 85.4 16.6

H27年8月 47.7 51.3 6.3 0.2 0.9 80.2 15.9

H28年1月 57.6 56.1 7.0 0.3 1.2 82.6 15.9

H27年8月 33.0 26.6 3.3 0.4 0.8 76.3 11.2

H28年1月 47.6 29.8 3.6 0.2 1.0 80.1 11.5

H27年8月 27.6 24.6 2.6 0.5 0.6 70.4 10.6

H28年1月 40.7 27.1 3.0 0.2 0.7 73.5 10.4

H27年8月 22.1 21.4 2.1 0.3 0.5 63.5 10.3

H28年1月 34.0 23.8 2.5 0.2 0.5 67.6 10.9

H27年8月 4.0 2.3 0.3 0.0 0.2 34.7 2.8

H28年1月 39.4 37.2 4.4 0.2 1.4 79.4 13.4

H27年8月 4.9 4.1 0.3 0.1 0.2 34.5 3.4

H28年1月 35.1 35.2 4.2 0.2 1.6 75.8 13.0

H27年8月 6.7 5.5 0.7 0.0 0.2 35.0 3.5

H28年1月 27.5 33.8 4.0 0.2 1.7 72.7 12.6

St.1

10～20cm

St.1

20～30cm

St.2

0～10cm

St.2

10～20cm

St.2

20～30cm

St.3
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２．５ まとめ 
浚渫を実施したSt.2（掛馬沖）および浚渫未実施のSt.1

（湖心）、St.3（土浦港沖）を対象に底質の溶出試験を行っ

た。その結果、今回試験を行った試料では、嫌気条件にお

いてPO4-PとNH4-Nの溶出速度はSt.1よりSt.2の方が小

さい結果となった。H25年 1月とH28年 1月における各

地点の溶出速度を比較すると大きな変化はなく、浚渫か

らの時間経過による栄養塩溶出への影響は見られなかっ

た。また、底質に含まれる有機物量、微量金属類を比較し

た結果、湖心に比べて掛馬沖の底質の方が有機物量やAl、
Fe、Mnの濃度は低い結果が得られた。 
 
３．気象・水象データによるアオコ発生期の簡易予測 
３．１ はじめに 

 霞ヶ浦ではアオコの大量発生時には、アオコ回収船の

現地への配置､稼働などの各種対策を実施している。現地

の巡視体制や各種対策の体制整備のためにも、アオコ大

量発生前にその兆候を把握できれば、湖沼管理上も有効

と考えられる。アオコ発生時期に簡易な予測手法により、

本格的なアオコ発生の兆候を把握することを目的とし、

霞ヶ浦の自動水質観測所のデータ等を解析した。なお、土

浦港のような局所的な発生は正確な予測が困難なため、

第一目標としては、土浦入の一定範囲にアオコが広がる

ような状況の兆候把握を目的とした。 
３．２ 検討方法   
  霞ヶ浦西浦の土浦入を検討対象(ケーススタディ)とし

て、湖内に設置されている自動水質観測所（掛馬沖、湖心）

の平成23年～26年の春～夏期データを活用し、着目する

水質項目の値とその経時変化から簡易にアオコ発生可能

性の上昇を予測できる手法を構築した。 
 着目した水質等の項目は、水温(表層･下層）、pH(表層)、
DO(表層･下層)、風向･風速、降雨(気象庁土浦観測所)であ

図3-1 平成23年7月 2日～16日の水温・雨量の経時変化 

図3-2 平成23年7月 2日～16日の pHの経時変化 
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る。自動水質観測所データとアオコ発生状況 4）より、ア

オコ発生可能性に関する判定項目および目安値を定めた。 

 

３．３ 結果と考察 

  平成23年には霞ヶ浦でアオコが発生している。その年

の7月2日～16日の水温・pH・雨量の経時変化を図3-1、

図3-2に示す。水温は7月9日から、表層pHは7月8日

から大きな日間変動が見られた。なお、表層 DO も表層

pHと同様であった。その後、7月 13日から土浦入の広範

囲にアオコが発生した。なお、7 月 8 日のアオコ発生は、

局所的なものであった。 

このような例が、複数年見られたことから、アオコ発生

の判定手法(案）として、土浦入におけるアオコ発生との

関連がより明確な「掛馬沖」のデータで判定（湖心のデー

タも一部参考）することとし、主要項目が表 3-1 の状況

の場合、数日後にアオコ発生の可能性が高いと判定する

ことが考えられる。水温は、藍藻類の好適水温である必要

があるとともに、水温の日間変化は、日照や温度成層形成

状況を示していると考えられる。表層pHは、藻類の光合

成､呼吸による日間変動を示しており、藻類の活性と関連

していると考えられる。なお、表層DOも表層pHとほぼ

同様のパターンを示す。 

 

表3-1 アオコ発生の判定手法(案） 

主要項目 判定の目安 

水温（１） 水温が２２℃を超えていること 

水温（２） 日間変動が有ること（１～２℃） 

表層pH 日間変動が有ること（１程度） 

その他 下層DOの急激な低下(4mg/L程度) 

前年度大量発生により早期に発生の可能

性有 

 

アオコが発生した平成23年では、6月12日に掛馬沖下

層においてDO4mg/L 程度が観測された。平成 23 年～26

年においては、この時しか観測されていないことから、平

成23年は下層の貧酸素状態の後にアオコが発生したもの

と考えられる。また、平成24年は、他の年より早く5月

からアオコの発生が見られた。これは、平成23年に大量

発生し、底層に沈降して越冬するコロニー等の量が関連

していることが推察されたため、前年度の発生状況も留

意が必要であると考えられる。 

 

３．４ まとめ 

湖沼等管理者が活用可能なアオコ発生期の水質挙動に

着目した簡易予測手法を検討した。霞ヶ浦・西浦掛馬沖の

自動水質観測所データより、注目すべき主要項目として、

水温、pHを選定し、アオコ発生の「判定の目安」を定め

た。平成23年～26年のデータより、主要項目で判定の目

安に該当した場合は、数日～1週間以内に土浦入で一定の

範囲にアオコが発生する可能性が高いと判断される。 

 

４．台風による出水前後の底泥からの栄養塩類・金属溶出

と細菌群集構造解析 

４．１ はじめに  

  本研究において霞ヶ浦を対象に底質の溶出試験を行い、

浚渫が栄養塩溶出に与えた効果を把握し、近年のアオコ

発生前後の気象・水象データから藻類増殖要因を検討し

た。また、雨天時負荷の増加や東向風による藍藻の集積が

アオコ増殖の要因の一つであることを見出した。さらに、

台風通過後の底質を用いた調査では、底泥中の含有栄養

塩類・有機物量と、溶出速度の関係が逆転し、雨天時流入

汚濁物による影響が示唆された。ここでは、台風等の大規

模出水時に焦点を当て、出水前後の底質を用いた溶出試

験を行い、その影響の把握を試みた。また、底質はこれま

でブラックボックスとして扱われてきており、底質から

の栄養塩溶出メカニズムに関する知見は極めて乏しいこ

とから、次世代シークエンサーを用いて、底質中の細菌群

を網羅的に解析し、原位置（in situ）での物質の挙動や環

境状態を推察した。なお、本研究で対象とした湖沼は、水

深が浅く温度成層ができにくい富栄養化湖の代表である

霞ヶ浦（平均水深3.9 m、最大水深7.3 m、湖面積171 km2）

である。霞ヶ浦は平成 21 年度には水質が全国ワースト 1

となったが、その後、改善傾向にあり、平成25年度では、

CODが 6.8 mg/L（平成21年度は9.5 mg/L）で湖沼水質保

全計画の目標値である 7.4 mg/L を 22 年ぶりに下回った
5）。また、全窒素は1.3 mg/L（平成21年度は1.1 mg/L）、

全リンは0.089 mg/L（平成21年度は0.10 mg/L）で、ほぼ

横ばい状態が続いている 5）。 

 

４．２ 実験方法   

（1） サンプリング   

  本実験に供した底質は図4-1に示す3地点で採取した。

St. 1は湖心（36º 02' 06" N、140º 24' 27" E）、St. 2は掛馬沖

（36º 03' 03" N、140º 15' 00" E）で、いずれも国交省の観測

所の付近である。St.3は桜川河口からおよそ900 m沖の地

点で土浦港沖（36º 04' 35" N、140º 13' 42" E）とした。なお、

平成 24 年度および 25 年度にも同様の地点で採水してい

る 6）, 7）。今年度のサンプリングは2014（平成26）年9月
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と 10月の計 2回行い、1回目のサンプリングは降雨の影

響を避けるため、晴天が連続した日に行い、2回目のサン

プリングは出水が底質からの栄養塩の溶出に与える影響

を調査するため、2度の台風（台風18号および19号）が

通過した 5 日後に行った（図 4-2）。なお、サンプリング

実施前の 2 週間に観測した降雨は累計 200 mm 以上に達

し、多くの濁質成分が河川から霞ヶ浦に流入したものと

考えられる。また、台風18号は7月以降初めて本土に上

陸した台風であった。 

底質のサンプリングは、溶出試験用と底質分析用に2通

りの方法で実施し、いずれも「底質の調査・試験マニュア

ル」8）に記載の方法に従い、深さ約30 cmのコアサンプル

を潜水士により採取した。溶出試験用の底質は内径20 cm

のアクリル製カラムを用い、1地点につき4サンプル採取

した。底質分析用の底質は内径5 cmのアクリルカラムを

用い、陸揚げした後、速やかに保冷し、実験室に持ち帰り

分析した。 

  湖水のサンプリングは船上からステンレスポンプを使

用し、水面から 0.5 m および泥面上 0.5 m の 2 層から約

80L採水した。採水した試料の一部は水質分析に供し、残

りはGFBフィルターでろ過し、後述する溶出試験に供し

た。 

 

（2） 現地観測 

  各採水地点で、鉛直方向50-100 cmスパンでpH、DO、

EC、濁度、水温を多項目水質計（HORIBA、マルチ水質チ

ェッカ U-50）を用い、計測した。また、採取した底質の

泥色、泥臭、泥温、ORPを観測・計測した。 

 

（3） 溶出試験  

  内径20 cmのアクリル製カラムで採取した底質は、底層 

 

図4-1  調査地点と土浦入における流入河川 

 

 

図4-2 土浦アメダスの雨量観測結果 

 

を乱さぬよう慎重に実験室まで運搬し、カラム内部の水を引

き抜いた後、現地で採水し GFB フィルターでろ過した水を

静かに注入し、各実験条件下で溶出試験を行った。溶出試

験は 30°C 暗所で静置条件で 20 日間行い、好気条件では

DOが 8.0 mg/L程度となるよう空気曝気を行い、嫌気条件で

はDOが 1.0 mg/L以下となるよう窒素曝気を行った（N=2）。

なお、溶出試験期間中、水質分析用のサンプリングを計8回

行った（350 mL/回、計 2.8L：水層の厚さ 8.9 cm）。引き抜い

た分の水は補充せず、そのまま試験を継続し、水質分析で

得た各種濃度は、引き抜いた量を考慮し、再計算を行った。 

 

（4） 分析 

溶出試験時の溶液中の NH4-N、NO2-N、NO3-N、T-N、

PO4-P、T-P はオートアナライザー（Bran Luebbe、

TRAACS2000）により測定した。Na+、K+、Mg2＋、Ca2+、

Cl-、SO4
2-はイオンクロマトグラフ（日本ダイオネクス、

DX-120および ICS-1100）により測定した。Al、Mn、Fe、

Cu、Zn、As、Mo、Cd、Pb等の金属は ICP‐MS（Thermo 

Fisher SCIENTIFIC、X7CCT）により分析した。また、底

質中の CODMn、TOC、T-P、T-N、金属類は底質調査方法

（平成24年8月環境省水・大気環境局）」2）に記載の方法

に従って前処理を行い、定量分析を行った。 

 

（5）微生物叢解析 

  現地採泥サンプルの底質表層（0-5 cm）および溶出試験

後の底質表層（0-5 cm）および底質底層（20-30 cm）から、

RNAを抽出し、cDNAに逆転写した後、16S rRNA遺伝子

のV3-V4領域を対象にMiSeq（Illumina）を用いてシーク
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エンス解析を行った。RNA抽出には、ISOIL for RNA（ニ

ッポンジーン）を用い、逆転写には PrimeScript One Step 

RT-PCR Kit Ver.2（TaKaRa）を用いた。逆転写された cDNA

を鋳型として真正細菌の 16S rRNA 遺伝子領域を標的と

したプライマー（S-D-Bact-0341-b-S-17 および S-D-Bact-

0785-a-A-21）9）にオーバーハングアダプター配列（F: 5'-

TCG TCG GCA GCG TCA GAT GTG TAT AAG AGA CAG-、

R: 5'-GTC TCG TGG GCT CGG AGA TGT GTA TAA GAG 

ACA G）を付加したものを用い、PCR増幅を行った。PCR

反応条件は初期変性を95℃で3分行った後、95℃で30秒、

55℃で30秒、72℃で30秒のサイクルを25サイクル行っ

た。PCR 増幅産物は AMPure XP kit（Beckman Coulter 

Genomics）を用いて精製した。DNAシーケンシングには

Miseq reagent Kit v3（600サイクル、Illumina）を用いて解

析した。解析で得た各リードの塩基配列のキメラチェッ

クは USEARCH10）を用い、Operational Taxonomic Unit 

(OTU)-pickingおよびクラスター解析はQIIME11）を用いた。

各 OTU の同定にはGreengenes データベース ver. 13_8 を

リファレンスとした。 

 

４．３ 結果と考察 

（1） 現地観測および底質分析   

  サンプリングを実施した9月と10月の湖水および底質

の現地観測結果を表4-1～表4-3に示す。台風通過前の9

月に行ったときは、St.1（湖心）のDOが他の地点と比べ、

やや低いものの下層においてもDOが5.5-7.3 mg/Lであっ

た。一方、台風通過後の St.3（土浦港沖）では、pH が他

の地点よりも低く、下層ではDO が 0.6 mg/Lまで低下し

ており、貧酸素状態になっていることが伺える。また、底

質中の有機物量、栄養塩濃度を表4-4に示す。この結果、

底質中に含まれる有機物量は、台風通過前、通過後ともに、

St.1（湖心）で最も高く、台風通過後には増加していた。

St.2（掛馬沖）では、台風通過前後で大きな変化はなくほ

ぼ一定であった。St.3（土浦港沖）は、台風通過後に減少

していた。恐らく、土浦港沖は他の採取地点と比べ、流入

河川からの影響を受けやすく、台風の影響に伴い河川か

ら流入した有機物量自体は他の地点と比べ多かったと推

察される。その台風により流入してきた有機物が底泥の

巻き上げに伴う急激な微生物反応により分解され、pHと

DOの低下を引き起こしたと考えられる。 

 

（2） 溶出試験   

台風通過前後に採取した霞ヶ浦の底質を用いた溶出試

験を行った（30℃暗所、嫌気および好気条件）。図4-3に 

表4-1  9月15日の現地観測結果（台風通過前） 

 

表4-2  10月18日の現地観測結果（台風通過後） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

地点 水深 pH EC DO 濁度 水温
(m) [-] (ms/cm) (mg/L) [-] (℃)

St.1 0.0 7.7 0.278 9.7 11.4 23.9
(湖心) 0.5 7.1 0.278 7.4 11.4 24.0

1.0 7.1 0.278 7.0 11.6 24.0
1.5 7.1 0.279 6.8 11.0 24.0
2.0 7.0 0.280 6.7 11.0 24.0
2.5 7.0 0.279 6.3 11.7 24.0
3.0 7.0 0.280 6.3 11.7 24.0
3.5 7.0 0.280 6.1 11.4 24.0
4.0 7.0 0.280 6.2 12.1 24.0
4.5 7.0 0.281 6.2 11.9 24.0
5.0 6.9 0.281 6.6 12.7 24.0
5.5 6.9 0.280 6.0 13.5 24.0
6.0 7.0 0.280 6.3 12.0 24.0

St.2 0.0 8.3 0.255 9.6 12.0 24.6
(掛馬沖) 0.5 8.0 0.256 9.1 12.1 24.6

1.0 7.8 0.256 8.4 11.9 24.5
1.5 7.6 0.260 8.1 12.4 24.3
2.0 7.5 0.260 8.2 12.7 24.3
2.5 7.5 0.260 6.5 12.0 24.1
3.0 7.4 0.261 6.9 14.5 24.1
3.5 7.3 0.261 7.1 18.0 24.0
4.0 7.4 7.3 24.0

St.3 0.0 8.0 0.261 9.6 9.9 25.0
(土浦港沖) 1.0 7.8 0.262 9.5 9.5 24.9

2.0 7.4 0.262 8.6 10.2 24.8
3.0 7.5 0.262 8.2 9.8 24.7
4.0 7.2 0.263 8.6 9.9 24.6
5.0 7.1 0.263 8.3 11.5 24.5
6.0 7.0 0.263 7.3 10.0 24.5
7.0 6.9 0.264 7.0 10.8 24.5
8.0 6.9 0.264 7.0 11.0 24.4
8.5 6.7 0.265 5.5 18.4 24.4

 地点 水深 pH EC DO 濁度 水温
(m) [-] (ms/cm) (mg/L) [-] (℃)

St.1 0.0 7.4 0.239 10.2 15.0 18.9
(湖心) 0.5 7.4 0.239 10.3 15.0 18.9

1.0 7.3 0.238 8.3 15.6 18.9
1.5 7.3 0.238 8.3 15.2 18.9
2.0 7.2 0.238 7.7 15.2 18.9
2.5 7.2 0.234 8.1 15.2 18.9
3.0 7.1 0.238 7.8 15.0 18.9
3.5 7.1 0.238 7.8 15.1 19.0
4.0 7.1 0.238 7.6 15.8 19.0
4.5 7.1 0.238 7.5 16.2 19.0
5.0 7.0 0.239 7.5 15.6 19.0
5.5 7.0 0.239 7.5 16.1 19.0
6.0 7.0 0.239 7.4 16.9 18.9

St.2 0.0 7.5 0.218 9.4 12.2 19.5
(掛馬沖) 0.5 7.5 0.218 9.4 12.2 19.5

1.0 7.5 0.219 9.3 13.2 19.3
1.5 7.4 0.218 9.0 12.9 19.1
2.0 7.2 0.217 8.7 12.9 18.9
2.5 7.1 0.216 8.6 12.9 18.9
3.0 7.0 0.217 8.5 12.4 18.9
3.5 7.0 0.218 8.4 14.4 18.8
4.0 7.0 0.218 8.1 20.4 18.8

St.3 0.0 6.5 0.203 10.0 9.7 19.3
(土浦港沖) 1.0 6.6 0.203 9.2 9.0 19.8

2.0 6.4 0.203 8.0 9.9 19.0
3.0 6.3 0.203 7.2 9.8 18.9
4.0 6.2 0.202 7.2 9.4 18.9
5.0 6.2 0.202 7.1 10.2 18.8
6.0 6.2 0.201 7.1 11.8 18.8
7.0 7.0 0.201 7.0 14.2 18.8
8.0 6.2 0.200 0.6 29.5 18.7
9.0 6.1 0.200 0.7 35.9 18.7
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水中の溶存態窒素（NH4-N、NO2-N、NO3-N）および総リ

ン（T-P）濃度の経日変化を示す。台風通過前の嫌気条件

下での溶出試験結果では、どの系列でもNH4-NおよびT-
Pが時間とともに増加していた。台風通過後の嫌気条件下

では、溶出試験に供する底質直上水のNO3-N濃度が台風

通過前の溶出試験時より高かったが、St.3（土浦港沖）で

は、溶出試験開始直後からNO3-Nは減少した。St.1（湖心）

やSt.2（掛馬沖）では一旦上昇した後、低下した。好気条

件下では、台風通過前では、どの系列でもNO3-Nの増加

が確認された。また、St.1（湖心）でT-Pの増加が10日目

まで確認され、その後は一定であった。台風通過後の好気

条件下では、増減はあるものの NH4-N、NO3-N は減少傾
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St.1 （湖心） 嫌気条件 ―台風前

NH4-N NO2-N NO3-N T-P

泥色 泥臭 泥温 (℃) ORP (mV)
St.1 (湖心) 　灰茶 無臭 22.6 -128

St.2 (掛馬沖) 淡灰茶 無臭 23.4 -160

St.3 (土浦港沖) 淡緑茶 無臭 22.3 -165

泥色 泥臭 泥温 (℃) ORP (mV)
St.1 (湖心) 　灰茶 無臭 19.6 -119

St.2 (掛馬沖) 淡灰茶 無臭 19.8 -154

St.3 (土浦港沖) 淡緑茶 無臭 20.0 -165

9/15 ( 台風前）

10/18 ( 台風後）

表4-3  採取した底質の状態 表4-4  底質中の有機物・栄養塩濃度 

台風前 台風後 台風前 台風後 台風前 台風後

ＣＯＤMn 40.1 52.6 28.4 26.3 27.3 19.0

ＴＯＣ 44.8 53.2 24.2 27.7 31.5 23.1
全窒素 5.6 6.9 2.7 3.1 3.8 2.6
全りん 0.8 1.2 0.5 0.8 1.1 0.9

St.1 (湖心) St.2 (掛馬沖) St.3 (土浦港沖)

(mg/g-dry)

 

 

 

図4-3 溶出試験時のバルク内の各物質濃度（サンプル引き抜きを考慮して算出） 
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向にあり、T-Pも溶出が抑制されていた。 
表4-5および表4-6に底質に含まれる微量金属（Al、Mn、

Fe、Cu、Zn、As、Mo、Cd、Pb）の測定結果と溶出試験後

の溶出率を示す。なお、ここで示す溶出率は、底泥表層2 
cm までに存在する微量金属を基準とし、溶出試験 20 日

間で水層に移行した量を基に算出した。底質の金属組成

はAlと Feがほとんどで、1%弱の割合でMnが含まれて

おり、それ以外は 0.0002%-0.1%と非常に微量に含まれる

程度である。溶出試験の結果、台風通過前後では各金属の

溶出率に大きな差は見られなかった。また、地点間の溶出

率にも大きな差は見られなかった。実験条件の違いを比

較した場合、嫌気条件下では、MnとAsの溶出率が高く、

AlとFeを除く大部分は溶出試験期間中に濃度が低下し 
ていた。一方、好気条件下では、MnとAsは溶出するも

のの、溶出率は嫌気条件下と比較すると、大幅に抑えられ

ていた。台風通過により、濁質成分の流入や強風による底

Mn Al Fe Zn Cu As Mo Cd Pb
台風通過前 St.1(湖心) 760 76,000 48,000 93.6 55.5 15.3 0.3 0.3 21.6

St.2(掛馬沖) 860 54,000 51,000 71.2 39.5 16.9 1.3 0.2 13.8
St.3（土浦港沖） 1,210 68,000 47,000 140.5 56.1 14.4 1.2 0.3 23.1

台風通過後 St.1(湖心) 920 47,000 42,000 95.7 58.1 15.3 0.7 0.4 28.7
St.2(掛馬沖) 950 95,000 56,000 89.1 55.2 13.9 0.4 0.2 16.7
St.3（土浦港沖） 780 45,000 36,000 114.6 41.8 10.8 1.0 0.3 16.6

µg/g-dry

Mn Al Fe Zn Cu As Mo Cd Pb
St.1(湖心) 0.49 0.0 0.0 -0.2 -0.1 1.5 -7.8 -0.1 0.0
St.2(掛馬沖) 0.20 0.0 0.0 -0.8 -0.2 2.9 -1.0 -0.4 0.0
St.3（土浦港沖） 0.36 0.0 0.0 -0.3 -0.2 4.3 -1.6 -0.3 -0.1
St.1(湖心) 0.50 0.0 0.0 -0.9 -0.1 3.3 -3.3 0.3 -0.1
St.2(掛馬沖) 0.21 0.0 0.0 0.0 -0.2 6.3 1.2 -0.1 0.2
St.3（土浦港沖） 0.45 0.0 0.0 -0.2 -0.4 7.9 -11.1 -4.2 -0.8
St.1(湖心) 0.0 0.0 0.0 0.0 -0.1 0.2 -13.1 -0.4 0.0
St.2(掛馬沖) 0.0 0.0 0.0 0.2 -0.1 0.2 0.0 0.0 0.0
St.3（土浦港沖） 0.0 0.0 0.0 -0.8 -0.1 0.2 -0.7 -0.1 0.0
St.1(湖心) 0.0 0.0 0.0 -1.6 0.2 0.3 -2.5 0.0 0.4
St.2(掛馬沖) 0.0 0.0 0.0 0.0 -0.1 -0.7 2.7 -0.5 0.0
St.3（土浦港沖） 0.0 0.0 0.0 -0.8 0.0 0.2 -0.6 0.1 -0.2

台風通過前

台風通過後

嫌気条件下

好気条件下

台風通過前

台風通過後

表4-5  底質中の金属濃度 

） 

表4-6  溶出試験時における金属類溶出率（%） 

 

 

 

 

図4-4 溶出試験時の栄養塩溶出速度 
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質の巻き上げ等の影響は、底質からの金属の溶出には直

接影響しないものの、底層が嫌気状態になれば、Mn、Al、

Fe、As等の金属の溶出が促進されることが示唆された。 

溶出試験期間中に底質から溶出する NH4-N、NO3-N お

よび T-P の溶出速度を算出した結果を図 4-4 に示す。な

お、図には我々が過去に実施した溶出試験の結果を台風

通過前後に区分し記載した 6）, 7）。ただし、2012 年の溶出

試験は 20℃で溶出試験を行っているため、溶出速度を比

較する際には注意が必要である。それらの結果、NH4-Nの

溶出速度は、嫌気条件下で台風通過後に著しく増加して

おり、St.3（土浦港沖）が最も大きかった。また、PO4-Pの

溶出速度は2013年の台風通過後に採取した底質では、非

常に高いが、2014 年の調査では、台風通過後にむしろ低

下していた。恐らく、2013 年の台風では、流入汚濁物中

に含まれるリンは、それまでに溶出の履歴のない、比較的

溶出し易い形態で、流入してきたと思われるが、2014 年

の台風では、流入汚濁物の影響は少なく、強風による底質

の巻き上げがあったことが推測される。中薗らの研究に

よると 12）、嫌気条件下で底質の巻き上げが起こった場合、

巻き上げそのものによる影響はPO4-Pでは少ないが、NH4-

N は影響を受けやすく溶出量が増加するとある。すなわ

ち、St.3（土浦港沖）は、雨天時に流入河川から運ばれる

汚濁物の影響も受けやすく、さらに、強風による底質の巻

き上げも起こりやすい地点であると言える。好気条件下

でのNH4-Nの溶出速度を比較した場合においても、本来、

好気条件であれば、溶出してこないNH4-Nが台風通過後

のSt.3のみで溶出し、さらにNO3-Nが生成されていない。

このことは、何らかの影響により硝化反応が抑制されて

いることの証左となり得るだろう。 

 

（3） 微生物菌叢解析   

各サンプルから約10万リードの塩基配列を取得（全30

サンプル）し、QIIME による種の同定およびクラスター

解析を行った結果を図4-5に示す。なお、図にはClass別

に分類した結果を示す。その結果、サンプル間の菌叢構造

に大きな違いはなく、全てのサンプルで Proteobacteria が

最も多く（平均51.8%、S.D. 4.0）、次いで、Nitrospirae（13.1%、

2.5）、Firmicutes（7.5%、1.1）、Actinobacteria（5.5%、0.7）

Verrucomicrobia（3.6%、1.5）、Chloroflexi（2.9%、1.0）、

Bacteroidetes（2.0%、1.0）となっていた。また、Proteobacteria

の中では、St.1（湖心）ではGammaproteobacteriaが最も多

く検出され、St.2（掛馬沖）、では、底質表層のサンプルで
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図4-5  次世代シークエンサーによる系統解析（Classレベル）およびサンプル間のクラスター解析 
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は Deltaproteobacteria が、底質底層のサンプルでは

Betaproteobacteria が最も多く検出される傾向があった。

St.3（土浦港沖）では、表層、底層に関わらず、

Betaproteobacteria と Deltaproteobacteria がほぼ同程度含ま

れていた。 

代表的なアンモニア酸化細菌 5 属に注目すると、

Nitrosomonas sp. および Nitrosolobus sp.は検出されず、ま

た、その他のNitrosococcus sp.、Nitrosovibrio sp.、Nitrosospira 

sp.も全体のわずか 0.0025-0.0054％に相当するに過ぎなか

ったが、St.1（湖心）では、Nitrosococcus sp.が優占し、St.2

（掛馬沖）の底質底層では、Nitrosospira sp.が優占、底質

表層では Nitrosococcus sp.が優占しており、表層・底層間

で明確な差が表れていた。St.3（土浦港沖）では

Nitrosovibrio sp.が比較的多く存在していた。一方、亜硝酸

酸化細菌が属するNitrospira門に着目すると、St.3（土浦港

沖）は、亜硝酸酸化細菌が属するNitrospiraの検出割合が

5.0±0.3%とSt.1（10.4±1.2%）やSt.2（11.4±1.4%）と比

べ、低かった。また、NitobacterやNitrospinaについてはど

のサンプルからもわずかに検出されたのみであった。こ

れらのことから、St.3（土浦港沖）における硝化ポテンシ

ャルが他の地点よりも低かった可能性が考えられる。 

各サンプルの属レベルの菌叢構造を主座標分析した結

果を図 4-6 に示す。各プロット間の距離が菌叢の類似度

を示す。各地点それぞれのサンプルが近傍にプロットさ

れることから、各地点で特有の菌叢が構成されているこ

とが示唆された。また、台風通過前後で、各地点での現地

サンプルの菌叢は大きく変化していた。それぞれのサン

プルの溶出試験後の菌叢を調査したところ、St.1（湖心）

やSt.2（掛馬沖）では、台風前後にかかわらず、最終的に

実現する菌叢には特段の差異が見られず、底質の表層と

底層で異なる微生物構造を示した。一方、St.3（土浦港沖）

では、台風通過前後でのサンプルの溶出試験後の菌叢は、

表層と底層間で特段の差異が見られなかった。このこと

から、St.3（土浦港沖）では、台風の影響により、底質が

大きく攪乱されている可能性が考えられた。 

 

４．４ まとめ 

本研究では、霞ヶ浦において、台風による出水前後の底

質を採取し、嫌気・好気条件下で20日間の溶出試験およ

び次世代シークエンサーによる微生物叢解析を行った。

現地調査の結果から、台風通過後のSt.3（土浦港沖）では、

他の地点に比べ、pHおよびDOは低い傾向を示した。台

風に伴い流入してきた有機成分は、採泥時には既に分解

し、溶出し易い成分は既に湖水へ溶出していた可能性が

考えられる。溶出試験の結果、NH4-Nの溶出速度は、嫌気

条件下で台風通過後に著しく増加しており、St.3（土浦港

沖）が最も大きかった。また、PO4-Pの溶出速度は、台風

通過後では、むしろ低下していた。また、微生物叢解析の

結果、St.3（土浦港沖）では、底質が攪乱されている可能

性が考えられた。以上のことから、St.3の溶出試験（嫌気

条件下）で観察された現象（NH4-Nの増加、PO4-Pの減少）

は強風による底質の巻き上げの影響を強く受けていると

考えられる。 

 

５．気象自動観測データに基づく水質の影響因子の検討 

５．１ はじめに 

台風などの大雨による流入が霞ヶ浦の水質に及ぼす影

響を検討するため、霞ヶ浦の自動水質観測所のデータ等

を解析した。 

５．２ 検討方法   

  霞ヶ浦西浦湖内に設置されている自動水質観測所（掛

馬沖、湖心、麻生沖）の平成25年 9月及び10月と26年

10 月のデータを使用した。着目した水質等の項目は、濁

度(表層･下層）、電気伝導度(表層･下層)、COD、全窒素、

全リン、風速、降雨(気象庁土浦・下館観測所)である。降

雨時の雨量・風速・湖心水位・各自動観測所水質の経時変

化を図示し、それらの関連の有無を確認した。 

５．３ 結果と考察 

気象庁土浦観測所で総雨量150mm以上の降雨を観測し

た台風の時の各項目の経時変化を図 5-1に示す。平成 25

年 10 月 15 日から 16 日にかけて台風による大雨があり、

湖心水位は大きく上昇するとともに、濁度など各水質項

  

 

図4-6  サンプル間の属レベルの主座標分析 
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図5-1  平成25年10月15日～17日の 

各項目の経時変化 

図5-2  平成25年9月15日～17日の 

各項目の経時変化 
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目も大きく変化した。土浦観測所で総雨量 60mm 程度の

降雨と 20mm程度の降雨があった平成 25 年 9 月 15 日～

17 日の各項目の経時変化を図 5-2に示す。15 日と 16 日

に降雨があり、16 日より 15 日の降水量が大きかったが、

15日には各水質項目に大きな変化は見られず、16日には

各水質項目に大きな変化が見られた。10 月 16 日と 9 月

16日では、風速6mを超える強風が吹いていた。この他、

検討対象の期間において、風速6mを超える強風が吹いた

日は、平成 25年 10月 9日（降雨無）、平成 26年 10月 6

日（総雨量200mm程度の台風）、同13日～14日（総雨量

20～40mm）、同28日（降雨無）であり、いずれも各水質

項目に大きな変化が見られた。一方、降雨があっても、風

速が6mを超えることがない場合には、各水質項目に大き

な変化が見られなかった。 

高浜入において昭和58年9月27日から29日の台風10

号による総雨量 100mm程度・時間最大 8ｍｍ程度の降雨

の増水時に流入する粒子性栄養塩は、そのほとんどが急

速に沈降した報告 13）もあることから、9月16日の各水質

項目の大きな変化は、強風による巻き上がりによる影響

が大きいものと考えられる。雨量が100mmを大きく超え、

風速6mを超える強風が吹く台風のような状況を除き、沿

岸部を除けば降雨による流入よりも強風による巻き上が

りが水質に大きく影響していると考えられた。 

５．４ まとめ 

霞ヶ浦の自動観測所データより、大雨時・強風時の水質

の応答特性を分析し、雨量が100mmを大きく超え、風速

6mを超える強風が吹く台風のような状況を除き、沿岸部

を除けば大雨による流入よりも強風による巻き上がりの

水質影響が卓越することを明らかにした。 

 

６．藻類増殖と栄養塩・微量金属との関係 

６．１ はじめに 

藻類生長に及ぼす栄養塩の影響、実湖沼における水質

評価について、これまでは窒素やリンの研究が数多く行

われてきた。一方、実湖沼における鉄やマンガンの挙動、

藻類生長に及ぼす鉄やマンガンの影響については良く分

かっていない。そこで本調査では霞ヶ浦に設置した隔離

水界において鉄やマンガンを含めた水質の挙動を評価す

るとともに、それらの微量金属が藻類生長に及ぼす影響

について評価した。本調査は（独）土木研究所と松江土建

株式会社が共同研究として実施した。 

 

６．２ 実験材料および実験方法 

６．２．１ 隔離水界内の水質挙動評価 

2013 年 6 月に霞ヶ浦に直径 1.2m、長さ 3ｍの隔離水

界（図6-1）を設置した。隔離水界には水面から1.5mの

深さのところに5cmの穴を設け、霞ヶ浦の水位変動に対

応できるようにした。 

 2013年7月16、23、30日および8月8、12、19、22、

26日に、午前9時～10時30分の間に水面から0.5m（表

層として）と2.5m（底層として）から採水を行った。水

質としてChl.a、水温、pH、溶存酸素DO、全窒素T-N、

溶存態窒素DIN、全リン T-P、リン酸態リン PO4-P、全

鉄T-Fe、溶存態鉄D-Fe、全マンガンT-Mn、溶存態マン

ガンD-Mn、溶存態有機炭素DOCを測定した。 

６．２．２ 供試藻類 

 供試藻類として藍藻類Microcystis aeruginosa（NIES-

87）を用いた。本藻類は国立環境研究所より分譲された

ものを用いた。 

 前培養には、CB培地の成分のうちMnCl2・4H2Oを添

 

 

図6-1 隔離水界の概要。(a)概観、(ｂ)断面図。 

(a) 概観 (b) 断面図
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加しない Mn フリーのCB 培地を用いた。光条件は光強

度40μmol/m2/s明暗12時間周期、25℃、90rpm回転振

とうとした。生長試験には対数増殖期中期～後期の細胞

を使用した。なお、CB培地の成分は蒸留水99.7mLに対

し Ca(NO3) ・ 4H2O 15 mg, KNO3 10mg, 

Na2glycerophosphate 5mg, MgSO4・7H2O 4mg, ビタミ

ン B12 0.01 μg, ビオチン0.01 μg, チアミン塩酸塩1 μg, 

Bicine 50 mg, PIVメタル混液0.3mLから成る。PIVメ

タル混液は蒸留水100mLに対しFeCl3・6H2O 19.6 mg, 

MnCl2・4H2O 3.6 mg, ZnSO4・7H2O 2.2 mg, CoCl2・

6H2O 0.4 mg, Na2MoO4・2H2O 0.25 mg, Na2EDTA・

2H2O 100 mgから成る。 

６．２．３ 藻類生長試験 

 本試験では鉄の形態（溶存あるいは懸濁）とマンガン添

加の有無が M. aeruginosa の生長に及ぼす影響を評価す

る。鉄としてFe-EDTA（FeCl3・6H2O＋EDTA、溶存態

として）とEDTAなしのFeCl3・6H2O（懸濁態として、

以下Fe）を用意した。 

改変CB培地（ビタミン B12、ビオチン、チアミン塩

酸塩を添加せず、pH 緩衝材の Bicine の代わりに

NaHCO3を 500mg/L となるよう添加して pH を 8.0 に

調整）に対し、鉄とマンガンの添加の有無に基づき以下の

4系を用意した。 

 

