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第1章　緒論

1.1　本研究の背景

高い吸着性あるいは触媒性を持つ活性炭は、古くは工業用吸着剤として、現在では分

離、精製、触媒、溶剤回収の各プロセス、医薬品工業、浄水処理、排水処理等において

幅広く利用されている1~2)。近年、水処理の分野において、特に浄水処理においてそ

の利用が広がっている3~5) O活性炭処理は高度浄水処理法の一つに位置づけられ6) 、

生物活性炭(Biologicalactivatedc∬bon、 BAG)という言葉とともに、本来の吸着作

用とともに活性炭上に付着、増殖する微生物の働きに注目が集まっている5) 。一方、排

水処理の分野においては、活性汚泥法の曝気槽への粉末活性炭(powdered activated

∽irbon、 PAC)の添加、生物膜法の生物付着担体、高度処理等で利用されており、特

に活性汚泥法の曝気槽への添加では、活性炭の添加が活性汚泥微生物に及ぼす影響に関

心が集まっている7-9)

いずれも活性炭と微生物という組み合わせの反応系であるが、活性炭と微生物の量的

な関係、活性炭及び微生物の存在形態、処理の主体が大きく異なる。そのため、活性炭

と微生物の相互作用を考える場合、大きく二つの系に分けて考える必要がある。一つは、

微生物が活性炭上に付着した状態で存在する系、今一つは活性炭と微生物が同一の溶液

中に共存する系である。

前者には、粒状活性炭(Granularactivated carbon、 GAC・)を充填した活性炭カラ

ムあるいは活性炭流動床のような反応装置が含まれ、具体的には浄水処理におけるいわ

ゆるBAC処理及び排水の高度処理に用いられる活性炭カラムがある。この系では、生

物量に対して活性炭量が大きく、処理の主体は活性炭の吸着作用である場合が多いが、

オゾン-BAC処理のように積極的に活性炭上の生物作用を利用する場合もある。ここで

は、活性炭は微生物の付着担体としての役割を果たし、活性炭の持つ吸着能力が微生物

の付着、付着微生物の活性にいかなる影響を及ぼすかということを中心に活性炭の微生

物付着担体としての特性を明らかにすることが求められている。

後者には、曝気槽中にPACを添加した活性汚泥法が含まれ、処理の主体は微生物反

応であり、活性炭は補完的に用いられる。ここでは、活性炭は直接活性汚泥微生物に影

響を与えること.も考えられるが、溶液中の物質濃度を制御することなどによって間接的



に微生物に影響を与えている可能性がある。また、排水処理法の-つに、活性炭を生物

膜の付着担体として用いる生物膜法がある。これは、活性炭流動床と呼ばれ、微生物が

活性炭上に付着する点では前者の活性炭カラムと同じであるが、活性炭量に比較して生

物量が大きく、活性炭と接触して存在する生物の割合は小さいと考えられる。そのため

に、微生物が活性炭上に付着した状態で存在する系と考えるよりは活性炭と微生物が同

一の溶液中に共存する系に近いと考えられる。この場合も処理の主体は微生物反応であ

り、活性炭には生物付着担体としての働きが期待される。

本研究では、活性炭上に微生物が存在する系での活性炭だけでなく、活性炭と微生物

が同一反応槽内に存在する系での活性炭も含めて広くBACとしてとらえ、有機物除去

を中心に活性炭と微生物の相互作用を解明していく。

1.2　浄水処理における生物活性炭

浄水処理における活性炭の利用の歴史は古く、 1925年にチェコスロバキアのAdler

で用いられたのが最初であるとされている1927年にはシカゴ市において水道原水中

に混入したフェノールと消毒用の塩素が反応し、生成したクロロフェノールによる異臭

味障害に対してPACが使用された。それ以後、アメリカ、ヨーロッパ各国の浄水場で

異臭味の除去を目的に活性炭の利用が広がっていった1) 0

我が国においても、汚濁の進んだ水源を有する水道にあっては異臭味等に対してPAC

の注入によって対応している例は多い6) 。昭和61年の統計では、水道水での異臭味被

害人口は1,452万人(給水人口の約Io/。)にのぼり、年々増加傾向にある10)異臭

味の原因物質の代表的なものは、 2-メチルイソボルネオ-ル(2-MIB)とジェオスミン

であり、いずれも従来の懸濁物質の除去を目的とした浄水処理では除去できない物質で

ある6)。

また、水源における汚濁の進行と一方で分析技術の進歩によって、従来検出されるこ

とがなかったppb、 pptレベルの種々の有害な微量有機化学物質や浄水処理過程におい

て生成される消毒副生成物等の存在が明らかになり、水道における新たな対応が必要と

なってきている。厚生省は平成4年12月に水道法に定める水質基準を改正し、新たに

テトラクロロエチレン(PCE) 、トリクロロエチレン(TCE)等の揮発性有機塩素化合

物、消毒副生成物であるトリハロメタン(THM) 、シマジン等の農薬など29項目にわ

2



たる基準項目を設定、また農薬等微量有機化学物質を中心に26項目を新たに要監視項

目に指定し、守旨針値を設けた　THMを始めとする消毒副生成物は、水道原水中に存在

するフミン質等のそれ自体毒性のない有機物が消毒過程で塩素と反応することによって

生成するものである11)また、近年発癌性の疑いがあるPCE、 TCE等揮発性有機塩

素化合物による地下水汚染が指摘されており、地下水を水源とする水道では深刻な問題

となっている。昭和60年度までの厚生省の調査では、水道水源用の井戸65本で揮発

性有機塩素化合物による汚染が報告され、そのうち39本は取水を停止している10)

これら現在問題となっている異臭味物質、消毒副生成物の前駆物質、揮発性有機塩素

化合物、農薬といった物質は、いずれも微量な溶存有機化合物である。しかし、従来行

われてきた浄水処理は、懸濁物質を除去するための凝集沈殿・砂ろ過プロセスと消毒プ

ロセスからなり、溶存有機物の除去は期待できない。そのため、水質の低下する時期に

一時的にPACを注入することによって対応している水道も多いが、水源の汚濁の進行

に伴い、一時的なPACの注入といった方法では対応しきれない水道が多くなってきて

いる。このため、これらの微量溶存有機化合物に対する恒久的な対策としてオゾン処理、

活性炭処理、生物処理を用いた高度浄水処理の導入が検討、実施されているところであ

る'蝣.I'。

各高度浄水処理における除去対象物質をTable 1-1に示す6・ 12) PAC処理は高度

浄水処理に含まれるが、一時的な処理であり、基本的にはGACと同じ処理特性を示す。

オゾン処理については、注入率を高くすれば農薬、揮発性有機塩素化合物の除去が可能

である。また、高注入率ではトリハロメタン前駆物質(THMFP)の質的な変化、すな

わち難分解性から易分解性への変化が期待でき13-1 5) 、オゾン処理の後にBAC処理を

含めた生物処理を組み合わせれば、 THMFPの除去が可能であり、後段にBAC処理を

組み合わせて用いることが多い16)また、オゾン処理による副生成物として、アルデ

ヒド、ケトン、.オキソカルボン酸、カルボン酸等が報告されている17)これらの内、

カルポニル化合物としてホルムアルデヒド、アセトアルデヒド、グリオキサール、メチ

ルグリオキサール等が検出されており18-19) 、これらは試験宮内テストで発癌性や遺

伝毒性、変異原性が確認されている20-22)そのため、副生成物の除去の目的でも我

が国においては活性炭処理と併用して用いることが推奨されている16) 。

異臭味物質はいずれの高度浄水処理でも除去可能であるが、 THMFP、農薬、揮発性

有機塩素化合物、着色物質等難分解性有機物は生物処理では除去が難しい　GAC処理

3



及びBAC処理はほとんどの対象物質の除去が可能であるが、ここで示したBAC処理

は吸着能力が十分残っているときの性能であり、長期間BACを運転する場合には異な

る処理性能を示すものと考えられる。

Tableト1 Removal of dissolved pollutants by advanced drinking
water treatments6、 1 2)

GAC BAC Ozonation Biological

treatment

Odorous substances

(2-MIB, Geosmin, etc.)

Tnhalomethane pre cursors

Nonbiodegradable substances

(Pesticides, PCE, TCE, etc.)

Coloring substances

Ammonia nitrogen

Adonic surfactant

(LAS, etc.)

○　　　　○

〇

〇

〇

×

○

〇

〇

〇

〇

〇

△

△

○

×

○

Note : ○, Removable; △, Partly removal; × , Not removable

1,2.1　浄水処理における生物活性炭の定義

活性炭処理は高度浄水処理の一つに位置づけられ、高度浄水施設技術資料では特に活

性炭処理の前に塩素処理を行わないものをBAC処理としている23)しかし、実際に

は前塩素の有無に関係なく、 GAC上の生物活性が重要な役割を果たすと考えられる場

合、例えば、活性炭処理の前にオゾン処理等の酸化処理を行い、有感物の生分解性が革

められる場合等をBACと呼ぶことが多く3) 、 GAC処理とBAC処理を分ける厳密な定

義があるわけではない。そのため、活性炭処理において、生物作用が付加されることに

よって、より効果的な処理が期待できる場合をBAC処理と呼ぶのが適当ではないかと

考える5)0

1.2.2　生物串性炭上での微生物作用

1.2.2.1　生物付着担体としての付着特性

活性炭を生物付着担体と考えた場合、まず細菌の付着量及び付着速度が問題となる。

付着速度は活性炭がBACとしての機能を発現するまでの期間を決定し、付着量はBAC

4



における有機物の分解速度、アンモニア性窒素の硝化速度等生物作用を決定する重要な

因子であるvanderKooij5524)はパイロットプラントを使った実験で、活性炭上の付着

細菌数が最大に達するのに要する時間は20-30日であるとしたoしかし、Cairoら25)

のDelaware河川水を原水としたパイロットプラントの実験では10日前後、Camper

ら26'の行った小河川水を原水とした実験室規模のカラム実験では3日で最高に達した

ことを報告している。いずれの実験においても植菌は行っておらず、流入水中の細菌が

活性炭に付着・増殖するのにまかせているが、実験に用いた原水水質、水温等環境条件、

運転条件が異なるため、付着細菌が最大に達する期間が異なったと考えられるO

活性炭の生物付着担体としての特徴は、他の担体との比較により、明確になると考え

られる。Liら27)は、活性炭、砂、アンスラサイトを充填したカラムに植菌水を循環さ

せたところ、活性炭では8-10時間で目視によって細菌の付着が確認されたものの、

砂及びアンスラサイトでは細菌の付着が確認されるまでに1-8日かかったことを報告

している。しかし、最終的には活性炭、砂、アンスラサイトに付着した細菌数に違いが

なかったことも合わせて示している。同様にカラム実験で、Camperら26)は砂及びア

ンスラサイトとの比較、Maloneyら28)、黒沢ら29)は砂との比較で、担体による付着

細菌数の違いはないことを示している。付着速度については、Voiceら30)が、賦活前

の炭に比べ、活性炭では生物膜を形成する速度が速いことを示し、活性炭が持つ吸着能

が細菌の付着速度に影響を与えていることを示唆している。

次に活性炭上に付着する細菌相に特徴があるかどうかであるが、Wernerらをはじめ

とする活性炭の付着細菌相に関する8つの研究結果31-36)をまとめたものをTable1-2

に示すopseudomonasが優占することが多いが、これは活性炭上で特異的に増殖

しているわけではなく、流入水中でPseudomonasが優占していた結果であり、砂ろ

過の付着細菌相とも等しいことが報告されている37。Stewartら38)も、前塩素処理

を行なった浄水処理パイロットプラントのろ過処理後に活性炭カラムを設置した研究で、

活性炭カラム流入水中の細菌相と活性炭カラム付着細菌相が等しいことを示し、活性炭

上である種の細菌が特異的に増殖することがないことを示したO一方、黒沢ら29)は、

脱塩素処理した水道水にし尿二次処理水1mgC.Flを加えた水を流入水とした実験で、

平板上に形成された活性炭付着細菌とろ過砂付着細菌を比較し、コロニーの呈色、形態

から異なる細菌相を持っていたと報告している。しかし、特定の基質を添加した実験で

はなく、実水道原水を用いた実験、あるいは実施設においては、流入水中に含まれる細
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菌は、一般にはその水質に適応、順化した細菌相になっていると考えられるため、活性

炭上に特異な生物相が形成されることはないと推定される。

Table 1-2 Compilation of GAC bacteria identification 3 7 )

Occurrence of indicated bacteria in various studies

Berlirligame Werner Wilcox Donlan Persons

Genera isolated

Pse udomonas

Adnetobacter

Ba cillus

Alcaligen es

Micrococcus

Flavobacterium

Actm omyce tes

Aeromonas

Corynebacterium

Chromobacterium

Achromobacter

、 Cytophaga

Staphylococcus

mu)ti>:<覧圃

Azomonas

Glucon obacter

Arthrobacter

Wood

etal.　etal.　etal. andYohe etal. Benedek E,Chang, etal.

198530) 197931) 198332) 198333) 198034) 19803S) M.S.thesis 198436)

Dom.　Dom.　Dom.　Dom.　Dom.　Dom.　Dom.　Com.

Dom.　Isol.　Isol.　　Dom.　　Dom.

Dom.　　Dom.　Dom.　Isol.

Dom.　　　　　　　Isol.　Isol.　　Dom.

IsoJ.　Isol.　　Dom.　Isol.

Dom.

Isol ,

IsO.

Isol.　　Dom.

Isol.

Isol.　　Isol.

Isol.　　Isol,　　Isol.

Isol.　　Isol.　　Isol.

Isol.

Isol.

Isol.

Microm onospora

ノ坂⊃toba cter Isol.

Paracoccus

Isol.

Isol.

Note : Dom., dominant; Isol., isolated; Com., common.

IsO. Dom.

Dom.

Com.　　Com.

Dom.

Com.　　Com.

com.　　Com.

Com.

Isol.

ISO.

Com.

Isol.

Com.

1.2.2.2　活性炭上での生物活性

活性炭の持つ吸着能が付着細菌の活性に影響を及ぼすのではないかと考えられること

から、活性炭付着細菌の活性に関する研究がなされてきた。

yagiら39)は、 BacillussubtilisIAM 12118を植種したカラム実験で、活性炭、砂、

ゼオライトの3つの担体を用いて臭気物質である2-MIBとジェオスミンの分解実験を

6



行っている。その結果、両物質とも活性炭を充填したカラムでのみ生分解が確認され、

他の担体上では分解されなかったことを報告している。 Liら27)は、活性炭、砂、アン

スラサイトを担体とした流動床による実験で、 0-クレゾール、アセトフェノン、フェノー

ル、安息香酸50mg.l-iを流入基質として付着細菌の比増殖速度と有機物分解活性につ

いて検討している。比増殖速度、有機物分解速度については、活性炭付着細菌は他の担

体付着細菌より高い値を示したことを報告している。有機物分解速度は、他の担体を充

填した反応槽に比べ、活性炭槽では約2倍高く、比増殖速度は1.4 -2.7倍高い値を

示している。活性炭が付着細菌の活性を高める理由としては、活性炭内部に吸着された

物質が脱着することによって有機物の供給が行なわれること27) 、活性炭表面における

酸素の吸着40~41) 、生物と有機物の接触時間の増加3)等が考えられている。また、細

胞外酵素、あるいは細菌の自己消化によって放出された細胞内酵素が、細孔内に侵入し

て吸着物質を分解、あるいは嘩性炭表面や生物膜表面に付着して固定化酵素のような挙

動を示すことにより、 BACの有機物分解活性が高くなる3)とする考えもあるが、いず

れの仮説に関しても全く証明はなされていない。

一方で、活性炭付着細菌の有機物分解活性は、吸着能を持たない担体の付着細菌の活

性と変わらないことを示唆する報告もある　Zhangら42)は、活性炭、コークス、

Shaleceramsite、砂を用いたカラム実験で、 20mg.l~1のフェノール溶液をIOm.h-i

(EBCTl.2分)で流したところ担体によるフェノール除去率に差がないことを明らか

にし、活性炭上で微生物の活性が促進されることはないとしている。しかし、彼らの実

験では、付着微生物量に関しては言及されておらず、厳密には微生物の有機物分解活性

の比較ではなく、反応槽単位の比較となっている。また、 Voiceら30)は、微生物の有

機物分解活性ではないが、活性炭を充填した反応槽の有機物除去能力を評価する目的で、

地下水に1 mg.li-iのベンゼン、トルエン、キシレンを添加した流動床による実験を行い、

賦活されていない炭と活性炭では、それぞれの有機物の除去速度に違いがないことを明

かにした。この時の負荷は、 6.0kgCOD-nT-d~1であった。また、負荷を低くした実験

(活性炭槽でS.SkgCOD-m^-cTl、炭槽で2.9kgCOD-rrf--cT)では、活性炭槽の方

が負荷が高いにも関わらず除去率が高かったもののそれほど大きな差はなかったことを

報告している。

また、細菌によって生成された菌体外酵素あるいは菌体内酵素が活性炭の細孔内で吸

着有機物を分解するのではないかとしたAWAのCommittee Reportの仮説3)に対
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して、 Zhangら42)は、細菌の生成した酵素が細孔内で吸着物質を分解することはない

と論じている。その理由は、構造的に最も単純な単量体酵素であれば分子量は13,000

35,000程度であり、大きさは3.1 -4.4nmであることから細孔内への酵素の侵入

は可能であるが、酵素が十分に反応するにはその3倍の空間が必要であり、主として吸

着に関与している10ran以下の細孔では働けないためとしている。渡辺ら43)は、分子

量60,000- 90,000のグルコアミラーゼを用いた実験で、活性炭の細孔に侵入、吸着

した酵素の活性は低下することを報告している。

活性炭上の付着細菌の有機物分解活性に関しては、ここに示したように相反する研究

結果が報告されているが、必ずしも有機物分解活性を明らかにするのに十分なデータが

そろっているわけではない。活性炭上における微生物の有機物分解活性を正確に議論す

るためには、反応槽単位の分解速度を明らかにするだけではなく、同時に反応槽内の微

生物量、微生物相、微生物の存在形態を含めて、総合的にみていく必要がある。また、

活性を高めるという結論において、その理由として提示されている仮説の根拠が全く証

明されていないことも、活性炭上に存在する微生物の生物活性が他の担体上に存在する

微生物の生物活性に比べて高いかどうかに関する評価が定まらない一つの理由であると

考えられる。

1.2.2.3　生物_再生

生物再生の意味は、一度吸着された有機物が生物分解を受けることにより吸着座が再

生されることである。生物再生は、活性炭に吸著している生分解性有機物が選択的に分

解され、難分解性有機物の吸着容量を高める働きがあると考えられる点で重要である。

Speitalらは、 1 4Cでラベルした基質を用いた一連の実験44-47)でフェノールを吸着

した活性炭の生物再生について報告している。フェノール(一部が14C二一フェノール)

で破過に達した活性炭を充填したカラムに、順養した細菌を付着させ、 14Cでラベルさ

れていないフェノールを流入して、吸着14c-フェノールの生分解を14c-co.>生成

量で評価した。約2日の流入の後、液相フェノール濃度の急激な減少と同時に吸着フェ

ノールの生分解が起こり、生物再生が行なわれたことが明かとなった44)次に、新炭

を用いて、 Houston浄水処理場の処理水に14c-フェノール5 〟.g.l-1を添加した流入

水でろ過実験を行なった46)活性炭カラムは2本を直列でつなぎ、第1カラムはすぐ

に破過に達するEBCTO.2分、第2カラムは実験期間中は破過に達しないEBCTl.4分

に設定した。この時の第1カラム処理水中のフェノール濃度と第1、 2カラムを合わせ

8



た生物分解速度をFig. 1-1に示す。第1カラム処理水中のフェノール濃度はすぐに流

入水中濃度と等しくなったが、 30日目前後に急激な減少が起こった。同時に第2カラ

ム処理水の14C-CO,濃度が急激に増加した。この時、第2カラムは破過に達してい

なかったため、生成した14c-co,のほとんどは一度吸着したフェノールが生分解さ

れたためと結論づけている。

□
・l-<

■
ii

ヽヽ

H

ミ
l

U
■
a

a

c

C
・H

u
a

ち
a
h

的

V

'3

0
・m

四
I-H

C

⊂

U

J

i

で

o

刀
7<

0

班

蝣
、ヽ

哩
1

I

.蝣

○
・H

u

a
h
・p

G

V

U

c

0

U
--

C

C

0

S
.1

0　　　　20　　　　40　　　　60　　　　80　　　1 00

Time - days

Fig. 1-1 Bioregeneration rate in first and second columns (1.4-min EBCT)

and liquid-phase concentration after first column (0.2-min EBC¶

for phenol4 5)

同じくフェノールを基質とした新炭を用いた実験で、液相濃度の減少と同時に吸着フェ

ノ~ルの生物分解が起こったことをChangらが報告している48)また、 Chudykら

49'は、 Img.l-iのフェノールを流入している活性炭カラムに150mg.l-1前後のフェノー

ルを瞬間的に流入し、その時の処理水中のフェノール濃度の変化を無菌条件と生物付着

条件で比較した。一時的な高濃度フェノールの流入に対して、生物付着前には処理水フェ

ノール濃度の増加が見られたものの生物付着後には処理水フェノール濃度はほとんど増

加しなかったことを報告している。これは無菌条件下で吸着していたフェノールが生物

再生によって除かれ、活性炭の吸着容量が増加していたためと結論づけている。

さらにSpeitelら50'は、生分解性と吸着性の異なる有機物における生物再生につい
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ても検討している。用いた有機物は、ともに生分解性は高く、脱着性の高い㌢ニトロ

フェノールと脱着性の低い2,4-ジ`クロロフェノールである。液相では、両有機物とも

よく分解されたが、吸着相では、脱着性の高い㌢ニトロフェノールのみ高い分解性を

示した。このため、生物再生においては、吸着有機物の直接的な分解がない以上、吸着

有機物の脱着性が重要な因子となると考えられる。

La如ら5 1'は、生分解性有機物である41ニトロフェノール20 iimoll-iと非生分解

性有機物である21メチル4, 6-ジニトロフェノール20 timoUriを滅菌した活性炭カラ

ムとBACカラムに通水した実験を行ない、両有機物の破過曲線を示した(Fig.ト2) 0

酸素消費と二酸化炭素生成量の測定から4-=トロフェノールの生分解が4 0日目前後

に始まったことが明かとなった。その後4-ニトロフェノールの処理水濃度が低下した

だけでなく、 2-メチル4,6-ジニトロフェノールの処理水濃度の低下が起こった。これ

は、 4-ニトロフェノールの吸着していた吸着座が生物再生された結果、空いた吸着座

に非生分解性有機物である21メチル4, 6-ジニトロフェノールが吸着したためと考えら

れる。

(d)

Fig. 1-2 Breakthough curves for 4-nitrophenol and 2-methyl

4,6-dinitrophenol with and without sterile 5 1

また、 Geraldら47)は予め易生分解性有機物であるパラニトロフェノール(PNP)

を吸着させた活性炭カラムに、 PNPと非生分解性有機物であるTCEを流入し、吸着

PNPの分解とTCEの吸着について検討している。その結果、実験開始から5日後に吸
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着PNPの分解が始まり、処理水中のTCE濃度も同時に減少を始めることを示した。こ

のように、生物再生が起こることにより、生分解性有機物の処理能力が向上するだけで

なく、非生分解性有機物の吸着容量が増加し、結果として活性炭の寿命を延ばすことが

明らかとなっている。

●　● ○　　・FractoryQrganics

>>・-J

●　　　　　　　　　　　●
c o　　　・

○'*.'。∴・.oO

・。.

