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第1章序論

第1節 概説

 閉鎖性水域の水質汚濁および富栄養化の対策として、第5次水質総量規制により、東京湾、伊勢湾、

瀬戸内海において、COD（化学的酸素要求量）に加え窒素およびリンの規制が追加された1・2）。関係20

都府県別、発生源別（生活排水、産業排水、その他）に削減目標量が定められ、具体的な措置として、

生活排水処理施設の整備、総量規制基準の設定、各種汚濁発生源に係る対策、教育・啓発等を行って

いくことが定められている。特に、工場・事業場に対しては、通常の濃度基準による排水規制に加え、

汚濁負荷量（排水濃度×排水量）についての総量規制基準が適用されることとなった。この第5次水

質総量規制の総量規制基準は平成14年10，月1目から新・増設の工事・事業場に適用されており、平

成16年4，月1日からは既設の工場・事業場に適用されている。この窒素規制の強化の流れに伴い、今

後の規制エリア拡大の可能性も合わせて窒素処理技術に対するニーズは非常に高まっている。規制基

準を達成するための処理システムの導入と経済的な運転が必須である。

 窒素除去技術には物理的方法、化学的方法、生物学的方法があり、排水の性質や量に応じて最適な方

法あるいは組合せが選択される。例えば、アンモニアストリッピング＋気相酸化触媒分解、液相触媒

＋生物処理、生物処理単独などである。生物処理法の中にも、活性汚泥法（A20法、嫌気好気品分式

活性汚泥法、オキシデーションディッチ法、嫌気好気高濃度活性汚泥・UF膜法等）、生物立法（循環

式嫌気好気生物膜法、嫌気好気流動床・UF膜法治）、包括固定化法（循環式嫌気包括固定化生物膜法、

嫌気好気包括固定化活性汚泥法等）、自己造無法（USB（上向流脱窒スラッジブランケット）・好気生

物膜循環法等）がある3）。処理方法の選択には、処理プラント設置にかかる初期費用、電気、薬品、触媒、

蒸気、汚泥処分費といった運転管理にかかる費用も重要な位置を占める。

 生物学的方法は、一般に物理的・化学的処理と比較すると省エネルギー、省資源、低公害といった

特徴を持つ。生物による反応は、化学反応に比べて常温、常圧、中性付近のpH領域といった温和な反

応条件下での優れた触媒作用であり、かつ基質に対して厳密な選択性があるためである。

 一般に生物学的窒素除去法と言えば、アンモニア酸化細菌および亜硝酸酸化細菌を用いて好気条件で

NH4－Nを酸化する硝化工程と、脱窒細菌を用いて嫌気条件でNO2－N・NO3－Nを窒素ガスに還元する脱

窒工程とを組み合わせた硝化／脱窒法が最もよく知られている。これまでに、硝化／脱窒法の欠点で

ある硝化工程でのpH制御と曝気動力、脱窒工程での有機物添加に伴う処理費用増加の問題を解決する

ために様々な変法が開発されてきた。しかし、硝化工程と脱窒工程の組み合わせであることと、そこ

で利用される生物種はほぼ同じであるため、根本的な解決には至っていない。

 ここ数年、従来の硝化／脱窒法とは異なる微生物による窒素除去反応に関連する発表が数多く出さ

れており、学会や諸雑誌を賑わせている。その中で、Ana㎜ox（嫌気的アンモニア酸化：ANaerobic

AMMonium OXidation）は、オランダ・デルフトエ科大学の研究グループにより発見され1995年に初

めて論文として発表された、新規な生物学的窒素除去プロセスである4）。この発表以来Anammox反応

に対する注目は非常に大きく、他の研究グループからもこの反応に関する報告が出されている5－10）。そ

の結果、現在では複数のAna㎜ox微生物が存在すること、またこの微物が環境中に広く存在し、

Anammox反応が地球の窒素サイクルに大きな割合を占めている可能性が指摘されっっある。

Ana㎜ox反応は亜硝酸（NO2－N）を電授容体としてアンモニア（MI4－N）を酸化する、微生物に

よる酸化還元反応である。菌体の増殖を加味した反応式は以下のように表される11）。
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1NH4＋十 1．32NO2一＋0．066HCO3’＋0．13H＋

    →  1．02N2十〇．26NO3一＋0．066CH200．5No．15＋2．03H20 （1－1）

 すなわち、1モルのアンモニアを除去するために1．32モルの亜硝酸を必要とし、結果として1．02モ

ルの窒素ガス（N2）と0．26モルの硝酸（NO3－N）を生成する。この反応は無酸素条件下で起こること、

また有機物を必要としない独立栄養性生物による反応であることから、従来の硝化／脱窒法とは全く

異なった、新しい反応であるといえる。

部分亜硝酸化一Ana㎜oxプロセスと従来の硝化／脱窒法の化学量論式を比較すると、脱窒工程に

Anammoxを利用する場合には、前段の硝化工程では流入アンモニアの約半量を亜硝酸へ酸化するだけ

の酸素が供給されればよく、理論必要酸素量は約6割低減できる。Anammox反応で生成する硝酸を除

去するための磯物添加量は、従来の脱窒の約1害1」である。また硝化反応、㎞a㎜ox反応ともに独立

栄養性微生物による反応であるため、発生汚泥量にも約8割の低減が見込める。したがって、部分亜

気化一顧㎜oxプロセスは、運鞭用の大幅な低下が期待できる、従来の硝化／脱窒法に代わる有

望な窒素除去方法である。我々はこの微生物反応に着目し、Anammox微生物を実際の窒素除去プロセ

スに適用することを最終目的として、研究を開始した。

第2節  窒素除去技術

1－2－1 新しい窒素除去法の探索

 硝化／脱窒に関わる微生物は、硝化についてはN∫’rO3αη0ηα8、亙’〃050CO6C〃∫、1W’rO503ρ∫7α、荊鱒加C’εr、

荊か0吻m、1W吻000C〃5といった硝化菌が知られている。近年硝化菌についての研究はかなり進んでお

り、多種類の硝化菌が同定され、Fluorescent in situ hybridization（FISH）により硝化菌を染色する技術

が報告されている12）。アンモニア酸化、亜出面化における酵素系（AMO：a㎜onia monoxygenase、

HAO：hy（hoxylamine oxidoreductase、 NOR：nitrite oxidoreductase）についての研究も進んでおり、アンモ

ニア酸化菌をα脚オ遺伝子でモニタリングする手法も報告されている1346）。

 脱窒は多種類の脱窒菌と総称される細菌によって行われる。無酸素条件下で亜硝酸、硝酸といった

結合性酸素を用いた呼吸を行う脱窒能は多様な微生物が有するとされ、微生物の特定は一部しかされ

ていない。脱窒菌は有機物を炭素源とする従属栄養1生細菌であり、脱窒工程では流入水中の有機物を

利用したり、メタノール等の有機物源を添加するのが一般的である。運転コスト削減を目的に、でき

る限り流入水の有機物を利用するための硝化／脱窒の槽の配置や循環方法等が様々に工夫されている。

Po廿erら（1998）は、単一汚泥で完全硝化を行う代表的なLudzack－E賃inger（LE）プロセスと比較して、曝

気コストを最大16％下げ、循環流に必要なエネルギーコストを28％、さらにリアクター容積を26～44％

小さくできる部分硝化／完全脱窒プロセス（PNICD）を提唱している。しかし、この方法は液循環の

方法や槽の配置を工夫したものであり、従来の硝化脱窒の微生物を利用することに変わりはない1フ）。

恥rs廿aeteら（1998）は、近年の硝化脱窒に関する纐技術を総説し、 SH皿ON、 Ana㎜ox、

De－ammonification、 OLAND、 methanotrophsによる硝化脱窒を紹介している18）。

SARONとは、旦ingle reactor旦igh activi随㎜onia旦emovalΩver返i廿lteの略で、オランダのデルフト

工科大で開発された19）。高温域においては1＞加0わαC’εrは1W声050〃20ηα5と比較して増殖速度が遅いこと

を利用し、完全混合で汚泥滞留のないリアクターを短い滞留時間（例えば1日程度）で運転すること
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により、襯物わαc∫θ7をウォッシュアウトさせる。間欠曝気運転の無酸素条件下で、炭素源を添加して

脱窒を行うと共にpHを制御する。この運転法により、酸素供給量を25％、還元剤を40％節約するこ

とが可能である。一時的に亜硝酸が蓄積するため副作用を明らかにする必要があるが、実プラントが

既に稼動している。

De－a㎜oni五cationとは、 Ha皿over大学が報告している方法であり、アンモニアが化学量論的な電子

供与体なしに窒素ガスへ変換される。このプロセスの原因となる微生物はまだ知られていないが、鍵

となるのは酸素供給であり、厳密に制御されなければならない。Mullerら（1995）によると、独立栄

養の硝化汚泥は極低い酸素圧（1kPaあるいはガス相の約0．2％02）において窒素ガスを生成することが

できる。0．3回目aの溶存酸素下において最大58％のアンモニア酸化が観察されたが、安定かっ実用的な

プロセスデザインはまだ達成されていない。Binswangerら（1997）もまた高アンモニア排水の硝化／脱窒

工程における好気アンモニア除去を報告している。回転円盤法において、有機炭素を添加せずに、表

面負荷25gN／m2／dで90～250gN／m3／dを達成しており、亜硝酸の一部が、アンモニアの酸化において作

られるNAD＋により還元されているのではないかと仮説を提唱している。

 OLANDとは、 Gent大学が報告しているΩxygen：Limited△uto廿phic 1亘itrificationΩenirtificationの略で

あり、独立栄養の硝化汚泥を用いたアンモニア除去方法である20）。アンモニアが亜硝酸に硝化される

だけの量の酸素を供給すると、電子受容体の不足により、残りのアンモニアの酸化に生成した亜硝酸

が消費される。ハ伽030〃20ηα5種による亜硝酸の不均化反応は、Abeliovichら（1992）によって報告されて

いた21）。1W’ZO50脚ηα5θ脚ραθαは嫌気条件ではピルビン酸とアンモニアを電子供与体として利用し、

1．OmM程度の濃度の亜硝酸を電子受容体とする反応（亜硝酸呼吸）を行うとしている。このOLAND

法では酸素供給の制御が難しいが、pH制御された曝気を行うことにより50mgN／L／dの窒素除去速度を

達成している。驚rstraeteらの研究グループはその後も回転円盤法によるアンモニア除去の研究を継続

しているが、最近ではバイオフィルム中に硝化菌とAnammox菌に近縁の微生物の存在が確認されたと

報告している22）。

 N〃ozo30〃20〃α∫による脱窒は他の研究者も報告している。 Po亡hとFocht（1985）は1W吻50〃20刀05θ節gραθα

が酸素ストレス下で亜硝酸を最終電子受容体とする脱窒を行い、N20を産生することを発見している。

Poth（1986）は、亙∫∫ro50〃20ηα5による亜硝酸から窒素ガスへの脱窒を発表しており、この1W伽05αηoηα∬p．

は炭素源としてCO2を利用し、アンモニアの酸化によってエネルギーを得る、グラム陰性、運動性、

短桿状菌、独立栄養性細菌である23）。Bock（1995）らは1W’ro50〃20η03 GW莇050〃20ηα5θ砺qραεo，！W’zo30〃20ηα5

θ〃砂助。）が酸素制限下では硝化と脱窒を同時に行うことができ、アンモニアか水素を電子供与体、亜

硝酸を電子受容体として脱窒を行いN20と窒素ガスを生成するとしている（しかし、その条件下では

細胞の増殖が測定できなかった）24）。Schmidt（1997）らはNO2ガスが存在すれば、1W声030’ηoηo∫θ飾叩加

が嫌気的にアンモニアを酸化すると報告している25）。アンモニアは硝化され、ヒドロキシルアミンを

中間生成物として亜硝酸とNOが生成する。生成された亜硝酸の40～60％がN20を中間生成物として

窒素ガスに脱窒される。Zart（1998）らはNO2あ円いはNOガスを1V∫’zo3αηoηo∫ε〃∫z叩乃αに与えることに

より、アンモニア酸化速度、増殖速度、細胞密度が上がり、さらに生成した亜硝酸が好気条件下で窒

素ガスとわずかなN20に脱窒されたと報告している26）。 NOガスを添加した細胞は、対数増殖期の最

初の数日のみしか高速の好気性脱窒を行わなかったが、NO2ガスを添加した系は好気性脱窒による窒

素の減少が継続した。

 Methanotrophsによる硝化脱窒については、Amaral（1995）らが脱窒へのmethanotrophsの影響を研究し、

3



メタンを栄養源として増殖し活性を有する少なくとも3種類の脱窒菌を単離している27）。

Methanotrophic活性は、酸素圧を減らすこと、および有機物を脱窒菌に供給することによ？て脱窒をサ

ポートしていることがわかった。特徴的なのは、低酸素条件下での硝化／脱窒が高温性のmethanotrophs

によって維持されていることである（Pelら（1997））28）。硝化菌の働く温度範囲は5℃～450Cに限られて

いたが、530Cにおいて酸素が存在すれば、 methanotrophsがメタンのない条件でアンモニアを酸化でき

ることが示されている。生成された硝酸は即座に脱窒される。

 アンモニアの酸化と亜硝酸の還元との組み合わせば新しいものではなく、RitchieとNicolas（1972）が

既に好気条件下でアンモニアとヒドロキシルアミンの酸化によってN20が生成されることと、亜硝酸

の還元は好気・嫌気両条件下で起こることを結論付けている。Broda（1977）は、亜硝酸または硝酸を酸

化体としてアンモニアを窒素ガスへ変換する化学合成細菌は、進化論的、また熱力学的には存在が期

待されているがまだ検出できていないとし、Ana㎜ox反応が理論的には可能であるとの認識を示して

いる29）。したがって、アンモニアと亜硝酸の組み合わせによって窒素を除去するというAnammoxや

OLANDといったプロセスの新規性は、既に報告されていた生物化学を実用化した点であると言える。

 これらの新しい技術は、有機物除去後に無機窒素を窒素ガスとして除去する場合に効果的であり、

有機物を嫌気消化によりメタンという有用な生産物として回収する最近の環境技術の潮流に合致して

いる。課題は、実用化のための信頼性を得るための長期試験の実施、考えられる副作用を精査するこ

と、そして関与する微生物を明らかにすると共に、自然環境への影響を明らかにすることである。

1－2－2 Anammox微生物の発見

 1990年に、Del丘工科大のKluyver Institute fbr Biotechnologyのvan de Graafらは、硝酸を電子受容体

として与えるとアンモニアが窒素ガスに変換されるという新しいプロセスを初めて報告した30）。長期

にわたってモニタリングしていた嫌気性排水処理プロセスで、原因不明の窒素の消失が起こったこと

が確のきっかけであった。その後、5年のブランクの後1995年に初めて論文として舳a㎜ox反応

が発表され、1997年前真の電子受容体は亜硝酸であることが明らかになった4・31）。

 さらにこのプロセスに関連する微生物の単離が試みられた。Strousらは反応槽から取り出したバイオ

フィルムを超音波により分散させ、Percoll密度勾配遠心により99．6％まで純化した。この細胞の16S

r脳A遺伝子の塩基配列を調べたところ、舳a㎜ox菌はこれまで知られていた最も近いバクテリアで

も相同性が80．2％しかなく、P1αηc’o〃2ア。θ’θ∫門（phyl㎜）に属する新規な細菌であることが明らかとな

った32）。この微生物はCα励4α’〃5Brocadia anammoxidansと命名された33）。

1－2－3 Anammox微生物の多様性

 データベース（GenBank）には平成17年3，月現在、部分配列も含め少なくとも45種類以上のAnammox

微生物の塩基酉己列が登録されている。最初の舳a㎜ox微生物として知られるよう1こなった一品’〃3

Brocadia ana㎜oxidans（Accession Number：AJ131819、 AF375994）に次いで、 Co山鼠∫Kuenenia

s牧丘iensls（AF375995他9クローン）34）、舳erobic a㎜onium－oxidizing planctomycete KOLL2a

（AJ250882）が別の反応櫛・ら発見され、系統樹から伽伽’〃8 Brocadia ana㎜oxidansとは異なるグ

ループを形成することが確認された。最近になって黒海で発見されたクローン（C砺4’ぬ嬬Scalindua

sorokinii（Black Sea clone）（醒257181））や南極海の大陸棚から観された海洋性の舳㎜ox微生物

（Uncultured planctomycete MERTZ＿2CM＿127（AF424463））、さらに浸出水の処理プラントから発見され

たC卿読ぬ’〃5Scalindua brodae（AY254883）、 Coη読4α’〃5 Scalindua wagneri（AY254882）が加わり、また

別のグループを形成している。舳㎜ox微生物は大きく分けて3っのグループに分かれており、
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          demmata
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         PVanctomyces

    O.10

ABO15552
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AF42446

   M250882

AB054007

tandhaas "Scalindua so rokinii"
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candidatzts "Scalindua wagneri"

dandidatzts"Kuenenia stuttgartiensis"

     dand;ldatus "Brocadia anammoxidans"
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Fig.1-1 (A) 16S rRNA gene-based phylogenetic tree reflecting the relationship of"Cb. Scalindua," "Ca. Brocadia," and "Cb.

Kuenenia" to other Planctonrycetes and other reference organisms. Tree reconstruction was performed by maximum

likelihood analysis with a 50% conservation filter fbr Bacteria. Neighborjoining and maximum parsimony analysis with

different conservation fiIters verified the tree topology. The triangles indicate phylogenetic groups. The bar indicates 10%

sequence divergence. (B) 16S rRNA gene-based phylogenetic tree reflecting the relationship of"Cb. Scalindua brodae," "Cb.

Scalindua sorokinii," "(]a. Scalindua wagneri," "Ca. Brocadia anammoxidans," and "th. Kuenenia stuttganiensis" to other

sequences (given as GenBank accession numbers) derived from environments and bioreactors perfbrming the anammox

reaction. Tree reconstmction was perfbrmed by maximum likelihood analysis with a 509,6 conservation filter fbr

Planctontycetes. Neighborjoining and maximum parsimony analysis with 50% conservation filters for Bacteria and

Planctonrycetes verified the tree topology. The bar indicates 10% sequence divergence.(Schmid, AEM, 2005)
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1－2－4 Anammox微生物の構成

舳a㎜ox微生物は直径1μm以下の球菌で、他のP1αηc吻。幽と同様に発芽によって増殖する。

細胞内部はFig．1－2に示すようなコンパートメントに仕切られている。細胞膜の内側にintracytoplasmic

menbreneがあり、それに囲まれた領域にDNAが収納されるnucleoid、リボソームを含むriboplasm、

ana㎜ox反応に関係するana㎜oxosomeがある36）。舶a㎜oxosomeを仕切る膜の脂質成分には、Fig．1－3

に示すana㎜ox微生物特有の特殊な環状髄を有する脂質が含まれており、ladderane脂質と名付けら

れている37）。黒海のanoxicな水域において、このladder孤e脂質甑とana㎜ox活性のプロファイル

が一致することが明らかにされ、深層域から上方に拡散するアンモニアが舶a㎜ox微生物によって消

費されることがKu距ersらによって証明されたlo）。舳㎜ox反応はana㎜oxosomeを仕切る膜の両側

で進行するが、ladderane脂質は密度の高い堅い膜を形成し、毒性のある反応中間体のヒドラジンとヒ

ドロキシルアミンの拡散を防ぎ、効率的なエネルギーの産生に寄与していると考えられている。この

ladderane脂質の特殊な構造は、細胞分裂の際に細胞骨格の役割を果たす可能性も考察されており、そ

うであればana㎜oxosomeは新規な多機能オルガネラであるとともに、細胞分裂のメカニズムの進化

を解明する手掛かりになる可能性があるとされ、今後の研究が期待される。

Fig．1－2 Schematic representation of ana㎜ox cells（van Ni缶ik et al．， FEMS Microbiology Le賃ers，2004）

わ

く 

足浴く＜・
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麟。0人／＞＞＞xαY
。。。㍑〉・…

80ノ＼一X◎「Y
      XorY
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誌瓢鮎，
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                  X           ．．    ：．．．：：；：：： Y

Fig．1－3 Structures of the anammox ladderane membrane lipids；a， General chemical structures ofunique membrane lipids

of ana痴mox bacteria． b， c， Three－dimensional representation of ring structures X and Y Carbon and hydrogen atoms are

represented by black and grey balls， respectively． In b and c the first two carbon atoms of the side chains of these ring

s椥ctures are indicated fbr re艶rence． The structural identi五cations are based on high一五eld NMR dete㎜ination and

quantum－chemical simulations with density負mctional theory（B3LYP／6－31G）．（SimingheDamste et aL， Nature，2002）
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1－2－5 Anammox反応の機構

舶a㎜ox反応の反応麟をFig1－4｝こ示す。舳a㎜ox反応はana㎜oxosome膜とその両側、すなわ

ちanammoxosomeとcytoplasmで起こるという仮説が提唱されている。まず亜硝酸がヒドロキシルアミ

ンに還元される。このヒドロキシルアミンがアンモニアと酸化還元反応を起こしてヒドラジンが生成

する。ヒドラジンは窒素ガスへ酸化され、生じた電子が亜硝酸の還元に用いられる。この結果、亜硝

醗アンモニアから窒素ガスが生成し、プロトンがana㎜oxosomeに輸送される34）。中間生成物とし

てヒドラジンを有するこの反応経路は従来の硝化脱窒の経路とは全く異なっている31）。Fig．1－5に示す

ように、この反応には3種類の酵素、亜硝酸還元酵素（NIR）、ヒドラジン生成酵素（田：hydrazine

hy血olase）とヒドラジン酸化酵素（HZO）が作用する。酵素の精製と性質の研究も進んでおり、Ana㎜ox

微生物から精製されたヒドラジン酸化酵素（HZO）の性質が報告されている。ただし、この酵素はヒ

ドロキシルアミン酸化活性の方が高いため、報告された論文中ではヒドロキシルアミン酸化酵素

（HAO）と呼ばれている38）。主となる反応はこのアンモニアと亜硝酸の窒素ガスへの転換反応であるが、

同時に少量の亜硝酸が硝酸へ酸化される。これは微生物の増殖に使われる炭酸固定のための還元等量

を産生するためと考えられる39）。

メ

，囮

  N20

 〆

NO
N2H4 Organic－N

  褐

・・ぎ一←［囮一一一噺［亜

ぜ

圃NO2’・H20が
・…・…撃mitr而CatiOn， Denitr而Cation，

   Assimilation， N－fixation

一■撃`nammox

Fig．1－4 The metabo星ic pathway ofanammox reaction

難㌦魯

riboplasm

       腫20
NH・．NH、OH． 麗0ゴ

5H＋

ADP
Pi

……1磁

                         ．N、H、．． ．．4H＋＝一
                    H20                               N2

    櫛ゴ            anammoxosome

Fig．1－5 Pos加lated anaerobic a㎜oni㎜oxidation coupled to the ana㎜oxosome membrane in ana㎜ox bacte㎡a resulting

in a proton motive fbrce and subsequent ArP synthesis via membrane－bound ArPases． HH：hydrazine hydrolase；the

hydrazine－fb㎜ing enzyme， HZO：hydrazine－oxidizing enzyme， NIR：nitrite－reducing enzyme．（van Ni食rik et a1．， FEMS

Microbiology Letters，2004）
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1－2－6 Anammox反応の特徴

㎞a㎜ox微生物は、アンモニアと亜硝酸を基質とするという性質の他に、増殖速度μが0．0027（め

すなわち倍加時間が10．7日であり増殖速度が極めて遅い、また酸素への暴露：により可逆的な反応阻害

を受けるという性質を有する40）。また、基質となる亜硝酸は100mgN／L以上の灘になるとAna㎜ox

反応に阻害を与えることも報告されている4D。温度やpH等、増殖に適する条件を調べた報告も出され

ており、至適pHは7．0～8．5（最大速度は8．0）、至適温度は30～36℃付近とされている42㌔

1－2－7 Anammox反応の利点

 アンモニアと亜硝酸が直接窒素ガスに転換される反応は、1：1のモル比で行われる。炭酸固定に伴

う亜硝酸の硝酸への酸化を加味すると、アンモニア1モルに対し、亜硝酸は1．31モル、生成される硝

酸は0．26モルとされる。排水処理においては、流入する原水に含まれる窒素源は大部分がアンモニア

であると考えられるため、Ana㎜oxプロセスの前段階でアンモニアの約半分を亜硝酸に酸化すれば、

Anammoxプロセスでアンモニアと亜硝酸は窒素ガスとして除去され、流入するアンモニアの約11％が

硝酸として排出される計算になる。仮に、部頒轍化一Ana㎜ox一雨脱窒とレ・うプロセスで窒素除

去を行うとし、かつ流入する排水中に脱窒に利用できる有機物源が含まれないとすると、従来の硝化

脱窒と比較して理論必要酸素量は約4割、脱窒の有機物源の必要量が約1割で済むなど、運転費用低

減効果が大きい。この低減効果は、処理対象排水の窒素濃度が高いほど、かつ有機物濃度が低いほど

大きい。また、舳㎜ox微生物は独立栄養性微生物であり収率が低いことから、汚泥の発生量縦来

の硝化脱窒と比較すると約2割で済み、大幅に減らすことができる。したがって、汚泥の処理費用が

上昇すると予想される将来においてそのメリットは大きいと思われる。また反応経路の中間生成物に

亜酸化窒素がなく、従来の硝化／脱窒のように温暖化ガスを発生する懸念がない。したがって、環境

負荷低減の面でも優れていると言える。

 物理的処理や化学的処理が比較的明確で単純な原理に基づく処理法であるのに対して、生物学的処

理は有害物質や負荷変動に対して影響を受けやすい、いわゆるブラックボックスのような処理法であ

ると考えられているが、Anammox反応に関して言えば、基質・反応経路・反応割合等が明確であり、

舳㎜ox微生物を主体とする処理法は、化学的処理法に近い扱いができると考えられる。

第3節 バイオリアクターの形状と特性43・44）

1－3－1 バイオリアクターの分類

 望ましい生物排水処理プロセスとは、処理水の水質は大前提の必須条件であるが、さらに、

 ・設備費、運転費が少ない

 ・余剰汚泥の生成が少ない

 ・原水の水量変動や水質（BOD、温度、 pHなど）変動（日間変動および年間変動）に対して応答性

 がおだやかでショックローディングに強い

 ・管理、制御が容易である

などの諸条件を満たしていることが必要である。生物排水処理プロセスを設計・操作するにあたって

は、上記の条件を可能な限り満足するように最適化を行う必要がある。

Ana㎜ox微生物を用いた処理システムのリアクター選定にあたり、微生物の培養に用いられている

様々な形式のリアクターの特徴を整理する。酵素反応および微生物反応に使用されるバイオリアクタ
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一の分類をTable 14に示す。それぞれのリアクターの特性を以下に述べ、利点及び欠点をTable 1－2

にまとめる。

Table 1－1  Classification ofbio－reactors

Aerob1c          Anaerobic

homogeneous phase

@    sstem
一

Stirred tank reactor

  Suspended

高PC「00「ganlSmS    Gas－liquid

狽翌潤|phase system

Stirred tank reactor

aubble colu㎜
@ Airlift colu㎜

一

1㎜Gbilized

高PC「00「ganlSmS

ImmObiliZatiOn            ，

@ clathration

ibiocatalyst）

   Sti1：red tank reactor

ruspension bubble colu㎜

@    Airlif㌃colu㎜

@  Fixed－bed reactor

@ Fluidized－bed reactor

Stirred tank reactor

lembrane reactor

@Fixed－bed reactor

eluidized－bed reactor

1）撹拝型リアクター

 最も広く用いられているリアクターである。撹搾汁内の流動は三次元的で非常に複雑であり、気体

が吹き込まれる場合はさらに複雑である。撹拝紫野の現象について数多くの研究報告がなされている

が、経験的手法による実験データの整理が主に行われ、普遍的な結論を引き出す方向には進んでおら

ず、リアクターの設計法は確立されていない。現在の設計は古くからの経験を基礎に行われている。

装置上の欠点は、培養中の発泡が激しい時、槽内の実容積を大きくできない、または消泡剤の使用量

が増大する。また撹拝に要する動力が大きく、大型になると消費動力の経済性の問題ばかりでなく、

撹拝器の構造でも制約を受ける。

2）気泡冷冷リアクター

 このリアクターでは、撹拝と通気を底面に設置した通気管からの気泡により行う。撹絆効果を高め

るには、通気孔が平底の断面一面に均一に開けられていなければならない。一定の間隔で孔を開けた

環状のパイプ、パイプを平行に並べたもの、あるいは放射状に設置したパイプが用いられる。

3）エアリフト型リアクター

 この円筒型の搭状リアクターは、上部と底部で中の培養液が通じている2本の円筒でできている。

空気は、底部から内側の円筒に通気される（上昇塔）。空気は上昇して頂上部から外に抜ける。そのた

め外側の円筒（下降部）に空気はほとんどない。この通気により、リアクター内の培養液は上昇塔と

下降塔の間を循環する。この循環の原理は、上昇塔と下降塔の液との密度の差にある。

 エアリフトを含む気泡塔型リアクターはバイオリアクターの大型化に伴い注目されてきた。従来の

撹拝一型リアクターと比較してリアクター内の混合によるせん断応力が小さく、かつ酸素供給が十分

に行えるものとして注目される。気泡塔型リアクターは動力が空気を吹き込む通気によるものだけで

あり、撹搾槽型と比較すると内部構造が簡単で、細胞のせん断損傷が少ない。また大型になるほど総

消費動力が小さくて済み、メリットが大きくなる。しかし、混合がかなり穏やかであるという問題が

あるため、ドラフトチューブ付き塔型リアクター（内ループエアリフトカラム）、循環式塔型リアクタ

ー（外ループエアリフトカラム）、多段塔型リアクター、多孔板・ドラフトチューブ付きリアクター、
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気体巻き込み式塔型リアクターなどの改良型が考えられている。ループ型のリアクターは高い酸素移