FeEMn：Fe-EDTAおよびMnを添加 

FeE：Fe-EDTA添加、Mn無添加 

FeMn：FeおよびMnを添加        

Fe：Fe添加、Mn無添加 

 

添加濃度はFe、EDTAいずれもCB培地の1/20とし、

Mn は CB 培地と同じとした。初期細胞濃度は 1 万

cells/mL、培養条件は２．２と同じとし、3日あるいは4

日おきに細胞濃度を測定した。試験は4連とした。AGP 

試験 1)に基づき、1日当たりの細胞濃度の増加が 5%未満

になるまで測定を行った。細胞濃度の測定は粒子計数分

析装置（CDA-1000B、100μmアパチャー、Sysmex社）

を用いて行った。 

 

６．３ 実験結果及び考察 

６．３．１ 隔離水界内の水質挙動評価 

 各水質項目の変化を図6-2、図6-3に示す。底層では7

月 23 日以降に DO がほぼゼロとなり、表層よりも T-N, 
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図6-3 隔離水界の(a)表層、(b)底層におけるChl.a、T-N、DIN、T-P、PO4-P、T-Fe、D-Fe、T-Mn、D-Mn 
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DIN, T-P, PO4-P, T-Fe, D-Fe, T-Mn, D-Mnの濃度が高く

なる傾向が見られた。その原因としては底泥からの溶出

が考えられた。DOCについては表層と底層でほぼ同程度

であったことから、底泥からDOC成分はほとんど溶出し

なかったと推定された。D-Mn濃度は7月23日に非常に

高かったが、その後は急激に減少した。そのような変動は

23日以降はD-Mnの溶出がほとんど無かった一方、拡散

や藻類による消費などが原因として推定された。 

 底層では7月30日と8月19～22日にChl.aのピーク

が見られた。それらのピークが見られた際には DIN と

PO4-P濃度が低下する傾向にあった。T-N, T-P, T-Fe, D-Fe, 

T-Mn, D-Mnについては、変動についてChl.aとの明確

な関連性は見られなかった。T-Fe と T-Mn について

Chl.aとの明確な関連性が見られなかったのは、底層で

のそれらの濃度が高すぎたためと考えられた。 

表層ではChl.a濃度は7月23日に高く、7月30日と8

月8日に低下した。8月12日にChl.a濃度のピークが見

られた意向は濃度が減少する傾向にあった。T-N, T-P, D-

Fe濃度の変動はChl.a濃度と関連性が無かった。底泥か

らは 7 月 23 日に D-Mn が溶出したと考えられるが、表

層でのD-Mn濃度は3.0μg/Lと低く、藻類による利用が

推定された。D-Mn 濃度が試験期間中ほとんどゼロであ

ったため、T-Mn 成分はほぼ全てが懸濁態 Mn（P-Mn）

であったと考えられるが、P-Mn濃度とChl.a濃度の挙動

は類似していた。このような関連性は、藻類によるMnの

取り込みや吸着が原因であると推定された。また、Chl.a

濃度とDIN濃度の増減は逆の関係にあることが示された

が、その原因は底層と同様に、藻類生長に伴うDIN消費

であると考えられた。T-Fe（D-Fe濃度が極めて低いため、

ほぼ懸濁態鉄 P-Fe）も DIN と同様の挙動を示すことか

ら、藻類はDIN同様にP-Fe も生長に利用したと推定さ

れた。 

 これらの結果に基づく仮説として、藻類は生長のため

に D-Mn を蓄積し、D-Mn を利用して P-Fe を消費する

のではないかと考えた。そこで以下に示す藻類生長試験

により仮説の検証を行った。 

６．３．２ 藻類生長試験 

 図 6-4に各培養条件でのM. aeruginosaの増殖曲線を

示す。Fe-EDTA を添加した系では、マンガン添加あり

（FeEMn）、添加無し（FeE）いずれもよく生長したが、

最大細胞濃度は FeEMn の方が有意に大きくなった

（p<0.05）。Feの系ではM. aeruginosaはほとんど生長

しなかったが、それはFeを利用できなかったためと考え

られた。しかし、マンガンを添加した FeMn の系では生

長が確認された。 

 Microcystis aeruginosa がMn フリーのCB 培地で生

 

図6-4 鉄性状が異なる条件下（溶存態・懸濁態）でのマンガン添加・無添加の場合の 

Microcystis aeruginosa生長曲線 
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長できたことから、Mn は M. aeruginosa にとって必須

栄養素ではないと考えられる。しかし Mn を添加した系

では生長が促進されたことから、MnはM. aeruginosaの

溶存・懸濁態鉄いずれにおいてもその利用性を向上させ

る作用があると示唆された。よって本調査の隔離水界に

おいて表層のP-Fe（T-Fe）とChl.aの増減は逆の関係に

あったのは、Mnを蓄積した藻類の生長に伴うP-Feの消

費が原因であると推定された。既往の研究ではアオコ形

成の制限因子として窒素やリンに着目した例が多いが、

本調査から Mn もまた藻類の鉄利用性の向上を介してア

オコ形成の重要な因子になりうると考えられた。 

 

６．４ まとめ 

 霞ヶ浦に設置した隔離水界内の各種水質項目を測定し

た。底層では Chl.a 濃度の変動は鉄やマンガンとの関連

が見られなかったが、表層では Chl.a 濃度の変動に対し

懸濁態鉄（P-Fe）は負の相関、懸濁態マンガン（P-Mn）

は正の相関があると考えられた。このため隔離水界内の

藻類は底泥から溶出した溶存態マンガン（D-Mn）を蓄積

し、P-Feを生長に利用していると推定された。室内培養

試験から Mn は鉄の状態（溶存態、懸濁態）に関係なく

M. aeruginosa の生長を促進させることが明らかになっ

た。Mnは鉄の利用性を向上させることによってアオコ形

成に寄与する重要な因子になりうることが示唆された。 

 

７．藻類増殖速度への微量金属（Fe、Mn）の役割と生態

系モデルによる閉鎖性水域の水質変化予測 

７．１ はじめに 

既往の研究から藻類生長を考慮した生態系モデル 1)が

構築されており、湖沼の水質予測にはそのモデルの活用

が有効であると考えられる。しかしその既存モデルでは

鉄やマンガンを考慮していないため、新規にモデル式や

パラメータを導出する必要がある。そこで本節では鉄と

マンガンが藻類生長に及ぼす影響を定量的に評価するこ

とによりモデル式の構築を行った。また、確立したモデル

式やパラメータ値を既存モデルに組み込み、モデルに基

づく水質予測を行った。 

 

７．２ 実験材料および実験方法 

７．２．１ 供試藻類 

供試藻類として藍藻類Microcystis aeruginosa（NIES-

87）を用いた。本藻類は国立環境研究所より分譲された

ものを用いた。 

 前培養はCB培地の成分のうち、MnCl2・4H2Oを添加

しない Mn フリーのCB 培地を用いた。光条件は光強度

40μmol/m2/s明暗12時間周期、25℃、90rpm回転振と

うとした。生長試験には対数増殖期中期～後期の細胞を

使用した。 

７．２．２ 鉄が藻類生長に及ぼす影響 

 Fe、Mn未添加のCB改変培地に対しFeとして0.1、

1、5、10、50µgFe/LとなるようFe-EDTAを添加した。

これらの試験水に M. aeruginosa 初期細胞濃度が 1 万

cells/mL となるよう添加した。培養条件は光条件は光強

度 40μmol/m2/s 連続照射、25℃、90rpm 回転振とうと

し、12時間おきに細胞濃度を測定した。培養期間内にお

いて対数増殖期になったと判断された期間での生長速度

（day-1）を求めた。 

７．２．３ マンガンが藻類生長に及ぼす影響 

Fe、Mn 未添加の CB 改変培地に対し Fe として

10µgFe/LとなるようFe-EDTAを添加した。さらにMn

濃度が0（無添加）、1、5、10、50µgMn/Lとなるように

添加した。これらの試験水にM. aeruginosa 初期細胞濃

度が1万 cells/mLとなるよう添加した。培養条件は光条

件は光強度 40μmol/m2/s 連続照射、25℃、90rpm 回転

振とうとし、12時間おきに細胞濃度を測定した。培養期

間内において対数増殖期になったと判断された期間での

生長速度（day-1）を求めた。 

 

７．３ 実験結果 

７．３．１ 鉄が生長に及ぼす影響のモデル化 

図 7-1に M. aeruginosa の生長速度と Fe 濃度との関

係を示す。Fe濃度が高くなるほど生長速度が大きくなる

傾向が確認された。 

 藻類生長と栄養塩濃度に関するモデル式として、以下

に示すMonod式（式(1)）が良く使われる。 

 

 

ここに、 

μ：生長速度（day-1） 

μmax：最大生長速度（day-1） 

K0：鉄に関する半飽和定数（μg/L） 

CFe：鉄濃度（μgFe/L） 

 

式(1)を変形すると以下の式(2)で表される。 

 

 

 

式(2)に基づき実験で得られた値を整理し直線近似を行う

K0
・・・(2)μmax

= 
1

CFe + μmaxμ

CFe

μ = μmax
K0 + CFe

CFe
・・・(1)
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ことにより図 7-2 が得られる。この近似式から、μmax = 

0.943 day-1、K0 = 4.88 μgFe/Lと求められた。 

 

 

７．３．２ マンガンが生長に及ぼす影響のモデル化 

図 7-3にM. aeruginosaの生長速度とMn濃度との関

係を示す。Fe濃度が高くなるほど生長速度が大きくなる

傾向が確認されたが、5μgMn/L程度以上からはμmaxと同

程度になった。 

MnそのものはM. aeruginosaの必須栄養塩ではなく、

鉄の利用性を向上させると推定されることから、式(3)に

示すようにマンガンは鉄に関する半飽和定数の変数とし

て組み込むこととした。 

 

 

ここに、 

KFeMn：マンガンの影響を考慮した鉄に関する半飽和変数

（μg/L） 

CMn：マンガン濃度（μgFe/L） 

α：定数（-） 

 

各 Mn 濃度で示された μ から KFeMnを求め、KFeMnと

CMnの関係を示すと図7-4の通りとなる。ただし、μの値

に基づき導出された KFeMn が負の値になった場合は

KFeMn = 0とした。試験結果を式(3)に当てはめ、α= 0.382

と求められた。よって、藻類生長に及ぼす鉄とマンガンの

影響を考慮したモデル式として以下に示す式(4)が構築で

きた。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

７．３．３ 底泥からの鉄およびマンガン溶出パラメータ

の導出 

 既往の研究 14)では、底泥から一定の割合で栄養塩が溶

出（無機化）すると考えた溶出速度を採用している。そこ

で本調査ではそのモデルを参考にし、２．３の図 2-2 及

び図2-3で示されたDIN、PO4-P，D-Fe，D-MnのH27

年8月サンプルの溶出試験結果のうち0-10日間の溶出を

もとに好気・嫌気条件下における窒素、リン、鉄、マンガ

ンの溶出速度を算出した（表 7-1）。溶出速度は、湖心、

掛馬沖、土浦沖のデータのうち、最も大きい値を採用した。 
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本調査で得られた鉄・マンガンに関する知見を既存の

藻類生長モデル 14)に組み込むことにより、藻類量や各種

栄養塩の挙動を考慮した水質変化予測手法を構築するこ

とができた。 

 

７．４ 生態系モデルによる水質変化予測 

 既往の研究 1)に基づくモデルの概念を図7-5に示す。本

モデルは水層と堆積層で構成された完全混合を仮定した

2ボックスモデルであり、藻類生長や死亡、栄養塩の循環、

藻類や栄養塩の流入出が考慮されている。構築したモデ

ルに基づき計算を実施した。計算は仮想湖沼を想定し、希

釈率 0.5 年、湖沼体積 40,000m3、平均水深 4m とした。

流入水の水質はChl.a 5μg/L、デトリタス濃度5μg/L、DIN 

0.1mg/L、PO4-P 0.01mg/L、D-Fe 5μg/L、D-Mn 1μg/Lと

した。また湖沼水の各水質の初期値はChl.a 10μg/L、デ

トリタス濃度10μg/L、DIN 2mg/L、PO4-P 0.2mg/L、D-

Fe 5μg/L、D-Mn 5μg/Lとした。水温は25℃とした。計

算には式(4)、表 7-1の各パラメータ値のほか、既往の研

究 14)で示されたモデル式や各種パラメータ値を用い、生

態系モデルを構築した。これらの条件により計算を実施

し、約 3 ヶ月を経過した際の定常状態における Chl.a 濃

度を算出した。 

計算結果を図 7-6 に示す。定常時の Chl.a の値は好気

条件よりも嫌気条件のほうが高くなることが示された。

本モデル計算において藻類生長は窒素制限になっていた

が、表 7-1 でも示したように本モデルにおいて底泥から

の窒素の溶出速度は好気条件のほうが大きい設定となっ

ている。また、定常状態でのPO4-P濃度は好気、嫌気で

それぞれ 0.876mg/L、0.766mg/Lであり、リンは余剰に

残存していた。本計算では好気条件では Fe、Mn は溶出

しないが嫌気では溶出することから、嫌気時のほうが

Chl.a 濃度が高くなった要因として Fe、Mn も寄与して

いると考えられた。 

 本調査およびモデル解析により、湖沼において窒素、リ

ンのみならず Fe、Mn もまた藻類生長を促進する栄養塩

となることが示唆できた。今後の課題として、Fe やMn

などの微量金属によるアオコ形成メカニズムや、微量金

属管理によるアオコ抑制の検討を行うため、湖沼水に対

して微量金属を添加した藻類生長試験を実施することが

重要であると考えられた。 

 

７．５ まとめ 

 藍藻 Microcystis aeruginosa を供試藻類として鉄とマ

ンガンが生長に及ぼす影響を定量的に評価し、成長モデ 

ルを確立した。また担体を用いた栄養塩溶出試験に基づ

き、好気・嫌気条件下での各種栄養塩の溶出速度を導出し

た。これらのモデルやパラメータ値を活用して既存の生

態系モデルに組み込み、湖沼での水質予測が可能な生態

系モデルを構築した。モデルによる計算結果から、窒素、

リンのみならず鉄やマンガンなどの微量金属の溶出もま

た湖沼における藻類生長促進を引き起こすことが示唆さ

 

図7-5 水質予測モデルの概念 

DIN PO4-P

D-Fe D-Mn

死亡

沈降

底泥窒素、リ
ン、鉄、マンガン

無機化
沈降

堆積層

水層
吸収、生長

流入 流出

藻類（藍藻）

無機化

（溶出）

デトリ
タス

 

図7-6 水質予測モデルに基づく好気・嫌気条件下

での定常時のChl.a濃度の比較 

0 5 10 15 20 25 30

底層が
好気条件

底層が
嫌気条件

定常時のChl.a濃度 (μg/L)

表7-1 好気・嫌気条件における各種栄養塩の溶出速度 

 

好気 嫌気

DIN 6.3×10-3 2.8×10-3 好気、嫌気ともに２．３　図2-2の湖心のデータを使用

PO4-P 1.9×10-3 2.6×10-3 好気は２．３　図2-2の土浦港沖、嫌気は同図の湖心のデータを使用

D-Fe 0 1.1×10-6 好気はどの地点も溶出なし、嫌気は２．３　図2-3の湖心のデータを使用

D-Mn 0 1.0×10-3 好気はどの地点も溶出なし、嫌気は２．３　図2-3の掛馬沖のデータを使用

水質項目
溶出速度（day-1）

使用したデータ
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れた。 

 

８．まとめ 

栄養塩類濃度の変化が底泥からの溶出に与える影響、

環境の変化が水質・底質におよぼす影響、閉鎖性水域の水

質変化予測手法、水質汚濁対策手法の水質改善に対する

寄与について検討を行い以下の結果を得た。 

・霞ヶ浦において浚渫実施区域と未実施区域について

の底泥の溶出試験を行い、今回得られたデータにお

いて、掛馬沖（浚渫実施区域）における栄養塩溶出速

度は、湖心（浚渫未実施区域）と比べて小さいことを

確認した。 

・近年のアオコ発生前後の気象・水象データから藻類増

殖要因を検討して藻類増殖を助長しうる要因を抽出

し、さらに自動観測所データをもとにアオコ発生期

の簡易予測手法を提示した。 

・台風による出水前後の底質の溶出試験より、NH4-N

溶出速度は台風通過後に大幅に上昇し、PO4-P 溶出

速度は減少した。また、底泥の地点別、深度別の細菌

群集が栄養塩類の溶出に与える影響を把握した。 

・霞ヶ浦の自動観測所データより、大雨時・強風時の水

質の応答特性を分析し、沿岸部を除けば大雨による

流入よりも強風による巻き上がりの水質影響が卓越

することを明らかにした。 

・湖沼等の藻類増殖と栄養塩・微量金属との関連性につ

いて、藻類生長試験により評価した。 

・藻類の増殖速度への微量金属(Fe, Mn)の役割と実際

の湖沼やダム貯水池等での挙動を解明した。 

・底質からの栄養塩溶出に寄与する要因を整理し、閉鎖

性水域の水質変化予測手法を提案した。 

 

「なお、本調査研究は、運営費交付金（一般勘定）により

実施されたものである」 
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水環境中における未規制化学物質の挙動と生態影響の解明 

研究予算：運営費交付金（一般勘定） 
研究期間：平 23～平 27 
担当チーム：水環境研究グループ（水質チーム） 
研究担当者：岡本誠一郎、小森行也、北村友一、 

真野浩行  
 

【要旨】 
近年、医薬品などの生活に関連した未規制化学物質による水環境の微量汚染や、その生理活性に由来する水生

生物への影響が懸念されており、新たな環境問題として注目されている。効果的なリスク削減対策を講じるため

には、多様な化学物質について水環境中における挙動、生態系に与える影響などの解明を進めることが必要であ

る。本研究課題では、都市部を流れる河川を対象に、医薬品類 10 物質について実態および挙動を調査した。また、

PRTR 制度第一種指定化学物質について、下水処理水での生態リスクに基づいたスクリーニングを行い、実態と

挙動を調査すべき化学物質を抽出した。抽出した PRTR 化学物質について、都市部の河川での実態および挙動を

調査した。また、河川の実態調査結果を用いて、調査対象物質の生態リスク初期評価を実施した。 
キーワード：未規制化学物質、環境中動態、一次反応、PPCPs、PRTR 制度 

 

 

1．はじめに 
医薬品類など、水質規制の対象となっていない化

学物質（未規制物質）の中には、生活の中で使用さ

れたのち、下水道などを通じて水環境中に排出され

る物質が含まれている。近年、水環境中に流出する

未規制物質による水生生物への影響が懸念されてお

り、水環境における未規制物質の効率的なリスク管

理や削減対策が求められている 1)。下水道事業者が

リスク管理や低減対策を講じる上で、未規制化学物

質の水環境中での存在実態や挙動を明らかにすると

ともに、喫緊に対応すべき化学物質を把握すること

が必要である。 

本研究課題では、水質汚濁防止法などの規制対象

外となっている化学物質について、水環境における

水生生物への影響が懸念されるものを検討した上で、

それらの物質を対象として水環境中での実態把握と

挙動解明を行うとともに、これらの物質が水生生態

系に対して与える影響を評価することを目的として

いる。都市部を流れる河川を対象に、生態影響が懸

念される医薬品類および PRTR 制度第一種指定化学

物質について存在実態および挙動を調査した。得ら

れた結果を基に、また、より詳細な評価が必要とさ

れる化学物質を明らかにするために生態リスク初期

評価を実施した。 

 
 

2．医薬品類の実態・挙動の調査 
2．1 目的 
近年、医薬品類による水生生物への影響が懸念さ

れている 2）。そこで、都市部を流れる河川における

医薬品類の存在実態とともに流下過程での挙動を調

査した。 
2．2 対象医薬品類 
本研究では、国内の出荷量 3)、実河川中での実態

4)、および水生生物への毒性 4)の点から、医薬品類

10 物質を調査対象に選定した（表－1）。対象物質に

は抗生物質や殺菌剤、解熱消炎剤などが多く含まれ、

ng/L オーダーで水生生物に影響するものもある。 
 

物質名 主な効用

Azithromycin マクロライド系抗生物質

Bezafibrate 高脂血症治療薬

Caffeine 中枢興奮・強心・利尿剤

Clarithromycin マクロライド系抗生物質

Crotamiton かゆみ止め軟膏

Ibuprofen 消炎・鎮痛・解熱剤

Ketoprofen 消炎・鎮痛・解熱剤

Levofloxacin フルオロキノロン系合成菌剤

Sulfamethoxazole サルファ剤（感染症治療薬）

Triclosan 殺菌剤

表－1 調査対象の医薬品類 
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2．3 調査方法 

2.3.1 多摩川 

多摩川は、山梨県、東京都、神奈川県を流れる多

摩川水系の本川である（河川法河川延長：481.0 km、

流域面積：1240 km2、流域人口：約 380 万人 5））。高

度成長期の急激な流域の都市化の影響を受けて水質

が悪化したが、下水道整備や河川浄化施設の設置な

どに伴い水質改善が進み、近年では中流域（多摩川

原橋）の水質は、BOD 2mg/L 程度で推移している

（2001 年以降の環境基準は B 類型、BOD 3mg/L）。

一方で、人口増加および下水道普及率の上昇に伴い、

中流域においては渇水期に河川流量の 5 割以上を下

水処理水が占めることもある。 
 本研究では、中流域の約 11km の調査区間を設定

し、2011 年の 6/10、10/17、2012 年の 1/31、2/16、

8/22、2013 年の 1/30、9/30、12/17、2014 年の 8/25、

10/27、12/16 の合計 11 回調査を行った（表－2）。調

査地点の概要を図－1 に示す。調査地点 St. T-e は、

2013 年の 9/30 以降の調査回で対象とした。 
また、医薬品類の流下過程での減衰を検討するた

め、2012 年の 1/31、2/16、8/22、2013 年の 1/30、9/30、

2014 年の 12/16 において、「河川砂防技術基準（案）
8)」に準じて、河川の調査地点において、流量観測

を行った。また、東京都下水道局から下水処理場か

らの調査日の放流量データを入手した。得られた流

量データから、調査地点ごとに一日当たりの流量を 
 

推計した。ただし、St. T-c では、2011 年の 6/10、10/17、

2012 年の 1/31、2/16、8/22、2013 年の 1/30 において

流量観測を行わなかったため、東京都環境局より入

手した調査日と同じ月の流量データを代用した。 
2.3.2 秋山川 
秋山川は、栃木県佐野市を流れる、利根川水系渡

良瀬川の支川である（延長：37.7 km、流域人口：約

4.4 万人 6））。市街を流下する中下流域では水質汚濁

が見られたが、下水道や農業集落排水などの整備な

どにより、近年では BOD 2mg/L 程度で推移してい

る（C 類型、BOD 5mg/L）。 
終末処理場の流入地点より下流では、河川流量に

対する下水処理水の寄与が大きくなっていることか

ら、流下過程における微量汚染化学物質の挙動を検

討することを目的として調査地点に選定した。終末

処理場の流入地点上流から末流までの約 3km を調

査区間として設定し、2011年の12/19、2012年の2/9、

5/24、7/10、9/18、12/13、2013 年の 1/7、9/30、2014

年の 1/7 の合計 9 回調査を行った（表－2）。調査地

点の概要を図－2 に示す。 
また、医薬品類の流下過程での減衰を検討するた

め、河川調査に併せて、「河川砂防技術基準（案）8)」 
に準じて各調査地点で流量観測を行った。放流口か

ら 30m下流の地点で流量を観測した。また、下水処

理場からの調査日の放流量のデータを入手した。放 
流口下流の河川地点での流量の測定値から下水処理

場の放流量を引くことで、河川上流の調査地点にお

ける流量を推計した。 
 

調査河川 実態の調査 挙動（減少係数）の調査

多摩川

2011年6/10、10/17
2012年1/31、2/16、8/22
2013年1/30、9/30、12/17
2014年8/25、10/27、12/16

2012年1/31、2/16、8/22
2013年1/30、9/30
2014年12/16

秋山川

2011年12/19
2012年2/9、5/24、7/10、9/18、12/13
2013年1/7、9/30
2014年1/7

2011年12/19
2012年2/9、5/24、7/10、9/18、12/13
2013年1/7、9/30
2014年1/7

印旛沼流域 2012年1/12、1/19 -
妙正寺川 2012年2/13 -
鶴見川 2015年1/29 -

表－2 各対象河川での調査対象の医薬品類の実態調

査と挙動調査の調査時期一覧 

 

St. A-A
WWTP

St. A-2St. A-1

図－2 秋山川の調査地点 

図－1 多摩川の調査地点 

St. T-2

St. T-a St. T-e

Asa-kawa

St. T-dSt. T-B

WWTP

Zanbori-gawa WWTP

Hodokubo-gawa

St. T-3

St. T-bSt. T-A St. T-DSt. T-C

WWTP

WWTP Yaji-gawa

WWTP

St. T-1

Ne-gawa

WWTP

St. T-c
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2.3.3 印旛沼流域 

印旛沼は、千葉県北西部を集水域とし、利根川お

よび東京湾に接続する湖沼である（流域面積：約 494 

km2、流域人口：約 77 万人 7））。昭和 30 年代以降、

流域の都市化に伴う生活排水の増加などにより水質

汚濁が問題となり、1985 年に指定湖沼に指定されて

いる。下水道や合併処理浄化槽の整備などの施策が

推進されてきたものの、COD75%値は 10mg/L（H22

年度）と依然として環境基準（A 類型、COD：3mg/L）

の達成には至っていない。 

本研究では、印旛沼流入河川の鹿島川・高崎川の

流域において、生活系排水や畜産系、面源系の流入

状況が異なると考えられる地点 5 箇所を選定し、

2012 年の 1/12、1/19 に調査を行った。調査地点の概

要を図－3 に示す。 

 

図－3 印旛沼流域の調査地点 

 

2.3.4 妙正寺川 

妙正寺川は、東京都区部西部を流れる、荒川水系

神田川の支川である（延長：9.7 km、流域面積：21.4 

km2、流域人口：36.6 万人 8））。近年は BOD 2mg/L

程度で推移している（類型指定なし）。 

秋山川と同様に、終末処理場の流入地点より下流

では、河川流量に対する下水処理水の寄与が大きく

なっていることから、流下過程における微量汚染化

学物質の挙動を検討することを目的として、2012 年

の 2/13 に調査を行った。調査地点の概要を図－4 に

示す。 

 

図－4 妙正寺川の調査地点 

 

2.3.5 鶴見川 

 鶴見川は東京都および神奈川県を流れる鶴見川水

系の本川である（河川法河川延長：94.9km、流域面

積：235km2、流域人口：約 205 万人 5））。本研究では、

鶴見川と恩田川の合流地点付近から約 4km を調査

区間として設定し、2015 年の 1/29 に調査を実施し

た。調査地点の概要を図－5 に示す。調査日の日中

と日没後に各調査地点で河川水を採取した。 

 

 

図－5 鶴見川の調査地点 

 

2．4 分析方法 

アルミ箔で遮光したガラス瓶に満水状態で採水し、

アスコルビン酸（酸化防止剤）と Na2EDTA（マトリ

ックス元素のマスキング剤）をそれぞれ約 1g/L とな

るように加え、冷蔵状態で試験室へ持ち帰った。試

料中の溶存態成分について、Triclosan は、Nakada et 

al.9)の方法を参考に抽出、濃縮、アセチル化等の前

処理を行った後、GC-MS を用いて測定した。その他

の物質は小西ら 10)の方法を参考に抽出、濃縮等の前

処理を行った後、LC-MS/MS を用いて測定した。定

量は、GC-MS 法、LC-MS/MS 法ともに、同位体希釈

法により定量した。本研究では、濃度が検出下限値

以上で定量下限値未満の値を示した場合は、その値

を濃度として用いた。 

2．5 減少係数の算出 

医薬品類が流下過程において、一次反応式に従っ

て減少するという仮定の下で、花本ら 11)を参考に、

多摩川及び秋山川において、減少係数 k を以下の式

から求めた。 

 調査区間の最下流地点での負荷量 = 

 ∑調査地点𝑖の負荷量×

  𝑒(−𝑘×調査地点𝑖から最下流地点までの流下時間)    (1) 

各調査地点の対象医薬品類の負荷量を把握するた

め、調査地点ごとに医薬品類の濃度と一日当たりの

流量の積から負荷量を算出した。また、医薬品類濃

度が検出下限値未満の場合には、検出下限値の 1/2

の値を用いた。また、各調査地点から最下流地点ま

での流下時間を、Google map を用いて計測した流下

距離を本川および支川の調査地点での流量観測で推

定された流速で除して求めた。 

 

St. I-3

Kahima-gawa

St. I-4 St. I-5 St. I-2

St. I-1

Hira-kawa Nambu-gawa

Takasaki-gawa

Ekoda-gawa

St. M-1 St. M-2 St. M-3 St. M-4

WWTP

WWTP

St. Tr-2 St. Tr-1 St. Tr-3

Onda-gawa
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2．6 結果と考察 

2.6.1 医薬品類の存在実態 

表－3 に多摩川流域の調査地点における調査対象

の医薬品類 10 物質の分析結果を示す。生活系・事業

系排水の影響が少ない上流地点 St．T-1 において、

caffeine 以外の 9 物質は、中央値で 10 ng/L 以下と低

濃度で検出された。Caffeine は他の医薬品類に比べ

て、St．T-1 において高濃度で検出された。下水処

理水が流入する調査範囲の中流地点 St．T-2 と下流

地点 St．T-3 において、azithromycin、caffeine、

clarithromycin 、 crotamiton 、 levofloxacin 、

sulfamethoxazole は、最大で 100ng/L を超える濃度で

検出された。多摩川の支川では、生活系・事業系排

水の影響が少ない St. T-a と T-b に比べ、下水処理水

が流入する St．T-c と T-d では、医薬品類が高い濃

度で検出された。ただし、St T-a では caffeine が高い

濃度で検出されており、この支川に生活系の排水が

流入していることが考えられた。下水処理場の排水

樋門では、caffeine と ibuprofen を除き、高い濃度で

医薬品類が検出された。排水樋管において、caffeine

は本川、支川と同程度か低い濃度で検出された。 

表－4 に秋山川での調査地点における調査対象の

医薬品類 10 物質の分析結果を示す。caffeine 以外の

医薬品類9物質は河川上流の調査地点St. A-1に比べ

て、下水処理場の放流口 St．A-A および河川下流の

調査地点 St．A-2 で比較的高い濃度で検出された。

特に、 azithromycin、 bezafibrate、 clarithromycin、

crotamiton、ketoprofen、levofloxacin、sulfamethoxazole

は、下水処理場放流水において、中央値が 100ng/L

以上の濃度で検出された。Caffeine は河川上流の調

査地点 St．A-1 で比較的高い濃度で検出され、下流

では St. A-1 より低い濃度で検出された。 

表－3 多摩川における医薬品類 10 物質の分析結果（ng/L） 

調査地点 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値

T-1 4/8 0.29 0.78 5/6 0.27 1.2 7/7 39 330 8/8 0.3 0.93 7/7 7.4 12
T-2 10/10 110 210 8/8 68 91 9/9 130 230 10/10 250 600 10/10 515 950
T-3 11/11 72 130 9/9 62 72 9/9 110 270 11/11 150 440 10/10 465 790
T-a 7/8 10 23 7/7 31 150 8/8 435 1600 8/8 21 46 8/8 36.5 58
T-b 7/8 0.37 1.6 4/7 0.17 0.34 8/8 61 110 8/8 0.82 2.3 8/8 5.05 8.3
T-c 7/7 430 500 6/6 175 360 6/6 185 770 7/7 900 1200 6/6 1100 1800
T-d 7/7 5.6 19 6/6 31.5 110 6/6 270 390 7/7 56 100 6/6 200 300
T-e 2/3 3.8 5.3 2/2 5.4 8.7 2/2 50.5 76 3/3 19 45 2/2 59.8 110
T-A 8/8 355 430 7/7 100 140 8/8 36 170 8/8 36 170 8/8 36 170
T-B 8/8 465 610 7/7 110 180 8/8 44 130 8/8 1150 1800 8/8 1300 2100
T-C 8/8 415 570 7/7 360 910 8/8 57 160 8/8 740 1000 8/8 895 1200
T-D 7/7 350 380 6/6 74 130 6/6 38 310 7/7 880 980 6/6 1040 1700

調査地点 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値

T-1 1/6 0.1 0.1 5/7 0.54 1 3/8 0.86 1.1 6/6 0.91 1.2 8/8 1.55 4.9
T-2 7/8 3.3 14 10/10 2.7 30 10/10 185 410 9/9 72 140 10/10 42.95 61
T-3 8/9 2.3 3.8 10/10 1.75 18 11/11 130 270 10/10 77 150 11/11 31 47.7
T-a 6/7 7.5 10 6/8 1.55 6.4 8/8 6.95 31 7/7 4 15 8/8 7.95 15
T-b 2/7 0.13 0.14 7/8 0.41 0.64 8/8 1.9 4.8 7/7 1.3 2 8/8 3 5.7
T-c 6/6 13.5 46 6/6 360 500 7/7 1000 1200 6/6 140 520 7/7 180 210
T-d 6/6 2.9 5.9 5/6 0.43 1.9 7/7 30 57 6/6 42.5 73 7/7 15 27.1
T-e 1/2 0.55 0.55 2/2 0.21 0.27 3/3 6 31 2/2 34 49 3/3 7.1 10
T-A 4/7 1.66 7.5 8/8 200 300 8/8 630 780 7/7 180 230 8/8 155 230
T-B 4/7 1.11 2.2 8/8 255 450 8/8 805 1100 7/7 140 290 8/8 128.9 160
T-C 7/7 38 150 8/8 305 690 8/8 720 910 7/7 180 190 8/8 145 200
T-D 4/6 0.54 2.3 6/6 360 520 7/7 730 890 6/6 140 280 7/7 210 220

Ibuprofen Ketoprofen Levofloxacin Sulfamethoxazole Triclosan

Azithromycin Bezafibrate Caffeine Clarithromycin Crotamiton

表－4 秋山川における医薬品類 10 物質の分析結果（ng/L） 

調査地点 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値

A-1 5/8 0.5 0.53 8/8 1.2 9 8/8 81.5 170 8/8 1.9 5.6 8/8 10.1 50
A-2 8/8 120 230 8/8 130 570 8/8 49 68 8/8 260 660 8/8 350 2000
A-A 8/8 130 370 8/8 375 760 8/8 33.5 49 8/8 405 710 8/8 500 2200

調査地点 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値

A-1 6/8 0.9 2.2 6/8 0.3 0.38 5/8 1 1.6 8/8 2.9 15 8/8 3.2 5.6
A-2 8/8 3.9 21 8/8 5 35 8/8 200 460 8/8 42 120 8/8 37 72
A-A 8/8 10.8 28 8/8 455 640 8/8 485 650 8/8 100 130 8/8 85.3 200

Azithromycin Bezafibrate Caffeine Clarithromycin Crotamiton

Ibuprofen Ketoprofen Levofloxacin Sulfamethoxazole Triclosan

表－5 印旛沼流域における医薬品類 10 物質の分析結果（ng/L） 

調査地点 1/12 1/19 1/12 1/19 1/12 1/19 1/12 1/19 1/12 1/19

I-1 16 16 30 31 14000 8600 24 53 200 200
I-2 15 16 100 89 38000 560 64 78 220 240
I-3 1.5 1.9 4.1 6.7 72 120 4.8 91 71 86
I-4 4.2 4.8 80 50 210 220 17 95 120 280
I-5 6.7 3.1 14 5.4 380 240 25 64 310 37

調査地点 1/12 1/19 1/12 1/19 1/12 1/19 1/12 1/19 1/12 1/19

I-1 12 20 7.5 7.4 17 23 2.4 1.5 16.3 19
I-2 29 25 3.6 4 9.2 8.1 16 14 15.5 14.6
I-3 2 3.2 0.13 0.16 5.2 6.9 5.4 4.5 7.3 7.3
I-4 3.4 2.7 0.16 0.27 19 43 1.2 12 8.2 9.8
I-5 13 7 1.7 7.4 6 LOD* 9.6 0.3 12.3 8.2

*LODは検出限界以下を示す。

Azithromycin Bezafibrate Caffeine Clarithromycin Crotamiton

Ibuprofen Ketoprofen Levofloxacin Sulfamethoxazole Triclosan
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 表－5 に印旛沼流域で実施した 2 回の調査におけ

