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1.1 研究の背景と目的 

 微生物の機能を活用した下水・排水処理反応器において、その微生物群集構造を把握することは非常に意義がある

ことである。これは、反応器内の微生物が主に汚濁物質（有機物、窒素など）の分解を担っているためである。生物学

的排水処理法で中核技術である標準活性汚泥法は、好気処理に必要な酸素を供給するため、曝気（エアレーション）

動力が必要であるが、安定して良好な処理水質を得ることができることから、先進国では広く採用されている。このよう

な排水処理反応器内の保持汚泥の中には、原核生物（細菌、古細菌）に加え、真核生物（原生動物、後生動物、真菌）

が存在しており（須藤, 1978）、真核生物は処理状況を簡易的に推し量るうえでの指標生物として扱われている（Canals 

et al., 2013）。また、これらの原核生物と真核生物は、保持汚泥のなかで、互いに捕食・被捕食関係にある。具体的に

は、保持汚泥中の原核生物を真核生物が捕食する。その逆もあり、死滅した真核生物を原核生物が分解しエネルギー

を得ることもある。さらに、真核生物は、大腸菌などの水環境汚染の衛生学的な指標生物も捕食可能である（千種, 

1996; Curds and Fey, 1969）。加えて、近年では、脱窒反応（祥雲, 2004; Hayatsu et al., 2004）やセルロース分解

（Baldrian et al., 2008）を行う真核生物の存在が報告されており、排水処理反応器内においても、直接、処理に関与し

ている可能性も十分に考えられる。このように真核生物は排水処理反応器内で重要な役割を担っていることが推測さ

れているが、それらの機能や生態に関する知見は少なく、真核生物が係わる炭素・窒素の物質循環は十分に理解され

ていない（真核生物の制御に至っていない）。そのため、これらを正しく理解するための初期段階として、まず、真核生

物群集構造の特徴やその推移を把握する必要がある。 

  真核生物の群集構造を評価するうえで、種の同定や計測を行う必要がある。真核生物の種を同定する手段は検鏡

（顕微鏡で観察すること）による手法が最も一般的である。これは、原核生物と比較すると、真核生物は体長が大きく、

顕微鏡（倍率 100–400 倍）による観察であっても、比較的容易に形態学的特徴を判断することが可能であるためである。

しかしながら、検鏡は観察者の主観的な評価が入りやすいため、体長の小さい微生物の同定を誤ることや見過ごすこ

とにより、観察者間で同定結果が異なる可能性が示唆されている。また、真菌のような、種間で形態学的特徴が少ない

ものは種の同定が困難である。以上のような理由から、客観的に評価可能な分子生物学手法による解析手法の導入

が検討されているが、現在のところ、排水処理反応器内の保持汚泥を対象として、分子生物学的手法による解析を適

用した研究事例は極めて少ない（Matsunaga et al., 2014）。 

 現在、日本国内の下水道普及率は 77.6%であり、浄化槽や農業等集落排水施設を含めた汚水処理人口普及率は

89.5%にまで達している（環境白書, 2016）。下水道事業で発生する余剰汚泥は産業廃棄物として処理されており、そ

の発生量は約 7,000–8,000 (10,000 ton/year) で、産業廃棄物の約 2 割を占める（環境白書, 2016）。また、下水道事業

は国内年間消費電力量の 0.7%を占め、そのうち、48%は処理場内の水処理過程で使用されている。以上より、日本国

内で広く採用されている標準活性汚泥法は、膨大な曝気電力が必要であること、発生する余剰汚泥を処理する必要が

あると言える。そのため、急速な都市化に伴う水環境汚染が深刻な途上国だけでなく、過疎化による財政力低下や技

術者不足が顕著な日本国内の地方自治体においても、その技術移転や維持管理は難しいことが知られている。この

ような背景から、大規模な下水道の新設や改修が必要でない分散型下水処理技術の開発が望まれている。 

 本論文では、分散型下水処理技術として、下降流懸垂型スポンジ（down-flow hanging sponge（DHS））反応器に着目

した。DHS 反応器は、途上国（例えばインド）の下水を処理する upflow anaerobic sludge blanket（UASB）反応器

（Syutsubo et al., 2011）の後段処理技術として開発された経緯があり（Uemura and Harada, 2010）、スポンジ担体を微生
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物保持担体として使用している点が特徴的な点である。このスポンジ担体は、空気中に曝しており、好気処理に必要な