動速度を達成することができ、実際にバイオテクノロジープロセスで稼動しているものも多いが、ド

ラフトチューブのサイズやスパージャーの型式や設置場所について、まだ研究途上の部分がある。気

泡塔型リアクターの論理的な解析は、液循環流のモデル化（セルモデル、循環流モデル等）を基礎に

行われ、リアクター設計のための消費動力、混合時間および混合拡散係数、ガスホールドアップ、比

高面積、容量係数（kLa）について計算方法がまとめられている。

4）充填型リアクター

  微生物および菌類の細胞を保持した充填材を詰めた円筒型の塔：からできている。このリアクターは、

上昇型、下降型のいずれでも操作できる。

Table 1－2 Comparison of bio－reactors

Advanta e Defbct

・ There is enough experience because ・ It needs big Power to agitate．

it has been widely used，、 ・Intemal structure is compl孟cated and

・Colltrol ofpH and temperature is is hard to hold washing．

easy・ ・ Contamination is easy to occur so

Stirred talik reactor ・Scale－up is comparatively eas》へ that there is a bearing．

・ It can treat even colloidal and ・Cell is easy to catch the damage by

indissoluble substrate． agitating blade．

・Maximum size of this type of reactor

is not so bi．

・Contamination is hard to occur ・ Gas dispersion is bad in the case of

because there is no bearing． high liquid viscosity

Bubble colu㎜ ・Intemal stmcture is simple．

（Airli丘colu㎜） ・Energy consumption is little．

・Mixture is comparatively unifbn：n．

・ It can be own in size．

・Because a flow is almost a piston ・ As there is density distribution of

flow， reaction occurs efficiently substrate and products in an axis

。 Catalyst load per a reactor unit direction， djs廿ibution of i㎜obilized

Fixed＿bed reactor
volume is much． enzyme deactivation can occur in an

≠?奄?direction．

● Pressure loss is big．

・Control ofpH and temperature is

difficult．

・． @Heat and nlaterial transfbr ・ Design and scale－up are difficult．

characteristic are good． ・Aoptimum range ofspeed fbr a good

・ It can handle slightlyかowdered 最uidity state is narrow．

Fluidized－bed reactor substrate．

● Apressure loss is not so big in

comparison with the fixed－bed

reactor．

。 Apressure loss is not big in the case ●Per飴㎜ance deteriorates by a di貢

of a plate type and a spiral type． and blockillg of a membrane．

Membrane reactor
● Scale－up is easy． ●It needs much cost fbr scale－up．

・Enzyme can be immobilized

without special processing．

・ Ase tic o eration is ossible．
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1－3－2 固定化微生物のためのバイオリアクター

 バイオリアクターにおいては、生体触媒はリアクター内に保持されていなければならない。そのた

めには、反応液と生体触媒とを容易に分離する必要があり”固定化”の必要性がでてくる。固定化に

より、生体触媒を連続的に、繰り返して使用できるばかりでなく、生体触媒の欠点である不安定性を

改善することができる。

 固定化に当たっては目的に応じてどの方法を採用するかを判断しなければならない。担体が安価で

あり、固定化の費用も安価であることはもちろん、再使用が可能であること、調整の容易さ、強い結

合力、高い機械的強度などが求められる。

 微生物を固定化すると一般に総括（見かけ）反応速度（物質移動を含めた速度）が低下する。遊離

微生物に比較して総括反応速度を低下させる要因には、基質の液本体から固定化粒子表面への拡散に

おける抵抗、粒子表面から反応部位までの拡散抵抗、そして反応速度自体の低下がある。

 固定化法は担体結合法、架橋法、包括法の3種類に分類される。担体結合法は水不溶性の担体に微

生物を結合させ固定化する方法である。担体の粒子サイズや網目構造の状態などによって結合量が異

なり、単位重量当たりの活性に差が出るので、結合方法と共に担体の種類の影響が大きい。また、基

質と担体の相互作用や基質の網目構造内部への浸透性なども考慮しなければならない。結合様式によ

って共有結合法、物理的吸着法、イオン結合法の3つに分けられる。架橋法は、酵素を二個またはそ

れ以上の官能基を有する化学試薬を用いて、微生物と微生物を架橋することにより固定化する方法で

ある。微生物の細胞壁あるいは細胞膜を強固にすると同時に微生物間に架橋を形成させて固定化する。

前述の共有結合法と同様、共有結合によって固定化する方法であるが、水不溶性の担体を使用しない

点で異なっている。使用される試薬は二価性または多価性で、酵素同士を架橋することによって水不

溶性のポリマーを作り出している。試薬としてグルタルアルデヒドを用いる方法が最も多く使用され

ている。包括法は、高分子物質を通さずに低分子物質を通すような壁や膜で包み込んでしまう方法で

ある。担体結合法や架橋法と異なり、酵素自身は固定化反応に関与していないため、安定な固定化が

できる可能性が高い。しかし、膜を透過できない基質や生成物を含む系への適用が不可能である。包

括法は格子型とマイクロカプセル型に分類できる。格子型は微生物を格子状のゲルマトリックス内に

包括する方法である。格子型に用いる高分子化合物としてポリアクリルアミドゲルが適しており広く

用いられている。微生物の固定化には主としてゲル包括法が用いられる。他に担体結合法や架橋法、

物理吸着法も一部用いられている。

 リアクターを設計するにあたっては、固定化物の形状、サイズ、機械的強度および比重、反応速度

式の形、基質の特徴、固定化物の再生、物質移動特性、雑菌汚染対策、リアクターの建設および運転

のコストなどを考慮し、これら多くの因子を総合して最適なリアクターを判断しなければならない。

固定化微生物のためのリアクターの基本形式として、充填層、撹拝槽、流動層、中空糸魚リアクター

が挙げられる。それぞれのリアクターの特徴をまとめたものをTable 1－3に示す。
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Table 1－3 Characteristics of reactors fbr immobilized microorganism

Stirred tank

@ reactor
Fixed－bed reactor

Fluidized－bed
@  reactor

Hollow－fiber
高?高b窒≠獅

Oeration eas easy difficult eas

Re lacement ofcarrier eas dif巨cult eas eas

Pressure韮oss small big sma11 bi

Removal ofcell easy difficult easy easy
characteristics of ◆m1Xln good defbctive good very good

ox en transfbr ood defbct量ve ood ve ood
Distribution of cell homogeneous heterogeneous homogeneous hetero eneous

Wear of carrier much little 1重ttle ljttle

Scaie－u eas casy difficult difficult

Cost 10W 10W hih 10W
ApPropriateness

@ In the case ofend

@ product inhibition

@ In the case of

@ substrate inhib童tion

defbctive

@good

 good

р??qctive

very good

魔?窒?good

 good

р??bモ狽奄魔

ReaCtOr COntrOl easy dif登cult easy difficult

第4節 本論文の目的と構成

 本論文は、Anammox反応を利用した高負荷型窒素除去システムを構築することを目的として平成10

年から行った研究をまとめたものである。以下、第2章ではAna㎜ox微生物の取得を目的とした活性

汚泥の初鱗養方法と、得られたAna㎜ox微生物と既知のAna㎜ox微生物との関係について述べる。

第3章では、Anammox微生物を用いた窒素除去法の実排水への適用を目的としてリアクター形状の検

討を行った結果について述べる。第4章では、高負荷が；期待できるAnammoxグラニュールリアクター

の構築を目指し、Ana㎜ox微生物のグラニュール化の検討をラボスケーノレとパイロットスケーノレのリ

アクターを用いて行った結果を述べる。第5章では㎞a㎜oxグラニュールリアクターの運転条件につ

いて、至適範囲を知るとともにトラブル時のリアクターの状態を把握する目的で検討を行った結果に

ついて述べる。第6章ではAna㎜oxグラニュールを活用した単一型窒素除去リアクターとして、部分

亜硝酸化とAna㎜oxを同一槽内で行わせるCANON（⊆onpletely旦utoh70phic旦itrogen removalΩver塾itrite）

法をガスリフト型リアクターで検討した結果を述べる。第7章で本研究をまとめる。
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第2章 Anammox微生物の集積培養

第1節概説
Anammox反応をつかさどる微生物は1999年にP1αηc∫o〃ワ。ε’εの一種であると同定され、その後も数種

類のAna㎜ox微生物が存在すること、またこの微生伽環境中に広く存在し、窒素代謝に大きく貢献

している可能性が示唆されつつある1～3）。しかし、これまでの研究報告は主に生物膜を有する処理プラ

ントにおいて㎞a㎜ox様反応を確認したために集積培養を試みたものが多く、活性汚泥からの高分培

養による舶a㎜ox微生物の集積騰ま難いとされている4～ll）。その理由として、舳a㎜ox微生物は

NH4－NとNO2－Nを基質とするという性質の他に、倍加時間が約11日と増殖速度が非常に遅い、酸素への

暴露により阻害を受けるといった性質を有することが挙げられる12）。完全な無酸素条件が求められ、

かつ他の微生物の反応により基質濃度や培養条件が変わることに対応しなければならない。そして濃

度変化が得られる程度にAnammox微生物を増殖させるためには相当の時間を有し、存在の有無を判断

するのが難しい。

上記の特徴を考慮すれば、Ana㎜ox煎物が増殖するのに適した環境は、長い固形物滞留時間（SRT：

solid retention time）カミ確保できる、基質となる窒素化合物が存在する、無酸素条件のある場所と考えら

れる。これまでAna㎜ox微生物の存在が報告されてし・る水処理系は、回転円盤や瀬床等の物膜シ

ステムが主であり、これらの条件を満たしている。我々は、長いSRT、アンモニアと亜硝酸の共存、無

点という条件を満たしていれば、活性汚泥中にも舳㎜ox微生伽ミ存在すると考え、活性汚泥から

の本微生物の集積培養を試みた。本章の目的は、活性汚泥からの舳㎜ox微生物の集積培養方法を示

すとともに、16S rDNA解析による系晶晶結果から、活性汚泥中の複数のAna㎜ox微生物の存在と、

その系統的な位置付けを示すことである。

第2節実験方法

2－2－1 活性汚泥の選定

 最初の試みとして、最も一般的な汚泥と考えられる下水汚泥とし尿処理汚泥を混合したものを種汚

泥として選定した。この汚泥は運転方法等は特に考慮せず、実際の処理場から採取した。次の試みと

して、Ana㎜ox微生物のNH4－NとNO2－Nを基質とする性質から、硝化／脱窒プロセスを有する排水処

理プラントに着目した。また、その成育速度の遅さを考慮し、SRTの長い運転が行われ、酸素が無く、

アンモニアと亜硝酸が共存するというAnammoxに適した環境を有していると予想される4つの排水処

理プラントの活性汚泥を種汚泥に用いた。各処理プラントの運転条件をTable 2－1に示す。汚泥Aは硝酸

廃液をメタノール添加により処理する脱窒プラントから、汚泥Bはアンモニアと硝酸を主要な処理対象

とする工業廃水の処理プラントから、汚泥Cは養豚排水と家庭排水の混合液を処理する、間欠曝気によ

り硝化を行う硝化脱窒プラントから、汚泥Dはし尿処理プラントから採取した。汚泥Eは汚泥Aと同じ

プラントから採取したが、SRTが約10日に変更されていた。
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Table 2－1．The characteristics of the wastewater treatment plants fbr source of test sludges

81㍑4ε  T eofwastewater treatment lant           SRT
オ Denitrification sludge ffom industrial wastewater treatment

撃≠獅

ApProximately l

高盾獅狽

β Nitrification＋Denitrification sludge倉om industriaI
vaSteWater treatment lant

Longer than l month

C Intemユittent Nitrification＋Denitrification sludge f士om

垂奄№№?窒?wastewater and domestic wastewater treatment

撃≠獅

ApProximately 2

高盾獅狽?

D Slud e f士om ni ht soil treatment lant Lon er than l month

E The same p監ant as sludgeオ ApProximately 10

р≠

2－2－2 培養方法

 下水汚泥＋し尿処理汚泥を種汚泥として、循環ラインを設けた容積80しのリ．アクターを用いて、最初

の78日間は連続培養、その後162日間は回分培養を行った。リアクター図をFig．2－1に示す。リアクター

本体には二丁のためのモーターとレーキを設置し1回／分で撹拝した。汚泥と空気との接触を避けるため、

処理水およびガス出口は亜硫酸ナトリウムを含む水で水封した。2系列の運転を行い、電子供与体と電

子受容体の組合せを系列1はNH4－NとNO2－N、系列IIはNH4－NとNO3－Nとした。連続培養時のHRTは1

日、pH7．2～8．8、温度はウォータージャケットによりAnammox活性が高いとされる範囲内の30～34℃

に維持した。次に、容量20しのカラムに汚泥を移してFill＆Draw方式で培養した。『液量14L、4時間毎に5

分間窒素曝気することにより撹絆を行い、温度は35℃に設定した。HRTは245日とした。

 汚泥A～Eについては、微生物の流出を防ぐために回旧式培養を行った。採取した汚泥は、有効体積

lしの密閉フラスコの気相部に窒素ガスを充填し、 N旺4－NとNO2－N（汚泥EはNH4－N、 NO2－N、 NO3－N）

を含む無機合成培地を用いて培養した。培地の組成をTable 2－2に、培養装置図をFig．2－2に示す。 NH4－N、

NO2－Nが消費された場合には、（NH4）2SO4溶液、 NaNO2溶液を添加した。また、部分的に新しい培地に

交換する操作も行った。フラスコは発生ガスを収集するシリンジを有しており、このシリンジに充填

した窒素ガスと置換してサンプルを採取し、直ちに0．45μmのフィルターでろ過後分析に供した。温度

条件は30QCとしたID。また、 Anamlnox微生物は細胞濃度が1010～璽Ollcell／ml以上の場合のみ活性を示

したという既報の知見から、激しい撹拝を避け、基質を拡散する目的で一目に1～2回手動で撹拝した1）。

またIN H2SO4、 IN NaOHによりpHを7．0～85に調整した。
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=
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i
Effluen

                                                   p Circulationpump

Fig. 2-1 Experimental device fbr continuous cultivation of the mixture of activated

sewage-treatment plant and night soil treatment plant

                    Table2-2 Compositionofmediumforcultivation

-

sludge from

4)2S04 118--566m
NaN02 123-591m
NaN03 121-182m
KHC03 500m
KH2P04 27.2m

CaC12'2H20 180mg

MgS04･7H,O 120mg
TraceelementI 1ml

TraceelementII 1ml

Water ll

TraceelementlIL
EDTA 5

FeS04･7H20 9.14

TraceelementllIL)

EDTA 15 NaMo04'2H20 O.22

znso4･7H2o O.43 NiC12･6H20 O.19

CoC12･6H20 O.24 NaSe04'10H20 021

MnC12'4H20 O.99 H,B04 O.O14

CuS04･5H20 O.25
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Gas syringe Sampling syrirlge

N2 gas

medium

Fig．2－2 Experimental device fbr batch cultivation

2－2－3 16S rDNA解析

 汚泥Aについては、同じ汚泥を培養した別のリアクターからDNAを抽出して16S rDNAの解析を行い、

その結果を採用した13）。汚泥Cについては、フラスコ中の汚泥のDNAを抽出し、 PCRにより全長16S

rDNAを増幅、増幅された16S rDNAをプラスミドベクターヘクローニングしてクローンを取得し、遺伝

子シーケンシングにより塩基配列を決定した。DNA抽出にはISOPLANT Kit（ニッポンジーン）を使用

した。全長16S rDNAの増幅には、プライマーに16S－5’II（5LTGGCGGCGTGGTTTAGGC－31）と16S－3蜜

（5’一GGTTACCTTGTTACGACT－31）を用いた。プライマーはPlanctomyceteに属する菌の、 ABOI5552、

AF202655、 AF202659、 AJI31819、 AJ250882（全てAccession Number）のデータベースを比較し、保存

されている部分を選んだ。16S－5’IIプライマーはABOI5552の30bp～47bpの部分とした。16S－3’プライマ

ーはAJ250882の1534bp～1551bpの部分の相補的なものとして設計した。 PCR条件は、 pre－heating；94．C、

2分に続き、第1段階；94．C、15秒、第2段階；55．C、2秒、第3段階；68．C、1分を40サイクル繰り返した。 PCR

産物はpBluescript KS（＋）（Toyobo）のHinc IIサイトに挿入し、構築されたプラスミドはE oo1’XL1－Blue

（Stratagene）competent cellsを形質転換してクローンを取得した。得られたクローンからDNAを抽出し、

遺伝子シーケンシングによる解析を行った。

 得られたそれぞれの塩基配列を、インターネット上で遺伝子データベース（DDBJ／EMBLIGenBank）

に登録された塩基配列と比較し、Clustal W14）により系統解析を行い、 Treeview15）により系統樹を作成

した。

2－2－4 化学分析

NH4－Nは比色法16）、 NO2－NとNO3－Nはイオンクロマトグラフ（ICS－A23， Ybkogawa）により測定した。汚

泥のタンパク濃度はFolin－Ciocalteu’s試薬を用いたLowry法により測定した。

第3節実験結果および考察

2－3－1 下水汚泥＋し尿処理汚泥の培養結果

 培養結果をFig．2－3に示す。
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Fig．2－3 The change of nitrogen concentration dudng first 78 days of continuous cultivation

 NOxの消費量が減り、NH4－Nの除去が見られ始めたことから、反応確認のため流入を停止し、回分

培養形式とした。系列1、Hともに培養液晶のNO2－N濃度が2mgNIL以下になると再度NaNO2液を添加

した。濃度変化をFig．2－4に示す。
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ε

d30
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Fig．2－4 The change of nitrogen concentration during 78－182 days ofbatch cultivation

 NH4－N濃度は最初の数目は減少したが、その後増加に転じた。100日まで継続して上昇し、その後は

ほとんど変化しなかった。NOxは消費傾向が続いたが、この消費は2系列共に自己分解に伴う従属栄養

細菌による脱窒反応のためと考えられる。

 汚泥を20Lカラムに移しFill＆Dr蹴型式で培養した時の窒素除去速度をFig．2－5に示す。
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Fig．2－5 Changes of nitrogen removal rate during 240－400 days of fill＆draw cultivation

NH4－Nの除去速度はは数回正の値を示したが、実験期間を通してほとんど0付近から大きく変化しな

かった。2系列共に345日目に長時間の窒素曝気を行ったため、345日目のNH4－N除去速度はストリッピ

ングの効果であると推察される。系列1、II共にNO2－Nはほぼ一定（0．8×10『3kgN／m3／d）の消費速度を

示した。培養開始から1年以上合成無機培地のみを与えてきたため、有機物を基質として生育する汚泥

中の微生物の自己分解はほとんど終了していると思われるが、NH4－Nがわずかに増加する日もあること

から、重だわずかな自己分解が起こっており、NO2－Nの消費はそれに伴う従属栄養細菌による脱窒反応

によるものと考えられる。400日経過後にもNH4－Nの消費が上昇してこないことから、この汚泥中には

、舶a㎜ox微生物は存在していなレ・と結謝寸けた。

2－3－2 硝化脱窒汚泥の培養結果

 汚泥A～Dの培養壷中のNH4」NとNo2－Nの濃度変化をFig．2－6に示す。培養後約80日間は、汚泥A～Dの

全ての汚泥培養液中のNH4－N濃度は増加し、 NO2－N濃度は減少した。 N耳4－Nは供試汚泥中の微生物の自

己分解により生成され、NO2－Nは自己分解によって生じた有機物を用いた従属栄養i細菌による脱窒反応

により除去されたと推察される。NH4－N濃度の増加速度、 NO2－N濃度の減少速度は経時的に小さくなる

傾向がみられた。これは自己分解が進むことにより自己分解する微生物の存在量が徐々に減少したた

めと推察される。その後NH4－N濃度はほぼ横這いとなり、培養開始後92日後に汚泥A、84日後に汚泥C

において、初めて培養液中のNH4－N濃度の減少が観察された。しかし、汚泥B、汚泥D、および汚泥E

の培養液中N臥一N濃度は100日以上経っても増加し続けた6そこで汚泥Aと汚泥Cを新しい培地に入れ替

えて培養を継続したところ、両汚泥ともにNH4－NとNO2－Nを同時に除去し、 NO3二Nを生成した。この後

NH4－NおよびNO2－Nの除去速度、 NO3－Nの生成速度は経時的に上昇した。

 汚泥Aと汚泥CのNH4－NとNO2－Nの除去速度およびNO3－Nの生成速度の経時変化グラフをFig．2－7に示

す。灘の0日は舳㎜ox反醐始日、すなわちアンモニアの低下が初めて確認された日を示す。 NH4－N

とNO2－Nの除去速度およびNO3－Nの生成速度は緻寺的に上昇し、舳a㎜ox活性を有する微生物の増殖

が示唆された。Fig 2－7に示した除去速度から算出した、1モルのNH4－N除去に対するNO2－N除去量と

NO3－N生成量の割合は、汚泥A、汚泥C各々1．14：0．19，1，20：0．19であった。幸晧されているAna㎜ox

反応式の値である1．32：0．26よりわずかに低い値となったのは、残存する微生物の自己分解によって生

じる有機物を用いた従属栄養細菌による脱窒反応のためにNOxが消費されたことが原因であると推察

される。

培養棚においては、Ana㎜ox微生物以外の生物体の配分角屋がリアクター内の主要飯応になる

と考えられる。供試汚泥中にわずかなAnammox微生物が存在しても、そのわずかな微生物が起こす
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NH4－NとNO2－Nの除去は、自己分解によるNH4一：N生成と、 NO2－Nの無酸素還元に完全にマスクされてし

まう。したがって、Ana㎜ox微生物によるNH4－NとNO2－Nの同時除去を確認するためには、自己分解

によるNH4－Nの生成が無視できるようになるまで培養を継続する必要があると言える。しかし、 NH4－N

の生成が少なくなっても汚泥B、D、 Eのように低下に転じない場合に｝ま、元の汚泥に舶a㎜ox微生物

が存在していなかったと考えるg）が妥当と思われる。

 汚泥Aを採取した同じプラントで、SRTを約10日に変更した後に採取した汚泥EではNH4－Nの除去が

観察されなかったことから、供試汚泥の選択に際しては長いSRTを有することが必要条件であると言え

る。

 集積の度合いを比較するために、Ana㎜ox反応確認後約1年間の培養後に、汚泥タンパクあたりの

NH4－Nの除去速度を、報告された値と比較した17）。両方の汚泥に対する値をTable 2－3に示す。汚泥A

と汚泥Cの値は近いものであったが、既報の値の約3．2～35分の1であった。したがって、1年の培養後

であっても、培養汚泥中のAna㎜ox微生物の存轄1合は低いことが示唆された。 Ana㎜ox微生物の増

殖速度が遅いことに加え、回分培養であるために、細胞代謝物の有機成分が系外へ排出されず従属栄

養細菌の増殖が継続し、相対的にAna㎜ox微生物の割合が低くなるのではないかと考えられる。
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Table 2－3 Speci且。． a㎜opi㎜conversion rate鉛r伽。 acclimated sbdges

Sludge Specific ammonium conversion rate

@      NH4－NI Protein／d

31〃dθzi 0，260

31〃4θC 0，281

Reported microorganism

@ Strousθ∫α1．，1998

0，907

2－3－3 Anammox反応の確認

  汚泥Aの反応をより詳細に観察するために、汚泥を一部採取して回分培養を行った。実験条件をTable

2－4に、測定項目および方法をTable 2－5に示す。実験は同条件で2系列行った。

Table 2－4 Experimental conditions

Ex erimental eriod 23das．’

Seed sludge 31π49εオ

hhitial VSS concentration：7．Om VSSIL 4．2m Protein／L

Substrate Initial concentration：NH4－N 28mgNIL， NO2－N 35mgNIL

iNH42SO41 NaNO2 solution was added when cons㎜ed

Device 125mL vial

ledium l OOmL， sludge solution 10mL， Total 110mL（at the

唐狽≠窒?of cultivation）

Condition 30℃，static culture， dark condition

Samplip9

eiltered with O．45μmfilter paper

Table 2－5 Measurement items and its methods and fbequency

          ．leasurement ltem Method Frequency

NH4－N Colorimetric method Indo henol method ltime／da

NO2－N， NO3－N Ion chromatograph 〃

PO4’ C SO42” C C1一 Ion chromatograph 〃

    ■oroteln Lo ’smethod
At start alld end

pH pH meter（TOA） 〃

IC TOC analyzer（SHIMAZU） 〃
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二系列の濃度変化をFig．2－8に示す。
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Fig．2－8 Changes of ammonium， nitrite and nitrate concentration（lef㌃：series A， right：series B）

 NH4－N・NO2－Nは実験開始直後から消費された。実験期間中消費されたNH4－N・NO2－Nを補うため、

塩化アンモニウムおよび亜硝酸ナトリウム溶液を計3回添加した。NO3－Nは一定して増加傾向を示した。

基質律速となり速度が低下した後に基質を添加した際には、2～3日後に速度の最大値を示した。また、

除去速度は徐々に低下する傾向がみられた。

 NH4－Nの消費量に対するNo2－N消費量、 No3－N生成量の比をFig．2－9に示す。明らかに外れる点（図中

○）を除いた平均値はNO2－NINH4－N＝131、 NO3－NINH4－Nニ0．24であり、報告されている反応式（1－1）（第1

章第1節参照）の値1．32、0．26と非常に近い値であった。
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Fig．2－9 Ratio ofNO2－N removal and NO3－N generation to NH4－N removal

 初期汚泥濃度と収率から菌体濃度を算出し、その値から増殖速度を計算した。初期汚泥濃度はタン

パク濃度測定値から換算した7．O mgVSSIL、収率は0．0661nolC／molNH4－Nを用いた3）。

         Y＝0．066molC／molNH4－N＝0．121 mgVSS／mgN                 （2－1）

         （Biomass＝CHOo5No．15So．05とする）

 対数値のグラフをFig．2－10に示す。「計算による実験終了時の汚泥濃度はA：21．71，B：21．39 mgVSSIL、測

定タンパク濃度から換算した汚泥濃度はA：24．62，B：24．58 mgVSSILであった。グラフよりμはA：0．0736

（1／d）、B：0，0728（1／d）、倍加時間はA：9．42（d）、 B：952（d）と計算された。
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Fig．2－10 Specific growth rate calculated ffom protein concentration（X：biomass concentration， Xo：initial

biomass c6ncentration）

 濃度変化の割合が報告されているeq．1の値とほぼ一致することから、リアクター内の反応はほぼ

舳a㎜ox反応のみとなっていると考えられる。比増殖速度μ、倍力塒問tdは報告されている値μ

＝0。0648（1／d），Td＝11（d）と比較するとわずかに大きい値であった。 NH4－N除去速度が低下した原因は、

NH4－N、 NO2－N以外の培地成分の不足か、あるいは反応が進むことによる培養条件の変化（pH、 IC等）

が考えられる。ic濃度は実験の終了時にも約50mgCILが残存していたため、活性低下の原因はpHであ

ると考え次の実験を行った。

 pHの影響を確認するため、基質の添加時にpHを7．2～75に調整する場合と、調整を行わない場合と

の比較を行った。汚泥の初期濃度は13．4～23．2mgVSSIL（8．05～13．93mgProtein／L）、初期NH4－N 50mgNIL，

NO2－N 60mgNILとし、他の条件はTable 2－4と同じとした。

 pHの調整を行った系と、行わなかった2系列の結果をFig．2－11に示す。 pH調整を行わなかった系が2

系列とも活性値の上昇が数日後に止まったのに対し、pH調整を行った系は実験期間中2点を除いて上昇

傾向を示した。
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 回分実験で実験終了後に測定したpHの値は、8．5以上（8．51～9。13）であり、pH調整を行った系列は