Adsorption of organics

on GAC

Attachment of bacteria

on GAC

==コ

●　　●　　　　　●

・　一　　・　　・　O　.

●　　　　　　　　　　　●
●

○

・　　　　　　　　　　・　-

Biodegradation of

biodegradable organics

-うどsolution

Fig. 1-3 Concept of bioregeneration of GAC 5)

=コ
Decrease of biodegradable

organics in solution

以上結果から生物再生の機構はFig.ト3のように整理できる5) 1)活性炭に有機

物が吸着し、液相の生分解性有機物及び難分解性有機物濃度が低下する、 2)活性炭表

面に流入水中の細菌が付着する、 3)活性炭上に付着、増殖した細菌によって液相中の

生分解性有機物が選択的に分解され、液相中の生分解性有機物濃度がさらに低下する。

この時点では液相中の難分解性有機物濃度は細菌の影響を受けていない、 4)液相中の

生分解性有機物濃度の低下にともなって∴吸着有機物の脱着が促される。脱着有機物の

うち生分解性有機物は液相に拡散する過程、あるいは液相中で付着細菌による分解を受

ける、 5)脱着によって空いた吸着座に液相中の有機物が吸着する。この時、液相中の

生分解性有機物濃度は低いために、主として難分解性有機物の吸着が促進される、 6)

難分解性有機物の液相中の濃度低下が起こる。以上のように、活性炭に吸着されている

有機物のうち生分解性のものは、生物再生によって分解を受け、徐々に難分解性有機物

と置き変わるものと考えられる。結果として、 BACでは、生物活性のない活性炭では

ll



生分解性有機物によって占められている吸着座の多くが難分解性有機物の吸着のために

利用することができ、活性炭の寿命を長く維持することができると考えられる。

1.2.3　浄水処理プロセスへの生物活性炭の適用

1.2こ3.1　浄水処理プロセス中での生物活性炭の位置

BAC処理を組み込んだ基本的な高度浄水処理のプロセスフローをFig. 1-4にまとめ

た23・ 52)原水水質によってはこれらの基本フローに前塩素処理、中塩素処理、前オ

ゾン処理、中オゾン処理等が組み合わせられる。また、原水濁度が極めて低い地下水や

伏流水を対象にする場合には、各プロセスの凝集沈殿は省略される場合がある52)

BACを単独で用いるプロセスとオゾン処理と組み合わせたプロセスがあるが、 BAC

を単独で用いる場合は大抵の場合砂ろ過の後に設置される(1)のプロセスである。

(2)と(3)は、オゾン処理を組み合わせた処理プロセスである。オゾン処理と活性

炭処理は通常連続したプロセスとして用いられる　(2)の砂ろ過後にオゾン処理と活

性炭処理を付加するプロセスは最も一般的である。このプロセスでは、凝集沈殿、砂ろ

過処理によって完全に懸濁物質が除去されるため、オゾン及びBACの処理効果が高ま

る　(3)のように砂ろ過前にオゾン-BAC処理を設置する場合もあり、東京都金町

浄水場ではこのプロセスがとられている53) 。砂ろ過前にBACプロセスを設置する利

点は、 BAC上で増殖し、活性炭処理水中に漏出する恐れのある輪虫類等微小後生動物

54・55)を砂ろ過プロセスで除去、低減できることにある　(3)のプロセスとは若干

異なるが、ヨーロッパでは活性炭処理後に緩速ろ過を行っている例もある56、 57)

(1)

(2)

(3)

Coagul ation

Coagul ati on

Coagul ati on

Sand Filtration

Sand Filtration

:O云oriattorf Sand Filtration

Chl onnation

Chlori nation

Chlorination

Fig. 1-4　Process flows of advanced drinking water treatment including

biological activated carbon

(2) (3)のオゾン処理は、異臭味原因物質や農薬等微量有害有機物の分解除去、
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色度除去、鉄・マンガンの酸化及びウイルス等の消毒の目的で行われるが、特にBAC

との関係では、オゾン注入率を高く設定した場合、有機物の生分解性の向上により、後

段のBACとの相乗効果により溶存有機物及びTHMFPの低減が期待できる。

1.3　排水処理における生物活性炭

排水処理におけるBACは、大きく三つに分けて考えることができる。一つ日は二次

処理として一般的に広く用いられている活性汚泥法の曝気槽にPACを添加した活性炭

添加活性汚泥臥二つ日は生物膜法の付着担体に活性炭を用いた活性炭流動床、三つ目

は二次処理後の処理水をさらに高度処理する際のBAC処理である。この内、活性炭添

加活性汚泥法は活性炭と微生物が同一の溶液中に共存する系であり、高度処理BACは

活性炭上に微生物が付着した系であるo活性炭流動床では、活性炭上に微生物が付着し

ているものの、活性炭量に比較して微生物量が大きく、活性炭と接触している微生物量

はごくわずかであると考えられることから、活性炭と微生物の関係は、活性炭上に微生

物が付着した系というより活性炭と微生物が同一の溶液中に共存する系に近いのではな

いかと考えられる。

活性汚泥法の曝気槽にPACを添加する方法はPACT法として知られ、主として米国、

ヨーロッパで多くの実施例や研究例が報告されている58) 。 PACT法は生物処理では除

去困難な難分解性有機物や生物処理に悪影響を及ぼす生物活性阻害物質を含有する排水

に適用されており、このような難分解性物質や生物活性阻害物質の物理的除去だけでは

なく、生物活性を高める効果があることが指摘されおり7-9) 、活性汚泥微生物と活性

炭吸着の相互作用の面で興味深い。

流動床においては、ろ材の一つとして活性炭が検討されている。ここでは、生物膜と

活性炭の吸着作用との関連を検討するというよりも、生物膜の付着担体として、微生物

の付着しやすさ、付着生物量等が主として検討されている。

排水の高度処理における活性炭処理は、基本的には浄水のBAC処理と同様の活性炭

カラム上に微生物が付着した系であるoしかし、浄水のBAC処理と比較して、一般に

有機物レベルが高く、処理対象となる有機物は主に生物処理の結果生成した有機物であ

る点が異なる。
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1.3.1　活性炭添加活性汚泥法における粉末活性炭の添加効果

活性汚泥の曝気槽にPACを添加する方法は、古くは1927年に米国での特許があり

59) 、米国、 '3-ロツパを中心に都市下水、工業排水の処理のための実プラントが数多

く存在する。

活性汚泥中へのPACの添加効果については、 Subletteらのまとめた総説がある7) 0

それによると通常の活性汚泥法に比べて優れている点は、 1) BOD除去、 2) CODや

難分解性物質除去、 3)ショックロード、毒物の流入に対する安定性、 4)汚泥の沈降、

脱水性、 5)処理水の魚類に対する毒性の低さ、 6)曝気による発泡の減少であるとし

ている。これらの内、.微生物との関連では1) 、 2) 、 3) 、 5)が重要であろう。

PACの添加による活性汚泥法の主要な改善機構として、生物活性を阻害する物質、毒

物、難分解性物質の吸着があることは異論のないところである。そのため、吸着による

処理水質の改善とともに、阻害物質あるいは毒物が吸着によって液相から除去されるこ

とによって、活性汚泥の微生物作用が保護されることは容易に考えられ、生物活性阻宰

物質や毒物を含む排水の処理58、 60-64) 、一時的な毒物の流入65、 66)に関する報告は

多い。

一方、 PACの添加は上述の単なる吸着による流入水中の生物活性阻害物質や毒物の

除去とそれに伴う微生物作用の保護にとどまらず、別の機構による活性汚泥微生物の活

性促進を示唆する報告がある　Specchiaらは、グルコースを主基質とし、難分解性の

染料を含む模擬排水の活性汚泥処理を行い、吸着能のないセミシリカ耐火レンガの粉体

を添加した場合には、染料の分解は全く起らなかったにも関らず、 pACあるいはGAC

を加えた活性汚泥では、活性炭の吸着容量を上回る染料の除去が確認され、活性炭の添

加により難分解性物質である染料の生分解が起ったことを報告している9) 。最も染料の

活性汚泥に対する毒性は触れられていない。また、他にも、単なる生物活性阻害性物質

の吸着除去だけではない活性汚泥微生物の活性促進効果があるのではないかと考察して

いる報告がある7、 65)。

しかし、吸着による除去とそれに伴う生物活性の保護、維持と全く別の機構による生

物活性の促進を明確に分けて議論できる報告はない。また、その評価も処理水質からが

ほとんどであり、生物活性の促進について述べていながら生物活性及び微生物相を詳し

く論じた報告はない。このため、 PACの添加による処理能力の変化、改善が単なる生

物活性阻害物質や毒物の吸着除去によるものなのか、微生物相の変化を伴うものである
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のか、有機物の分解活性に変化は生じているのか等を明らかにしていく必要があろう。

1.3.2　活性炭流動床

流動床型のリアクターでは、岩石、溶融スラグ、セラミック、プラスチック担体、活

性炭等のろ材が反応槽内に充填され、空気あるいは水の上昇流によって反応槽内でろ材

が分散、流動する。流動床に使用するろ材に関する研究も多く、 GACの適用について

も種々検討されている。生物付着担体としてのろ材の性能は、基本的にはろ材表面の自

由エネルギー、表面電荷、細菌が利用可能な表面積、表面の粗さ、孔の容積に左右され,

それらの担体としての特性は細菌の初期付着にも影響を及ぼすとされている67~69)

ろ材への初期の微生物の付着速度について検討した研究では、 Bhamidimarriら7 0)

やKindzierskiら68)の報告がある　Bhamidimarriらの報告では、 GAC、アンスラサ

イト、脱炭素処理した頁岩(Decarbonizedretorted shale) 、砂を担体とした40分間

での短期の付着実験で、 GACが最も高い付着量を示した。さらにフェノlL,を基質と

した人工排水を流動床に通水した実験では、 GACでは4-5日で表面に生物膜が形成

され、付着生物量も大きいことを示した。他のろ材ではアンスラサイトが10日目に生

物膜の形成がみられたが、頁岩、砂での10日までに生物膜は観察されなかったとして

いる。しかし、 Kindzierskiらの研究では、全表面積が活性炭と同等であり、細菌が利

用可能であると考えられる4 〟m以上の孔面積が活性炭の10倍あるイオン交換樹脂を

用い、 2時間におけるPsudomonasaeruginosaの付着量を比較した実験では、 4 um

以上の孔面積の大きいイオン交換樹脂の方が高い付着量を示すことが明かとなった。

またKidaら69)は嫌気性流動床のろ材としてGAC、クリストバライト、ゼオライト、

粒状クレイ、陶石(potterystone) 、バーミキュライト、火山灰、スラグを用いた連

続運転を行い、高負荷においても高い処理性能を示すろ材としてクリストバライトが優

れていることを示した。ろ材の性能は表面の荒さ(roughness)と電荷に依存しており、

比較的表面は滑らかであるものの多数の孔を有するGACはクリストバライトほどでは

ないが、ゼオライトと同等で、他のろ材よりは高い処理性能を示した0

一方で、フェノール等の生物活性阻害物質を多く含む排水を対象にした嫌気性流動床

の実験では、活性炭がプラスチック担体、砂やアンスラサイトに比較して優れたろ材で

あることが報告されている7「74/ 。 Edwardsら71)は砂と比較して、負荷の変動に強

いことを示し、これは負荷が急激に変化したとき活性炭の吸着作用が緩衝的に働くため
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としている。また、 Gardnerら72)は賦活前の炭と比較して、 CODの除去率、メタン

の生成量が高いことを示した。その理由として、毒性の高い有機物の吸着による除去に

より生物活性の低下が起らないためと考察している。

逆に、フェノール類と窒素を含有する芳香族化合物の分解において砂とGACをろ材

とした場合を比較し、生物量はGACをろ材とした時の方が高いもののDOCの除去速

度でみるとむしろ砂をろ材とした方が良い結果が得られたとする報告もある75)

異なる結果が存在するものの、活性炭は細菌が利用可能な表面積が大きく、表面が負

に帯電しているため細菌の付着担体としては優れていると考えられる。また、生物活性

阻害物質を含む排水を処理する場合、吸着作用によって生物活性阻害物質を除去できる

という優位性から高い処理水質を得ることができ、反応槽中から吸着によって生物活性

阻害物質が除去される結果として付着生物の活性の低下が起らず、特に効果的であると

思われる。この活性炭の優位性を保つためには、定期的な活性炭の交換が必要とされて

いる76-78)

流動床に関する研究では、担体としての検討が中心であるためか、活性炭添加活性汚

泥法で注目されているような生物と活性炭の相互作用に関する研究は、生物活性阻害物

質の吸着効果を示した研究以外には見当たらない。

1.3.3　高度処理としての活性炭処理

下水の高度処理法として活性炭処理が行われる場合がある。高度処理は、二次処理で

は十分な処理水質が得られない場合、あるいは処理水を再利用する目的で再利用用途に

適した水質まで処理するために行われる。下水の高度処理における活性炭処理は、浄水

の高度処理と同様に活性炭カラムを用いた処理である。処理対象水は生物処理後の二次

処理水であるため、有機物濃度が比較的高いという特徴があり、特定の有機物が対象と

なる場合は少なく、 BOD、 COD、色度の除去が目的となる場合が多い。排水の高度処

理における活性炭処理をBACとして扱った研究は見当たらないが、オゾン処理と組み

合わせて用いられる場合もあり、今後BACの視点からの研究が必要となろう。

1.4　　　本研究の目的

ここまで示してきたように、 BACは浄水処理、排水処理の分野で広く使用されてい
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るoしかし、それぞれの場における活性炭と生物の相互作用という面ではいまだ十分な

解明が行われていないのが現状である。そのため、 BACを用いた処理というものはい

かなるもので、どのような有用性があるのかといった基本的な処理特性についても十分

理解されていない0

本研究では、微生物の存在形態として活性炭表面に付着している場合と活性炭と同一

溶液中に共存する場合に分けて、それぞれの場における活性炭と生物の相互作用につい

て検討し、 BACを用いた処理の特性を明らかにすることを目的とした。

第2章では、活性炭表面に微生物が付着したBACについては、付着担体が活性炭で

あることが微生物に及ぼす影響として、有機物分解、生物量、生物相の面から検討した。

第3章では・活性炭が付着微生物に影響を及ぼす機構について検討した。第4章では、

活性炭が同一溶液中に共存する微生物に及ぼす影響を有機物分解、生物量、生物相の面

から検討した。第5章では、吸着と生物作用が同時に起りうるBACの評価方法につい

て検討し、その評価方法を用いてBAC上における生分解有機物の挙動を解析、 BACの

生物作用が吸着作用に及ぼす影響について検討した。第6章では、活性炭表面に微生物

が付着したBACとして最もよく用いられている高度浄水処理について、水源地に設置

したテストプラントによるBACの評価を試みた。ここでは、水道原水中の主成分であ

る高分子有機物と一時的に流入する農薬等の低分子の微量化学物質の除去について評価

した。最後に第7章で、本研究をまとめた。
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1.5　　本研究の流れ

第 1 章 緒論

[活性炭が微生物に及ぼす影響]

[活性炭表面に微生物が付着したBA C ]

第2 章 生物付着担体としての活性炭の特性

第3 章 活性炭付着細菌の活性に及ぼす吸着物質の影響

↓

[活性炭と微生物が共存したBA C ]

第4 章 微生物との寒存系における活性炭の存在が微生物に及ぼす影響

第 5 章 生物活性炭上における生分解性有機物の挙動

第 6 章 水道原水を用いたテストプラントによる生物活性炭処理の有機物

除去特性

第 7 章 総括
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第2章　生物付着担体としての活性炭
の特性

2.1　本章の目的

BACにおける微生物の存在形態は、大きく2つに分けられる。 1つは、浄水の高度処

理等でみられる活性炭上に微生物が付着した形態、今1つは、同一溶液中に活性炭と微

生物が共存し、微生物が溶液中に浮遊した形態である。前者の微生物が活性炭表面に付

着している場合、活性炭は微生物の付着担体と見なすことができ、活性炭という吸着作

用を有する担体は他の吸着作用を持たない担体と比較していかなる特性を有するかを明

らかにする必要がある。

生物付着担体としての視点から活性炭を研究した例はいくつかあるが、特に微生物活

性に関する研究が多い。活性炭表面で微生物の活性が促進されるとする報告1-2)があ

る一方で、 Zhangら3)の破過に達した活性炭では砂等の非吸着性の担体と同様な有機

物分解速度しか示さず、微生物活性の促進効果は存在しないとする報告もある。また、

Voiceら4)の研究でも活性炭槽と賦活されていない炭を充填した槽で有機物分解速度に

違いがなかったことを報告している。ただし、彼らの研究では生物量に関する記述はな

く、活性を議論するには十分ではない。微生物の活性自体は変わらなくても反応槽内の

付着微生物量が多ければ反応槽単位での分解速度は高くなる、あるいは、異なる微生物

相が形成されたことによって活性が異なるなど、活性炭上における微生物の有機物分解

活性を正確に議論するためには、反応槽単位の分解速度を明らかにするだけではなく、

同時に反応槽内の微生物量、微生物相、微生物の存在形態を含めて、総合的にみていく

必要がある。

本章では、活性炭の生物付着坦体としての特性、特に活性炭の吸着作用あるいは物理

的特性が付着微生物の有機物分解活性に及ぼす影響を明らかにすることを目的とした。

2.2　実験装置及び実験方法

2.2.1　供試有機物の吸着試験及び生分解試験

それぞれの供試有機物に対する活性炭の吸着性は、 25 ℃における吸着等温線により
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評価した。吸着等温線の作成は、日本工業規格5)に準拠した。また、供試有機物の生分

解性は、 OECD法6)に準拠した。水温は25℃とし、植種源は二次処理水、土壌及び表

層水からの植種の混合とした。

2.2.2　実験装置及び操作方法

実験に用いた活性炭槽の概略をFig. 2-1に示す。活性炭処理は、通常カラムにGAC

を充填した活性炭カラムを使用することが多いが、カラム中では高さ方向に付着微生物

量に違いが生じる。本研究は、生物付着担体としての活性炭の有効性を明らかにするこ

とを目的としているので、カラム処理における高さ方向の付着生物量の違いは解析を困

難にする。そこで、カラムを用いず、微生物が均一に付着する流動床形式の反応槽を用

いた。

Rotary shaker

Fig. 2-1 Schematic diagram of experimental apparatus

活性炭反応槽(BAC反応槽)は110 ml容積のGAC (カルゴン社製Filtrasorb400)