酸素は空気中から供給されるため、標準活性汚泥法において問題となっていた曝気（エアレーション）動力は不要であ

る（Fig.1-1）。さらに、スポンジ担体の内外に微生物（汚泥）を保持可能であることから、DHS 反応器内の保持汚泥濃度

は標準活性汚泥法よりも 10–20 倍程度高い特徴を有している。このことにより、DHS 反応器の有機物汚泥負荷が低く

維持され、DHS 反応器内における汚泥増殖量と汚泥分解量が拮抗するため、余剰汚泥の発生量は極めて少ないこと

が報告されている（松永ら, 2009; Onodera et al., 2013）。加えて、保持汚泥中に存在する真核生物は、標準活性汚泥

法よりも多様でかつ高密度に存在していることが報告されており、それらも余剰汚泥発生量が少ない要因のひとつであ

ると推測されている。しかしながら、下水処理 DHS 反応器における真核生物群集構造を経日的に解析した研究はあま

り行われておらず、真核生物群集の推移に関する知見は少なく、それらの制御手法は開発されていない。 

 

 

 
Fig.1-1 The principle of wastewater treatment by the DHS reactor. Modified after 高山, 2007.  

 

 

 途上国のなかでも東南アジア地域（例えばタイ）では、下水の有機物濃度が低いため（BOD 濃度 20 mg·L-1 程度であ

り、UASB-DHS システムの UASB 処理水と同程度）、前段に UASB 反応器を用いずに DHS 反応器単独による処理を

試みた報告もある（Yoochatchaval et al., 2014; Onodera et al., 2014）。その結果、DHS 反応器単独によるシステムにお

いても、下水処理性能は高く、かつ、余剰汚泥の発生量が少ないことを実証している。しかしながら、BOD 濃度 90–300 

mg·L-1 程度の下水を対象とした、DHS 反応器単独によるシステムの下水処理特性に関する知見は少ない。 
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 本論文では、DHS 反応器における真核生物群集構造と下水処理特性との関連性を解析することを主目的として、特

に、DHS 反応器へと供給する下水の固形性有機物濃度および水理学的滞留時間（hydraulic retention time：HRT）に

着目した有機物負荷が、処理特性、保持汚泥性状、真核生物群集構造に与える影響について実験的解析を行った。

また、流入下水の水質の変動が生じやすい条件での真核生物群集構造の特徴を把握することを主目的として、バンコ

ク（タイ）に設置した実証規模 DHS 反応器を用いた連続処理実験を行い、その処理特性、真核生物群集構造、余剰汚

泥発生量について実験的解析を行った。さらに、DHS 反応器における真核生物の群集構造解析に関しては、その特

徴や推移を明らかにするために、真核生物が共通して保有している 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析およ

び従来法である検鏡を併用して詳細に解析を行った。 

 

1.2 本論文の構成 

 本論文は全 7 章から構成されており、Fig.1-2 に本論文の概要図を示す。 

 第 2 章では、既往の知見として、下水・排水処理汚泥における真核生物の特徴やその重要性、下降流懸垂型スポン

ジ（DHS）反応器による下水処理特性やその処理機構、真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析の特

徴やその問題点を取りまとめることで、本研究の特徴と目的を明確に示した。 

 第 3 章では、下水処理 UASB 後段の DHS 反応器における真核生物群集構造に関して、基礎的知見を収集すること、

および、季節変動による影響を把握することを目的として、季節ごとに変化する DHS 反応器の真核生物群集構造と下

水処理特性の解析を行った。また、真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析に使用するプライマー対

の検討を行うために、DHS 反応器において優占的に存在する数種類の真核生物 1 個体を対象として、既存プライマー

を用いて、標的とする 18S rRNA 遺伝子断片の増幅を試みた。加えて、既存プライマーは、データベースに登録されて

いる塩基配列情報を使用して、その特異性を評価した。 

 第 4 章では、下水処理 DHS 反応器に関して、流入下水の固形性有機物濃度（有機物負荷）が真核生物群集構造に

与える影響を把握することを目的として、固形性有機物濃度（有機物負荷）の上昇前後における真核生物群集構造

（18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析および検鏡）と下水処理特性の解析を行った。また、下水処理 DHS 反