実験期間中7．20～8．64であったことから、活性低下の原因は反応が進むことによるpHの上昇であり、こ

れを調整することで活性低下を防ぐことができることがわかった。文献によるとバッチ実験の結果で
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は最適pHは7．0～8．5でありn）、実験はpH 7か8に調整して行われている。

 汚泥AのNH4－N低下確認後2ヶ月の汚泥を光学顕微鏡で撮影した。丸い塊が多く観察でき、それぞれ

の塊は微小な微生物の集合であるように見える。カバーグラスで強く押しつけてもこの丸い形は容易

に崩れず、緻密に凝集していると思われた。さらに走査電子顕微鏡（SEM）JSM－5500LV（日本電子）

で観察したところ、球状の塊が観察でき、それぞれの塊は微小な微生物の集合であった。写真をFig．2－12

に示す。この微生物ははくびれを持っており、2～4個に分割されているように見える。この微生物は

ほぼ全てが凝集した塊で存在していたことから、凝集しやすい特徴的な存在形態を持つと推察される。

さらに経時変化を見るため、アンモニア低下確認後12ヶ月、18ヶ月の汚泥のSEM写真をFig．2－13に示す。

球状微生物の存在害ll合が明らかに増加していることから、この微生物が緬a㎜ox微生物ではないカ・と

推察される。この微生物の形状は、舳㎜ox反応の認められた流動床のガラスビーズ表面に付着した

微生物と似ているID

a）

‘麟熱

．灘

葱幽蟹田
。）

b）

露』・

       ．》編．

     畿

醗鶴
Fig．2－12 Microscopic observation of sludge A after the detection of ammonium remova1， a）×200（optical

microscope）， b）×400（optical microscope）， c）×3500（SEM）
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b）

Fig．2－13 1ncrease ofcoccoid cells， a）12month， b）18month after the detection ofammonium remova1

2－3－4 集積培養した微生物の位置付け

Ana㎜ox微生物はP1αηc鱒。θ’εに属しており、データベース（Ge心ank）には40を超える種類の塩

基配列が登録されている。Fig．2－14は一部の塩基配列のみの登録も含め、 Anammox反応を司る微生物と

して、あるいは近縁のP1αηc’o〃3ycε’8として登録されている26種の微生物の関係を示す系統樹である。

図中の番号はデータベースのAccession Numberを表す。この中で、初期に同定・命名されたのは

C伽414α1〃∫ Brocadia Anammoxidans （Accession Number： AF375994）18）、 Cα〃訪4α’〃5 Kuenenia

s加賃ga丘iensis（AF375995他9クローン）19）である。これら2種類はAna㎜ox微生物の中で異なった系統の

グループを形成している。現在ではC研4’4伽∫“Scalindua”という3つ目のグループが確認されている（第

1章 1－2－3参照）。集積された汚泥A由来の16S rDNA塩基配列は、 Cαη罐4α’π∫Brocadia

anammoxidansに99．2％の塩基の一致が確認され13）、汚泥C由来の16S rDNA塩基配列はCαη4’4α’〃5

Kuenenia s国喪ganiensislこ98．9％の相同性が確認された。したがって、汚泥A、汚泥C由来の舳㎜ox微生

物は、系統学的に異なった新規なAna㎜ox微生物であり、国内の排水処理プラント汚泥から2種類の異

なったAnammox微生物が集積されたことが明らかとなった。汚泥A由来の微生物をuncultured anoxic

sludge bact面um KU 1（ABO54006）、汚泥C由来の微生物をuncultured anoxic sludge bacterium KU2

（ABO54007）と命名した。

 また、日本国内では、熊本県で採取され熊本の地F水を用いて培養された汚泥中にAnammox微生物

KSU4（Accession Number：ABO57453）が発見されており、同定された2種類の微生物とはまた別の系統

に属することが確認された20）。これらの結果より、日本国内にも多数種のAnammox微生物が存在する

ことが示された。また、その存在場所は生物膜に限らず、活性汚泥中にも存在することが明らかとな

った。
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（AJ296629）
（AJ296620）

  （AJ301578）

Anae縦）bic ammDnium－oxidセing pbnctomycete

（AJ296619）
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 （AJ250882）

S晒㎞9e C （ABO54007）

cam『由f鵬K馴e樋a試砿tga「tiensis
         （AF375995）

   anaerobic ammonium一◎xidizing P白nctomyce老e
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Fig．2－14 Phylogenetic tree re且ecting the relationships ofmicroorganisms having血a㎜ox activi破

第4節結語

活性汚泥から、約3ヶ朋の回分培養によりAna㎜ox活’1生を検出し、その後の回分培養により

舳a㎜ox汚泥蝶積培養することができた。下水汚泥とし尿処理汚泥からは1年以上培養後にも

㎞a㎜ox活性は確認できなかったが、2回目の種汚泥の齪では2種類の汚泥からAna㎜ox活性が確認

できたことから、長いSRTで運転されている硝化／脱窒プラントの汚泥に着目することがAna㎜ox微

生物を探索するのに有効であること、またAnammox反応によるNH4－Nの減少を検出するためには、自

己分解によるN｝14－N生成を終了させるために長い時間を要することが示唆された。活性観察後1年間の

培養後にも汚泥あたりNH4－N除去速度は報告されている値よりも低く、汚泥中のAna㎜ox微生物の割

合が低いことが示された。回分培養であるため、生物代謝物が系外へ排出されないためと考えられる。

培養された汚泥の16S rDNA解棉こより、それぞれの汚泥には伽41伽3 Brocadia Ana㎜oxidans、

Cα励ぬ’〃5Kuenenia stuttgartiensi3に近縁の、別の系統に属するAna㎜ox微生物（KU－1（Accession

No．ABO54006），KU－2（ABO54007）と命名）が存在することが確認された。

本研究により、活性汚泥からの舶mmox微生物の集積培養が可能であり、国内に複鞭のAna㎜ox

微生物が存在していることが示された。今後は、本微生物を実際の排水処理に適用するため、培養条

件の検討を行うとともに、装置形状の検討を行う。
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第3章リアクター形状の検討

第1節 概説

 Anammox反応を実際の窒素処理プロセスに適用するためには、 Ana㎜ox汚泥の窒素除去速度、運転

条件など多くの事項を明らかにする必要があるが、まず最も適したりアクター形状を選定することが

必要である。生物リアクターの形状には浮遊増殖型、固定床型、流動床型等がある。浮遊増殖型は生

物担体が不要であり、最も簡単な設備で実施可能である。しかし、沈殿槽あるいは単一槽の場合には

沈殿時間が必要であり、流入SS量が多いと処理に必要な微生物のSRTが確保されず系内に保持できな

くなるという欠点を有する。固定床・流動床は微生物を担体表面に固定化するため増殖速度の遅い微

生物を利用する場合に適しており、流入SSにも対処可能である。また沈殿槽が不要であるという利点

を持つ。負荷は担体表面積に比例するため、一般的に固定床より流動床の方が高い負荷を期待できる。

しかし、設備面では装置形状が複雑になり、また流動担体のコストが必要となるという欠点がある。

本研究の目的は、集積培養によって得られたAna㎜ox？號を用い、加a㎜oxプロセスの実用化へ向

けて最適なリアクター形状についての検討を行うことである。浮遊増殖型、不織布を担体とした固定

床型、プラスチック筒状担体を付着担体とした流動床型の培養装置を用いて長期連続培養を行い、容

積負荷、処理の安定性について比較を行った。

第2節 実験方法

3－2－1 種汚泥

種汚泥には、硝酸排液を処理する僕排水処理プラントの脱窒汚泥を面分聴し、舳㎜ox微生物

を約1年間集積培養したものを用いた1）。この汚泥のNH4－N除去速度は、0．260g NH4－N／g Protein／dであっ

た。

3－2－2 実験装置

浮遊増殖型リアクターとして沈殿槽を有しないシーケンシャルバッチ方式の浮遊型リアクター、固

定床型リアクターとして不織布を充填した上向流リアクターを用いた。流動唯事リアクターとしては、

プラスチッ嫡状担体を付着担体とする上向流リアクターを選択した。Ana㎜ox微生物は酸素への暴

露により・阻害を受けるという性質が報告されているため、全ての実験において酸素の混入を避けるた

め、気相部に常時窒素パージを行った2）。それぞれのリアクターの運転条件をTable 3－1に、図をFig．3－1

に示す。

 シーケンシャルバッチリアクターには容量3しのジャーファーメンター用いた。レベルセンサーを設

置して、基質流入・反応、沈殿、上澄み排出のサイクルを13～40時間、20分、15分に設定した。

固定劇アクターの担体に用いた不織布（日本バイリーン）は、多孔性のポリエステル製で厚さ7㎜、

径6cmの8枚花弁の菊花状に成型されており、リアクターの運転に先立ち㎞a㎜ox活性を有する汚泥の

懸濁液に浸漬した状態で窒素曝気を約6時間行って汚泥を付着させた。基質はリアクター下部から添加

した。処理水の一部を循環させ、上向流速を確保するとともに高濃度亜硝酸による阻害を防いだ3）。

筒状担体リアクターの担体には腫1．3、径4㎜x高さ4㎜、比麺積1500m2／m3の筒状プラスチック

（筒中プラスチックエ業㈱、製品名バイオステージ）を用いた。運転前に担体と汚泥懸濁液を混合し

た状態で7日間回分培養した。リアクターには不織布リアクターと同じものを用い、基質の添加方法、

処理水の循環方法も同様にした。

全ての実験において、基質には勲ble 3－2に示す合成培地を用いた。各リアクターの前に設置した前
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処理槽において、窒素曝気によりDOを0。2mg几以下程度に下げた水道水で濃縮合成培地を希釈し、そ

の後炭酸ガスによりpHを7．5に調整した。

Table 34 Reactor specification and operational conditions

Sequencing－batch reactor Fixed－bed reactor with           ．nOnWOVen CamerS

Fluidized－bed reactor with
@tube－shaped attachlnent         ●      carrlers

Working
魔盾撃浮高

2．4～2．7L 20L（φ200㎜） 20L（φ200㎜）

Biomass   ocarrler

一
     Non－woven
`rea ofnon－woven 2．4 m2

 Tube－shaped carriers

iφ4㎜，Height 4㎜，

@   densi l．3）

@       騨        ド鱗．・     。．．．：ド訟．． 。＾

uolume of carrier 8L

Influent conc． NH4－N：300～750 mg NIL，

mO2－N：270～710mg N／L

NH4－N：90～840 mg N／L，

mO2－N：90～980 mg NIL

NH4－N：90～920 mg N／L，

mO2－N：90～1120 mg NIL

HRT 5．1～15．2day 16．2～37．9h 16．9～44．Oh

Agitat孟on 45rpm 4．O m／h（Up－flow） 9．0～9．5m／h（Up－flow）

Temperature 32℃ 30℃ 30℃
Influent H 7．5 7．5 7．5
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Fig．3－1 Flow diagram of reactors used fbr cultivation of anammox sludge；（a）sequencing－batch reactor，（b）

負xed－bed reactor with nonwoven ca㎡ers，（c）nuidized－bed reactor with加be－shaped attac㎞ent caπiers
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Table 3－2 Composition ofmedium fbr cultivation

（NH42SO4 424～3960m
NaNO2 444～4830mg
KHCO3 500m
KH2PO4 27．2mg

CaC12・2H20 180mg

MgSO4・7H20 120mg
Trace element I 1mL
Trace element II lmL
Ta water lL

Trace element I IL

EDTA 5

FeSO4・7H20 9．14

Trace element II IL

EDTA 5
NaMoO4・2H20 0．22

ZnSO4・7H20 0．43 N童C12・6H20 0．19

CoC12・6H20 0．24 NaSeO4・10H20 0．21

MnC12・4H20 0．99 H3BO4 0，014

CuSO4・5H20 0．25

3－2－3 分析方法

 NH4－Nは下水試験方法（1997）に従い比色法で測定した4）。 NO2－NおよびNO3－Nはイオンクロマトグラフ

（ICS－A23、 Yokogawa）により測定した。タンパク濃度はFolin－Ciocalteu’s試薬を用いたLowry法により測

定した。

第3節 実験結果および考察

3－3－1 各リアクターの窒素除去速度

 Table 3－3に各リアクターにおけるNH4－N除去量に対するNO2－N除去量およびNO3－N生成量の比率の

実験期間中の平均値を示す。全てのリアクターにおいて、賠されている舳㎜ox反応の比剰こ近い

値が確認され、リアクター内で舳a㎜ox反応が起こっていることが示唆された。

 Fig．3－2に3種類のリアクターの容積当たり窒素除去速度の経時変化を示す。シーケンシャルバッチリ

アクターの試験期間中の最大窒素除去速度は0，25kgN／m3／dであった。開始後33日間は除去速度の上昇

が見られたが、35日目に活性が急激に低下し槽内に基質が残留した。槽内を希釈して再度運転を開始

したところ再び上昇傾向が見られたが、0．15kgN／m3／d付近で上昇傾向が見られなくなった。そこで新

たにAna㎜ox微生物を含む汚泥を添力口して運転を継続したが、その後も上昇傾向は見られず、一日糊

的な活性低下も見られるなど処理は不安定であった。この間処理水SS濃度は1～8mg／しであり汚泥の急

激な流出はなかった。70日目には汚泥の活性が失われ、その後も数日間低い活性が続いたため、実験

を終了した。

 不織布リアクターの体積当たり窒素除去速度は200目間ほぼ安定した上昇傾向を示した。運転期間中

の最大窒素除去速度は1．55kgN／m3／dであった。不織布には全体に赤い微生物が付着した。生物膜の厚

さは徐々に増加し、150目以降には不織布と不織布の間の一部に目詰まりが生じ、不織布全体が浮上す

る現象が見られた。Fig．3－3は不織布に赤い汚泥が付着した状態の写真である。

 筒状担体リアクター体積当たりの窒素除去速度は100日目まで対数増殖に近い上昇傾向を示したが、

その後は緩やかな上昇傾向を示した。運転期間226日間の最：大処理速度は2．38kgN／m3／dであり、試験
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期間中窒素除去能力が極端に低下することはなかった。運転期間が長くなるにつれ、筒状担体の浮上

が観察された。浮上担体には筒の内部に気泡が見られたことから、Ana㎜ox反応により発生した窒素

ガスの気泡が筒内部に貯め込まれたために浮上したと考えられる。浮上担体と沈降担体の微生物付着

量を比較すると、浮上担体の方が沈降担体より2倍以上多かった（Fig．3－4）。付着量が多くなると窒素

ガスの発生量も多くなるため、担体の浮上につながると考えられる。

Table 3－3 Reaction ratio ofni甘ite removal and nitrate production rate to a㎜onium removal rate

NO2曽removal
@   （一）

NO3塵 垂窒盾р浮モ狽奄盾氏

@    （一）

Test period

@ （days）

Se uencin－batch reactor 1．04 0．18 1～74

F童xed－bed reactor with nonwoven carriers 1．27 0．16 1～196

Fluidized－bed reactor with tube－shaped

@      attachr【1ent carriers

1．46 0．17 1～226
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Fig．3－2  Changes in nitrogen load and removal rates fbr three reactors；（a）sequencing－batch reactor， （b）

fixed－bed reactor with nonwoven carriers，（c）fluidized－bed reactor with tube－shaped attachment carriers
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Fig．3－3  Red biofilm attached on polyester nonwoven

           0．5

         縫α4    ．S。ttl。d carr、er
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         器～）5                          ロFloating ca「「ie「

         臨α2

         団5 0．1

           0．0
             0      100     200     300

                 Time（days）

Fig．3－4  Biomass weight attached on the settlled tube－shaped carriers and the floated tube－shaped carriers

3－3－2 処理の安定性と酸素の暴露との関係

 試験期間中の各リアクターの最大窒素除去速度は、シーケンシャルバッチリアクターが0．25kg

N／m3／d、不織布リアクターがL55kgN／m3／d、筒状担体リアクターが2．38kgN／m3／dであった。筒状担体

リアクターの処理速度が不織布リアクターよりも大きかったのは担体表面積が大きいためと考えられ

るが、表面積の差と比較すると処理速度の差は小さかった。これは、不織布の内部まで汚泥が入りこ

み汚泥保持量が予想より多かったことと同時に、筒状担体の表面が有効に使われていないことが考え

られる。Fig．3－4からも担体への汚泥付着量にばらつきがあることがわかり、添加した担体全てが有効

に使われていないことが示唆された。また、筒状担体の内側にAnammox反応により発生したガスが貯

まることにより、担体が浮上する現象が見られたことから、担体の流出防止のためのスクリーンの設

置や、発生したガスを担体から放出させるため三拝方法を検討するといった対策が必要となる。不織

布リアクターでは汚泥の付着量が経時的に増加し一部目詰まりが生じたことから、実装置への適用の

際には定期的な付着汚泥の剥離・洗浄が必要である。

 実験から推測された各リアクターの汚泥保持能力は、シーケンシャルバッチリアクターが約59／L、

不織布リアクターが約109／L、筒状担体リアクターが約109／しであった。固定床あるいは流動床の生物膜

型リアクターの方が浮遊型よりも高い窒素負荷をかけることが可能であり、リアクター内部に充填で

きる担体量を勘案すると、流動床が最も高い窒素負荷で運転できる可能性を有している。

処理の安定性については、浮遊増殖型のシーケンシャルバッチリアクターの舳a㎜ox活性が非常に

不安定だったのに対し、固定床型の不織布リアクター、流動床型の筒状担体リアクターの窒素除去速
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度は窒素負荷量の増加に伴って安定した上昇傾向を示し、運転期間約200日の間に極端なAnammox活性

の低下は見られなかった。温度、pHといった運転条件は4っのリアクターに違いがないため、安定性の

違いの原因は、不定期に行ったりアクターのメンテナンス時に、リアクターの上部を開放した際に汚

泥がわずかながら空気に暴露されたことによると推察された。本実験においては、浮遊型リアクター

ではリアクターの開口部が数分間空気に暴露された後には大きく活性が低下した一方で、不織布、筒

状担体をリアクターから取り出し、約1時間空気中に暴露させた後リアクターに戻した場合には活性低

下がみられなかった。

不織布リアクターについては別の実験においても500日間継続した加a㎜ox反応が確認されており、

30℃付近における速度は151kgN／m3／dであった5）。

血a㎜ox微生物の醸による阻害は可逆性であるが、藤分圧0．5、1．0、2．0％の気体で飽和した培地

においてはNH4－N、 NO2－Nともに減少せず、完全な無酸素状態とすることが必要であるという報告があ

る2）。生物膜が酸素に暴露された場合の酸素の透過厚さは以下の式で表される。

  2D  C    O2      02δ＝

   902（玩

1）02ニ2．5×10－3（〃2〃22・3－1）

  δ：酸素浸透厚さ（㎜）

  Do2：醸の拡散係数（㎜2・め

  Co2：水溶液中酸素濃度（gO2・Ll）

  Cx：生物膜密度（g VSS・Ll）

  qo2：酸素消費速度（go2・gvss－1・∫1）

（3－1）

 生物膜がAna㎜ox微生物のみから成るならばqo2の値は0であり、酸素は生物膜最奥部まで完全に浸

透する。しかし、生物膜表面に酸素を消費する硝化菌あるいは従属栄養細菌が存在していれば、生物

膜の内部は嫌気性に保たれ、酸素による阻害を防止できる。実際に、不織布に付着した生物膜中の微

生物を解析した結果、Ana㎜ox微生物とともにZoogloεαアα惣εr瀬縁菌が存在したという事例が藤井

らによって示されており、生物膜として存在することでAna㎜ox微生物鞍定化していることが示唆

されている6）。

 生物膜密度もまた浸透厚さに大きく影響する。フロック状汚泥と担体に付着した生物膜では、生物

膜の密度には大きな差があると考えられ、フロック状汚泥では僅かな酸素の混入でも影響を受けるが、

汚泥密度の高い生物膜の状態では多少の酸素の混入は活性低下を引き起こすことはないと推察される。

酸素の阻害を受け活性が低下すると、Ana㎜ox微生物の窒素除去顧が低下し、処理しきれない

NH4－NとNO2－Nが三内に残存する。原水を処理水によって希釈するプロセスを組んでいる場合、希釈効

果がなくなり、原水注入部は高点のNO2－Nに暴露され、 Ana㎜oxl賦物はNO2－Nの灘阻害により

さらに活性が低下する。したがって、安定した処理を行うには酸素による阻害の防止は必須条件であ

る。浮遊増殖型の場合には酸素の混入を厳密に防ぐ設備が必要となり、処理設備の簡易さという利点

が失われることから、実際の処理への適用は難しいと考えられる。

第4節 結語

 浮遊増殖型リアクターとして沈殿槽を有しないシーケンシャルバッチ方式の浮遊型リアクター、固
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定床型リアクターとして不織布を充填した上向流リアクター、流動床型リアクターとしてプラスチッ

ク筒状担体を付着担体とする上向流リアクターを選択し、これら3種類のリアクターを用いてAna㎜ox

微生物に適したりアクター形状についての検討を行った。その結果、Anammox微生物の連続培養には、

浮遊増殖型、固定床型、流動床型いずれのリアクターも用いることが可能であるが、酸素混入による

活性低下を防ぎ、安定した処理を行うには生物膜型である固定床型、流動床型の方が良いことが示さ

れた。リアクター容積負荷は担体表面積が大きい流動床型が最も大きく、筒状担体リアクターでは最

大2．38kgN／m3／dを達成した。担体充填量、種類＼サイズの検討により、より高い：負荷が期待できると

考えられる。
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第4章 Anammox微生物のグラニュール化の検討

第1節 概説

第3章において、顛a㎜ox微生物を生物膜として担体にイ寸着させることが、酸素への暴露に対する

阻害を抑制し、処理の安定性を保つのに有効であること、流動床型リアクターで最：も高い窒素除去速

度を達成できる可能性があることを示した。この結果と、Ana㎜ox微生物が凝集しやすい性質を有す

るという第2章で得られた知見から、自己造粒（グラニュール）型リアクターの作成を試みることと

した。

グラニュールとは、微生枷泊己二半し直径1～3㎜程度の球状になったものを言う。微生物を担

持させるための担体を必要としないため、経済的にメリットがある。また固液分離に沈殿槽を必要と

せず、通常はリアクターの上部に設けられた気固液分離装置（GSS）によって分離されリアクター内に

保持される。リアクター内に約50gVSSILという高濃度の微生物を保持することが可能であり、浮遊型、

流動床型と比較して高い容積負荷を期待できる1）。したがって、リアクターの容積は小さくでき、また

設置面積も小さくて済むというメリットを有する。

 応用実績にはメタン菌グラニュールが挙げられる。メタン菌グラニュールはメタン菌が自己造降し

たものであり、嫌気条件下で有機物からメタンを発生させる。グラニュール化したメタン菌は容易に

壊れず、冷蔵保存しても活性を失わないなど扱いが容易である。現在では、高濃度有機排水処理のた

めに、メタン菌を利用したUASB（up且ow anaerobic sludge blanket）リアクターが数多く運転されている乳3）。

 グラニュール化の課題は、処理を担う微生物が自己造粒能を有していなければならないことと、そ

の微生物のグラニュール化に通常数ヶ月から数年という長い時間を要することである。この課題を解

決するため、多くの研究者がグラニュール化促進のための研究を行っている。無機成分の添加につい

ては、Mahoneyら、梅らはカルシウム、 Schenらは重金属（Ni， Co， Fe）、 Schmitらはマグネシウム、

YUらはAICI3によりグラニュール化が促進できるとしている4～8）。また、 Fangらはタンパク質加水分

解物、El－Mamouniらはポリマーの添力ロを提案している9・lo）。％daらは、径0．3～0．6㎜のろ台割（マ

イクロキャリアー）の利用、InoueらはUF膜システムの利用によるグラニュール化の促進方法を提案

している11’12）。

 グラニュール化の機構解明についての研究も行われている。Yanらはグラニュール化のプロセスを

acclimation、 granulation、 maturationの3段階と特徴付けた13）。グラニュール化は、微生物の

self－immobilizationと、 aggregate fb㎜ationとgrowthによってできる。流体力学（Hydrodynamics）によ

る選択プレッシャーも不可欠である。生物学的な選択と物理的な選択によって沈降性の良いグラニュ

ールが形成される。また、グラニュール形成にはfilamentous bacteriaの存在や、細胞外ポリマーの存在

も重要な役割を果たしている。グラニュール化のモデルには、Physico－chemical model、 Structural model、

Proton translocation－deh蜘tion theoW、 Cellular automation model、 Cell－to－cell co㎜unication modelなど

様々なものが提唱されており、Liuらはそれらを踏まえてグラニュール化を4段階に整理している14）。

 上記のようにグラニュール化についての研究は進んできたとは言え、新たな微生物を用いて短期間

でグラニュール化を行うことは、やはり未だ難しいと考えられる。

 メタン菌グラニュールの特徴の中で、増殖速度が遅く、収率の低い嫌気性微生物であるという部分

はAnammox微生物と共乱ている。 Ana㎜ox微生物がグラニュール化できれば、固液分離のための

沈殿槽、微生物固定化のための担体は共に不要となる。またリアクター内に保持できる微生物量は浮
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遊型、流動床型と比較して格段に多くなり、リアクター容積当たりの高い：負荷量をかけることができ

る。したがってリアクター容積は小さくでき、設備費用・運転費用ともに小さくすることが可能であ

る。また、舳a㎜ox微生物のグラニュールがメタン菌グラニュールと同等の径および甑を有してい

るならば、運転実績のあるUASBリアクターをそのまま利用することが可能であり、開発；期間を大幅

に短縮できる。メタン菌のグラニュール化には長期間を要した。この期間を短縮するために、メタン

菌グラニュールそのものを加a㎜oxグラニューノレの核として利用し、メタン菌グラニュールの表面に

Ana㎜ox微生物を付着生育させること｝こより擬似舶㎜oxグラニューノレをイ乍成することを発案した。

メタン菌の自己分解による消滅と、長期運転の問に新たな舳a㎜oxグラニューノレが派生的に形成され

ることを期待して実験を行った。

 本研究の目的は、グラニュールを用いた上向流リアクターを用いることにより、1）Anammox微生物

のグラニュール化の可否を調べること、2）グラニュールの物理的特徴を評価すること、3）グラニュール

を用いた上向流リアクターの最大窒素除去速度実験的に決定することである。これらの目的を達成す

るため、まずAnammox微生物のグラニュール化を64しのラボスケールリアクターで合成基質を用い

て検討した。次に、200しのパイロットリアクターを用いて、下水処理場においてグラニュール化した

血a㎜ox微生物による嫌気消化脱離液を処理対一二とした実験を行った。

第2節実験方法

4－2－1 ラボ実験

ラボ実験に用いたりアクターの構造をFig．4－1に示す。径loo㎜、高さ760㎜、容榔．4しの上向流

リアクターであり、上部に固液分離部を備えている。このリアクターの上流にはAnammox微生物の培

養を約6ヶ胴行っている不織布を担体とする1，5しのリアクターが設置されており、Ana㎜ox微生物

を保持している15・16・17）。この不織布リアクターの流出水中に含まれるAna㎜ox微生物が後段の上向流

リアクターに供給されることになる。メタン菌のグラニューノレを舳a㎜ox微生物の担体として利用す

るために、上向流リアクターにはビール工場の排水を処理するフルスケールのEGSBから採取したメ

タン菌グラニュールを2L充填した。実験を開始する前に、メタン菌グラニュールは0～300 mgNILの

NaNO2と0～1000 mgNILのNaNO3含む培地で酸素条件下で培養した。この培養は、 NOxの消費がほぼ

なくなるまで行った。その後、舳a㎜ox微生物を含む不織布リアクターの処理水を、 Ana㎜ox微生

物の植種源として上向流リアクターにlll日目まで継続して供給した。

                    Gas   N2 purge

Non－woven

ef伺uent

1n刊uent pump

o

0

o

  ㊥        ef岡uent

寄・・監脚・・

lnfluent pump

Fig．4－1 Schematic diagram oflab－scale up－flow reactor system
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 合成排水は窒素ガスによる脱酸素を行った後にリアクターに通水した。pHは炭酸ガスにより75に、