を含む有効容積220mlの三角フラスコを用い、ロータリーシェイカ一により振とう撹

拝(125rpm)を行なった。対照として吸着能のないアンスラサイトを同容積充填した

アンスラサイト反応槽(AN反応槽)を設定した。坦体の粒径は、 GAC、アンスラサイ

トともに12-16メッシュとした　GACは吸着作用による有機物除去の影響を除くた

め、予め流入有機物濃度(DOC IOmg.rl)で吸着平衡に調整し、植種のために供試有

機物10mgC.l_Iを含む河川水中で6時間振とう後実験に供したo

流入水は、混合後の有機物濃度がDOC換算で10mg.l~1になるように、 PH7.0に調
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整した有機物濃縮液(滅菌)を残留塩素除去用のフィルター(オルガノ株式会社製)を

通した水道水(非滅菌)で希釈し、流速14.7ml.min_iで流入した。滞留時間(EBCT)

は15分であるo実験は25℃の恒温室で行なったO供試有機物には、吸着性、生分解

性の異なるフェノール、安息香臥グルコース及びm-アミノ安息香酸の4種の低分子

有機物を用いた。

2.2.3分析方法

有機物濃度の指標としてDOCを用いたDOCはサンプルをグラスファイバーろ紙

(WhatmanGF/C)でろ過した後、全有機炭素分析計(島津製作所製TOC-500)を

用いて測定した。

付着細菌数の測定は以下の方法に従った。まず、反応槽から担体約0.2を滅菌試験

管に取り、1mlの滅菌生理食塩水で2回軽く洗浄した。洗浄済みの担体に2mユの滅菌

生理食塩水を加え、30秒間試験管撹拝器を用いて撹拝し(2,800rpm)、試験管のまま

8dw超音波処理水中で5分間処理、再度数秒間撹拝することによって付着細菌を活性

炭から剥離した。上澄水中の細菌数から担体容積当たりの付着細菌数(cells.ml-1)を求

めたo細菌数の表記は、GACとアンスラサイトで比重が異なるため担体容積当たりの

値で示した。

細菌数の測定は、高栄養細菌生育培地としてNB培地、低栄養細菌生育培地として

100倍希釈のNB培地(以下DNB培地と呼ぶ)を用いた平板培養法で行った7)NB

培地の組成は、peptonlog.Fl、meatextr∝tlog.lri、NaCISgXl、agar15g.I-i、

pH7.0である。DNB培地は、agar15g.I-iであることを除いては100倍希釈のNB培地

と等しいoまた、m-アミノ安息香酸を供試有機物とした実験では、同時にm-アミノ安

息香酸を唯一の炭素源とする選択培地を用いた。組成は、m-aminobenzoicacid100

mg.p、NH4C129mg-lri、KH2PO46.7mg.l-i、NaliCOg14.3mg.l-i、MgSO4.7H,0

2V

2.0mg.P、CaCl20.4mg.l-i、FeCl3.6H200.03mg.l」、agar15g.I-i、PH7.0であるO

2.3　実験結果及び考察

2.3.1供試有機物の活性炭に対する吸着性及び生分解性

供試有機物の25 ℃における吸着等温線はFreundlich式で整理できた(Fig. 2-2)
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lng - l/JVlnc+ lnic

ここで、 qは活性炭単位重量当たりの吸着量(mg.g~) 、 Cは平衡濃度(mg.rl) 、

1/N及びkは吸着定数である。
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Fig. 2-2 Adsorption isotherms for phenol, benzoic acid, glucose

and m-aminobenzoic acid at 25 ℃
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Fig. 2-3　Degradab批y of organic substances assessed by OECD
method

吸着等温線から低濃度における吸着性は、 m-アミノ安息香酸、フェノール、安息香

酸、グルコースの順に高いことがわかった。また、吸着定数1/Nは小さいほど活性炭
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と吸着物質の親和性が高いことを示しており8)、 m-アミノ安息香酸、フェノール、安

息香酸、グルコースの順で小さな値を示し、 m-アミノ安息香酸が最も親和性が高いこ

とがわかった。

OECD法による生分解試験の結果をFig. 2-3に示す。生分解試験から、フェノール、

安息香酸、グルコースは易分解性、 m-アミノ安息香酸は難分解性有機物であることが

わかった。

2.3.2　易分解性有機物の分解

フェノール、安息香酸及びグルコースを供試有機物とした実験での処理水DOC濃度

の経日変化をFig.2-4-2-6にそれぞれ示す。処理水質は約2週間で安定した0 2週

間目以降のフェノールの分解速度はTable2-1に示したように、 BAC反応槽で121 mg

DOC.d~1、 AN反応槽で47mgDOC.d-iとなり、 BAC反応槽はAN反応槽に比べで約

2・6倍高い分解速度を得た。安息香酸、グルコースを供試有機物とした実験でもフェノー

ルと同様な処理速度となり、 BAC反応槽はそれぞれ約3.4、 3.1倍高い分解速度を得た

(Table2-1参照) 。 BAC反応槽とAN反応槽における分解速度の比は、安息香酸、グ

ルコース、フェノールの順で大きく、有機物の活性炭に対する親和性も含めた吸着性と

の間に相関はみられず、吸着性の違いは活性炭上での有機物の分解速度に影響を与えな

かった。
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31



/~ヽ

i.
bD

≡
＼-./

U
o
W

くト BAC
+ AN

Infl u en t

- I

0　　　　　　1 0　　　　　　20　　　　　　30

Time (d)

Fig. 2-5　Time course of effluent DOC concentration in the

experiment fed with benzoic acid

/-ヽ

i.
bJ3

≡
ヽ__メ

U
C)
凸

BA C

A N
Influent

.早

■ ■
0　　　　　　10　　　　　　20　　　　　　30

Time (d)
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フェノールを供試有機物とした実験での付着細菌数の縫目変化をDNB培地とNB培

地を使って測定した。付着細菌数は、 DNB培地成育菌数が常にNB培地成育菌数より

高く、 NB培地に成育した細菌について、 DNB培地での成育性を検討した結果、全て

DNB培地で成育可能であった。そこで付着細菌数としてDNB培地成育菌数をとり、そ

の経日変化をFig. 2-7に示す。また、安息香酸及びグルコ-スを供試有機物とした実験

の結果をFig. 2-8、 2-9にそれぞれ示す。付着細菌数はBAC、 AN反応槽とも最初急激
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に増加し、処理水質と同様に2週間程度で安定した。フェノールを供試有機物とした場

合の2週間目以降の付着細菌数の平均値は、 Table2-2に示したようにPAC反応槽で

はAN反応槽より若干高い値を示した。しかし、安息香酸、グルコースを供試有機物と

した実験の結果も合わせてみると、個々に若干の違いはあるが、付着DNB細菌数は全

系列で1・2 × 107-2.3 × 107cells.ml-1の範囲であり、剥離操作後の測定であり、誤

差も大きいことを考慮にいれると坦体、供試有機物による違いはほとんどないと考えら

れるoまた、 NB/DNB値にも大きな違いは認められなかった　Maloneyら9) 、黒沢

ら10'は活性炭と砂をろ材とした比較実験でやはり担体付着細菌数に違いがないことを

報告しており、本実験の結果と一致した。

Table 2-1 Degradation rates of or酌nic substances in the reactors

with BAC or anthracite

org anic

subs tan ces

degradation rates (mgDGC d当

BAG AN

BAC/AN

phenol

benzoic acid

gl ucose

1.21 × 102　　　　0.47 ×102

0.96 × 10J 0.28 × 102

1.15 × 10'　　　　0.37 × 102

m-aminobenzoic acid 1.04 × 10'
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Fig. 2-7 Time course of attached bacterial population counted by

DNB medium in the experiment fed with pheno1
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次に処理水中の細菌数について測定した結果をTable2-3に示す。流入水中には約

3.0 × KT cells.ml-i程度の細菌が存在し、実験期間中を通じてほぼ一定であった。処理

水中の細菌数から流入水中の細菌数を引いた値は、反応槽内での増殖分と考えられるが、

易分解性有機物を用いた場合はBAC反応槽でAN反応槽の約2倍高い細菌数を示し、

活性炭表面で活発な増殖が起こっていることが推定された。
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Table 2-2　Attached bacterial population on BAC or anthracite

counted by NB or DNB medium

organic
subs tance s

reactor

viable counts (cells ml-1 )

NB DNB

NB/DNB

phenol
1・5 × 107　　　2.3 × 10'　　　0.65

9・9 × 10-　　　.4 × 10'　　　　0.71

benzoic acid
3・8 × 106　　1.2 × 107　　　　0.32

3・7 × 10"　　　2.1 × 10'　　　　0.18

glucose

13 × 10'　　1.7 × 10'　　　　0.76

8・6 × ioc 1.6 × 10'　　　　0.54

m-aminobenzoic acid
1・9 × 10'　　　2.1 × 10'　　　　0.90

1・3 × 107　　1.2 × 107　　　　1.08

Table 2-3 Number of bacteria in in fluent and effluent counted by
NB or DNB medium

organic

substances
reactor

viable counts (cells ml-1 )

in fluent effluent effluent - influent

2.0 × 10"　　1.8 × 106

1.3 ×10-　　1.1 ×106

gl ucose 3.2 × 10J

2.2 × 106　　　1.9 × 106

1.2 × 10-　　　0.9 × 106

m-aminobenzoic acid
2.8 -× 105

8.1 × 103　　　5.3 ×105

4.5 × 105　　　1.7 × 105

付着生物相についてはさらに検討する必要があるが、 AN反応槽とBAC反応槽で、

付着細菌数に違いがなかったこと、生物相の1つの指標としてのNB/DNB値に違い

がなかったことから、活性炭がアンスラサイトに比較して、特殊な生物相を形成したり、

多数の細菌を保持できる等の特性は持っていないと推定される。それ故に、 BAC反応
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槽で得られたAN反応槽に比べて約3倍高い有機物分解速度は、個々の微生物の有機物

分解活性がBAC反応槽で高いことを示している。また、処理水中の細菌数がBAC反

応槽で約2倍高く、活性炭表面での細菌の増殖速度が大きいことからも、活性炭表面の

付着細菌の活性が高いことが推定される。

吸着能のない坦体との比較において、活性炭が微生物活性促進効果があるという結果

は、生物活性炭における有機物分解速度は吸着能をもたない生物付着担体の場合と大差

ないとしたZhangら3)やVoiceら4)の報告と異なる。本実験とZhangらの実験の大

きな違いは、本実験が流動床を使用し、 Zhangらはカラムを使用した点及びZhangら

の実験は本実験に比べ高負荷な点である。

Fig. 2-10　SEM of biofilm on a granular activated carbon surface in

the experiment fed with m-aminobenzoic acid ( × 1 1 ,000)

Bouwerら11)は、易分解性有機物を使ったカラム実験で、カラムの流入口付近は厚

い生物膜が形成され基質の消費に従って生物療の厚さが減少することを報告している。

Zhangらの実験ではどのような生物膜が形成されていたかについての記述はないが、供

試有機物であるフェノールが処理水中にも残留する条件であったことから、少なくとも

流入口付近の活性炭は厚い生物膜に覆われていたのではないかと推定される。また、

Voiceらは活性炭上の生物膜の厚さは100-200 〟mであったことを報告している。

活性炭表面が厚い生物膜で覆われてしまうと活性炭表面での有機物濃度あるいは酸素濃

度の増加等活性炭が持つと考えられている吸着物質としての有効性が失われてしまうと
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考えられる。本実験での付着細菌はFig. 2-10に示したように、活性炭表面に単層の生

物膜を形成しており、そのために活性炭の有効性がよりはっきりと表れたと推定される。

このように活性炭表面に形成される生物膜の厚さはBACにおける付着微生物と活性炭

の相互作用を評価する場合重要な因子になると考えられる。

2.3.3　難分解性有機物の分解

難分解性有機物であるm-アミノ安息香酸を供試有機物とした実験での処理水DOC

渡度の経日変化をFig. 2-11に示す。易分解性有機物での結果と異なり、 AN反応槽で

はm-アミノ安息香酸はほとんど分解されなかった0 -方、 BAC反応槽では易分解性有

機物と同程度の104 mgDOC.d"の分解速度が得られた。
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Fig. 2-ll Time course of effluent DOC concentration in the

experiment fed with m-aminobenzoic acid

Fig. 2-12にm-アミノ安息香酸を供試有機物とした場合の付着細菌数の凝日変化を

示すo AN反応槽における付着細菌数、 NB/DNB値は、分解が起こっていないにも関

わらずBAC反応槽とほとんど変わらなかった。

そこで、 m-アミノ安息香酸選択培地を用いて、 m-アミノ安息香酸資化菌とDNB細

菌数の比率を求めたところ、 BAC反応槽で0.43、 AN反応槽で0.42とほとんど変わら

ず、 NB/DNB値が等しいだけでなく・ AN反応槽にも同程度のm-アミノ安息香酸資

化菌が存在することがわかった。この結果から、易分解性有機物の場合と同様、 BAC
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反応槽とAN反応槽では付着細菌数、細菌相に違いはないものと考えられる。しかし、

Table2-3に示した処理水中の細菌数が、 BAC反応槽ではAN反応槽の約3.1倍高く、

易分解性有機物の結果よりさらに両反応槽での微生物活性の違いが大きいことがわかっ

た。
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Fig. 2-12 Time course of attached bacterial population counted

by DNB medium in the experiment fed with

m-aminobenzoic acid

難分解性有機物については、 Specchiaら12)が、セラミックスを添加した活性汚泥で

は全く分解が起こらなかった染料が活性炭を添加した系では分解されたことを報告して

いるが、その分解機構については明らかではない。本研究における易分解性有機物の分

解実験の結果からは、 BAC反応槽の有機物分解活性が約3.1倍AN反応槽より高く、

増殖速度も大きいことが明らかになっており、この微生物活性の違いがBAC反応槽で

難分解性有機物の分解を可能にした1つの理由であると考えられる。

2.4　結論

生物付着坦体としての活性炭の特性を、吸着能のないアンスラサイトとの比較におい

て明かにすることを目的として研究を行った結果、以下の知見を得た0

1.易分解性有機物であるフェノール、安息香酸、グルコースはともにBAC反応槽で
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AN反応槽の約3倍の分解速度を得た。有機物の活性炭に対する親和性も含めた吸

着性と、 BAC反応槽とAN反応槽における分解速度の比に相関はみられず、吸着

性の違いは有機物の分解速度に影響を与えなかった。

2・難分解性有機物であるm-アミノ安息香酸はBAC反応槽のみで分解をうけ、 AN反

応槽では全く分解をうけなかった　BAC反応槽におけるm-アミノ安息香酸の分解

速度は易分解性有機物と同程度であり、活性炭は難分解性有機物の生分解を促進す

る効果があることがわかった。

3. BAC反応槽における付着細菌数及び細菌相は、 AN反応槽と大きな違いはなかった。

生物付着坦体としての活性炭には、高濃度に細菌を保持する能力や特別な細菌相を

形成するといった特性はないと考えられる。

4・易分解性あるいは難分解性有機物の分解にみられた活性炭の有効性は、付着細菌数、

細菌相に違いが兄い出せず、 BAC反応槽での増殖速度が大きかったことから、付

着細菌の活性を増加させることにあると推定される。
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活性炭付着細菌の活_性に及ぼす
吸着物質の影響

3.1　本童の目的

活性炭を微生物の付着担体として見たとき、高濃度の細菌を保持する能力や特別の細

菌相を形成するといった特性はないものの付着細菌の有機物分解活性を高める効果があ

ることが活性炭に対する吸着性と生分解性の異なる4種の低分子有機物を用いた第2章

の実験において明かとなったoこの活性促進効果については、これまでもLiら1)や

Yagiら2)が一部報告している。活性促進効果はないとする報告3-4)が存在したことも

あるが、活性促進の機構が不明であったために、活性炭上での微生物の活性促進の有無

についてはっきりとしたコンセンサスが得られなかったと考えらえる0

活性炭上での細菌の活性促進機構についてはいくつかの仮説が提出されている。主な

ものとして、 1)活性炭内部に吸着された物質が脱着することによる有機物の供給1) 、

2)活性炭表面では有機物濃度が高まること5) 、 3)活性炭表面における酸素の吸着6

~7) 4)生物と有機物の接触時間の増加8)、 5)細胞外酵素あるいは細菌の自己消化

によって放出された細胞内酵素が、細孔内に侵入して吸着物質を分解、あるいは活性炭

表面や生物膜表面に付着して固定化酵素のような挙動を示すこと8)により活性炭付着細

菌の有機物分解活性が促進されるというものがある。

本章では、活性炭に吸着している有機物が活性炭表面に付着している細菌に影響を及

ぼすのではないかと考え、吸着物質が付着細菌の活性に与える影響について検討した。

3.2　実験装置及び実験方法

3.2.1　供試細菌.

本実験では、国立環境資源研究所の諏訪裕一・博士より分譲いただいたNitrosomonas

sp・を供試細菌として用いた　Nitrosomonassp.は、アンモニアを亜硝酸に酸化する

細菌であるが、アンモニア及び亜硝酸は活性炭に吸着しないことから、溶液中の亜硝酸

量の経時変化を測定することによって担体の種類に関係なく細菌の活性を正確に測定で

きるという利点があるoまた、先に述べた推定される活性炭上での微生物活性の促進機
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構の内、酸素の影響(上記仮説3)及び酵素の影響(上記仮説5)と他の機構を分けて

評価できるO　すなわち、 Nitrosomonassp.の増殖基質であるアンモニアは活性炭に吸

着しないので基質の吸着を前提とした上記仮説1) 、 2) 、 4)の機構では

Nitrosomonas sp.のアンモニア酸化活性は促進されないO　酸素及び酵素の影響があれ

ば、 Nitrosomonassp.の活性は促進されることになる。さらに、酸素及び酵素の影響

による活性促進がないことが明らかな場合、 Nitrosomonas sp.とNitrosomonassp.

の活性を阻害し、活性炭に吸着する有機物の組み合わせを用いることによって.吸着物

質が付着細菌に影響を及ぼすか否かを明確にできる。

Table 3-1 Culture medium of Nitrosomonas sp.

regent 1 L

(NH4)2SO4

KH2PO4

Na2PO4

MgSO4.7H2O

CaCl2.2H2O

Na2MoO4.2H2O

MnC12.4H 2O

ZnSO4.7H2O

CoCl2.6H2O

CuSO4.5H2O

Fe-EDDHA soln㌘

Phenol red soln**

3.56 mM

1.10mM

13.40 mM

0.20 mM

0.16 mM

0.01 mg

0.02 mg

0.01 mg

0.20 〟g

2.00 〝g

1.00 m1

0.60 ml

* 0.087 gram of FeCl3.6H20 was dissolved in oneliter

of distilled water.　0.065 gram of ethylenediamine

-di(o-hydroxyphenylacetic acid) was added to this

solution. This solution was heated and stirred at 40

- 50 ℃, and adjusted at pH 8.0 by adding 0.2 N
NaOH.