応器の真核生物群集構造の特徴および優占種の推移を把握することを目的として、同一 DHS反応器の保持汚泥を対

象として、真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析を経日的に実施した。 

 第 5 章では、人工排水処理 DHS 反応器に関して、1日の中で数倍に変化する有機物負荷に対する真核生物群集

の挙動を把握するために、HRT を能動的に変化させる運転方法（短い HRT（高負荷）及び長い HRT（低負荷）を交

互に繰り返す運転方法）である負荷変動運転が、DHS 反応器の処理特性、真核生物の細胞密度、他の汚泥性状（保

持汚泥濃度、保持汚泥の内生呼吸活性）に与える影響について解析した。 

 第 6 章では、バンコク（タイ）の下水を処理する実証規模 DHS 反応器に関して、流入下水の水質の変動（有機物負

荷の変動）が生じやすい条件における真核生物群集構造の特徴を把握するために、実証規模 DHS 反応器による

BOD 濃度 60–90 mg·L-1 程度の下水の直接処理を行い、真核生物群集構造と下水処理特性（1. 一定負荷で運転し

た場合の処理特性、2. 負荷変動を与えた場合の処理特性）を解析した。また、電力消費量や余剰汚泥発生量につい

て、既存処理プロセスとの比較を行った。さらに、実証規模 DHS反応器における真核生物群集の機能を推定するうえ
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で、その一助となるような知見収集のため、DHS反応器の保持汚泥における真核生物群集の系統学的多様性を、

18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析によって明らかにした。 

 第 7章では、得られた知見を総括し、「DHS 反応器における真核生物群集の機能推定（真核生物群集構造と下水処

理特性との関連性）」、「処理水質や保持汚泥の馴致の程度を推定するための指標生物の提案」、「真核生物の 18S 

rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析によって得られた新しい知見」、「クローン解析と検鏡による真核生物群集

構造解析結果の比較」、「DHS 反応器の分散型下水処理技術としての適用可能性」、「DHS 反応器における運転方

法の提案」、としてまとめた。 

 

Fig.1-2 Schematic diagram of this study and research constitution in this doctoral thesis.  
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2.1 はじめに 

 本章では、これまで報告されている、下水・排水処理汚泥における真核生物の特徴やその重要性、下降流懸垂型ス

ポンジ（down-flow hanging sponge（DHS））反応器による下水処理特性やその処理機構、真核生物の 18S rRNA 遺伝

子配列に基づくクローン解析の特徴やその問題点を取りまとめることで、本研究の特徴を明確にすることを目的とした。

以下にその概要を示す。 

 

・ 下水・排水処理汚泥における真核生物の種類と群集構造の特徴 

・ 真核生物の捕食が処理性能に与える影響 

・ 反応器運転操作因子と真核生物群集構造の関連性 

・ 下水・排水処理反応器における処理性能を診断するうでの指標生物としての真核生物 

・ DHS 反応器における下水処理特性 

・ DHS 反応器における処理機構解明の試み 

・ 真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析 

・ 遺伝子解析ツールを用いた真核生物の機能解析 

・ 分子生物学的手法による真核生物群集構造解析時の特徴 

 

2.2 下水・排水処理汚泥における真核生物の種類と群集構造の特徴 

 真核生物（Eukarya）とは、膜で覆われた細胞内小器官（核、ミトコンドリア、葉緑体、小胞体など）を持つ生物のことを

指す。この真核生物は rRNA の塩基配列による分類手法においては、原核生物の Bacteria と Archaea にならぶドメイ

ンとして提唱されており（Woese and Fox, 1977; Woese et al., 1990）、原生動物（Protozoa）、後生動物（Metazoa）、真菌