る各調査地点での調査対象の医薬品類 10 物質の分

析結果を示す。全ての調査地点で、医薬品類 10 物質 
が検出された。特に、南部川および高崎川の調査地

点 St. I-1 と St. I-2 において、caffeine が比較的高濃 
度で検出されたことから、この地点では生活系の排

水が流入していることが考えられた。 
 表－6 に妙正寺川での調査地点における調査対象

の医薬品類 10 物質の分析結果を示す。下水処理場の

下流の調査地点 Sts. M-2～4 では、azithromycin、

bezafibrate、clarithromycin、crotamiton、levofloxacin

が 100ng/L を超える濃度で検出された。 
 表－7 に鶴見川の調査地点で対象とした医薬品類

4 物質の分析結果を示す。調査地点 Tr-1 での

azithromycin および日没後の levofloxacin、Tr-2 での

日没後の triclosan を除き、医薬品類 4 物質は河川水

および放流水において 100ng/L 以上の濃度で検出さ

れた。また、日中と日没で医薬品類の濃度に大きな

変化はみられなかった。 
2.6.2 減少係数の算出 
 多摩川と秋山川における医薬品類について求めた

減少係数を表－8 に示す。また、減少係数に係る要

因を検討するため、これまでに報告されている光分

解と生分解の速度定数と吸着に係る固液分配比（Kd）

を整理し、表－9 に示す。Ketoprofen は多摩川およ

び秋山川において高い減少係数を示した。

Ketoprofen の光分解の速度定数が高いことから、多

摩川と秋山川でみられた高い減少係数は、光分解に

よるものと考えられた。また、多摩川では、ketoprofen

の次に、 azithromycin、 Ibuprofen、Levofloxacin、

Triclosan が比較的高い減少係数を示した。

Azithromycin は比較的、固液分配比が高く、吸着に

より流下過程で減衰したと考えられた。Ibuprofen は

生分解の速度定数が比較的高いことから、生分解に 

推計回数 最小値 中央値 最大値 推計回数 最小値 中央値 最大値

Azithromycin 6 0.06 0.16 0.29 9 -0.29 -0.07 0.01
Bezafibrate 5 0.02 0.11 0.18 9 -0.36 -0.02 0.18
Caffeine 5 -0.09 0.03 0.08 9 -0.14 0.07 0.36
Clarithromycin 6 0.05 0.12 0.2 9 -0.38 -0.04 0
Crotamiton 5 0 0.04 0.07 9 -0.44 -0.1 0.04
Ibuprofen 5 0.04 0.17 1.24 9 -0.19 0.1 0.76
Ketoprofen 5 0.35 1.65 2.89 9 0.08 1.19 2.74
Levofloxacin 6 0.08 0.18 0.35 9 -0.26 0.05 0.3
Sulfamethoxazole 5 0 0.03 0.09 9 -0.41 -0.07 0.01
Triclosan 6 -0.03 0.17 0.52 9 -0.22 0.01 0.38

秋山川多摩川

表－8 多摩川および秋山川における医薬品類 10 物質の減少係数の推計値（h-1） 

表－6 妙正寺川における医薬品類 10 物質の分析結果（ng/L） 

調査地点 Azithromycin Bezafibrate Caffeine Clarithromycin Crotamiton
M-1 1.9 0.25 25 3.8 14
M-2 480 970 58 1400 1100
M-3 350 590 64 950 1100
M-4 230 370 98 660 920

調査地点 Ibuprofen Ketoprofen Levofloxacin Sulfamethoxazole Triclosan
M-1 LOD* 0.14 7.3 1.1 7.7
M-2 7.4 450 560 100 96.4
M-3 4.5 16 360 85 53.1
M-4 4.4 2 400 79 36.8

*LODは検出限界以下を示す。

表－7 鶴見川における医薬品類 4 物質の分析結果（ng/L） 

調査地点 日中 日没後 日中 日没後 日中 日没後 日中 日没後

Tr-1 19 LOD* 440 540 110 29 100 100
Tr-2 140 130 380 380 230 250 100 93
Tr-3 270 200 660 600 380 320 130 120
Tr-A 599 632 1019 1083 788 950 208 240

*LODは検出限界以下を示す。

Azithromycin Clarithromycin Levofloxacin Triclosan
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より流下過程で減衰したと考えられる。Levofloxacin

は光分解の速度定数と固液分配比の値が比較的高い

ことから、流下過程で光分解および吸着により減衰

したと考えられる。また、また、トリクロサンの流

下過程での減衰は、米国のテキサス州の小河川にお

いて調査されており、約 8km の調査区間で 80%近く

減少することが確認されている 15)。Triclosan は固液

分配比が高いことから 13)、吸着により流下過程で減

衰したことが考えられる。 
 また、ketoprofen 以外の医薬品類 9 物質の減少係

数の推計値は、多摩川よりも秋山川で低い値であっ

た。これらの違いとして、調査区間の長さや河床の

違いなどが考えられる。多摩川の調査区間は約 11km

であり、一方で秋山川の調査区間は約 3kmであった。

秋山川の調査区間は多摩川の調査区間の約 1/3 であ

り、医薬品類の減衰を推計するには区間の距離が短

かったことが考えられた。また、本研究で調査した

秋山川の調査区間は河床および河岸がコンクリート

で覆われていたため、流下過程での生分解および吸

着が起こりにくい環境であったことが考えられた。

本研究の結果から、医薬品類の減衰の程度は河川に

より大きく異なることが示された。 
 
3．PRTR 制度第一種指定化学物質の実態・挙動の

調査 
3．1 物質の選定 
3.1.1 目的 

PRTR制度において第一種指定化学物質とされて

いる化学物質を対象に、下水処理水での生態リスク

に基づいた初期評価を行い、調査対象とする化学物

質を抽出した。 

 

 
3.1.2 抽出方法 
 PRTR 制度では、事業者は化学物質の排出量と移

動量を年 1 回、国に届け出る義務を負い、国はこれ

を集計するとともに、届出外も含めた排出量・移動

量の推計を行っている。この情報を活用して、下水

道への化学物質流入量の情報を得ることが可能であ

り、水生生物への曝露を評価するためのデータとし

て利用することができる。評価対象とする PRTR 第

一種指定化学物質の下水処理水中濃度は、「PRTR

届出外排出量の推計方法等の概要」（以下、「届出外

推計」という）における『全国の下水処理施設から

公共用水域への年間排出量の推計値』を『全国の年

間処理水量』で除することで推計した。その際に、

『全国の年間処理水量』として、「下水道統計」の“水

処理施設・年間処理水量[m3/year]”の全国合計を適

用した。求められた値を全国における年間の平均的

な下水処理水中濃度の推計値として初期リスク評価

に使用した。本研究では、平成 22、23、24 年度の

届出データを基に推計された年間排出量 16,17,18)と全

国の年間処理水量 19,20,21)から、各年度における化学

物質の下水処理水中濃度を推計した。 

 評価対象とした化学物質について、公表されてい

る資料 22-26)から、生態リスクの初期評価に用いる毒

性値の情報（以下、毒性情報等という）を収集した。

収集した水生生物に対する毒性情報等を予測無影響

濃度としてリスク評価に使用した。複数の資料から

化学物質の毒性情報等が得られた場合、原則として

最も強い毒性値をリスク評価に採用した。 

 対象とした化学物質に対する初期リスク評価とし

て、「環境リスク初期評価」などで用いられているハ

ザード比（Hazard Quotient ：HQ）を用いた評価

を実施した 27)。この手法では、HQ が一定の基準値

表－9 既報文献から得られた医薬品類の光分解および生分解の速度定数と吸着に係る固液分配比 

Azithromycin <0.24 12) 0.04±0.08 14) 3.6±0.4 14)

Bezafibrate <0.24 12) 0.09±0.05 14) 0.5±0.1 14)

Caffeine <0.24 12) 0.15±0.09 14) 1.1±0.0 14)

Clarithromycin <0.24 12) <0.021 14) 2.4±0.2 14)

Crotamiton <0.24 12) <0.021 14) 0.8±0.1 14)

Ibuprofen <0.24 12) 0.18±0.08 14) 0.6±0.1 14)

Ketoprofen 12.69 12) 0.02±0.01 14) 0.6±0.1 14)

Levofloxacin 2.12 12) <0.021 14) 3.5±0.5 14)

Sulfamethoxazole <0.24 12) 0.03±0.01 14) 0.6±0.1 14)

Triclosan 0.8 13) <0.024 13) 45, 570 13)

光分解 生分解 吸着

固液分配比Kd[L/kg]速度定数[day-1]速度定数[h-1]
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（例えば 1）を上回っているかどうかで、各物質の

リスクの有無を明確化できるという利点がある。水

生生物が無希釈の下水処理水に曝露される高リスク

のシナリオを想定し、安全側の生態リスクの初期評

価を行った。式(2)に従い、推定下水処理水中濃度を

予測無影響濃度で除することによりHQを算出した。 

HQ = 推定下水処理水中濃度 [μg/L] 
/ 予測無影響濃度 [μg/L]           (2) 

本研究では、HQ が 1 を超えた物質を調査対象と

する物質として抽出した。 

3.1.3 結果と考察 
 平成 22 年度のデータから 146 物質、平成 23 年度

のデータから 145 物質、平成 24 年度のデータから

145 物質の生態リスク初期評価を実施した。図－6

に平成 22 年度から 24 年度の評価において HQ が 1

よりも大きい値を示した PRTR 第一種指定化学物質

15 物質の HQ 値を示す。平成 22 年度から平成 24 年

度にわたってハザード比が 1 を上回った物質は 11

物質であった。ピリジン、N, N－ジシクロヘキシル

アミンは平成 24 年度において HQ が 1 を下回った。

グルタルアルデヒドは平成23年度にハザード比が1

を上回ったものの、平成 24 年度でハザード比が 1

を下回った。ヘキサデシルトリメチルアンモニウム

＝クロリド（HDTMAC）は平成 23 年度において 1

を下回るHQを示したが、その値は0.94と1に近く、

平成 22 年度と 24 年度では 1 よりも高い HQ 値を示

した。以上、下水処理水中に含まれ、河川における

実態と挙動の調査を実施する必要のある候補物質と

してPRTR第一種指定化学物質15物質が選定された。 
3．2 実態・挙動の調査 
3.2.1 目的 
 本研究では、3.1 において、詳細な評価が必要とさ

図－6 下水処理水中の PRTR 制度第一種指定化学物質のハザード比（Hazard Quotient、HQ）。平成

22 年度から 24 年度において HQ が 1 よりも大きい値を示した化学物質の HQ 値を示す。NPE はポリ

（オキシエチレン）＝ノニルフェニルエーテル、AE はポリ（オキシエチレン）=アルキルエーテル、

AO はＮ，Ｎ－ジメチルドデシルアミン＝Ｎ－オキシド、AES はポリ（オキシエチレン）＝ドデシルエ

ーテル硫酸エステルナトリウム、HDTMAC はヘキサデシルトリメチルアンモニウム＝クロリドを示

す。 

0.01 0.1 1 10 100 1000 10000

グルタルアルデヒド

HDTMAC

Ｎ，Ｎ－ジシクロヘキシルアミン

ジブロモクロロメタン
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２－アミノエタノール
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H24年度
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れた PRTR 制度第一種指定化学物質 15 物質のうち、

ヒドラジン、ヒドロキノン、ノニルフェノールエト

キシレート（NPE）、ホルムアルデヒド、N, N-ジメ

チルドデシルアミン=N-オキシド（AO）、ニッケル、

コバルト、2-アミノエタノール、ピリジン、ジブロ

モクロロメタン、グルタルアルデヒドの 11 物質を対

象に、都市部の河川における実態および挙動の調査

を実施した。 
3.2.2 調査方法 
 本研究では、多摩川、秋山川および鶴見川におい

て、対象化学物質の分析のために、河川水を採取し

た。多摩川では 2013 年 12/7、2014 年 10/27、12/16、

2015 年 8/25、12/9、12/16 に調査を実施し、秋山川

では 2014 年 1/7 に調査を実施し、鶴見川では 2015

年 1/29 に調査を実施した（表－10）。多摩川と鶴見

川では、医薬品類の調査と同様の調査地点で河川水

を採取した。また、秋山川では、St. A-2 の上流にあ

る伊保内新橋の橋上から河川水の採取を行った。 
 また、対象化学物質の流下過程での減衰を検討す

るため、多摩川において、2014 年 10/27、12/16、2015

年 12/9、12/16 に河川調査地点で流量観測を実施し

た。また、東京都下水道局から下水処理場からの調

査日の放流量データを入手した。 
3.2.3 分析方法 
ヒドラジンの分析のため、保存剤として 1mg/L の

チオ硫酸ナトリウム 1mL とリン酸 0.1μL を入れた

100mL ガラス瓶に水試料を採取した。採取した水試

料を用いて、平成 19 年度化学物質分析法開発調査報

告書 28)を参考に分析を実施した。ヒドロキノンの分

析のため、保存剤としてリン酸（1+100）5mL、チオ

硫酸ナトリウムを 0.2g を入れた 500mL ガラス瓶に

水試料を採取した。その後、水試料を用いて、平成

20 年度化学物質分析法開発調査報告書 29)を参考に

分析を実施した。NPE について、 ガラス瓶または

ポリ容器に水試料を採取した後、下水道試験方法 30)

を参考に分析を実施した。ホルムアルデヒドについ

て、ガラス瓶に水試料を採取した後、平成 11 年度要

調査項目等調査マニュアル 31)を参考に分析を実施し

た。AO について、ガラス瓶に水試料を採取した後、

平成 15 年度化学物質分析法開発調査報告書 32)を参

考に実施した。2-アミノエタノールについて、ガラ

ス瓶に水試料を採取した後、平成 13 年度要調査項目

等調査マニュアル 33)を参考に分析を実施した。ピリ

ジンについて、ガラス瓶に水試料を採取。平成 9 年

度化学物質分析法開発調査報告書 34)を参考に実施し 

 
た。ジブロモクロロメタンについて、ガラス瓶に水

試料を採取した後、平成 11 年度要調査項目等調査マ

ニュアル 31)を参考に分析を実施した。グルタルアル

デヒドについて、ガラス瓶に水試料を採取した後、

平成 12 年度要調査項目等調査マニュアル 35)を参考 
に分析を実施。また、溶存態の金属（コバルトおよ

びニッケル）の分析は、河川水質試験方法 36)に従っ

た。孔径 0.45μm のフィルター（Millipore 社）でろ

過した試料の硝酸分解を行った後、高周波誘導結合

プラズマ質量分析装置（X7CCT、サーモフィッシャ

ーサイエンティフィック社）を用いて定量を行った。 
3.2.4 減少係数の算出 
 2.5 と同様の方法により、多摩川において対象とし

た PRTR 制度第一種指定化学物質 7 物質（ヒドラジ

ン、ヒドロキノン、NPE、ホルムアルデヒド、ニッ

ケル、コバルト、2-アミノエタノール）について、

調査区間での減少係数を求めた。 
3.2.5 結果と考察 
 表－11、12 および 13 はそれぞれ、多摩川、秋山 
川および鶴見川における調査対象の PRTR 制度第一 
種指定化学物質の分析結果を示す。ジブロモクロロ

メタンを除き、対象とした化学物質は河川水で検出

された。多摩川では、対象化学物質は、下水処理水

が流入する地点 Sts．T-2、3、c、d と Sts. T-A～D の

放流水において比較的高い濃度で検出される傾向が

みられた。また、支川の調査地点 St. T-a では、ニッ

ケルが比較的高い濃度で検出されており、工業排水

が流入している可能性が考えられた。秋山川では、

ニッケルやコバルトが比較的高い濃度で検出された。 

表－10 各対象河川での調査対象の PRTR 制度第一

種指定化学物質の実態調査と挙動調査の調

査時期一覧 

挙動（減少係数）の調査

多摩川 秋山川 鶴見川 多摩川

ヒドラジン
2013年12/7
2015年8/25、12/9、12/16

2014年1/7 - 2015年12/9

ヒドロキノン
2013年12/7
2015年8/25、12/9、12/16

2014年1/7 2015年1/29 2015年12/9

NPE 2013年12/7
2015年8/25、12/9、12/16

2014年1/7 - 2015年12/9

ホルムアルデヒド
2013年12/7
2015年8/25、12/9

2014年1/7 - 2015年12/9

AO 2013年12/7、2015年8/25 2014年1/7 - -

ニッケル

2013年12/7
2014年10/27、12/16
2015年8/25、12/9、12/16

2014年1/7 2015年1/29 2014年10/27、12/16
2015年12/9、12/16

コバルト

2013年12/7
2014年10/27、12/16
2015年8/25、12/9、12/16

2014年1/7 2015年1/29 2014年10/27、12/16
2015年12/9、12/16

2-アミノエタノール 2014年10/27、12/16
2015年8/25

- 2015年1/29 2014年10/27、12/16

ピリジン 2013年12/7、2015年8/25 2014年1/7 - -
ジブロモクロロメタン 2015年8/25 - - -
グルタルアルデヒド 2015年8/25 - - -
AOはN,N-ジメチルドデシルアミン=N-オキシド

実態の調査
調査対象物質
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推計回数 最小値 中央値 最大値

ヒドラジン 1 0.03 0.03 0.03
ヒドロキノン 1 0.44 0.44 0.44
NPE　(1-15） 1 0.09 0.09 0.09
ホルムアルデヒド 1 -0.007 -0.007 -0.007
ニッケル 4 0.04 0.06 0.08
コバルト 4 0.01 0.03 0.06
2-アミノエタノール 2 0.19 0.33 0.47
NPE（1-15）はノニルフェノールエトキシレート（エトキシ基数1-15）

表－14 多摩川における PRTR 制度第一種指定化学

物質 7 物質の減少係数の推計値（h-1） 

 
また、鶴見川では、多摩川と比べて、2-アミノエタ

ノールは比較的高い濃度で検出されたが、そのほか

の化学物質は、同程度かそれ以下の濃度で検出され

た。 
表‐14は多摩川の調査区間におけるPRTR制度第

一種指定化学物質 7 物質の減少係数を示す。ヒドロ

キノンおよび 2－アミノエタノールは比較的高い減

少係数を示した。減少係数に係る要因を検討するた

め、これまでに報告されている生分解の速度定数と

吸着に係る土壌吸着性（Koc）を整理し、表－15 に

示す。ヒドロキノンは土壌吸着性が高いことから、

流下過程での減少に土壌への吸着が関与しているこ 

 

 
とが考えられた。また、2-アミノエタノールは、生

分解性が比較的高いことから、流下過程での減少に 

表－11 多摩川の各調査地点における PRTR 制度第一種指定化学物質の分析結果（μg/L） 

調査地点 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値

T-1 0/1 LOD LOD 1/1 0.01 0.01 1/1 0.01 0.01 1/1 1 1 - - -
T-2 2/2 0.01 0.01 2/2 0.05 0.06 2/2 0.06 0.06 1/1 2 2 - - -
T-3 4/4 0.01 0.04 4/4 0.05 0.05 3/4 0.06 0.22 3/3 1.4 2.2 2/2 0.02 0.03
T-a 1/1 0.01 0.01 1/1 0.03 0.03 1/1 0.04 0.04 1/1 1.4 1.4 - - -
T-b 0/1 LOD LOD 1/1 0.04 0.04 1/1 0.03 0.03 1/1 0.71 0.71 - - -
T-c 2/2 0.02 0.03 2/2 0.74 1.4 2/2 0.03 0.03 1/1 1.9 1.9 - - -
T-d 2/2 0.001 0.001 2/2 0.03 0.05 2/2 0.04 0.04 1/1 4.5 4.5 - - -
T-e 1/1 0.001 0.001 1/1 0.02 0.02 1/1 0.02 0.02 1/1 1.3 1.3 - - -
T-A 1/1 0.02 0.02 1/1 0.21 0.21 1/1 0.23 0.23 1/1 2.4 2.4 - - -
T-B 1/1 0.02 0.02 1/1 0.12 0.12 1/1 0.19 0.19 1/1 1.4 1.4 - - -
T-C 1/1 0.01 0.01 1/1 0.05 0.05 1/1 0.07 0.07 1/1 11 11 - - -
T-D 2/2 0.03 0.03 2/2 0.15 0.25 2/2 0.04 0.05 1/1 2.5 2.5 - - -

調査地点 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値 検出頻度 中央値 最大値

T-1 5/5 0.39 0.42 5/5 0.04 0.05 1/2 0.01 0.01 - - - - - -
T-2 5/5 4.24 4.73 5/5 0.16 0.26 2/2 0.1 0.15 - - - - - -
T-3 6/6 2.4 2.7 6/6 0.13 0.17 3/3 0.06 0.35 2/2 0.06 0.07 0/1 LOD LOD
T-a 4/4 17.8 33.4 4/4 0.13 0.19 2/2 0.15 0.16 - - - - - -
T-b 4/4 0.52 0.63 4/4 0.07 0.08 1/2 0.02 0.02 - - - - - -
T-c 4/4 5.42 10.29 4/4 0.09 0.11 2/2 0.67 1.1 - - - - - -
T-d 4/4 0.46 0.57 4/4 0.12 0.13 1/2 0.06 0.06 - - - - - -
T-e 4/4 0.46 0.8 4/4 0.12 0.13 1/2 0.05 0.05 - - - - - -
T-A 4/4 13.76 15.78 4/4 0.52 0.66 2/2 0.8 0.97 - - - - - -
T-B 4/4 4.74 7.01 4/4 0.35 0.37 2/2 0.48 0.78 - - - - - -
T-C 4/4 1.12 1.24 4/4 0.13 0.21 2/2 0.5 0.68 - - - - - -
T-D 4/4 0.83 0.96 4/4 0.12 0.15 2/2 0.57 0.83 - - - - - -

NPE（1-15）はノニルフェノールエトキシレート（エトキシ基数1-15）
調査地点 検出頻度 中央値 最大値 AOはN,N-ジメチルドデシルアミン=N-オキシド

T-3 1/1 1.3 1.3

ジブロモクロロメタン

ヒドラジン ヒドロキノン NPE (1-15) ホルムアルデヒド AO

グルタルアルデヒド

ニッケル コバルト 2-アミノエタノール ピリジン

表－12 秋山川での PRTR 制度第一種指定化学物質の分析結果（μg/L） 

化学物質名 濃度（μg/L）

ヒドラジン 0.04
ヒドロキノン 0.05
NPE (1-15) 0.28
ホルムアルデヒド 3.8
AO 0.0002
ニッケル 11.85
コバルト 2.24
ピリジン 0.11
NPE（1-15）はノニルフェノールエトキシレート（エトキシ基数1-15）
AOはN,N-ジメチルドデシルアミン=N-オキシド

表－13 鶴見川の各調査地点における PRTR 制度第一種指定化学物質の分析結果（μg/L） 

調査地点 日中 日没後 日中 日没後 日中 日没後 日中 日没後

Tr-1 0.03 0.04 0.87 0.92 0.2 0.33 0.39 -
Tr-2 0.02 0.02 1.14 1.06 0.1 0.09 0.35 -
Tr-3 0.03 0.04 2.47 1.72 1.15 0.94 0.92 -
Tr-A 0.05 0.04 3.97 2.93 2.57 3 1.07 -

ヒドロキノン ニッケル コバルト 2-アミノエタノール
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生分解が関与していることが考えられた。また、ホ

ルムアルデヒドは、生分解性が高く、また光分解性

が高いと報告されれているが 24）、多摩川での減少係

数は低く、流下過程で減衰しにくいことが示された。

今後、ホルムアルデヒドの河川中の挙動を明らかに

するために調査をより進める必要がある。 
 
4．生態リスク初期評価 
 4．1 目的 
 本研究課題で調査対象とした医薬品類と PRTR 制

度第一種指定化学物質のうち、今後詳細な生態リス

ク評価をすべき化学物質を把握するため、河川水中

濃度の実測値を用いて生態リスク初期評価を試みた。 
4．2 評価方法 
 本研究で対象とした医薬品類 10物質およびPRTR

制度第一種指定化学物質について、「化学物質の環境

リスク初期評価ガイドライン（平成23年度12月版）」
27)を参考に、生態リスク初期評価を実施した。リス

ク判定は、以下の式(3)に従い、ハザード比（HQ）

により行った。 
 HQ = MEC / PNEC              （3） 
ここで、PNEC（Predicted No Effect Concentration）は

予測無影響濃度、MEC（Measured Environmental 

Concentrattion）は採取試料中の化学物質濃度の実測

値である。本研究では、MEC として、各調査地点で

の化学物質濃度の最大値を用いた。医薬品類の

PNEC は、真野ら 37)によって用いられた値を使用し

た。また、PRTR 制度第一種指定化学物質の PNEC

として、ニッケル以外の物質は、環境省の化学物質

の環境リスク初期評価 24)の予測無影響濃度を用いた。

ニッケルは、化学物質の初期リスク評価書の値を用

いた 25)。本研究で使用した医薬品類と PRTR 制度第

一種指定化学物質の PNEC の値を整理して、表－16

に示す。 
化学物質の環境リスク初期評価ガイドライン 27)で 

 
は、HQ 値が 1 以上の化学物質は「詳細な評価を行

う候補」という評価分類となっている。 
4．3 結果と考察 
 表－17 は各調査地点の医薬品類の HQ 値を示す。

全ての対象河川において、Clarithromycin と triclosan

のハザード比が 1 を超える調査地点が存在した。ま

た、本研究で対象とした都市部の河川において、

azithromycin、caffeine、ketoprofen、 levofloxacin の

HQ 値が 1 を超える調査地点が存在した。これらの

結果から、これら医薬品類 6 物質は、今後詳細な生

態リスク評価を行う必要があると考えられた。 
 また、表－18 は各調査地点の PRTR 制度第一種指

定化学物質の HQ 値を示す。ヒドラジン、ヒドロキ

ノン、NPE、ホルムアルデヒド、ニッケル、コバル

ト、ピリジンの HQ 値が 1 を超える調査地点が存在

したことから、これらの化学物質について、今後詳

細な評価を行う必要があると考えられた。 
 
 
 
 
 
 
 

表－15 既報文献から得られた PRTR 制度第一種指

定化学物質 5 物質の生分解の速度定数と

Koc 

ヒドラジン 0.0007 23) 14 23)

ヒドロキノン 0.09 23) 430 23)

NPE 0.0005 22) 6.1 22)

ホルムアルデヒド 0.17 23) 1 23)

2-アミノエタノール 0.13 22) 1.2 22)

化学物質名

生分解 吸着

速度定数[day-1] 土壌吸着性Koc
化学物質名 単位

予測無影響
濃度（PNEC） 文献

Azithromycin ng/L 19 36)
Bezafibrate ng/L 10000 36)
Caffeine ng/L 5200 36)
Clarithromycin ng/L 20 36)
Crotamiton ng/L 3500 36)
Ibuprofen ng/L 130000 36)
Ketoprofen ng/L 160 36)
Levofloxacin ng/L 79 36)
Sulfamethoxazole ng/L 1600 36)
Triclosan ng/L 5.3 36)
ヒドラジン μg/L 0.005 22)
ヒドロキノン μg/L 0.015 22)
NPE (1-15) μg/L 0.01 22)
ホルムアルデヒド μg/L 1 22)
AO μg/L 0.04 22)
ニッケル μg/L 1 23)
コバルト μg/L 0.38 22)
2-アミノエタノール μg/L 25 22)
ピリジン μg/L 0.1 22)
ジブロモクロロメタン μg/L 0.63 22)
グルタルアルデヒド μg/L 10 22)
NPE（1-15）はノニルフェノールエトキシレート（エトキシ基数1-15）
AOはN,N-ジメチルドデシルアミン=N-オキシド

表－16 生態リスク初期評価に用いた医薬品類 10

物質およびPRTR制度第一種指定化学物質

11 物質の予測無影響濃度（PNEC） 
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5．まとめ 
 本研究では、医薬品類および PRTR制度第一種指定

化学物質について、関東地方の都市部の河川での実

態および挙動の調査を行うとともに、生態リスクに

ついて調査を行った。その結果、以下のことが分か

った。 

 
1）調査対象とした医薬品類 10 物質は比較的高い頻

度で検出された。また、検出濃度は、調査した河川 

 
および調査地点により異なっていた。また、多摩川

および秋山川で医薬品類の減少係数を求めたところ、

減少係数は医薬品類間で異なる値を示した。 
 
2）下水処理水に含まれる PRTR 制度第一種指定化学

物質について、既報文献を用いた生態リスク初期評

価を実施し、河川における実態と挙動の調査を実施

する必要のある候補物質として 15 物質を抽出する

ことができた。 

表－17 医薬品類 10 物質のハザード比（HQ） 
調査河川 調査地点 Azithromycin Bezafibrate Caffeine Clarithromycin Crotamiton Ibuprofen Ketoprofen Levofloxacin Sulfamethoxazole Triclosan
多摩川 T-1 0.04 <0.01 0.06 0.05 <0.01 <0.01 0.01 0.01 <0.01 0.92

T-2 11.05 0.01 0.04 30.00 0.27 <0.01 0.19 5.19 0.09 11.51
T-3 6.84 0.01 0.05 22.00 0.23 <0.01 0.11 3.42 0.09 9.00
T-a 1.21 0.02 0.31 2.30 0.02 <0.01 0.04 0.39 0.01 2.83
T-b 0.08 <0.01 0.02 0.12 <0.01 <0.01 <0.01 0.06 <0.01 1.08
T-c 26.32 0.04 0.15 60.00 0.51 <0.01 3.13 15.19 0.33 39.62
T-d 1.00 0.01 0.08 5.00 0.09 <0.01 0.01 0.72 0.05 5.11
T-e 0.28 <0.01 0.01 2.25 0.03 <0.01 <0.01 0.39 0.03 1.89

秋山川 A-1 0.03 <0.01 0.03 0.28 0.01 <0.01 <0.01 0.02 0.01 1.06
A-2 12.11 0.06 0.01 33.00 0.57 <0.01 0.22 5.82 0.08 13.58

印旛沼流域 I-1 0.84 <0.01 2.69 2.65 0.06 <0.01 0.05 0.29 <0.01 3.58
I-2 0.84 0.01 7.31 3.90 0.07 <0.01 0.03 0.12 0.01 2.92
I-3 0.10 <0.01 0.02 4.55 0.02 <0.01 <0.01 0.09 <0.01 1.38
I-4 0.25 0.01 0.04 4.75 0.08 <0.01 <0.01 0.54 0.01 1.85
I-5 0.35 <0.01 0.07 3.20 0.09 <0.01 0.05 0.08 0.01 2.32

妙正寺川 M-1 0.10 <0.01 <0.01 0.19 <0.01 <0.01 <0.01 0.09 <0.01 1.45
M-2 25.26 0.01 0.01 70.00 0.31 <0.01 2.81 7.09 0.06 18.19
M-3 18.42 0.06 0.01 47.50 0.31 <0.01 0.10 4.56 0.05 10.02
M-4 12.11 0.04 0.02 33.00 0.26 <0.01 0.01 5.06 0.05 6.94

鶴見川 Tr-1 1.00 - - 27.00 - - - 1.39 - 18.87
Tr-2 7.37 - - 19.00 - - - 3.16 - 18.87
Tr-3 14.21 - - 33.00 - - - 4.81 - 24.53

太字は1以上のハザード比を示す

表－18 PRTR 制度第一種指定化学物質 11 物質のハザード比（HQ） 
調査河川 調査地点 ヒドラジン ヒドロキノン NPE (1-15) ホルムアルデヒド AO
多摩川 T-1 - 0.80 0.64 1.00 -

T-2 1.26 3.67 6.09 2.00 -
T-3 7.60 3.20 21.81 2.20 0.78
T-a 2.20 2.00 3.53 1.40 -
T-b <0.01 2.80 3.29 0.71 -
T-c 5.60 93.33 3.38 1.90 -
T-d 0.24 3.27 4.59 4.50 -
T-e 0.11 1.20 2.49 1.30 -

秋山川 A-伊保内新橋 8.00 3.27 28.00 3.80 0.01
鶴見川 Tr-1 - 2.40 - - -

Tr-2 - 1.53 - - -
Tr-3 - 2.87 - - -

調査河川 調査地点 ニッケル コバルト 2-アミノエタノール ピリジン ジブロモクロロメタン

多摩川 T-1 0.42 0.13 <0.01 - -
T-2 4.73 0.68 0.01 - -
T-3 2.70 0.46 0.01 0.72 <0.01
T-a 33.40 0.50 0.01 - -
T-b 0.63 0.21 <0.01 - -
T-c 10.29 0.29 0.04 - -
T-d 0.57 0.33 <0.01 - -
T-e 0.80 0.33 <0.01 - -

秋山川 A-伊保内新橋 11.85 5.89 - 1.10 -
鶴見川 Tr-1 0.92 0.88 0.02 - -

Tr-2 1.14 0.26 0.01 - -
Tr-3 2.47 3.03 0.04 - -

NPE（1-15）はノニルフェノールエトキシレート（エトキシ基数1-15）
調査河川 調査地点 グルタルアルデヒド AOはN,N-ジメチルドデシルアミン=N-オキシド
多摩川 T-3 0.13 太字は1以上のハザード比を示す
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3) 抽出した PRTR 制度第一種指定化学物質 15 物質

のうち、11 物質について、多摩川、秋山川、鶴見川

で実態調査を実施したところ、ジブロモクロロメタ

ンを除いた 10 物質が検出された。また、多摩川にお

いて、7 物質について減少係数を算出した。ヒドロ

キノンは高い減少係数を示し、これは吸着によると

考えられた。また、高い光分解性や生分解性を示す

ホルムアルデヒドの減少係数は小さい値を示した。

今後、さらに調査を行い、挙動の把握に努める必要

がある。 

 

4）調査地点で検出された医薬品類 10 物質および

PRTR制度第一種指定化学物質 11物質の濃度を基に

生態リスク初期評価を試みたところ、医薬品 6 物質

および PRTR 制度第一種指定化学物質 6 物質のハザ

ード比が 1 以上を示した。これらの化学物質は、今

後、詳細な生態リスク評価が必要である。 

 

今後、本研究で得られた未規制化学物質の存在実

態・挙動および生態影響に関する成果を、生物影響

が懸念される化学物質のモニタリングと影響評価手

法に関する研究に活用していく予定である。 
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下水処理プロセスにおける化学物質の制御技術に関する研究 

研究予算：運営費交付金（一般勘定） 

研究期間：平23～平27 

担当チーム：水環境研究グループ（水質） 

研究担当者：岡本誠一郎、小森行也、北村友一 

金子陽輔 

 

【要旨】 

本研究では、社会生活の中で身近に使用されている医薬品類やPRTR対象物質の一部に生物影響が指摘されているも

のがあることから、下水道を経由する化学物質等の環境インパクト低減を目的として下水処理プロセスにおけるこれら

化学物質（医薬品類、LAS）、総毒性の挙動把握とリスクを低減するための制御技術の検討を行った。その結果、下水

処理水中に残存する医薬品類の除去手法として微生物担体処理が有効であることが分かった。また、メダカの網羅的遺

伝子発現解析による総毒性の評価から、流入下水がメダカに及ぼす影響は活性汚泥および担体処理によって低減でき、

特に、生殖影響については担体処理で影響が残存しなくなることが示された。 

キーワード：医薬品類、担体処理、メダカ、バイオアッセイ、遺伝子発現解析 

 

１． はじめに 

社会生活の中で身近に使用されている医薬品類や

PRTR 対象物質（462 物質）については、環境分野や

水道分野において実態調査が進められており、主要な

排出源が下水道であることが明らかになりつつある。

医薬品類には、クラリスロマイシン等の抗生物質の一

部に生態影響が指摘されているものがある。また、

PRTR では、人の健康や生態系に悪影響を及ぼすおそ

れがある物質（化管法第一種指定化学物質）を対象と

している。医薬品類、PRTR 対象物質の一部の物質に

ついては、既往調査により下水処理場での挙動につい

て明らかになっているものがあるが、多くの物質につ

いての存在実態は不明である。下水道を経由する化学

物質の環境インパクトを考えると調査未実施の多くの

化学物質についての実態解明は急務であり、早期に下

水道での実態を把握するとともに、処理水中に残存す

る物質については新たな制御手法の開発と併せて、リ

スクを低減するための制御技術の開発を行う必要があ

る。また、下水処理水に残存する化学物質の中には、

生物への悪影響が懸念される物質も含まれており、下

水処理水の再利用先や放流先における水生生物への影

響が懸念されている。魚類は、水生生物の代表種、か

つ、資源生物であり、下水処理水の再利用先での生態

影響評価の優先順位は高く、下水処理水の魚類生態影

響の実態や下水処理工程での影響低減効果を明らかに

しておく必要がある。 

本研究は、①優先的に調査が必要な化学物質を選定

し、その分析方法を提案する。②下水処理プロセスに

おける除去特性の把握と下水処理プロセスにおける総

毒性の除去特性の把握を行う。③下水処理水中に残存

する化学物質と総毒性の除去手法を提案することを目

的とした。 

 

２． 調査対象化学物質の選定 

２．１ 医薬品類 

過年度の調査又は既往研究より、河川及び下水処理

水中に残存している医薬品類 1)～3)で水生生物に対する

生態リスクが大きい可能性が指摘されている物質 4)～6)

を本研究の調査対象物質として選定した。河川又は下

水処理水から検出された医薬品類の最高濃度と各検出

医薬品類の予測無影響濃度（PNEC）との比較により表

-1 に示す 10 物質を選定した。 

表-1 調査対象医薬品 

 

 