** Ten milligrams of phenol red was dissolved in

50ml of distilled water and filtered by 0.2 ¥nm pore
membrane filter,

Nitrosomonassp.の培養はTable 3-1に示した培地を用いて、 25℃で行った。対

数増殖期の細胞を遠心分離(3,500rpm、 10分)によって集薗し、培地で洗浄した後、

m-アミノ安息香酸を添加した培地にOD610が0.07になるように再懸濁し、実験に供

した。アミンはNitrosomonasのアンモニア酸化を阻害する作用があることが報告され

ており9)、本実験では、活性炭吸着物質であり、アミノ基を有するm-アミノ安息香酸
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をNitrosomonas sp.の阻害物質として使用したO

3.2.2　実験装置及び操作方法

実験装置の概略をFig. 3-1に示す。実験装置は担体を充填したカラム部と循環液を貯

留するフラスコからなる。カラムの容積は10mlで、 12-16メッシュのGAC (カルゴ

ン社製Filtrasorb 400)あるいは比較担体として同粒径の沸石(片山化学工業製)を7 ml

容量充填した。沸石の原料は吸着能のない酸化アルミニウムである。各担体は充填する

前に希塩酸で洗浄し、蒸留水で十分ゆすいだ後105-110℃で乾燥した。循環フラスコ

は有効容積50mlである。溶液はカラムとフラスコの間をペリスタルティツクポンプ

(東京埋化器械製EYELAMP-3)を用いて、 IOmLm打1の速度で循環させた。実験

は25 ℃の恒温室で行った。

Sti汀er

Fig. 3-1 Schematic diagram of experimental apparatus

m-アミノ安息香酸を含む7mlの細菌懸濁液をGACあるいは沸石を充填したカラム

に添加し、担体上に細菌を付着させるためにフラスコを通さずに5ml.min~1の速度で5

時間循環した。細菌を担体に付着させた後、カラムとフラスコを接続し、 m-アミノ安

息香酸を含む培地(循環溶液)を10ml.minlの速度で15時間循環したOこの間の亜

硝酸渡度の経時変化を測定し、 Nitrosomonassp.の活性を明らかにしたo

循環溶液中のm-アミノ安息香酸濃度は0 -200mg.l1-1としたo実験に使用したGAC

は予め、循環溶液中のm-アミノ安息香酸濃度で吸着平衡にしたo m-アミノ安息香酸
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はNitrosomonassp.によって資化されないため、その濃度は5時間の細菌の付着期間

及び15時間の活性測定期間中一定濃度であった。 GACを充填した系でも活性炭は循環

溶液中のm-アミノ安息香酸濃度で吸着平衡に達しているため、一定濃度を維持した。

3.2.3　分析方法

m-アミノ安息香酸濃度はアゾ色素生成による芳香族第.-アミンの定量法1 0)によって

測定した。亜硝酸濃度はN-(l-ナフチルトエチレンジアミン吸光法11)を用いて測定し、

亜硝酸濃度の経時変化からNitrosomonas sp.のアンモニア酸化速度を求めた。

3.3　実験結果及び考察

実験はまず、m-アミノ安息香酸を全く含まない循環溶液を用いて行った。担体を充

填しない場合のNitrosomonassp.(7×10cells.reactor1)のアンモニア酸化速度は、

-11--10.13mg.P.hであった。アンモニア酸化速度は担体に付着することによって低下し、

GACに付着したNitrosomonassp.ではO.039mg.P.打1(担体なしの30、沸石に

付着したNitrosomonassp.ではO.087mg.I-i打1(担体なしの67%)であった。活性

炭を充填した系ではNitrosomonassp.はほぼ完全にGACに付着していたが、沸石を

用いた場合、5時間の付着期間中に担体に付着した菌は供試菌の約70%であった。こ

のため、沸石を充填した系では一部浮遊菌が存在し、アンモニア酸化速度が高かったも

のと考えられる。

沸石を充填した系に比べ、GACを充填した系のアンモニア酸化速度がむしろ小さかっ

たことから、活性炭に全く吸着しないアンモニウムイオンを基質とするNitrosomonas

sp.の活性は活性炭上で促進されないことがわかった。この結果より、先に示した活性

炭上で細菌の活性が促進される機構として提案されているものの内、活性炭表面におけ

る酸素の吸着、(3)と細胞外酵素あるいは細菌の自己消化によって放出された細胞内酵

素が、細孔内に侵入して吸着物質を分解、あるいは活性炭表面や生物膜表面に付着して

固定化酵素のような挙動を示す(5)の機構による活性促進効果は起らないことが確認

された。ただし、本実験は20時間の短期実験であることから、長期的に運転された

BACにおいて(5)の機構が起らないことを否定するものではない。

次に循環溶液中のm-アミノ安息香酸濃度を変えて、GACに付着したNitrosomonas
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sp・と沸石に付着したNitrosomonas sp.のアンモニア酸化速度を比較した結果をFig.

3-2に示す。各m-アミノ安息香酸濃度に対するアンモニア酸化速度はm-アミノ安息

香酸無添加時の活性に対する比活性で示してある。両系列ともm-アミノ安息香酸存在

下では明らかに活性の低下が起っているが、その低下の割合はGACを充填した系で顕

著であった。比活性が50 %に低下した時のm-アミノ安息香酸濃度で比較すると、

GACを充填した系では60mg.l~1、沸石を充填した系では330mg.Iriと明らかにGAC

を充填した系ではより低濃度のm-アミノ安息香酸で活性の低下が起っていた。予め循

環溶液中のm-アミノ安息香酸濃度で吸着平衡に達しさせたGACを実験で使用してい

るため、両系列の循環溶液中のm-アミノ安息香酸濃度に違いはなく、 m-アミノ安息香

酸はNitrosomonassp.によって資化されないために実験期間中のm-アミノ安息香酸

濃度の変化も起らなかった。

′ヽ

*
ヽノ

入
蝣u

・*ォ

I

+*
U
a

己

0
IT
4J

a

'O
l=1

X

〇

玩.W

C

0

∈

≡
a

班

〉
・<
・hJ

a
F.・l

O

a 1 00　　　　200　　　　300　　　　400

m-aminobenzoic acid concentration (mg.1 1)

Fig. 3-2 Inhibitory curves of ammomia oxidation by attached

Nitrosomonas sp.

しかし、実際には活性炭上には循環溶液中に存在するよりはるかに多量のm-アミノ

安息香酸が存在する。循環溶液中のm-アミノ安息香酸濃度60mg.l~1を例にとると循

環溶液中に存在する全m-アミノ安息香酸量は3.42 mg、活性炭上に吸着されているm

-アミノ安息香酸量は360mgである。 m-アミノ安息香酸の吸着しているサイトは活性

炭上のミクロ孔(0.8-2.Onm)であると考えられ、 1.0- 1.5岬1のNitrosomonassp.

が吸着しているm-アミノ安息香酸と直接接触し、阻害を受けることは考えられない。
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しかし、本実験の結果からは吸着平衡の状態においても活性炭上のNitrosomonassp.

は明らかに吸着しているm-アミノ安息香酸の影響を受けて阻害が起った。

以上の結果から、活性炭上の吸着物質が付着細菌の活性に影響を及ぼすことが明かと

なり、活性炭上で生物活性の促進が認められる機構として、活性炭上に付着細菌の基質

となる有機物、あるいは細菌の増殖、活動に必要な栄養塩等が吸着している場合、付着

細菌は液相濃度の基質あるいは栄養塩濃度に活性を規定されるのではなく、吸着物質の

影響でより高濃度の基質あるいは栄養塩濃度にさらされている状態になるものと推定さ

れた。

3.4　結論

本実験は活性炭に吸着している物質が付着細菌の活性に及ぼす影響にフいてアンモニ

ア酸化細菌とアンモニア酸化細菌の活性を阻害する物質を用いて検討した。その結果、

液相の阻害物質濃度が等しい条件では吸着能を持たない沸石に比較して活性炭ではより

強い阻害が起こることがわかった。これは液相の阻害物質濃度が等しくても活性炭に吸

着している阻害物質が付着アンモニア酸化細菌の活性に影響を及ぼしたためと考えられ、

吸着物質が付着細菌の活性に影響を及ぼすことが明かとなった。
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第4章　微生物との共存系における活性炭の
存在が微生物に及ぼす影響

4.1　本章の目的

第2、 3章で対象とした活性炭上に微生物が付着した系では、活性炭量に比較して微

生物量が小さい。一方、微生物と活性炭が共存する一般的な系、すなわち活性汚泥中に

粉末活性炭を添加した系では、活性炭量に比較して微生物量が大きい。そのため、活性

炭上に微生物が付着した系では微生物が活性炭と常に接触した状態で相互に作用しあっ

ているのに対して、微生物と活性炭が共存する系では、系内の微生物の多くは活性炭と

一時的に接触することはあっても常時接触していることはないと考えられる。このため、

活性炭上に微生物が付着した系と同じ相互作用は起りにくいと考えられ、活性炭は反応

槽内の物質濃度の制御などを通じて間接的には微生物に影響を与えると考えられる。

活性汚泥曝気槽にPACを添加する処理法は、生物活性阻害物質や難分解性物質を含

む排水に適用されることが多い卜7) 。生物活性阻害物質を含む排水の場合、吸着によ

り反応槽内の生物活性阻害物質濃度が低下し、活性汚泥が阻害物質の影響を受けにくく

なる。また、難分解性物質を含む排水の場合、難分解性物質をPACが吸着することに

よって処理水質′が向上することが報告されている。これらはPACが排水中の成分を吸

着除去したことから起る直接的な効果であるが、別の機構によって活性汚泥微生物群の

生物活性に影響を及ぼすとする研究結果もいくつか報告されている8-10)しかし、こ

れらの研究は、吸着作用以上の処理効果が得られたとする処理水質の面からの報告に限

られ、活性汚泥微生物群の生物活性の変化を直接計測しているものはなく、生物相の変

化も含めたPACの添加が活性汚泥微生物に与える影響が明確になっていない。

本章では、生物活性阻害物質を主成分とする排水と生物活性阻害物質を含まない易分

解性有機物を主成分とする排水を対象に、活性汚泥曝気槽にPACを添加した時の処理

水質及び活性汚泥微生物群の生物相、微生物活性に及ぼす影響について検討した。

4.2　実験装置及び実験方法

4.2.1　実験系列
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生物活性阻害物質を主成分とする排水を対象とした処理実験をコントロールの担体を

変えて2系列(A、・ B系列) 、易分解性物質を主成分とする排水を対象とした処理実験

を1系列(C系列)行った。

A系列では、 PAC (DarcoG-60)を活性汚泥に添加したPAC添加系、親水性のベン

トナイト(アルドリッチ社製)を活性汚泥に添加したBEN添加系、担体を添加しない

AS系を設定した。 B系列では、 PACを活性汚泥に添加したPAC添加系、疎水性の原

料炭(クラレケミカル社製)を活性汚泥に添加したNAC速加系、担体を添加しないAS

系を設定した。

微生物の付着面積を等しくするため、用いた担体は全て230- 325メッシュとし、

活性汚泥への担体の添加量は、重量ではなく容積を等しくした。すなわち、 PAC添加

系では1,500 mg.F 、 BEN添加系では2,040mg.rri、 NAC添加系では1,800mg.riの

同容積の担体を添加した。汚泥の引き抜きに伴う担体の減少分についてはそのつど添加

した。

C系列は、 PAC (カルゴン社製Filtrasorb400)を活性汚泥に添加したPAC添加系

と担体を添加しないAS系を設定した。用いたPACは230-325メッシュとした。

PACの添加濃度は3,000mg.Pとしたo C系列では、 MLSSの測定目的以外では汚泥

の引き抜きは行わなかったため、汚泥の引き抜きによるPACの減少量は小さいと考え

られ、運転期間中にPACの追加は行わなかった。

4.2.2　人工排水

実験に使用したA、 B両系列の人工排水の組成をTable4-1に示す。 A系列では、運

転開始後63日目まで(第I期)は生物活性阻害物質であるフェノ-ル3,500mg.lri

(TOC-2,700 mg.P)を唯一の炭素源とする人工排水を供給した。それ以降(第II期)

は、前述の人工排水に難分解性物質であるm-アミノ安息香酸(m-ABA) 250mg.rlを

添加した人工排水に切り替えた。 B系列では、 A系列の第II期の人工排水を始めから供

給した。

C系列で使用した人工排水の組成をTable4-2に示す。 C系列には、生物活性阻害物

質を含まず、易分解性有機物であるポリペプトンを主炭素源とし、 244.7rr曝rlのm

-ABAを含む人工排水を供給した。

実験に使用する際には、オートクレーブ(120℃、 20分)で予め滅菌した濃縮排水
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を、水道水で所定濃度に希釈して反応槽に供給した。

Table 4-1 Composition of the synthetic wastewater in series A and B

component
concentration (mg.1う

I II

phe n ol

m-aminobenzoic acid

NH4 CI

KH2 PO4

NaHCO 3

MgSO^　7H2O

CaCb

FeCl3　6H20

3,500

1,(

240

700

70

14

0.88

3 ,500

250

1 ,000

240

700

70

14

0.88

Table 4-2 Composition of the synthetic wastewater in series C

component concentration (mg.1う

polypepton

m-aminobenzoic acid

KH2 PO4

NaHCO 3

MgSO4　7H2O

CaCl2

FeCl3　6H20

3,351

244. 7

143.7

916.7

42.8

8.6

0.54

TOC 1 ,650

4.2.3　実験装置及び操作方法

生物活性阻害物質を対象としたA、 B両系列と易分解性物質を対象としたC系列では

異なる固液分離方式を用いた、すなわち、 A、 B両系列はスポンジフィルターによる分
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Fig. 4-1 Schematic diagram of experimental apparatus in series A and B

離、 C系列は膜分離である。それぞれの実験装置の概略をFig. 4-1、 412に示す。

4.2.3.1　、 B系列

A、 B両系列では、反応槽はアクリル製のカラム(内径142mm)で、実働体積は5

Lである。流入排水は、人工排水濃縮液を流入調製ユニットで所定濃度に希釈した後、

15分に1回反応槽に供給した。反応槽内は底部から常時十分な曝気を行うことにより、

2mg.i-i以上のDOレベルを維持すると同時に、槽内の揖拝を行った。固液分離には流

出口に設けたフィルター(ブリヂストン製エパーライトスコットフォーム)を用いた。

実験は25 ± 2℃の恒温室で行い、排水の供給量はI L.d-i、 MLVSSは3,000mg.l1-1

に設定した。この運転条件におけるTOC容積負荷は、第I、 II期でそれぞれ0.54、

0.57 kg.m .d~1、 TOC汚泥負荷はそれぞれ0.18、 0.19kg.kg-1MLVSS.dである。

実験はまずA系列から始めた。フェノールを含まない都市下水処理施設の返送汚泥を

植種汚泥とし、初期のMLVSS濃度が3,000mg.l-iとなるように反応槽に投入した。汚

泥をTable4-1のIに示すフェノールを唯一の炭素源とする人工排水で約1カ月間馴養

した。処理能が安定した37日目にPAC及びベントナイトをそれぞれ汚泥に添加し、

フェノール分解能の変化について検討したoさらに難分解性物質の処理能を明らかにす

るために、 64日目以降はTable4-1のIIに示すm-ABAを加えた人工排水を供給した。

A系列の実験終了後、 B系列の実験を開始した。各反応槽にA系列の実験終了時の
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AS系の活性汚泥を植種し、 Table 4-1のIIに示す人工排水を供給し、生物量(MLVSS)

が3,000mg.l蝣-Iに達した時点を0日目とし、 PAC及び原料炭をそれぞれ汚泥に添加し

た。

Aeration Tank

Fig. 4-2 Schematic diagram of experimental apparatus in series C

4.2.3.2　C系列

C系列では・反応槽内の活性汚泥混合液は、循環ポンプによって生物反応槽と膜分離

槽を循環させた。クロスフロー流速は0.8 × lO^nLs"1と小さいため、膜分離槽内をス

ターラーで撹拝することによって膜面流速を高めた。生物反応槽の実働体積は2.5L、

膜分離槽は0.2Lである。

実験に用いた膜は、分画分子量200万の限外ろ過膜(栗田工業(秩)製スルフォン化

ポリスルフォンUF膜、 K-4膜)で、膜面積0.44× 10-2m2の平膜である。ろ過方式

はアスビレータを用いた吸引とし、吸引圧はIOkPaとしたo

生物反応槽内の水位を一定に保つように、センサーを用いて人工排水の供給を制御し

たO生物反応槽内は底部から常時曝気し、溶存酸素濃度を2 - 5mg.rlに維持すると同

時に槽内の授拝を行った。生物反応槽内のpHは7.0±0.5に維持し、液温は20℃に設

定した。

生物反応槽には、生活排水を処理している下水処理場の返送汚泥を7,000 mg.l-iの濃

度になるように入れ、両系ともPAC無添加のAS系と同一の運転条件で3ケ月間馴養

したoその後、両系の汚泥を一旦混合した後、 2等分して、両系とも全く同'じ汚泥で実
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験を開始し、この時点を運転開始0日目とした。この時、膜は新しいものに交換した。

なお、実験期間中はサンプリング以外に汚泥の引き抜きは行わなかった。膜表面に形

成されたケ-ク層及びゲル層は、 3日に1回程度スポンジを用いて除去したが、それ以

外に薬品洗浄等の洗浄は行わなかった。また、実験期間中に膜の交換は行わなかった。

4.2.4分析方法

4.2.4.1水質及び汚泥の分析

水質の分析たは、グラスファイバー漉紙(WhatmanGF/C)でろ過したサンプルを

用いたm-ABAの測定には、アゾ色素生成による芳香族第-アミンの定量法11)を用

いた。タンパク質の定量はウシ血清アルブミンを標準物質としたLawry法12)、糖の

定量はグルコースを標準物質としたフェノ-ルー硫酸法13'で行ったoE2,

:6。は光路長10

mmの石英セルを用いて測定したDOCの分析は、全有機炭素分析計(島津製作所製

TOC-500)を使用した。その他の水質分析方法は、主として下水試験方法14)に準じ

て行った。

PAC添加系、NAC添加系の炭量とMLVSSの測定には、汚泥及び活性炭の温度によ

る揮発率の差を利用したArbuckleらの方法15)壷用いた。ベントナイト濃度はMLSS

からMLVSSとAS系での無機分を差し引いた値とした。

4.2.4.2PACの吸着能

フェノール及びm-ABAに対する新しい活性炭の吸着能は、25℃における吸着等温

線により評価した。吸着等温線の作成は、日本工業規格16)に準拠した。

C系列においては、反応槽内に存在するPACの吸着能を知る目安として、ポリペプ

トンに対する吸着能を測定したIOOmgC.l"のポリペプトン溶液90mlにPAC添加

系列の汚泥10ml(PAC30mgを含む)と生物分解を抑えるためにHgCl250mg.l-1

(終濃度)を添加し、20℃、4時間樫拝(120rpm)し、ポリペプトンの減少分を吸着

量としたPACの吸着能は、汚泥10mlの代わりに蒸留水10mlに未使用のPAC30

mgを懸濁させた溶液を用いた時の吸着量に対する比率で表した。

4.2.4.3有機物分解活性

A、B両系列においては、フェノール及びm-ABAに対する汚泥の分解活性を測定し

たo分解活性は、25℃における汚泥単位重量当りの分解速度として定義した。各系列

から引き抜いた活性汚泥を3,000rpm、5分間遠心分離し、沈殿をフェノール濃度が

200mg.自こなるように希釈した人工排水(I)にm-ABAを50mg.Ii-iを添加した混
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合液70mlに、汚泥濃度が約2,000mg.Pになるように再懸濁した。懸濁液は100ml

三角フラスコ中で常時曝気し、定期的に懸濁液中のフェノール、m-ABA濃度を測定す

ることによって分解活性を決定した。ただし、PAC添加系においては、PACの吸着作

用による基質の減少が考えられる。このため、塩化第二水銀を10mg.rl添加すること

によって生物活性を抑え17)、活性炭の吸着作用のみによる基質の減少速度を同時に測定

した(PAC-HgCl2系)oPAC添加系の基質減少速度からPAC-HgCl2系の基質減少

速度を差し引いた値をPAC添加系の分解速度とした。

A.I.A.A生物相の評価

A、B両系列においては、活性汚泥中の微生物相の一つの評価方法として、選択寒天

培地を用いた生菌数測定を行った。培地は基質濃度をそれぞれ100mg.I1-1にしたフェノー

ル選択培地、m-ABA選択培地、DNB培地(pepton100mg.l1-1、meatextract100

mg.li-i・NaCl50mgXl、agar15g.Irl、PH7.0)の3種類としたOフェノール選択培地、

m-ABA選択培地は、それぞれフェノール、m-ABAを唯一の炭素源とし、栄養塩は炭

素源を除いた人工排水を1/35に希釈し、agar15g.lriを加え、pH7.0に調整したもの

を用いた。反応槽から採取した汚泥は、氷冷しながらホモジナイザ-で300rpm、1分

間処理し、さらに超音波細胞破砕機による分散処理(80W,3分)を施した後、直ちに

104-107倍に滅菌生理食塩水で希釈した。希釈したサンプルを上記の各培地に0.1ml

塗布し、25℃で2週間培養した。出現したコロニーは、実体顕微鏡によりカウントし、

単位MLVSS当りの生菌数とした。

また、微生物の化学的分類法であるキノンプロファイル法18)を用いて生物相を評価

した。装置から引き抜いた汚泥を直ちに凍結乾燥し、凍結乾燥粉体からキノンを有機溶

煤(クロロホルム:メタノール2-~t
.1、v/v)によって抽出した。抽出物中のキノンは

薄層クロマトグラフィー(TCL)により精製した後、高速液体クロマトグラフィー

(島津製作所製LC3A)でキノン組成を分析した。

4.3　実験結果及び考察

4.3-1生物活性阻害物質を対象とした実験(A、 B系列)

4.3.1.1　処理水質

処理水中のフェノール濃度は、馴養期間を除き、全ての系で3mg.l-i以下を維持した。
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Fig.4-3、 Fig.4-4にA、 B両系列の処理水DOC濃度の経日変化を示す。上段のA系

列における運転開始直後のDOC濃度の増加は、馴養初期のフェノール濃度の上昇によっ

てもたらされたと考えられるが、その後は全系とも20mg.l-i前後で安定し、担体を添

加した37日目以降も系間における有意な差はなかった。難分解性物質のm-ABAを人

工排水に加えた64日目以降、全系でDOC濃度は上昇した。その後、 pAC添加系の

DOC濃度は20mg.r1-1前後に低下したが、他の2系列ではDOC濃度の減少は起らず、

140 mg.l~1前後の高い値を示した。下段のB系列において、 PAC添加系のDOC濃度は

A系列の場合と比較しやや高いものの40mg.P前後で安定した。一方、 NAC添加系、

AS系のDOC濃度は120 mg.l~1前後と高い値を示した。
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A系列の64日目に、 250mgl-1のmづlBAを加えた人工排水(II)に切り替えた。