温度は30℃に調整した。合成排水の組成をTable 4－1に示す。高濃度NO2－Nによる阻害を防ぐため、

上向流リアクターの処理水を循環させ、流入水の希釈に用いた。

Table 4－l Com osition of the s nthetic medium

GてH4）2SO4 0．306－2．404／L

NaNO2 0．335－3．450／L

KHCO3 0．500g几

KH2PO4 0．0272／L

CaC12・2H20 0．180g／L

MSO4・7H20 0．120／L

Trace element solution I＊（／L）：EDTA．5， FeSO4・7H209。14 lmL／L

Trace element solution II＊（g／L）：EDTA 5， ZnSO4・7H200．43， CoC12・6H200．24，

lnC12・4H200．99， CuSO4・5H200．25， NaMoO4・2H200．22， NiC12・6H200．19，

maSeO4・10H200．21，H3BO40．O14

lmLIL

4－2－2 パイロット実験

Fig4－2にパイロットスケールの実験に用いたりアクターを示す。径250㎜、高さ4mの200L上向

流リアクターが、300L（幅90cm、奥行き40cm、水深90cm）の曝気槽の後に設置された。曝気槽の流

入水は下水処理場の嫌気消化脱離液である。嫌気消化脱離液は500～600mgN／しのアンモニウムを含有

していた。亜硝酸の酸化を防ぐため、より高濃度のアンモニアを残存させる目的で、曝気槽のpHを

25％アンモニア溶液で75に調整した。この運転条件により、曝気槽の流出水にはアンモニアと亜硝酸

がほぼ1対1の割合で含まれる状態となった。これに加え、パイロットスケールリアクターにはNaNO2

溶液と、181日目以降にはTrace element solution I、11を添加した。アンモニアと亜硝酸を含んだ曝気

槽の流出水は、3連（全体積10L）の窒素ガスバブリング槽を通すことによりDO濃度が0．lmg／L以下

となるよう脱酸噂した。

ラボスケール実験により得られた舳a㎜oxグラニュール3しと、ビール工場排水工程からの、前述

の処理をしたメタン菌グラニュール92Lをリアクターに投入した。リアクターの処理水に含まれる亜

硝酸濃度を継続的にモニターし（10L－50， DKK－TOA）、流入水の流入を間欠にすることにより10mgNIL

以下に制御した。流入水注入口付近の車硝酸濃度を阻害の起こる100mgNIL以下にするため、リアク

ターの処理水を循環して流入水を希釈した18）。リアクターのpHはCO2ガスにより75に調整し、温度

は循環ラインにおいて30℃に設定した。リアクターの上向流速は2．3～4．7m／hで変化させた。
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Fig．4－2 Schematic diagram of the pilot－scale up－flow reactor system

4－2－3 分析方法

 アンモニアは下水試験方法により比色法で分析した19）。亜硝酸と硝酸はイオンクロマトグラフ

（ICS－A23， Ybkogawa）により分析した。 ICおよびTOCはTOC計（TOC－5000， Shimadzu）により分析した。

SS、 VSS分析は下水試験方法によった17）。グラニュールの粒径分布はイメージアナライザー（Video

monitor equipped with MacSCOPE sof伽are）を用いて測定した。グラニュールの自由沈降速度は水を入れ

た翻なPVCシリンダー（70㎜diameter，300㎜height）を用いて浪1定した。沈降速度はグラニューノレ

径を5段階（＜0．5㎜，0．5－1．0㎜，1．0－1．4mm，1．4－2．O mm，＞2．0㎜）に分け、それを基準にまとめた。

グラニュールの観察には立体顕微鏡を用いた。

 グラニュール汚泥の窒素除去速度は、圧力センサーを有する密閉フラスコを用いて、Tab夏e 4－1に示

す合成基質で30℃において測定した。pHは7．5～8．0に調節した。培養期間中の圧力増加をコンピュー

タにより記録し、これにより理論的に同等な窒素ガス生成速度を算出した。

 200Lリアクターの窒素除去速度は、 NH4－N、 NO2－N、 NO3－N濃度の変化と流量により算出した。さ

らにその値を生成窒素ガス量から算出される窒素除去速度と比較することにより確認した。

第3節実験結果および考察

4－3－1 ラボ実験

ラボスケーノレリアクターの窒素除去速度の変化をFig．4－3に示す。2～10mgSS／しのAna㎜ox微生物

を含む不織布カラムの流出水を111日間ラボスケールの流入水として使った。窒素除去速度は実験期

間を通して上昇し、バイオマスの植種が終わってからも上昇傾向は続いた。173日後には窒素除去速度

は2．87kg N／m3／dとなった。この結果より、㎞a㎜ox微生物が上向流リアクターに固定化され、増殖

したことが明らかとなった。
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Fig．4－3 Time course of nitrogen removal rates in the lab－scale experiment

 グラニュールの形状を立体顕微鏡を使って観察した。実験開始時にはメタン菌グラニュールは黒色

だったが、徐々に茶色に変化した。さらに、メタン菌グラニュールの表面に赤い生物膜が付着してい

るのが醸され、その量は徐々に増加した。実騨間中のグラニューノレの径は0．9～1．2㎜であった。

メタン菌グラニュールは消失せず、舳㎜oxグラニューノレの中心部分1こ残存した。舳a㎜ox微生物

はすべてメタン菌グラニュールの表面に存在しており、180日の実験期間中にAnammox微生物のみか

ら成るグラニュールは観察されなかった。

4－3－2 パイロット実験

 Fig．4－4に実験期間中の窒素除去速度の変化を示す。約100日後に窒素除去速度は約2 kg N／m3／dまで上

昇した。しかし、次の約2ヶ月間、原因不明の活性低下が起こった。いくつかの検討の結果、嫌気消化

脱離液中には微量元素が不足しているためではないかと判明し、181日目からは微量元素の不足を補う

ためTrace element solutions IとIIを添加した。この変更の後、窒素除去速度の継続的な上昇が観察され

た。最大窒素除去速度は6．39kgN／m3／d（389日後）・であった。
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Fig．4－4 Time course ofthe nitrogen removal rates in the pilot－scale experiment

 389日～400日のリアクターの処理状況をTable 4－2にまとめた。1モルのNH3－Nの除去に対し、0．26モ

ルのNO3－Nが生成し、1．32モノレのNO2－Nが瀕された。舳㎜oxリアクターの齢上の最大窒素除去率

は89％であるが16）、本実験においては最大92．3％の除去率がみられた。これは、嫌気消化脱離液に残存

する生物分解可能な有機物を用いたメタン菌グラニュールの脱窒反応によると推察される。

42



Tab置e 4－2 Reactor erfbmlance between da 389 and 400

Influent m－NIL Emuent m．NIL

NH4－N NO2－N NO3－N NH4－N NO2－N NO3－N

Nitrogen removal

@  rate

求CNI m3・da

 Nitrogen

@removal
?高モ奄?獅モ凵i％）

709～
P027

927．8～

P409．0

0～
P2．7

0～
P63．0

1．7～

PLO

114．6～

@164．1

2．28～

@6．39

86．5～

@92．3

これらの結果から、Ana㎜oxグラニュールを用いた上向流リアクターで実際の消化脱離液を処理で

きることが示され、嫌気消化脱離液の窒素除去法として本法を適用することが可能であることが明ら

かになった。さらに、少量のAnammoxバイオマスを種汚泥として利用することによって、3～5ヶ月

という短い期間でAnammoxグラニュールリアクターを立ち上げることが可能であった。ただし、脱離

液中に含まれる微量元素のバランスをチェックし、Anammoxプロセスに適するような成分調整は必要

であると考えられる。

4－3－3 グラニュールの変化

 メタン菌グラニュールは黒色から徐々に茶色がかった色に変化した。それに加え、赤いバイオフィ

ルムがグラニュール表面に形成された。赤い色のグラニュールの数は時間の経過とともに増加した。

Fig．4－5に示すように、6ヶ月の運転後にも大きなサイズのAnammoxグラニュールの中央には種汚泥と

して用いたグラニュールが観察されたが、小さいサイズのグラニュールにはメタン菌グラニュールが

観察されなかった。通常、種グラニュールを用いた場合のグラニュール生成は、1）バイオフィルムが種

グラニュール上に付着し成長する、2）バイオフィルムの成長が進行する、3）過度に成長したバイオフィ

ルムが剥離する、4）剥離したバイオフィルムから新しいグラニュールが形成される、という段階を経る

と考えられる（Fig．4－6）。グラニュール化の促進には、大きな接触面積を適切に供給するという第一段

階が非常に重要であることは明らかである。本実験の結果により、メタン菌グラニュールはAnammox

グラニュールの形成に対し効果的で経済的な接触担体の材料となり得、それにより迅速なリアクター

の立上げが可能となったことが示された。
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Fig．4－5 Micrographs of granules in the pilot－scale experiment：（A）Initial phase，（B）（C）ARer 6 months of

operation
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            Fig．4－6 Conceptual diagram of granulation mode1
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 グラニュールベッドのVSS濃度にベッド体積を乗じた全VSS量は、1年の実験期間後に4114gから

5717gに増加した。膨張したグラニュールベッドのVSS濃度のプロファイルをFig．4－7（a）に示す。グラ

ニュールベッド高さは経時的に上昇したが、VSS濃度は徐々に減少した。1年の実験期間後、リアクタ

ー内のVSS濃度は20～319／しの範囲となった。

 グラニュール平均径のプロファイルをFig．4－7（b）に示す。平均径は低部近くでわずかに増加したが、

一方中部と上部では慰期間中ほぼ1．0㎜を糸面し、変化は見られなかった。

 グラニュールの汚泥当たりアンモニア除去速度のプロ．ファイルをFig．4－7（c）に示す。リアクターの窒

素除去速度がまだ低い153日目において、グラニュールベッドの上部のみが顕著に高い活性を有して

いた。窒素除去速度は上部から順に徐々に上昇し、371日目にはベッド全体で均一な値を持つようにな

った。これらのAna㎜ox活性とVSS激から算出したリアクター全体の窒素除去速度は、 Fig．4－4に

示す値とほぼ一致した。

400

（300
屋

巻200
歪

 100

0

＋Day 42
＋Day 107
＋Day 257
→←Day 362

0     20     40     60

  VSS c◎ncentration（9／L）

400

（300
屋

蕊200
歪

 100

0

＋Day：42
＋Day：107
一◇一Day：257

→←・Day：362

0        0．5        1        t5

 Mean granule diameter（mm）

400

 300
茎

巻200

歪100

0

一◆一Day；153

一▲・一Day：279

一◇一Day；328

・→←一Day：371

0．00      0．05      0．10       0」5

 Specific Ammonium removal rate

    （kgN／㎏VSS／d）

Fig．4－7 Prof三les of sludge concentration， granule size and specific nitrogen removal rate：（a）VSS concentrat玉on；

Φ）Mean diameter；（c）SpeciHc a㎜onium removal rate

 全VSS量が増加し、グラニュールサイズがほとんど変化しなかったことから、グラニュールの数が

増加していることが示唆された。VSS濃度の減少は、発生ガスと液体の流速が上がることによって間
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隙が増加じたことと合わせ、グラニュールの密度が低下したことを示唆している。グラニュールの

Ana㎜ox活性の上昇は緬ammox微生物がグラニューノレの形でリアクター内｝こ集積したことを表して

いる。

4－3－4 グラニュールの特性

 グラニュールの自由沈降速度を記5段階の異なったサイズについ℃測定．レたgFig14－8一にメタ．ン菌グ

ラニューノレと一飢a㎜oxグラニュールの自由沈降速度を示す。1図中に示すメタン菌グラニュ→レのデー

タは、実験初；期たおけるの『ッド低部のグラニュールの自由沈降速度であり『 AAnahlmok’ Oラニュールの

データほ、1年後におけるベッド上蔀みグラニュールのものである。

 沈降速度を用いて、グラニ耳一ルを球形と仮定してグうご「ミールの密度を’Sfokesの式により算出し

た。徽は1043（径：1．4－2．0．㎜）、1124（＜0．5㎜）（kg／m3）から1016（1．4－2．0㎜）」100（＜0．5㎜）（kg／血3）

に低下した。Ana㎜ioxグラニ土一ルは種に用いた：メタン菌グラニュールと比較して約2～3％低い密度

を示した。
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Fig．4－8 Comparison of丘ee－settling velocities fbr methanogenic granuIes and Anammox granules

 上向流リアクターの3つの位置（Top、 Middle、 B戚om）．のグラニュールについて、実験期間中の粒

径分布の変化をFig．4－9に示した。実験期間を通じて、グラニュールは0．2㎜から3㎜の分布を持ち、『

平均径は細．0㎜であった。詳細に見ると、欄のグラニュールの粒径分布と比較すると、時間の経

過にしたがって分布は広がりを持つよ・うに観察された。これは大小のグラニ．ユールの増加によるもの

であり、バイオフィルムの成長と、バイオフィルムから剥離した新．しいグラニュールの生成を示唆し

ていると考えられる。

 水道水中で1時間曝気したときのグラニゴニル形状の変化を基準に、グラニゴーノレ強度についても

評価したが、．舳㎜oxグラニ子一ノレとメタン菌グラ『ユニノレに大きな違い1さみられなかった（data not

shown）。
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Ana㎜oxグラニュールの特性をTable 4－3にまとめた。 Ana㎜oxグラニューノレはメタン菌グラニュ

ーノレよりも僅かに低い骸鮪していた。このために舳a㎜oxグラニュールベッドのVSS灘が低

かったと考えられる。平均径と粒径分布はメタン菌グラニュールと同等であった。これらの結果から、

㎞a㎜ox上向流リアクターの開発に、 UASBリアクターに関するノウハウを禾ll用できることが明らか

となった。

              Table 4－3 Comparison ofAna㎜ox and methanogenic摂anules

Pro e Anammox anules Ratio to methano enic ranules

Mean diameter
0．9～L3㎜ 99～129％

Free－settling velocity 21～54m／h 49～83％
    ●censlty 1016～UOO kg／m3 97～98％

VSS concelltration in granule bed
20～31mgVSS／L 51～79％

Speci五。 a㎜onium removal rate 0．11～0．12kgN／kgVSS／d 需

Size distribution Broad dis㎞bution丘om O．2 to 3．0㎜ 一

Stren th No si ificant diffbrence
一

点4節結語

 第3章で得られた知見をもとに、安定した処理が行える流動床リアクターの考え方を発展させ、高

賄処理に対応できる紬a㎜oxグラニュールリアクターの構築を目指した。 UASB法のメタン菌グラ

ニューノレを付着担体として曲a㎜ox微生物を増殖させ、メタン菌グラニュールを核とした舶a㎜ox
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グラニュールの形成を試みた。舳a㎜ox微生物のグラニュール化｝こついて、合成基質を用いたラボス

ケールリアクターと嫌気消化脱離液を用いたパイロットスケールリアクターで検討を行った結果、

Ana㎜ox微生物は両方のリアクター｝こおいてメタン菌グラニュールの表面にイ寸着し増殖した。さらに、

新しいAna㎜oxグラニュールの生成も確認された。

 グラニュールの大きさや物理的特徴はUASB法のメタン菌グラニュールと同程度であったことから、

実在している数多くのUASBリアクターに関するノウハウを舶a㎜oxグラニュールリアクターの開

発に利用できると考えられる。自己造粒させるのではなく、メタン菌グラニュールを担体として用い

るこの方法は、立上げ期間を大幅に短縮することが可能である。この方法によって、1年以内に6

kgN／m3／d以上の高い窒素除去速度を達成することができた。高い窒素除去速度により、リアクターの

小型化が可能となり、また塔型のグラニュールリアクターとすることで設置面積の縮小も可能となる。

パ和ットリアクターの処理結果から、Ana㎜oxグラニュールリアクターを嫌気消化脱艦からの窒

素除去プロセスとして利用可能であることが明らかとなった。
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第5章 Anammoxグラニュールリアクターの運転条件

第1節 概説

本章では、第4章で期化の可能性が示されたノ短a㎜oxグラニュールリアクターの運転条件（温度、

pH、 NO2－N灘）の検討を行う。Ana㎜ox微生物がグラニュールの形態で存在する状態での至簾囲

を把握するとともに、至適範囲を外れた場合の反応速度の変化、復帰に要する時間についての知見を

得ることを目的とした。

 まず、グラニュール状態での温度影響を調べるため、第4章のパイロット実験に用いた上向流リア

クターから採取したグラニュールを用いて23～35℃におけるNH：4－N濃度変化を二分実験で測定した。

次に、反応を0次と近似してよいNH4－N・NO2－Nの濃度範囲を求めるため、①NH4－N存在下でのNO2－N

濃度変化、②NO2－N存在下でのNH4－N濃度変化を測定した。これはAnammox反応をモデル化し、シ

ミュレーションを行ってリアクターの能力を概算する際に必要である。さらに、運転条件の一因子で

あるpHの影響を評価した。舳a㎜ox処理に供される被処理水にノミッファー能がない場合、 Anammox

反応によりpH：が変化することから、非完全混合リアクターでは、内部にpHのプロファイルが生じる。

Anammox微生物の至適pHは、回分実験により6．7～8．5（最適pHは8．0）との既報の報告がある1）が、

連続系におけるpHの影響、あるいはリアクター内部にプロファイルを有する場合のpHの影響を調べ

た例はない。連続系においてpHがリアクターの処理能力に与える影響を確認することは、運転条件の

決定に寄与することはもちろん、pHが設定値から大幅に変動した場合における能力低下の度合いを把

握することで緊急時の対応方法を確立することにも寄与する。

 次に、NO2－N濃度の影響について調べた。完全混合リアクターでない場合においては、流入部分の

Anammox微生物は被処理水のNO2－N濃度に暴露されることになる。したがって、高濃度NO2－Nを処

理する場合、阻害を防ぐためには低濃度の水、例えば処理水で希釈する必要がある。許容できる濃度

範囲が広ければ、希釈のための循環水量を減らすことができ、運転コストの低減を図ることができる

ため、許容できる濃度範囲を知っておくことはリアクターの設計において重要である。Anammox微生

物はNH4－NとNO2－Nを基質として直接窒素ガスへ変換する反応経路を有するが、基質となるNO2－N

は高濃度（75mgNIL以上）になると濃度阻害を有すると報告されている2）。過去の実験において、ト

ラブルによって高濃度NO2－N（240mgNIL以上）に暴露された事例について、暴露時間と活性への影響

をTable 5－1に示す。

          Table 5－1 Example ofexposure to high nitrite concentration

Cultivation s le  Nitrite conc． Ex osure time  Ef飴ct to activi

Batch 240mgNIL くlhour No effbct

Continuous 240m NIL 1da No effbct

Continuous 338mgNIL 2days
i＞300m NIL）

Decline to 61％．100％recovery after 2．5days

Continuous 420m NIL 3das 58％recove  after l 2da s

Continuous 640mgN／L 6days

i＞300m NIL）

Decline to 20％．100％recovery after 49days

Continuous 702mgNIL ApProximately
Rdays

рU00m NIL）

Decline to 34％．100％recovery a負er 20days
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 連続的に高濃度のNO2－Nに暴露された場合の活性への影響について定量的な評価を行うため、グラ

ニュールを用いた回分実験およびゲル付着生物膜を用いた連続実験を行った。さらに、グラニュール

リアクターでの影響を確認するため、舳㎜oxグラニュールを充填したラボスケールの上向測アク

ターを用いて、リアクター内に基質濃度のプロファイルが存在する条件において、最も高濃度となる

基質注入部のNO2－N濃度がリアクターの窒素除去速度に及ぼす影響と、リアクターの窒素除去反応が

維持される注入部の上限NO2－N濃度を調べた。

第2節実験方法

5－2－1 温度の影響

 第4章のパイロット実験に用いた上向流リアクターのベッド上部から採取したグラニュールをサン

プルとして、23、27、30、33、35℃におけるNH4－N濃度変化を等分実験で測定した。反応容器には100ml

三角フラスコを用い、恒温水槽を用いて温度を制御した。窒素曝気により脱酸外した丁劉ble5－2に示す

無機合成培地にグラニュールを添加し、NH4－N・NO2－Nを各80mgN／しとなるよう添加した後、 pHを

75～7．8に調整し、40～60分おきに窒素ガスと置換する形でサンプリングした。サンプルがグラニュー

ルであり、均一な汚泥濃度のサンプルを採取することが不可能であるため、上澄み液をサンプルとし

た。各サンプルのNH4－N・NO2－N・NO3－N濃度と、実験終了後に回収した全SS、 VSS量を測定した。

正確なNH4－N除去速度を算出するため、速度の計算にはNH4－N濃度ではなく、NH4－N濃度に培地量を

乗じた培地中のNH4－N量を用いた。

T3ble 5－2 Composition of synthetic medium

Trace element I

EDTA
eeSO4・7H20

59／L

X。149／L

（NH4）2SO4

maNO2
jHCO3
jH2PO4

baC12・2H20

lgSO4・7H20
srace element I

srace element H

翌≠狽?

variable

魔≠窒奄≠b撃?

T00mg（60mgCIL）
Q7．2mg
P80mg
P20mg
撃高撃

mll

k�

race element■�

DTAZ
獅rO4・7H20C

盾b12・6H20M

獅b12・4H20C

浮rO4・5｝120N

≠loO4・2H20N
奄b12・6H20N

≠reO4・10H20H
RBO4�

9／LO

D43g／LO

D24g／LO

D999几0
D259／LO

D229／LO

D199／LO

D219／LO

DO149／L

－2－2 0次反応の濃度範囲

na㎜ox反応を0次と近似可能なM4－N・NO2－Nの飯の下限値を求めるため、①十分なNII4－N

存在する状態におけるNO2－Nの低濃度域の減少速度、②十分なNO2－Nが存在する状態における

H4－Nの低濃度域の減少速度を測定したr 5－2－1の実験と同様の合成培地および反応容器を用い、

度は30℃に設定した。開始時NH4－N濃度とNO2－N濃度を①においては40mgNILと10mgNIL、②に

いては10mgNILと50mgNILに設定して、30分おきにサンプリングを行いNH4－N、 NO2－Nの濃度変

を調べた。上記同様に速度の計算にはNH4－N濃度ではなく、NH4－N濃度に培地量を乗じた培地中の

H4－N量を用いた。
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5－2－3 pHの影響

 リアクターの全体図をFig．5－1に示す。リアクターは径50㎜、容量35しの筒状であり、上部に気固

液分職置を有する。リアクター内に体積1しのAna㎜oxグラニューノレ（第4章で作成したもの）を

充填し、基質を底部から注入し、上向流で通水させ、上部から排出する一過式の運転を行った。流量

は2．7L／h、リアクターのHRTは1．3h、 LVは1．4m／hとした。，同じリアクターを3系列運転した。流入

基質中の溶存酸素を、硝化菌をスポンジおよび吸水アクリル嵩高糸の担体に付着固定化した硝化カラ

ムに通水することにより除去し、その後pH調整カラムで0．2N塩酸あるいは水酸化ナトリウム溶液に

よりpHを設定値に調整した。 pHは5．7～9．0まで変化させ、処理水水質からリアクターの処理能力を

評価した。希釈水タンクは投げ込みヒーター、硝化カラムはウォーターバス、リアクターはウォータ

ージャケットにより温度調節を行い、リアクター内の温度を29～31℃に維持した。基質に用いた無機

合成培地の組成をTable 5－3に示す。

Co
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Fig．5－1 Schematic diagram ofexperimental device

Table 5－3 Composition of synthetic medium

Trace element I

EDTA
eeSO4・7H20

59几
X．149几’

（NH4）2SO4

maNO2
jHCO3
jH2PO4

baC12・2H20

lgSO4・7H20
srace element I

翌≠狽?

471mg
U41mg
Q50mg
Q7．2mg
X0mg
U0mg
撃高撃

L�
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 各態窒素濃度（NH4－N、 NO2－N、 NO3－N）は、 HACH社のNチューブmテスト法を用いて分析し、

分光光度計DR／2010により測定を行った。各々の分析法はサリチル三法、ジアゾ化クロモトロープ酸

法、クロモトロープ酸法による。IC、 TOCは、 TOC計TOC－5000（SHIMADZU）を用いて分析した。

SSは下水試験方法によった。

5－2－4 グラニュールリアクターにおけるNO2－N濃度条件の影響

第4章で作成した舳a㎜oxグラニュールを充填したFig．54の一過式上向流リアクターを用い、6

つの流入NO2－N濃度条件について実験を行った。全ての系列の実験条件をTable 5－4に示す。

Taめ量e 5－4 Experimental cond孟tions

Run ① ② ③ ④ ⑤ ⑥

Influent NO2－N 120 240 360 100→ 100→ 100→
（mgN／L） 400～450 400～450 300

EfHuent NO2－N 100－150 ＞200 ＞200

（mgNIL）

Flow rate（L／h） 2．5（1－13day） 2．7 2．8 1．7（1－3day） 1．7（1－3day） 1．7（1－3day）

3．414da一 0．64da一 1．24da一 0．84da一）

Vblume of 1．0 1．0 1．0 0．5 0．5 0．5

ranule（L

P町pose ofthe Confi㎜ation Confi㎜ation Confirlnation Confirmation Confirmation

     ●
??垂?窒撃高?獅

ofthe upper of the upper of the upper of the ef驚ct ofthe ef慣ect

limit of limit of Iimit of of residual ofresidual

influent influent 血fluent high NO2－N high NO2－N

NO2－N conc． NO2－N conc． NO2－N conc． conc． conc．

and the ef狙ect

of residual

high NO2－N

conc．

 入口pHを7．0～7．2に、リアクターの温度を29～310Cに調整した。基質に用いた無機合成培地はTable

5－3と同様であり、NH4－N濃度、 NO2－N濃度を適宜変更した。 Run①～③の初期流入量は25～2．8L／h、

この時のリアクターのHRTは1．25～1．40h、上向流線速度（LV）は1．30～1．45m／hである。 Run①～③

では体積1しのAna㎜oxグラニューノレを用い、それぞれ基質（1帆4－N：NO2－N調度を100：120mgNIL、

200：240mgNIL、300：360mgNILに設定した。 Run④～⑥では、処理水にNO2－N濃度を残存させ、グ

ラニュールベッド全体が高濃度のNO2－Nに暴露された時の応答を観察するため、グラニュール0．5Lを

用い、処理水中NO2－N濃度を100～150mgN／L、200mgNIL以上となるよう運転を行った。初；期流入量

は1．7L／hとし、その後処理水NO2－N濃度が設定値となるよう変更した。分析方法には5－2－3に示

す方法を用いた。

5－2－5 AnammoxグラニュールのNO2－Nへの暴露の影響

 暴露されるNO2－N濃度の違いによる活性変化を調べるため、以下の回章実験を行った。

 ガス圧測定用セパラブルフラスコにNO2－NとNO3－Nを含む合成培地を400ml添加し、Anammoxグ

ラニュールを約50ml入れて30QCの恒温寒中に静置した。 NO2－N濃度は20、100、200、300mgNILの4

段階とし、NO3－N濃度は180～240mgN／しとした。合成培地のその他の組成はTab置e5－2に示すものと同

様とした。暴露中の槽内NO2－N灘を設定灘に保っため、舳㎜ox反応によりNO2－Nが消費され

ないよう培地内にNH4－Nは添加しなかった。 NO3－Nの添加は、万が一NO2－Nが全量消費された場合で

もグラニュールが完全嫌気状態に暴露されないことを意図したものである。1日、2日経過後に20、
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300mgNILに暴露させたグラニュール、7日経過後に全ての濃度条件のグラニュールの活性を測定した。