２．２ PRTR対象物質 

PRTR 対象物質の中から、中央環境審議会水環境部

会の水生生物保全環境基準専門委員会において「水生

物　質　名 用　途

　Azithromycin（アジスロマイシン） 　抗生物質

　Bezafibrate（ベザフィブラート） 　高脂血症用剤

　Caffein（カフェイン） 　強心剤

　Clarithromycin（クラリスロマイシン） 　抗生物質

　Crotamiton（クロタミトン） 　鎮痒剤

  Ibuprofen（イブプロフェン） 　解熱鎮痛消炎剤

　Ketoprofen（ケトプロフェン） 　解熱鎮痛消炎剤

　Levofloxacin（レボフロキサシン） 　合成抗菌剤

　Sulfamethoxazole（スルファメトキサゾール） 　サルファ剤

　Triclosan（トリクロサン） 　殺菌剤
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生物の保全に係る水質環境基準」の項目追加について

検討が行われていたノニルフェノール（NP）と直鎖ア

ルキルベンゼンスルホン酸（LAS）を選定した。NP は

平成 24 年 8 月 22 日、LAS は平成 25 年 3 月 27 日に環

境基準に追加された。 

NP 類似物質の 4-t-オクチルフェノール（4-t-OP）は、

化学物質の内分泌かく乱作用に関する今後の対応

-EXTEND2010-（平成 22 年 7 月、環境省）7)によれば、

SPEED’98 における取組のなかでメダカに対し内分泌

かく乱作用を有することが強く推察された物質である。

環境省が行ってきた化学物質の生態影響試験結果 8)に

よれば、NP はミジンコ急性遊泳阻害試験の 48h-EC50

が 0.059mg/L 、繁殖阻害試験の 21day-NOEC が

0.089mg/L、魚類急性毒性試験の 96h-LC50 が 0.24mg/L

と報告されている。また、4-t-OP については魚類急性

毒性試験の 96h-LC50 が 0.36mg/L と報告されている。

このように NP 及び 4-t-OP は水生生物に対し毒性を有

することから水系リスクをもたらす物質と考えられる

ことから本調査における調査対象物質とした。 

また、アルキルフェノール(AP)は、界面活性剤のア

ルキルフェノールポリエトキシレート(APEO)が好気

条件下で生物分解し、エトキシ鎖の短いアルキルフェ

ノールエトキシレート（AP1EO、AP2EO）又は、エト

キシ鎖の短いアルキルフェノールエトキシ酢酸

(AP1EC、AP2EC)になり、嫌気条件下で生物分解を受

け AP になる 9)。AP の調査においては前駆物質である

APEO、APEC もあわせて調査することが重要となる。

本調査では、アルキルフェノール類のうち、AP は NP

と 4-t-OP、APEO はノニルフェノールエトキシレート

のエトキシ基数が 1～15 の NP(1)EO～NP(15)EO、オク

チルフェノールエトキシレートのエトキシ基数が 1～

10 の OP(1)EO～OP(10)EO、アルキルフェノールエトキ

シ酢酸（APEC）はノニルフェノールエトキシ酢酸のエ

トキシ基数が 0、1～9 の（NP(1)EC～NP(10)EC）、オク

チルフェノールエトキシ酢酸のエトキシ基数が 0、1～

2 の（OP(1)EC～OP(3)EC）を調査対象物質とした。 

LAS は、ベンゼン環に直鎖のアルキル基（-CnH2n+1）

が結合した直鎖アルキルベンゼンにスルホ基（-SO3H）

が結合した化合物である。このうち環境基準項目追加

が検討されている LAS は、デシルベンゼンスルホン酸

ナトリウム(LAS-C10)、ウンデシルベンゼンスルホン

酸ナトリウム(LAS-C11)、ドデシルベンゼンスルホン

酸ナトリウム(LAS-C12)、トリデシルベンゼンスルホ

ン酸ナトリウム(LAS-C13)、テトラデシルベンゼンス

ルホン酸ナトリウム(LAS-C14)の 5 物質である。本研

究において優先的に調査が必要な化学物質としてこれ

らの LAS（LAS-C10、LAS-C11、LAS-C12、LAS-C13、

LAS-C14）5 物質を選定し分析法の検討を行った。 

 

３． 調査対象化学物質の分析方法 

３．１ 医薬品類 

調査対象医薬品として選定した 10 物質の分析は、

LC/MS/MS による一斉分析（9 物質）と、GC/MS によ

る分析（トリクロサン）とした（表-2 参照）。 

LC/MS/MS による一斉分析は、小西ら 10)の方法を参

考に抽出・濃縮等の前処理を行った後、LC-MS/MS を

用いて測定する方法とした。また、GC/MS によるトリ

クロサン分析は、宝輪ら 11)の方法を参考に抽出・濃縮・

誘導体化等の前処理を行った後、GC/MS を用いて測定

する方法とした。 

表-2 医薬品分析方法 

 

 医薬品 9 物質の一斉分析は、前処理（抽出・精製）

した後、サロゲート法により定量した。各対象物質に

ついて、横軸に検量線溶液中の濃度、縦軸にサロゲー

ト物質との面積値の比をとり、検量線(直線近似式)を求

めた。この検量線に測定試料中の対象物質とサロゲー

ト物質との面積値の比を代入して、バイアル中の濃度

を算出後、最終液量及び試料量から試料中濃度を求め

た。試料量 200mL で前処理した場合の検出下限値は、

アジスロマイシン（2.2ng/L）、ベザフィブラート

（4.1ng/L）、カフェイン（12.4ng/L）、クラリスロマイ

シン（8.1ng/L）、クロタミトン（0.3ng/L）、イブプロフ

ェン（0.9ng/L）、ケトプロフェン（1.1ng/L）、レボフロ

キサシン（3.3ng/L）、スルファメトキサゾール（5.8ng/L）

であった。 

 トリクロサンの分析は、前処理（抽出・精製）した

後、試料濃度の算出は内部標準法で行った。各対象物

質について、横軸に検量線溶液中の濃度、縦軸に対象

物質面積値 / IIS 面積値比をとり、検量線(直線近似式)

を求めた。ここで、トリクロサンの IIS には、GC/MS

カラム保持時間の近い、p-テルフェニル-d14 を用いた。

この検量線に試料中の対象物質面積値 / IIS 面積値比

物　質　名 分析方法

　アジスロマイシン

　ベザフィブラート

　カフェイン

　クラリスロマイシン

　クロタミトン

  イブプロフェン

　ケトプロフェン

　レボフロキサシン

　スルファメトキサゾール

　トリクロサン 固相抽出/GC-MS

固相抽出/LC-MS/MS
（一斉分析）
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を代入して、バイアル中の濃度を算出後、最終液量及

び試料量から試料中濃度を求めた。これを Label 化体

の回収率によって補正した濃度を算出した。検量線の

濃度範囲は試料ピーク面積値の大きさに合わせて適宜

設定した。その際、濃度段階が 4 点以上となるように

した。試料量200mLで前処理した場合の検出下限値は、

10.8ng/L であった。 

３．２ PRTR対象物質 

 アルキルフェノール類の分析は、既往研究・調査報

告等 12)～21)を参考に下水試料に最も適した方法を選択

した。NP、4-t-OP の分析は、GC/MS により定量する方

法、NPEC、OPEC、NPEO、OPEO は LC-MS/MS によ

り定量する方法とした。 

NP、4-t-OP の分析は、ろ液と SS に分けて分析する

方法とした。ろ液試料は、ジクロロメタンによる液-液

抽出の後、5%含水シリカゲルを用いて不純物を除いた

のちガスクロマトグラフ質量分析（GC/MS）計により

定量した。SS 試料は、アセトンを用いて超音波抽出を

行った後精製水に溶解した。その後は、ろ液試料と同

様の操作により定量した。 

NP の検出下限値は 25ng/L であり、5 試料について試

験した分析操作 BL は、29～75ng/L であった。また、

流入下水に NP を 100ng 添加して行った添加回収試験

の結果、回収率は 92%であった。4-t-OP の検出下限値

は 1.6ng/L であり、5 試料について試験した分析操作

BL は<1.6～2.7ng/L であった。また、流入下水に 4-t-OP

を 15ng 添加して行った添加回収試験の結果、回収率は

76%であった。 

LAS の分析は、環境省の要調査項目等調査マニュア

ル 12)の他、佐来ら 22)、Garcia ら 23)の方法を参考とし、

図-1 に示す分析フローに従った。 

各試料は、ガラス繊維ろ紙（1μm）でろ過を行い、

ろ液とろ紙上残渣（SS）に分け、ろ液はそのまま固相

カートリッジ（Oasis HLB）による抽出を行い、カート

リッジからメタノールで溶出させたものを定容して抽

出液とした。その抽出液の全量もしくは一部を分取し

て、必要に応じて精製（Oasis WAX）を行った後、濃

縮・定容したものを LC/MS/MS 測定溶液とした。 

SS はメタノールによる超音波抽出液を定容して抽

出液とした。その全量もしくは一部を分取して濃縮後、

水で希釈し固相カートリッジ（Oasis HLB）に通液し、

精製操作を行った。そのカートリッジからのメタノー

ル溶出液を濃縮し、必要に応じて精製（Oasis WAX）

を行い、濃縮・定容したものを LC/MS/MS 測定溶液と

した。検出下限値は、検量線作成用標準溶液の最低濃

度を 5 回繰り返し測定し、得られた測定値の標準偏差

の 3 倍を装置の検出下限値（IDL）、10 倍を装置の定

量下限値（IQL）とした。各 LAS の IDL は、ろ液試

料では流入下水 0.19～0.40μg/L、放流水 0.001～

0.002μg/L、汚泥 0.004～0.008μg/L であった。SS 試

料では流入下水 0.38～0.80μg/g-dry、放流水 1.9～

4.0μg/g-dry、汚泥 0.038～0.080μg/g-dry であった。ま

た、流入下水と返送汚泥を用いて行った添加回収試験

の結果、流入下水のろ液では 81.6～91.2%、SS では

85.6～105%、返送汚泥のろ液では 73.6～82.3%、SS

では 88.7～100%であった。 

 

４． 活性汚泥処理プロセスにおける医薬品類の挙動 

４．１ 医薬品類分析方法 

調査対象とした医薬品類は、２．１のアジスロマイ

シン(AZM)、ベザフィブラート(BF)、カフェイン(CF)、

クラリスロマイシン(CAM)、クロタミトン(CT)、イブ

プロフェン(IP)、ケトプロフェン(KP)、レボフロキサ

シン(LVFX)、スルファメトキサゾール(SMZ)、トリク

ロサン(TC) とし、３．１の方法に従った。 

４．２ 調査方法 

 調査は、有効水深が約 2m の最初沈殿池（0.5m3）、

エアレーションタンク（0.5m3 ×4 槽)、最終沈殿池

（0.7m3）と塩素混和槽（0.1m3）、生汚泥貯留槽

（0.15m3）、余剰汚泥貯留槽（0.15m3）で構成される

活性汚泥処理実験装置（図-2 参照）を用いて行った。

実下水処理場の流入下水をピットに受けた後、定量ポ

ンプを用いて装置に導入した。 

 

 

図-1  LAS 分析フロー 

LC/MS/MS

 Oasis HLB固相抽出

溶　出

定容・分取

精　製

濃縮・定容

 ろ紙GF/B

超音波抽出

定容・分取

希　釈

ろ　過

試　料

LAS-C8 （内標準物質）

ろ液の固相抽出
以後の操作

 Oasis WAX

 水

ろ液 残渣

 MeOH
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図-2 活性汚泥処理実験装置 

生汚泥、余剰汚泥の引抜はタイマーコントロールに 

よる間欠運転で行った。また、次亜塩素酸ナトリウム

溶液を定量ポンプにより塩素混和槽に注入した。本装

置は、流入量 6.8m3/d、汚泥返送率約 38%、HRT 約 7

時間で運転した。 

分析試料は、平成 26 年 2 月 5 日～6 日においてそれ

ぞれ 2 時間間隔で採取した各試料を等量混合したコン

ポジット試料とした。採取箇所は、流入下水、初沈流

出水、終沈流出水（二次処理水）、生汚泥、余剰汚泥の

5 箇所である。一般水質項目分析結果を表-3 に示す。

本実験装置の BOD 除去率は 94％であり、本装置の処

理水質は標準活性汚泥法の実下水処理場と同レベルで

あった。流入水中の NH4-N、NO2+NO3-N の濃度は、

それぞれ 20mg/L、0.05mg/L 以下であるのに対し、二

次処理水では 0.47mg/L、18mg/L で十分に硝化が進行

していた。また、エアレーションタンク混合液の MLSS、

余剰汚泥引き抜き量より計算した SRT は約 13 日であ

った。 

表-3 一般水質項目分析結果（mg/L） 

 

４．３ 医薬品挙動調査結果 

分析対象とした医薬品類 10 物質の測定結果を表-4

に示す。本調査における流入下水の医薬品濃度は、成

宮ら 2)の報告（中央値）とほぼ同程度かやや高い値を

示した。 

水処理プロセスの初沈での各医薬品濃度（溶存態＋

懸濁態）変化は、溶存態、懸濁態の双方とも検出され

た BF、CF、CAM、CT、KP、SMZ、TC の 7 物質に

ついてみると、流入下水と初沈流出水の値はほぼ同じ

であり、滞留時間が 2 時間程度の初沈ではほとんど除

去されていないことがわかる。また、生物処理反応槽 

表-4 医薬品分析結果 (ng/L) 

 

のエアレーションタンクを経た二次処理水での除去率

を計算すると BF、CF、KP、SMZ、TC の 5 物質は、

70%以上であり活性汚泥処理で一定の除去が行われて 

いた。CAM の除去率は約 13%で、活性汚泥処理によ

る除去率は小さく、CT は流入水濃度より高い値を示し

た。 

また、これら 7 物質について各試料の負荷量を算出

し、成宮らの定義 1)により全処理過程除去率 Rall、初沈

汚泥移行率 Traw、余剰汚泥移行率 Texc、生物処理消滅

率 D を求めた。各医薬品のRall、Traw、Texc、D を表-5

に示す。  

オーバーフロー

AT-1 AT-2 AT-3

溝
P P

放流水

塩素混和槽

余剰汚泥生汚泥

返送汚泥

AT-4

排

終沈流出水
（二次処理水）

エアレーションタンク（AT）

流入下水

水

P流入下水
ピット

P

初沈 終沈

ブロアー

BOD DOC NH4-N NO2+NO3-N TN TP MLSS

流入水 150 35 20 <0.05 33 3.2 -

初沈流出水 140 37 21 <0.05 31 3.2 -

終沈流出水 9.1 7.8 0.47 18 20 1.6 -

生汚泥 - - - - - - 2,300

余剰汚泥 - - - - - - 3,600

溶存態 懸濁態 溶存態 懸濁態

流入下水 310 - 279 26.7

初沈流出水 360 -

二次処理水 270 - 40.3

生汚泥 320 -

余剰汚泥 270 -

流入下水 4,500 52 1,580 37.0

初沈流出水 4,800 34

二次処理水 450 1.4 186

生汚泥 3,700 650

余剰汚泥 64 45

流入下水 46,000 280 37,900

初沈流出水 45,000 200

二次処理水 1,100 5.8 34.3

生汚泥 27,000 2900

余剰汚泥 160 220

流入下水 1,600 37 1,530 114

初沈流出水 1,700 29

二次処理水 1,400 17 528

生汚泥 1,800 850

余剰汚泥 810 1,300

流入下水 1,700 17 1,240 53.5

初沈流出水 1,900 16

二次処理水 1,800 4.4 1,080

生汚泥 1,500 170

余剰汚泥 1,400 260

流入下水 1,300 -

初沈流出水 1,400 -

二次処理水 11 <0.068

生汚泥 790 -

余剰汚泥 11 19

流入下水 950 17 1,260 27.8

初沈流出水 850 13

二次処理水 240 0.84 124

生汚泥 930 220

余剰汚泥 120 93

流入下水 1,600 - 451 240

初沈流出水 1,500 -

二次処理水 400 - 66.0

生汚泥 3,500 -

余剰汚泥 11,000 -

流入下水 170 2.0 176

初沈流出水 200 1.8

二次処理水 49 <0.21 90.1

生汚泥 200 20

余剰汚泥 80 17

流入下水 340 1,300

初沈流出水 340 1,200

二次処理水 69 12

生汚泥 210 10,000

余剰汚泥 97 7,600

TC

　注： - はSurrogate物質の回収率が低いため濃度計算せず。

AZM

BF

CF

CAM

CT

IP

KP

LVFX

SMZ

本研究 既報値（中央値）1)
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表-5 活性汚泥処理プロセスにおける医薬品の除去(%) 

 

BF、CF、TC は、Rallが 90%を超え活性汚泥処理に

より大きく除去された。除去の内訳をみると BF、CF

の Traw、Texcは 2%以下と小さく汚泥引抜きによる除去

が主要な除去機構ではないことが示され、D が大きい

ことから生分解が主要な除去機構であることが示唆さ

れた。TC は、BF、CF と異なり Trawが約 10%、 

Texc が約 5%と汚泥引抜きによる除去が 15%程度ある

ことがわかった。 

CAM は Rallが約 16%と低く活性汚泥処理による除

去が困難な物質であることがわかった。また、CT は

Rallがマイナスとなり、活性汚泥処理後に負荷量が増加

する結果となった。これは、分析のバラツキが一つの

原因と考えられる。 

汚泥引抜きによる除去機構の理解を深めるため、溶

存態と懸濁態の間での固-液分配係数 2) Kd（L/kg）を算

出した。常用対数値（Log10Kd）として表-6 に示す。 

 

Kd ＝ Cs／Cw 

ここで、Cw：溶存態の濃度(ng/L) 

       Cs：懸濁態中の濃度(ng/kg･dry) 

 

分配係数の算出にあたり、生汚泥、余剰汚泥の医薬

品濃度は、溶存態と懸濁態の間で平衡状態に達してい

ると仮定した。本調査により求めた LogKdの値は、成

宮ら 1)の報告値とほぼ同程度であった。 

また、LogKdと引抜き汚泥中の懸濁態として除去さ

れる割合の関係を図-3 に示す。生汚泥では LogKdが大

きくなるほど引抜き汚泥による除去割合が大きくなる 

表-6 固-液分配係数（LogKd） 

 

 

図-3 LogKdと引抜き汚泥中の懸濁態として 

除去される割合の関係 

傾向が見られた。余剰汚泥では、BF、CF を除く 5 物

質については生汚泥同様LogKdが大きくなるほど引抜

き汚泥による除去割合が大きくなる傾向が見られた。 

 

５． 直鎖アルキルベンゼンスルホン酸の下水処理に

おける除去特性 

５．１ 調査方法 

調査は、前述の活性汚泥処理実験装置（図-2）を用

いて行った。実下水処理場の流入水をピットに受けた

後、定量ポンプを用いて装置に導入した。生汚泥、余

剰汚泥の引抜はタイマーコントロールによる間欠運転

で行った。また、次亜塩素酸ナトリウム溶液を定量ポ

ンプにより塩素混和槽に注入した。 

分析試料の採取は、実験装置の運転開始から約 4 ヶ

月が経過した平成 25 年 2 月に行った。2 時間間隔で採

取した各試料を等量混合し分析試料とした。LAS は前

述した方法により分析した。本装置は、流入量 6m3/d、

汚泥返送率約 30%、HRT 約 8 時間、SRT 約 16 日で運

転した。下水試験方法 24)に従い分析した一般水質項目

の分析結果（実験装置の運転管理状況）を表-7 に示す。

二次処理水のBOD、COD、SS濃度はそれぞれ5.6mg/L、

9.4mg/L、5.7mg/L で、これらの除去率は 96%、87%、

96%であった。これらの値は、標準活性汚泥法の実下

水処理場と同等であり、本装置の処理水質は実際の下

水処理場と同レベルであった。 

５．２ 調査結果 

分析対象とした LAS の各水処理工程及び汚泥の濃

度を図-4 に示す。流入下水の各 LAS 濃度（C10、C11、

C12、C13、C14）は、230μg/L、840μg/L、610μg/L、

420μg/L、1.7μg/Lの合計約 2,100μg/Lであった。初沈

流出水の各LAS濃度は、230μg/L、840μg/L、640μg/L、

330μg/L、2.1μg/Lの合計約 2,040μg/Lで流入下水とほ

ぼ同じ値であり、約 2 時間の沈殿処理では除去されな  

R all T raw T exc D

BF 90.3 1.6 0.02 88.7

CF 97.7 1.1 0.01 96.6

CAM 15.7 2.7 1.3 11.8

CT -2.3 1.6 1.0 -4.9

KP 75.8 2.0 0.2 73.6

SMZ 72.3 2.1 0.6 69.6

TC 95.2 10.4 4.7 80.1

生汚泥 余剰汚泥 生汚泥 余剰汚泥

BF 1.9 2.3 1.8 2.3

CF 1.7 2.6 1.2 2.7

CAM 2.3 2.6 2 2.3

CT 1.7 1.7 1.9 1.8

KP 2.0 2.3 1.8 2.3

SMZ 1.6 1.8 1.6 1.7

TC 4.3 4.3 3.3

本研究 既報値1)

0.001

0.01

0.1

1

10

100

0 1 2 3 4 5

除
去

割
合

(%
)

logKd

生汚泥

余剰汚泥
BF 
CF 



212 

いことがわかった。また、流入下水と初沈流出水の各

LASの濃度比もほぼ同じであることから殆ど分解して

いないものと考えられる。AT 内の各 LAS 濃度は、AT1

では 52μg/L、210μg/L、210μg/L、240μg/L、1.7μg/L

の合計約 710μg/Lとなり、初沈流出水の濃度に対し大

きく減少していた。AT2 では、7.8μg/L、51μg/L、80μg/L、

94μg/L、0.3μg/Lの合計約 230μg/L、AT3 では、3.5μg/L、

22μg/L、39μg/L、48μg/L、0.3μg/Lの合計約 110μg/L、

AT4 では、3.4μg/L、22μg/L、38μg/L、62μg/L、0.5μg/L

の合計約 130μg/Lとなった。 

LAS は曝気時間約 2 時間の AT1 内において大きく

減少し、流入下水、初沈流出水の濃度の 1/20 以下とな

った。二次処理水の各 LAS 濃度は、0.1μg/L、0.1μg/L、

0.1μg/L、0.1μg/L、ND の合計約 0.4μg/L であった。

放流水の各 LAS 濃度は、0.1μg/L、0.1μg/L、0.1μg/L、

0.05μg/L、ND の合計約 0.4μg/L で二次処理水とほぼ

同じ値であり、滞留時間が約 30 分の塩素混和槽内では

殆ど変化しないことがわかった。また、生汚泥の各LAS

濃度は、290μg/L、780μg/L、1,070μg/L、1,150μg/L、

12μg/Lの合計約 3,300μg/Lで流入下水、初沈流出水の

濃度に近い値であった。余剰汚泥の各 LAS 濃度は、

16μg/L、96μg/L、150μg/L、220μg/L、1.6μg/L の合

計約 480μg/L であった。返送汚泥の各 LAS 濃度は、

10μg/L、67μg/L、110μg/L、180μg/L、1.4μg/Lの合計

約 370μg/Lで余剰汚泥とほぼ同じ値であった。 

次に、活性汚泥処理プロセスにおける LAS 負荷量の

挙動を図-5 に示す。また、流入水中の LAS（ろ液＋SS）

負荷量を 100%とした各処理工程、各汚泥における負

荷割合を括弧内に示した。流入水と初沈流出水の LAS

負荷量は、ほぼ同じ値であり、最初沈殿池におけるLAS

の除去はみられないが、AT1 で 49%、AT2 で 16%、

AT3 で 8%、AT4 で 9%と処理が進むに従い大きく減少

した。 

二次処理水、放流水では 0.01%、0.01%となり活性

汚泥処理により 99%以上が除去されることがわかった。

活性汚泥処理における LAS 負荷量の挙動より、流入負

荷量に対する排出負荷量（放流水、生汚泥、余剰汚泥）

の合計は 2.6%であった。残りの 97.4%は活性汚泥処理

により分解･除去されたものと考えられる。 

  

表-7 活性汚泥処理実験装置の運転管理状況 

 

 

 

図-4 各水処理工程のLAS 分析結果 

（ ）内の数値は各LAS（C10,C11,C12,C13,C14）濃度の合計 

 

 

流入下水 初沈流出水 エアタン（AT4） 二次処理水 放流水

19.6 19.2 18.2 18.0 17.8

(14.4-25.6) (15.2-26.2) (13.4-26.8) (12.9-26.8) (12.7-26.8)

［－］ 6.8-7.3 6.7-7.2 6.4-6.7 6.4-7.0 6.4-6.9

150 94 5.6 3.4

(87-240) (79-130) (1.8-9.7) (1.3-8.9)

75 45 9.4 9.4

(40-100) (34-63) (6.4-13) (7.1-12)

34 31 6.6 6.5

(26-52) (25-46) (5.6-7.8) (5.4-8.0)

140 70 2,000 5.7 4.5

(82-250) (54-110) (1,590-2,400) (2.0-19) (1.9-7.6)

0.45

(0.15-0.69)

上段：平均値，　下段：範囲
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６． 活性汚泥処理プロセスと微生物担体を用いた高

度処理プロセスにおける医薬品類の除去特性 

６．１ 調査方法 

調査は、有効水深が約 2m の最初沈殿池(0.5m3)、エ

アレーションタンク(0.5m3×4 槽)、最終沈殿池(0.7m3)

で構成される活性汚泥処理実験装置と微生物保持担体

を添加した反応槽(10L×4槽)の担体処理実験装置を用

いて行った（図-6 参照）。実下水処理場の流入下水を定

量ポンプを用いて活性汚泥処理実験装置に導入した。

生汚泥、余剰汚泥の引抜はタイマーコントロールによ

る間欠運転で行った。活性汚泥処理実験装置は、流入

下水量 6.8m3/d、汚泥返送率約 38%、エアレーション

タンク HRT 約 7 時間で運転した。担体処理実験装置

は担体を嵩比率 35%で添加、反応槽は担体が浮遊する

よう機械攪拌し、担体表面に自然発生的に付着した生

物膜により高度処理した。担体処理実験装置の各反応

槽の HRT は約 30 分であり、担体処理水④では約 2 時

間の HRT となる。 

 

分析試料は、運転開始から 2ヶ月以上経過した後に、

流入下水、初沈流出水、AT-1混合液、AT-3混合液、終

沈流出水（二次処理水）、担体処理水①～④を 2時間間

隔で採取し、それぞれ採取した各試料を等量混合した

コンポジット試料とした。 

調査対象医薬品類は、クラリスロマイシン、アジス

ロマイシン、ケトプロフェン、トリクロサンの 4 物質

とした。これら 4 物質は下水処理水に残存し、藻類生

長阻害 4)25)又はミジンコ繁殖阻害 8)があることが報告さ

れている物質である。 

クラリスロマイシン、アジスロマイシン、ケトプロ

フェンは、ガラス繊維ろ紙(GF/B)でろ過したろ液を

Oasis HLB を用い固相抽出した後、LC-MS/MS により

分析 10)した。また、トリクロサンの分析は、ガラス繊

維ろ紙(GF/B)でろ過したろ液を Oasis HLB を用い固相

抽出した後、アセチル誘導体化し GC-MS により分析
11)した。 

 

６．２ 調査結果 

一般水質項目分析結果を表-8 に示す。本実験装置の

BOD 除去率は 94％であり、本装置の処理水質は標準

活性汚泥法の実下水処理場と同レベルであった。流入

下水中の NH4-N、NOX-N の濃度は、それぞれ 20mg/L、

0.05mg/L 以下であるのに対し、二次処理水では

0.47mg/L、18mg/L で十分に硝化が進行していた。ま

た、エアレーションタンク混合液の MLSS、余剰汚泥

引き抜き量より計算した SRT は約 13 日であった。 

活性汚泥処理実験装置及び担体処理実験装置の各処

理プロセスにおける医薬品類 4 物質の分析結果を図-7

に示す。流入下水のクラリスロマイシン(CAM)、アジ

スロマイシン(AZM)、ケトプロフェン(KP)、トリクロ

 

 

図-5 活性汚泥処理プロセスにおけるLAS 負荷量の挙動 

　LAS-C10,C11,C12,C13,C14の合計

　（　　）　：　割合(%)

(2.4)

生汚泥
69 6

(7.8) (0.2)

最初沈殿池 最終沈殿池 塩素混和槽

(100) (96.4) (48.6) (15.7) (7.5) (8.9)

流入下水 初沈流出水 二次処理水 放流水

余剰汚泥返送汚泥
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図-6 実験装置の概要と試料採取箇所 

 

● 流入下水  ● 二次処理水
(4.7L/min)

担体処理実験装置流入水 (300mL/min)

 ● 担体処理水①

 ● 担体処理水②
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サン(TC)の濃度は、それぞれ 1,600ng/L、310ng/L、

950ng/L、340ng/L であった。図-7 は、流入下水の医

薬品類濃度をC0、各プロセスの医薬品類濃度をCとし、

C/C0で示した。CAM、AZM は、初沈流出水で流入下

水に比べ約 10%高い値を示したが、エアレーションタ

ンク内で減少し、二次処理水ではそれぞれ 1,400ng/L、

270ng/L となり流入下水の 0.88、0.87 の値を示した。

本調査における活性汚泥処理による除去率は、それぞ

れ 12%、13%である。KP は、初沈流出水で流入下水

の 0.89 を示し、エアレーションタンク内で大きく減少

し、二次処理水では 240ng/L となり流入下水の 0.25

となった。TC は、初沈流出水では流入下水とほぼ同じ

値を示し、エアレーションタンク内で大きく減少し、

二次処理水では69ng/Lとなり流入下水の0.2となった。

KP、TCの活性汚泥処理による除去率は、それぞれ75%、

80%である。 

担体処置実験装置での医薬品の減少は、各物質とも

処理が進むにつれ減少し、担体処理水④では二次処理

水（担体処理実験装置流入水）の 1/5 以下となった。

担体処理における医薬品類除去率は、合計 HRT が約 2

時間の担体処理水④では、CAMが84%、AZMが91%、

KP が 90%、TC が 88%であった。CAM、AZM は、

活性汚泥処理での除去率（12%，13%）に比べ大きな

除去率を示し、担体処理水④の濃度は 220ng/L、23ng/L

であった。KP、TC は、活性汚泥処理における除去率

が 75%、80%であり、活性汚泥処理により比較的除去

され易い物質ではあるが、流入下水の 20～25%は二次

処理水に残存している。これら二次処理水に残存する

KP、TC は担体処理により更に除去することができ、

担体処理水④の濃度は 25ng/L、8.5ng/L となった。ま

た、担体処理における医薬品類除去は、DOC 除去率

18%に比べ大きな値を示したことから、二次処理水に

残存する溶存有機物の中でも比較的除去され易い物質

ということができる。 

 

７． 下水処理過程における総毒性の除去特性評価 

 下水処理および追加処理過程での総毒性の低減効果

を明らかにするため、下水処理工程水に曝露したメダ

カの網羅的遺伝子発現解析から総毒性の低減効果の評

価を行った。 

７．１ 実験方法 

７．１．１ 下水処理実験装置 

図-8 に調査に使用した下水処理実験装置の概要を示

す。実験装置は、最初沈殿池(0.5m3)、エアレーション

タンク(0.5m3×4 槽)、最終沈殿池(0.7m3)で構成される

活性汚泥処理実験装置の後段に、砂ろ過および担体処

理装置を組み合わせたものである。担体処理装置の反

応槽は 1 槽とし、微生物が自然発生的に保持されたポ

リプロピレン製円筒担体(φ5mm,長さ 5mm,厚さ

1mm)が充填され、水理学的滞留時間 2 時間で砂ろ過

水を処理した。メダカの曝露水は、流入下水、砂ろ過

水、担体処理水とし、対照区は水道水を活性炭処理し

た脱塩素水道水とした。採水時期は、2014 年 11 月 5

～6 日で、24 時間連続採水とした。メダカの曝露水の

水質分析は、DOC、NH4-N、NO2-N、NO3-N 濃度と

した。 

７．１．２ メダカ曝露実験と網羅的遺伝子解析 

メダカの曝露実験と遺伝子発現解析は、表-9 の方法

で行った。曝露方式は半止水式、曝露時間は 96 時間と

し、曝露終了後にメダカを 1 匹ずつ解剖し、肝臓、鰓、 

 

図-7 医薬品類分析結果 
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表-8 一般水質項目分析結果 

 

流入水 初沈流出水 二次処理水 担体処理水④

BOD (mg/L) 150 140 9.1 -

DOC (mg/L) 35 37 7.8 6.4

NH4-N (mg/L) 20 21 0.47 0.04

NOx-N (mg/L) <0.05 <0.05 18 19

TN (mg/L) 33 31 20 20

TP (mg/L) 3.2 3.2 1.6 1.6

水温 (℃) 16.8 16.4 14.9 13.4

 

図-8 下水処理実験装置 
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脳を摘出した。RNA は、RNeasy Mini Kit（Qiagen）

を用いて抽出し、同曝露区の 10 匹分の一部を混合して

1 曝露区 1 臓器につき 1 検体とした。そして、TruSeq 

Stranded mRNA Sample Prep Kit（Illumina）で

cDNA ライブラリを調製し、次世代シーケンサー

Miseq（Illumina）を用い、ペアエンドリード（v3 試

薬、75bp×2）で塩基配列を取得した。 

７．１．３ データ解析 

データ解析は、セルイノベーション（国立遺伝学研

究所データ解析拠点）26)を利用した。塩基配列が記載

された FASTQ ファイルをアップロードし、全てのリ

ードについて、Sickle を用いて Quality スコア 20 を閾

値としてトリミングした。その後、肝臓、鰓、脳の 3

グループに分けてTophat-Cufflinks解析パイプライン

による解析を実行し、メダカゲノム上の遺伝子の位置

と構造を推定し、遺伝子発現量を計算した。 

遺伝子発現量は、シーケンスされた cDNA 断片の総

量と遺伝子の長さの両方で補正した値である、FPKM

（Flagments Per Kilobase of exon per Million reads 

mapped）で表した。同じゲノム領域に複数の Isoform

が確認された場合は、それらの FPKM の和を求め、ゲ

ノム上の 1 領域につき 1 遺伝子となるようにした。

FPKM = 0 となる遺伝子があったことから、遺伝子発

現倍率は、対照区と曝露区のそれぞれの（FPKM+1）

の比 27)とした。そして、各曝露区で、対照区と比較し

て発現倍率が 3 倍以上、または 1/3 以下になった遺伝

子を、その曝露区の発現変動遺伝子とした。 

推定された各遺伝子の名称や機能情報を得るため、

メダカの Refseq mRNA28)配列に対して相同性検索

（Blastn）検索を行い、GeneSymbol を付与した。

NCBI のメダカの遺伝子データベースからは機能情報

は十分には得られなかったため、遺伝子の機能は、

Uniprot-GOA に登録されている、ヒトの Gene 

Ontology（GO）データベース 29)を利用した。始めに、

各遺伝子の塩基配列を用い、ヒトのリファレンスシー

ケンス（Refseq Protein28)）に対して相同性検索（Blastx） 

を行った。そして、それぞれの遺伝子と最も相同性が

高いヒトの Refseq ID に対応した GO を、その遺伝子

の機能とした。 

遺伝子の機能の統計解析には、統計解析環境 R 3.2.0

および Excel を使用した。各曝露区の発現変動遺伝子

について、特定の機能に関与する遺伝子が有意に多く

含まれているか否かを Fisher の正確確率検定で検定

した。遺伝子機能は大きく Biological Process、

Molecular Function、Cellular Component の 3 種に

区分されているが、このうち Biological Process 関連

と Molecular Function 関連の機能を対象とした。 

 

７．２ 実験結果 

７．２．１ 水質分析結果 

図-9 は、試験水の NH4-N、NO2-N、NO3-N、DOC

濃度である。活性汚泥処理で硝化が抑制されていたた

め、砂ろ過水の NH4-N 濃度が高くなっていた。流入下

水、砂ろ過水、担体処理水のNH4-N濃度は 18.8、14.0、

4.9mgN/L であった。NO2-N 濃度は、担体処理水の

0.17mgN/L が最大で、溶存態窒素濃度に占める割合は

低かった。DOC 濃度は、活性汚泥処理で 72％低下し

たが、担体処理ではさらなる低下はみられなかった。 

７．２．２ 遺伝子発現解析結果 

Miseq から出力されたリードペア数は、1 サンプル

あたり 1,341 万～1,902 万本であった。メダカゲノム 

表-9 メダカ曝露実験と遺伝子発現解析の方法 

 

 

試験魚 d-rR系 ヒメダカ（6～7カ月齢）

曝露匹数
雄メダカ　10匹　/曝露区
雌メダカ　10匹　/曝露区

曝露時間 96時間
曝露水量 5L
曝露方式 半止水式（1日1回全換水）

試験水

流入下水
砂ろ過水
担体処理水
脱塩素水道水(対照区)

設定水温 24℃
照明 明期16時間/暗期8時間
給餌 なし

曝気
DOが低い試料は緩やかに曝気
飽和溶存酸素濃度の50％以上を確保

解析臓器 肝臓、鰓、脳
RNA抽出法 RNeay mini kitにより1個体毎に抽出
RNA試料の調整 同曝露区の10匹分を1つに混合
遺伝子発現解析法
cDNAライブラリ調製試薬

次世代シーケンサー Miseq（v3 150cycle）
Truseq Stranded mRNA Sample Prep Kit

 