Fig. 4-5、 Fig.4-6にA、 B系列における処理水中のm-ABA濃度の経日変化を示す。

A系列においてm-ABA流入直後、全系で処理水中のm-ABA濃度はIOOmg.l~1前後

まで上昇した　PAC添加系では、 80日目以降は、 1mg.l1-1以下を維持した。一方、

BEN添加系、 AS系ではばらつきが大きいものの処理水中のm-ABA濃度は80mg.lri

前後の高い値を示した。 B系列においてもPAC添加系の処理水中のm-ABA濃度は1

mg.l~1以下を維持した0 -方、 NAC添加系、 AS系の処理水中のm-ABA濃度は75

mg.l-i前後の高い値を示した。 A系列のBEN添加系、 AS系と比較して、 B系列の

NAC添加系、 AS系の処理水中のm-ABA濃度がやや安定しているのは、スタート時

までのm-ABAに対する汚泥の馴養によるものと考えられる。
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Fig. 4-5 Time course of effluent m-aminobenzoic acid in series A

Fig. 4-7、 Fig. 4-8は処理水中のm-ABA濃度をDOC濃度に換算した値と、実際の

処理水中DOC濃度とを比較した結果を示す。 A系列では、 m-ABA添加直後を除く

100日目以降の値で比較すると、 BEN添加系、 AS系の処理水中DOC濃度はmづlBA

のDOC換算値に比べて90mg.I-i程度高い140mg.l-i前後の値を示した　m-ABAの

流入濃度250r喝.1"-1をDOCに換算すると153 mg-DOC.li-iとなり、処理水中のDOC濃

度とほぼ一致するOなお、残存フェノールによる寄与は高々2mg.I-i程度であるoこの

ことから、 BEN添加系、 AS系では流入したm-ABAは全く分解を受けないか、分解を

受けた場合も無機化まで至らず・中間生成物として残存していると推定されるO一方、

PAC添加系では処理水中にm-ABAはほとんど検出されず、 DOC濃度もm-ABA添
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加前と大差ない値を示した　m-ABAはほぼ完全に生分解により除去されたと考えられ

る。なお、吸着による除去量は後述のように最大でも16%程度である。 B系列におい

てもA系列と同様の傾向を示した。
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Fig. 4-6 Time cource of effluent m-aminobenzoic acid in series B
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このように無添加の活性汚泥(AS系)中では、難分解性物質であるm-ABAは十分

処理されず、処理水中に中間生成物と考えられる多量の有機物が残ったが、これは吸着

能を持たないベントナイトの添加(BEN添加系)及び原料炭の添加(NAC添加系)に

よっては改善されなかった。また、吸着能のない担体では親水性、疎水性によって有意

の差はないと思われる。一方、吸着能を持つPACを添加すること(PAC添加系)によっ

てm-ABA及びDOCはほぼ完全に除去できることがわかった。

Fig.4-9、 Fig.4-10に実験に使用したPACの25℃におけるフェノール及びm

-ABAに対する吸着等温線を示す　PAC添加系におけるm-ABAの反応槽内濃度はA、

B両系列ともに100日目以降の平均値で約0.2mg.l-iであり、この時m-ABAに対する

吸着容量はFig. 4-9、 Fig.4-10から外挿すると約70mg.g~]である。汚泥の引き抜き

に伴うPACの損失分については新しいPACを添加することによって補ったo添加量

から反応槽内でのPACの滞留時間を計算するとA、 B系列でそれぞれ13、 15日であっ

たo汚泥の引き抜きに伴って反応槽内から取り出されるPACが、 m-ABAだけを吸着
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し、 0.2mg.1当こ平衡な濃度で破過に達していると仮定すると、 1日にPACによって吸

着除去されるm-ABA量は40mg.d-iとなり、 1日に供給されるm-ABA250mg.d-i

の内、 16%がPACの吸着作用によって除去されたことになる.実際にはフェノール、

生物の代謝産物、中間生成物等も競合吸着していると考えられるので、吸着によるm

-ABAの除去量は40mg.d　より低い値になると考えられ、 m-ABAの除去に対する

PACの吸着の寄与は16%以下であるO　このことから、 PAC添加系における高いm-

ABA除去には、吸着の寄与は小さく、微生物の分解活性が強く関与していると考えら

れる。
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4.3.1.2　有機物分解活性

A系列における運転開始後130日臥及びB系列における65日目の各系から取り出

した汚泥のフェノール分解活性、 m-ABA分解活性をTable4-3に示す。 A系列の

BEN添加系とAS系及びB系列のNAC添加系とAS系でのフェノール分解活性、 m

-ABA分解活性はそれぞれほぼ等しいことがわかった。 A、 B両系列ともPAC添加系の

分解活性は他の2系に比べて高く、 A系列ではフェノールで約10倍、 m-ABAでは約

7倍の値を示したo B系列ではその比は低いもののフェノール、 m-ABAとも約4倍の

値を示し、吸着能を持つPACの添加はフェノール及びm-ABAの生分解活性を増加さ

せる効果があることがわかったo対照として行なったPAC-HgCL系では基質の減少

は起こらなかった。

Table 4-3　Degr乱iation activities of phenol and m-aminobenzoic

acid in activated sludge

Run reactor
degradation activity (mg.mgMLVSS.h )

phenol m-aminobenzoic acid

PAC2.0×-1
10(0.0)

BEN2.3×10-2

AS2.1×10-2

3.1 ×10一　(0.0)

4.6 ×10-4

4.9 ×10-

PAC 1.5 × lol一 (0.0)

NAC　　　4.4 × 10-2

AS　　　　3.5 ×10-2

2・3×.-3
10(0.0)

5.9×10-4

6.8×10-

( ) : added HgCL

分解活性から求めた装置内のフェノール除去速度は、最も活性の低いA系列のAS系

でも7560mg.d"となり、装置の負荷(3500mg.cTl)を大幅に上回った.このことが、

処理水フェノール濃度が常に低く維持され、系間で相違が生じなかった理由と考えられ

る0 -方、分解活性から求めた装置内のm-ABA除去速度は、 A系列のBEN添加系、

AS系で、それぞれ166、 176mg-cTとなり処理結果とほぼ-致したが、 B系列では、

NAC添加系、 AS系で・それぞれ214、 244mg.d~1とやや高い値を示した　PAC添加

系ではA、 B両系列とも負荷(250mg.d当を上回る1105、 830mg.d-iとなり、処理
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結果を裏付けるデータが得られた。また、 A、 B両系列のPAC添加系で負荷の3倍以

上の除去速度が得られたことが、単にm-ABAを除去できただけでなく、無機化まで分

解が進んだ原因と考えられる。以上のように分解実験で得られた値は、 B系列のNAC

添加系、 AS系でやや高いものの処理結果を反映していた。

分解実験の結果、 PAC添加系では、フェノール及びm-ABAの分解活性が他系に比

べかなり高いことが明らかとなった。しかし、生物活性阻害物質であるフェノールは、

AS系及び他の吸着能のない担体を添加した対照系においても十分除去されており、生

物阻害物質であるフェノールの吸着除去による生物活性の維持といった直接的な吸着の

影響で有機物の分解活性がPACを添加した系で高かった訳ではない　Specchiaら8)及

び、 Chaoら10)もPACの添加によって有機物分解活性の増加が起こったと本実験と同

様な結果を報告しており、活性炭の添加は、活性汚泥の微生物活性を促進する効果があ

ると推定される。

4.3.1.3　微生物相の評価

Table 4-5及びTable4-6は、 A、 B両系列の活性汚泥中の生菌数を、選択培地を用

いた平板培養法により測定した結果である。 A、 B両系列の全ての系において基質の流

入直後に生菌数は増加し、特に、 120日間でm-ABA資化菌は2-3オーダー増加し

た　PAC添加系、 BEN添加系、 AS系のいずれにおいても、それぞれの基質を資化す

る菌数はほぼ等しかった。運転開始後120日目の生菌数は、各培地とも2-4× 108

cells.mg"1MLVSS程度の値となったo B系列においても同様の傾向を示したo

細菌のイソプレノイドキノン類をバイオマーカーとして各系列における微生物相の評

価を行った。 A、 B各系列のメナキノン(MK)組成比の経日変化をFig.4-11、 Fig.

4-12に示すo　また、ユビキノン組成比の経日変化をFig.4-13、 Fig.4-14に示す。 A

系列の初期汚泥には様々なMKが存在していたが、フェノール流入後の安定時には、

MK-9が全系で優占し、その組成比は全ての系で約80 %を示した　m-ABAの追加に

よってもその傾向に変化はなく、各系間にも大きな相違はなかった。ユビキノンについ

ても各系間に相違はなかった。 B系列では、 MK-7、 MK-8の組成比がやや増加したが、

MK-9が全系で優占し、その組成比は全系とも106日以降は70 %以上を示し、 A系列

と同様にB系列においても、各系間における大きな相違はなかった。

生菌数測定、キノン分析の結果から、 A、 B両系列における各系の生物相、生菌数に

違いはないことがわかったO　これよりPAC添加系の分解活性が他の系よりも優ってい

た原因は、生菌数の増加もしくは生物相の相違によるものではなく、個々の細菌の分解
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活性が他系に比べて高かった結果と考えられる。

また、 A系列において、 m「ABA追加後、 m-ABA資化菌数がKTceHs.mg-'MLVSS

まで増加し、希釈した普通寒天培地(DNB)に成育した菌数の1/2程度になったにも

拘わらずMK、ユピキノン組成の変化として表れなかったことから、 m-ABA資化菌の

多くはフェノール資化菌がm-ABA資化能を獲得することによって増加したのではない

かと推定される。
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Fig. 4-12 Profile of the relative c<⊃ntents of menaquinones in each

activated sludge in series B
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activated sludge in series A
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Table 4-4　Viable counts of bacteria in activated sludge with

selective media in series A

medium time (d)
Run (cells mgMLVSS -l )

PAC B EN AS

0

20

60

1.3× 108

2.3× 108

1.7× 108

120　　4.2 × 108

1.3　×10

2.4　×10

1.6　×10

3.7　×10

8

8

8

8

1.3× 108

2.0× 10!

2.1×108

3.3× 108

phenol

0　　　7.2× 107

20　　2.2× 108

60　　1.7 × 108

120　　3.4 × 108

7.2 ×107

2.1 ×108

1.5 ×108

3.3 ×108

7.2× 107

1.8×108

1.2× 108

2.6× 108

0　　　6.3× 10;　6.3 ×10"　6.3× 105

acid　　　　　60　　　3.2 X lO'　　3.3 X10　　　3.4 X HT

120　　2.2× 10　　1.8 ×10　　1.5 × 108

m-ammoben zoic

Table 4-5　Viable counts of bacteria in activated sludge with

selective media in series B

medium time(d)
Run (cells mgMLVSS ! )

PAC NAC AS

DNB

0　　3.2 ×108

35　　1.7 ×108

57　　1.7 ×108

107　1.7 × 108

2.2 ×108

2.1 ×108

3.5 ×108

1.6 ×108

4.2 × 108

1.8 ×108

3.8 × 108

1.8 ×108

phenol

0　　　2.7 ×108

1.2 ×-108

57　　9.3 ×107

107　1.5 × 108

1.8 ×10　　　2.2 ×108

3.1 ×10　　,6×107

2.0 X10　　　　7.9　XIO

1.4 ×10!　1.5 ×108

m- aminobenzoi c

acid

0

35

5ウ

107

2.9 ×10'　　2.3 ×106

1,8 ×10　　1.5 ×106

5・9 ×10'　1.9 ×106

2.0 ×10　　　3.4 ×107

2.9 ×106

2,1 ×106

1.4 ×106

2_6 ×107
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4.3.2易分解性物質を対象とした実験(C系別)

4.3.2.1フラックス

実験期間中のフラックスの経日変化をFig.4-15に示す。実験開始10日間の平均フラッ

クスは、PAC添加系0.281nf.rrf.d、AS系0.285nr¥m.d~1となり、両系でほぼ等

しい初期フラックスが得られた。

時間の経過とともに両系のフラックスは低下したが、PAC添加系のフラックスは常

にAS系のフラックスを上回った。フラックスが比較的安定した50日目以降の平均で

は、PAC添加系0.188md.nT.d-2j-1、AS系0.153nf.m.d-2j-1となり、PAC添加系が約

23%高いフラックスを示し、活性汚泥へのPACの添加はフラックスの維持に有効であ

ることがわかった。

なお、50日目以降の平均MLSS濃度はPAC添加系で8,400mg.rl(PAC相当分の

3,000mg.l-iを除く)、AS系で7,800mg.l-iであった。
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≡
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=
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25　　　　50　　　　75　　　1 00

Time (d)

Fig. 4-15. Time course of flux

4.3.2.2　反応槽内の水質

反応槽内のDOC、タンパク質、糖濃度の経日変化をFig.4-16-4-18に示す。運転

開始時に糖の蓄積と考えられるDOCの増加がみられ、両系でDOCが上昇した。 20日

目以降では、 PAC添加系のDOCは44日目を除いて13 -30mg.l-iと低く維持された。

一方、 AS系のDOCは常にPAC添加系より高く、特に50`日日以降では平均78mg.l-i

と同時期のPAC添加系(23mg.P)の3.4倍の値を示した。タンパク質、糖濃度で
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みてもPAC添加系は、 AS系より常に低い値を示し、 PACの添加は反応槽内でのタン

パク質、糖を含む有機物質の蓄積を抑制する効果があることがわかった。
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Fig. 4-16 Time course of DOC concentration in aeration tank
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Fig. 4-17 Time course of protein concentration in aeration tank

4.3.2.3　処理水質

膜透過水のDOC濃度及びm-アミノ安息香酸濃度の経日変化をFig. 4-19、 4-20に

示す。膜透過水のDOC濃度は、実験期間中常にPAC添加系が低い値を示し、 PACの

添加は処理水質の向上にも効果があることがわかった。難分解性物質であるm-アミノ

安息香酸は両系ともよく除去され、系列間の差はなかった。
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Fig. 4-18 Time course of sugar concentration in aeration tank
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Fig. 4-19 Time course of DOC concentration in permeate

AS系の膜透過水に若干の着色が見られたため、膜透過水の吸収スペクトルをとった。

その結果300nm以下の紫外部に強い吸収を持つことがわかったので、着色成分はフミ

ン質様の物質であると考え、E.
'26。の吸収を定期的に測定したO結果をFig.4-21に示す。

E2ォOの吸収は着色のあったAS系で高く、着色の見られなかったPAC添加系では低い

値を示した。

下水処理水のトリハロメタン生成能の推定に紫外部260nmの吸収を用いることがで

きるとされており19)、活性汚泥曝気槽へのPACの添加は、膜透過水中のトリハロメ

タン前駆物質の低減にも効果があるものと推定される。
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Fig. 4-20　Time course of m-aminobenzoic acid concentration in
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Fig. 4-21 Time course of E260 in permeate

4.3.2.4　反応槽内pACの吸着能力・

実験開始20日目にAS系の活性汚泥混合液をろ過し、ろ液の一部に未使用のPACを

3,000mg.Pになるように添加したところ、 85 %のDOCが除去され、 PACは反応槽内

に蓄積された有機物を吸着除去する能力があることが確認された。しかし、 PACの吸

着能力は時間とともに低下することが予想されるため、 PACの吸着能力の経日変化を

測定した　Fig.4-22にその結果を示すが、実験開始5日でポリペプトンに対する吸着

能力が右まとんどなくなっていることがわかった。反応槽内に蓄積された有機物に対する
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吸着能力がポリペプトンに対する吸着能力と全く同様な変化を示したとは断定できない

が・ 88日間にわたりPAC添加系で反応槽内の有機物濃度が低く維持され、良好な処理

水質が得られた原因は単純な吸着作用ではないものと推定される。

0　　　　25　　　　50　　　　75　　　100

Tune (d)

Fig. 4-22 Residual adsorption capacity of PAC in aeration tank for

polyp ept on

C系列では、汚泥の有機物分解活性の測定は行っていないが、反応槽内PACの吸着

能力はほとんどないにも関らず、 88日間にわたって反応槽内、処理水の有機物濃度を

低く維持していることから、生物活性阻害物質を対象とした実験(A、 B系列)で得ら

れた結果と同様に、 PACの添加は汚泥の有機物分解活性が高めたことが推定される。

4.3.3　活性促進概構に関する考察

生物活性阻害物質を対象とした実験において、 PACの添加は汚泥の有機物分解活性

を高めることが示された。また、易分解性物質を対象とした実験においても同様の結論

が示唆されたo生物活性阻害物質を対琴とした実験において、排水に主成分として含ま

れるフェノ-ル(阻害物質)は反応槽中でほとんど検出されていない。また、易分解性

物質を対象とした実験では、排水中に阻害物質は存在していないOそのため、単に排水

中の阻害物質を活性炭が吸着除去し、活性汚泥の生物活性が維持されるといった機構で

対照系に比べて高い有機物分解活性を示した訳ではなく、別の機構によって対照系に比

べ相対的に高い生物活性を示したものと考えられる。

本実験で得られた活性炭の添加による生物の有機物分解活性の向上は、活性炭上に微
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生物が付着した系で起った作用と現象的には同じであるが異なる機構によるものと考え

られるo活性炭上に微生物が付着した系では、活性炭に吸着している物質の影響を受け

ることにより、付着微生物の活性が促進されることがわかっているが、本実験のような

微生物と活性炭が共存する系では、微生物と活性炭は常に接触しているわけではなく、

接触を前提とした機構による微生物活性の促進が起るとは考えられないoこのため、.微

生物と活性炭が共存する系における微生物の活性促進は、活性炭による反応槽中の物質

濃度の制御を通じて間接的には微生物に影響を与えたと考えられる。

本実験における水理学的滞留時間(HRT)はA、 B系列(生物活性阻害物質を対象と

した実験)で5日、 C系列(易分解性物質を対象とした実験)では時間とともにフラッ

クスの減少があったために一定ではないが、 1.6-5.4日と長い値であった。特に易分

解性物質を対象とした実験では、膜分離を用いているために反応槽内の有機物濃度は処

理水中より大きく、反応槽内での有機物の蓄積が観察された。微生物が基質を分解する

ことによって生じる代謝産物には、微生物の増殖抑制や死の原因となる有害物質が含ま

れていることが知られている20、 21)有害物質としては有機酸21)、脂肪酸22・ 23)な

どが報告されている　HRTが長い場合、あるいは固液分離に膜分離を用いた場合には、

反応槽内に高分子の代謝産物が蓄積されやすく、活性炭が活性汚泥微生物の活性に阻害

作用を示す代謝産物を吸着除去することによって微生物の活性低下を抑制しているので

はないかと考えられる。ただし、このような有害な代謝産物が主基質に対して吸着作用

を示さない活性炭によって吸着除去し得るか否かについては不明である。本文では、活

性炭の添加は微生物の有機物分解活性を促進するという表現を用いたが、活性炭の添加

は微生物が本来持っている有機物の分解活性を低下させない働きがあるという表現の方

が正しいかもしれない。

4.4　結論

本研究では、生物活性阻害物質及び易分解性物質を対象として、 PACを添加した活

性汚泥法においてPACの持つ吸着作用が活性汚泥微生物群の有機物分解活性に及ぼす

影響について検討し、以下の結論を得た。

1・処理対象物質が生物活性阻害物質、易分解性物質のどちらの場合においても.