（Fungi）を含む。原生動物とは単細胞の真核生物の総称であり、後生動物は多数の細胞から構成されている真核生物

のことを指す。また、真菌は酵母、キノコ、カビのことを指す。下水処理反応器に出現する原生動物は、さらに、鞭毛虫

（flagellate）、繊毛虫（ciliate）、肉質虫（amoebozoa）に分類することができる（盛下, 2004）。また、後生動物は、さらに扁

形動物、袋形動物、軟体動物、環形動物、緩歩動物、節足動物に分類することができる（下水試験方法下巻, 2012）。

これらの真核生物の大きさは概ね 10–300 µm 程度（後生動物であれば大きいもので 1,000 µm 程度）であり、検鏡時は

倍率 100–400 倍で観察する必要がある（千種, 1996）（Table 2-1）。 

 一般的に真核生物（原生動物や後生動物）は下水・排水処理反応器の中で、固形性成分（固形性有機物、原核生

物、保持汚泥など）を捕食することで、下水・排水処理に関与している。Curds and Fey は、滅菌下水（培養した大腸菌

E.coli を設定濃度になるように添加したもの）を処理する活性汚泥に、別途、培養していた原生動物（繊毛虫の

Opercularia coarctata、Hypotrichidium conicum、Tetrahymena pyriformis、Vorticella microstoma）を植種し、連続処理

を実施したところ、処理水の BOD 濃度、COD 濃度、E.coli 濃度が、繊毛虫を植種しなかった対照系よりも大幅に低か

ったことから（対照系の処理水：BOD 濃度 58 mg·L-1、COD 濃度 258 mg·L-1、TSS 濃度 80 mg·L-1；原生動物植種系の

処理水：BOD 濃度 18 mg·L-1、COD 濃度 163 mg·L-1、TSS 濃度 30 mg·L-1）、繊毛虫は処理水の清澄化に貢献してい

ると結論付けている（Curds and Fey, 1969）。 

 活性汚泥法や散水ろ床法において、処理水質と出現する真核生物群集構造を評価する試みは古くから実施されて
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いる。Curds and Cockburn は、イギリス内の実規模下水処理プラント（活性汚泥および散水ろ床汚泥）の検鏡を実施し

ており、原生動物のなかでも繊毛虫が最も優占していたこと（なお鞭毛虫やアメーバは時々検出された程度であった）、

活性汚泥法と散水ろ床法では特定のいくつかの真核生物グループを除き、真核生物群集構造が似通っていること、処

理水質が良くない活性汚泥には繊毛虫が殆ど存在しないこと（もしくは全く存在しないこと）、活性汚泥では有機物汚

泥負荷によって優占化する繊毛虫が異なることを報告している（Curds and Cockburn, 1970a; Curds and Cockburn, 

1970b）。上記のような研究成果により、下水処理を処理する活性汚泥法や散水ろ床法では、真核生物、特に原生動物

の繊毛虫は、時々刻々と変化する反応器内の環境条件に合わせて群集構造を変化させ、浮遊物質を捕食することに

よって、処理水の水質の高度化（BOD 濃度や TSS 濃度の減少）に寄与していると考えられる。 

 

Table 2-1 The physiology of eukaryote present in the wastewater treatment sludge. 

(Ref.; 千種, 図説 微生物による水質管理; 盛下, 応用原生動物学; 盛下,下水処理と原生動物) 
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2.3 真核生物の捕食が処理性能に与える影響 

2.3.1 原核生物の活性向上（処理性能の向上）に寄与する真核生物（Table 2-2） 

 真核生物の捕食による処理水質の高度化は、真核生物が増殖しすぎた原核生物を捕食すること（間引き効果）によ

って、原核生物の活性向上が上昇するためだと考えられている（盛下, 2004）。また、Fried and Lemmer は、繊毛虫の

Epitylis は、捕食するときに繊毛を使い水流を起こし、これまで基質が行き渡っていなかったフロック内部にまで基質を

供給できていると報告している（Fried and Lemmer, 2003）。Mattison and Harayama は、鞭毛虫である Heteromita 

globosa の捕食により、好気性トルエン分解菌である Pseudomonas sp.のトルエン分解活性が最大で 7.5 倍向上すること

（Heteromita globosa が対数増殖期にある間）を報告している（Mattison and Harayama, 2001）。さらに、この鞭毛虫であ

る Heteromita globosa の捕食は、ベンゼンを好気分解する原核生物の活性向上にも貢献していること（捕食により溶存

酸素濃度の上昇および細胞外多糖質による影響）が報告されている（Mattison et al., 2005）。好気性処理だけでなく、

嫌気性処理においても、嫌気性原生動物がメタン生成活性向上に寄与することが報告されている。Biagini et al.はバイ

アルを用いた回分試験を通して、嫌気性原生動物（Metopus palaeformis）を添加することで、系内のバクテリアの存在

量が低下するがメタン生成活性と硫酸塩還元活性が向上すること、Metopus palaeformis の植種量が多いほどメタン生

成活性値が高い、ことを報告している（Biagini et al., 1998）。また Priya et al.は、オレイン酸ナトリウム（コロイド状基質）も

しくは酢酸ナトリウム（溶解性基質）を処理する continuous stirred tank reactor（CSTR）では（HRT 5–10 days、負荷 1–2 