図-9 試験水の NH4-N、NO2-N、 

NO3-N、DOC 濃度 
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にマッピングされたリードペアの割合は約 87%であっ

た。 

表-10 は、臓器別の、検出された遺伝子数の比較であ

る。メダカゲノム上で 1 領域につき 1 遺伝子として集

計したところ、肝臓では約 1 万 8 千個、他の臓器では

約2万5千個の遺伝子が得られた。相同性検索からは、

8 割以上の遺伝子に、メダカの Refseq mRNA または

ヒトの Refseq Protein が対応した。ヒトの Biological 

Process の GO が付与された遺伝子の割合は約 6 割で

あった。 

図-10 は、雄メダカの、各臓器における、対照区に対

する曝露区の発現変動遺伝子数である。雄メダカの発

現変動遺伝子数は、肝臓では、流入下水、砂ろ過水、

担体処理水曝露区の順に減少した。鰓では、流入下水

曝露区で多く、砂ろ過水曝露区で流入下水曝露区の半

分以下に減少し、担体処理水曝露区は砂ろ過水曝露区

と同程度であった。脳は、鰓と同様に流入下水曝露区

で多く、砂ろ過水と担体処理水曝露区で少なかった。 

図-11 は、雌メダカの発現変動遺伝子数である。雌メ

ダカの発現変動遺伝子数は、肝臓、鰓、脳のいずれも

雄メダカに似た変化を示した。担体処理水曝露区の雌

メダカの鰓と脳の発現変動遺伝子数は、砂ろ過水曝露

区と比較して減少していた。 

生物影響の種類を把握するため、各曝露区について、

発現変動遺伝子の中に特定の機能（GO）を有する遺伝

子が多く含まれているか否かを検定した。流入下水曝

露区で p<0.01 で有意となった GO は、GO の階層構造

における 2 階層目の GO を基に、生殖（reproduction, 

reproductive process）、発達（developmental process）、

代謝（metabolic process）、応答（response to stimulus）、

免疫（immune system process）、結合作用（binding）、

触媒作用（catalytic activity）、その他に分類した。そ

して、発現変動遺伝子の個数から、処理過程での生物

影響低減効果を調べた。 

 図-12a は雄の肝臓の解析結果であり、Biological 

Process の GO を有し、かつ、各曝露区で発現変動を

示した遺伝子の個数である。図-12b は Molecular 

Function の結果である。流入下水曝露区では、

Biological Process の GO が 28 種類有意となった。生

殖に関連する機能は 2 つあり、その発現変動遺伝子数

は、砂ろ過水曝露区で減少し、担体処理水曝露区では

変動しなくなっていた。個別の遺伝子でみると、流入

下水曝露区では、内分泌かく乱影響のマーカー遺伝子

として知られるvitellogeninⅠや choriogeninHの発現

量が上昇していた。遺伝子機能の解析からも、流入下

水が生殖関連の遺伝子発現に及ぼす内分泌かく乱影響

は、活性汚泥および担体処理で低減することが確認で

きた。 

流入下水曝露区では、発達関連の機能に関する遺伝

子発現に変動がみられたが、砂ろ過水および担体処理

水曝露区では変動はみられなかった。代謝関連の機能

に関する遺伝子の中で、流入下水曝露区で発現変動遺

伝子数が最も多かった機能は、酸化還元プロセス

（oxidation reduction process）であり、砂ろ過水、担 

表-10 臓器別の検出された遺伝子数 

 

肝臓 18,100 15,590 (86.1%) 11,676 (64.5%)

鰓 25,051 20,944 (83.6%) 15,227 (60.8%)

脳 25,389 21,361 (84.1%) 15,847 (62.4%)

検出した
遺伝子の
総数

メダカまたはヒトの
Refseqが対応した
数および割合

ヒトのBiological
ProcessのGOが
付与された
数および割合

 

 

図-10 対照区雄メダカに対する 

曝露区雄メダカの発現変動遺伝子数 

 

 

図-11 対照区雌メダカに対する 

曝露区雌メダカの発現変動遺伝子数 
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体処理水曝露区では発現変動遺伝子数が減少したもの

の、発現変動遺伝子数は 0 にはならなかった。 

代謝関連の他の機能も処理過程を経ることで発現変

動遺伝子数が減少した。応答関連の機能に関する遺伝

子のうち、性ホルモンであるテストステロンへの応答

（response to testosterone）に関する遺伝子は、砂ろ

過水曝露区で発現変動遺伝子数が減少した。その他の

機能としては、筋繊維の滑り運動（muscle filament 

sliding）に関連する遺伝子が、流入下水曝露区で多く

変動していたが、砂ろ過水曝露区で減少した。 

Molecular Function では、流入下水曝露区で 9 つの

機能が有意となった。流入下水曝露区で発現変動遺伝

子が多かった機能は鉄イオンとの結合（ iron ion 

binding）およびカルシウムイオンとの結合（calcium 

ion binding）であった。カルシウムイオンとの結合に

関連した発現変動遺伝子の個数は、処理過程で減少し

た。触媒作用では ATPase 活性（ATPase activity）に

関連した遺伝子が多く、これも砂ろ過水曝露区で減少 

 

図-12a Biological Process   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01 

 

図-12b Molecular Function   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01 

図-12 雄メダカ肝臓において流入下水曝露区で有意となった機能一覧と処理過程での発現変動遺伝子数の変化 
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した。 

図-13a, 13b は雌メダカの肝臓の GO 解析の結果で、

Biological Process と Molecular Function の GO のう

ち、流入下水曝露区で p<0.01 であったものの一覧であ

る。流入下水曝露区では、Biological Process で 17 機

能が有意となった。流入下水曝露区で発現変動遺伝子

数が多かった上位 2 機能は、酸化還元プロセスと窒素

化合物の細胞での代謝（cellular nitrogen compound 

metabolic process）であった。代謝関連の 6 機能のい

ずれも、発現変動遺伝子数は砂ろ過水、担体処理水曝

露区で減少した。流入下水曝露区では、応答関連のう

ち活性酸素種への細胞応答（cellular response to 

reactive oxygen species）遺伝子に変動がみられたが、

砂ろ過水曝露区と担体処理水曝露区では変動はみられ

なかった。Molecular Function では、流入下水曝露区

で 7 機能が有意となった。このうちカルシウムイオン

との結合など 6 機能は、砂ろ過水曝露区で発現変動遺

伝子数が減少した。 

図-14a, 14b は雄メダカの鰓の GO 解析の結果で、

Biological Process と Molecular Function の GO のう

ち、流入下水曝露区で p<0.01 であったものの一覧であ

る。流入下水曝露区では、Biological Process で 47 機

能が有意となった。発現変動遺伝子数が最も多かった

機能は、小分子の代謝（small molecule metabolic 

process）で、砂ろ過水曝露区で発現変動遺伝子数が減

少した。代謝関連の他の機能についても、概ね砂ろ過

水曝露区で発現変動遺伝子数が減少していた。 

生体外物質の代謝（xenobiotic metabolic process）

は、代謝と応答の両方に属する機能であり、薬物代謝

酵素 CYP1A などを含む。この機能は、流入下水曝露

区で 7 個の遺伝子が発現変動したが、担体処理水曝露

区で 2 個に減少した。 

応答関連は流入下水曝露区で 8 つの機能が発現変動

を示したが、砂ろ過水曝露区ではその内 4 つの機能で 

 

図-13a Biological Process   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01 

 

図-13b Molecular Function   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01 

図-13 雌メダカ肝臓において流入下水曝露区で有意となった機能一覧と処理過程での発現変動遺伝子数の変化 

0  5         10       15       20

発現変動遺伝子数（個）

流入下水 砂ろ過水 担体処理水

検定
結果

上位分類 機能名

発達 skeletal muscle cell differentiation

oxidation-reduction process
cellular nitrogen compound metabolic process

nucleobase-containing small molecule interconversion

nucleobase-containing small molecule metabolic process
thyroid hormone generation

creatine metabolic process

response to hypoxia
response to cAMP

cellular response to reactive oxygen species

response to tumor necrosis factor
negative regulation of endopeptidase activity

cell-matrix adhesion

extracellular matrix disassembly
regulation of cell death

activation of MAPKKK activity
digestion

その他

応答

代謝

*

*

*

*

*

*

*

*

* * *

*

*

*

* *

*

*

*

*

0  5         10       15       20

発現変動遺伝子数（個）

流入下水 砂ろ過水 担体処理水

検定
結果

上位分類 機能名

calcium ion binding
chitin binding

selenium binding

fatty acid binding
creatine kinase activity

MAP kinase kinase kinase kinase activity

その他 serine-type endopeptidase inhibitor activity

触媒作用

結合作用

*

* * *

*

*

*

*

*



219 

 

 

図-14a Biological Process   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01 

 

図-14b Molecular Function   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01 

図-14 雄メダカ鰓において流入下水曝露区で有意となった機能一覧と処理過程での発現変動遺伝子数の変化 
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発現変動遺伝子数が 0 個になった。免疫関連の遺伝子

も、砂ろ過水曝露区で発現変動がみられなくなった。

その他に区分した機能では、有糸分裂サイクル

（mitotic cell cycle）関連の遺伝子が 11 個変動したが、

砂ろ過水、担体処理水曝露区で 1 個以下に減少した。 

Molecular Function では、17 機能が有意となった。

このうち、結合作用 6 機能、触媒作用 3 機能、その他

1 機能は、砂ろ過水と担体処理水曝露区で発現変動遺

伝子数が 0 個になった。 

図-15a, 15b は雌メダカの鰓の GO 解析の結果で、

Biological Process と Molecular Function の GO のう

ち、流入下水曝露区で p<0.01 であったものの一覧であ

る。流入下水曝露区では、Biological Process の 56 機

能が有意であった。発達に関連した機能は 5 つあり、 

 

図-15a Biological Process   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01   

 
図-15b Molecular Function  検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01      

図-15 雌メダカ鰓において流入下水曝露区で有意となった機能一覧と処理過程での発現変動遺伝子数の変化 
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これらの発現変動遺伝子数は概ね砂ろ過水曝露区で減

少した。代謝関連のうち小分子の代謝は、流入下水曝

露区で発現変動遺伝子数が最も多かったが、砂ろ過水

曝露区で減少した。代謝関連の他の機能も、概ね発現

変動遺伝子数が砂ろ過水曝露区で減少した。代謝と応

答の両方に属する生体外物質の代謝は、砂ろ過水曝露

区で発現変動遺伝子数が低下したが、0 個にはならな

かった。免疫関連の機能の発現変動遺伝子数は、砂ろ

過水曝露区で 0 個になった。その他では、有糸核分裂

（mitotic nuclear division）や細胞分裂（cell division）

など、細胞の増殖に関係した機能の遺伝子が多く変動

していた。これらはいずれも砂ろ過水と担体処理水曝

露区では 1 個以下となっており、活性汚泥処理でその

機能への影響が低減したと考えられる。Molecular 

Function では、結合作用で 4 機能、触媒作用で 11 機

能が有意となったが、発現変動遺伝子数は概ね処理過

程で減少した。 

図-16a, 16b は雄メダカの脳の GO 解析の結果で、

Biological Process と Molecular Function の GO のう

ち、流入下水曝露区で p<0.01 であったものの一覧であ

る。流入下水曝露区では Biological Process で 50 機能

が有意となった。生殖や発達に関連した機能の遺伝子

は、砂ろ過水曝露区では発現変動がみられなくなった。

代謝では、小分子の代謝と酸化還元プロセスに関する

遺伝子の発現変動が多かった。代謝関連で 22 機能が流

入下水曝露区で有意となったが、砂ろ過水曝露区では

18 機能で発現変動がみられなくなった。応答関連で最

も発現変動遺伝子数が多かった機能は酸化ストレスへ

の細胞応答（cellular response to oxidative stress）と

毒物への応答（response to toxic substance）であり、

いずれも砂ろ過水曝露区で発現変動遺伝子数が 0 個に

なった。流入下水曝露区では抗酸化物質であるグルタ

チオンの代謝（gluthatione metabolic process）も有意

となっていたことから、酸化ストレスが生じていたと

考えられる。Molecular Function では 23 機能が有意

となり、最も発現変動遺伝子数が多かった機能は炭化

水素への結合（carbohydrate binding）であった。

Molecular Function の機能はいずれも、砂ろ過水曝露

区で発現変動遺伝子数が減少した。 

図-17a, 17b は雌メダカの脳の GO 解析の結果で、

Biological Process と Molecular Function の GO のう

ち、流入下水曝露区で p<0.01 であったものの一覧であ

る。Biological Process の 36 機能が有意となっていた。

流入下水曝露区で最も発現変動遺伝子が多かった機能

は、酸化還元プロセスであった。応答関連では、サイ

ト カ イ ン で 制 御 さ れ る シ グ ナ ル 経 路

（cytokine-mediated signaling pathway）に関する遺

伝子が多かった。免疫関連では、流入下水曝露区で免

疫応答（immune response）を含む 6 機能が有意であ

ったが、GO 別の発現変動遺伝子数は、いずれも活性

汚泥処理の後で減少し、砂ろ過水曝露区で 2 個以下、

担体処理水曝露区で 1 個以下となった。Molecular 

Function の 19 の機能はいずれも、砂ろ過水曝露区で

発現変動遺伝子数が 0 個となっていた。 

流入下水が有する生物影響と下水処理工程での影響

低減効果の概略を把握するため、生殖、発達、代謝、

応答、免疫、その他の 6 つの機能分類について、図-12

～17 に示した GO 別の発現変動遺伝子数を合計した。

図-18 は、それぞれの機能分類についての各曝露区の発

現変動遺伝子数である。 

生殖関連の発現変動遺伝子は、流入下水曝露区では

雄の肝臓、雄の脳、雌の鰓で検出された。雄の肝臓で

は担体処理水曝露区で 0 個に減少し、他の臓器では砂

ろ過水曝露区で 0 個になった。 

発達関連の発現変動遺伝子数は、流入下水曝露区で

は、雄の肝臓、雌の鰓で多く、砂ろ過水曝露区で減少

した。雌の鰓では担体処理水曝露区でさらに減少した

が、0 個までは減少しなかった。 

 代謝関連の発現変動遺伝子数は、流入下水曝露区で

は雄と雌のどちらも鰓で多く、砂ろ過水曝露区で減少

した。雌の鰓では担体処理水曝露区でさらに減少した

が、0 個までは減少しなかった。 

応答関連の発現変動遺伝子数は、流入下水曝露区で

は、雄と雌のどちらも脳で多く、砂ろ過水曝露区で減

少した。 

免疫関連の発現変動遺伝子数は、流入下水曝露区で

は、雌の脳で多く、砂ろ過水、担体処理水曝露区で 1

個以下に減少した。 

その他の機能に関連した発現変動遺伝子の数は、流

入下水曝露区では、雄は脳、雌は鰓で多かった。発現

変動遺伝子数は性別や臓器によらず、砂ろ過水、担体

処理水曝露区で 10 個以下に減少した。 

 

８．まとめ 

８．１ 調査対象化学物質とその分析方法 

優先的に調査が必要な医薬品類として、河川及び下

水処理水中に残存し、水生生物に対する生態リスクが

大きい可能性が指摘されている 10 物質を選定した。ま

た、PRTR 対象物質からは、ノニルフェノール（NP）、

4-t-オクチルフェノール（4-t-OP）とそれらの関連物資 
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図-16a Biological Process   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01      

 

図-16b Molecular Function   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01      

図-16 雄メダカ脳において流入下水曝露区で有意となった機能一覧と処理過程での発現変動遺伝子数の変化 
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図-17a Biological Process   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01   

 

図-17b Molecular Function   検定結果の*は、Fisher の検定で p<0.01      

図-17 雌メダカ脳において流入下水曝露区で有意となった機能一覧と処理過程での発現変動遺伝子数の変化 
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の、NPEC、OPEC、NPEO、OPEO、そして直鎖アルキ

ルベンゼンスルホン酸（LAS）を選定した。選定した

医薬品類（10 物質）及び NP 及びその関連物質の分析

は、前処理（抽出・精製）後、GC/MS 又は LC-MS/MS

により定量する方法を提案した。 

 医薬品 10 物質のうちトリクロサンを除く 9 物質は

LC-MS/MS による一斉分析とした。各物質の検出下限

値は、アジスロマイシン（AZM）（2.2ng/L）、ベザフィ

ブラート（BF）（4.1ng/L）、カフェイン（CF）（12.4ng/L）、

クラリスロマイシン（CAM）（8.1ng/L）、クロタミトン

（CT）（0.3ng/L）、イブプロフェン（0.9ng/L）、ケトプ

ロフェン（KP）（1.1ng/L）、レボフロキサシン（3.3ng/L）、

スルファメトキサゾール（SMZ）（5.8ng/L）であった。

また、トリクロサン（TC）は GC/MS による分析で検

出下限値は 10.8ng/L であった。 

 NP、4-t-OP は、GC/MS による分析とし検出下限値は

それぞれ 25ng/L、1.6ng/L であった。NPEC、OPEC、

NPEO、OPEO は LC-MS/MS により分析とし検出下限

値はそれぞれ0.7～6.1ng/L、0.7～5.3ng/L、1.1～7.0ng/L、

1.0～2.8ng/L であった。 

LAS の検出下限値は、ろ液試料では流入下水 0.19～

0.40μg/L、放流水 0.001～0.002μg/L、汚泥 0.004～

0.008μg/L であった。SS 試料では流入下水 0.38～

0.80μg/g-dry、放流水 1.9～4.0μg/g-dry、汚泥 0.038～

0.080μg/g-dry であった。また、流入下水と返送汚泥を

用いて行った添加回収試験の結果、流入下水のろ液で

は 81.6～91.2%、SS では 85.6～105%、返送汚泥のろ

液では 73.6～82.3%、SS では 88.7～100%であった。 

８．２ 活性汚泥処理プロセスにおける医薬品類の挙

動 

活性汚泥処理プロセスにおける医薬品類(10 物質)の

挙動把握に関する調査を行い以下の結果を得た。 

・10 物質中、溶存態、懸濁態から検出された 7 物質の

挙動把握ができた。活性汚泥処理による各医薬品の除

去率は BF、CF、KP、SMZ、TC が 70%以上、CAM

が約 13%であった。CT は二次処理水中の値が流入下

水濃度より高い値を示した。また、90％以上の高い除

去率を示した BF、CF はその主要な除去機構が生分解

であり、TC は生分解が約 80%、汚泥引抜きによる除

去が約 15%であることがわかった。 

・汚泥引抜きによる除去機構について固-液分配係数

（LogKd）との関係を調べたところ LogKdが大きくな

るほど引抜き汚泥による除去割合が大きくなる傾向が

みられた。 

８．３ 直鎖アルキルベンゼンスルホン酸の下水処理

における除去特性 

 

図-18 生殖、発達、代謝、応答、免疫、その他の 6 つの機能分類についての 
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実下水を流入水とした活性汚泥処理実験を行い、活

性汚泥処理プロセスにおける LAS の挙動・除去特性に

ついて以下の結果を得た。 

・流入水と初沈流出水のLAS 濃度はそれぞれ 2,100μg/L、

2,040μg/L とほぼ同じ値であり、最初沈殿池における

LAS の除去はみられないが、エアレーションタンク内

で大きく減少（AT1：710μg/L、AT2：230μg/L、AT3：

110μg/L、AT4：130μg/L）し、二次処理水、放流水で

は 1μg/L以下であった。 

・LAS の流入負荷量に対する排出負荷量（放流水、生

汚泥、余剰汚泥）の合計は 2.6%であった。残りの 97.4%

は活性汚泥処理により分解･除去されたものと考えら

れた。 

８．４ 活性汚泥処理プロセスと微生物担体を用いた

高度処理プロセスにおける医薬品類の除去特性 

下水処理水に残存し水生生物への影響が懸念される

医薬品類4物質について活性汚泥処理法プロセスと微

生物担体を用いた高度処理プロセスにおける除去特性

の調査を行い以下の結果を得た。 

・CAM、AZMは、活性汚泥処理による除去率は12%、

13%であるが、微生物担体処理では84%、91%であり、

全体除去率は86%、93%であった。また、KP、TCの

活性汚泥処理による除去率は、75%、80%であるが担

体処理により更に90%、88%除去が可能であり、全体

除去率は97%、98%であった。 

・担体処理における医薬品類の除去率は、活性汚泥処

理の除去率に比べ大きな値を示したことから、微生物

担体を用いる高度処理が二次処理水に残存する医薬品

類の除去に有効であることがわかった。 

８．５ 下水処理過程における総毒性の除去特性評価 

メダカ成魚の下水処理工程水への曝露実験と次世代

シーケンサーによる網羅的遺伝子発現解析を行い、下

水が生物に及ぼす遺伝子レベルの影響と、下水処理プ

ロセスでの低減効果について検討した。得られた知見

を以下に記す。 

・下水処理工程水曝露区で発現量が変動した遺伝子の

個数は、肝臓、鰓、脳では流入下水曝露区で高く、砂

ろ過水や担体処理水への曝露では発現変動遺伝子数が

低下した。特に、鰓の発現変動遺伝子数は、活性汚泥

処理で大きく低下することがわかった。 

・流入下水が肝臓の遺伝子機能に及ぼす影響は、雄と

雌のどちらも代謝関連の機能が多かった。また、雄で

は生殖関連への影響がみられた。 

・流入下水が鰓の遺伝子機能に及ぼす影響は、雄と雌

のどちらも代謝関連の機能が多かった。また、雌では

細胞の増殖に関連した機能への影響がみられた。 

・流入下水が脳の遺伝子機能に及ぼす影響は、雄と雌

のどちらも代謝に関連の機能に影響がみられた。また、

雄の脳では酸化ストレス、雌の脳では免疫関連の機能

への影響がみられた。 

・機能遺伝子の発現変動遺伝子数の比較から、肝臓と

鰓では活性汚泥処理や担体処理によって、流入下水で

みられた生物影響が概ね低減したが、担体処理の後で

も、発達、代謝、応答への影響は残存する場合があっ

た。脳では、流入下水でみられた生物影響は活性汚泥

処理によって低減した。 
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生物応答手法を用いた下水処理水の評価の高度化に関する研究 

研究予算：運営費交付金（一般勘定） 

研究期間：平26～平30 

担当チーム：水環境研究グループ（水質） 

研究担当者：岡本誠一郎、小森行也、北村友一、 

真野浩行、武田文彦 

 

【要旨】 

本調査では異なる季節に下水に対する生物影響評価を行うことにより、下水処理による生物影響削減効果の季節変化

について評価を行った。2015年 1月、4月、7月、10月に嫌気好気活性汚泥処理を行うA処理場で得た流入下水、下

水処理水に対して藻類ムレミカヅキモを用いた生物応答試験を実施した。流入下水ではどの時期の試料でもムレミカヅ

キモの生長速度が対照区よりも有意に低下し、生物影響が確認された。下水処理水では1月試料のみ生長速度への影響

が確認されたが、それ以外の時期では影響がなかった。1月の下水処理水で生物影響が見られたのは、水温低下に伴う

活性汚泥処理の生物影響化学物質除去能力の低下が原因であると推定された。 

キーワード：全排水毒性（WET）試験、下水処理、生物影響、ムレミカヅキモ 

 

 

１． はじめに 

 下水処理水中には流域で使用され、排出された化学

物質が含まれると考えられるが、そのような微量化学

物質による水生生物への影響が懸念されている。近年、

生物学的な応答から水質を評価する生物応答試験が世

界的に注目されており、日本でも環境省が生物応答を

用いた排水管理の導入を検討している。試験方法とし

て、生物応答を用いた排水試験法（検討案）1)が 2013

年に提案・公表されており、事業場排水の水生生物影

響に関する知見 2)-4)は増えつつあるものの、下水処理水

を対象とした知見 5),6)は少なく、知見の充実が求められ

ている。 

 米国の資料 7)では、下水処理過程において生物処理

が排水の生物影響の削減に重要な役割を担っているこ

とが示されている。冬季など水温が低下する時期には

排水中の有機物等に対する除去能が低下する傾向にあ

るため、生物影響の削減能力も同様に低下する可能性

がある。しかし我が国の既往研究において各季節にお

ける下水処理による生物影響削減効果の変化を評価し

た研究例は見られない。 

そこで本研究では各季節における下水処理による生

物影響削減効果を評価することを目的とした。実下水

処理場で得られた試料を対象とし、藻類を用いた生物

応答試験により生物影響を評価した。また、毒性同定

評価によって下水中の生物影響物質に関する知見の収

集を行った。 

 

２． 実験材料および実験方法 

２．１ 下水試料の採水 

合流式の単独公共下水道であり、嫌気好気活性汚泥

処理を行っているA下水処理場で、2015年1月、4月、

7 月、10 月に採水した。A処理場には生活排水のみな

らず産業排水も流入している。PRTR けんさくん 8)の

公開情報によると平成 25 年度に事業場から届出され

たPRTR第一種対象物質のA処理場に対する流入化学

物質種数は約 30種であり、主に界面活性剤、疎水性化

学物質、金属類、酸化物の流入が多いと推定された。 

採水は最初沈殿池の流入口付近および最終沈殿池の

流出口付近で実施し、それぞれ流入下水、下水処理水

とした。A 処理場では施設の構造上、塩素消毒後の放

流水が得られなかったため、塩素消毒前の下水処理水

を採水した。採水はオートサンプラーを用いて行い、

採水期間は24時間とし、1時間ごとに1リットルずつ、

合計 24リットル採水した。これらの排水は採水後すぐ

に土木研究所に持ち帰り、それぞれの 24リットルの排

水をコンポジットした。コンポジットした流入下水、

下水処理水に対し水質分析を行い、表-1 に示す結果が

得られた。また、流入下水と下水処理水は 60μm ポア

サイズのメッシュでろ過を行い、ろ液を 4℃の冷暗所

で保管した。これらのろ液は下水試料として以下に示

す生物応答試験に用いた。 
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２．２ 藻類生長阻害試験 

２．２．１ 排水試験 

本試験は藻類を下水試料に一定期間曝露し、対数増

殖期における生長速度を調べ、対照区と比較すること

により、藻類の生長に対する下水試料の影響を明らか

にする。 

試験生物には、生物応答を用いた排水試験法（検討

案）1)の推奨種となっている単細胞緑藻ムレミカヅキモ 

（Pseudokirchneriella subcapitata、NIES-35株）を

用いた。各試料に対して蒸留水による希釈で 5 段階の

割合（試料割合 80%、40％、20％、10%、5%）の試

料を作製し、各試料にAAP培地作製時と同等の栄養塩

を添加した。対照区はAAP培地とした。これらの試料

は細胞濃度の測定に支障がないよう、0.22μm ポアサ

イズのフィルターでろ過滅菌を行った。容量は 30mL/

容器とし、生物応答を用いた排水試験法（検討案）1)

に基づき対照区は 6 連、各下水試料は 3 連とした。培

養条件は初期細胞濃度 1.0×104 cells/mL、温度 24°C、

光強度 3000 Lux 連続照射、回転振とう速度 100 rpm

とした。開始から 72 時間後に粒子計数分析装置

（CDA-1000B、100μm アパチャー、Sysmex 社）を

用いて対照区と各下水試料での細胞濃度を求め、その

結果に基づき各試験水での生長速度を算出した。下水

試料による生長阻害率は、以下の式(1)により算出した。 

生長阻害率（%）=（対照区の生長速度 － 下水試料で

の生長速度）÷ 対照区の生長速度×100 ・・・(1) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

２．２．２ 毒性同定評価 

２．２．１の試験で影響が見られた流入下水と下水

処理水に対し、米国環境保護庁（U.S.EPA）が公布す

る慢性毒性同定評価 7),9)を参考に毒性同定評価 TIE

（Toxicity Identification Evaluation）を行った。表-2

に、各前処理と生物影響に寄与する化学物質（群）と

の関係を示す。流入下水あるいは下水処理水 80%に対

し、無処理、チオ硫酸ナトリウム添加（5mg/L）、

EDTA[エチレンジアミン四酢酸]添加（0.5mg/L、EDTA

二水素二ナトリウムを使用）、ばっ気（下水試料 100% 

1L/1L air、1時間、ばっ気後に 20%に希釈）、pH調整

（pH 約 6.5 に調整）の前処理を行った。また、SPE 

[Solid Phase Extraction、固層抽出] カラム（Sep-Pak 

C18, Waters社）を用い、試料を 1.0μm ポアサイズフ

ィルターでろ過後に SPEカラムに通水したもの（SPE

カラム通過水）、及び SPE カラムに吸着した物質をメ

タノールで溶出し蒸留水に添加したもの（メタノール

溶出物）も前処理水として同様に試験した。各試料に

AAP 培地作製時と同等の栄養塩を添加し、0.22μm ポ

アサイズのフィルターでろ過滅菌を行ったものを藻類

試験に供した。対照区はAAP培地とし、試験条件は２．

２．１と同一とした。 

 

２．３ 統計解析方法 

排水試験では、生長速度について、Bartlett検定（有

意水準 α = 0.05）により等分散性を評価した。等分散

が確認された場合、Dunnett検定による多重比較（ 

1月 4月 7月 10月 1月 4月 7月 10月

水温* ℃ 7.2 6.8 11.9 15.2 8.4 5.9 11.5 14.0

pH 6.77 6.73 6.65 6.77 6.73 6.98 6.62 6.89

電気伝導度 mS/cm 1.39 1.32 1.33 1.47 1.31 1.18 1.10 1.43

溶存酸素濃度 mg/L 0.002 1.15 0.00 0.00 10.3 8.67 8.11 9.00

塩分濃度 % 0.0 0.1 0.0 0.1 0.0 0.0 0.0 0.0

水の硬度 mg/L 155 140 145 150 160 150 145 150

全窒素 mg/L 23.7 22.4 18.3 21.2 11.7 11.7 10.6 11.6

全リン mg/L 2.61 3.26 4.32 1.87 0.442 0.468 0.592 0.132

NH4-N mg/L 13.6 13.2 11.6 13.8 1.03 9.17 0.257 2.20

NOx mg/L 0.131 0.083 8.73 0.111 7.91 1.06 0.040 7.93

PO4-P mg/L 0.48 1.00 6.12 0.618 0.056 0.153 0.96 0.063

全有機炭素濃度 mg/L 25.5 22.8 16.3 19.0 13.7 13.1 8.69 9.30

*コンポジット時の水温　　　　NH4-N：アンモニア性窒素濃度　　　　NOx：硝酸性窒素濃度と亜硝酸性窒素濃度の総和

PO4-P：リン酸態リン濃度

流入下水 下水処理水
項目 単位

表-1 採水後にコンポジットした流入下水、下水処理水の水質 
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有意水準 α = 0.05）で対照区と下水試料との比較を実

施した。等分散が棄却された場合は Steel 検定（有意

水準 α = 0.05）で対照系と下水試料との生長速度の比

較を実施した。これらの解析には統計解析ソフト R10)

を用いた。排水試験では、対照系と比較して統計学的

に有意な低下が認められない最も高い試料割合を、無

影響濃度NOEC（No Observed Effect Concentration）

として求めた。全ての下水試料割合で対照区と生長速

度に有意差が認められない場合、最も高い試料割合を

NOEC とした。 

毒性同定評価では、各試料での生長速度について

Bartlett検定（有意水準 α = 0.05）により等分散性を

評価した。等分散が確認された場合、Dunnett 検定に

よる多重比較（有意水準 α = 0.05）で対照区と比較し

た。等分散が棄却された場合は Steel検定（有意水準 α 

= 0.05）で対照区と比較した。無処理区と比較して統

計学的に生長速度の有意な増加が認められた場合、前

処理による生物影響の改善が見られたと評価した。メ

タノール溶出物については対照区と同様に AAP 培地

にメタノール溶出物を添加して試験しているため、対

照区との比較を行い、生長速度の有意な低下が見られ

た場合はメタノール溶出物による影響があったと評価

した。 

 

３． 実験結果 

３．１ 排水試験 

図-1 に各下水試料割合における藻類の生長速度をま

とめた。以下、各下水試料の結果の詳細について示す。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

３．１．１ 1月試料に対する試験 

流入下水は、割合が 40%以上で対照区よりも生長速

度が有意に低下した（p<0.05、図-1(a)）。下水処理水

では割合が 80%の場合に生長速度が有意に低下した

（p<0.05）。よってNOECは流入下水で 20%、下水処

理水で 40%と求められた。 

 

３．１．２ 4月試料に対する試験 

流入下水は、割合が 80％の場合に対照区よりも生長

速度が有意に低下した（p<0.05、図-1(b)）。下水処理

水では最大の試料割合である 80%でも生長速度の低下

がみられず（p>0.05）、藻類の生長速度への影響はなか

った。よって NOEC は流入下水で 40%、下水処理水

では 80%以上と求められた。 

 

３．１．３ 7月試料に対する試験 

流入下水は、割合が 40％以上の場合に対照区よりも

生長速度が有意に低下した（p<0.05、図-1(c)）。下水処

理水では最大の試料割合である 80%でも生長速度が低

下せず（p>0.05）、藻類の生長速度への影響はなかった。

よってNOECは流入下水で20%、下水処理水では80%

以上と求められた。 

 

３．１．４ 10月試料に対する試験 

流入下水は、割合が 40％以上の場合に対照区よりも

生長速度が有意に低下した（p<0.05、図-1(d)）。下水

処理水では最大の試料割合である 80%でも生長速度が

低下せず（p>0.05）、藻類の生長速度への影響はなかっ

た。よってNOECは流入下水で 20%、下水処理水で 

表-2 前処理によって生物影響が変化する化学物質のまとめ。本表は米国環

境保護庁（U.S.EPA）の資料 7, 9)の記述をもとに作成 

pH調整 ろ過 ばっ気 SPE
チオ硫酸ナト

リウム
EDTA 物性

酸化物（塩素を含む） ○ ○
4℃保存で時間とと
もに生物影響消失

アンモニア ○1

無極性有機物 ○
SPEカラムのメタ
ノール溶出物に生物
影響あり

界面活性剤 ○ ○ ○
4℃保存で時間とと
もに生物影響消失

陽イオン金属 ○2 ○ ○ ○

全溶解固形分（TDS） △ △ △ △

○：生物影響が低下 ○1：pHが低いほど生物影響小

○2：pH調整とろ過を組み合わせると生物影響低下 △：生物影響が低下しない

SPE：固相抽出（Solid Phase Extraction）　　　　EDTA：エチレンジアミン四酢酸
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は 80%以上と求められた。 

 

３．２ 毒性同定評価 

図-2 に各前処理試料における藻類の生長速度をまと

めた。以下、各前処理試料の結果の詳細について示す。 

 

３．２．１ 1月流入下水、下水処理水に対する試験 

流入下水（試料割合 80%）に対する TIEの結果を図

-2(a)に示す。無処理に比べ、生長速度が有意に増加し

たのは SPE カラム通過水であった（p<0.05）。また、

メタノール溶出物では対照区より生長速度が有意に低

下し（p<0.05）、影響が見られた。表-2 よりメタノー

ル溶出物は無極性有機物である。よって流入下水中の

主な影響物質は無極性有機物であると推定された。 

下水処理水（試料割合 80%）に対する TIEの結果を

図-2(b)に示す。対照区とメタノール溶出物では有意差

がなかった（p>0.05）。無処理に比べて生長速度が有意

に増加した前処理区はなかった。下水処理水に対する

TIEは排水試験より 8日後に実施したが、図-1(a)の下

水処理水80%と図-2(b)の無処理における生長阻害率は

それぞれ 16.9%、4.7%であった。生長阻害率は TIE試

験時の方で小さくなったことから、4℃暗所で保管した 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

ことにより生物影響は低下したと判断した。 

表-2 より 4℃保存で生物影響が低下する物質は酸化

物あるいは界面活性剤である。よって下水処理水中の

主な影響物質は酸化物あるいは界面活性剤であると推

定された。 

 

３．２．２ 4月流入下水に対する試験 

流入下水（試料割合 80%）に対する TIEの結果を図

-2(c)に示す。無処理に比べ、生長速度が有意に増加し

たのは pH調整であった（p<0.05）。また、対照区とメ

タノール溶出物では有意差がなかった（p>0.05）。流入

下水に対するTIEは排水試験より3週間後に実施した

が、図-1(b)の流入下水 80%と図-2(c)の無処理における

生長阻害率はそれぞれ 38.3%、27.1%であった。生長

阻害率はTIE試験時の方で小さくなったことから、4℃

暗所で保管したことにより生物影響は低下したと判断

した。 

表-2 より pH 調整で生物影響が低下する物質はアン

モニアであり、4℃保存で生物影響が低下する物質は酸

化物あるいは界面活性剤である。よって流入下水中の

主な影響物質はアンモニア、および酸化物あるいは界

面活性剤であると推定された。 

図-1 流入下水，下水処理水に曝露した緑藻ムレミカヅキモの生長速度。(a)2015年 1月試料、(b)2015年

4月試料、(c)2015年 7月試料、(d)2015年 10月試料。棒グラフは平均値、エラーバーは標準偏差を示す。 

＊：対照区よりも有意に低下（p<0.05） 
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３．２．３ 7月流入下水に対する試験 