PACの添加は・処理水質を向上させた。また、 PACの添加によって汚泥の生物相

を変化させることなく、有機物分解活性が高められることがわかった。
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2.生物活性阻害物質を対象とした実験では、排水中に主成分として含まれるフェノ

ール(阻害物質)は反応槽内にほとんど検出されず、易分解性物質を対象とした実

験では、排水中に阻害物質は存在しておらず、 pAC添加による生物活性の促進作

用は、単純な排水中の生物活性阻害物質の吸着除去ではないことがわかった。

微生物と活性炭が共存する系において、活性炭は微生物の活性を高める作用があるこ

とがわかったが、この作用は、排水中に生物活性を阻害する物質が含まれる場合に限ら

ず、排水中に全く阻害物質が含まれない場合においても生じることが確認された。これ

は、 PACの存在が単に排水中に含まれる阻害物質の吸着除去という役割を果たすのみ

ならず、二次的に生成する有害な代謝産物の吸着除去を通じて微生物活性を高く保つ作

用を示すものと考えられる。
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第5章　生物活性炭上における生分解
性有機物の挙動

5.1　本章の目的

第2章から第4章で、活性炭の存在は、活性炭に付着した微生物あるいは共存する微

生物の有機物分解活性を高めるという結果が得られた。ここで実際のBAC処理を想定

すると、活性炭添加活性汚泥法に代表される活性炭と微生物が共存するBACでは、そ

の処理の主体は生物作用であり、微生物活性の促進効果は直接処理性能の向上に結びつ

く。しかし、浄水の高度処理を始めとする活性炭上に微生物が付着したBACでは、一

般に処理の主体は吸着作用であり、吸着作用が働く中で、生物作用がどう機能するかが

明らかにされなければならない。活性炭は幅広い有機物を吸着する能力を有しているた

め、生物作用によって除去され得る生分解性有機物も吸着によって除去される可能性を

考慮する必要がある。そこで本章では、活性炭上に微生物が付着したBACを対象に吸

着作用が働く中で、生物作用がどう機能するかを明らかにする。

活性炭処理の対象となる水は、高度浄水処理においては凝集沈殿等懸濁物質を除去し

た水道原水、排水の高度処理においては二次処理水であり、ともに生分解性有機物はほ

とんど含まれず、活性炭表面の付着細菌による生物作用は期待できない。そのため、活

性炭付着細菌による生物作用を積極的に活用する目的で、 BACの前処理として天然有′

機物等の難分解性有機物の生分解性を高める目的でオゾン処理(オゾン-BAC処理)

が行われることが多い卜5) 。オゾン処理による生分解性有機物の増加は、生分解性有

機物がBAC上で生分解され、 BACの吸着負荷の低下を引き起こし、活性炭寿命の延長

や処理水質の向上が期待できることから重要である。しかし、先に述べたようにBAC

の吸着能力が残っている時に、生分解性有機物がBAC上で分解によって除去されると

は限らず、オゾン処理による生分解性有機物の増加がBACの吸着負荷の削減に直接結

びつくかどうかは不明である。

既往のオゾンーBAC処理の研究では、オゾン処理を伴わない生物活性炭処理とオゾ

ンーBAC処理を比較し、処理水質の差からオゾン処理の効果を明らかにしている6-12)

これらの研究では、確かにオゾン処理の併用によって水質が向上することが明らかとなっ

ているもののオゾン処理による生分解性有機物の生成量、生成した生分解性有機物の
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BAC上での除去機構が定量的に検討されていない。言い換えれば、どの程度のオゾン

処理を行えば、どの程度の活性炭の寿命延長あるいは処理水質の向上が望めるのかが予

測できない状態にある。

生分解性有機物のBAC上での挙動を定量的に明らにする研究が行われていない一つ

の原因として、適当な評価方法がないことが上げられる。生分解性有機物(BDOC)の

定量法については、水道水の配水過程における微生物の再増殖防止の観点から、いくつ

かの方法が提案されている　BDOCは浄水場から採取された生物の付着したろ過砂13)

あるいはその環境中に存在する細菌14・ 15)をサンプル水に植種する方法、細菌を付着

させたカラムにサンプル水を循環する方法16)等を用いてDOCの減少濃度から計算さ

れるO特に低濃度のBDOCを精度よく測定するため、 VanderKooijら17)は、サンプ

ル液中での細菌の最大増殖量とDOCの減少量が比例関係を示すことに着目し、細菌の

最大増殖量からBDOCを求めることを提案している　Servaisら14)は、さらに培養中

の細菌の死亡率を考慮にいれてBDOCを求めている。しかし、生分解性有機物のBAC

上での挙動を明らかにするためには、生分解性有機物の活性炭に対する吸着性を併せて

明らかにする必要がある。

そこで本章では、まず生物活性炭の評価方法として、溶存有機物を活性炭に対する吸

着性と生分解性に基づいて分画する方法を確立し、その評価方法を用いてオゾン処理に

よって生成した生分解性有機物のBAC上での挙動を定量的に明らかにした。

5.2　実験装置及び実験方法

5.2.1　溶存有権物の分画方法

サンプル水中の有機物は、活性炭に対する吸着性のみ有するADOC、生分解性のみ

有するBDOC、吸着性とともに生分解性を有するA&BDOC、吸着性も生分解性も示さ

ないNRDOCの4つに分類した(Fig.5-1)　ここでいうBDOCは、従来使用されて

いるBDOCより狭義で、活性炭に対して吸着性を示さない生分解性有機物を示す。活

性炭に対して吸着性を示す生分解性有機物は別にA&BDOCと定義した。

本分析は、サンプルのDOC濃度が低い場合、分析精度が低下するOそのため、 DOC

濃度が低い場合、予めサンプルを濃縮する必要がある。この場合、サンプル400mlを

ロ-タリーエバボレーターーを用いて、 40℃の条件でサンプルのDOC濃度に応じて濃縮
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したo濃縮したサンプルは、 0.2Mmボリカーボネイトメンブレンフィルタ-でろ過し、

除菌した(除菌サンプル) 0

A dsorbableD O C

A D O C A & B D O C B D O C N R D O C

Biodegradable D O C 」

D O C

Fig. 5-1 Classification of dissolved organic carbon

吸着性DOC (ADOC +A&BDOC)は、以下の方法で測定した。乾熱滅菌した200

ml容三角フラスコに除菌サンプル100 miとPAC (カルゴン社製F批rasorb400) 0.25

4.0　を加え、無菌状態で20℃、 3日間・ロータートシェーカー(125rpm)で擾拝

し、活性炭吸着に必要な活性炭量、吸着時間について検討した。この操作によって除去

されたDOCを吸着性DOCと定義した。吸着性DOCは次式で計算した。

(DOCi-DOCaf) X 100

DOCa-
.….………‥.…. (1)

CR

ここで、 DOCa :吸着性DOC濃度(mg.P) 、 DOCi :除菌サンプルのDOC濃度

(mg.p) 、 DOCaf :吸着処理後のDOC濃度(mg.l-1) 、 C :サンプルの濃縮倍率、 R:

サンプルを濃縮した際のDOCの回収率(%)

生分解性DOC (BDOC+A&BDOC)は・ Servaisら14)の方法に準じて測定した。

濃縮・ろ過除菌前のサンプル水を植物プランクトン、動物プランクトンや他の懸濁性物

質を除くために2 〃mポリカーボネイトメンブレンフィルターでろ過し、そのろ液を植

種液としたoただし、サンプル水の種類によっては必ずしもサンプル水を植種液とはし

ないo例えば、オゾン等の化学処理水などの場合その殺菌作用によってサンプル水中に

十分な微生物が存在していないことが考えられるoその場合、化学処理前の原水等、微

生物が十分存在する水を植種液としなければならないoそういった理由で本実験の湖水

の高度処理水については、湖水を植種液とした。

乾熱滅菌した300ml容三角フラスコに除菌サンプル200mlと植種液2mlを加え,
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暗所、 20℃で28日間静置し、 DOC濃度の経日変化を測定することによって生分解に

必要な培養時間を検討した(培養サンプル) 。培養期間中に除去されたDOCを生分解

性DOCと定義した。生分解性DOCは次式で計算した。

(DOCi-DOCb/) × 100

DOCb- ..…‥….…‥…‥ (2)

CR

ここで、 DOCb :生分解性DOC濃度(mg.Fl) 、 DOCbf :生分解処理後のDOC

濃度(mgXl)

生分解処理によって生分解性DOCが除かれた培養サンプルには、なおADOCと

NRDOCが含まれる。そこで、培養サンプルを先に示した吸着性DOCを測定する方法

で、 PAC処理し、 ADOCとNRDOCに分けた。すなわち、除去されたDOCがADOC

で、残ったDOCがNRDOCである。 ADOC、 NRDOCは次式で計算した。

(DOCbf-DOCbaf) × 100

ADOC　-

NRDOC　-

CR

(DOCbaf) × 100

.…　　　　　　(3)

..…　　　　　　(4)

CR

ここで、 DOCbai :培養サンプルを吸着処理した後のDOC濃度(mg.l~1)

さらに、 A&BDOC、 BDOCは次式で計算した。

A&BDOC-DOCa-ADOC　　…　….‥‥　　　　　　　　‥…... (5)

BDOC-DOCb-A&BDOC　…‥.…...….…‥…　　　　　　　　　(6)

分画方法の検討には、三永水源地(広島県東広島市)の湖水及びそのオゾン処理水、

黒瀬川河川水(広島県東広島市) 、また、比較のために生活排水を活性汚泥処理してい

る田口処理場(広島県東広島市)の二次処理水を使用した。オゾン処理水は、 Fig. 5-2

に示した高度処理のパイロットプラントから採取した。プラントのフローは、懸濁物質

の除去と生物処理を目的とした生物ろ過処理、オゾン処理、 BAC処理である。

生物ろ過槽は、 2-3mmの不定型発泡ポリプロピレンを67 %充填した高さ3m、有

効容積24Lの反応槽で、接触時間15分(ろ過速度12m.tfl)で運転した。オゾン接

触塔は、有効容積2.9Lで、接触時間24分で運転したoオゾン注入率3mg.l-1とした0
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BAC反応槽は、平均粒径1 mmのGAC (カルゴン社製F批rasorb400)を2.5L充填

した有効容積2.9Lの反応槽で、接触時間(EBCT) 15分で運転した。

Fig. 5-2 Schematic diagram of the pilot plant in Minaga Reservoir

なお、 DOCは全有機炭素分析計(島津製作所製TOC-5000A)を用いて測定した。

TOCの検量線は、低濃度標準液を超純水にした2点検量線を作成し、補正法により超

純水中に含まれるDOCによる誤差を除いた。なお、標準液の作成に用いた超純水は、

カートリッジ純水器G-10型(オルガノ製)とビューリックーZ (オルガノ製)の組み

合わせで作成し、 DOC濃度は0.1-0.2mg.l~1であった。

5.2.2　実験装置及び操作方法

実験装置の概略をFig. 5-3に示す。実験系列には、オゾン処理後、活性炭処理するオ

ゾンーBAC系列、直接活性炭処理するBAC系列を設定したO

オゾン接触塔の有効容積は110血1、接触時間は15分とした。オゾン注入率は1.5

mg00.mg DOCとし、残留オゾンを除去するため滞留槽を通した(接触時間15分) 0

BAC槽は110 ml容積のGAC (カルゴン社製Filtrasorb400)を含む有効容積220 ml

の三角フラスコを用い、ロ-タリーシェーカー'により振とう(125rpm)を行なった。

GACは12-16メッシュ(平均1mm)のものを用い、 EBCTは30分で運転した。

水道原水では有機物の主な成分は天然由来のフミン質であり、高分子のフミン酸は凝

集沈澱で除去され、 BACに流入する有機物は低分子のフルボ酸であると考えられる18)

そこで本研究では、腐葉土からフミン質を抽出し、凝集沈澱処理後、その上澄み液を

pH7.0に調整して流入水とした。流入水濃度は10mgC.l-iである。
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OZONE「BAC PROCESS

BAC reactor

Fig. 5-3 Schematic diagram of experimental apparatus

5.2.3　フルボ酸の作成方法

500mlの三角フラスコに60メッシュをかけた腐葉土50gと0.1NNaOH300mlを

入れ、 100℃で40分間加熱し、上澄水を採取したo残淳に再び0.1NNa4P207300ml

を入れ同じ方法で抽出してろ過後、ろ液を先程の上澄みと混合した19)抽出したフミ

ン質は高分子を除くためポリ塩化アルミニウム(1.3mgAl.mg"1TOC)を加え、 PH 7.0の

条件で3分間撹拝(125rpm)後、 5,000rpmで10分間遠心分離した。上澄水をpH

7・0に調整し、水道水で希釈し、フルボ酸として用いた。実験に用いたフルボ酸の分子

量は約6,000であった。

5.2.4　抽出フルボ酸の吸着特性

Kaastrupら8)及びHarringtonら20)はオゾン処理によって有機物の活性炭吸着性

が低下することを報告している。そこで、本研究のBAC処理水のDOC範囲である3

-'7mg.Pで、抽出フルボ酸及びオゾン処理したフルボ酸の吸着等温線を作成した。フ

ルボ酸のオゾン処理はFig. 5-3に示した実験装置を用い、連続実験と同条件で処理を行っ

た。吸着等温線の作成方法は、まず170mlのバイアル瓶に試料を100mlを入れ、 200
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メッシュ以下のPACを添加量を変えて注入し、ロータリーシェーカ-を用いて250

rpmで撹拝した。吸着平衡に達した後、ガラス繊維ろ紙(WhatmanGF/C)でろ過L

DOCを測定した。実験は25℃で行なった。

5.2.5　オゾン注入率とEBCTの影響

オゾン注入率と生分解性DOC生成量の関係を明かにするために、連続運転している

オゾン接触塔を用いてオゾン注入率を変化させ、処理水の生分解性DOCを測定した。

オゾン注入率は0 -SmgOg-mg^DOCとした。処理水はオゾン注入率を変化させた1

時間後に採水し、分析を行った。

実験開始約130日目にBACのEBCTを変える実験を行った。この実験は活性炭付着

細菌による生分解性DOCの除去能とEBCTの関係を明かにするために行った。実験で

はオゾンーBAC系列のBACを用いた。

5.2.6分析方法

試料はガラス繊維ろ紙(WhatmanGF/C)でろ過し、ろ液について紫外部260nm

の吸光度(E26。)、溶存有機炭素(DOC)、トリハロメタン生成能(THMFP)を測定

したE2,
:6。は波長260nmにおける吸光度を光路長50mmの石英セルを用いて測定し

た(島津製作所製UV-180)DOCは高感度触媒を充填した全有機炭素分析計(島津

製作所製TOC-5000A)を用いて測定したTHMFPはヘッドスペース法により、電子

捕獲型検出器付ガスクロマトグラフ(島津製作所製GC-14B)を用いて測定した。

活性炭からの細菌の剥離方法は第2章に示した方法に従った。ただし、活性炭から剥

離した細菌の計測は、蛍光色素としてDAPI(4,6-diamidino-2-phenylindole)を使

用した直接計数法21)を用いた。

5.3　実験結果及び考察

5.3.1　溶存有機物の分画方法の検討

5.3.1.1　濃縮率の検討

Fig. 5-4に濃縮過程でのDOCの回収率を示す。サンプルは、三永水源地湖水及びそ

の高度処理水である0 5倍濃縮時の回収率でみるとサンプルのDOC濃度が0-1 mg.l-1

の場合、回収率の平均は62%、 l-2mg.rlで72%、 2mg.l~]以上で82%となり、低

濃度になるほど低い回収率を示したQ低濃度では回収率が低くなるものの、そのまま分
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析すると精度が悪いため、本実験では、濃縮後のDOC濃度3mg.l:-1以上を目安に濃縮

を行った。濃縮過程で生じる蒸留水中には最大0.4mg.PのDOCが存在しており、漉

縮過程におけるDOCの減少は、蒸留水中に一部の有機物が溶解していたためであった。
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Fig. 5-4 Recovery rate of DOC in concentration process

5.3.1.2　分画時の吸着条件の決定

吸着性DOCを決定するためのPACの添加量及び吸着時間について検討した　Fig.

5-5にPAC量を変えて、吸着試験を行った結果を示す。サンプルは、三永水源地湖水

を5倍濃縮した水を用いた。その結果、今回検討したPAC量の範囲(0.25-4.0g)で

は、吸着量はPAC量に依存しないことがわかった。また、 1日の吸着時間でほぼ完全

に吸着し終わることがわかった。この結果から、安全をみてPAC量1g、吸着時間3

日で吸着試験を行い、ここで吸着したDOCを吸着性DOCと定義した。

次に三永水源地湖水をオゾン処理した水、黒瀬川河川水、下水二次処理水の5倍濃縮

水についてもPAC量1gで吸着試験を行った(Fig.5-6) o他のサンプルについても

三永水源地湖水と同様にPAC量1 gの条件では、 1日でほぼ吸着が終了していることが

確認され、吸着時間は3日で十分であることがわかった。

5.3.1.3　分画時の培養条件の決定

生分解性DOCを決定するための培養時間について検討した　Fig. 5-7に生分解試験

の一例を示す　DOCの減少パターンは、 2つに分けられる。下水二次処理水を除く、

他のサンプルでは、最初の4日、あるいは7日で急激なDOCの減少が起こり、その後
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一定で14日、あるいは21日以降再び若干のDOCの減少が起こる2段階の分解パタ

ーンを示したo下水二次処理水では、最初の4日に急激なDOCの減少が起こりその後

は28日まで一定の値を示す1段階の分解/to夕-ンであった0 2段階の分解の場合、初

期の分解は比較的分解しやすい有機物の分解であり、後段の分解は比較的難分解性の有

機物の分解であると推定される。
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Fig- 5-5　Decrease of DOC concentration on various powdered

activated血bon dosages in the adsorption treatment
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Fig. 5-6　Decrease of DOC concentration on various source

waters in the adsorption treatment
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実際の生物処理を考えるとき、接触曝気等の生物処理では水の滞留時間は数十分～数

時間程度であり、 BACの場合は数十分程度である。生分解試験と実際の生物処理装置

では分解に関与する微生物量は異なると考えられるものの、 14日、あるいは21日以降

分解される難分解性有機物は実際の生物処理で分解されるとは考えにくく、処理法の検

討、処理結果の解析のために溶存有機物を分画する際には、初期に分解される有機物を

生分解性有機物と定義したほうが実用的である。そこで、生分解試験の培養時間は7日

間とし、ここで減少したDOCを生分解性DOCと定義した。

Time (d)

Fig. 5-7　Decrease of DOC concentration on various source

waters in the biodegradation treatment

Table 5-1 Confidence of DOC classification
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5.3.1.4　分画精度

吸着試験の吸着時間3日、生分解試験の培養時間7日で、三永水源地湖水のオゾン処

理水(5倍濃縮水)をサンプルとし、 5回繰り返し測定した時の各成分の平均値と標準

偏差をTable5-1に示す。試験水のDOCは2.8mg.Flであった。値のばらつきは、最

も大きかったA&BDOCで士30 %程度であった。

5.3.2　処理水質

原水及び両系列処理水のDOCの経日変化をFig. 5-8に示す。両系列とも運転初期の

処理水DOCは3mg.P前後と違いはなかった。処理水DOC渡度は、 BAC系列で32

日目から増加が始まり、オゾン-BAC系列では45日目から増加した。このように、

DOCの破過曲線はオゾン処理を併用することによって明らかに右にシフトし、オゾン

処理はBACの寿命を延長する効果があることが明らかになった。
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Fig. 5-8　Time course of in fluent and effluents DOC in the BAC

and the ozone-BAC processes

両系列で80日目以降処理水DOCはほとんど変化していないことからBAC、オゾン

ーBAC系列の活性炭とも80日目にはほぼ破過に達していると考えられる。破過後の

DOC濃度はBAC系列で7.9mg.l-i 、オゾンーBAC系列で6.8mg.l-iとなり、オゾンー

BAC系列では破過後も高いDOC除去率を示した。この時、オゾン処理単独でのDOC

の除去は、 0.4mg.l-iであり、オゾン処理による間接的なDOCの除去、すなわちオゾ

ン処理による難分解性有機物の易分解性有機物への変換によりBAC上で分解除去され
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たと考えられるDOCは0.7mg.l-iに上った。

Fig. 5-9とFig. 5-10に原水及び処理水中のTHMFP、蝣・^26。を示す　THMFP、 --260

ともにDOCと同じ傾向を示した。 60日目前後までは両系列で処理水THMFPがほぼ

同じであり、それ以降はオゾン-BAC処理水が低く維持された　BACが破過に達した

80日目以降、原水のTHMFPは平均200 iig.¥-iであり、 BAC系列では処理水THMFP

は120 〟 J.P、オゾンーBAC処理水では100 /↓g.l1-1であり、オゾン-BAC系列が破過

後も高いTHMFP除去能を示した。
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Fig. 5-9 Time course of in fluent and effluents E260 in the BAC and

the ozone-BAC processes
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Fig. 5-10　Time course of in fluent and effluents THMFP in the

BAC and the ozone-BAC processes
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^26。はオゾン処理による低減率が高く,オゾン処理によって約60 %低下した　BAC

処理による低減率も高く、 32日目までは両系列で約80 %低下した。オゾンBAC系列

においてはオゾン処理による低減率が高いために32日目以降も常に低い値を維持した。

BAC系列とオゾンBAC系列とも蝣"26。はDOCに比べて高い低減率を示した。

5.3.3　有機物の分画

Fig. 5-ll - 5「14に・流入水、オゾン処理水及び両系列のBAC処理水中の各分画成

分の経日変化をそれぞれ示す。流入水では生分解性DOC (BDOC +A&BDOC)は約

1.06mg.l-iと全DOCの11 %にすぎず、多くは活性炭の吸着作用によってのみ除去可
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Fig. 5-ll Time course of fractionated DOC in in fluent
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Fig. 5-12 Time course of fractionated DOC in the ozonated water
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能なADOC (74%;であった。オゾン処理後生分解性DOCは2.89mg.1~1に増加し

た　BAC処理水をみると両系列とも生分解性DOCはほとんど検出されていない。

破過後(80日目以降)は両系列ともBACによるADOCの除去はほとんど起ってい

なかった。そのため、先に示した破過後のオゾンーBAC系列における処理水DOC濃度

がBAC系列の値より低かった理由は、オゾン処理によるADOCの生分解性DOCへの

変換とその生分解性DOCのBAC上での生分解という機構による。また、オゾン-

BAC系列においてDOCの破過時間が延長された理由も同様の機構によって活性炭に対

する吸着負荷の減少が起ったためと考えられる。
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Fig. 5-13 Time course of fractionated DOC in the BAC effluent in

the BAC process
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5.3.4　オゾン注入率及びEBCTの影響