gCOD·L-1·day-1）、どちらの基質においても繊毛虫の数と COD 除去率が正の相関系にあること、コロイド状基質を処理

する反応器の方が繊毛虫の多様性が高い、繊毛虫が存在することで保持汚泥濃度が減少するが保持汚泥の活性が

向上する（COD 除去率に変化がないため）、コロイド状基質および溶解性基質の分解に直接寄与する繊毛虫と鞭毛虫

が存在する、ことを報告している（Priya et al., 2007）。その一方で、真核生物が存在することで処理性能が低下する報

告もある。生物膜法においてはワムシ（Rotifer）が優占した場合、硝化能力が低下することも報告されている（Lee and 

Welander, 1994）。これらの研究成果は、原核生物だけでは十分な処理性能を確保できないことを示唆しており、真核

生物は原核生物を捕食することで、原核生物の細胞数や活性を制御する役割を担っていると予想することができる。 

Table 2-2 Summary of eukaryotes related to increase prokaryote activity.  
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2.3.2 余剰汚泥発生抑制に寄与する真核生物（Table 2-3） 

 好気性処理では、発生する余剰汚泥の発生が問題になる。これは、発生する余剰汚泥の処理にかかる費用は処理

場運営にかかる費用の 60%に相当するとの試算もあるためである（Low and Chase, 1999）。Low and Chase らは、人工

排水を処理する反応器内の汚泥濃度を増加させる、すなわち、有機物汚泥負荷を低下させることで、余剰汚泥の発生

が抑制されることを報告している（有機物除去性能には殆ど影響は無く、保持汚泥濃度を 3 gTSS·L-1 から 6 gTSS·L-1

に増加させることで 余剰汚泥発生量が 12%の抑制、保持汚泥濃度を 1.7 gTSS·L-1 から 10.3 gTSS·L-1 に増加させるこ

とで余剰汚泥発生量が 44%の抑制）（Low and Chase, 1999）。 

 Lee and Welander は、2 相式の処理システムを提案しており（1 つ目の反応器で、分散状の原核生物の増殖を促し、2

つ目の反応器で、原生動物や後生動物が生育しやすい長い汚泥滞留時間を設定する手法：Lee and Welander, 1996 

a）、パルプペーパー産業排水（COD 濃度 410–8,820 mg·L-1、TSS 濃度 20–1,960 mg·L-1）を処理するシステムにおい

て（全システムで HRT 20–27 hours）、余剰汚泥発生を 0.01–0.23 kgTSS·kgCODremoved
-1 に抑制できることを実証してい

る（Lee and Welander, 1996 b）。また、Ghyoot and Verstraete は、人工下水（主な成分はスキムミルク、COD 濃度 1000 

mg·L-1）を用いて、2 相式の活性汚泥と MBR 反応器の余剰汚泥削減効果を比較している。反応器の運転条件がそれ

ぞれ異なるため一概に比較することは難しいが、2 相目の SRT が同じ条件で比較すると、活性汚泥+活性汚泥の系で

は、HRT 32 hours（1 相目：15 hours、2 相目:17 hous）および SRT 12.6 days（1 相目：15 hours、2 相目:12 days）の条件

のもと、余剰汚泥の発生率は 0.28 gTSS·gCODremoved
-1 であった。その一方で、活性汚泥+MBR の系では、HRT 53 

hours（1 相目：16 hours、2 相目:37 hous）および SRT 12.7 days（1 相目：16 hours、2 相目:12 days）の条件のもと、余剰

汚泥発生率は 0.22 gTSS·gCODremoved
-1 であった（Ghyoot and Verstraete, 1999）。このように、MBR 系の方が、汚泥滞留