流入下水（試料割合 80%）に対する TIEの結果を図

-2(d)に示す。無処理に比べ、生長速度が有意に増加

（p<0.05）したのは pH 調整であった。一方、メタノ

ール溶出物では生長速度が対照区と同等となり

（p>0.05）、影響が無かった。流入下水に対する TIE

は排水試験より 3 週間後に実施したが、図-1(c)の流入

下水 80%と図-2(d)の無処理における生長阻害率はそ

れぞれ 37.3%、42.5%であった。生長阻害率がほぼ同

等であったことから、4℃暗所で保管しても生物影響は

低下しなかったと判断した。 

表-2 より pH 調整で生物影響が低下する物質はアン

モニアである。ただし、本試験において pH 調整によ

る生長速度の改善はわずかであることから、流入下水

中の主な影響物質はアンモニアのみならずそれ以外の

化学物質も複合的に作用していることも推定された。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

３．２．４ 10月流入下水に対する試験 

流入下水（試料割合 80%）に対する TIEの結果を図

-2(e)に示す。無処理に比べ、全ての前処理区で生長速

度が有意に増加した（p<0.05）。一方、メタノール溶出

物では生長速度が対照区と同等となり（p>0.05）、影響

が無かった。流入下水に対する TIEは排水試験より 13

日後に実施したが、図-1(d)の流入下水 80%と図-2(e)

の無処理における生長阻害率はそれぞれ 71.8%、

74.6%であった。生長阻害率がほぼ同等であったこと

から、4℃暗所で保管しても生物影響は低下しなかった

と判断した。 

メタノール溶出物を除く全ての前処理で生物影響が

低下したことから、表-2 より流入下水中の主な影響物

質は酸化物、アンモニア、界面活性剤、陽イオン金属

などが推定された。 
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図-2 緑藻ムレミカヅキモを用いた毒性同定評価。

(a)2015年 1月流入下水 80%、(b)2015年 1月下水処理

水 80%、(c)2015年 4月流入下水 80%、(d)2015年 7月

流入下水 80%、(e)2015年 10月流入下水 80%。＊：対

照区よりも有意に低下（p<0.05）、＊＊：無処理よりも

有意に増加（p<0.05、メタノール溶出物を除く） 
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４． 考察 

表-3 に各試験生物に対する流入下水、下水処理水の

NOEC、TIE により推定された生物影響化学物質をま

とめた。表中の推定影響物質について、生物影響が見

られずTIEを実施する必要がなかった下水試料につい

ては「なし」とした。 

NOECをみると、いずれの採取時期においても流入

下水より下水処理水のNOECの値が大きい、あるいは

試験における最高の試料割合でも影響がないことから、

A 処理場での下水処理によって生物影響が削減された

ことが示された。表-3 に示したように流入下水の生物

影響化学物質として種々の生物影響化学物質が推定さ

れたが、下水処理水では生物影響が低減あるいは消失

したことから、A 処理場での下水処理によってこれら

の化学物質による生物影響が削減されたと考えられた。

PRTR けんさくん 8)の公開情報によると A 処理場には

界面活性剤、疎水性化学物質、金属類、酸化物等が流

入することが示されており、TIE で示された生物影響

物質との関連性があると分かった。このような公開情

報は下水試料中の生物影響物質の推定や同定を行う上

で参考になることが示唆された。本研究で実施した

PRTR 情報の活用、生物応答試験、毒性同定評価の一

連の調査研究手法は，下水道における新しい排水管理

手法になり得ると考えられた。 

下水処理水においては 1 月試料のみ生物影響が確認

された。2015 年 1 月、4 月、7 月、10 月での A 処理

場の下水処理水の月間平均水温は約 18℃、約 19℃、

約 28℃、約 27℃であり、1 月に最も水温が低かった。

1 月の下水処理水のみムレミカヅキモに対する生物影

響が見られたのは水温低下によって生物活性が他の時

期よりも相対的に低下し、そのことが生物影響化学物

質の除去能低下を引き起こし、その結果として下水処

理水中に一部の生物影響化学物質が残存したと推定さ

れた。また、本調査ではA処理場のほか標準活性汚泥

処理で処理する 2 箇所の処理場でも流入下水と放流水

を採水し、同様の試験を行ったところ、2 処理場とも

にA処理場と同様に冬季の水温低下期のみ放流水はム

レミカヅキモに対する生物影響が見られた。水温低下

による生物影響削減効果の低下は活性汚泥処理で生じ

やすいことが示唆されるとともに、他の処理方式でも

同様の現象が起こるか否か、またそのメカニズムにつ

いて今後も情報収集に努める必要があると考えられた。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

５． まとめ 

 本調査では下水処理による生物影響削減能の季節変

化を評価するため、嫌気好気活性処理を行うA処理場

において流入下水と下水処理水を採水し藻類生長阻害

試験を実施した。結果として、流入下水では計 4 回の

いずれの時期においても供試藻類に対する生物影響が

見られた。下水処理水では春（4月）、夏（7月）、秋（10

月）に得たものは生物影響がなかったものの、冬（1

月）に得たもののみ影響が確認された。その原因とし

て、冬季には下水の水温低下に伴う生物活性の低下に

起因して生物影響物質が除去しきれずに残存してしま

うことが推定された。 
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地球温暖化が水環境に与える影響評価と適応策に関する研究 

 

研究予算：運営交付金（一般勘定） 

研究期間：平26～27 

担当チーム：水環境研究グループ（水質） 

研究担当者：岡本誠一郎、對馬育夫、金子陽輔 

 

【要旨】 

地球温暖化が水環境に与える影響は徐々に顕在化しており、大幅な温室効果ガス排出削減を直ちに行っても、今後少

なくとも20年間は地球温暖化を伴う気候変動が進行すると予想されている。そのため、温暖化影響の緩和策とともに適

応策の検討が重要であり、精度の高い影響予測に基づく適応策の評価と、その実施に向けた取り組みが必要となってい

る。本研究では、気候変動が水環境に与える影響を検討するための諸条件について検討するとともに、霞ヶ浦湖水を用

いた微生物解析を行った。その結果、流入水質データは回帰式やL-Q式を用いて流入水質濃度の境界条件を作成するか、

流域水循環モデルを利用した流入水質の予測や土砂生産モデル等を利用した方法が考えられた。また、次世代シーケン

サーを用いた藻類モニタリング手法の開発では、プライマーの設計とDNA抽出効率が今後の開発の課題であった。 

キーワード：地球温暖化、湖沼・貯水池、水質モデル、藻類モニタリング、文献調査 

 

1. はじめに  

  地球温暖化が水環境に与える影響は徐々に顕在化して

おり、大幅な温室効果ガス排出削減を直ちに行っても、

今後少なくとも 20 年間は地球温暖化を伴う気候変動が

進行すると予想されている 1)。そのため、温暖化影響の

緩和策とともに適応策の検討が重要であり、精度の高い

影響予測に基づく適応策の評価と、その実施に向けた取

組が必要となっている。平成27年 11月、「気候変動の影

響への適応計画 2)」が閣議決定され、これに伴い、国土

交通省が「国土交通省気候変動適応計画 3)」を公表し、

実施予定の適応策について整理した。気候変動による地

球温暖化が生じる場合、気温上昇に伴う表層水温の上昇、

湖沼の温度分布の変化、生物反応や物理化学反応速度の

変化、降雨量や降雨パターンの変化に伴う湖沼流入負荷

量や水量の変化が予想されるが、気候変動に伴う湖沼の

水質変化を定量的に示した研究は少ない。 

これまで水質チームでは、本課題の先行研究にあたる

『地球環境の変化が河川湖沼水質に及ぼす影響に関する

調査(H21～H25)』の中で、地球温暖化に伴う水温の上昇

が湖沼における NO3
-の上昇、藻類種の変化(珪藻→藍藻)

を引き起こす可能性を、1Boxモデルを作成することによ

り導き出した。しかしながら、土地利用や降雨パターン

の変化を検討するには、より詳細な検討ができる水質モ

デルを利用し検討する必要がある。本研究では、水環境

における地球温暖化の影響予測の精度向上を目指し、流

域における適応策とその効果、優先度を評価することを

目的とし、地球温暖化が湖沼や貯水池等の水環境に与え

る影響とその適応策について検討する。H27はダム貯水

池を対象とした既往の水質モデル(WEC モデル、

ELCOM- CAEDYM、CE-QUAL-W2)について特徴を整理

し、それぞれのモデルが、「洪水規模・頻度の増加による

濁水長期化」、「流入負荷の増加による富栄養化」につい

て、出水時の流量増加と、その際に起こる水質の変化に

大きく影響されることを確認した。 

また、気候変動に伴い、藻類の異常増殖の発生頻度の

増加が懸念されている。湖沼水質を把握する上で、藻類

等の植物プランクトンを定性・定量することは非常に重

要である。藻類の中にはカビ臭物質や毒性物質を生産す

るものもあり、水の安全性確保の観点からもダム貯水池

における藻類のモニタリングは非常に重要であるが、検

鏡による同定は困難で対応できる技術者も限られている。

厳しい財政状況や省力化の観点からも、効率的なモニタ

リング手法の構築が急務となっており、DNA塩基配列に

基づく解析手法の確立が将来のダム貯水池の管理に有効

であると考えられる。 

  今年度は、気候変動が水環境に与える影響を計算する

にあたり検討が必要不可欠となるモデルや対象、境界条

件、流入水質データの与え方について検討した。また、

霞ヶ浦湖水を用い、光学顕微鏡を用いた藍藻類

(Cyanobacteria 門)の形態による同定法と次世代シーケン

サーを用いた16S rRNA遺伝子配列に基づく微生物分類

を行い、比較した。 
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2. モデルの検討 

2.1 対象とするフィールドごとの文献調査   

  気候変動に関する湖沼・貯水池での既往研究を、仮想

の貯水池、複数の実貯水池、1 つの実貯水池を対象とし

ていた研究について、分類し整理した。 

2. 1. 1 仮想貯水池を用いた研究 

  志田ら 4)は、鉛直2次元の数値計算モデルMECモデル

を用いて、地球温暖化による仮想の閉鎖性水域における

水温を、全球を対象に、近未来 5 年分および将来予測

(2046-2050年)を行った。その結果、密度勾配が大きい値

となる地域が拡大し、乾燥帯地域においては広範囲で深

刻な水不足が示唆された。また、気候変動による閉鎖性

水域水温へ影響が最も大きい地域は北欧、モスクワ付近、

カスピ海周辺、北アメリカ大陸北東部で、密度勾配値の

上昇が見込まれた。 

  佐藤ら 5)は、仮想的な湖における内部のみを考慮した

鉛直一次元モデルを用いて、温暖化の影響を受けやすい

因子について検討した。彼らは、GCM モデル等の出力

値を用いず、シナリオの形で、気温は1 – 3℃の上昇、流

量は2割前後の増減を与えた。その結果、温度上昇によ

る影響では、湖内のDO濃度が減少し、T-COD濃度が増

加することが推定された。また、流入水中の窒素、リン

濃度が一定で、流量のみが増加した場合は、湖の各水質

はほとんど変化しないが、流入水の各濃度が変動する場

合は、湖沼の各水質は大きく変動することを示した。 

2. 1. 2 複数の実貯水池を用いた研究 

  梅田ら 6)は、国内37箇所のダム貯水池を対象とし、鉛

直1次元モデルを用いた、現況、今世紀半ば、今世紀末

を想定した20年3期間の水質変化を検討した。その結果、

全国的に、将来の年平均表層 Chl-a 濃度が増加する可能

性が示され、特に東日本で富栄養湖が増加する傾向が示

された。 

  また、国総研 7)は、耶馬渓ダム、釜房ダム、寒河江ダ

ム、早明浦ダムについて、水利用モデル、流出解析モデ

ルと水質モデルを構築し、これらのモデルに、気候変動

の予測データを入力することにより、ダム貯水池におけ

る気候変動の影響をまとめた。その結果、どの気候変動

シナリオでも、水温が上昇するも、下流への温水放流に

関してはダム貯水池ごとに傾向が異なっていた。また、

藻類の増殖は、増殖期間が早期化、長期化するも、検討

した4ダム貯水池において、顕著に増加する傾向にはな

らなかった。 

2. 1. 3 単一実貯水池を対象に詳細な検討をした研究 

  崔ら 8)は、3次元モデル(ELCOM-CAEDYM)を用いて、

浦山ダムにおける現況と将来の9ヶ年2期間の計算を実

施して、地球温暖化によるダム貯水池の水質変化につい

て詳細に検討した。地球温暖化による与条件としては、

気象(気温、湿度、日射量、雲量、風速、降水量)と流入

量を考慮し、これに応じた流入条件も既存の回帰式や

L-Q 式を基に変化させた。その結果、貯水池の変化とし

ては、水温が上昇、成層が強固になる傾向と、出水頻度・

規模の増加による濁水長期化、Chl-aが低下する可能性を

予測した。 

  谷ら 9)は、ボリビアのトゥニ貯水池を対象に、水温解

析モデルを構築し、気候変動による水質影響を評価した。

将来の気象条件には、GCM の出力結果を用いており、

計算期間は現在(1994 -2003 年)と将来(2090-2099 年)の各

10年間について計算した。その結果、温暖化により流域

内の氷河が消失した後は、トゥニ貯水池への年間総流入

量が減少する見込みとなった。また、水温解析モデルに

よる計算結果では、現在と将来のトゥニ貯水池内の水温

を比較すると、将来条件の方が成層化は弱まる傾向が得

られた。 

 

2. 2 対象フィールド別の検討項目の整理 

  気候変動に関する対象フィールドの抽出条件について

整理した。 

2. 2. 1 仮想貯水池を用いた研究 

  仮想貯水池における計算を行う場合、i) 貯水池条件、

ii) 気候変動の影響として考慮する境界条件、iii) ダム運

用、iv) モデルのパラメータ、v) 気候変動シナリオと時

期、vi) 水質保全施設の有無等について検討する必要が

あると考えられる。仮想貯水池を用いる場合、モデルの

検証計算は別の貯水池で複数行うことが望ましい。また

i) 貯水池条件、iii) ダム運用、iv) モデルパラメータにつ

いても検討すべき項目となる。このことから、計算ケー

ス数は数千～数万ケースまで広がる可能性があり、計算

量が膨大となる。検討する水質項目を 1-2 項目に限定す

る、簡易なモデルを使用する等の手法を選択する必要が

ある。 

2. 2. 2 複数の実貯水池を用いた研究 

  多数の貯水池を対象フィールドとして用いる場合には、

i) 対象貯水池・貯水池数、ii) 気候変動の影響として考慮

する境界条件、iii) 気候変動シナリオと時期、iv) 水質保

全施設の有無等について検討する必要があると考えられ

る。モデルの検証計算は各貯水池で行えるが、モデルの

検証期間は水質保全施設がない期間に設定することが望
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ましい。また、モデルのパラメータについては各貯水池

で調整するか、統一的に調整するかは議論の余地がある。

計算ケース数は対象とする貯水池数に応じて大きく変わ

ると考えられ、数十～数百ケースと考えられる。多数の

実貯水池計算を行うことで、様々なダムの特徴を捉えた

計算を実施できることから、対策の適用性について確度

の比較的高い検討が可能と考えられる。しかし、計算量

が膨大となることも想定される場合には、検討する水質

項目を1、2項目に絞ることや、簡易なモデルを使用する

など対応を取らざるを得ない。 

2. 2. 3 単一実貯水池を対象に詳細な検討をした研究 

  １つの貯水池を対象とした場合には、i) 対象貯水池・

貯水池数、ii) 気候変動の影響として考慮する境界条件、

iii) 気候変動シナリオと時期、iv) 水質保全施設の有無等

について検討する必要があると考えられる。モデルパラ

メータは検証計算時にキャリブレーションしたものを使

用できるため、計算ケース数は数十ケースに留まるもの

と考えられる。1 つの対象貯水池の計算では、気候変動

に係る境界条件の設定を詳細に行うことや、検討項目を

多くするなど、他の検討すべき要素に注力できると考え

られる。しかし、対象貯水池の特性による影響が大きく

含まれてしまう可能性があり、水質保全対策等の検討に

おいて他ダムでの適用性が不明であることが大きな課題

である。 

 

2. 3 境界条件について 

  本研究において鉛直2次元モデルを使用する場合、境

界条件を詳細に設定した気候変動に伴う水質予測計算を

行うことが必要と考えられる。考慮する境界条件とその

設定方法は水質モデルの使用や検討対象フィールドの現

地状況によって変化する。ここでは、気象条件・流入条

件等を詳細に設定する場合に、必要と考えられる境界条

件の項目とその設定上の留意点について整理する。 

2. 3. 1 気象データ 

  気候変動による閉鎖性水域の変化を捉える上で、水質

モデルに必要な基本的な境界条件(気象項目)は、気温・

気圧・湿度・風速・雲量・日射量等が考えられる。 

  気候変動の影響を把握するうえで、全球気候モデル

(GCM)の出力値を使用する必要がある。ダウンスケーリ

ング手法として、力学的ダウンスケーリングと統計的ダ

ウンスケーリングがあるが、どちらもバイアス補正を行

い現地条件に合った値を用いなければならない点で差は

ない。また前者を用いることで得られる気象項目もある

ので、水質モデルに必要な気象項目についてそれぞれ手

法を検討する必要がある。 

2. 3. 2 流量データ 

  貯水池内の水質変動を詳細に把握するためには、流入

量の時間データを用いた計算が必要と考えられる。流入

量の時間データを得るには、気候モデルで出力しバイア

ス補正した降水量データ(時間データ)を用いて流出解析

を行う必要がある。また融雪の多い地域では、積雪も考

慮した流出計算モデルを適用する必要があると考えられ

る。 

2. 3. 3 流入水質データ 

  気候変動として考慮する流入水質は、気温や流量変化

に応じて変化する流入水温、流入 SS、その他流入水質

(DO、COD、I-N、O-N、I-P、O-P等)が考えられる。 

既往の研究では、回帰式やL-Q式を用いて流入水質濃

度の境界条件を作成している場合が多い。観測値を用い

ているため、気候変動により流域に大きな変化が生じな

い場合には利用できるものと考えられる。また、回帰式

やL-Q式を使わない手法として、流域水循環モデルを利

用した流入水質の予測や土砂生産モデル等を利用した流

入 SS の予測がある。いずれも流域モデルの構築が必要

であり、流域条件の設定等を検討する必要がある。 

 

3. 藻類モニタリングについて 

3. 1 サンプル   

  本研究では、霞ヶ浦湖水(平成27年12月採取)を対象

に、光学顕微鏡を用いた形態による同定法と次世代シー

ケンサーを用いた16S rRNA遺伝子配列に基づく微生物

分類を行い、それぞれの結果を比較した。 

 

3. 2. 分析方法 

3. 2. 1 光学顕微鏡を用いた藻類同定 

  湖水 2L から、光学顕微鏡を用い、「平成 28 年度版河

川水辺の国勢調査マニュアル【ダム湖版】10)」に基づき、

藻類の同定・定量作業を行った。なお、糸状体、群体を

形成する藻類については、糸状体数、群体数を合わせて

計測した。 

3. 2. 2 次世代シーケンサーを用いた解析 

  湖水2Lを 0.2 µmフィルターでろ過し、フィルター残

留物を、Extrap Soil DNA Kit Plus ver.2(日鉄住金環境)を用

いてDNAを抽出した。抽出したDNAを鋳型として真正

細菌の 16S rRNA 遺伝子領域を標的としたプライマー

(S-D-Bact-0341-b-S-17およびS-D-Bact-0785-a-A-21)11)にオ

ーバーハングアダプター配列を付加したものを用い、

PCR増幅を行った。PCR反応条件は初期変性を95℃で3
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分行った後、95℃で30秒、55℃で30秒、72℃で30秒の

サイクルを25サイクル行った。PCR増幅産物はAMPure 

XP kit(Beckman Coulter Genomics)を用いて精製した。

DNAシーケンシングにはMiseq reagent Kit v3(600サイク

ル、Illumina)を用いて解析した。解析で得た各リードの

塩基配列のキメラチェックは USEARCH12)を用い、

Operational Taxonomic Unit (OTU)-pickingおよびクラスタ

ー解析はQIIME13)を用い、97％以上の相同性を持つ配列

をOTUとした。各OTUの同定にはGreengenesデータベ

ース ver. 13_8をリファレンスとした。 

 

3. 3 結果と考察 

3. 3. 1 光学顕微鏡を用いた藻類同定 

  光学顕微鏡を用いた藻類同定結果、真正細菌

Cyanobacteria 門 Oscillatoriales 属(ユレモ属)に分類される

Oscillatoria planctonicaおよびPhormidium属に分類される

Phormidium tenueがそれぞれ275 cells/mL、352 cells/mL

検出され、それ以外の藍藻綱は検出されなかった(表 1)。

これらは、鞘の有無や鞘の形状、鞘内のトリコーム(細胞

糸)の数、トリコームや細胞の形態によって細分されてい

る 14)。また、Phormidium tenueは、カビ臭原因物質であ

る2-MIBを産生する種を含んでいることが広く知られて

いる 15)。一方、真核生物であるクリプト藻綱、渦鞭毛藻

綱、黄金色藻綱、珪藻綱、緑藻綱に含まれる種は、20 - 

1,600 cells/mL程度存在していた。 

 

表1 光学顕微鏡を用いた藻類同定定量結果 

霞ヶ浦

No. 綱 目 科 種名 2015年12月

（Cells/mL）

1 O scillatoria planctonica 275

2 P horm idium  tenue 352

3 クリプト藻綱 クリプトモナス目 クリプトモナス科 C ryptom onas spp. 320

4 渦鞭毛藻綱 ペリディニウム目 ペリディニウム科 P eridinium  spp. 50

5 黄金色藻綱 ヒカリモ目 クリソコッカス科 C hrysococcus rufescens 340

6 C yclostephanos dubius 320

7 C yclotella atom us 210

8 C yclotella m eneghiniana 360

9 C yclotella stelligera 150

10 S tephanodiscus m inutulus 230

11 A ulacoseira am bigua 1,310

12 A ulacoseira distans 980

13 A ulacoseira granulata 1,560

14 M elosira varians 30

15 A sterionella form osa 40

16 Fragilaria tenera 275

17 Fragilaria vaucheriae 352

18 S ynedra acus 320

19 N avicula cryptocephala 50

20 N avicula gregaria 340

21 N itzschia acicularis 320

22 N itzschia holsatica 210

23 N itzschia palea 360

24 N itzschia spp. 150

25 C hlam ydom onas  spp. 230

26 C hlorogonium  elongatum 1,310

27 S chroederia setigera 980

28 Tetraedron caudatum 1,560

29 Tetraedron trigonum 30

30 Lagerheim ia genevensis 40

31 M onoraphidium  contortum 20

32 M onoraphidium  m inutum 680

33 O ocystis crassa 320

34 C oelastrum  m icroporum 350

35 C rucigeniella crucifera 220

36 S cenedesm us acum inatus 150

37 S cenedesm us bicaudatus 60

38 S cenedesm us denticulatus 50

39 S cenedesm us quadricauda 150

40 S cenedesm us spinosus 30

41 Tetrastrum  elegans 60

42 ホシミドロ目 ツヅミモ科 C losterium  aciculare 110

総細胞数（Cells/mL) 15,254

ボルボックス目

クロロコックム目

珪藻綱

緑藻綱

ナヴィクラ科

ニッチア科

クラミドモナス科

クロロコックム科

オオキスティス科

セネデスムス科

藍藻綱 ネンジュモ目 ユレモ科

タラシオシラ科

メロシラ科

ディアトマ科

中心目

羽状目

 

3. 3. 2 次世代シーケンサーを用いた解析 

  現在、真核生物あるいは植物プランクトンを網羅的に

検出するユニバーサルプライマーは存在しないため、本

研究では、真正細菌の16S rRNA遺伝子を幅広く増幅す

ることができるユニバーサルプライマーを用いることと

した。 

図1に、次世代シーケンサーを用いた菌叢解析結果を

示す。抽出されたDNAサンプルから約15万リードの塩

基配列を得ることができた。その結果、真正細菌につい

ては、5 つの門に大別することができた。そのうち、

Cyanobacteria門が約40%と一番大きな割合を占めており、

次いで、Proteobacteria 門 (16%)、Bacteroides 門 (14%)、

Verrucomicrobia 門 (12%)、Actinobacteria 門 (10%)の順で

あった。 

光学顕微鏡を用いた際のCyanobacteria門の検出状況を

比較すると、Cyanobacteria のうち、Nostocales 目(ネンジ

ュモ目)に含まれる細菌に分類される Calothrix desertica

およびScytonema hofmanniがそれぞれ31.6％、8.6％検出

された。また、カビ臭生産に関与する可能性の高い

Oscillatoriales 目 Phormidiaceae 科に分類される細菌が

0.13%検出された。また、アオコ原因藻類である

Pseudanabaenaceae科に含まれる細菌は 0.17%検出された。

顕微鏡観察で同定された Oscillatoria planctonica および

図1 次世代シーケンサーを用いた微生物解析結果 

 

Cyanobacteria
41.9%

Proteobacteria
16.1%

Bacteroidetes
14.2%

Verrucomicrobia
11.8%

Actinobacteria
10.0%

Others 6.0%

Nostocales
40.4%

(Rivulariaceae 30.4%)
(Scytonemataceae 9.7%)

Alpha- 4.7%

Beta- 8.7%

Gamma- 1.9%

Saprospirae 3.8%

Flavobacteriia 6.7%

Sphingobacteriia 2.1%

Opitutae 5.6%

Spartobacteria 2.7%
Verrucomicrobiae 1.7%

Pedosphaerae 1.7%

Actinobacteria 
10.0%

Others 6.0%

門 (Phylum) 綱 (Class)
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Phormidium tenue は、本研究で用いたデータベースから

は検出されなかった。次世代シーケンサーでの検出率が

自然界中の存在量を反映しているわけではない点に留意

する必要があるが、Calothrix desertica および Scytonema 

hofmanniがそれぞれどちらかに対応しているものと思わ

れる。光学顕微鏡では形態上分類が困難な場合において、

DNA に基づく分類は客観的でより細かな分類を可能と

する。しかしながら、本研究では、光学顕微鏡で同定・

定量されていた種が、遺伝子を基に定量すると、別属(あ

るいは別科)に分類されることが示唆された。すなわち、

光学顕微鏡で同定される種の中には分類しきれず別種の

ものも含んでいる可能性が考えられた。 

  一方、次世代シーケンサーを用いた場合は、顕微鏡観

察では同定できない他の門について容易に同定すること

が可能である。本実験では、Actinobacteria 門において、

カビ臭生産に関与すると思われる Streptomycetaceae科に

含まれる細菌が 0.01%とわずかに検出された。また、

Actinomycetales 目 ACK-M1 科に分類される細菌が 7.1%

検出された。この細菌は、物理、化学および生物学的な

パラメータの異なる淡水および弱塩水環境(weakly 

oligosaline lake)に幅広く存在することが報告されている
16)。 

 

3. 4 今後の課題 

  藻類のモニタリングに DNA を用いる利点として、簡

便さと迅速さが挙げられる。さらに、次世代シーケンサ

ーを用いることで、一度に多数のサンプルを並列解析す

ることが可能となり、大幅な時間短縮が可能となる。今

後の課題としては、藻類のうち、藍藻類だけが真正細菌

に属し、その他が真核生物であるため、同定に用いる

DNA保存領域が異なることから、別々のプライマーを開

発・使用しなければならない点が挙げられる。また、藍

藻類や珪藻類は細胞壁がその他の細菌や植物プランクト

ンに比べ強固で頑丈なため、DNA 抽出が困難で、DNA

抽出効率が低い。そのため、それぞれの種の DNA 抽出

効率の違いが、検出割合に大きな影響を与えると考えら

れ、光学顕微鏡では検出が可能な藻類も次世代シーケン

サーでは検出されない、あるいは、検出率が低下すると

いったことも考えられる。したがって、一度に全藻類を

対象として増幅可能なプライマーを設計すること、種間

でDNA抽出効率に差がでないDNA抽出方法を開発する

ことが期待される。また、これまで蓄積された光学顕微

鏡を用いた定量結果との比較方法においても慎重な検討

が必要だと考えられる。 

4．おわりに 

  本研究では、気候変動が水環境に与える影響を検討す

るための諸条件について検討するとともに、霞ヶ浦湖水

を用いた微生物解析を行った。その結果、気候変動の検

討には、複数の実貯水池を対象に、鉛直2次元モデルを

構築する場合、流入水質データは回帰式やL-Q式を用い

て流入水質濃度の境界条件を作成するか、流域水循環モ

デルを利用した流入水質の予測や土砂生産モデル等を利

用する方法が考えられる。いずれも流域モデルの構築が

必要であり、流域条件の設定等の大きな作業が生じるも

のと推察される。また、次世代シーケンサーを用いた藻

類モニタリング手法の開発には、プライマーの設計と

DNA抽出効率が今後の開発の鍵となるだろう。また、次

世代シーケンサーを用いたモニタリング結果と従来の光

学顕微鏡の結果のギャップを埋める手法についても検討

する余地がある。 
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レポータージーンアッセイを用いた再生水の安全性評価に関する研究 
 

研究予算：運営費交付金（一般勘定） 

研究期間：平 25～平 27 

担当チーム：水環境研究グループ（水質） 

研究担当者：岡本誠一郎、北村友一 

 

【要旨】 

 下水処理過程でのエストロゲン、アンドロゲン、甲状腺ホルモン、抗エストロゲン、抗アンドロゲ

ン、抗甲状腺ホルモン様活性の流入実態と低減効果を明らかにするため、流入下水、活性汚泥処理水、

微生物保持担体処理水中のこれらのホルモン様活性値を測定した。その結果、流入下水では、エスト

ロゲン、アンドロゲン、抗甲状腺ホルモン様活性が検出された。二次処理水では、エストロゲン様活

性が微量であるが検出された。活性汚泥処理でエストロゲン、アンドロゲン、抗甲状腺ホルモン様活

性は低下することがわかったが、エストロゲン様活性は、活性汚泥処理後も残存する可能性があった。

微生物保持担体処理水では、エストロゲン様活性は検出されなかった。 

 

キーワード：レポータージーンアッセイ、メダカ、下水処理水、遺伝子発現解析 

 

1. はじめに 

 

 下水処理水が放流先の水環境に与える影響の

把握や下水を起源とする再生水の安全性の評価

のためには、水中に存在する個別の化学物質の実

態把握だけでなく、水が水生生物に与える影響を

把握する視点も有効であると考えられることか

ら、それぞれの評価法の開発、実態把握、リスク

評価に関する研究が進められている。これまで、

下水処理水の魚類に対する影響は、下水処理水へ

の魚類の直接曝露試験により調査されてきた。そ

の結果、下水処理水中に女性ホルモン（エストロ

ゲン）が残存している場合、魚類に雌性化影響を

与えることが明らかになってきた。下水処理水へ

の魚類の直接曝露法は説得力があり有用な方法

であるが、生殖腺の組織観察、マーカー蛋白質や

遺伝子発現が指標とされ、試験に要する時間・労

力や試験生物のと殺が必要となることから、簡易

モニタリングへの適用が困難であり、動物愛護上

の問題も発生する。 

ここ数年、エストロゲン、アンドロゲン、甲状

腺ホルモン様活性などを試験管内で評価できる

レポータージーンアッセイの開発が進んでおり、

レポータージーンアッセイは排水を対象とした

評価にも有望 1)であると考えられる。 

 レポータージーンアッセイを下水処理水の安

全性評価に利用するためには、下水試料への適用

方法（濃縮方法、固相抽出条件）の最適化や実験

動物の応答との関係解明が必要となる。 

 本研究では、実下水試料を用いて、レポーター

ジーンアッセイによる下水試料に含まれるエス

トロゲン、アンドロゲン、甲状線ホルモン、抗エ

ストロゲン、抗アンドロゲン、抗甲状腺ホルモン

様活性の測定を行い、これらのホルモン様活性の

実態と下水処理過程での低減効果を評価した。さ

らに、レポータージーンアッセイとメダカの in 

vivo での遺伝子発現との比較も行った。 

 

2.実験方法 

 

2.1 下水処理実験装置の運転 

 下水処理実験装置の概要を図-1 に示す。下水

処理実験装置は、最初沈殿池（500L）、生物反応

槽（500L×4 槽）、最終沈殿池（700L）、担体処

理槽（10L×4 槽）から構成されている。 

 流入下水は、分流式下水道として整備され主に

生活排水が流入する下水処理場の生下水を用い

た。生物反応槽は、第 1 槽から第 4 槽まで全面

エアレーションを行う、標準活性汚泥法による処

理を行った。水理学的滞留時間（HRT）は、7

時間となるように流入水量を制御した。担体処理

槽では、微生物が自然発生的に保持されたポリプ

ロピレン製円筒担体 (φ5mm,長さ 5mm,厚さ

1mm)を充填し、水理学的滞留時間 2 時間で活性

汚泥処理水を処理した。流入下水、二次処理水、

担体処理水をH25年 10月 23～24日およびH26

年 11月 5～6日に微量ポンプを用いて 24時間連

続採水を行い、本試料をレポータージーンアッ

セイに供した。 

 



241 

 

2.2 下水試料の固相抽出方法 
固相抽出の条件は以下のとおりとした。 

(1) 固相の種類 

固相種類：Oasis HLB Vac cartridge（Waters

社製） 

カートリッジ容量： 6 cc 

充填剤重量： 500 mg 

充填剤粒径： 60 μm 

(2) コンディショニング 

① ジクロロメタン／メタノール（1:1）10mL 

② メタノール 10 mL 

③ 純水 20 mL 

(3) 通水 

通水量： 1 L 

通水速度： 10 mL/min 

(4) 脱水 

吸引および遠心分離（3,500 rpm、5 min）に

よる脱水 

(5) 溶出 

① メタノール 10 mL 

② ジクロロメタン／メタノール（1:1） 10 mL 

(6) 乾固 

 窒素気流を吹き付け、40 ℃に加温しながら乾

固、乾固後、DMSO 50 μL で再溶解させ、メタ

ノール画分とジクロロメタン／メタノール画分

の DMSO 溶液を混合し、10,000 倍濃縮試料 100 

μL を調製。 

 

2.3 レポータージーンアッセイ方法 

レポ―タージーンアッセイの方法は以下のと

おりとした。 

(1) 受容体の種類 

検出するホルモン様活性は、エストロゲン、ア

ンドロゲン、甲状腺ホルモン、抗エストロゲン、

抗アンドロゲン、抗甲状腺ホルモン様活性とし、

以下のメダカ受容体を用いた。 

・メダカエストロゲン受容体α（ER α） 

・メダカアンドロゲン受容体β（AR β） 

・メダカ甲状腺ホルモン受容体β（TR β） 

(2) リファレンス物質 

リファレンス物質は、以下のとおりとした。 

・ER α：17β-エストラジオール（E2） 

・抗 ER α：4-ヒドロキシタモキシフェン

（4OHT） 

・AR β：11-ケトテストステロン（11KT） 

・抗 AR β：2-ヒドロキシフルタミド（2OHF） 

・TR β：トリヨード-L チロニン（T3） 

・ 抗 TR β ： Thyroid hormone receptor 

antagonist,1-850（1-850） 

(3) ERαレポータージーンアッセイの方法 

(3)-1 細胞の播種 

96 穴マイクロプレートにヒト胎児腎臓由来の

HEK293 細胞を 1.4×104 cells/well となるよう

播種し、24 時間培養した。 

(3)-2 ベクターの細胞導入 

メダカの ER αを発現するベクター、ER 応答

エレメントをホタルルシフェラーゼ遺伝子の上

流に組み込んだベクターERE-TK-Luc および恒

常的にウミシイタケルシフェラーゼが発現する

内部標準ベクターpRL-TK-RLuc を導入した。導

入試薬は FuGENE 6（プロメガ社）を用いた。 

(3)-3 リファレンス物質と被験試料の添加 

ベクターの導入 4 時間後に任意に濃縮倍率を

調整したリファレンス物質および被験試料を添

加した。このとき、DMSO の最終濃度は 0.1%と

した。また、DMSO を最終濃度 0.1%で添加する

陰性対照区を設けた。 

(3)-4 発光強度の測定 

リファレンス物質および被験試料の添加後、

CO2 インキュベータ内で 40 時間静置培養した。

培養完了後、細胞を溶解し、基質を添加してホタ

ル及びウミシイタケルシフェリンの発光強度を

Dual-Luciferase Assay System（プロメガ社）を

用いてルミノメーターで測定し、相対発光強度

（ホタル／ウミシイタケ）を算出した。 

(3)-5 転写活性化倍率の算出 

被験試料の濃度区の相対発光強度を、陰性対照

区の相対発光強度の平均値で除した転写活性化

倍率を算出した。 

(4) 抗 ERαレポータージーンアッセイの方法 

(4)-1 細胞の播種 

(3)-1 と同様に操作した。 

(4)-2 ベクターの細胞導入 

(3)-2 と同様に操作した。 

(4)-3 E2、リファレンス物質および被験試料

の添加 

 ベクターの導入 4 時間後に、最終濃度が 2×

10-10 MとなるようにE2のDMSO溶液を添加し

た後、任意に濃縮倍率を調整したリファレンス物

質および被験試料を添加した。DMSO の最終濃

度は 0.2%とした。また、DMSO を最終濃度 0.2%

流入下水 エアレーションタンク 2,000L
AT1 AT2 AT3  AT4

最初
沈殿
池

500L

最終
沈殿
池

700L

生物担体処理水槽
（10L×4槽）
HRT=2時間

活性汚泥処理槽

採水ポイント

二次処理水

担体処理水

 図-1 下水処理実験装置の概要 
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で添加する陰性対照区を設けた。 