測定時には培地をNH4－N（50～100mgNIL）とNO2－N（35～65mgNIL）を含む新しいものと入れ替えた。

 活性測定には、リアクター内部の圧力変化を測定することによりガスの発生速度を算出するガス圧

測定装置を用いた。装置図をFig．5－2に示す。反応槽は密閉可能なセパラブルフラスコであり、反応三

内の圧力は耐環境小型圧力センサAP－52A（キーエンヌ社）で常時測定され、データ収集システムNR－llO

および付属ソフトFLEX LOGGER／EX（キーエンス社）によりコンピュータに記録される。反応槽内の

圧力が設定値（5kPa）を超えると圧力センサから出力信号が発せられ、接続されている電磁弁が開き

槽内に蓄積したガスを排出する。反応槽内の圧力が設定値（0．5kPa）まで下がると電磁弁が閉じ、再び

ガス発生により圧力が増加する。この方法により連続的なガス発生量の測定が可能となる。反応容器

内はスターラーにより撹拝される。温度条件を一定に保つため、反応容器は水温30℃に設定した恒温

水槽に入れる。また、外気温の影響を避けるため、反応槽、水槽、圧力センサ、電磁弁、配管は全て

恒温室内に設置し、パネルヒーターにより30±1℃に制御した。

ガス発生速度から換算したAna㎜ox活性力§妥当な値であることを確認するために、ガス圧測定の前

後にサンプリングを行い内部液のNH4－N、 NO2－N、 NO3－N濃度を測定した。また、 VSS当たりの速度

で評価するため実験後にMLSSおよびMLVSSを測定した。

             Computer for data acquis詫1◎織
’’’”………’”●’………←’…”… �Hlil碁二δδ欄§δ溺蕾’i

藝…lectromagnetic vaive

       Pressure gage

～
 Sampli目g port

難霧纏

ThermOS重atic ba膓         Stirrer

Fig．5－2 Pressure measuring equipment

第3節 実験結果および考察

5－3－1 温度の影響

 Fig．5－3に23、27、30、33、35℃における培地中NH4－N量の変化を示す。さらに、実験後に測定した

VSS値からVSS当たりのNH4－N除去速度を算出した値のArrhenius plotをFig54にを示す。近似直線

のR2値は0．8085と低いが、本結果からの反応エネルギーEは56．3kJ／molと算出された。文献によると

Anammox反応の活性化エネルギーは70kJ／mol（アンモニア酸化反応68kJ／mol、亜硝酸酸化反応

44kJIInol）であり、実験結果はこれと比較すると小さい。 Arrheniusの式は、以下のように表され、反
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応エネルギーの大きさによって温度影響の受け方が異なることがわかる。反応エネルギーが小さいと

いうことは、温度の影響の受け方が小さいことを意味する。

         ん＝Ae←E／RT）

         配反応速度定数［ML’3Tl（0次式）， T－1（1次式），M－IL3T’1（2次式）］

         E；活性化エネルギー［ML2T’2mor1，∫／molj

         A：頻度因子［一］

         R：気体定数［ML2T2K－lmorl，」／（K・mol）］

         T：温度［K］

島、ん2を温度Tl、 T2における反応速度定数とすると

        E＝ ｛RTIT2／（Tl－T2）｝ln（ん1／ん2）

（5－1）

（5－2）

 既報の値は懸濁状態で得た値であり、本実験の値は生物膜状態であることに条件の違いがある。生

物膜と懸濁状態の微生物への温度影響の違いを考える場合、基質の拡散移動が重要な役割を持つ。懸

濁状態で温度の影響を受けるパラメータは増殖速度のみであるのに対し、生物膜状態では水の粘度、

水中および生物語中の基質の拡散係数も温度の影響を受ける。生物膜と懸濁状態の硝化菌の硝化速度

の温度影響を、モデル式の計算と実験によって比較したZhuら（2002）の報告によると、酸素の影響をな

くし、アンモニアを制限要素とした場合、増殖速度の温度影響が懸濁状態と比較して小さくなるため

（20QCにおいて生物膜での増殖速度の影響は懸濁状態での場合と比較して27．3％の大きさであった）、

水の粘度、拡散係数を合わせた全ての温度影響の大きさは、生物膜状態の方が懸濁状態より小さく

（44．6％）なった3）。舳a㎜ox微生物の場合にもこの考え加弐当てはまるとすると、既報値との差は微

生物の存在形態の違いによるものと推察される。
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5－3－2 0次反応の濃度範囲

 Fig．5－5に実験結果を示す。上段には濃度変化を、下段には濃度に培地量を乗じた窒素量の変化を示

す。下段グラフ中の直線から外れる濃度（図中0で示す）を上段のグラフから読みとり、その濃度が0

次反応の下限値と判断した。本実験より、NH4－N濃度は＞2．2mgNIL、 NO2－N濃度は＞4mgNILにおいて

Ana㎜ox反応を0次反応として扱いそ尋るという結果を得た。既報では、輔状態の舳㎜ox微生物

の基質飽和定数（Ks）は、0．07mg NH4－NIL、＜0．lmg NO2－N∠しである2④。グラニュールの状態でのKs

は基質の拡散速度の影響により懸濁状態よりも大きい値となることは妥当な結果であると言える。2

～4mgN／L以下まで処理する場合のモデル計算にはMonod式を用いる必要があるが、リアクターの能

力を概算するには0次式で問題ないと思われる。
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5－3－3 pHの影響

 流入基質のpHを変化させたときの流入水と処理水の窒素濃度の経時変化およびリアクターの窒素

除去速度の経時変化について、酸性条件の5．74～7，03の範囲で変化させたときの結果をFig．5－6に、ア

ルカリ性条件の6．97～8．97の範囲で変化させたときの結果をFig57に示す。窒素除去速度のグラフ中

に示すNH4－N、 NO2－N、 NO3－Nはそれぞれ、 NH4－N消費速度、 NO2－N消費速度、 NO3－N生成速度を表

している。入口pH、出口pHと窒素除去速度の変化をTable 5－5にまとめ、入口pH・出口pHとNH4－N

除去速度のとの関係およびそのpH値における除去速度の増減をFig．5－8に示す。
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 流入および流出pHの変化にともない、 NH4－N除去量に対するNO2－N除去量の割合が変化した。

Fig．5－9に示すように、低pHでは低くなり高pHでは高くなる傾向があった。したがって、酸性性側へ

のpH変化の影響はNH4－N除去よりもNO2－N除去の方が大きく、¶逆にアルカリ性側への影響はNO2－N

除去よりもNH4－N除去の方が大きく受けることが示唆された。

 実験結果より、以下のことが明らかになった。

・ NH4－N除去速度が高い値で維持されているとき、入口pHを徐々に下げていくと、NH4－N除去速

  度の低下はpH6．3未満になった時に急激に起こった。
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・入口pH6．3ではAna㎜ox活性1ま維持され、わずかながら上昇傾向がみられた。入口pH6．4以上で

  はNH4－N除去速度の上昇がみられ、グラニュール体積あたりNH4－N除去速度約5kgN／m3／d以上に

  達した。pH6．81、7．03においても長期間運転すれば達したと予想される。

・ Ana㎜ox活性が低下した時の出口pHは7．0以下であった。

入口pHが低くても、底部のゾーンでわずかでも舶a㎜ox反応が起こればpHが上昇し、次のゾー

ンではAna㎜ox反応に適したpHに近付くため反応速度がより大きくなる。このサイクルにより、入

口pHが至適pH範囲より低くても、グラニュールベッド上部には反応に適したpHゾーンが形成され

ると考えられる。このサイクルが働く問は処理速度が維持されるが、入口pHが境界値以下では、底部

のAna㎜ox反応速度が遅く、pHの上昇が起こらないために、グラニュールベッド内に至適pHゾー

ンが形成できなくなり、処理速度の急激な悪化を起こすと考えられる。本実験結果より、入口pHは

6．3以上であること、グラニュールベッド内にpH 7．0以上のゾーンを確保することが必要であると言え

る。

 Fig．5－6～5－7中のNH4－N除去速度の変化を見ると、入口pH6．97において5，8～65kgN／m3／dであった

状態からpHを7。92、8．48、8．97に変更したとき、変更後1日後のNH4－N除去速度は各々変更前の71．6、

44．3、22．0％であった。その後速度はさらに低下し、47．0％（pH7．92：10日後）、8．2％（pH8．48：7日後）、

0．4％（pH8．97：4目後）まで低下した。

  実験結果より、以下のことが明らかとなった。

・入口pH7．9以上ではNH4－N除去速度の低下がみられた。変更後のpHが高いほど、変更直後のNH4－N

 除去速度の低下が大きく、高pH条件を維持するとさらに経時的に低下した。

・入口pHとNH4－N除去速度には明確な相関関係があり、pHが高い程NH4－N除去速度が低い。

・出口pHには、 NH4－N除去速度との相関関係はみられなかった。

Ana㎜ox反応によりpHが上昇し、グラニューノレベッド内のpHが舳㎜ox反応の至適pH範囲を

超える値まで上昇すると反応が停止すると考えられる。Fig．5－8で入口pHが低いほど処理速度が高い

のは、入口pHと反応上限のpH値までの差が大きいほど、許容される反応量が多いためと考えられる。

品分実験による既報のデータでは、舳㎜ox反応の上限はpH9．0である。本実験では、入口pH85で

も7日間で処理速度が10分の1以下（その時の出口pH8．69）となった。

 次に、pHの値が至適範囲を外れた場合に、設定値を元に戻した時の回復速度を調べた。入口pHを

3日間5．74とした後、6．83に変更した時の6時問のNH4－N除去速度の変化をFig．5－10に示す。
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 入口pHが5．74の時、処理水NH：4－N濃度が流入水のNH4－N濃度を上回り、NH4－N除去速度の計算値

は0以下となっていた。pH計の設定値変更後、入口pHは1．8h後に設定値の6．83になった。 NH4－N除

去速度はpHが6，83となってから2時間後にプラスに転じ、その後急激に上昇した。 Fig5－6中Series1

の14～15日目をみると、pH6．18からpH6．97に変更した時においても、一目後にはNH4－N除去速度が

回復している。これらの結果より、低pHによって活性が一時的に低下した場合でも、 pHを7付近に

戻すことにより、数時間から田で舶a㎜ox活性の回復することが示された。

 同様に、Fig57中Series6の実験後、入口pHを7．92から7．02に変更した時の処理速度の変化を観

察した結果、pH6。98における忌中4日目の最：大処理速度に対し、変更後2日目に72％、3日目に88％

に回復した。これにより、約2週間の高pH条件によって処理速度が低下した場合でも、 pHを7付近

に戻すことにより2～3日で回復することが確認された。

 実験期間中、処理水のSS（浮上したグラニュールは除く）は0．1～4．3mg／しで推移した。 SS濃度は

NH4－N除去速度とやや相関関係がみられ、酸1生側、アルカリ側ともにほぼ同じ値であった（Fig．5－11）。
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Fig．5－11 Relationship between effluent SS concentration and NH4－N removal rate

5－3－4 高濃度NO2－N添加時のリアクターの処理速度

 Run①～⑥の流入水および処理水のNO2－N濃度とリアクターの窒素除去速度（gN／d）の経時変化、

およびグラニュール体積当たりの窒素除去速度（kgN／m3g，鋤。1。／d）の経時変化をFig．5－12に示した。図中

NH4－N、 NO2－Nは除去速度を、 NO3－Nは生成速度を示す。また、結果をTable 5－6にまとめた。

 グラフより、Run①、②て③を比較すると、NH4－N除去速度、 NO2－N除去速度は入口濃度が高いほ

ど高くなった。リアクター全体の窒素除去速度は大きく変化しなかったが（左側グラフ）、見かけのグ

ラニュール体積が16日間でそれぞれ0．07L、0．33L、0．40L減少したため、グラニュール体積当たりの

除去速度は上昇した（右側グラフ）。Run①、②はNO2－NINH4－Nの比の変動幅が0．18、0．22であったが、

Run③ではNH4－N除去速度がほぼ一定であるのに対し、 NO2－N除去速度が不安定であったため、変動

幅が0．54と大きくなった。より高濃度条件のRun④においては、 NO2－N濃度を100mgNIL台から上げ

た直後からNH4－N除去速度が低下した。 NO2－N除去速度は濃度を上げた直後は上昇したが、その後低

下した。速度の低下は、NH4－N除去速度よりもNO2－N除去速度の方が顕著であり、NO2－NINH4－N比率

は通常の1．2～1．3付近から大きく低下し、実験終了時には1を下回った。流入NO2－N濃度をRun④と

同程度とし、処理水濃度を200mgNIL以上に高く設定したR㎜⑤においては、 Run④と比較してNH4－N
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除去速度は平均325％、NO2－N除去速度は305％低くなった。 NO2－NINH4－N比率はより早い時点で1

を下回った。グラニュール体積の変化はRun④が0．Iしの減少だったのに対しRun⑤では0．15L減少し

た。グラニュール体積あたりのNH4－N除去速度、 NO2－N除去速度は、 Run⑤の方がRun④よりも約20％

低い値を示した。流入水のNO2－N濃度をRun④、⑤より低い260～327mgNILとし、処理水NO2－N濃

度を約200mgNILとしたRun⑥では、リアクターのNH4－N除去速度は濃度を変更レた図中4日目以降

ゆるやかな上昇傾向がみられたが、NO2－N除去速度は7日目から大きく低下し、その後10日目以降は

ほぼ一定の値となった。NO2－N／NH4－N比率は0．67まで低下し、グラニュール体積は0．14L減少した。

流入濃度がほぼ同程度のRun③とRun⑥を比較すると、Run⑥ではNO2－N除去速度の低下がRun③と比

較して顕著であり、NO2－NINH4－N比も大きく低下している。処理水NO2－N濃度の高さがより阻害の影

響を強めたと推察される。
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Fig．5－12 Nitrogen removal perfbrmances under various influent NO2－N and effluent NO2－N concentrations；

◆：NH4－N removal rate，■：NO2－N removal rate，▲：NO3－N production rate，＊：influent NO2－N concentration，

十＝e」鍛uent NO2－N concentration

 本実験より、NH4－N除去速度とNO2－N除去速度に対するNO2－N濃度の阻害の程度は異なっており、

NO2－N除去速度がより低濃度で阻害を受けることが示唆された。また、阻害の影響のない濃度範囲（約

100mgNIL以下）をリアクター内に多く確保すれば、約300mgNILまでの流入NO2－N濃度を受け入れ

ることができることが示された。内部に濃度差があるグラニュールリアクターの運転において処理速

度の低下を防ぐためには、最も高い部分のNO2－N濃度を300mgNIL以下とし、かつ運転中の処理水

NO2－N濃度を100mgNIL以下のできる限り低い濃度にすることが必要である。
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Table 5－6 Effbcts of influent and effluent NO2－N concentrations on nitrogen removal perfbrmances

Run     ①    ②     ③     ④     ⑤     ⑥
Influent NO2－N

@ （mgNIL）
l15，129 218－247 302－354 347－446 398－462 260－327

Effluent NO2－N

@ （mgN／L）
6．5－30 51－126 111－216 106－159 238－290 193－221

NH4－N removal
ikN／m3。nul／d）

4．03－6．49

Pncrease
538－10．73

Pncrease

6．20－14．78

Pncrease

6．96－8．13

cecrease

5．37－6．51

cecrease

4．61－7．13

Pncrease

NO2－N removal
ikgN／m3餌nu1。／d）

5．04－8．56

Pncrease

6．10－10．73

Pncrease

7．26－19．28

Pncrease
6．0840．96

cecrease

4．86－9．46

cecrease

4．35－8．95

Pncrease→
cecrease

NO2－NINH4－N
@    （一）

1．14－1．32

rtable

1．13－1．35

rtable
1．01－155

tnstable

0．87－1．38

cecrease
0．89－156

cecrease
0．67－1．55

tnstable

 Run①、②、③のグラニュール体積の経時変化をFig．543に示す。処理水NO2－N濃度が30mgNIL以

下のRun①においては、少量のグラニュールの浮上が観察されるものの、グラニュール体積の大幅な

減少傾向は見られなかったが、Run②、③においてはグラニュールの浮上・流出が観察され、グラニュ

ール体積が減少した。減少速度を線形近似すると、その傾きはRun①0．004、 Run②0．021、 Run③

o．024（L／day）と計算された。グラニュールの浮上はリアクター内の基質濃度が高いほど多いと言える。

処理水中に基質が残存する状態で運転を継続すると、グラニュールの浮上によりリアクター内に保持

されるグラニュール量が減少する。その結果、汚泥負荷がさらに上昇し、リアクターの処理能力の低

下および処理水質の悪化に繋がると予想される。浮上したグラニュールはガスを内包しており、水流

の衝撃では沈降しなかった。
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 グラニュール体積あたりの流入NO2－N負荷とグラニュール体積あたりのNO2－N窒素除去速度との関

係をFig．5－14に示す。両者には相関関係が見られた。運転期間中のグラニュール体積あたり最大NO2－N

除去速度は19．3kgN／m3／d（最大TN除去速度は31．lkgN／m3／d）であったが、 NO2－N除去率90％以上を達

成するグラニュール体積あたりのNO2－N負荷の上限は8．OkgNO2－N／m3g，anul。／d（この時TN除去速度最大

値は12．9kgN／m3g，蹴1，／d）であった。
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Fig．5－14 The relationsh重ps between NO2－N load and NO2－N removal rate

 流入NO2－N濃度と流入量を変え、ほぼ同じ汚泥あたりNO2－N：負荷量を与えた時の汚泥あたりNO2－N

除去速度に及ぼす流入NO2－N濃度の影響をFig．5－15に示した。同：負荷量であればこの範囲内での流入

NO2－N濃度の違いは汚泥あたりのNO2－N除去速度に影響を与えないことが示された。ただし、流入

NO2－N濃度が300mgNIL以上になるとNO2－N除去速度が不安定になる傾向があることに留意すべきで

ある。
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Fig．5－15 Nitrogen removal rate at the same load with various NO2－N concentration；◇：NO2－N loading，◆：

NO2－N removal rate

 流入水および処理水中No2－N濃度と処理水ss濃度の関係をFig．5－16に示した。処理水中のss濃度

は0．8～5．7mg／しであり、流入水および処理水NO2－N濃度との相関は見られなかった。
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Fig．5－16 The effluent SS concentration and influent and efauent NO2－N concentration

5－3－5 反応停止状態におけるAnammoxグラニュールのNO2－Nへの暴露の影響

 ガス圧測定装置による圧力変化の測定結果（累積値に換算後）の一例をFig．5－17に示す。左のグラ

フはコンピュータに取り込まれた電圧値に、圧カー電圧の検量線で求めた係数を掛けて圧力値に換算

したものである。右のグラフは圧力変化の傾きをプロットしたものである。この傾きの値に、ガス体

積一圧力の検量線で求めた係数を掛けることにより、ガス発生速度を算出する。
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Fig．5－17 An example of the measurement results of the gas pressure change；left：acc㎜ulation value of the

pressure change，藍eft：the change of slope（a 10－minute average）

 系内のNO2－Nが完全に消費されると、圧力変化の傾きは明らかに低くなるが、傾きが0とはならな

かった。これは脱窒によるガス発生が起こっているためと考えられる。NO2－N消費後の圧力変化の傾

きから脱窒によるガス発生速度を難ずることができる。Ana㎜ox反応が起こっている間にも脱窒反

応が起こっていると考え、脱窒によるガス発生搬を差し引いた1直を舳㎜oxによるガス発生速度と

する。さらに舶a㎜ox活性に換算するため｝こは、㎞a㎜ox反応式より1モルのMI4－Nカ・ら1．02モル

のN2ガスが発生すると考えて、 N2ガス発生速度をNH4－Nの除去速度に換算する。

 3段階のNO2－N濃度に暴露させたグラニュールの活性変化をFig．5－18に示す。横軸がNO2－Nへの暴

露時間、縦軸はVSSあたりのNH4－N除去速度の、暴露前の値に対する相対値を示す。
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Fig．5－18 The change of activity after exposure to high NO2－N concentration

 最：も低濃度条件のNO2－N 20mgNILでは、2日目までは初期活性より上昇したが7日後には62．7％に

低下した。NO2－N濃度100、200mgNILの7目暴露後活性は59．9、61．0％と201ngN／しの場合とほぼ等し

かった。NO2－N濃度300mgNILの場合には活性が時間の経過と共に低下し、1日後に91．8％、2目後に

80．7％、7日目に51．2％となった。

 この結果より、反応を停止させた状態ではグラニュールの活性が低下すること、保存する場合の

NO2－N濃度は200時頃NILまでは阻害の影響がみられないこと、300mgNILの条件でも7目間の暴露では

初期活性の約1／2の活性を有し、失活することはないことが示された。したがって、何らかの理由によ

りグラニュールの反応を停止させる必要がある場合には、NO2－N濃度は200mgNIL以下にし、再立ち

上げの際には保存中に活性が低下することを考慮する必要がある。また、データには示さないがNO2－N、

NO3－Nが消費され完全嫌気条件になると、自己分解と酵素に含まれる鉄の還元によると推察されるグ

ラニュールの黒色変化が起こり、完全にAnammox活性が失われることから、完全嫌気状態を避けるた

めの手段を講じることが必要である。

第4節 結語

23～35℃の範囲で影響を調べた結果、Ana㎜ox反応に関する活性化エネノレギー（E）は56．3kJ／mol

と算出された。懸濁状態で測定された既報の値70U／molより小さい値となったのは、舳a㎜ox微生物

がグラニュールで存在しており、基質の拡散が温度の影響を受け、かつ増殖速度が懸濁状態と比較す

ると小さくなるためではないかと推察される。高分実験によりグラニュールでの細a㎜ox反応は

NH4－N・NO2－Nが2～4mgNILまでは0次反応で表せることが確認できた。

リアクターの反応ゾーン内に、pH7．0～85のエリアをより多く確保することが腰である。㎞a㎜ox

反応によりpHが上昇することを考慮し、上向流式のリアクターの場合には上部のpHを8．5以下にな

るよう底部pHを設定する必要がある。その設定値は6．3以上とする。低部のpH条件が低い場合（＜6．3）

も、高い場合（＞7．9、出口pH＞8．28）も、 NH4－N除去速度の低下は高配pHを7付近に戻すことにより

数時間から2～3日以内に回復した。NH4－N除去とNO2－N除去に対するpHの影響が異なることが示唆

された。酸性性側へのpH変化の影響はNH4－N除去よりもNO2－N除去の方が大きく、逆にアルカリ性

側への影響はNO2－N除去よりもMI4－N除去の方が大きく受けた。 Ana㎜ox反応においては、皿4－N

はヒドロキシルアミンとともにヒドラジン加水分解酵素（ヒドラジン生成酵素）によりヒドラジンへ

変換され、NO2－Nは亜硝酸還元酵素によりヒドロキシルアミンに変換される。それぞれ異なった酵素
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が関与していることから、本実験での結果の違いは、それぞれの酵素に対するpHの影響が異なってい

るためではないかと推察される。

緬a㎜oxグラニュールを用いた上向流リアクターにおけるNO2－N灘の影響を検討し、以下の結果

を得た。流入NO2－N灘が300mgM以上ではNO2－NによりAna㎜ox反応が阻害された。 NO2－N除

去速度の方がより低濃度からNO2－Nの阻害を受けることが示唆された。流入NO2－N濃度が300～

350mgNILではNH4－N除去速度は保たれるもののNO2－N除去速度が不安定になり、350mgNIL以上で

はNH4－N・NO2－N両方の除去速度の低下がみられた。高濃度NO2－Nによる除去速度の低下は、 NH4－N

除去速度よりNO2－N除去速度の方が顕著で、除去NO2－NINH4－N比率が低下した。処理水中にNO2－N

灘が高濃度で残存すると舳㎜ox反応力§阻害を受けることから、処理水NO2－N灘を100mgM

以下のできる限り低い濃度に維持することが望ましい。処理水中にNO2－Nが残存する場合において

（＞50mgNIL）、グラニュールの浮上によるグラニュールベッド体積の大幅な減少が見られた。浮上し

たグラニュールはガスを内包しており、それを再利用する場合には何らかの方法でグラニュールを破

壊し、ガスを放出する必要がある。NO2－N除去率90％以上を達成するグラニュール体積あたりのNO2－N

：負荷の上限は8．OkgNO2－N／m3g，an。1。／d（この時TN除去速度最大値は12．9kgN／m3即。n。i。／d）であった。汚泥

負荷が同じであれば、流入NO2－N濃度（実験では181～364mgN／L）を変えても汚泥あたりの除去速度

は変わらなかった。しかし、流入NO2－N濃度が300mgNIL以上では処理が不安定になることに留意す

べきである。

 リアクターの基質流入部のNO2－N濃度は約300mgNILまで許容可能であり、これ以上の濃い排水を

処理する場合には処理水等で希釈する必要がある。グラニュールの大量浮上を防ぐには、窒素除去率

を高くして処理水中の基質濃度を下げることが必要であり、そのためには系全体の汚泥あたりの窒素

鮪の上限を設定しておく必要がある。汚泥当たりの窒素除去速度はグラニューノ坤の．㎞a㎜ox微生

物の存在割合によって変化するため、事前にグラニュールの能力評価をしておく必要がある。

 反応を停止させた保存状態では、暴露されるNO2－N濃度が高いほど、また暴露時間が長いほど活性

の低下割合が大きかった。反応を停止させ保存する場合にはNO2－N濃度は200mgNIL以下にし、また

再立ち上げの際には、保存中に活性が低下することを考慮し負荷を下げて運転を開始する必要がある。

Ana㎜oxグラニュールリアクターの運転条件、特に実際の運転においてトラブルカミ発生しやすいと

予想される温度、pH、 NO2－N濃度について、至適範囲および至適範囲を外れた場合の活性への影響に

ついて検討した。既報のAna㎜ox微生物についての報告と比較するといずれも異なる結果となったが、

微生物が懸濁状態ではなくグラニューノレであるという存在形態の違い、グラニュール中の舶a㎜ox微

生物の割合が100％ではないこと、リアクター内部に基質濃度勾配のある不完全混合リアクターである

ことなどが理由として挙げられる。実際のリアクターの運転においては、流入水の濃度やpHなどの性

状の変化、また運転中のトラブルも予想され、グラニュールの保存の必要性も出てくると考えられる。

本章で得られた知見はリアクター設計や運転管理に役立っものと思われる。
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第6章Anammoxグラニュールの活用・単一槽型窒素除去リアクターの検討

第1節 概説

 一般に、窒素除去プロセスに流入する排水中の窒素はNH4＋の形で存在することが多いため、

Ana㎜oxを窒素除去プロセスに用いる胎には、必ず前段にNH4＋の一部をNO2一｝こ硝化する部分亜硝

酸化が必要となる。最近、一一硝酸化と血a㎜ox反応を単一槽内で行う方法が検討され、 CANON

（⊆ompletely旦utotrophic旦itrogen－remova1Ωver皇i扇te）法と名付けられた8）～11）。 CANON法においては、

NH4＋が好気性アンモニア酸化菌によって式（6－1）のように部分亜硝酸化され、次にAna㎜ox微生物に

よって式（6－2）のようにNH4＋とNO2一が窒素ガスに変換される。反応式をまとめると式（6－3）のようになる。

CANON法は硝化／脱窒法と比較して舶a㎜oxによる運転コスト削減のメリットを有すると共に、一

槽で処理が行えるというメリットを有する。

        lNH3＋1．502→INO2’＋H20＋H＋                          （6－1）

        lNH3＋1．32NO2’＋H＋→1．02N2＋0．26NO3一＋2H20                   （6－2）

        lNH3＋0．8502→0．llNO3一＋0．44N2＋0．14H＋＋1．43H20                 （6－3）

 既報では、2001年にSequencing Batch Reactor（SBR）を用いて一品で亜硝酸型硝化とAna㎜oxを行

わせることに成功している8）。SBR内には舳a㎜ox微生物と硝イヒ菌が混在していることがFISH

⑳uorescenceエn旦itu旦ybridization）法により確認された。 Anammox微生物は酸素により阻害を受ける

が、C姻ON法一定して窒素除去を行える理由として、外側に硝化菌、内側に舶㎜ox微生物が存

在し、内側には酸素が浸透せず嫌気条件が保たれるという生物膜モデルが提唱されている12）。このSBR

による窒素除去速度は、アンモニアを過剰に添加した系で0．08kgN／m3／d、アンモニア律速の場合には

0．04kgN／m3／dであった。2003年には、二重管型のガスリフトリアクターを用いたCANON法が報告さ

れた10）。Ana㎜ox汚泥をリアクター内で培養し日戸9kgN／m3／dの処理能力を有するまで増殖させた後、

アンモニア酸化菌を含む硝化汚泥を添加し、吹き込みガス中の空気の割合を徐々に増加させることに

より、窒素除去速度15kgN／m3／dを60日間達成している。 NH4＋濃度約韮，500mgN／しの合成排水を用い

処理水中に約900mgNILのNH4＋が残存しているため、除去率は42％と低い。

Ana㎜oxの前処理に腰姫硝酸型石肖化は、これまでにも硝化／脱窒の際の麟エネルギー削減お

よび脱窒時の有機物添加量削減を目的として研究が進められてきた。酸素に対する親和性の違い、遊

離アンモニア（0．1～1．OmgNH3－NILにおいて亜硝酸酸化菌の活性が抑制される）および亜硝酸の阻害効

果の差、高温条件（25QC以上）での増殖速度の差、アンモニア酸化と亜硝酸酸化の活性化エネルギー

（68kJ／mol，44kJ／mol）の違いを利用する方法、阻害剤によって亜硝酸酸化菌を抑制する方法等が挙げられ、

最近では、グラニュール化した硝化菌を用いたエアリフトリアクターで亜硝酸型硝化に成功した報告

がある4）・13）～19）。一般に、実際の運転で亜硝酸型の硝化反応を維持することは低濃度であるほど難しい

と言われているが、CANON法は、200mgNIL以下程度の低濃度の含アンモニア排水に対しても安定し

た処理が行える可能性がある。我々は、前述のような大きなメリットを有するCANON法に着目し、

ベンチスケールの二重管型ガスリフトリアクターを用いて実験を行った。

Ana㎜ox微生物は倍化時間が糸勺ll日と増殖搬が非常に遅い。十分量の1㎞a㎜ox微生物をリアク

ター内に保持すること、かつ微生物が酸素による阻害を受けにくい状態にすることを目的に、種汚泥

として事前に作成したAna㎜oxグラニューノレを用いた20）。硝化菌の種汚泥には亜轍型の硝化処理を

1年以上行い1伽030脚ηα3が含まれることを確認した硝化汚泥を用いた。
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 立上げ時の処理水濃度の変化および用いた種汚泥量とリアクターの処理能力との比較を行った。そ