オゾン注入率を変化させて、オゾン処理による直接的なDOC除去及び生分解性DOC

の増加について比較した結果をFig. 5-15に示す。オゾン注入率増加による直接的な

DOC除去はあまり起こらなかったが、生分解性DOCはオゾン濃度の増加に伴って増

加し、オゾン注入率1.0mg0..mg~'DOCで30　　初期DOCに対して)に達した。こ

れ以上のオゾン注入率では生分解性DOCのさらなる増加は起らなかった。このことか

ら本実験に使用したオゾン注入率1.5 mg0,.mgrDOCは、ほぼ最大の生分解性DOC

の生成量が得られる注入率であることを確認した。

次に、活性炭付着微生物による生分解性DOCの除去能をEBCTを変化させて検討し

た(Fig.5-16)　吸着平衡になった実験開始130日目のBACを実験に用いた。そのた

め除去されたDOCは生分解のみによって除去されたとみなすことができる　Fig. 5-16

より、流入水をオゾン注入率1.5mgO。.mgDOC-iで処理し、生成した生分解性DOC

をほぼ完全に分解するには20分のEBCTが必要であることがわか・り、本実験で用いた

EBCT30分はオゾン処理によって増加した生分解性DOCを除去するのに十分な接触時

間であった。

以上の結果から・今回の実験で設定したオゾン注入率1.5 mg03.mg"1DOCは生分解

性DOCを増加させる目的から妥当な注入率であった。また、 BACのEBCT30分はオ

ゾン処理によって増加した生分解性DOCがほとんど除去される滞留時間であった。
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Fig. 5-15　Effect of ozone dosage on DOC removal and

production of biodegradable DOC in the ozonation

process
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Fig. 5-16　Effect of EBCT on biodegradable DOC degradation in

the BAC process

5.3.5　生分解性DOCの生物活性炭上での挙動

オゾン処理によって生成した生分解性DOCがBAC上で分解する機構によって、オ

ゾンーBAC系列においてDOCの破過時間の延長及び破過後のDOC濃度の低下が起る

ことが明かとなった。また、破過後には生成した生分解性DOCがほとんど全てBAC

上で生分解によって除去されていることが明かとなった。しかし、破過時間の延長につ

いては、 BACの吸着能が残っている期間における生分解性DOCの分解が関与している。

Fig. 5-12から生成した生分解性DOCのほとんどは吸着性も併せ持つA&BDOCであ

ることがわかり、生分解性DOCは吸着によって除去されている可能性もある。そこで

破過に達するまでの期間に生成した生分解性DOCの内どれだけのDOCが生分解によっ

て除去され、オゾン処理による生分解性DOCの生成がBACの破過時間の延長にどの

程度寄与するものなのかをBAC系列及びオゾンーBAC系列における分画した各DOC

成分のマスバランス取ることによって明らかにした。

まず、時間tにおいてBAC上に吸着しているDOC量は、同時間までにBAC上で

除去されたDOC量から分解によって除去されたDOC量を除いた値として表され、次

式で示される。

監- [!ot
Q(Cit-Ct)

Mc dt主意

ここで、 Ⅹt:時間tにおいてBAC上に吸着しているDOC量(mgC) 、 M。: BAC反
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応槽中に存在する活性炭量(g) 、 Bt:時間tまでにBAC上で生分解されたDOC量

(mgC) 、 Q:流入速度(L.cTl) 、 C,:BAC流入水中のD。C濃度(mg.Fl) 、 ct:

BAC流出水中のDOC濃度(mg.l」) 0

さらに、 Btは次式で表すことができる。

監-R,rL　=R Q(Fit-Ft)

Mc
dt

ここで、 F;t:BAC流入水中の生分解性DOC濃度(mg.rl) 、 Ft:BAC流出水中の生分

解性DOC濃度(mg.P) 、 Rt:時間tまでにBAC上で生分解された生分解DOCの割

合。

A&BDOCはBAC上で生分解によって除去される可能性と吸着によって除去される

可能性があるo・一方、 BDOCは生分解によってのみ除去されるoそのためRtの範囲は

次式で表すことができる。

,(Ait-At)dt

;.(Flt -Ft) dt

≦Rt≦1.0

ここで、 Ait:BAC流入水中のBDOC濃度(mg.Fl) 、 A^BAC流出水中のBDOC濃度

(mg.D 。最小値はA&BDOCの全てが吸着された場合であり、最大値は全ての生分

解性DOCが生分解された場合で1.0である。

ここで、仮にC/C0-0.5の値(オゾンBAC系列)を破過点とすると、 Cn-6.8

mg.P (80 B目以降) 、 C-3.0mg.l-1 (運転開始から40日目まで)であるため、破過

点のDOCは5.0mg.rlである。このDOC濃度に達するまでの期間(t)は、オゾン

-BAC系列で56日、 BAC系列で46日であった。

BAC系列においては、 Rt (t-46)は0・1い-1.0の範囲である。 Rtの値から時間t

におけるB/Mcは0.86-7.75mg.g"1 (式8) 、 X/Mcは45.4- 52.3mg.g-1 (式7)

となったoオゾン処理されたフルボ酸に対する使用活性炭の吸着容量は平衡濃度5.0

mg.rにおいてオゾン未処理のフルボ酸の80 %である(Fig.5-17)それゆえ.オゾ

ンBAC系列におけるX/Mc (t-56)はBAC系列のX/Mc (t-46)の80%、すな

わち36.3-41.8mg.g-iになるo B亡/Mr (t-56)は22.0-27.5mg.g-1 (式7)とな

ることから、オゾンーBAC系列の町ま0.78-0.98の範囲となった(式8) 0
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log(C)

Fig. 5-17 Adsorption isotherms for fulvic acid before and after

ozonation at 25 ℃

、オゾン処理によって生成する生分解性DOCのほぼ90 %は活性炭によって吸着除去

される可能性を併せ持つA&BDOCであった。しかし、生成した生分解性DOCの78

%以上は、活性炭が吸着能力を維持している破過前においても生分解によって除去され

ていることがわかった。本実験で設定したBAC槽のEBCT30分は実装置の値に比べ

やや高いものの、流入水DOC IOmg.l~1、オゾン処理によって生成した生分解性DOC

2.89mg.li-iはいずれも実際の浄水処理のレベルよりかなり高い。実際に高度浄水処理に

流入するDOCレベルは高くても4.0mg.Iri程度であると考えられ、一般にBACの

EBCTとしては12-25分(EBCT/DOC-3.0 -6.3)が設定される22) 。本研究では

DOC濃度は高いもののEBCT/DOCは3.0となり、むしろ短い。そのため本研究で得

られた結果は実際の浄水処理の運転条件においても適用可能であると考えられる。

5.4　結論

生物活性炭の評価方法として、溶存有機物を活性炭に対する吸着性と生分解性に基づ

いて分画する方法を確立し、オゾン処理によって生成した生分解性有機物のBAC上で

の挙動を定量的に明らかにすることを日的とし、検討を行ったところ、以下の知見が得

られた。

1. PACを用いた吸着試験とサンプル水中に存在する細菌を用いた生分解試験によっ
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て水中の溶存有機物をADOC、 A&BDOC、 BDOC、 NRDOCに分画することがで

きた。

2・有機物の分画の結果、オゾン処理によって生成した生分解性DOCの約90 %は活

性炭によって吸着除去される可能性を併せ持つDOC (A&BDOC)であることが

わかったo　しかし、生成した生分解性DOCの78%以上は、 BACの吸着能力が十

分ある存在する破過前においても、生分解によって除去され、 BACの吸着負荷の

削減に寄与していることがわかった。

3・オゾンーBAC処理は、 BACの吸着能力が破過した後も、オゾン処理による難分解

性有機物の生分解性有機物への変換とその生分解性有機物のBAC上での生分解と

いう機構によって高いDOC及びTHMFP除去能を示した。
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第6章 水道原水を用いたテストプラント
による生物活性炭処理の有機物除
去特性

6.1　本葺の目的

これまで、 BACの基本的な特性について、微生物と吸着の相互作用を中心に明らか

にしてきた。本章では、 BACの利用用途として最も注目されている高度浄水処理を対

象に、実際にBACを現場に適用することを想定した現場テストプラントによるBAC

の処理特性を検討した。

現場においては、有機物の潰度や特性、 pHを始めとする流入水質、気温等の環境条

件が常に変化する条件下でBAC処理が運転されることになる。流入水質及び環境条件

の変動は当然、 BAC処理に大きな影響を与えることが予想され1) 、その中でのBAC処

理の有機物除去特性を除去能の安定性を含めて明らかにする必要がある。

BAC処理の主要な目的の1つは、消毒副生成物の前駆物質となる有機物(個別には

THMFP等の指標があるが総括的にはDOCが指標となる)の除去であるが、農薬を始

めとする微量化学物質の除去も重要な除去対象物質である。農薬等の微量化学物質は、

常時浄水システムに流入することはないが、特定の時期に降雨等によって一時的に流入

するという特徴を持つ。その濃度は水道原水中の主要有機物成分であるフミン質等の天

然由来の有機物(Naturalorganicmatter、 NOM)に比較して一桁以上小さく、分子

量も異なる。

NOMと微量化学物質が共存した水を活性炭処理した場合、活性炭の微量化学物質に

対する吸着能が低下することが報告されている2-9)また、 NOMをあらかじめ吸着さ

せた活性炭ではNOMのために微量化学物質の吸着容量が低下することが明かにされて

いる10~-12)しかし、これらの研究はあくまでも微量化学物質に対する活性炭の吸着

容量が低下することを示しているにすぎず、実際のBAC処理において一時的に流入す

る微量化学物質が吸着除去できないことを示しているわけではない。農薬等微量化学物

質のBACによる除去能を評価する場合は、特に微量化学物質の実際の流入パターン、

流入量を考慮した実験で評価する必要がある。

そこで本章では、実際の水源地である三永水源地にパイロットプラントを設置し、約
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1050日間にわたって連続的にプラントを稼働し、 DOCで測定される溶存有機物の除去

と微量化学物質の除去の両面から総合的にBAC処理を評価した。

6.2　実験装置及び実験方法

6.2.1　実験装置及び操作方法

実験に用いたパイロットプラントをFig.6-1に示す。パイロットプラントは三永水源

地(広島県東広島市)に設置した。実験系列はオゾン処理後、活性炭処理するオゾンー

BAC系列、直接活性炭処理するBAC系列を設定した。実験は1994年8月に開始し、

オゾンーBAC系列は1994年8月から1997年7月の約1050日間、 BAC系列は1994

年8月から1995年10月の約420日間運転した。また、微量化学物質の除去能をみる

ために、新たにオゾン-BAC葬列とオゾンー生物ろ過系列を設定し、 1995年11月か

ら1997年7月までの約590日間運転した。

Raw water

^^^^^^^^^^^^^^^^^B i T i gj*^-J^^^^^^^^l ^^^^^^^^^^^^^^^^^^B tJ　^蝣^^H I ^^^^^^I ^^- ^^^^^^^^H

Ozone & retention BAC rector
rector

Fig. 6-1 Schematic diagram of the pilot plant in Minaga reservoir

水道原水はまず懸濁物質を除去する目的で精密ろ過膜(日本メムテック1Ml)を通

した。使用した膜の孔径は0.2 〝m、膜面積1m2である。オゾン接触塔には有効容積

3.9Lの塩化ビニル製カラムを使用し、接触時間は24分とした。溶存有機物に対する
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オゾン注入率は2.5 mg03.mg~1 DOCとし、残留オゾンを除去するため滞留槽を通した。

滞留槽の形状、材質はオゾン接触塔と全く同じで接触時間は24分である。ただし運転

開始490日目にオゾン注入率は変化させずにオゾン接触塔及び滞留槽の接触時間を24

分から8分に変更した。新たに設定したオゾンーBAC系列とオゾンー生物ろ過系列の

オゾン槽の接触時間は8分である　BAC槽には有効容積2.9Lの塩化ビニル製カラム

を使用し、活性炭支持部として砂10cm、 GAC50cm (2.5L)を充填した　GACは

カルゴン社製Filtrasorb400 (平均粒径1 mm)を用いた　EBCTは15分で運転した。

生物ろ過槽はBAC槽と同じカラムを使用し、支持部として砂10cm、平均粒径2mm

のアンスラサイト50cm (2.5L)を充填した。

6.2.2　微量化学物質

本実験では微量化学物質としてフェノール及びプロモフェノールを用いた。プロモフェ

ノールは特に浄水処理における微量化学物質の範暗には入らないが、後述の吸着性を考

慮して微量化学物質の代替物賃として使用した。フェノールあるいはプロモフェノール

を精密膜ろ過水に200 ng.rriになるように添加し、オゾン反応槽を通さず直接BAC槽

及び生物ろ過槽に供給し、処理性を検討したo添加実験は2回行なった。農薬等の微量

化学物質が長時間水道原水に流入することはないと考えられるため、 1回日は注入時間

を3時間とし、その後フェノールあるいはプロモフェノールを添加していない精密膜ろ

過水に切り替え7時間まで処理水を採取した。安全サイドをとり、現実にはほとんどな

いと考えられるものの長時間の流入実験を行なった。すなわち2回目は注入時間を24

時間とし、 48時間まで処理水を採取したoまずフェノールの添加実験を先に行い、 1週

間後にプロモ'7ェノールの添加実験を行った。

実験に用いたBACは、 1994年8月に通水したオゾンーBAC系列のBAC (ここで

は区別のためBACaと表記する)と1995年11月に通水したオゾン-BAC系列のBAC

(BACb)とし、対照としてオゾンー生物ろ過系列の生物が付着した担体を用いた。 1

回目の実験時、 BACaは通水開始後16カ月、 BACbと生物付着担体は2カ月であった。

2回目の実験時、 BACaは通水開始後20カ月、 BACbと生物付着担体は6カ月であっ

た。
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6.2.3　供試有機物の活性炭に対する吸着性及び生分解性

フェノール及びプロモフェノールに対する活性炭の吸着能は、 25℃における吸着等

温線により評価した。吸着等温線の作成は、日本工業規格13)に準拠した。また、生分

解性はRiverdie-away法14)に準拠した。水温は25℃とし、植種源は実験に使用した

水源地の原水を使用した。

6.2ー4　分析方法

試料はガラス繊維ろ紙(WhatmanGF/C)でろ過し、ろ液について溶存有機炭素

(DOC) 、トリハロメタン生成能(THMFP)を測定した　DOCは高感度触媒を充填

した全有機炭素分析計(島津製作所製TOC-5000A)を用いて測定した　THMFPはヘッ

ドスペース法により、電子捕獲型検出器付ガスクロマトグラフ(島津製作所製GC-14B)

を用いて測定した。フェノール及びプロモフェノール濃度は4-アミノアンチピリンを

用いた吸光光度法15)で定量したo紫外蔀260nm吸光度^26(Kは波長260nmにお

ける吸光度(島津製作所製tN-180)を光路長10mmの石英セルを用いて測定した。

また、第5章で示した方法を用いて有機物の分画を行った。

付着細菌数の測定のための担体からの細菌の剥離方法は第2章に従った。ただし、剥

離した細菌の計数は、蛍光色素としてDAPI (4,6-diamidino-2-phenylindole)を用

いた直接計数法16)によった。

6_3　実験結果及び考察

6.3.1　原水水質

実験期間中の三永水源地原水の水温及びpIlの変化をFig. 6-2に示す。水温は5 -

30℃の範囲で変化したが、 prIは6.5- 7.7とほぼ中性であった　Fig.6-3に原水中

のDOC濃度とTHMFP濃度、 Fig. 6-4にDOCを分画した結果を示す　DOCは比較

的安定した値を示したが、 1996年の春(600-660日目)には4.4-5.7mg.l-iと高い

値を示した。他の期間のDOC濃度は2.4-4.2mg.l~1であった　DOCの分画結果から

は、原水中のDOCにはほとんど生分解性DOC (BDOC+A&BDOC)が含まれていな

いことがわかった。生分解性DOCの割合は約6 %に過ぎなかった。活性炭に対する吸

着性を持つ成分(A&BDOC+ADOC)は多く、全DOC中の90%以上であった。分
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画されたDOC成分の割合は実験期間中ほとんど変化しなかった。

原水中のTHMFP濃度は70 - 156mg.Ii-iであった　THMFP/DOCの比を計算す

ると22-58 (〝g/mg)と大きく変動しており、生分解性DOC及び吸着性DOCの

割合には大きな違いは兄いだせなかったものの実験期間中の溶存有機物の特性はかなり

変動していたものと考えられる。
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Fig. 6-4 Time course of DOC fractions in Minaga water

6.3.2　オゾン-BACとBACの比較

Fig. 6-5とFig. 6-6に精密膜ろ過水及びオゾンーBAC系列、 BAC系列の各処理水の

DOC、 THMFP濃度をそれぞれ示す。オゾン処理によるDOCの除去は小さく、約9 %

であったO　しかし、オゾン処理によるTHMFPの低下は著しく22 %のTHMFPが除去

された。しかし、運転初期にはオゾン処理を併用した効果は表れず、オゾンーBAC系

列とBAC系列の処理水DOC、 THMFP濃度はほとんど変わらなかった。

.ーl
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＼.ノ

旨　2
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250　　　　　500　　　　　750　　　　1 000

Time (d)

Fig. 6-5　DOC in the membrane filtrate (MF), the ozonated water

(0.,) and the BAG effluent in the ozonation -　BAC

process (O3 - BAC) and BAC effluent in the simple BAC

process (BAC)
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80日目以降処理水DOCは急激に増加したが、オゾンを併用したBACでは約15日

処理水の増加が遅れ、破過時間の延長が起こった0 80日目以降オゾンーBAC系列の処

理水DOC、 THMFP濃度は常にBAC系列より低く、高い処理性能を示した。

以上の結果から、定期的に活性炭を交換し、 BAC処理を活性炭の吸着能力が高い状

態で運転する場合、オゾン処理の併用は処理水質の改善にはあまり効果がないものの活

性炭の破過時間の延長には効果的であることがわかった。一方、 BAC処理を破過後も

長期間しようする運転では場合、オゾン処理の併用は処理性能の向上に強く寄与するこ

とがわかった。

Fig. 6-7に精密膜ろ過水DOC及びオゾンーBAC系列、 BAC系列の各処理水DOCの

分画結果を示すo精密膜ろ過水は原水同様ほとんど生分解性DOCを含まず、生分解性

DOCの割合は7%であったoしかし、オゾン処理によって生分解性DOCは大きく増

加し、 7%から32%になった　BAC処理水を見ると両系列とも実験期間を通じて生分

解性DOCはほとんど検出されず、よく除去されていた。

Fig. 6-7から、 300日目以降吸着によってのみ除去可能なADOCは両系列において

はどんど除去されておらず、活性炭のDOCに対する吸着容量は約300日ではぼ破過に

達したと推定されたoオゾンBAC系列における破過後のDOC、 THMFPの除去率を

みるとそれぞれ36%、 57%と高い値を示した。この時、オゾン処理によるDOC、
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THMFP除去率は8 %、 24%であり、オゾン処理による間接的なDOC、 THMFPの除

去、すなわちオゾン処理による難分解性有機物の易分解性有機物への変換、その易分解

性有機物のBAC上で分解によるDOC、 THMFPの除去はそれぞれ28 %、 33 %に上っ

た。以上の結果から、オゾンーBAC系列における破過後の高い除去率は、オゾン処理に

よる生分解性DOCの生成とその生分解性DOCのBAC上での付着細菌による分解除

去が大きな役割を示していることがわかった。

490日目にオゾン接触塔及び滞留槽の接触時間を変えた影響は、オゾンによるDOC

及びTHMFPの除去率、生分解性DOC生成量の面からはほとんどなかった。
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Fig. 6-7 Time course of DOC fractions in the membrane filtrate,

the ozonated water and the BAC effluents

オゾン処理による生分解性DOCの生成量は実験期間中大きく変化しなかった。また、

オゾンーBAC系列におけるDOC、 THMFP除去率の顕著な季節変化は観察されなかっ

た　BAC上の生物活性は一般的には冬期に低下する。しかし、本プラントでは破過後

の水温10℃以下のDOC除去率は平均35 %であり、高水温期(破過後の水温10℃以

上)とほとんど同じ値を示した。また、同時期のBAC処理水中には生分解性DOCは

検出されなかった。以上の結果から、水温低下時にはBACの生物処理能力が低下する
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ものと考えられるが、本実験で適用したEBCT15分の運転条件は、水温　　30℃、

生成した生分解性DOC濃度0.50 - 0.99mg.Flの範囲では生成した生分解性DOCを

除去するために十分なEBCTであったと考えられる。

6-3.3　フェノール及びプロモフェノールの吸着性及び生分解性

微量化学物質の除去実験に用いたフェノール及びプロモフェノールの吸着等温線を9

種類の農薬の吸着等温線17'とともにFig.6-8に示す。 9種類の農薬の内、 6種類は水

道水質基準の健康に関する項目、あるいは監視項目に含まれている。フェノールは

DDVPより吸着性が高いものの、他の農薬より低い吸着性を示した。プロモフェノール

はフェノールに比べ高い吸着性を示し、イソプロチオランとはぼ同等の吸着性を示した。

一方、ここで用いた農薬の分子量は221-351であり、フェノールの分子量は94、プ

ロモフェノールの分子量は173である。農薬に比べてフェノールとプロモフェノールの

分子量は若干小さいが極端には異ならない。このため吸着性と分子量の面から、フェノー

ル及びプロモフェノールはBACにおける農薬の処野性を検討するモデル物質として適

切であると判断した。フェノールはそれ自身水道原水に混入する可能性のある有機物で

あるが、活性炭への吸着性が農薬より低いため、吸着性に関しては安全サイドから農薬

の代替物質としても使用できる。
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フェノール及びプロモフェノールの生分解性をFig. 6-9に示す。生分解実験の結果、

フェノールは易分解性物質であり、プロモフェノールは難分解性物質であることがわかっ

た.このため、フェノールについてはBAC上で吸着とともに生分解によって除去され

る可能性を考慮する必要があるが、プロモフェノールについては吸着のみを考慮すれば

よいことがわかった。
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Fig. 6-9　Biodegradability of phenol and bromophenol estimated

by river die-away method

6.3.4　微量物質除去実験時のプラントの運転状況

フェノール及びプロモフェノール添加実験時のオゾン処理水(BAC及び生物ろ過流

入水)の水質をTable 6-1に示すo l回目実験時はDOC-2.2mg.l"~i、 E26。-0.025、水

温10.5℃、 2回日実験時はDOC-3.2mg.lri、 E26。- 0.035、水温17.5℃であったO

Table 6-1 Water quality of ozonateci water (BAC and biofilter

influents) at two experiments

「

Second exp
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Fig. 6-10にDOC濃度の経口変化を示す　BAC及び生物ろ過の流入水となるオゾン

処理水のDOCはBACaの通水期間の平均が2.2mg.Fl (1.3 - 3.6mg.rl) 、 BACb及

び生物ろ過の通水期間の平均が2.2mg.F] (1.3 -3.6mg.r)であった。先に示した通

り、 BACaは実験開始300日でほぼ破過に達しており、微量化学物質の添加実験を行っ

た運転開始16カ月及び20カ月にはNOMに対する吸着能はない状態であった。

Firstexp. (day500)

Second exp. (day 615)

4

EiIIIiI

I-d

TL　3

旦

8　2
m

0　　　　250　　　500　　　750　　1 000

Time (d)

Fig. 6-10　Time course of DOC in ozonated water, BAC and

biofilter effluent s

1、 2回目のフェノール及びプロモフェノールの添加実験を行なった時のBACa、

BACb及び生物ろ過の流入水及び処理水中の有機物を分画した結果をFig. 6-11、 Fig.