(4)-4 発光強度の測定 

(3)-4 と同様に操作した。 

(4)-5 転写活性化倍率の算出 

(3)-5 と同様に操作した。 

(5）ARβレポータージーンアッセイの方法 

(5)-1 細胞の播種 

96 穴マイクロプレートにヒト肝がん細胞由来

の HepG2 細胞を 1.4×104 cells/well となるよう

播種し、24 時間培養した。 

(5)-2 ベクターの細胞導入 

メダカの ARβを発現するベクター、AR 応答

エレメントを持つMMTVプロモーターをホタル

ルシフェラーゼ遺伝子の上流に組み込んだベク

ターMMTV-Luc および恒常的にウミシイタケル

シフェラーゼが発現する内部標準ベクター

pRL-TK-RLuc を導入した。 

(5)-3 リファレンス物質と被験試料の添加 

(3)-3 と同様に操作した。 

(5)-4 発光強度の測定 

(3)-4 と同様に操作した。 

(5)-5 転写活性化倍率の算出 

(3)-5 と同様に操作した。 

(6)抗 ARβレポータージーンアッセイの方法 

(6)-1 細胞の播種 

(5)-1 と同様に操作した。 

(6)-2 ベクターの細胞導入 

(5)-2 と同様に操作した。 

(6)-3 11KT、リファレンス物質および被験試料

の添加 

 ベクターの導入 4 時間後に、最終濃度が 1×

10-8 M となるように11KTのDMSO溶液を添加

した後、任意に濃縮倍率を調整したリファレンス

物質および被験試料を添加した。DMSO の最終

濃度は 0.2%とした。また、DMSO を最終濃度

0.2%で添加する陰性対照区を設けた。 

(6)-4 発光強度の測定 

(3)-4 と同様に操作した。 

(6)-5 転写活性化倍率の算出 

(3)-5 と同様に操作した。 

(7) TRβレポータージーンアッセイの方法 

(7)-1 細胞の播種 

(3)-1 と同様に操作した。 

(7)-2 ベクターの細胞導入 

メダカの TR βを発現するベクター、TR 応答

エレメントをホタルルシフェラーゼ遺伝子の上

流に組み込んだベクターTRE-minP-Luc および

恒常的にウミシイタケルシフェラーゼが発現す

る内部標準ベクターpRL-TK-RLuc を導入した。 

(7)-3 リファレンス物質と被験試料の添加 

(3)-3 と同様に操作した。 

(7)-4 発光強度の測定 

(3)-4 と同様に操作した。 

(7)-5 転写活性化倍率の算出 

(3)-5 と同様に操作した。 

(8) 抗 TRβレポータージーンアッセイの方法 

(8)-1 細胞の播種 

(3)-1 と同様に操作した。 

(8)-2 ベクターの細胞導入 

(7)-2 と同様に操作した。 

(8)-3 T3、リファレンス物質および被験試料

の添加 

ベクターの導入 4 時間後に、最終濃度が 5×

10-9 M となるように T3の DMSO 溶液を添加し

た後、任意に濃縮倍率を調整したリファレンス物

質および被験試料を添加した。DMSO の最終濃

度は 0.2%とする。また、DMSO を最終濃度 0.2%

で添加する陰性対照区を設けた。 

(8)-4 発光強度の測定 

(3)-4 と同様に操作した。 

(8)-5 転写活性化倍率の算出 

(3)-5 と同様に操作した。 

 

2.4 データ解析の方法 

(1) ホルモン受容体レポータージーンアッセイ

結果の解析 

(1)-1 EC50または PC10の算出 

解析ソフト GraphPad Prism（GraphPad 

Software 社）を用いて、3-parameter の非線形

回帰モデルにより最大活性値の 50%の転写活性

を示す濃度（EC50）を算出した。 

EC50 が試験最高濃度よりも高濃度となった場

合は、リファレンス物質の最大転写活性の 10%

値を挟む 2 点の転写活性化倍率を用いて直線回

帰により陽性対照物質の最大転写活性値の 10％

の転写活性を示す濃度（PC10）を算出した。 

試験濃度範囲において試料の転写活性化倍率

に陰性対照区と比較して主に Dunnet のパラメ

トリック検定で有意（p<0.05）な上昇が認めら

れなかった場合、または、最高試験濃度における

転写活性化倍率がリファレンス物質の試験から

得られた最大転写活性の 10%値を超えなかった

場合は、被験試料は試験濃度範囲において試験対

象としたホルモン受容体に対する転写活性化が

認められないと結論した。 

(1)-2 ホルモン様活性値の算出 

EC50またはPC10が得られた被験試料について

は、それらのリファレンス物質（E2、11KT、T3）

の EC50 または PC10 で除して各ホルモン様活性

値を算出した。 
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(2) 抗ホルモン受容体レポータージーンアッセ

イ結果の解析 

(2)-1 IC50または linIC30の算出 

リファレンス物質（4OHT、2OHFおよび 1-850）

について、解析ソフト GraphPad Prism

（ GraphPad Software 社 ） を 用 い て 、

3-parameter の非線形回帰モデルにより最大転

写活性が 50％阻害を示す濃度（IC50）を算出し

た。 

IC50 が試験最高濃度より高濃度となった場合

は、リファレンス物質の最大転写活性化倍率の

70%値を挟む 2 点の転写活性化倍率を用いて直

線回帰により陽性物質の転写活性を 30％阻害す

る濃度（linIC30）を算出した。 

試験濃度範囲において転写活性化倍率が陰性

対照区と比較して主に Dunnet のパラメトリッ

ク検定で有意（p<0.05）な低下が認められなか

った場合、または、最高試験濃度における転写活

性化倍率がリファレンス物質の 70％値を超えて

いる場合は、被験試料は試験濃度範囲において試

験対象としたホルモン受容体に対する転写活性

化阻害が認められないと結論した。 

(2)-2 ホルモン様活性値の算出 

 IC50又は linIC30が得られた被験試料について

は、それらのリファレンス物質（4OHT、2OHF、

1-850）の IC50または linIC30で除して各ホルモ

ン様活性値を算出した。 

 

3.結果および考察 

 

3.1ホルモン受容体レポータージーンアッセイ 

(1) 転写活性化倍率 

H25 年度調査の流入下水、二次処理水、担体

処理水、脱塩素水道水について、メダカのERα、

ARβおよび TRβレポータージーンアッセイの

転写活性化倍率と被験試料の濃縮倍率との関係

を表す用量反応曲線を、それぞれ図-2、図-3 およ

び図-4 に示す。図には陽性コントロール（E2、 

11KT、T3）の結果も示した。 

(2) EC50、PC10およびホルモン様活性値の算出 

 被験試料およびリファレンス物質について、メ

ダカの ERα、ARβおよび TRβレポータージー

ンアッセイで得られた転写活性化倍率から算出

した、EC50または PC10値および各ホルモン様活

性値をそれぞれ表-1 に示した。 

ERαレポータージーンアッセイにおける

EC50 は、流入下水についてのみ算出され、1.73

であった。このとき、E2 の EC50は 7.18×10-10 M

（logEC50 : -9.14）であった。PC10は流入下水お

よび二次処理水について算出され、それぞれ 0.63 
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図-2 各下水試料の ERαの転写活性化倍率 
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＊:有意差あり 
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 図-3 各下水試料の ARβの転写活性化倍率 図-4 各下水試料の TRβの転写活性化倍率 
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および 6.51 であった。このとき、E2 の PC10は

1.20×10-10 M であった。担体処理水および脱塩

素水道水についてはエストロゲン受容体の転写

活性は認められなかった。 

ARβレポータージーンアッセイにおける

PC10は、流入下水について算出され、2.03 であ

った。このとき、11KT の PC10は 1.77×10-9 M

であった。二次処理水、担体処理水および脱塩素

水道水についてはアンドロゲン受容体の転写活

性が認められなかった。 

TRβレポータージーンアッセイにおいては、

すべての被験試料について甲状腺ホルモン受容

体の転写活性は認められなかった。 

流入下水および二次処理水のエストロゲン様

活性値は、EC50、PC10値を用いて算出した結果、 

それぞれ 20.1 および 5.0 ng-E2/L となった。担

体処理水および脱塩素水道水については、エスト

ロゲン受容体の転写活性が認められなかったた

め、エストロゲン様活性値は算出しなかった。 

流入下水のアンドロゲン様活性値は、264 

ng-11KT/L であった。二次処理水、担体処理水

および脱塩素水道水については、アンドロゲン受

容体の転写活性が認められなかったため、アンド

ロゲン様活性値は算出されなかった。 

TRβレポータージーンアッセイでは、すべて

の被験試料について甲状腺ホルモン受容体の転

写活性が認められなかったため、甲状腺ホルモン

様活性値は算出しなかった。  

 
表-1 エストロゲン、アンドロゲン、甲状腺ホルモン

様活性値の結果（H25年度調査） 

 
 

(M) (ng-E2/L)

 流入下水 1.73 0.63 7.36E-11 20.1

 二次処理水 - 6.51 1.84E-11 5.0
 担体処理水 na na n.d. n.d.
 脱塩素水道水 na na n.d. n.d.
 E2 7.18E-10 1.20E-10 - -

(M) (ng-11KT/L)

 流入下水 - 2.03 8.73E-10 264
 二次処理水 na na n.d. n.d.
 担体処理水 na na n.d. n.d.
 脱塩素水道水 na na n.d. n.d.
 11KT 1.96E-08 1.77E-09 - -

(M) (ng-T3/L)

 流入下水 na na n.d. n.d.
 二次処理水 na na n.d. n.d.
 担体処理水 na na n.d. n.d.
 脱塩素水道水 na na n.d. n.d.
 T3 2.23E-09 1.23E-10 - -
na：有意な転写活性なし，nd：不検出

被験試料
EC50

（濃縮倍率）

PC10

（濃縮倍率）
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EC50

（濃縮倍率）

PC10

（濃縮倍率）
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図-5 各下水試料の抗 ERαの転写活性化倍率 
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図-6 各下水試料の抗 ARβの転写活性化倍率 
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図-7 各下水試料の抗 TRβの転写活性化倍率 
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3.2 抗ホルモン受容体レポータージーンアッセ

イ 

(1) 転写活性化倍率 

H25 年度調査の流入下水、二次処理水、担体

処理水、脱塩素水道水について、メダカの抗 ER

α、抗 ARβおよび抗 TRβレポータージーンア

ッセイの転写活性化倍率と被験試料の濃縮倍率

との関係を表す用量反応曲線を、それぞれ図-5、

図-6 および図-7 に示す。図には陽性コントロー

ル（4OHT、2OHF、1-850）の結果も示した。 

(2) IC50、linIC30 および各抗ホルモン様活性

値の算出 

 被験試料およびリファレンス物質について、メ

ダカの抗 ERα、抗 ARβおよび抗 TRβレポータ

ージーンアッセイで得られた転写活性化倍率か

ら算出した。IC50または linIC30の値をそれぞれ 

表-2 に示した。 

抗 ERαレポータージーンアッセイおよび抗

ARβレポータージーンアッセイにおいて、すべ

ての被験試料について各ホルモン受容体の転写

活性の阻害が認められなかった。抗 TRβレポー

タージーンアッセイにおいて、流入下水の

linIC30 は 2.04 となった。このとき 1-850 の

linIC30は 9.71×10-6 M であった。  

抗 ERαおよび抗 ARβレポータージーンアッ

セイにおいて、すべての被験試料について各ホル

モン受容体の転写活性阻害が認められなかった

ため、各抗ホルモン様活性値は算出しなかった。 

抗 TRβレポータージーンアッセイにおいて、

流入下水の抗甲状腺ホルモン様活性値は 2.20×

106 ng-1-850/L と算出された。 

 

3.3 25年度と 26年度調査の結果の比較 

 図-8 は、H25 と H26 年度調査の各ホルモン様

活性値の測定結果である。H25 と H26 とも同様

の傾向を示し、流入下水では、エストロゲン、ア

ンドロゲン、抗甲状腺ホルモン様活性が検出され、

二次処理水では、エストロゲン様活性が微量に検

出された。活性汚泥処理でエストロゲン、アンド

ロゲン、抗甲状腺ホルモン様活性は、低下してい

ることがわかるが、エストロゲン様活性は、活性

汚泥処理後も残存する可能性があった。担体処理

後は、エストロゲン様活性は検出されなかった。

担体処理は二次処理水に残存するエストロゲン

様活性の低下に効果があることがわかった。 

 

 

 

 

 

 

表-2 抗エストロゲン、抗アンドロゲン、抗甲状腺ホ

ルモン様活性値の結果（H25年度調査） 

 
 

 

 

 
図-8 H25 年度の各ホルモン様活性値の測定結果 

 

 

 

 

(M) (ng-4OHT/L)

 流入下水 na na n.d. n.d.

 二次処理水 na na n.d. n.d.

 担体処理水 na na n.d. n.d.

 脱塩素水道水 na na n.d. n.d.

 4OHT 1.19E-08 1.92E-09 - -

(M) (ng-2OHF/L)

 流入下水 na na n.d. n.d.

 二次処理水 na na n.d. n.d.

 担体処理水 na na n.d. n.d.

 脱塩素水道水 na na n.d. n.d.

 2OHF 4.61E-08 2.61E-08 - -

(M) (ng-1-850/L)

 流入下水 - 2.04 4.75E-06 2.20E+06

 二次処理水 na na n.d. n.d.

 担体処理水 na na n.d. n.d.

 脱塩素水道水 na na n.d. n.d.

 1-850 7.29E-01 9.71E-06 - -
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4.レポータージーンアッセイと実験動物の応答

の比較 

 

4.1 メダカ曝露試験と遺伝子発現解析の方法 

レポータージーンアッセイを下水処理水の安

全性評価に利用するためには、実際に動物で観察

される生体影響と、レポータージーンアッセイで

の影響の関係を把握する必要がある。そこで、メ

ダカ成魚を 3 章で用いたホルモン、抗ホルモン物

質と下水試料に曝露し、遺伝子発現解析を行った。

表-3 は実施した試験の一覧である。雄メダカは

17β-エストラジオール（E2；エストロゲン）お

よび 2-ヒドロキシフルタミド（flutamide；抗ア

ンドロゲン）、雌メダカは 4-ヒドロキシタモキシ

フェン（4OHT；抗エストロゲン）および 11-ケ

トテストステロン（11KT；アンドロゲン）につ

いて曝露試験を実施した。対照区は雄と雌のどち

らも脱塩素水道水とした。試験物質の濃度は、レ

ポータージーンアッセイでの転写活性が低

（数%）、中（約 50%）、高（約 90%）となる濃

度とした。また、下水処理過程での内分泌かく乱

作用の in vivo での低減効果を把握するため、図

-1 の活性汚泥処理実験装置から 3 章のレポータ

ージーンアッセイに供したものと同時に採水（平

成 25 年度）した流入下水、二次処理水、担体処

理水で曝露試験を実施した。 

表-4 はメダカ曝露試験の実施方法である。1 曝

露区あたり 1 個の水槽に試験水 5L とメダカ 10

匹を入れ、24 時間おきに水を交換し、96 時間ま

で曝露した。曝露終了後メダカを氷冷麻酔して 1

匹ずつ肝臓を摘出し、RNeasy Mini Kit（Qiagen）

で RNA を抽出した。RNA 試料は 3 匹分ずつ混

合して 1 曝露区 3 検体とし、マイクロアレイに

よる網羅的遺伝子発現解析に供した。 

 

 
表-3 実施したメダカ曝露試験の一覧 

 
 

 

 

 
表-4 メダカ曝露試験の実施条件 

 
 

 

メダカの網羅的遺伝子発現解析は、Agilent 製

8×60K のカスタムアレイとし、マイクロアレイ

搭載遺伝子は、DFCI (Dana Farber Cancer 

Institute)の Medaka Gene Index(Release 8.0)

のデータベースを基に e-Array（Agilent が提供

しているプローブ配列設計ツール）でプローブ配

列を設計したものである。マイクロアレイ搭載遺

伝子の遺伝子名や機能情報は、相同性検索を用い

て取得した。すなわち、プローブ設計の元となっ

た塩基配列とメダカの Refseq mRNA 配列を用

いて Blastn 検索を実施し、相同性が最も高い配

列の Refseq ID, GeneSymbol, GeneName を採

用した。同じ GeneSymbol を有する複数のプロ

ーブが搭載されていたため、データ解析にあたっ

て E-value が最小かつ bit score が最大のプロー

ブを選択し、1 遺伝子 1 プローブとなるようにし

た。 

内分泌かく乱作用は、性特異遺伝子群の遺伝子

発現強度を指標とし、正常な雌メダカに対する各

試験水に曝露したメダカの類似性で評価した。性

特異遺伝子は、2 回のホルモン物質曝露実験（平

成 25、26 年度）の雄と雌メダカの遺伝子発現強

度を用いて、正常雄（対照区雄 6 アレイの平均）

と正常雌（対照区雌 6 アレイの平均）から、以下

の条件で抽出した。 

 

 

 

 

 

 

 

ホルモン・抗ホルモン物質曝露 下水曝露

試験① 平成25年10月 試験② 平成26年8月 試験③ 平成25年10月

雄メダカ 雄メダカ 雄メダカ

・対照区 ・対照区 ・対照区

・E2_2.7ng/L ・flutamide_1.5ng/L ・流入下水

・E2_27ng/L ・flutamide_15ng/L ・二次処理水

・E2_270ng/L ・flutamide_150ng/L ・塩素処理水

・担体処理水

雌メダカ 雌メダカ 雌メダカ

・対照区 ・対照区 ・対照区

・4OHT_39ng/L ・11KT_1.5ng/L ・流入下水

・4OHT_390ng/L ・11KT_15ng/L ・二次処理水

・4OHT_3900ng/L ・11KT_150ng/L ・塩素処理水

・担体処理水

試験魚 d-rR系 ヒメダカ（6～7カ月齢）

曝露匹数 10匹/曝露区

曝露時間 96時間

曝露水量 5L

曝露方式 半止水式（1日1回全換水）

設定水温 24℃

照明 明期16時間/暗期8時間

給餌 なし

曝気
DOが低い試料は緩やかに曝気
飽和溶存酸素濃度の50％以上を確保

解析臓器 肝臓

RNA抽出法 RNeay mini kitにより1個体毎に抽出

RNA試料の
調整

同曝露区の3匹分を1つに混合(3検体)

遺伝子発現
解析法

マイクロアレイ法（Agilentのプロトコルに
従う）

基準化法 グローバルノーマライゼーション

遺伝子発現の
数値化

発現強度をLog2変換後、3検体を平均
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①遺伝子発現強度が正常雄と比較して正常雌

で 2 倍以上または 1/2 以下 

②ウェルチの t 検定から、正常雄と正常雌の対

数変換した遺伝子発現強度の差が p<0.05で

有意 

 

表-5 は抽出されたメダカ性特異遺伝子の一覧

である。雄で高発現の遺伝子は 194 個、雌で高

発現の遺伝子は 223 個であった。図-9 は正常雄

と正常雌の遺伝子発現強度の平均値のスキャッ

タープロットである。黒色プロットは雌、白色プ

ロットは雄メダカ特異遺伝子、灰色は雄雌共通の

遺伝子を示す。 

雌に対する類似性評価のための指標は、0（雄）

から 1（雌）までの値で表現することが可能な

Kishi ら 2)のユークリッド距離（d）とピアソン

雄特異遺伝子 194個 雌特異遺伝子 223個
a1cf LOC101154824 LOC101168641 pdp1 1-sf klhdc4 LOC101164843 LOC105358200

aacs LOC101155010 LOC101169105 pgam2  (L-SF precursor) kpnb1 LOC101164991 LOC105358402

abhd5 LOC101155377 LOC101169174 plekhg7 adamts1 lamp5 LOC101165016 lpgat1

acsl3 LOC101155834 LOC101169222 pmm1 adcy6 lgi1 LOC101165161 lsm14a

acss3 LOC101155838 LOC101169597 ppp1r1b ak1 LOC100049191 LOC101165371 mcm3

acy3 LOC101156099 LOC101169834 rerg arid3b  (choriogenin Hminor) LOC101165454 mgat4d

adgrg4 LOC101156321 LOC101169984 rlbp1 aspg LOC100049343 LOC101165495 myc

agmo LOC101156571 LOC101170076 sc5d atf3 LOC100049432 LOC101166566 myo5c

anxa10 LOC101156812 LOC101170321 scn1b b4galt1  (choriogenin H) LOC101166704 naca

aptx LOC101156814 LOC101170364 sfrp1 c-fos LOC101154956 LOC101166732 nphp4

ar-alpha LOC101157073 LOC101170495 sgk3 c22h14orf132 LOC101155383 LOC101166945 nr0b2

 (androgen receptor) LOC101157123 LOC101170853 slc16a12 c9h8orf4 LOC101155508 LOC101167064 nxn

arf3 LOC101157186 LOC101170951 slc29a1 cacng1 LOC101155991 LOC101167235 oaz2

ass1 LOC101157281 LOC101171127 snai2 caskin1 LOC101156021 LOC101167359 ol-vit1(vitellogenin 1)

atg2a  (CYP27C1) LOC101171385 spint1 ccdc51 LOC101156352 LOC101167367 pax6

bcar1 LOC101157407 LOC101171575 st6galnac2 ccna2 LOC101156858 LOC101167980 pcbp3

c1r LOC101157460 LOC101171753 synm celsr2 LOC101156872 LOC101168136 pgap1

c22h14orf1 LOC101157497 LOC101171858 tcp11l2 cfap97 LOC101157031 LOC101168744 phc1

c5h1orf50 LOC101157715 LOC101172071 thrsp chka LOC101157175 LOC101168823 phldb3

ca7 LOC101158236 LOC101172107 tnr chkb LOC101157455 LOC101168919 ppp2r3b

camk2n2 LOC101158556 LOC101172412 tpi1 clstn1 LOC101157499 LOC101169478 prickle2

cfl1 LOC101158874 LOC101172514 tyrp1 cpd LOC101157638 LOC101169951 rad52

dax1 LOC101159064 LOC101172854 zbtb16 creld2 LOC101157792 LOC101170423 rad54b

ddah1 LOC101159074 LOC101172895 znf423 cygb1 LOC101157829 LOC101170539 rasl11a

dec1a LOC101159663 LOC101172948 znf521 dap LOC101157938 LOC101170597 rcn3

dio1 LOC101159757 LOC101174070 dnhd1 LOC101158054 LOC101171080 rdh13

dio2 LOC101160435 LOC101174102 drp2 LOC101158170 LOC101171578 rgs3

dlc1 LOC101160448 LOC101174137 dusp4 LOC101159061 LOC101171723 rps14

dmpk LOC101160551 LOC101174367 edaradd LOC101159180 LOC101171732 rtn1

dmy LOC101160745 LOC101174392 esr1 LOC101159258 LOC101171737 s100b

eef2k LOC101160785 LOC101175040  (estrogen receptor 1) LOC101159847 LOC101171757 sec24d

elf4 LOC101160902 LOC105353580 f13b LOC101160387 LOC101171806 shc4

emb LOC101160922 LOC105354483 fabp7 LOC101160475 LOC101171895 slc12a4

fabp2 LOC101160952 LOC105355224 fam134b LOC101160562 LOC101172427 slc13a1

fam167a LOC101161278 LOC105355355 fam20a LOC101160711 LOC101172685 slc22a17

fam184b LOC101161531 LOC105355471 fat3 LOC101161140 LOC101172718 slc25a25

fasn LOC101161554 LOC105355953 fignl1  (vitellogenin-like) LOC101172952 slc35g2

fbxo25 LOC101161624 LOC105356059 fmnl3 LOC101161342 LOC101172959 slc41a1

fdps LOC101162630 LOC105356225 fndc3b LOC101161348 LOC101173001 slc41a2

foxn3 LOC101163042 LOC105356509 fosl1 LOC101161642 LOC101173070 slc6a2

gadl1 LOC101163376 LOC105357121 fzd3 LOC101161734 LOC101173135 soat1

glrx LOC101163746 LOC105358658 fzd9 LOC101161853 LOC101173201 socs3

golt1a LOC101163973 lrch2 gem LOC101162182 LOC101173923 sox13

grk7 LOC101164058 lrrk1 ggt1a LOC101162344 LOC101174219 stra6

haus1 LOC101164719 map1lc3c gldc LOC101162592 LOC101174266 tbrg4

hes1 LOC101165163 mcf2 gna12 LOC101162606 LOC101174464 tenm2

hmgcr LOC101165174 mcph1 gnrh-r3 LOC101162837 LOC101174826 tle4

hmgcs1 LOC101165488 me1 gpr135 LOC101162842 LOC101174949 tmem136

hs3st1 LOC101165663 mid1ip1 hnf4g LOC101163350 LOC101175275 tmem235

idi1 LOC101165729 mob3c hoxc8 LOC101163485 LOC101175514 tmem255a

isyna1 LOC101166601 msmo1 id4 LOC101163524 LOC101175687 tnpo3

kalrn LOC101167349 nog ier2 LOC101164062 LOC105355368 tph2

kcnma1 LOC101167732 nptx1 jarid2 LOC101164390 LOC105355535 txndc12

kctd14 LOC101167930 nsdhl kazn LOC101164404 LOC105355548 vit-6 (vitellogenin II)

klf10 LOC101167981 olklklp kfharr-r2 LOC101164721 LOC105357295 vwc2

klhl24 LOC101168329 papln kiaa1644 LOC101164744 LOC105357989 xbp1

lamb3 LOC101168495 pdlim2 kiaa1715 LOC101164756 LOC105358028 zmiz1

表-5 メダカ性特異遺伝子の GeneSymbolの一覧 

図-9 雄と雌メダカの性特異遺伝子の発現強度の

スキャッタープロット 

雌特異遺伝子 雄特異遺伝子 共通

正
常

雌

遺
伝

子
発

現
強

度
（

Lo
g 2

）

正常雄 遺伝子発現強度（Log2）
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相関係数（cosθ）を用いる feminization factor

（以降、f factor）を用いた。図-10 は f factor の

算出方法を、E2 曝露試験結果を例として示した

ものである。矢印の長さは遺伝子発現強度、角度

は正常雌と曝露区の類似性を反映している。f 

factor は、雄メダカの場合は 1 に近づくほど、雌

メダカの場合は 1 から離れるほど内分泌かく乱

作用を強く受けていると判断される。 

 

 

4.2 遺伝子発現解析の結果 

図-11 は E2 および 4OHT 曝露区の f factor で

ある。E2 曝露区の雄メダカの f factor は、曝露

濃度が高くなるに従い、0.06 から 0.84 に上昇し

た。4OHT 曝露区の雌メダカの f factor は、曝露

濃度によらずほぼ 1 であり、抗エストロゲン作用

による影響はみられなかった。図 -12 は

flutamideおよび 11KT曝露区の f factorである。

flutamide 曝露区の雄メダカの f factor はほぼ 0

であり、抗アンドロゲン作用による影響はみられ

なかった。11KT 曝露区では、150ng/L で雌メダ

カの f factor が 0.82 まで少し低下した。 

抗エストロゲン、アンドロゲン、抗アンドロゲ

ンのリファレンス物質が in vivo でのメダカ遺伝

子発現に及ぼす影響は、レポータージーンアッセ

イと比較すると小さくなることがわかった。 

 図-13 は、雄メダカの f factor について、下水

処理過程での変化を示したものである。f factor

は流入下水で最も高く、活性汚泥処理で低減し、

担体処理水ではほぼ 0となった。図-14は、in vivo

雄メダカ下水曝露実験での遺伝子発現レベルと 

図-11 E2および 4OHT曝露区の f factor 

 
図-12 Flutamideおよび 11KT曝露区の f factor 

 
図-13 下水処理工程での雄メダカの f factor の変化 

 

  
図-14 下水試料に曝露した雄メダカの f factor と、下

水試料のエストロゲン活性値の関係 
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図-10 f factor の算出例 



251 

レポータージーンアッセイの反応の関係で、x 軸

は f factor、y 軸は ERf レポータージーンアッセ

イでの転写活性の E2 換算値を表している。プロ

ットは少ないものの、両者の関係は右肩上がりの

関係がみられることから、メダカ曝露試験による

下水処理水のエストロゲン作用の評価は、レポー

タージーンアッセイで代替できる可能性があっ

た。ただし、今後、データを積み重ねて、検証し

てく必要がある。 

 

5.おわりに 

 

下水処理過程でのエストロゲン、アンドロゲン、

甲状腺ホルモン、抗エストロゲン、抗アンドロゲ

ン、抗甲状腺ホルモン様活性の流入実態と低減効

果を明らかにするため、流入下水、活性汚泥二次

処理水、微生物保持担体処理水中のこれらのホル

モン様活性値を測定した。 

その結果、流入下水では、エストロゲン、アン

ドロゲン、抗甲状腺ホルモン様活性が検出された。

二次処理水では、エストロゲン様活性のみが微量

であるが検出された。活性汚泥処理でエストロゲ

ン、アンドロゲン、抗甲状腺ホルモン様活性は低

減されることがわかったが、エストロゲン様活性

は、活性汚泥処理後も残存する可能性があった。

担体処理水は、エストロゲン様活性は検出されな

かった。 

各ホルモン物質、下水試料を用いたメダカ曝露

試験による遺伝子発現解析を行った結果、雄メダ

カへのエストロゲン作用の評価は、レポータージ

ーンアッセイで代替できる可能性があった。 
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消毒副生成物の水環境中での挙動とその影響に関する研究 

 

水質チーム 上 席 研 究 員 岡本誠一郎 

総括主任研究員 小 森 行 也 

 

１．はじめに 

平成 24年 5月に利根川水系の浄水場で水道水質基準を上回るホルムアルデヒドが検出され、取水停止による断

水が発生するという水質事故があった。この事故の原因は、ホルムアルデヒドが直接流出したのではなく、利根

川の上流で流れ出した化学物質（ヘキサメチレンテトラミン：HMT）と浄水場の消毒用塩素が反応してホルムア

ルデヒドが生成し水道水質基準を超過したものと推定された 1)。下水道における下水処理水の多くは塩素消毒した

後、公共用水域へ放流されることから、ホルムアルデヒド前駆物質が下水処理水中に残存する場合、浄水処理の

塩素消毒と同様にホルムアルデヒドが生成する可能性が否定できない。そのため、下水処理水のホルムアルデヒ

ド生成能を把握する必要がある。 

本研究の目的は、下水道で生成する可能性のあるホルムアルデヒド等の副生成物の放流先河川での挙動把握で

あるが、H27年度は下水処理の塩素消毒におけるホルムアルデヒド生成の確認試験を行った。HMTを含む下水処

理水の塩素消毒におけるホルムアルデヒド生成については処理水中に残存するNH4-N濃度と関係があり、NH4-N

濃度が増すに従いホルムアルデヒド生成率が小さくなる傾向があることが報告 2)されている。 

H27年度は、蒸留水を用いNH4-N濃度とホルムアルデヒド生成の関係把握を行うとともに、HMTを含む下水

処理水を用いNH4-N共存下における消毒塩素濃度とホルムアルデヒド生成に関する実験を行なった。 

２．実験方法 

１）実験 1－NH4-N濃度とホルムアルデヒド生成の関係 

蒸留水にNH4Cｌを添加し、NH4-N濃度を 0mg/L、5mg/L、15mg/Lの 3段階に調製した試験水を用い、NH4-N

濃度とホルムアルデヒド生成の関係把握実験を行なった。試験水を恒温水槽で 20℃とした後、20℃恒温室で実験

した。実験手順を以下に示す。 

(1) 試料 500 mLに、HMTを 0.05mg/L、0.1mg/L、0.15mg/L、0.2mg/L、0.25mg/Lの 5段階に添加。 

(2) 次亜塩素酸ナトリウム溶液を塩素濃度 4mg/Lで添加。 

(3) マグネチックスターラーを用い、30分間 300rpmで攪拌。 

(4) 残留塩素測定用試料を分取後、チオ硫酸ナトリウム溶液を添加。 

(5) 上水試験方法 2011年版「5.アルデヒド」の方法に従いホルムアルデヒドをGC/MSにより測定。 

２）実験 2－消毒塩素濃度とホルムアルデヒド生成の関係 

硝化促進運転をしている活性汚泥処理実験装置の二次処理水を急速ろ過し、試験に用いた。急速ろ過水の水質

は、BOD（1.0～2.4mg/L）、DOC（4.4～4.9mg/L）、NOx-N（9.2～11mg/L）、NH4-N（0.1mg/L）であった。急

速ろ過水に NH4Cl を添加し NH4-N 濃度を 15mg/L とした後、3 段階の異なる消毒塩素濃度（2mg/L、4mg/L、

8mg/L）で実験を行なった。実験手順は実験 1と同様とした。 

３．実験結果      

 残留塩素測定結果を表-1、表-2、ホルムアルデヒド測定結果を図-1、図-2に示す。 表-1より、実験 1の残留塩

素は、NH4-N濃度 0mg/Lでは全塩素（Total ）の 70%以上が遊離塩素（Free）で存在していたが、NH4-N濃度

5mg/L、15mg/Lでは 97%以上が結合塩素であった。 次亜塩素酸ナトリウムは、水と反応し次亜塩素酸、次亜塩

素酸イオンを形成し、殺菌効果を示すことが知られているが、水中にNH4-Nや有機性窒素が存在する場合には結
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合塩素のクロラミンを形成 3)する。また、表-2 より、

実験 2 の残留塩素は多くが結合塩素であり、Total の

95%以上を示した。本実験試料にはNH4-Nが 15mg/L

程度存在することから、塩素添加 30分後の残留塩素の

多くはクロラミン等の結合塩素と考えられる。 

図-1、図-2 より、実験 1、実験 2 とも HMT 濃度と

ホルムアルデヒド生成濃度に高い相関関係が確認でき

た。これらの関係から 1gのHMTから生成するホルム

アルデヒドは実験 1 では、1.24g、1.32g、0.90g とな

った。 

1ｇの HMT は塩素と反応して理論上最大で 1.29ｇ

のホルムアルデヒドを生成する。ホルムアルデヒド生

成濃度／理論上生成するホルムアルデヒド濃度を「ホ

ルムアルデヒド生成率」と定義すると、実験 1 のホル

ムアルデヒド生成率は、96%、100%、70%となり、

NH4-N濃度が5mg/L以下では生成率がほぼ100%であ

ったが、NH4-N濃度が 15mg/Lでは生成率の低下が見

られた。また、実験 2では、1gのHMTから生成する

ホルムアルデヒドは 0.40g、0.40g、0.39ｇとなり、異

なる消毒塩素濃度においてもホルムアルデヒド生成量

に違いは見られず、ホルムアルデヒド生成率は消毒塩

素濃度が異なるどのケースにおいても約 31％であっ

た。 

４．まとめ 

蒸留水を用い NH4-N 濃度とホルムアルデヒド生成

率の関係をみたところ、NH4-N 濃度が 5mg/L 以下で

はホルムアルデヒド生成率は 95%以上であったが、

NH4-N濃度が 15mg/Lでは生成率が 70%に低下した。 

また、消毒塩素濃度とホルムアルデヒド生成率の関

係について実験したところ消毒塩素濃度が異なるどのケースにおいても生成率は約 31%であった。今後は、放流

先河川を想定した水路実験により水環境中でのホルムアルデヒドの挙動把握を行う。 

 

「なお、本調査研究は、運営費交付金（一般勘定）により実施されたものである。」 

 

【参考文献】 

1) 小林 憲弘他、ホルムアルデヒド水質汚染の原因物質の特定に至る経緯と水道水中の未規制物質の管理にお

ける今後の課題、日本リスク研究学会誌 23(2)、pp.65-70(2013) 

2) 小森行也 他、ヘキサメチレンテトラミン(HMT)を含む下水処理水の塩素消毒におけるホルムアルデヒドの

生成、第 50回日本水環境学会年会、p.562(2016) 

3) 下水道維持管理指針-実務編-2014年版、公益社団法人日本下水道協会、pp.662-672(2014) 

表-1 残留塩素測定結果（実験 1） 

 

表-2 残留塩素測定結果（実験 2） 

 

 

図-1  NH4-N濃度とHCHO生成の関係（実験 1） 

 

図-2 塩素濃度とHCHO生成の関係（実験 2） 
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河川水における溶存態有機物の粒径画分の特性解析と 

生体・生態影響評価 

 

 研究予算：運営交付金（一般勘定） 

 研究期間：平 26～平 27 

水質チ－ム  上席研究員      岡本誠一郎 

主任研究員     對馬 育夫 

研 究 員     真野 浩行 

中央大学     准教授 山村  寛（共同研究者） 

 

【要旨】 

近年、ナノテクノロジーの発展に伴い、ナノマテリアル生産量が増加し、これらのナノ成分による人の健

康や生態系に与える影響が危惧されている。一方で、下水、河川・湖沼等におけるナノ物質の挙動について

は、国内外での研究事例は希有である。本研究では、（１）河川中に含まれる金属ナノ粒子の濃度の把握、（２）

水中でナノ粒子のキャリアとして作用しうる溶存態有機物がヒト細胞および水生生物に与える影響および

（３）下水処理過程におけるナノ粒子及び溶存態有機物の挙動を解明すべく、調査を実施した。その結果、

平成 26 年度は、河川中に含まれる溶存有機物が毒性に影響していることを確かめた。平成 27 年度は、実下

水処理場における溶存態物質の実態調査をするとともに、各処理工程から採取した水に銀粒子を添加し、そ

の挙動を調査した。 

キーワード：ナノ物質、下水処理場、挙動調査、水質分析 

 