の後、リアクターの処理の安定性をみるため、一定条件での長期運転を行った。リアクター内に存在

する微生物を存在形態によりグラニュールとフロックに分け、それぞれに含まれる微生物を複数の手

法を用いて解析した。16S rDNAを用いた山相解析を行い、リアクター内部に存在する微生物を調べた。

また立上げ時からの微生物構成の変化をDGGE法により解析した。晶相解析により確認されたアンモ

ニア酸化菌とAna㎜ox雛物の存在量をRTPCR法によって解析し、存在割合の変化を調べた。

 硝化菌の存在について、反応速度からの検討も行った。硝化速度の変化から、アンモニア酸化菌、

亜硝酸酸化菌の存在量の変化について考察した。またフロックとして存在する汚泥の増加速度を測定

し、リアクター全体の処理速度と照らし合わせてフロック汚泥の処理速度への寄与について考察した。

 次に、CANON法の処理に対する影響因子について検討を行った。 CANON法においては、流入する

NH4＋をめぐってアンモニア酸化菌とAna㎜ox微生物が、生成したNO2’をめぐって亜硝酸酸化菌と

Ana㎜ox微生物が、酸素をめぐってアンモニア酸化菌と亜硝酸酸化菌が競合する。亜硝醐化齢優

上すると、処理水NO3濃度の上昇、 NH4＋の残存が起こるため、窒素除去率が低下する。したがって、

アンモニア酸化菌とAna㎜ox微生物の活性を保ち、亜硝酸酸化菌の働きを抑制する必要がある。

 これらの微生物活性に影響を及ぼす因子としては、pH、温度、溶存酸素（DO）濃度、基質濃度（NH4＋、

NO2一）、水理学的滞留時間（HRT）、汚泥滞留時間（SRT）、各種阻害物質濃度等が挙げられる。本実験

ではその中でpH、温度、 DO灘がAna㎜oxグラニュールを活用するCANON法の窒素除去性能に

及ぼす影響について検討を行った。既報では、実際の実験条件として、pHは7．8亀9）、温度は30℃8£11）

とされており、それ以外の条件での実験結果はない。DO濃度は、 SBRで0～0．4mg／L8）、ガスリフトリ

アクターで0．5mg／Llo）、粒状微生物（aggregates）を有するSBRでは0．16mg／Lll）であった。他の条件に

ついてはモデルを用いて検討されている21）。温度は15～40℃の範囲で影響が検討され、DO濃度につ

いては最適DO濃度は生物膜厚さ、アンモニア負荷、増殖速度、生物膜密度に依存することが示され

ている。DO濃度が最適値から±0．2mg／L違っても窒素除去率が5～15％低下するとし、アンモニア：負

荷に対応したDO濃度制御が必須であると結論イ寸けている。条件変化の影響はリアクター形状、特に

微生物の存在形態によって異なるため、実際のリアクターにおける影響を調べることは重要である。

本章の実験では、紬a㎜oxグラニュールとフ助ク汚泥カミ混在するエアリフトリアクターにおける条

件変化の影響を示す。

第2節実験方法

6－2－1 実験装置および材料

実験装置をFig．64に示す。容量35L（反応部体積2．7L）、外垣内径50㎜、内治外径32㎜、内径

26㎜の二聾型リアクタで、底部から空気を送ることによるガスリフト型となっている。合成基質、

空気は共に底部から流入させ、処理水は上部の気固液分離部（GSS）を経て処理水槽に排出される。

DO濃度およびpHはGSSにより分離された空気により液が流動する位置で測定した。リアクター温度

はウォータージャケットにより調整した。pHは電磁定量ポンプEH－B 10VH－100PW I－PH1（IWAKI）に

pHガラス電極（METTLER TOLED）を接続し比例制御運転を行い、DO濃度はpHメータD－55（HORIBA）

を用いた隔膜式ガルバニ電池法で潰掟した。温度はThe㎜o RecorderおんどとりTR－71S型（T＆D）で

連続データを記録した。
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Fig．6－1 Schematic diagram ofgas－lift reactor system

Anammox曲物の種汚泥として、6ヶ月以上運転した上向流Ana㎜oxリアクターから採取し、約2

ヶ月間冷蔵保存した平均径0．9mmのAnammoxグラニュールを用いた。実験開始時に沈降体積0．IL、5

日目に0．4L、合計05L（28．17gSS（19．89gVSS））のグラニュールを種汚泥として用いた。硝化菌の種

汚泥には亜硝酸型の硝化を行う曝気槽から採取したフロック状汚泥3．3gSS（3．OgVSS）を用いた。事前

にグラニュールのAna㎜ox活性を回分実験により測定した。

 基質には、窒素源としてNH4－Nのみを含む合成無機基質を用いた。基質の組成をTable 6－1に示す。

pH7．5（05MのNaHCO3で調整）、温度30℃の条件で連続実験を行った。

Table 6－1 Composition of synthetic medium

NH42SO4 472，943m
KHCO3 168m
KH2PO4 25m
CaC12・2H20 300mg

MgSO4・7H20 200mg
Trace element I

iEDTA 5 g／L， FeSO4・7H209．149／L）

lm1

Ta water lL

6－2－2 化学分析

 定期的にNH4＋、 Nq、 NO∫の濃度をHITACHI U－2010を使い、 NH4＋は。－phenyl pheno1を用いたイン

ドフェノール青吸光光度法の変法であるOPP法22｝、 NO2一はColorimetric method23）、 NO3“はUltraviolet

Spectrophotomethc Screenlng Method23）を用いて比色分析で測定した。 SS、 MLSS、 MLVSSの分析は下水

試験方法によった24）。
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6－2－3 立上げおよび長期運転

 NH4＋濃度100mgNILの基質で運転を開始し、6日目に基質濃度を200mgNILに変更した。その後は

HRTを徐々に短くすることにより負荷を上げた。処理水中のNH4＋濃度が10mgNIL以下になった時を、

負荷を上げるタイミングの目安とした。空気量はDO濃度が約0．2mg／しとなるように調整した。

 約1ヶ月の運転の後、用いたCANONグラニュール12．79gMLSS（9．98gVSS）に硝化汚泥0．80gMLSS

（0．76gVSS）を添加して再度立上げを行い、基質NH4＋濃度200mgNIL、 DO濃度05mg／L以下で運転

を行った。

6－2－4 環境因子の影響検討

 DO濃度を0．8～2．Omg／しに上げて運転し、リアクタ内部に亜硝酸酸化菌が増殖した状態でリアクタ

内のpH、温度、 DO濃度を変化させ、培養環境条件の変化が亜硝酸酸化菌の活性にどのような変化を

もたらすかを調べた。実験条件をTable 6－2に示す。 pH、温度の値には、安定した亜硝酸化を長期間維

持する目的で実験を行った過去の事例を参考に、亜硝酸が蓄積しやすいとされる条件を選択した26）。

Table 6－2 Experimental conditions

Run pH Temp（℃） DO（mg／L）

1 75 30 0．8～2．0

H 8．0 30 0。8～2．0

皿 75 345 0．8～2，0

IV 75 30 0．2～0．4

6－2－5 微生物構成の解析

1）DGGE（Ωenaturing qradient皇el Electrophoresis：変性剤濃度勾配ゲル電気泳動）法による菌相解析

 グラニュール50μ1をチューブに取り滅菌したスパテラを用いてグラニュールを破砕した。これから

ISOPLAMT Kitを用いて染色体DNAを抽出した。抽出したDNAは100μ1のTE bu伽rに懸濁し、一20℃

で保存した。抽出後、1％アガロースゲル電気泳動を行いDNAの抽出を確認した。

 次に、抽出したDNAを希釈し細菌の16S rDNAのPCR増幅を行った。論文から、全細菌に特異的

なバクテリアルプライマーを選択した。357F＋GC－Clampと534RはDGGE用のバクテリアルプライマ

ーペアである。357F＋GC－Clampと534Rを組み合わせてPCRすることで細菌の16S rDNAの約200 bp

を増幅することができる。Table 6－3に用いたプライマーを示す。

Table 6－3 Bacterial primer design

Primer Base se uence（5’一3’ Tm  Position＊
357F＋GC－Clamp25） CGCCCGCCGCGCCCCGCGCCCGTCCCG

bCGCCCCCGCCCGCCTACGGGAGGCAGCAG
Forward

87．8

357－374

534R ATTACCGCGGCTGCTGG Reverse 67．3 534－551

＊：Eschericia col童16S nucleotide numbering

 サーマルサイクラー（Gene Amp PCR System 2400）を用い、各サンプル2本ずつPCRを行った。 PCR

条件は、denaturing 94。C 15 sec， annealing 600C 2sec， extension 68℃40secとし、28cycles行った（PCR

反応液組成：DNA 1μ1（約3ng），primer 357F GC－Clamp 2μ1（5pmol／μ1），primer 534R 2μ1（5pmoレμ1），pre－mix

12叫， KOD－plus－1μ1（1unit），滅菌水32口， TotabOμ1）。PCR産物5μ1を2％アガロースゲル電気泳動し、
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PCR増幅の確認をした。 PCR産物をエタノール沈殿しDNAの濃縮を行った。濃縮後5μ1の滅菌水に

懸濁した。

 THE DcoDETM uNIvERs乱MuT皿IQN DETEcTloN sYsTEM（Bio RAD）添付のフローチャートに従い、 DGGEを行

った。8％ポリアクリルアミドゲルで変性剤濃度30％一50％（7M尿素40％ホルムアミドを100％変性剤と

した）、60℃の条件で4hr泳動を行った。バンドパターンによる菌相解析の後、泳動ゲルのバンドから

DNAを抽出しシーケンスを行った。 NCBI BLASTプログラム（ht‡p：〃www．ncbi．nlm．nih．gov／）を用いて

相同性検索を行なった。

2）クローニング＋DGGE法による菌相解析

 実験に用いた試薬等をTable 6－4に示す。

Table 6－4 Expe㎡mental matenals and reagents鉛r co㎜uni取analysis

ISOIL（Nippon Gene）

KOD－Plus－01ymerase（TOyobo）

re－mix KOD buf飴r M SO41mM dNTP O．2mM each
Bluescri t KS＋

Restriction enzyme（研伽II M－buffbr）（ゆη1 5bo I L－buf飴r）

1×TAE buffbr（50×TAE bu働r：Tris 242g／1， glacial acetic acid 57，1ml／1，05M EDTA（pH 8．0）

P00mLll

Ultra Clean DNA Purification system Mo Bio）

DNA Ligation Kit V6L2 solution I（Takara）

E．co1∫DH 10B

X－Gal（5－bromo－4－chloro－3－indolyl一β一D－galactopyranoside）

IPTG（isopropyl一β一D－galactoside）

Solution I（glucose 50mM， Tris－HCI（pH 8．0）25mM， EDTA（pH 8．0）10mM）

rolution H（NaOH O．2N， sDS 1％）

rolution皿（5M potassium acetate 60ml， glacial acetic acid l l．5ml， sterilized water 28．5m1）

Chloro鉛㎜isoam l alcoho1（chlorofb㎜24ml， isoam l alcohol lml）

TE buf琵r（Tris－HCl l．21／1， EDTA O．37g／D

LB＋Amp plate（Polypepton l Og／l， Y6ast extract 59／1， NaCl 59／1， Agar 159／1， Ampicillin Sodium

n．1／1）

LB＋Amp medium solution（Polypepton l Og／1， Ybast extract 59／1， NaCl 59／1， Ampicillin Sodium

n．lg／l）

100％Denaturing Solution （7M Urea：（BIO－RAD：Electrophoresis Pur童ty Reagent）

Q1．0219／50ml，40％鉛㎜amide：（BIO－RAD：Deionized）20ml／50n且， sterilized water）

10％Ammonium persulfate［（WAKO：fbr electrophoresis）：0．19／1 ml sterilized water

30％Acrylamide（acrylamide－HG（Wako）299／100 ml， N，N’一methylenebisacrylamide－HG

iWako） 19／100 ml， sterilized water）

N、N、 N’、 N’一Tetrametyl ethylenediamine

 ニッポンジーンのDNA抽出キットISOILを用い、約80国の汚泥からDNAの抽出を行なった。抽出

した染色体DNAの濃度を分光光度計で測定し、10 ng／μ1に希釈した。1μ1を鋳型とし、バクテリアル

プライマー357F（5’一CCTACGGGAGGCAGCAG－3’）と534R（5’一ArTACCGCGGCTGCTGG－3’）でPCR

を行なった。PCR条件は、 denaturing 94℃15 sec， annealing 60℃30sec， extension 68℃15secとし、

30cycles行った（PCR反応液組成：DNA 1μ1（10ng／μ1），pr童mer 357F 2μ1（5pmol／μ1），primer 534R 2μ1

（5pmol／μ1），pre－mix l 2霞， KOD－plus－IFI（1unit），滅菌水32μ1，1btal 50μ1）。

 増幅したDNAをプラスミドベクター（pBluescript KS＋）を用いて大腸菌に形質転換を行なった。形

質転換により得られたホワイトコロニーを選択後、LB＋Amp液体培地で一晩培養し、プラスミドを抽
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出した。制限酵素5αcI、．ゆη1により消化し、アガロースゲル電気泳動でインサートの確認を行なっ

た。

 インサートを確認したクローンについて、DGGE法を用いて分類を行なった。二二体をターゲット

としたprimer 357F GC－clamp（5’一CGCCCGCCGCGCCCCGCGCCCGTCCCGCCGCCCCCGCCCGCCTA

CGGGAGGCAGCAG－3）と534R（5’一ArTACCGCGGCTGCTGG－3）を用いてPCRを行い、 GC－clampを

付加した。PCR条件は、 denaturing 94℃15 sec， annealing 60℃30sec， extension 68℃15secとし、30

cycles行った（PCR．反応液組成：プラスミドDNA（50倍希釈）1μ1， primer 357F＋GC－clamp lμ1（10

pmo1／μ1），primer 534R 2Fl（5pmol／μ1），pre－mix 12μ1， KOD－plus－polymerase O．5μ1（lunit），滅菌水

335豚1， total 50μ1）。

 増幅したDNAをDGGE法で分類した。 DGGE法におけるゲルのポリアクリルアミド濃度は6％、変

成剤濃度勾配は10－60％とし、60℃、泳動サンプル量各5μ1、150Vで135分泳動を行った。泳動終了後、

エチジウムブロマイド溶液にて染色を行い、Printgraphを用いて観察した。アクリルアミド変性ゲルの

組成をT紐ble 6－5に示す。

T3ble 6－5  Composition ofdenaturing gradient gel

Denaturing Solution concentration         10％              60％

30％Acrylamide solution 4ml 4m1

50×TAE buffbr 0．4ml 0．4m1

100％Denatuhn Solution 4ml 12ml
Sterilized water ll．6 ml 3．6ml（Sterilized water 3．2

高件¥Dye Solut孟on O。4 ml）

Total 20ml 20m1

 DGGEのバンドの位置でグループ分けを行ない、各グループから1クローンずつシーケンシングを

行い、NCBI BLASTプログラム（http：／／wwwncbi．nlm．nih．gov／）を用いて相同性検索を行なった。

3）改良DGGE法による三相解析

 上記1）と2）の実験結果が異なったため、最初にGCクランプの付いていないプライマーでPCRを行

なった後にGCクランプを付加し、 DGGE法を用いて菌相解析を行なうこととした。実験に用いた試

薬等をTable 6－6に示す。

Table 6－6 Expedmental materials and reagents飴r co㎜蜘analysis

ISOIL（Nippon Gene）

KOD－Plus－01 erase To obo）

re－mix（KOD buf℃er MgSO41mM dNTP O．2mM each）

TAE buf琵r

Ultra Clean DNA Puri負cation s stem （Mo Bio）

100％Dcnatu：dng Solut量on

10％Ammonium persulfate

30％Acry玉amide

N、N、 N’、 N’一Tetrametyl ethylenediamine

SYBR Gold nucleic acid el stain

ISOILを用いて抽出した染色体DNA 10ngを鋳型として、プライマー357Fと534RでPCRを行い、
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16S rDNAを増幅した。 PCR条件は、 denaturing 94℃15 sec， annealing 600C 30sec， extension 68℃30sec

とし、27cycles行った（PCR反応液組成：DNA l昌1（10ng／μ1），primer 357F 2μ1（5pmoVμ1），primer 534R

2μ1（5pmol／μ1），pre－mix l 2μ1， KOD－plus－1μ1（lunit），滅菌水32μ1， Total 50μ1）。

 PCR産物中のプライマーを除くため、 PCR産物を2％アガロースゲルで電気泳動し、 DNAのバンド

を切り出し、ゲル抽出を行なった。その後、再度2％アが二一スゲルで電気泳動し、DNAの濃度確認

を行なった。濃度確認したPCR産物30 ngを鋳型として、357F＋GC－Clampと534RでPCRを行ない、

GCクランプを付加した。 PCR条件は、 denaturing 94℃15sec， amlealing 60℃30sec， extension 68℃30sec

とし、9cycles行った（PCR反応液組成：DNA 2Fl（30 ng），primer 357F＋GC－Clamp O．5坦（10pmoレμ1），

primer 534R 1μ1（5pmol／μ1），pre－mix 12μ1， KOD－plus－05μ1（0．5 unit），滅菌水34叫， Tbta150μ1）。

 GCクランプを付加したPCR産物をエタノール沈殿で濃縮した。分光光度計を用いて得られたDNA

溶液の濃度測定を行った。全サンプル2000ngとなるようにし、泳動サンプルとした。

 THE DCoDE脳UNwERsAL MuT訂IoN DETEcTIoN SYsTEM（BIO－RAD）を用いてDGGEを行なった。 DGGE法

におけるゲルのポリアクリルアミド濃度は8％、変成剤濃度勾配は30－60％とし、100Vで16hr泳動を行

った。ゲルの組成をTable 6－7に示す。泳動終了後、 SYBR Gold nucleic acid gel stainにて染色を行い、

Printgraphおよびフルオロ・イメージアナライザーで観察した。

Table 6－7 Composition ofdenaturing gradient gel

Denaturing Solution concentration         30％              60％

30％Acrylamide solution 8ml 8m1

50×TAE buffbr 0．6ml 0．6m1

100％Denatu■ing Solution 9ml 18ml
Sterilized water 12．4ml 3．4ml

Total 30ml 30m1

6－2－6 アンモニア酸化菌・Anammox菌の存在割合の解析

Ana㎜ox菌、硝化菌の割合を趨するため、リアルタイムPCR（1皿PCR）法による角蜥を行った。

実1験に用いたプライマーおよび試薬をTable 6－8に示す。

Tab藍e 6－8 Primers and experimental reagents fbr RT－PCR

rimer fluorescent 16S6F

Primer fluorescent RT I R

Primer fluorescent Ana－5’

primer l 6S6F（5’一GGAGAGTTAGArCTTGGCTCAG－3’）

primer EUB3381 （5’一GCTGCCTCCCGTAGGAGT－3’）

primer EUB338H （5’一GCAGCCACCCGTAGGTGT・3’）

primer RT l R（5’一CGTCCTCTCAGACCARCTACTG－3’）

primer CTO 189f（1（5’一GGAGGAAAGTAGGGGArCG－3’）

primer CTO 189fM（5’一GGAGRAAAGCAGGGGArCG－3’）

primer Ana－3’（5’一TAGAGGGGTTTTGATTA｝3’）

primer Ana－5’（5’一GGACTGGArACCGArCGT－3’）

KOD－Plus－ol merase（Toyobo）

pre－mix（10×buffbr MgSO41mM dNTP O．2mM each）

QIAquick PCR Purification Kit（Qiagen）
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 グラニュール265day（2005／1／13）より抽出した染色体DNAを鋳…型として検量線を作成した。

 始めにprimer EUB3381and■とprimer 16S－6Fを用い全菌体の検量線PCRを行った。 PCR条件は、

denaturing 94℃15sec， annealing 60℃30sec， extension 68℃30secとし、30cycles行った（PCR反応液組

成：DNA 1μ1（10ng／μ1），16S6F 2Fi（5pmol／μ1），EUB3381and H 2μ1（各5pmoVμ1），pre－mix 12Fl， KOD

－plus4μ1（l unit），滅菌水32μ1， Total 50μ1）。次にprimer Ana－3’とprimer舳a－5’を用い舶a㎜ox菌の

検量線PCRを行った。 PCR条件は、 denaturing 94℃15 sec， a皿eaHng 50℃30sec， extension 68℃30sec

とし、30cycles行った（PCR反応液組成；DNA lμ1（10ng／μ1），Ana－3’2μ1（5pmol／μ1），Ana－5’2Fl（5pmol／μ1），

pre－mix 12μ1， KOD－plus－1唇1（l unit），滅菌水32μ1， Total 50μ1）。次にprimer CTO 189fMCとprimer RT I R

を用い硝化菌の検量線PCRを行った。 PCR条件は、 dena加ring 94℃15 sec， a㎜ealing 60℃30sec，

extension 68℃30secとし、30cycles行った（PCR反応液組成：DNA 1μ藍（10ng／F1），CTO 189fMC 2μ1（各

5pmol／μ1），RT I R lμ1（5pmol／μ1），pre－mix 12μ1， KOD－plus－IFI（lunit），滅菌水33μ1， Total 50μ1）。

 全てのPCR産物をQIAquick PCR Puri飾ation Kitを用いて精製し、スペクトロフォトメーターを用い

て濃度測定を行い、DNA濃度がlpg／μ1、0．lpg／Fl、0．Ol pg／Fl、0．001 pg／μ1となるように希釈した。

 希釈した検量線のDNAをそれぞれ10μと、抽出した染色体DNAを1ng／μ1に希釈したサンプル10μ1

を用いてRT・PCRを行い、消光サイクルの測定をした。全菌体のRT－PCR条件は、 denat肛ing 94℃15sec，

amealing 60℃30sec， extension 68℃30secとし、40cycles行った（PCR反応液組成：DNA 10μ1，蛍光16S6F

1μ1（10pmoレμ1），EUB3381and H 2Fl（各5pmol／Fl），pre－mix l 2μ1， KOD－plus－1μ1（1㎜it），滅菌水24FI，

Total 50Fl）。舳㎜ox菌のRTPCR条件は、 dena加ring 940C l 5 sec， annealing 50℃30sec， extension 680C

30secとし、40cycles行った（PCR反応液組成：DNA l Oμ1，蛍光Ana－5’1μ1（10pmol／μ1），Ana－3’2μ1

（5pmol／μ1），pre－mix 12μ1， KOD－plus－1μ1（1unit），滅菌水24μ1， To重al 50μ1）。硝化菌のRTPCR条件は、

denaturing 94℃15sec， annealing 60℃30sec， extension 68℃30secとし、40cycles行った（PCR反応液組

成：DNA I Oμ1，蛍光RTIR lμ1（10pmol／μD，CTO I 89fMC 1μ1（各10pmol／μ1），pre－mix l 2μ1， KOD－plus－1μ1

（lunit），滅菌水25μ1， Total 50μ1）。

6－2－7 グラニュールとフロックの硝化速度測定

品分実験により硝化速度を測定した。リアクターから汚泥を全量取咄し、1㎜のメッシュを用い

てフ助ク（＜1mm）とグラニュール（＞1㎜）．を分離した。フロックのみを有効体積Iしのリアクタ

にいれ、pH 7．5、温度30℃で硝化速度の測定を行った24）。その間、常時エアーポンプで曝気を行いDO

濃度を維持した。同様に、グラニュールでも硝化速度の測定を行った。培地にはTable 6－1に示した基

質に窒素源としてNH4＋約75mgNILを添加したものを用い、実験終了後にMLSS濃度、 MLVSS濃度を

測定し、汚泥当たりの硝化速度を算出した。

6－2－8 フロック汚泥増加速度の測定

 上記と同様にリアクターの汚泥全量をグラニュールとフロックとに分離し、グラニュールのみをリ

アクターに戻した。その後、週に2回汚泥全量を回収し、1㎜メッシュと05㎜メッシュを用いて孚看

泥をグラニュール（＞1mm）、グラニューノレから剥離したバイオフィノレム（0．5～1．0㎜）、汚泥フ助ク

（〈05㎜）の3種類に分類してそれぞれ量を測定した。グラニュールは1しのメスシリンダーにいれ、

30分放置して沈降体積を測定した。フロックについてはSS濃度を、バイオフィルムについてはMLSS

濃度とMLVSS濃度を測定した。測定用のサンプル以外のものは全てリアクタに戻した。

第3節実験結果および考察
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6－3－1 立上げ時の処理速度変化

 立上げ後33日間の基質濃度、処理水濃度、HRTの経時変化をFig．6－2に、窒素負荷とAnamエnox速

度、アンモニア酸化速度、亜硝酸酸化速度の経時変化をFig．6－3に示す。窒素の減少はAna㎜ox反応

のみによると仮定し、Ana㎜ox速度は全窒素の減少量から算出した。アンモニア酸化速度および亜硝

酸酸化速度は流入・流出水の濃度の値と式（6－2）のAnammOx・の化学量論式を用いて、下式により算出し

た値を示している。亜硝酸酸化速度は式（6－10）によっても算出し、式（6－9）との差が1．6mgNIL以下であ

ることを確認した。

     流入全窒素一流出全窒素＝△TN                     （6－4）

     △NH4ANA＝△TN×1／（1．02×2）                          ・             （6－5）

     △NO2ANA＝△TN×1．32／（LO2×2）         ．               （6－6）

     NO3generati。n ANA＝△TN×0．26／（1．02×2）                      （6－7）

     亜硝酸化（△NH4Nit）＝（NH4i。f－NH4，丘）一△NH4ANA           （6－8）

     硝酸化 （△NO2Nit）＝（NO2inf－NO2。H）＋△NH4Nit一△NO2ANA           （6－9）

     硝酸化（△NO2Nit）＝（NO3。匠一NO3i。∂一NO3g。n，，ati。n ANA          （6－10）
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Fig．6－2 Changes in HRT and nitrogen concentration；Symbols◇：NH4－N in£◆：NH4－N ef五■：NO2－N ef五
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Fig．6－3 Changes in niαogen loading rates and reaction rates of ana㎜ox， ni廿itation（oxidation of a㎜onium

to ni廿ite）and ni甘atation（oxidation of nitrite to ni柱ate）；Symbols◇：Ni歴ogen load，◆：Ana㎜ox，■：NH4－N

→NO2－N，▲：NO2－N→NO3－N
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種汚泥として添加した舳㎜oxグラニューノレのVSS当たりの舳ammox反応速度は0．lkgN徴gVSS／d