6-12に示す　BACaは吸着性のみを有するADOCがほとんど除去されていないことか

らNOMに対して活性炭の吸着能力はないことが確認された。しかし、生分解性DOC

(BDOC+A&BDOC)の除去率が73% (1回日) 、 94% (2回目)であることから

生分解能力は高かった。

BACbでは1回目の実験時にはADOCの除去率は70 %であった。 2回目の実験時に

はADOCの除去率は低下しているものの約40 %であり、ともにNOMに対して吸着

能力を有している状態であった。

生物ろ過では生分解性DOCの除去率は89% (1回目)と79% (2回冒)で、

BACaと同様に高い生分解能力を示したOなお、生物ろ過では流入水より処理水で高い
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濃度のADOCが検出されたが、これはアントラサイトからのDOCの溶出が原因であ

ることを確認した。

NRDOC E] A&BDOC

ADOC　　臣　BDOC

Ozonated water

0.0　　　0.5 1.0　　1.5

DOC (mg.1 1)

Fig. 6-11　DOC fraction in ozonated water, BAC and biofilter

effluents at the first experiment

NRDOC　臣】 A&BDOC

圏　ADOC　園　BDOC

Ozonated water

0.0　　　0.5 1.0　　1.5

DOC Cmg.!-1)

Fig. 6-12　DOC fraction in ozonated water, BAC and biofilter

effluents at the second experiment
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各プロセスの生分解能力を確認するため、各反応槽に易分解性であり、かつ難吸着性

(第2章)であるグルコース5mg.l~1を添加する生分解実験を行った。この結果、

BACaとBACbは90 %以上の除去率を示し、生物ろ過においても80 %以上が除去さ

れ、各槽とも生分解能力を十分持っていることが確認された。

各反応槽の生分解能の目安として付着細菌数を測定し、 Table 6-2に示す。 1回目の

実験時に比較して、 2回日の付着細菌数はいずれの反応槽でも大きくなった。長期間運

転しているBACaにおいても付着細菌数の増加が起ったことから、増加の原因は水温の

上昇等に伴う季節的な変化であると考えられる。また、いずれの反応槽でも流入口であ

る底部で高い細菌数を示し、特に生物ろ過槽ではその傾向が顕著であった。しかし、系

列間での明確な違いは認められなかった。

Table 6-2 Bacterial population on BAC and biofilter at the first and

second experiment

Second exp.

Top

Middle

BoliomBot tom

2 .5 × 1 0 7 2 .5 × 1 07

3 .0 × 1 0 7 2 .8 × 10 7

1 -7 × 10 7 2 .5 × 10 7

1・4× 108　　1.3× 108

■l■■

5.0×106

1.0×107

8.1 ×107

( cells.g"1)

6.3.5　微量化学物質の除去特性

1回目のフェノール及びプロモフェノールの添加実験は、 NOMに対する吸着能力を

示さない16カ月通水したBACa、 NOMに対して吸着能力を有する2カ月通水した

BACbと2カ月通水した生物ろ過を用いて行なった。フェノール200 〝g.1~1を3時間

流入(0.004 mg.g-'GAC)させた時の結果をFig. 6-13に示す　BACa並びにBACb
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ではフェノール通水中の3時間、その後の4時間とも処理水中にフェノールは検出され

なかった0 -方、生物ろ過では1時間後には処理水フェ}--ル濃度は192 ng.l~1となり、

フェノールはほとんど除去されなかった。本来フェノールは分解されやすい物質である

が、本プラント運転期間中にフェノールの流入はなかったと考えられることから、フェ

ノールで馴化されていない付着微生物群では分解されなかったものと推定される18-19)

このため、 BACa、 BACbで除去されたフェノールはいずれも吸着によって除去された

と考えられる　Fig.6-14にプロモフェノールを添加した実験の結果を示す　BACa、
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Fig. 6-13 Responses of BAC and biofilter after the shock loading

of phenol (the first experiment)
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Fig. 6-14 Responses of BAC and biofilterafter the shock loading

of bromophenol (the first experiment)
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BACbともフェノールと同様にプロモフェノールはほぼ完全に除去されたが、生物ろ過

では除去されなかった。

以上の結果よりNOMに対して吸着能力を示さないBACaのような16カ月通水後の

BACおいても一時的に流入したフェノール及びプロモフェノールを吸着によって十分

除去できることがわかったoまた、 Fig. 6-13、 Fig.6-14に示したように通水停止後も

処理水中にフェノール及びプロモフェノールは検出されず、その脱着は起こらなかった

と考えられる。

2回目の添加実験は・ 20カ月通水したBACa、 6カ月通水したBACb及び6カ月通

水した生物ろ過を用いて行ったOフェノール230 fig.Tlを24時間通水(0.038mg.g-1

GAC)した時の結果をFig. 6-15に示す。通水時間を24時間に延ばしてもBACa、

BACbでは処理水中にフェノールは検出されず、完全に除去された。しかし、生物ろ過

では1時間後に処理水のフェノール濃度は220 iig.Y-iとなり、ほとんど処理されなかっ

たoその後流出フェノール濃度が減少したが、これは徐々に付着細菌がフェノールに馴

化し、微生物分解が起こり始めたためと推定される。 13時間経過後の処理水中フェノー

ル濃度は41 iig.1~lとなり、ほとんどが分解された　Fig.6-16に、プロモフェノール

(160 tigA~1)を24時間流入(0.026mg.g-1 GAC)した時の結果を示す。プロモフェ

ノ~ルはBACa、 BACbでは完全に除去されたが、生物ろ過によってはほとんど除去さ

れなかった。
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Fig. 6-15 Responses of BAC and biofilter after the shock loading

of phenol (the second experiment)
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Fig. 6-16　Responses of BAC and biofilter after the shock loading

of bromophenol (the second experiment)

フェノ-ル及びプロモフェノールの流入時間を24時間に延長しても、 3時間流入の

結果と同様にBACでは完全に除去され、脱着も起こらないことが確認できた。この際、

プロモフェノールは吸着のみによって除去されたが、フェノールは吸着とともに生物分

解によって一部除去されたと推定される。

以上の結果より、 NOMに対して吸着能力のなくなった20ケ月通水したBACにおい

ても、 NOMより分子量の小さい低濃度の微量化学物質が200 〟.g.1~1の濃度で24時間

程度(0,033mg.g"1GAC)流入しても十分対処できることがわかった。吸着作用を持

たない生物ろ過では、難分解性の微量化学物賃は全く除去できず、分麻性であっても馴

化の必要なフェノールのような化学物質の場合には分解が起こるまでに一定の時間が必

要であることがわかった。

本実験では、モデル微量化学物質としてフヱノ-ル及びプロモフェノールを用いたO

プロモフェノールの吸着性は今回検討した9種類の農薬の中で中間的なところに位置し、

難分解性物質である。フェノールは農薬よりむしろ低い吸着性を示し、その分解には馴

化を必要とする生分解性物質である。本研究の結果から、プロモフェノール程度の吸着

性を有する農薬等微量化学物質の一時的な流入に対しては、 NOMに対して吸着能を有

しない破過に達したBACでも吸着によって除去できると考えられる。また、フェノ

ールのような馴化を要する低分子量の比較的吸着性の低い微量化学物質においても、破
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過に達したBACにおいて吸着と分解によって完全に除去できることが明かとなった。

6.4　結論

実際の水源地である三永水源地にパイロットプラントを設置し、約1050日間にわたっ

て連続的にプラントを稼働し、 DOCで測定される溶存有機物の除去と微量化学物質の

除去の両面からBAC処理を評価した。

1 ・定期的に活性炭を交換し、 BAC処理を活性炭の吸着能力が高い状態で運転する場

合、オゾン処理の併用は処理水質の改善にはあまり効果がないものの活性炭の破過

時間の延長には効果的であることがわかった。一方、 BAC処理を破過後も長期間

しようする運転では場合、オゾン処理の併用は処理性能の向上に強く寄与すること

がわかった。

2 ・オゾン-BAC系列におけるDOC、 THMFP除去率の顕著な季節変化は観察されな

かったoそのため本実験で適用したEBCT15分のBACの運転条件は、.水温5-

30 ℃、生成した生分解性DOC濃度0.50 - 0.99 mg.Fユの範囲では生成した生分解

性DOCを除去するために十分なEBCTであったと考えられる。

3・プロモフェノール程度の吸着性を有する農薬等微量化学物質の一時的な流入に対し

ては、 NOMに対して吸着能を有しない破過に達したBACでも吸着によって完全

に除去できることが明かとなった。また、フェノールのような馴化を要する低分子

量の比較的吸着性の低い微量化学物質においても、破過に達したBACにおいて吸

着と分解によって完全に除去できることが明かとなった。
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第7章　総括及び結論

本研究では、微生物の存在形態として活性炭表面に付着している場合と活性炭と同一

溶液中に共存する場合に分けて、それぞれの場における活性炭と生物の相互作用につい

て検討し、 BACを用いた処理の処理特性を明らかにすることを目的とした。

微生物の存在形態の異なる2つの系における活性炭が微生物の活性に及ぼす影響につ

いて検討した(第2-4章) 0

第2章では、活性炭表面に微生物が付着している系について、 4種の活性炭に対する

吸着性と生分解性が異なる低濃度有機物を対象に、活性炭の生物付着担体としての特性、

特に活性炭の吸着僻臥物理的特性が付着細菌の有機物分解活性に及ぼす影響について

検討した。その結果、活性炭はその表面に高濃度に細菌を保持する能力や特別な細菌相

を形成するといった特性はないことが明かとなった。しかし、 BACでは対照として用

いた吸着能のないアンスラサイトと比較して、易分解性有機物に対して約3倍高い分解

速度を示したoまた、難分解性有機物に対してはアンスラサイトを担体とした場合には

全く分解が起こらなかったにも関わらず、 BACでは易分解性有機物と同程度の分解速

度が得られた。活性炭上の細菌数、細菌相が対象担体上のものと違いがないにも関らず、

BAC槽の有機物分解速度が高かったことから、活性炭には付着微生物の活性を高める

働きがあることが明かとなったoこの結論は、 BAC反応槽で付着細菌の増殖速度が対

象反応槽のものより大きかったことからも裏付けられた。

第3章では、第2章の結果を受け、なぜ活性炭上で微生物の活性が高められるのかに

ついてその機構を検討したOその結果、活性炭上に吸着している高濃度の基質、あるい

は栄養塩は、その吸着サイトから考えて直接付着細菌と接してはいないものの付着細菌・

の活性に影響を及ぼしていることが明かとなった。このことは、活性炭上の付着微生物

は液相の有機物濃度より高い濃度の有機物濃度にさらされていることになり、結果とし

て付着細菌の有機物分解活性が高められるものと推定されたO　　　　　　　,

第4章では、活性炭と同一溶液中に微生物が共存する系について、生物活性阻害物質

及び易分解性物質を対象に、活性炭の存在が微生物の有機物分解活性、生物相に及ぼす

影響について検討したoその結果、活性炭の存在は微生物群の生物相に影響を及ぼさな

いものの共存する微生物の有機物分解活性を高める働きが示された。この作用は、生物
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活性阻害物質を対象した場合においてだけでなく、阻害物質を含まない易分解性物質を

対象とした場合においても確認された。生物活性阻害物質を対象した場合においても、

活性炭無添加の対照系で反応槽中に生物活性阻害物質は検出されておらず、活性炭によ

る対象阻害物質の吸着除去という機構が微生物活性を高めた、あるいは微生物活性の低

下を抑制した原因ではないと推定された。

微生物の存在形態が異なる2つの系において、いずれも生物相の変化を伴わなず、微

生物の有機物分解活性を高めるという同じ結果が得られた。しかし、活性炭表面に微生

物が付着している系において明かとなった活性の促進機構は、活性炭と微生物が接触す

ることによって起る現象であると考えられる。活性炭と同一溶液中に微生物が共存する

系では、活性炭と微生物は常に接触しているわけではなく、活性炭表面に微生物が付着

している系と同様な機構による活性の促進は考えにくく、 2つの系における微生物の有

機物分解活性の促進機構は異なると考えられる。活性炭と同一溶液中に微生物が共存す

る系は、一般に活性炭量に比較して微生物量が大きく、水理学的滞留時間(HRT)を

長くとって運転される。そのため、代謝産物の蓄積しやすい系である。代謝産物には微

生物の増殖抑制や死の原因となる有害物質が含まれることが知られており、反応槽内に

おける代謝産物の蓄積は反応槽内に存在する微生物の活性を低下させるものと推定され

るoそれ故、活性炭と同一溶液中に微生物が共存する系における活性炭の役割は、微生

物の活性を高めるのではなく、有害な代謝産物を吸着除去することを通じて本来微生物

が持っている有機物分解活性を維持することにあるのではないかと推定した。

微生物の存在形態の異なる2つの系において、活性炭添加活性汚泥法に代表される活

性炭と同一溶液中に微生物が共存する系では、その処理の主体は生物作用であり、微生

物活性の促進効果は直接処理性能の向上に結びつく。しかし、浄水の高度処理を始めと

する活性炭表面に微生物が付着している系では、一般に処理の主体は吸着作用であり、

吸着作用が働く中で生物作用がどう機能するかが明らかにされなければならない。第5

章では、まず吸着と生物作用が同時に起りうるBACの評価方法について検討し、溶存

有機物を活性炭に対する吸着性のみ有するADOC、生分解性のみ有するBDOC、吸着

性とともに生分解性を有するA&BDOC、吸着性も生分解性も示さないNRDOCの4つ

に分画できることを示した。この評価方法を用いて、 BAC上における生分解性有機物

の挙動を解析し、 BACの生物作用が活性炭の吸着に及ぼす影響を明らかにした。その
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結果、一般的にBAC処理の前処理として用いられることの多いオゾン処理によって生

成した生分解性有機物の内、 90 %は活性炭によって吸着除去される可能性を併せ持つ

A&BDOCであったが、生成した生分解性有機物の78 %以上は、活性炭が吸着能力を

維持している破過前においても付着微生物による生分解によって除去されていることが

わかった。この結果は、 BACの吸着能力が存在する条件においても吸着によって除去

され得る生分解性有機物のほとんどは生分解によって除去されることを意味し、オゾン

処理等の難分解性有機物を生分解性有機物に変換する処理はBACの吸着負荷削減に効

果的であることがわかった。

第6章では、 BACの利用用途として最も注目されている高度浄水処理を対象に、実

際にBACを現場に適用することを想定した現場テストプラントによるBACの処理特

性を検討した。テストプラントは約1050日間にわたって連続的運転し、原水中の主成

分であり、消毒副生成物の前駆物質の指標となる溶存有機物(DOC)の除去と農薬等

の一時的に流入する低分子量の微量化学物質の除去の両面から総合的にBAC処理を評

価した。ここでは、 BACの持つ生物作用を積極的に利用したオゾンーBAC処理とBAC

処理を比較した。その結果、定期的に活性炭を交換し、 BAC処理を活性炭の吸着能力

が高い状態で運転する場合、オゾン処理の併用は処理水質(DOC、 THMFP)の改善に

はあまり効果がないものの活性炭の破過時間の延長には効果的であることがわかった。

一方、 BAC処理を破過後も長期間しようする運転では、吸着作用が強く働く運転初期

を除いてオゾン処理の併用は処理性能の向上に強く寄与することがわかった。活性炭の

破過後のオゾンーBAC処理の高いDOC、 THMFP除去能には、オゾンによる直接的な

除去より、オゾン処理による生分解性有機物の生成とその生分解性有機物のBAC上で

の付着細菌による分解除去が大きな役割を示していることがわかった。また、一般的に

とられているEBCT15分というBACの操作条件では、オゾン-BAC系列における

DOC、 THMFP除去率の顕著な季節変化は観察されず、安定した除去が行われた。

また、微量化学物質の除去能については、農薬とほぼ等しい分子量と吸着性を有する

難分解性有機物のプロモフェノールと吸着性が比較的低く、生分解性であるフェノール

を用いて検討を行ったo長期運転されたBACにおける有機物の分解は生物処理と同じ

生物作用によるものであることがわかったが、プロムフェノール程度の吸着性を有する

低分子の微量化学物質の一時的に流入に対しては、流入水中の主成分であるDOCとし
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て測定される高分子の有機物に対して破過に達したBACにおいても吸着によって完全

に除去し得ることが明かとなった。また、フェノールのような生分解に際して馴化を必

要とする低分子の比較的吸着性の低い微量化学物質においても、破過に達したBACに

おいては吸着と生分解によって完全に除去し得ることがわかった。

以上の結果をまとめると、 BACは微生物の存在形態として活性炭表面に付着してい

る場合と活性炭と同一溶液中に共存する場合の2つに分けて考えることができるが、

いずれのBACにおいての活性炭の存在は、生物相の変化を伴わずに微生物の有機物分

解活性を高める働きがあることがわかった。しかし、その有機物分解活性を高める機

構は異なっており、活性炭表面に微生物が付着している場合には、 BACに吸着してい

る物質が付着微生物に影響を与えることによって有機物分解活性を高めることが明ら

かとなったが、微生物が活性炭と同一溶液中に共存する場合には、基質の分解によっ

て生じる有害な代謝産物の吸着によって共存微生物の有機物分解活性の低下が抑制さ

れ、結果として対象系に比べて有機物分解活性が高くなったのではないかと推定した。

ここで示された活性炭による微生物活性の促進作用は、活性炭と同一溶液中に微生物

が共存する系では、処理の主体が生物作用であるため、直接処理性能の向上に結びつ

いた。しかし、活性炭表面に微生物が付着している系では、一般に処理の主体は吸着

作用であり、付着微生物の活性促進は必ずしも処理性能の向上に結びつくとはいえな

いが、吸着作用が働く条件下でも、吸着作用によっても除去可能な生分解性有機物の

ほとんどがBAC上の微生物の働きによって分解除去され、吸着負荷削減に寄与するこ

とが明かとなった。

最後にBAC壷高度浄水処理を対象に現場テストプラントを用いて評価した。定期的

に活性炭を交換し、 BAC処理を活性炭の吸着能力が高い状態で運転する場合、オゾン

処理の併用は処理水質(DOC、 THMFP)の改善にはあまり効果がないものの活性炭

の破過時間の延長には効果的であることがわかった。一方、 BAC処理を破過後も長期

間しようする運転では、吸着作用が強く働く運転初期を除いてオゾン処理の併用は処

理性能の向上に強く寄与することがわかった。その機構はオゾン処理による生分解性

有機物の生成とその生分解性有機物のBAC上での付着細菌による分解除去が大きな役

割を示していることが示された。同時に、一般的にとられているEBCT15分という

BACの操作条件においてはDOC、 THMFP除去率の顕著な季節変化は観察されず、
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安定した除去が行えることが明かとなった。オゾンーBAC処理を活性炭の交換なしに

長期間運転する場合、有機物の除去はBACの生物作用に依存することが明かとなった

が、その場合破過に達した活性炭で一時的に流入する微量化学物質が除去できるかど

うかが問題となる。しかし、 DOCで表される流入水中の主成分である有機物に対して

破過に達したBACにおいても主有機物と分子量、濃度の異なる微量化学物質は吸着作

用によって十分除去し・得ることが明かとなり、長期運転したBACは、単なる生物処理

とは異なる優れた処理法であることが明かとなった。
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