1. はじめに  

  河川や湖沼などの環境水中から様々な人間活動に由来

する微量汚染物質が検出されており、これら成分による

健康・生態リスクの把握および制御技術の開発が求めら

れている。特に近年、ナノテクノロジーの発展に伴い、

ナノマテリアル生産量が増加し、ナノ成分による環境汚

染が危惧されるようになっている[1]。ナノ粒子は0.1 µm

以下の粒径を持つ成分全般を指し、炭素等の有機系とシ

リカや金・銀などの無機系に分類される。これらのナノ

粒子は医療やエレクトロニクス分野、環境エネルギー分

野において既に実用的に利用されており、製造工場や都

市下水処理場から流出していることが過去の研究により

報告されている[2]。また、全般的に、ナノ粒子は生態毒

性が極めて高いことが明らかになっており、既存の微量

汚染物質に加えて、注意を要する成分とされる[2-6]。 

  既往の研究では、あるナノ粒子成分に着目し、各浄水

プロセスでの処理性や下水処理場内での挙動に着目した

研究が多く見られる。それらの研究の多くは、ナノ粒子

を添加し、その増減を調査しているが、自然環境中に存

在するナノ粒子の形態と大きく異なるため、これらの研

究により得られた結果では、実環境を反映していないこ

とが予想される[5]。実環境下では、ナノ粒子の存在濃度

が極めて低いことに加え、塩や有機・無機コロイドなど

が存在することから、ナノ粒子の挙動解明は極めて難し

いとされる。そのため、これまでに自然水中に存在する

ナノ粒子の挙動を検討した例は一例も存在しない。過去

のラボ実験によるスパイク実験の結果から、自然水中で

ナノ粒子は、有機物の総称であるNatural Organic Matter

（NOM）と共存することで、安定化していると考えられ

ている[4]。NOM は、広い分子量分布を示し、複雑な分

子構造、かつ多くの官能基を有することから有機・無機

物のキャリアとして機能する[7-10]。よって、ナノ粒子の

自然界での挙動を明らかにするためには、ナノ粒子が共

存しやすいNOMの粒径画分や有機物特性を明らかにす

る必要があると考える。 

  自然界に存在するナノ粒子の毒性について、既往の研

究では、単独のナノ粒子による毒性評価に関する研究が

多く見られる。一方で、2 種以上の微量汚染物質による
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複合作用や夾雑物と微量汚染物質の相互作用により、毒

性の強度や効果が変化することが Escher ら[11]の研究に

より明らかになっている。ナノ粒子は、自然環境水中で

NOM と共存していることが予想されるため、ナノ粒子

の毒性を評価するにあたっては、単独のナノ粒子ではな

く、NOM と共存した状態で毒性を評価することが重要

になると考える。 

  以上より、本研究では河川水中に含まれる微量なナノ

粒子成分の定量・定性方法を確立し、これらのナノ粒子

がヒト細胞および水生生物に与える影響を評価すること

および下水処理過程における溶存態有機物の挙動を把握

することを目的とする。平成26年度は、利根川を対象と

して、河川水を濃縮することによるナノ粒子分析を実施

した他、濃縮サンプルを用いた生体毒性試験および水生

生物毒性評価試験を実施した。その結果、河川中に含ま

れる溶存態有機物が毒性に影響していることを示唆した

[12]。平成27年度は、実下水処理場における溶存態物質

の実態調査をするとともに、現在、生活用品にも広く利

用される銀粒子に着目し、各処理工程から採取した水に

銀粒子を添加し、その挙動を調査することで、銀粒子が

下水処理場に流入した場合、下水処理過程で汚泥に移行

するか検討した。 

 

2. 実験方法   

2. 1 採水およびサンプルの調整 

本調査は、処理区内に工場・事業場が比較的多く存在

する下水処理場（標準活性汚泥法）を対象に行った。採

取箇所は、流入原水、最初沈殿池出口、曝気槽槽内、最

終沈殿池出口の4箇所とし、1時間に１回2 Lを採水し、

24時間継続した。採水したサンプルは即時に、0.1 µmの

PVDF 膜によりクロスフローろ過することで、バクテリアなど

の懸濁成分を除去した後、コンポジットサンプルとした。 

 

2. 2銀粒子添加試験 

本実験では、下水処理水に含まれる有機物による銀粒

子の粒径やゼータ電位の変化を把握するため、まずリファ

レンスとして、pHや電気伝導度が下水処理水と同様の銀粒

子の標準液を作成した。1 LビーカーにMilli Qを 1 L入れ、

スターラーを用いて 500 rpm で撹拌させながら、NaHCl, 

NaCl を添加していき、pH と電気伝導度が流入原水と類似

になるように調整した。その結果、22.0℃で、電気伝導度; 

1.672 S/m、pH; 7.51 となった。この溶液 100 mLに銀粒子

（平均粒径 2.0–3.5 µm, 粉末状）を 1 g添加して、500 rpm

で撹拌しながら高出力ホモジナイザーで約 1 時間分散さ

せ、これを標準液とした。 

次に、0.1 µmの膜ろ過を行った各処理プロセスから採取

した水を 200 mL ずつ三角フラスコに入れ、銀粒子の標準

液を各1 mL添加し、スターラーを用いて 200 rpmで 2 時

間撹拌した。その後、これらのサンプルと標準液の粒径と

ゼータ電位を測定した。 

 

2.3 分析方法 

水中に存在する金属の分析は ICP 質量分析計（ICP-MS）

（X7CCT：サーモフィッシャーサイエンティフィック）を用い

て行った。水中の溶存態の金属を分析するため、前処理と

して、分析試料50 mLに硝酸1 mLを添加して加熱分解を

行い、放冷させた後に孔径4 µmのろ紙（定量ろ紙No.5B：

ADVANTEC）を用いてろ過した。 

有機物を網羅的に高感度で分析するため、蛍光分光光

度計（F-2700 形分光蛍光光度計：日立製作所）を用いて、3

次元励起蛍光スペクトルを分析した。励起・蛍光バンド幅は

5 nmに設定し、220 nmから 550 nmの範囲でスペクトルを

取得した。また、有機物の二重結合の量を推定するため、

紫外可視分光光度計（UV-1800：島津製作所）を用いて

UV254の測定を行い、有機物の構造を推定するため、フーリ

エ変換赤外分光光度計（FT-IR）（IRAffinity-1：島津製作所）

を用いて測定を行った。さらに、不揮発性有機炭素（NPOC）

と全窒素（TN）をTOC-L（島津製作所）を用いて分析した。 

ゼータ電位分布及び粒径分布はゼータ電位・粒径分布

測定装置（ZEECOM ZC-3000：マイクロテック・ニチオン社）

を用いて測定した。今回は粒径が µmレベルの粒子を中心

に測定することが目的だったので、LED散乱光を用いて測

定した。カウント粒子数は、測定用セルの前の静止層およ

び後ろの静止層から 100 個ずつ、合計200 個カウントした。

ただし、他の粒子と比較して明らかな外れ値だと判断したも

のは、その粒子を分析から除外した。 

 

3．結果と考察 

3.1 水質分析 

  各処理工程から得られたサンプルの不揮発性炭素

(NPOC)濃度および全窒素(TN)濃度を図 1 に示す。下水

処理過程において、NPOC は、最終沈殿池に至るまでに

減少し、最終沈殿池ではほとんど減少していなかった。ま

た、TNは処理過程全体を通して若干減少しているのみで 

あった。254 nmの波長で計測したUV254を図 2に示す。

254 nm の波長での吸光度と芳香族化合物の濃度には一

定の正の相関がある[13]。図2より、最初沈殿池から曝気槽

にかけて、吸光度が減少していることから、サンプル内の 
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芳香族化合物の濃度が多く減少している可能性が考えられ

る。FT-IRの結果を図 3に示す。1,600~1,700 cm-1のレン

ジでピークが検出されることから、COO-またはC=C結合を 

有する有機物が主要であったことが推定できる。蛍光分光

計で測定した三次元励起蛍光マトリクスを図4に示す。その

結果、下水処理過程において、芳香族化合物を持つタン

パク質（トリプトファン様成分）のピークが減少した。また、フ

ミン酸に起因するピークが少しずつ増加した。各処理工程

の金属濃度を ICP-MS で計測した結果を表 1 に示す。採

取した水には、様々な金属が入っていることが確認でき、

一部の金属を除いて、処理が進むと濃度が減少しているこ

とから、汚泥に移行していることが推察される。しかしながら、

銀に関しては、流入原水においても定量下限未満だったこ

とから、本研究で対象にした下水処理場には銀ナノ粒子は

ほとんど流入していないと考えられる。 

 

3.2銀粒子の挙動解析 
  本研究で対象とした下水処理場において、銀が検出さ

れなかったため、銀が下水処理場に流入した場合を想定

し、各工程から採取した水に銀粒子を添加することによ

り、その挙動を把握した。標準液および銀粒子を添加し

た下水処理サンプル（流入下水、最初沈殿池、曝気槽、

最終沈殿池）の粒径およびゼータ電位を図 5、図 6に示

す。最終沈殿池から採取した水に銀粒子標準液を添加し

た系では、銀粒子の粒径が大きくなっていることがわか

る。また、ゼータ電位の絶対値は、流入原水、最初沈殿

池からの系より、小さくなっていた。ゼータ電位の減少

は、処理工程を経ることにより水質が変化し、銀粒子が

凝集し易くなったと考えることができる。最終沈殿池か

らの系において添加された銀粒子は、フミン質等の有機

物と結合することにより、表面電位が大きく変化し、凝

集していた可能性が考えられる。 
  標準液に含まれる銀粒子と下水処理水に添加した場合

の銀粒子の粒径に有意な差があるかどうか確認するため

Mann-WhitneyのU検定を行った（表 2および表 3）。表

3の最初沈殿池以外の値が 0.05未満であり、銀粒子を添

加したことによる粒径の変化およびゼータ電位の変化は

最初沈殿池を除き統計的に有意であることが確認できた。

また、最初沈殿池の粒径も、効果量の計算から、測定に

用いるサンプル数を増やすことによって、有意であるこ

とが確認できる可能性が高いと考えられる[14]。 
  以上のことより、下水処理場に銀粒子が流入する場合、

処理過程で凝集しやすい形態に変化し、汚泥に移行する

ことが示唆された。 

 

図1  各処理過程におけるNPOCおよびTN濃度 

 

図2  各処理過程における吸光度(UV254) 

 

 

図3  各処理過程におけるFT-IR計測結果 
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図4 各処理過程における3次元励起蛍光スペクトル強度変化 

 

  

図5 各サンプルにおける銀粒子の粒径の変化 図6 各サンプルにおけるゼータ電位の変化 
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表1  各処理過程の排水に含まれていた金属 

試料名 ①流入下水 ②初沈流出水 ③反応槽 ④終沈流出水 

Li 72.07 71.90 69.24 68.16 

Be 0.00 0.00 0.00 0.00 

B 248.94 156.09 163.04 163.57 

Al 180.05 165.85 11.45 9.93 

V 77.06 79.34 100.97 77.09 

Cr 3.19 1.26 0.66 0.63 

Mn 189.67 208.97 218.33 221.62 

Fe 53.40 21.59 25.81 17.82 

Co 6.99 6.36 6.49 6.64 

Ni 396.19 387.15 421.02 429.57 

Cu 6.59 8.13 3.63 2.91 

Zn 23.70 21.23 22.29 27.67 

As 10.05 9.94 10.19 9.68 

Se 37.14 39.08 36.97 36.68 

Sr 3,070.38 2,802.07 2,744.72 2,689.49 

Mo 26.13 24.91 23.46 23.78 

Ag 0.03 0.05 0.01 0.01 

Cd 1.40 0.81 1.47 0.87 

In 0.02 0.02 0.01 0.01 

Sn 0.53 0.41 0.32 0.26 

Sb 2.21 1.80 1.69 1.69 

Te 0.71 0.50 0.53 0.36 

Ba 71.33 69.14 59.86 61.23 

Tl 0.13 0.07 0.04 0.01 

Pb 0.11 0.15 0.14 0.37 

単位は全て µg/L、灰色の箇所：定量下限未満 

 

表2  各サンプルにおける銀粒子の粒径の変化に対するMann-WhitneyのU検定結果 

 

 

 対応サンプルの差 Mann- 

Whitney

のU 

 

 

Z 

漸近 

有意確率

（両側） 

平均値 

(nm) 

標準 

偏差 

平均値の

標準誤差 

差の 95%信頼区間 

下限 上限 

Reference- 

最初沈殿池 

435.9 3019 214.0 13.81 854.0 1.980 

×104 

-0.084 0.933 

Reference- 

曝気槽 

595.2 3245 230.0 141.5 1049 1.651 

×104 

-2.941 0.003 

Reference- 

最終沈殿池 

-983.3 5204 368.0 -1709 -257.7 1.701 

×104 

-2.584 0.010 
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表3  各サンプルにおけるゼータ電位の変化に対するMann-WhitneyのU検定結果 

 対応サンプルの差 Mann- 

Whitney

のU 

 

 

Z 

漸近 

有意確率

（両側） 

平均値 

(mV) 

標準 

偏差 

平均値の

標準誤差 

差の 95%信頼区間 

下限 上限 

Reference- 

流入原水 

-5.666 4.792 0.3389 -6.334 -4.998 3884 -13.940 <0.001 

Reference- 

最初沈殿池 

-6.120 5.039 0.3563 -6.822 -5.417 4582 -13.337 <0.001 

Reference- 

曝気槽 

-13.39 8.040 0.5684 14.51 -12.26 545.0 -16.828 <0.001 

Reference- 

最終沈殿池 

-12.23 8.983 0.6352 -13.48 -10.98 942.0 -16.485 <0.001 

 

表4  各サンプルにおける粒径およびゼータ電位の変化に対する効果量算出結果 

種類 ゼータ電位分布の効果量 粒径分布の効果量 

Reference-流入原水 -0.70 （効果量大） ― 

Reference-最初沈殿池 -0.67 （効果量大） -0.01 （効果量小） 

Reference-曝気槽 -0.84 （効果量大） -0.15 （効果量小） 

Reference-最終沈殿池 -0.83 （効果量大） -0.13 （効果量小） 

 

4．まとめ 

  本研究では、実下水処理場における溶存態物質の実態

調査をするとともに、各処理工程から採取した水に銀粒

子を添加し、その挙動を調査した。その結果、以下の知

見が得られた。 

・本研究で対象とした下水処理水では、銀ナノ粒子はほ

とんど含まれないことが明らかとなった。 

・最終沈殿池から採取した水に銀粒子を添加した系では、

最初沈殿池からの水に添加した系より、添加された

銀粒子の粒径は大きく、ゼータ電位の絶対値は小さ

くなっていた。 

・下水処理場に銀粒子が流入した場合でも、処理過程で

凝集し、汚泥に移行することが示唆された。 

 

  今後は、下水や公共用水域に含まれるナノ物質の検出

方法の構築を目指すとともに、公共用水域でのナノ物質

のモニタリングを通して実態把握を行い、今後の水環境

におけるナノ物質の影響について検討する必要がある。 
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下水処理水が両生類の変態に及ぼす影響に関する基礎的研究 

 

研究予算：運営費交付金（一般勘定） 

研究期間：平 26～平 28 

担当チーム：水環境研究グループ（水質） 

研究担当者：岡本誠一郎、北村友一 

 

【要旨】 

アフリカツメガエルのオタマジャシがカエルに変態し、性成熟するまでの間、実下水処理水中で飼育し、変態

と生殖腺への影響について調査した。その結果、下水処理曝露区で変態遅延の傾向がみられたものの、変態後の

生殖腺組織観察では異常はみられなかった。下水処理水がオタマジャクシの変態と性成熟に及ぼす深刻な影響は

ないと考えられた。  

 

キーワード：アフリカツメカエル、変態、下水処理水 

 

1. はじめに  

生体の内分泌をかく乱する化学物質は内分泌かく乱

化学物質(Endocrine disrupting chemicals; EDCs)と呼ば

れ、EDCs による水質汚濁は、健全な水生生態系維持

に悪影響を与える問題として認識されている。たとえ

ば、英国では下水放流水に女性ホルモンや女性ホルモ

ン様物質が残存し、河川水による希釈が望めない場合、

魚の性ホルモン作用がかく乱され、雄魚で雌特有のタ

ンパク質の産生や精巣に卵母細胞が形成されることが

報告されている 1）。 

近年、水中の微量化学物質の分析技術の進展も相ま

って、医薬品等の生理活性物質の中には下水放流水中

での検出が報告されている物質がある 2)。公共用水域

に到達した生理活性物質は、EDCs として水生生物の

存続に影響を与える可能性が否定できない。我が国は

世界的に見て医薬品等の生理活性物質の使用量が比較

的多い 3)といわれており、今後、高齢化に伴い医薬品

の使用量が増加する可能性もあることから、これらの

生理活性物質が公共用水域の水生生態系に影響を及ぼ

すことが懸念される。 

これまでEDCsが水生生物に与える影響は、現実に

水系で起こった現象を踏まえ、主に、魚類を対象とし

た性ホルモンのかく乱作用が研究されてきた 1)。一方、

生物体内では恒常性維持のため、様々なホルモンが絶

妙にコントロールされ分泌されており、EDCsの女性

ホルモン作用以外のホルモンかく乱影響については未

解明な点が多い。 

健全な水生生態系を維持するためには、下水放流水

が様々な水生生物に与える影響について現況を把握し、

評価することが必要である。 

両生類であるカエルは環境中で変態（オタマジャク

シがカエルになること）し、その後、性成熟（精巣や

卵巣の発達）する。この変態と性成熟を指標とするこ

とにより、2 種類のホルモンかく乱影響の評価が可能

であり、カエルはホルモンかく乱作用を検出できる優

れた試験生物の一つである。2015年にはOECD（経済

協力開発機構）からカエルの成長と発達を指標とする

化学物質のホルモンかく乱作用等を評価する試験法 4)

が公表され、カエルに対するEDCsの影響解明が期待

されている。 

下水放流水がカエルに与える影響は未解明であり、

その実態把握も重要と考えられることから、下水処理

水がオタマジャクシの変態や生殖腺に与える影響を把

握するため、実下水処理水を用いたオタマジャクシの

長期間曝露実験を行った。 

 

2.実験方法 

実際の下水処理水に孵化後のオタマジャシがカエル

に変態し、性成熟するまでの間、下水処理水中で飼育

し、オタマジャクシの変態への影響と生殖腺組織の変

化を評価する実験を行った。 

実験方法は以下のとおりである。 

2.1 供試オタマジャクシ 

本実験では、浜松生物教材から購入したアフリカツ

メガエルを、人工的に交尾・産卵させ試験に供するオ

タマジャクシを得た。交尾・産卵の手順は以下のとお
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りである。プラスチック製コンテナ 70L に、カゴ(コ

ンテナ内に丁度収まる程度の大きさ)を合わせて底を

2 重にした水槽を用意した。これに卵を包んでいるゼ

リーが水槽の壁へ付着するのを防ぐため、0.2% NaCl

の水を水槽の７分目まで入れ、さらに、カゴの外から

エアーポンプで十分にエアレーションをおこなった。

1ml の注射器でカエルの背部リンパ嚢にヒト胎盤性

gonadotorophin (1,000u/mL)を雄には 250 μL、雌には

500 μL を投与し、プラスチックコンテナに一晩入れ

た。翌日、産卵した卵を駒込ピペットで回収し、卵を

包むゼリー状物質の除去は行わず、脱塩素水道水の流

水式水槽に移し、孵化後2～3日のオタマジャクシを下

水処理水曝露試験に供した。 

2.2 下水処理実験装置とオタマジャクシ曝露水槽 

下水処理実験装置とオタマジャクシ曝露水槽の概要

を図-1 に示す。下水処理実験装置は、最初沈殿池

（500L）、生物反応槽（500L×4槽）、最終沈殿池（700L）

から構成されている。 

流入下水は、分流式下水道として整備され主に生活

排水が流入する下水処理場の生下水を用いた。生物反

応槽は、第1槽から第4槽まで全面エアレーションを

行う、標準活性汚泥法による処理を行った。水理学的

滞留時間（HRT）は、7 時間となるように流入水量を制

御した。二次処理水は砂ろ過を行い、砂ろ過水をオタ

マジャクシの曝露水とした。オタマジャクシの曝露は

流水式とし、水槽は10L、1水槽とし、2.1に記したオ

タマジャクシを50匹投入した。対照区として脱塩素水

道水曝露区を設置した。 

流入下水
エアレーションタンク 2,000L

AT1 AT2 AT3  AT4

最初
沈殿
池

500L

最終
沈殿
池

700L

活性炭

水道水

曝気

脱塩素水道水
貯留タンク

脱塩素水道水
（対照区）

オタマジャクシ
変態試験水槽（10Ｌ）

活性汚泥処理槽

下水処理実験装置

砂ろ過 ろ過水貯留
タンク

二次処理水

砂ろ過
水

孵化後2～3日目のオタマジャクシ
を50匹投入

オタマジャクシ
変態試験水槽（10Ｌ）

孵化後2～3日目のオタマジャクシ
を50匹投入

 

図-1 下水処理装置とオタマジャクシ曝露水槽の 

概要 

 

2.3 オタマジャクシの飼育と変態の観察 

オタマジャクシの曝露条件は、水温：23℃、明暗周

期：明期 16h，暗期 8h、給餌：1日 1回オタマジャク

シ用餌（浜松生物教材）を給餌した。オタマジャクシ

の変態観察は、変態が始まった頃から 1 匹ずつ

P.D.Nieuwkoop and J.Faber の発達ステージ表 5)と比較

し、発達ステージを目視判定し記録した。 

2.4 水質分析 

曝露期間中の水質の安定性を把握するため、各曝露

水槽の水温、pH、DO、EC、DOC、NH4-N、NO3-Nの

分析を週1回行った。 

2.5 遺伝子レベルでの性決定の方法 

全曝露期間は6か月弱となり、各曝露水でカエルに

変態した後、生残した対照区7個体、下水処理水曝露

区19個体について、遺伝子レベルでの性の決定と生殖

腺組織の観察を行った。 

各個体は、0.02% MS222（3-アミノ安息香酸エチル

メタンスルホン酸塩）を入れたビーカーに1個体ずつ

投入し、動きが止まるまで静置して麻酔をかけた。指

先をメスで切除し、DNA分析用の被験試料とし、分析

に供するまで-80℃で冷凍保存した。DNA 分析用の各

被験試料に10 mg/mLプロテイナーゼK を2 μL、PCR

バッファー（10×HS buffer）を 2.5 μL、滅菌した超純

水を22 μL加え、56℃で 60分、95℃で 3分インキュ

ベートした後、滅菌した超純水 50 μL を加え、PCR

反応用の鋳型DNA溶液とした。 

遺伝子レベルでの性決定のために用いたPCRプライ

マー配列を表-1に示した。遺伝子レベルでの性決定は、

常染色体上遺伝子である DMRT1 遺伝子および雌の W

染色体上遺伝子である DM-W 遺伝子を性判別用マー

カーとしている。遺伝子レベルでの性の判定は、

DMRT1遺伝子（203 bp）のバンドのみが確認された個

体は遺伝的な雄、DMRT1遺伝子およびDM-W遺伝子

（259 bp）両方のバンドが確認された個体は遺伝的な雌

と判定される 4)。 

表-1 PCRプライマーの配列 4) 

 
PCR反応用の鋳型DNA溶液を0.5 μL、TaKaRa Ex 

Taq(HS)を 0.1 μL、各プライマーを0.2 μLずつ、2.5 

mM dNTPを 0.8 μL、10×HS bufferを 1 μL、滅菌し

Target 
gene 

 Primer sequence 

DMRT1   
 Forward ： 5’-AACAGGAGCCCAATTCTGAG-3’ 
 Reverse ： 5’-AACTGCTTGACCTCTAATGC-3’ 
DM-W   
 Forward ： 5’-CCACACCCAGCTCATGTAAAG-3’ 
 Reverse ： 5’-GGGCAGAGTCACATATACTG-3’ 
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た超純水を6.8 μL混合し、以下の条件でサーマルサ

イクラーを用いてPCRを実施した。 
 
(step 1) 94℃  2 min  
(step 2) 94℃  30 sec  
(step 3) 62.5℃  30 sec  
(step 4) 72℃  10 sec  
   (step 2 ̶ 4: 40 cycles)  
(step 5) 72℃  5 min  
 
PCRで得られた増幅産物は、ローディングdyeと混

和後、3%のアガロースゲルで電気泳動（100 V、60 分）

を行い、その後、SYBR Gold で染色し、UV 照射下で

バンドの有無を確認した。 
2.6 生殖腺組織観察の方法 

 各個体を0.02% MS222（3-アミノ安息香酸エチルメ

タンスルホン酸塩）で麻酔後、解剖用はさみを用いて

開腹した。生殖腺と生殖腺に近く除去の難しい腎臓と

脾臓は残し、他の不要な臓器は除去して生殖腺を露出

させ、表現型の観察および生殖腺の組織標本作成に供

した。 

表現型の性は、露出した生殖腺を肉眼で観察し、形

状から精巣と判断された試料の表現型を雄、卵巣と判

断された試料の表現型を雌とした。 

生殖腺の組織切片の作成法は以下のとおりである。

生殖腺を含む頭部から胴体部分を Davidson 液に 72時

間浸漬し、その後、固定液を 10%中性緩衝ホルマリン

溶液に置換して、生殖腺組織を固定した。 

試料中の骨、軟骨組織を柔らかくするために、次の

脱灰処理をした。10%中性緩衝ホルマリンに保存した試

料をイオン交換水で水洗後、10%ギ酸に入れ、24 時間

静置した。その後、試料を 70%エタノールで洗浄後、

同液に入れ保存した。 

すべての試料について、メスを用いて脾臓より上部

を切除した。その後、図-2に示すようにトリミングし

た。背骨に対して垂直に生殖腺の中央部を切断し、試

料を頭部側（以降、前半部とする）と肛門側（以降、

後半部とする）に二分した。ただし、生殖腺が小さい

試料は、中央部の切断を行わずに組織標本作製に供し

た。また、左右の生殖腺の大きさや位置が異なってい

る試料は、左右どちらかの生殖腺の中央を切断した。

トリミングした各試料は、パラフィン包埋に供するま

で70%エタノールに入れて保存した。 

トリミングした各試料は、表-2に示す手順で、脱水、

透徹および溶融パラフィンの浸透処理を施した。60℃ 

 

前半部 

後半部 

精巣 
 

 

   

 

前半部 

後半部 

卵巣 
 

図-2 生殖腺の切断個所 
 

で溶融させたパラフィンを金枠に流し入れ、金枠に試

料を投入し、室温で表面が硬化するまで静置した。そ

の後、冷水に金枠ごと投入し、完全にパラフィンを硬

化させパラフィンブロックとした。 

各試料を包埋したパラフィンブロックは、生殖腺中

央切断面側から腎臓が露出するまでパラフィンを荒削

りしてから、ミクロトーム（PR-50）を用いて薄切した。

試料は、背骨と垂直となる面を、生殖腺中央部の切断

面側から生殖腺の端部に向かって、8 μmで薄切した。

各試料の前半部において生殖腺中央部および前半部中

央の2か所から、後半部において後半部中央の1か所

から、計3か所の切片を取得した。作製した各切片は、

適量のイオン交換水を載せたスライドグラス

（MATSUNAMI MICRO SLIDE GLASS S7214、松浪硝子

工業株式会社）に載せ、43℃のホットプレート上で切

片を伸展させてから、イオン交換水を除きスライドグ

ラスに添付した。切片を添付したスライドグラスは、

ホットプレート上で1晩おいて完全に風乾させてから

染色に供した。 

スライドグラスに添付した切片は、表-3に示す手順 
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で、脱パラフィンおよびヘマトキシリン・エオシンの

二重染色を施した後、封入剤（Entellan new）を滴下し、

カバーグラス（NEO MICRO COVER GLASS, 24x60mm、

MATSUNAMI GLASS IND.,LTD.）で封入した。 

OECD ガイダンス文書「Histopathology Guidance 

Document for the Larval Amphibian Growth and 

Development Assay (LAGDA), (2015)」6)の生殖腺組織観

察の評価基準に従い、各試料の生殖腺組織標本を評価

した。 

 

3.実験結果 

3.1 曝露水質分析の結果 

 曝露水の各水質項目の分析結果を図-3に示す。水温

は下水処理水曝露区、対照区とも概ね23℃に維持され

ていた。pH、DOは対照区が高めとなっていた。活性

汚泥処理が硝化抑制運転となっていたため、下水処理

水曝露区のNH4-Nが高かった。雨の影響や流入下水ポ

ンプの故障により性状が変動することがあったが、下

水処理水の水質は概ね安定していた。 

表-2  パラフィン包埋の工程 

Process (reagent) 温度 処理時間 

(1) 90% ethanol RT*3 12 hr 

(2) Ethanol (>99.5%) (1st) RT 60 min 

(3) Ethanol (>99.5%) (2nd) RT 60 min 

(4) Absolute ethanol *1 RT 60 min 

(5) Hemo-Clear *2 (1st) RT 3 min 

(6) Hemo-Clear (2nd) RT 50 min 

(7) Hemo-Clear (3rd) RT 50 min 

(8) Paraffin Wax II60 (1st) 60℃ 60 min 

(9) Paraffin Wax II60 (2nd) 60℃ 60 min 

(10) Paraffin Wax II60 (3rd) 60℃ 12 hr 

(11) 包埋   

*1  Ethanol (99.5%)を合成ゼオライトA-3（和光純薬工業）

で脱水処理したもの 

*2  Absolute EthanolをHemo-Clearで洗浄する工程  

*3  RT; 室温 

表-3  染色の工程 

Process（reagent）  処理時間 

(1) Xylene (1st) 2 min 

(2) Xylene (2nd) 2 min 

(3) Xylene (3rd) 2 min 

(4) Ethanol (>99.5%) (1st) 1 min 

(5) Ethanol (>99.5%) (2nd) 1 min 

(6) 80% ethanol  1 min 

(7) 50% ethanol  1 min 

(8) Deionized water (1st) 3 seconds 

(9) Deionized water (2nd) 1 min 

(10) Mayer’s hemalum 

solution 

 3 min 

(11) Deionized water  3 seconds 

(12) Tap water *1  10 min 

(13) Deionized water  1 min 

(14) 1% Eosin Y solution  4 min 

(15) 90% ethanol  1 min 

(16) Ethanol (>99.5%) (1st) 1 min 

(17) Ethanol (>99.5%) (2nd) 1 min 

(18) Ethanol (>99.5%) (3rd) 1 min 

(19) Xylene (1st) 3 min 

(20) Xylene (2nd) 3 min 

(21) Xylene (3rd) 3 min 

(22) Coverslipping   

*1  縦24 cm×横32 cm×高さ11 cmの平型バットに水道

水を水深 5.5 cm となるように入れ、スターラーバー

により流水を生じさせてスライドガラスを洗浄する。 

図-3 オタマジャクシ曝露水槽の水質 
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3.2 オタマジャクシの変態試験の結果 

図-4に、本実験の変態観察時に撮影した、各発達ス

テージの代表的な写真を示す。P.D.Nieuwkoop and 

J.Faberのアフリカツメガエルの発達ステージ表 5）と比

較し、ステージ番号を付記した。P.D.Nieuwkoop and 

J.Faber らの発達ステージ表によると 46ステージから

後ろ足が出始め、66ステージで変態が完了する。 

対照区と下水処理水曝露区のオタマジャクシの 46

ステージ以降の変態の進行結果を図-5に示す。図には

各水槽の生残率も合わせて示した。 

下水処理水曝露区で変態中に死亡する個体がみられ

たが、対照区でもみられており、死亡の原因は下水処

理水に起因するものではないと考えられる。 

下水処理水曝露区は、対照区よりオタマジャクシの

成長が早く、変態が始まる時期が早くなった。一方で、

変態に要する時間は、中央値でみると対照区では約20

日、下水処理曝露区で約60日となり、下水処理水曝露

区で変態遅延の傾向がみられた。ただし、図-5で示し

46

48

50

52

54

56

58

60

62

64

66

27 34 41 48 55 62 69 76 83 90 97 104 111 118 125 132 139

発
達
ス
テ
ー
ジ

曝露日数

最大値

75％

○中央値

25％

最小値

46

48

50

52

54

56

58

60

62

64

66

27 34 41 48 55 62 69 76 83 90 97 104 111 118 125 132 139

発
達
ス
テ
ー
ジ

曝露日数

最大値

75％

○中央値

25％

最小値

0

10

20

30

40

27 34 41 48 55 62 69 76 83 90 97 104 111 118 125 132 139

個
体
数

0

10

20

30

40

50

27 34 41 48 55 62 69 76 83 90 97 104 111 118 125 132 139

個
体
数

対照区（脱塩素水道水曝露区）             下水処理水曝露区 

図-5 対照区と下水処理水曝露区の変態期間の生残率と変態ステージの経日変化 

 

図-4 アフリカツメガエルの各発達ステージの代表写真 
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た試験結果では変態ステージの個体差が大きかったこ

とから、下水処理水がオタマジャクシの変態速度に与

える影響については、再実験による検証が必要と考え

られる。再実験に当たっては、飼育密度の均一化や各

個体の発達ステージが同調する近交系のカエルの使用

など、実験条件の見直しも必要と考えられた。 

3.3 変態後のカエルの雌雄の判定結果 

図-6にPCR試料の電気泳動のバンドの一例を示す。

下水処理水曝露区の試料については、1 つの試料につ

き1つのレーン（1列）にDMRT1遺伝子およびDM-W

遺伝子の2種類のプライマーを用いてPCRを実施した

（図-6（a））。対照区の試料については、DMRT1およ

びDM-Wのバンドが不鮮明であったため、DMRT1遺

伝子のプライマーを用いてPCRを実施した試料を1つ

のレーンに、DM-W遺伝子のプライマーを用いてPCR

を実施した試料をもう1つのレーンに添加して電気泳

動させた（図-6（b））。 

-  

図-6電気泳動した試料のバンドの一例 

その結果、対照区7個体のうち、遺伝的雄は3個体、

遺伝的雌は 4個体で、性比（雄 / 雌）は 0.75、下水

処理水曝露区19個体のうち、遺伝的な雄は11個体、

遺伝的な雌は 8個体で、性比（雄 / 雌）は 1.38 であ

った。 

3.4 生殖腺組織観察の結果 

 対照区と下水処理水曝露区の雄と雌の代表的な生殖

腺の外観およびその組織標本像の図-7,8に示す。 

対照区、下水処理水曝露区とも生殖腺の表現型から

判定した雌雄と、遺伝的な雌雄は、すべての検体にお

いて一致していた。また、精巣における精巣卵や、卵

巣における精巣の構成要素などは確認されなかった。

精巣と卵巣の発達段階についても、対照区と下水処理

水曝露区との間に顕著な差は見られなかった。 

 

4.おわりに 

健全な水生生態系を維持するためには、下水放流水

が、様々な水生生物に与える影響について現況を把握

し、評価する必要がある。海外ではすでにその影響が

顕在化しているホルモンかく乱影響も、その科学的な

知見の集積が必要な水質問題の一つである。ホルモン

かく乱影響を検出できる優れた試験生物であるカエル

を対象とし、アフリカツメガエルのオタマジャシがカ

エルに変態し、性成熟するまでの間、実下水処理水中

で飼育し、変態と生殖腺組織への影響について調査し

た。 

その結果、下水処理水に曝露したオタマジャクシは

変態が始まる時期が対照区より早くなった。一方で、

変態にかかる時間は、下水処理水曝露区の方がより長

時間を要する傾向がみられた。 

対照区と下水処理水曝露区の変態後のカエルの遺伝

子レベルでの雌雄と、生殖腺観察から判定した雌雄は、

すべての個体において一致し、精巣と卵巣の発達段階

についても、対照区と下水処理水曝露区との間に顕著

な差はみられなかった。 

以上のことから、本実験においては下水処理水がオ

タマジャクシの変態と性成熟に及ぼす深刻な影響はな

いものと考えられた。 

下水処理水は塩素消毒され公共用水域に放流されて

いる場合が多い。塩素化合物の中には甲状腺ホルモン

の働きに影響する物質もある 7)ことから、下水処理水

の塩素消毒水がオタマジャクシの変態に与える影響に

ついて調査していく予定である。 
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精巣

 

図-7(a) 対照区の雄カエルの精巣 

精原細胞

 

図-7(c) 対照区の雄カエルの精巣の組織像 

精巣

 

図-8(a) 下水処理水曝露区の雄カエルの精巣 

精原細胞

 

図-8(c)下水処理水曝露区の雄カエル精巣の組織像 

卵巣

 

図-7(b) 対照区の雌カエルの卵巣 

卵母細胞

 

図-7(d) 対照区の雌ガエル卵巣の組織像 

卵巣
 

図-8(b) 下水処理水曝露区の雌ガエルの卵巣 

卵母細胞

 

図-8(d)下水処理水曝露区の雌カエル卵巣の組織像 
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