であり、初期添加量は最大窒素除去速度0．20kgN／m3／dの能力を有していると計算された。しかし、処

理水灘から計算したAna㎜ox速度1ま0．05kgN／m3／dと低かった。これは微好気条件におかれた

Ana㎜ox微生物が醸による阻害を受けたためであると推察される。しかし活性が完全に失われてい

ないことから、一部の嫌気条件は確保されていることがわかる。アンモニア酸化速度は0．11kgN／m3／d

の速度を有したため、処理水中にNO2幽が残存した。そこで、5日目にAna㎜oxグラニュールを追加投

入した。

アンモニア酸化瀬は4日目から14朋まで糸勺1．2倍の増加であるのに対し、Ana㎜ox瀬は6

日目以降3日間で、5日目の値の4．6倍に上昇した。処理水中のNO2冒は5日目から低下傾向がみられた

が、これはアンモニア酸化速度の低下が原因であり、6日目以降の低下はAna㎜ox速度の上昇に従う

ものであると考えられる。

12日目以降の鮪上昇時にはNO2’濃度は10mgM以下で推移し上昇はみられなかった。舶㎜ox

反応速度の上昇により、硝化反応で生じたNO2一はAna㎜ox反応により即座に窒素ガスへ変換された

ためと考えられる。20日目以降は処理水中にNH4＋が残存し、負荷を上げるとその濃度も上昇した。処

理水中のNO3濃度はAnammox速度の上昇に伴い高くなった。

 リアクター内DO濃度、アンモニア酸化菌によるアンモニア消費速度、 Anammoxによるアンモニア

消費速度の経時変化をFig．6－4に示す。 DO濃度が0．23mg／しから0．90mg／しに上昇した15日目に、アン

モニア酸化蔽は前日の3倍の値に大きく上昇し、逆に舳a㎜mox反応速度は10分の1の値に低下

した。その後DO濃度を0．8mg／L（18日目）とするとAnamlnox速度は0．21kgNH4－N／m3／dまで上昇し、

DO濃度0．6mg／L（19日目）においては0．26kgNH4－N／m3／dとなった。アンモニア酸化速度は19台目以

降約0．4kgNH4－N／m3／dに低下し、その後大きな変動はなかった。

 この結果より、本リアクターに存在するAnammox微生物はDO濃度の上昇（0．9mg／L以上）により

阻害を受け、阻害はDO甑を下げること（0．6mg／L以下）により回復することが示された。 Ana㎜ox

微生物は酸素に対する阻害の感度が強く、酸素分圧05％でも阻害を受けるとされているが、本実験で

用いたAnammox微生物はグラニュールの形態で存在するため、グラニュールの外側に酸素を消費する

層が形成され、内部に嫌気ゾーンが確保されたと推測される26）。

 また、リアクターのアンモニア酸化活性は0．6kgNH4－N／m3／d以上の速度を有していたが、その後

0．3mg／L以下の低DO運転によりその活性の抑えられていることが確認された。

 Fig．6－3から明らかなように、 DO濃度が高かった期間の後、亜硝酸酸化速度の上昇することがわか

る。低DO運転に戻した後も、硝酸化速度は約0．04kgN／m3／dで推移した。これは高DO時に亜硝酸酸

化菌が増殖したためと考えられる。その後の低DO運転により亜硝酸酸化速度の上昇は抑えられるも

のの、亜硝酸酸化菌は系内に何らかの形で留まり、その反応を完全には抑えられないことが示された。
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Fig．6－4 Changes in a㎜oni㎜removal rate by ni価cation， a㎜onium removal rate by ana㎜ox reaction

and DO concen廿ation；Symbols◆：Ni価cation，■：舷a㎜ox，×：DO

 窒素：負荷と得られた最大窒素除去速度および除去率、その時の処理水窒素濃度をTable 6－9に示した。

Ana㎜oxによる窒素除去速度の33日間の最大値は0．62kgN／m3／dであった。種汚泥として添加した

AnammoxグラニュールのVSS当たりのAna㎜ox反応速度は0． l kgN熊gVSS／dであり、使用したグラ

ニューノレの全量は窒素除去速度1．14kgN／m3／dの能力を有していた。したがって、 Ana㎜oxグラニュー

ルとアンモニア酸化菌を用いて立ち上げたガスリフトCANONリアクターは、約1ヶ．月間の立上げ運

転により、添加㎞a㎜oxグラニュールの窒素除去能力に対し56％の能力を持つことが確認された。ま

た、窒素除去率の最大値は799％であり、負荷の調整によって処理水のNH4＋、 NO2一を10mgNIL以下に

した高除去率運転が可能なことも示された。

Table 6－9 Treatment results of CANON reactor under various operational conditions

day Max． N．removal Effluent concentrationInfluent

@conc．
imgN／L）

  Load

ikgN／m3／d） （kgN／m3／d） （％） NH4
高mIL

 NO2

imNIL）

NO3

高mIL
1－3 100 0．14 0．05 37．4 1．2 57．0 85
4－5 100 0．22 0．07 31．2 7．2 64．6 35
6－ll 200 0．40 0．32 79．6 8．0 85 17．0

12－17 200 0．66 0．34 51．2 77．0 6．2 105

18－21 200 0．70 0．56 79．9 95 3．5 28．0

22－25 200 0．75 056 75．3 18．5 3．0 27．0

26－33 200 0．90 0．62 68．9 31．0 3．7 27．0

6－3－2 低DO濃度域での長期運転結果

 上記実験で用いたCANONグラニュールと硝化汚泥を用いて再度立上げを行い、0．5mg／L以下のDO

条件での処理の安定性を検討した。Fig．6－5、 Fig．6－6に処理結果を示す。各反応速度の値は式（6－4）～（6－9）

によって算出した。式（6－9）と式（6－10）との差は2．4mgNIL以下であった。約4ヶ，月の運転中、硝酸化は

抑えられ加a㎜ox活性が保たれた。グラフ中硝酸化速度が上がっているところ1ま、トラブノレにより一

時的にDOが0，8mg／L以上に上昇したことによるものである。処理水にはNOゴの蓄積はみられなかっ

た。一時的にNH4＋が上昇した点はトラブルによる空気量の一時的な低下（45～47day）、 pHの低下

（54day）が原因である。96dayに空気量：を増やしたところNH4＋濃度が低下したことから、57～94day

については空気量の不足が原因であると推察される。リアクター能力に対し低い負荷とし、空気量を
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調節することにより、1租4＋、NO2一を残存させず、 NO3の生成を舳a㎜oxによるもののみとして、高除

去率を得る運転が可能であることが確認できた。消費されたNH4＋に対する生成NO3’のモル比

（No3N／NH4－N）は、一時的に硝酸化が起こった3点（13、28、54day）を除くと。．06～o．26（平均。．13）

であった。実験期間中の最大窒素除去率は87．4％、平均窒素除去率は74．0％であり、部分亜硝酸化と

Anammox反応を約4ヶ，月間継続させることができた。
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Fig．6－5 Changes in ni住ogen load and reaction rate of ana㎜ox， ni垣tation and ni廿atatio且under low DO
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6－3－3 pH、温度、 DO濃度の影響

 Fig．6－7にpH、温度、 DO濃度を変化させたときの反応速度の経目変化を示した。各反応速度の値は

式（6－4）～（6－9）によって算出した。式（6－9）と式（6－10）との差は1．3mgNIL以下であった。図中番号はTable

6－2 における条件を示す。始めにDO濃度を0．2mg／しから0．8～2．Omg／しに上げ（Run I）、硝酸化速度を

上昇させた。pHを7．5から8．0に変化させたところ（R皿n）、硝酸化の抑制はみられず、舳㎜ox速度

は低下した。次に温度を30℃から35℃に上げたところ（Runm）、 Anammox速度の上昇は見られたが、

硝酸化速度も上昇しており、窒素除去率はほとんど変わらなかった。次にDO濃度を0．8～2．Omg／しか

ら0．2～0．4mg几に下げたところ（条件W）、酬酸化速度および硝酸化速度が低下1餉を示し、Ana㎜ox
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速度は逆に上昇した。その結果、除去率の向上がみられた。Table 6－10に運転条件の処理特性に及ぼす

影響を示した。
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Fig．6－7 Changes in reaction rate of ana㎜ox， ni恒tation and nitratation at each condition，1ΦH 75，30℃，

DO O．8－2．Omg／L）， H（pH 8．0，300C， DO O．8－2．Omg／L），皿（pH 75，345℃， DO O．8－2．Omg／L）， IV（pH 7．5，30℃，

Do o．2－o．4m処）；symbols◆：舳㎜6x，■：NH4－N→No2－N，▲：No2－N→No3－N

1 1 皿 IV

T3ble 6－10 E驚ct of operational conditions on住ea㎞ent perfb㎜ances

Run pH Temp（℃） DO（mg／L） Nitritation Ana㎜ox Nitratation N．remova1
1 75 30 α8～2．0 △ × 0 ×

■ 8．0 30 0．8～2．0 × × ○ ×

皿 75 34．5 0，8～2．0 ○ 0 0 △

IV 75 30 0．2～0．4 × 0 × ◎

Symbols◎：very effbctive，0：effbctive，△：No effbct，×：negative effbct

醗実験におけるDO灘の値の変イヒがAna㎜ox・亜硝酸化・硝酸化の各速度に与える影響を、300C

と35℃において詳細に検討した。結果をFig．6－8に示す。 DO濃度の低下とともに亜硝酸化速度、硝酸

化瀬が低下する傾向がみられた。Ana㎜ox速度は30℃、35℃ともにDO灘0．3mg鮒近で最大と

なった。DO灘0．2mg／L以下においてAna㎜ox速度が低下したのは、亜硝酸化蔽の低下により、

基質である亜硝酸の生成が減少したためであると推察される。既報のモデルを用いた解析では、負荷

量2gNH4－N／m2／d、生物膜厚さ0．7㎜の条件で最：大除去率を得るDO濃度は、30℃で0．8mg／L（除去率

74％）、35℃で0．9mg／L（85％）である21）。同じ負荷では温度が低いほど最大除去率を得るのに大きな

生物膜厚さと高いDO灘が必要であり、2g皿4－N／m2／dにおいて、それぞれ30QCでは1㎜、 L3mg几、．

35℃では0．6㎜、0．8mg／しとなっている。本リアクターにおいては、生物の存在形態は径約1㎜のグ

ラニュールとフロック汚泥の混在であるため、．生物膜面積当たりの負荷を用いたモデルと比較するこ

とは困難であるが、生物膜厚さをフ1コック径の半分の0．5mmと仮定すれば、30℃における至適DO濃

度は0．5mg几、35℃では0．6mg几であり、本実験の結果に近い値となる。本実験におけるAna㎜oxの

至適DO濃度が03mg／しであったのは、フロソク汚泥中の硝化菌も反応に寄与するため、全ての硝化

菌が生物膜表面に存在する場合と比較すると生物膜の硝化菌が少なく、より低いDO濃度でAnammox

に対する阻害が起こるためであると考えられる。また、計算では競合に負けるはずの亜硝酸酸化菌が、
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一度面内に増殖すると反応速度は低下しても完全に消失することはなく、その存在を考慮した制御が

必要であることが示された。

CANONリアクター内のアンモニア酸化菌、舳a㎜ox雛物の活性を保ちっっ亜硝酸酸化菌の活性

を抑制するためには、極端な環境条件を用いることはできず、3者の至適条件の僅かな差を利用するこ

とが必要である。上記の結果から、本実験で検討したpH、温度と比較し、 DO濃度の値がこの競合状

態により大きく影響を与えることが確認された。CANON法においては、硝酸化速度の上昇は窒素除去

率の低下を引き起こすため、NO3－Nの生成を抑制する必要がある。 DO濃度の制限が硝酸化抑制に最も

効果的であると考えられる。ただし、DO濃度が0．2mg／L以下では酸素律速となるために亜硝酸化速度

が下がり、その結果としてAnammox速度が下がる。したがって、硝酸化を抑制し、かつ高い窒素除去

速度を保っためには、DO濃度を0．2～0．5mg／しで運転することが望ましいと言える。
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Fig．6－8 Effbct of DO concentration on each reaction rate（left：30℃， right：35℃）；Symbols●＝DO（average），

◆：舳㎜ox，■：NH4－N→NO2－N，▲：NO2－N→NO3－N

6－3－4 CANONリアクター内の微生物構成

1）DGGE法による無相解析結果

 cANoNリアクターから経時的に採取したグラニコ．一ル13day（2004／5／6）、グラニュール63day

（2004／6／25）、グラニュール103day（2004／8／4）、フロック63day（2004／6／25）、種汚泥として用いたも

のと同じ舳㎜oxグラニュール（2004／8／4）を対象に解析を行った。

 ISOPLANT Kitを用いて抽出したDNAを1％アガロースゲル電気泳動を行ない、10kbより大きい位

置に鮮明なバンドを確認した。以後の実験では、この抽出した染色体DNAをサンプルとして用いた。

 抽出したDNAをバクテリアルプライマー357F＋GC－clampと534Rを用いてPCRによる16S rDNAの
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増幅を行い、2％アガロースゲル電気泳動を行ったところ、目的とする約200bpの鮮明なバンドが得ら

れた。

 細菌の分類をDGGEで行うため357F＋GC－Clampと534RでPCRした。 PCR産物を8％ポリアクリル

アミドゲル、変性剤濃度30％一50％、60℃の条件で4hr泳動を行った結果をFig．6－9に示す。

①

②

③

駅KU2

M：①：②：③（Tab且e 6－11）

1：Granule 13day

2：Granule 63day

3：Floc 63day

4：Anammox granule

5：Granule l O3day

6：KSUl（clone）

7：KU2（clone）

Fig．6－9 DGGE pattems ofgranule and floc samples

 DGGEを行った結果、各グラニュール、フロックは異なるバンドパターンを示し、異なる菌相であ

ることが分かった。また、既知のAnammox微生物であるKSU I、 KU2のクローンを泳動した結果、

AnammoxグラニュールにはKU2が存在していることが分かった（lane 4）。他のサンプルを見ると、グ

ラニュール13day、63day、103dayにKU2と思われるバンドが見られ、フロック63dayには見られなか

った。Table 6－11に、グラニュール103dayより得られたclone（図中①、②、③）と、泳動ゲルのバン

ド（図中④、⑤、⑥）からDNAを抽出しシーケンスを行ったものと相同性の高い細菌を示す。

グラニュール63dayには、種汚泥であるAna㎜oxグラニュールとグラニュール13dayには見られな

かった1＞〃眉。∫o〃20ηα∫印澱opαεαと相同性を示す細菌が主要であった。グラニュール103dayには、

酬鱒50〃70ηα5θ節opαεαのバンドは63dayと比較すると薄くなったが全体のパターンから見ると主要な

存在であり、Uncul加red yard－tri㎜ing－compost bacterium clone S－57、 Uncul血red Bacteroidetes bacte「ium

clone BIjiii32と相同性を示す細菌が存在した。また、 KU2の存在も分かった。グラニュールの経時変

化を見ると、1W砺0∫αη0ηα∫θπroραεαが一時的に増加した後、主要な細菌数が増加しているように思われ

る。フロック63dayは1W鱒30〃20ηα3θπ澱oραεαと思われるバンドが見られたが、最も濃いバンドは

P5ア。加。肋6’εrΨと相同性を示す細菌であった。 KU2のバンドは見られなかった。
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Table 6－11 Highly－homologous bacteria

Bacterial name
Homology
@（％）

①
Unculturcd eubacterium partial（AJ412669．1）

tncultured bacterium clone 1－2（AY548931．1）

99

X9

②
Unc曲red yard－tri㎜ing－compost bacterium clone S－57（AYO95422．1）

tncultured Lake Michigan sediment bacterium LMBA I（AF320931．1）

93

X5

③
Uncultured Bacteroidetes bacterium clone BIjiii32（AJ318154．1）

@    Uncultured bacterium MK22（AFO87075．1）

94

X3

④・⑥ 2＞加050醒。ηα5ε節opαθαATCC l 9718（BX321856．1） 98

⑤ 」P∫ア。加。わααerΨ。（AY437611」） 100

2）クローニング＋DGGE法による菌相解析結果

 CANONグラニュール13day（2004／5／6）を対象として、解析を行った。 DNA抽出キットISOILを用

いて染色体DNAを抽出した結果、アガロースゲル電気泳動により鮮明な染色体DNAのバンドを確認

することができた。形質転換したクローンのPCR産物の増幅DNAを確認した後、 DGGEバンドパタ

ーンを調べた。結果をFig．6－10に示す。⑳はインサートがなかったので省いた。 DGGEのバンドパタ

ーンによりクローンをTaMe 6－12に示すように10グループに分類した。各パターンの代表サンプル（下

線付きの番号）についてシーケンシングを行なった結果をTable 6－13に示す。

      ①⑩⑤⑭⑳⑪⑬⑮⑰②③④⑥⑦⑧⑨⑫⑯⑱⑲

Fig．6－10 DGGE pattems of 20 clones

Table 6－12  Classi負cation of clones

Grou Number of clone

A ①

B
②③④⑥⑧⑨⑫⑯⑲一

C ⑤

D ⑦

E ⑩

F ⑪⑰

G ⑬
H ⑭の一

1 ⑮
J ⑱
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Table 6－13  Results ofBLAST search

Group Highly－homologous bacteria Homology

A
Uncultured bacter童um clone DSBR－BO50（AY302125．1）

tncultured bacterium clone DSBR－BO22（AY302120．1）
100％（155／155）

B

Uncultured planctomycete clone PLA16（AY l 67666．1）

`naerobic a㎜onium－oxidizlng planctomycete KOLL2a
@                （AJ250882．1）

tncultured anoxic sludge bacter重um KU2（ABO54007．1）

100％（161／161）

C
Uncultured Chloroflexi bacterium clone AKYH973（AY921926．1）

tncultured Chloroflexi bacterium clone AKYH l 397（AY921879．1）

98％（135／137）

X6％（131／136）

D
Uncultured bacterium clone Lgj a－55（AY381283．1）

tncultured bacterium clone PL－32B9（AY570618．1）
92％（141／153）

E
 Rhodobacter gluconicum gene（ABQ77986．1）

tncu藁tured sludge bacterium A l 5b（AF234740．1）
100％（135／135）

F
Uucultured bacterium clone K433（AY793665．1）                        一

tncultured bacterium PHOS－HE36（AF314435．1）
100％（155／155）

G

Uncultured gamma proteobacterium clone TRKI1（AY874095．1）

@   Uncul加red ga㎜a proteobacteri㎜clone Li田一ll－267
@                   （AY509474．1）

95％（160／152）

X3％（150／160）

H

   Unidentified bacterium WP4（AF303929．1）

oseudomonas fluorescens strain P69－ P二二ラ3263’．’i』）”

@Pseudomonas migule strain R43（AY972286．1）

@    Pseudomonas sp． cb3（AF351240．1）

100％（159／159）

X9％（159／160）

1
Unidetified bacterium clone 49511（AFO97805．1）

tncultured bacterium PHOS－HE51（AF314433．1）

98％（153／156）

X3％（145／155）

J

Uncultured planctomycete clone PLA 16（AY 167666．1）

`naerobic ammonium－oxidizing planctomycete KOLL2a
@                （AJ250882．1）

tncultured anoxic sludge bacterium KU2（ABO54007．1）

99％（160／161）

 20クローンをDGGEでグループ分けを行なったところ、10グループに分かれ、菌の種類が豊富なこ

とが分かった。その中にKU2との相同性が100％の菌と99％のAna㎜ox齢存在していた（B、 Jグ

ループ）。これは種汚泥の舳㎜oxグラニュールカミKU2を含むことを1）の実験により確認しているた

め、予想通りの結果だった。KU2と高い相同性を示した菌の数が10クローンと約半数であるため、こ

のリアクタ中の主要な菌ではないかと考えられる。より正確な割合を求めるためにはリアルタイム

PCRによる解析が有効である。

また、CANONリアクタの培地はAna㎜ox反応の基質である亜硝酸を含んでいないため、系内には

アンモニア酸化細菌が存在しているはずであるが、この実験では検出できなかった。

 全ての細菌について、さらに相同性検索をかけ、リアクター内でどのような役割を有するかを考察

した。グループ1のUnideti恥d bacterium clone 49511は伽加〃2’αoわ∫〃〃2と近縁の糸状の長い足をもつ微

生物であり、活性汚泥中によく存在していて増殖すると汚泥沈降性や脱水性が悪化するといわれてい
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る。砂助。〃2∫cハ。わ∫〃〃24θη∫∫r卯。α〃∫はN20（Nitrous Oxide）還元酵素、亜硝酸還元酵素を有する脱窒菌であ

るという報告がある27）。他のAna㎜oxリアクターからもこの細菌カミ見つかっていることから、亜硝酸

が必ず存在するAnammoxの実験系内で脱窒を行っているのではないかと推察される。その他の細菌に

ついてはAnammoxとの関連を伺わせる有力な情報が得られなかった。

3）改良DGGE法による三相解析結果

 CANONリアクターから経時的に採取したグラニュール汚泥（13day（2004／5／6），63day（2004／6／25），

103day（2004／8／4），206day（2004／11／15），265day（2005／1／13））およびフロック汚泥（63day（2004／6／25），

206day（2004／11／15），265day（2005／1／13））を対象に解析を行った。プライマー357Fと534Rを用いた

PCR産物をゲル抽出した後、アガロースゲル電気泳動で濃度確認を行い、マーカーのバンドの濃さと

比較して泳動したDNA濃度を約15ng／μ1と推定した。そこで30 ng（2μ1）を鋳型として357F＋GC－Clamp

と534RでPCRを行い、 GCクランプを付加した。 PCR増幅の結果、すべてのサンプルで目的とする約

250bpにDNAの増幅のバンドを確認できた。これらのサンプルの濃度を、分光光度計を用いて測定し

た。そして、各サンプルのDNA量が2000 ngになるように調整し、 DGGE泳動サンプルとした。ゲル

の観察をSYBR Goldで一番感光のある波長で観察できるフルオロ・イメージアナライザー（FUJIFILM）

で行なったDGGE泳動結果をFig．6－11に示す。

12345678910

～’flrosomoηas一一一タレ

KSU－1一一一一→騰懸．

1：KSU－l marker

2：KU－2，1＞〃050〃20〃α∫marker

3：Granule 13day

4：Granule 63day

5：Granule lO3day

6：Granule 206day

7：Granule 265day

8：Floc 63day

9：Floc 206day

lO；Floc 265day

Fig．6－11 DGGE pattems of all samples observed by Fluoro－image anaiyzer

 グラニュール13dayについては、 KU－2がほぼ半数を占め／＞∫吻50〃20ηα3が存在しないという以前に行

ったクローニングによる面相解析の結果と一致した。KU－2はグラニュール13dayにのみ存在し、その

他のサンプルでは確認できなかった。グラニュール103day、206day、265dayにはKSU－1のマーカーに
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位置が近いバンドが見られた。初期グラニュールにはKSU－1のバンドはみられなかったことから、

KSU－1の初期量が非常に微量であったか、あるいはコンタミネーションが起こった可能性がある。

魏’ro50〃20ηα5はグラニュール13dayには存在しておらず、グラニュール63dayに最も多く存在し、時

間が経つとともに次第に減少していくことがわかった。

 フロックの懇懇は63dayと後の2サンプル（206day、265day）で大きく異なっていた。これは、140day

にリアクター中のフロック汚泥の大半を引き抜いたことによる。140day以降のフロック汚泥は主にグ

ラニュールに付着していた汚泥から増殖したものであり、フロック206dayとグラニュール206dayの

上相は非常に似ているのはこのためと考えられる。同じく217dayにもフロック汚泥を除いた。フロッ

ク265dayとグラニュール265dayの菌相は似ているが、バンドの濃さは異なっており、フロックによ

り多く存在する菌があることがわかる。206dayと265dayは同じ菌が主要な存在になっていたが、いく

つか異なったバンドが見られ、菌相が少し変化していることがわかる。

実験1）、2）、3）の結果から、リアクター内のグラニュールには、運転開始後に1W’zo50〃20刀α5θ〃r卿αθo

が増殖し、その量は鵬には多いが徐々に減少すること、グラニュール中の舳a㎜ox菌の存在害恰は

低下すること、経時的に主要な菌が限定されてくることがわかった。初期に添加したフロックは複雑

な菌相を有していたが、一度引き抜いた後は菌相が単純化したことが示唆された。グラニュールとフ

ロックの菌相は似ているが、どちらかに選択的に増殖している菌の存在が確認された。

6－3－5 アンモニア酸化菌・Anammox菌の存在割合の変化

 全バクテリア、Anammox菌、硝化菌それぞれの検量線をFig，6－12～6－14に、各サンプルの消光サイ

クルをTab翌e 6－14に示す。

total bacteria検量線
       y＝一3．5606x＋22．008
         R2ニ0．9922

椴獲灘  属騨悔灘

螺面構一
≧・  な、x識罫

δ 聾
．諦胴藁繍㍉㍉郵

蓑蒙
、写  5勤錫ア、蝉號無

、凝藻騰；，猷≒蘂

一3 一2 一1     0

109［DNA］（P9）

1 2

1o［DNA］ ） Ct
1 18．11

’0 2230
4 25．97

一2 28．76

Fig．6－12 Calibration curve of all bacteria（amplification ef巨ciency l．91）

6

Anammox菌検量線
       y＝一3．481x＋20．003

        R2＝0．9993

一3 一2 一1     0

bg［DNA］（pg）

1 2

1o9［DNA］（） Ct
1 16．42

0 20．17

一1 23．46

一2 26．93

晦6－13Calibration cuwe ofana㎜ox bacteria（ampli丘catlon e伍ciency 1．94）
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ov

liN{tagutSwt
y = -3.6024x + 1 6.484

-4 -3 -2 -1 O
   log[DNA](pg)

1 2

Calibration curve of aerobic ammonium oxidizer

             Table6-14 Quenchingcycle

lo[DNA](pg) Ct
1 12.86

o 16.30

-1 20.39

-2 23.70

-3 27.18

Fig.6-14 (amplification efficiency 1.89)

Quenchingcycle(Ct)

Allbacteria Anammox
bacteria

Aerobic.ammonlum

oxidizer

21.833 22.755 26.120

Granule13day 22.250 22.088 26.529

''A'' il'e'fa'''e''''''''''

22,1..!2...22.065 .21,9.6.Q..22.268 .2.6r653

26.434''

20.599 23.158 18234
Granule63day 20.860 23257 18535

2P.,7.39.. ...23,1..49... .1.9.15.s.,

'A'' V'drige' 20.733 23.188 lg.641

19.974 23.492 18.878

Granule103day 19.839 23.538 19.042
2.Q,4.,2,2., 2,3,･A6.4... ..19.,r06,5..

''A'' V'e'fage'' 20.078 23.4'98 18.995

20.480 24.601 19.841

Granule206day 20.807 25.286 19.930

20.440 24.580 20.l70

HA' V'e'fh''eHHH""' '2b'ls'76' ''''''i'4Ig'2''2'' 'l'919s'o'''

21.365 23.460 20.723

Granule265day 21.648 23.543 20.737

"-' Av'"e'fh'''e''-HM"
2P.,9..2.5..21.313 .....2.3.,3.3.7...'23.447 2Q,928..'2d.7g6

20.524 24.331 20.448

Floc63day 20.545 24.282 20.416
2P.,3..8.8... .24,3.61.. .....2Q,･6Q7...

''i'V'eiae 20.486 24.325 20A90
19.333 25.070 19.740

Floc206day 19250 25.198 19.919

't''i'dn'e

.l.9.,6..24..19.402 25.198..25.155 19,8,3.6'ig.s32''

21.229 25.544 20.436

Floc265day 2l.463 25.143 20.646
2.1.,Q6.I,,. ,,2,5,,4..I.7... 2Q･795..

Average 21.251 25.368 20.626
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 消光サイクルの値から式（6－ll）によりDNA量を算出した。 T3ble 645に示す増幅DNAの大きさの関

係から舳㎜ox菌は1．659倍（350／211）、硝化菌は3．O17倍（350／116）した。 PCR産物の長さを考慮

してDNA量を計算した定量値を定量値をTable 6－16に示す。 Oには、その菌の全バクテリアに占め

る割合を％で示した。

      DNA量一10（Ctの平均一検量線の切片）ノ（検量線の傾き）        （6－ll）

Table 6－15 Size ofPCR products

 ●

窒撃高? Size of PCR roducts

All bacter童a

16S6F

EUB3381十H
350bp

Ana㎜ox bacteria
Ana－5’

Ana－3’
211bp

Aerobic a㎜oni㎜oxidizer
CTO 189fMC

RTlr
116bp

鋤le 6－16 Quantitative value ofDNA and the ratio of anammox bacteria and aerobic a㎜onium oxidizer to

all bacteria

All bacteria Anarnmox bacteria
Aerobic ammonium
@    oxidizer

Granule l 3 day 0，964 0．371（38．48％）
0．00521

i0．54％）

Granule 63day 2，281
0，202

i8．85％）

  0．760

i33．31％）

Granule l O3day 3，483
0，164

i4．72％）

  0．606

i17．40％）

Granule 206day 2525
0．0684

i2．71％）

  0．323

i12．79％）

Granule 265day 1568
 0．170

i10．85％）

  0．192

i12．23％）

Floc 63day 2，676
0．0951

i3．56％）

0，233

i8．71％）

Floc 206day 5，393
0．0549

i1．02％）

0，355

i658％）

Floc 265day 1，631
0．0477

i2．92％）

  0．214

i13．10％）

リアノレタイムPCRを行った結果、グラニュール13dayには㎞a㎜ox菌が38％程度で硝化菌はほと

んどいないことがわかった。この結果はDGGEの結果と一致している。

Table 6－16の結果をグラフ化したものをFig．6－15に示す。グラニュール内のAna㎜ox菌の割合は、

初回のサンプルは385％であったが63day以降は10％以下に大きく低下し、206dayまで経時的に低下

した。アンモニア酸化菌の割合は63dayに05％から333％と大きく上昇してその後は経時的に低下し

た。しかし、グラニュール265dayはAnammox菌が10％程度に増えており、硝化菌の減少も056％と

わずかであった。フロックはすべてのサンプルにAnammox菌が存在しており（1．0～3．6％）、硝化菌は

6．6～13．1％であった。全てのサンプルにおいてアンモニア酸化菌の方が多く存在しており、グラニュー

ルと比較すると割合の変化がノ」・さかった。舳㎜ox菌に対する硝化鹸の比をグラニュールとフロッ

クで比較すると、63dayはグラニュールの方が高いが、206、265dayはフロックの方が高かった。
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Fig。6二15 Change ofthe ratio of ana㎜ox bacteria and aerobic a㎜onium oxidizer to all bacteria exsisting in

granules and且ocs；Ana：ana㎜ox bacteria， Nit；anaerobic a㎜onium oxidizer働030加備）

リアクターのAna㎜ox反応顧およびアンモニア酸化反応速度の変化とそれぞれの菌の割合の

変化を比較する。グラフをFig．6－16－a、 Fig．6－16・bに示す。

Ana㎜oxについてみると、菌の害1合が低下した63day以降もリアクターの舶a㎜ox反応速度は

大きく変化せず、103dayには高い値を示している。206、265dayは13dayと比較すると反応速度が

70％、64％に低下したが、菌の割合が7％、24％に低下したことと比較するとその度合いは小さい。

グラニュール中のアンモニア酸化菌についてみると、63dayに大きく上昇しその後は低下しており、

Ana㎜ox菌の害恰と逆の傾向がみられる。グラニュール中の舳㎜ox菌の割合が低下した理由は、

菌数が減少したのではなく、アンモニア酸化菌を含む好気性菌が増殖したことによってAna㎜ox菌

の割合が相対的に低下したためではないかと考えられる。また、13dayから103dayまでの雨量と活

性の変化は、Ana㎜ox菌体量当たりの舳a㎜ox活’1生（比活性）が、緻寺的に上昇したとも鰍で

きる。㎞a㎜ox菌は嫌気性であるため、運輔始直後は比活性が低下し、その後グラニュールの外

側にアンモニア酸化菌が増殖して内部の嫌気条件が確立されると、比活性が徐々に上昇したと推測

される。DOによる反応阻害は可逆性であることは根拠の一つである28）。

 グラニュール中のAnammox菌、アンモニア酸化菌以外の菌の割合は、13dayの約60％から265day

には約80％に増加した。これは、無酸素条件から好気（低DO濃度）条件に変更したことにより、

これまで存在していなかった硝化菌以外の好気性菌が増殖したためであろうと考えられる。

 グラニュールのアンモニア酸化菌は63day以降一貫して低下し、フロックにはわずかながら増加傾

向がみられた。Ana㎜ox菌に対する硝化菌量の云ヒがグラニュールよりフロックの方が高し・ことから

も、アンモニア酸化菌はグラニュールよりもフロック中で増殖する傾向があるのではないかと推測

される。
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Fig．6－16－b Change ofthe ratio of aerobic ammonium oxidizer to all bacteria and nitrification rate in the reactor

6－3－6 グラニュールとフロック汚泥の硝化速度変化

 硝化速度測定の回分実験を、フロックについて3回（63、140、206day）、グラニュールについて2

回（63、206day）行った。フロックの3回の測定結果およびグラニュール206dayの測定結果をFig．6－17

に示す。フロック63dayの結果ではNO3一生成はほとんどみられず、フロック内の亜硝酸酸化菌量が少

ないと推測される。董40day以降の結果では、 NO2一の蓄積がみられるがその後NO3一へ酸化されている。

グラニュールについては、63dayのグラニュールを用いた実験では硝酸化は全く起こっていなかったが

（グラフなし）、206dayには、 NO2曹の蓄積がほとんどなくNH4＋がNO3曽へ変換された。

 この結果より、運転目数が長くなるにつれ、フロック・グラニュール両方にアンモニア酸化菌に加

えて亜硝酸酸化菌が増殖することが分かった。グラニュールの硝化速度実験ではNO2の蓄積がなく即

座にNO3’へ変換されていることから、アンモニア酸化菌／亜硝酸酸化菌の比率がフロックよりも小さ

いと考えられる。
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 汚泥当たりの硝酸化速度の変化をFig．6－18に示す。グラニュール・フロックともに時間経過に伴って

汚泥当たりの硝酸化速度が上がっており、特にグラニュールに比べフロックの硝酸化速度が著しく上

昇している。この結果より、亜硝酸酸化菌はフロック中に主に増殖すること、グラニュール中にも存

在していることがわかった。硝酸化抑制のためには、系内に増殖した亜硝酸酸化菌を取り除くことが

できればよ．い。フロック汚泥を取り除くことによって亜硝酸酸化菌を減らすことは可能であるが、グ

ラニュールに付着したものを除去することは不可能であり、硝酸化を完全に抑制することはできない

と言える。

0  0．4
だ

し｛δ

量あ。・3

起望

窪智。・2

畠≧

雛。・1

姜）

  0．0
0 100    200

Time（days）

一◆一Granuie

塾Floc

300

晦6－18 Changes in ni廿ate飴㎜ation rate飴r granules and noc

Fig．6－11を見ると、フロックについては63dayと206dayで大きく菌相が変わっている。亜硝酸酸化
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菌は63dayにはなく206dayに出てきたバンドのうちの一つであると推定される。硝化速度実験で

140dayのサンプルで亜硝酸酸化が起こっていたことから、山相もこの時点で変わっていたのではない

かと考えられる。グラニュールについても同様に、亜硝酸酸化菌は63dayにはなく206dayに出てきた

バンドのうちの一つであると推定される。

6－3－7 フロック汚泥の処理速度への寄与

 リアクタ内のフロック増加速度の測定を30日間行った。実験期間中の処理水のNH4＋濃度は77～

143mg／しであり、DO濃度は0．17～0．62mg／L（平均0．44mg／L）であった。フロック量の経時変化をFig．6－19

に、また同じ鯛のAna㎜ox、亜硝酸化、硝酸化速度の変化をFig．6－20に示す。
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Fig．6－19 Changes in floc biomass in the reactor
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 フロック量は最初の二週間は対数増殖を示し、その後は増殖速度が下がった。最初の二週間の増殖

速度μは0．152（1／d）と計算され、平均倍旧時間は4．6（d）であった。硝化菌の最大増殖速度に関しては、

Activated sludge model No．2では、硝化菌の増殖速度（μAUT）を1（1／d）、死滅速度（bAUT）を0，15（1／d）、温

度係数θ＝0．105としている29）。また、McBrideら（1999）は、硝化菌の増殖速度を175℃において0．2（1／d）、

20．1℃において0．5（1／d）、死滅速度を0．05（1／d）としている30）。これに比べると今回得られた0．152（1／d）

という値は小さい。この理由は、DO濃度が低く制御されていることにより硝化菌の増殖が抑制されて

いるためであると推察される。

 Fig．6－20の1日目のデータからグラニュールのみでもCANONのシステムは成立することがわかるが、

窒素除去速度は0．10kgN／m3／dと低い。これはグラニュールに付着しているアンモニア酸化菌量が少な

く、存在しているAnammox菌の基質となるNO29が十分生成されないためであると推察される。プロ
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ック量の増加とともに亜硝酸高速度が上がり、同時に舳a㎜ox速度も上がった。フロック中のアンモ

ニア酸化菌が経時的に増殖し、それによって生成されるNO2一が増加し、基質となるNqが増えるため

にAnammox速度が上がっていると考えられる。実験開始時と終了時の差がフロックの寄与であると考

えると、本実験でのフロックの寄与率は70％と非常に高かった。高い窒素除去速度を得るためには、

アンモニア酸化菌を系内に十分量存在させることが必要であり、そのためにはフロック汚泥の存在が

必要であることが示された。また、6－3－6の硝化速度実験結果からフロックおよびグラニュール

中には亜硝酸酸化菌も増殖していることが明らかとなったが、低DOで運転することにより硝酸化が

抑制されていることがわかった。

 全実験期間のリアクターの反応速度、溶存酸素（DO）、 HRT（水理学的滞留時間）、窒素除去率の変

化をFig．6－21に示す。
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 図中点線で示したのは三相解析用のサンプルを採取した日である。147～183dayに6－3－3に示す

環境因子の検討実験を行ったため、一時的に硝酸化速度が大きく上昇したが、Fig．6－11を見ると実験前

の103dayと実験後の206dayでグラニュール中の主要な菌は変わらなかった。

第4節 結語

 本研究ではAna㎜oxグラニュールを用いたガスリフトリアクターでのCANON法の立上げと、亜硝

酸化反応、舳a㎜ox反応、硝酸化反応のバランスに対する影響因子の解析およびリアクター内の菌相

解析を行った結果から以下の知見が得られた。

Ana㎜oxグラニュールを用いること｝こより早期立上げが可能であり、舶a㎜oxグラニュールとア

ンモニア酸化菌を用いて立ち上げたガスリフトCANONリアクターは、1ヶ，月の立ち上げ期間で最大

0．62kgN／m3／dの窒素除去速度を有し、添加Ana㎜oxグラニュールの有するアンモニア除去速度能力に

対し56％の能力を持つことが確認された。

運輔始直後はNO2一が残存するカミ、Ana㎜oxグラニュール表面に硝化菌が増殖し嫌気条件が形成さ

れることにより触a㎜ox瀬が上昇し、 NO2“が低下する。処理能力に対し低い賄にすることで、処

理水のNH4＋、 NOが濃度10mgNIL以下で運転できる。

 CANONリアクターの窒素除去率に大きな影響を及ぼす因子はDO濃度であり、安定したDO濃度の

制御が二二力の向上につながることが分かった。系内のAna㎜ox微生物の活性を保っため、 DO濃

度0．6mg几以下で運転することが必要である。高DO灘では曲a㎜ox反応は阻害により低下し、ア

ンモニア酸化速度が上昇するためNO2一灘の蓄積が起こる。 Ana㎜oxへの阻害はDO灘を戻すこと

により回復するが、亜硝酸酸化菌の存在量が増加するため、亜硝酸酸化速度は高DO運転前より上昇

する。硝酸化を抑制し、かつ高い窒素除去速度を保つためには、DO濃度を02～05mg／しで運転する

ことが望ましい。DO濃度の制御方法としては、流入NH4＋負荷に対し空気量の調整を行うか、 DO濃度

を指標として空気量の調整を行うことが有効である。その他の運転管理は容易であり、本実験では平

均窒素除去速度0，4kgN／m3／d、平均窒素除去率74．0％で4ヶ月間安定して処理を行うことができた。

 リアクター内のフロックおよびグラニュールには、アンモニア酸化菌だけでなく亜硝酸酸化菌も経

時的に増殖したが、DO濃度を低く保つことにより、亜硝酸酸化速度の上昇は抑えられた。フロック中

のアンモニア酸化菌は曲a㎜ox反応に腰姫石肖酸の生成に貢献しており、高い窒素除去速度を得る

ためには、フロックで存在するアンモニア酸化菌の存在が必要である。

リアクター内の二相は種汚泥として用いた舳a㎜oxグラニューノレからは大きく変イヒし、

荊’月050〃20η03θ節gραθαと相同性を示す細菌が主要な存在となった。本実験のCANONリアクター内で

はアンモニア酸化をこの細菌が担っていることが強く示唆された。硝化速度実験から亜硝酸酸化菌の

存在が確認されたため、菌の同定を試みたい。グラニュールとフロックの二相は似ているが、どちら

かに選択的に存在する菌の存在も確認された。

 安定した亜硝酸型硝化が困難な200mgNIL以下の低濃度含アンモニア排水を対象とした処理方法と

して本法は有効であると考えられる。本法では処理水中に、流入アンモニア濃度に対し10～20％の硝

酸が残存する。直接放流する場合には後段に従属微生物を用いる小型の脱窒槽を設ける必要があるが、

有機物処理のための排水処理設備を有する場合には、有機物濃度が低くアンモニア濃度高い排水のみ

を選択的に本法で処理し、処理水を他の排水と混合する方法によって、効率的な窒素除去が可能であ

ると考えられる。
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第7章結論

閉鎖性水域の水質汚濁および富栄養化の対策として、第5次水質総量規制において従来のCODに加

え窒素およびリンも総量規制の対象となった。窒素規制強化の流れに伴い、今後の規制エリア拡大の

可能性も合わせて窒素処理技術に対するニーズは非常に高まっている。規制基準を達成するための処

理システムの導入と経済的な運転が必須である。現状の硝化／脱窒の二工程での窒素除去法はエネル

ギーおよび薬品のコスト負担が大きいことから、より経済的な処理技術の開発が望まれている。1995

年に初めて謙撒された嫌気性アンモニア酸化（anaerobic ammoni㎜oxida毛ion，蘭a㎜ox）反応は、

無心条件下でNH4＋が電子供与体、 NOがが電子受容体となる独立栄養性の脱窒反応である。 Ana㎜ox

を利用した、部分的亜硝酸化／Ana㎜oxシステムが確立されれば、従来の硝化／脱窒プロセスに比べ、

酸素供給量、外部炭素源の添加、余剰汚泥の発生量を大幅に削減でき、またN20などの温室効果ガス

を発生しないなど、極めて経済的で低環境鮪の窒素除去プロセスの構築が可能となる。血a㎜ox反

応は窒素濃度が高くCIN比が低い排水の処理に適しており、ごみ浸出水や畜産廃液、消化脱離液や汚

泥の脱水濾液等への活用が期待される。

本撤は、硝化／脱窒に替わる新規膣素除去法として、Ana㎜ox反応を利肌た高鯖型窒素除

去システムを構築することを目的として平成10年から行った研究をまとめたものである。活性汚泥か

らの㎞a㎜ox微生物の集積を試み、次に集積した舳㎜ox微生物を用いた窒素除去プロセスの実排

水への適用を目的として、浮遊法、固定床、流動床といったリアクター形状の検討を行った。検討結

果をもとに、微生物の特徴に合致し、かっ高点醐待できる舳a㎜oxグラニュールリアクターの構

築を目指し、Anammox微生物のグラニュール化の検討をラボスケールとパイロットスケールのリアク

ターを用いて行った。次にAnammoxグラニュールリアクターの運転条件について、温度、 pH、 NO2－N

濃度について実験を行い、至適範囲を知るとともに至適範囲を外れた場合の活性への影響を把握する

目的で検討を行った。さらに、Ana㎜oxグラニュールを活用した単一型窒素除去リアクターとして、

部分亜轍化とAna㎜oxを同糟内で行わせるCANON（⊆onpletely蜘聯hic旦itrogen removal gver

nitrite）法をガスリフト型リアクターで検討した。

第2章では、活性汚泥からの舳a㎜ox微生物の集鱗養を試みた。約3ヶ胴の山分培養により

舳㎜ox活性を検出し、その後の回分培養により微生物を籟培養することができた。下水汚泥とし

尿処理汚泥からは1年以上の培養期間を経てもAna㎜ox活性が確認できなカ・つたが、2回目の種汚泥

の選定では2種類の汚泥からAna㎜ox活性が確認できた。長いSRTで運転されている硝化／脱窒プ

ラントの汚泥に着目することが曲ammox微生物を探索するのに有効であること、また1㎞a㎜ox反応

によるアンモニアの減少を検出するためには、自己消化によるアンモニア生成を終了させるために長

い時間を要することが示唆された。培養された汚泥の16S rDNA解析により、それぞれの汚泥には

伽舳’〃∫Brocadia舳㎜oxidans、伽㈱’〃5 Kuenenia s加ttgaれiensisに近縁の、別の系統に属する

顛a㎜ox微生物（KU－1（Accession No．ABO54006），KU－2（ABO54007）と佛）が存在すること力確

認された。活性汚泥からのAna㎜ox微生物の集積培養が可能であり、国内に複数種のAnammox微生

物が存在していることが示された。

 第3章では、浮遊増殖型リアクターとして沈殿槽を有しないシーケンシャルバッチ方式の浮遊型リ

アクター、固定床型リアクターとして不織布を充填した上向流リアクター、流動床型リアクターとし

てプラスチック筒状担体を付着担体とする上向流リアクターを選択し、これら3種類のリアクターを

98



用いた実験により、Ana㎜ox微生物を用いた連続培養に1ま、浮遊増殖型、固定二型、瀬山型いずれ

のリアクターも用いることが可能であるが、酸素混入による活性低下を防ぎ、安定した処理を行うに

は生物二型である固定山型、流動床型の方が良いことが示された。リアクター容積負荷は担体表面積

が大きい流動二型が最も大きく、筒状担体リアクターでは最大2．38kgN／m3／dを達成した。担体充填量、

種類、サイズの検討により、より高い負荷が期待できると考えられる。

 第4章では、第3章で得られた知見をもとに、安定した処理が行える流動床リアクターの考え方を

発濡せ、高鮪醐待できる㎞a㎜oxグラニューノ四アクターの構築を目指した。 UASB法のメタ

ン菌グラニュールを付着担体として舳a㎜ox微生物を増殖させ、メタン菌グラニュールを核とした

Ana㎜oxグラニュールの形成を試みた。合成基質を用いたラボスケールリアクターと嫌気消化脱離液

を用いたパイロットスケールリアクターで検討を行った結果、Ana㎜ox微生物は両方のリアクターに

おいてメタン菌グラニュールの表面にイ寸着し増殖した。さらに、新しいAna㎜oxグラニュールの生成

も確認された。グラニュールの大きさや物理的特徴はUASB法のメタン菌グラニュールと同程度であ

ったことから、実在している数多くのUASBリアクター｝こ関するノウハウを㎞a㎜oxグラニューノレ

リアクターの開発に利用できると考えられる。自己造粒させるのではなく、メタン菌グラニュールを

担体として用いるこの方法は、立上げ期間を大幅に短縮することを期待して採用した。この方法によ

って、1年以内に6kgN／m3／d以上の高い窒素除去速度を得ることができた。高：負荷達成により、リア

クターの小型化が可能となり、また塔型のグラニュールリアクターとすることで設置面積の縮小も可

能となる。パイロットリアクターの処理結果から、Anammoxグラニュールリアクターを嫌気消化脱離

液からの窒素除去プロセスとして利用可能であることが明らかとなった。

第5章では、Ana㎜oxグラニューノレリアクターの運転条件、特に実際の運転においてトラブノレカ§発

生しやすいと予想される温度、pH、 NO2－N濃度について、至適範囲を知るとともにトラブル時のリア

クターの状態を把握する目的で検討を行った。

23～35℃の範囲で影響を調べた結果、Ana㎜ox反応に関する活性化エネルギー（E）は56．3kJ／mol

と算出された。關状態で測定された既報の値70kJ／molより小さい値となったの1ま、 Ana㎜ox指物

がグラニュールで存在しており、基質の拡散が温度の影響を受け、かつ増殖速度が懸濁状態と比較す

ると小さくなるためではないかと推察される。回分実験によりグラニュールでの舳㎜ox反応は

NH4－N・NO2－Nが2～4mgNILまでは0次反応で表せることが確認できた。

 pHについては、リアクターの反応ゾーン内に、 pH7．0～85のエリアをより多く確保することが必要

であった。Ana㎜ox反応によりpHが上昇することを考慮し、上向流式のリアクターの場合には上部

のpHを85以下になるよう底部pHを設定する必要がある。その設定値は63以上とする。低部のpH

条件が低い場合（＜6．3）も、高い場合（＞7．9、出口pH＞8．28）も、 NH4－N除去速度の低下は低湿pHを

7付近に戻すことにより数時間から2～3日以内に回復した。NH4－N除去とNO2－N除去に対するpHの

影響が異なることが示唆された。酸性二二へのpH変化の影響はNH4－N除去よりもNO2－N除去の方が

大きく、逆にアルカリ丸丸への影響はNO2－N除去よりもMI4－N除去の方が大きく受けた。 Ana㎜ox

反応においてNH4－NとNO2－Nの反応にはそれぞれ異なった酵素が関与していることから、本実験での

結果の違いは、それぞれの酵素に対するpHの影響が異なっているためではないかと推察される。

Ana㎜oxグラニュールを用いた上向流リアクターにおいて、流入NO2－N灘が300mgM以上では

NO2－Nにより1㎞a㎜ox反応が阻害された。 NO2－N除去速度の方がより1膿廊〉らNO2－Nの阻害を受

けることが示唆された。流入NO2－N濃度が300～350mgN／しではNH4－N除去速度は保たれるものの
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NO2－N除去速度が不安定になり、350mgN／L以上ではNH4－N・NO2－N両方の除去速度の低下がみられ

た。高濃度NO2－Nによる除去速度の低下は、 NH4－N除去速度よりNO2－N除去速度の方が顕著で、除去

NO2－NINH4－N比率が低下した。処理水中にNO2－N濃度が高濃度で残存するとAnammox反応が阻害を

受けることから、処理水NO2－N濃度を100mgNIL以下のできる限り低い濃度に維持することが望まし

い。処理水中にNO2－Nが残存する場合において（＞50mgNIL）、グラニュールの浮上によるグラニュー

ルベッド体積の大幅な減少が見られた。浮上したグラニュールはガスを内包しており、それを再利用

する場合には何らかの方法でグラニュールを破壊し、ガスを放出する必要がある。NO2－N除去率90％

以上を達成するグラニュール体積あたりのNO2－N負荷の上限は8．OkgNO2－N／m3騨。。1、／d（この時TN除去

速度最大値は12．9kgN／m3伊。nu1，／d）であった。汚泥負荷が同じであれば、流入NO2－N濃度（実験では181

～364mgNIL）を変えても汚泥あたりの除去速度は変わらなかった。しかし、流入NO2－N濃度が

300mgNIL以上では処理が不安定になることに留意すべきである。

 リアクターの基質流入部のNO2－N濃度は約300mgN／しまで許容可能であり、これ以上の濃い排水を

処理する場合には処理品等で希釈する必要がある。グラニュールの大量浮上を防ぐには、窒素除去率

を高くして処理水中の基質濃度を下げることが必要であり、そのためには系全体の汚泥あたりの窒素

鮪の上限を設定しておく腰がある。汚泥当たりの窒素除去速度はグラニューノレ中の舳㎜ox微生

物の存在割合によって変化するため、事前にグラニュールの能力評価をしておく必要がある。

 反応を停止させた保存状態では、暴露されるNO2－N濃度が高いほど、また暴露時間が長いほど活性

の低下割合が大きかった。反応を停止させ保存する場合にはNO2－N濃度は2001ngN／L以下にし、また

再立ち上げの際には、保存中に活性が低下することを考慮し負荷を下げて運転を開始する必要がある。

いずれの検討結果も既報の舳a㎜ox｛数生物についての報告とは異なる結果となったが、微生物が懸

濁状態ではなくグラニューノレであるとし・う存在形態の違い、グラニュール中の血a㎜ox微生物の害恰

が100％ではないこと、リアクター内部に基質濃度勾配のある不完全混合リアクターであることなどが

理由として挙げられる。実際のリアクターの運転においては、流入水の濃度やpHなどの性状の変化、

また運転中のトラブルも予想され、グラニュールの保存の必要性も出てくると考えられる。本章で得

られた知見はリアクター設計や運転管理に役立つものと思われる。

第6章では、Ana㎜oxグラニューノレを用いたガスリフトリアクターでのCANON法の立上げと、亜

轍化反応、舳㎜ox反応、硝酸化反応のバランスに対する影響因子の解析およびリアクター内の菌

相解析を行った。CANONリアクターは1ヶ月の立ち上げ期間で最大0．62kgN／m3／dの窒素除去速度を

有し、添加㎞a㎜oxグラニュールの有するアンモニア除去速度能力に対し56％の能力を持つことが確

認された。処理能力に対し低い負荷にすることで、処理水のN｝14＋、NOが濃度10mgNIL以下で運転でき

た。窒素除去率に大きな影響を及ぼす因子はDO濃度であった。高DO灘では飴a㎜ox反応の低下

とアンモニア酸化速度の上昇のためNO2’濃度が蓄積する。Ana㎜ox反応の阻害はDO濃度を戻すこと

により回復するが、亜硝酸酸化菌の存在量が増加するため、亜硝酸酸化速度は高DO運転前より上昇

する。硝酸化を抑制し、かつ高い窒素除去速度を保っためには、DO濃度を0．2～0．5mg／しで運転する

ことが望ましい。DO濃度の制御以外の運転管理は容易であり、平均窒素除去速度0．4kgN／m3／d、平均

窒素除去率74．0％で4ヶ，月間安定して処理を行うことができた。リアクター内のフロックおよびグラニ

ュールには、アンモニア酸化菌だけでなく亜硝酸酸化菌も経時的に増殖したが、低DO濃度運転によ

唖硝酸酸化速度の上昇は抑えられた。フロック中のアンモニア酸化菌はAna㎜ox反応に必要姫硝

酸の生成に貢献しており、高い窒素除去速度を得るためには、フロックで存在するアンモニア酸化菌
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の存在が必要である。菌相解析の結果、本実験のCANONリアクター内ではアンモニア酸化を

魏か050〃～0ηα3ε脚ραεαが担っていることが強く示唆された。

 安定した亜硝酸型硝化が困難な200mgNIL以下の低濃度含アンモニア排水を対象とした処理方法と

して本法は有効であると考えられる。本法では処理水中に、流入アンモニア濃度に対し10～20％の硝

酸が残存する。直接放流する場合には後段に従属微生物を用いる小型の脱窒槽を設ける必要があるが、

有機物処理のための排水処理設備を有する場合には、有機物濃度が低くアンモニア濃度高い排水のみ

を選択的に本法で処理し、処理水を他の排水と混合する方法によって、効率的な窒素除去が可能であ

ると考えられる。

本研究では、㎞a㎜ox微生物をグラニュール化することに成功し、高鮪型窒素除去システムとし

て上向流Anammoxグラニュールリアクターを開発した。実排水を用いたパイロット実験でその処理能

力が検証され、リアクター容積負荷6kgN／m3／d以上の高負荷が可能であることと、安定した処理が可

能であることが示された。本法は前段に亜硝酸化プロセスが必要であるため、高濃度のアンモニアを

含有する排水の処理に適していると考えられる。今後のAnammoxプロセスの標準形となることが期待

される。安定した亜硝酸化を継続するのが困難な低濃度の排水に対してはCANON法が適しており、

その種汚泥としてAna㎜oxグラニューノレの利用が可能であることが示された。
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究室の学生の皆様には、快く受け入れて頂き、様々なイベントに誘って頂いて学生生活を楽しませて

頂きました。

 栗田工業在籍中にはたくさんの方々にお世話になりました。上司であった依田元之博士には、常に

研究の方向性や方法についてアドバイス頂き、また精神面でもサポートして頂きました。本研究を博

士論文としてまとめることを後押しして下さったことに心より感謝申し上げます。社会人になって初

めての上司であった安井英斎博士には、研究報告書の書き方、実験装置の設計方法、研究計画の立て

方など研究者としての基礎を教えて頂きました。同じ研究グループのメンバーで亜硝酸型硝化を担当

されていた徳富孝明氏には、現場実験のノウハウをはじめ様々なことを相談させて頂き、アドバイス

を頂きました。同じく研究グループの柴山千画面には実験室での人間関係などを教えて頂き、数少な

い同性のメンバーとして一緒の時間を楽しく過ごさせて頂きました。清川智弘氏は著者の社内での研

究を全て引継いで下さいました。他にも部内外のたくさんの方々の支えがあって本研究を行うことが

できました。

 著者の研究を支えて下さった全ての方々に改めて厚く御礼を申し上げます。

 最後に、博士課程入学のために生後4ヶ月から保育所通いをしてくれた息子の今城宏続くん、深い

理解をもって常に支えてくれた夫の今城俊哉氏、応援してくれた愛する家族に心から感謝いたします。

平成18年3月
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