時間（SRT）を長くできるため、余剰汚泥の発生量は、活性汚泥系よりも 20–30%程度に抑制されていることを報告して

いる（Ghyoot and Verstraete, 1999）。 

 Rodriguez-Perez and Fermoso は、標準活性汚泥法における汚泥の返送ラインに無酸素反応器を設置することで、真

核生物の多様性と細胞密度は低下するが、余剰汚泥の発生量が 53%低下したことを報告している（Rodriguez-Perez 

and Fermoso, 2016）。Masse et al.は、スクリーンおよび最初沈殿池後の下水を処理する活性汚泥法と浸漬型 MBR を

比較しており（どちらも間欠曝気、20℃）、反応器内の保持汚泥濃度を高く維持すること、すなわち、有機物汚泥負荷を

低く維持することで余剰汚泥発生量が抑制されていることを報告している（Masse et al., 2006）。 

 真核生物のうち、原生動物だけでなく後生動物に関しても、その捕食による影響の解析が行われている。実証規模の

標準活性汚泥法において、微小後生動物の密度が高くなるほど、余剰汚泥の発生量は低下する傾向にあることを報

告している（Wei et al., 2003）。Lapinski and Tunnacliffe は、後生動物のなかでも Bdelloid rotifers の捕食特性を評価し

ており、活性汚泥に Rotifer を添加した系の方が系内の OD600 が低下すること、植種する Rotifer の数が多いほど系内

の OD600 は低下することを報告している（Lapinski and Tunnacliffe, 2003）。また Song and Chen は、活性汚泥での頻出

度が高い Aeolosoma hemprichi の汚泥削減効果を解析しており、その結果、捕食可能な汚泥濃度と Aeolosoma 

hemprichi細胞密度が相関関係にあること、SRT を制御することで汚泥内の Aeolosoma hemprichi 細胞密度を調整可能

であること、を報告している（Song and Chen, 2009）。Liang et al.は、Tubifex tubifex の捕食特性の解析を、バッチ試験

（基質は滅菌した活性汚泥）にて行っており、Tubifex tubifex 植種量が増えることで汚泥分解量が増加していることを報

告している（Liang et al., 2006a）。また、Aeolosoma hemprichi 細胞密度が増加しても処理性能（COD 除去、NH4
+-N 除
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去）に影響がないこと、Aeolosoma hemprichi 細胞密度が増加すると汚泥収率が低下することが報告されている（Liang 

et al., 2006b）。一般的に後生動物は原生動物よりも体長が大きいため、捕食による影響も大きく、余剰汚泥削減には

後生動物の捕食が大きく寄与していると予想することができるため、これらの後生動物の生態を正しく理解し制御する

必要があると考えられた。 
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2.3.3 真核生物の捕食から逃れる原核生物の特性 

 原核生物は、真核生物の捕食から逃れることができることが報告されており（Matz and Kjelleberg, 2005）、それらをま

とめると次のようになる：（1）糸状性の原核生物の方が捕食されにくい、（2）速い速度で動く原核生物は捕食されにくい、

（3）真核生物の捕食可能なサイズよりも大きなフロックを形成する、（4）捕食される前後で、真核生物にとって毒性のあ

る物質を分泌する、（5）捕食されにくい細胞壁構造や組成を有する。実際の下水・排水処理汚泥においても、原核生

物が真核生物の捕食から逃れていることが報告されている。Pajdak-Stós et al.は、活性汚泥のスタートアップ期間にお

ける、真核生物群集構造（特に原生動物の群集構造）と硝化細菌（ammonia oxidation bacteria：AOB、nitrite oxidation 

bacteria：NOB）のフロックサイズを解析している（Pajdak-Stós et al., 2010）。その結果、解析を初めてから、硝化性能が

悪化することはなく（NH4
+-N 除去率 80%以上）、硝化細菌のフロックサイズが大きくなったと報告しており、これにより、

原生動物などの捕食から逃れることができたのではないかと報告している（Pajdak-Stós et al., 2010）。 

 

2.4 反応器運転操作因子と真核生物群集構造の関連性 

 Curds and Cockburn は、活性汚泥法における処理水質と真核生物群集構造（特に繊毛虫の群集構造）との関係性を、

有機物汚泥負荷を指標として用いることで整理可能であることを報告している（Curds and Cockburn, 1970b）。また、

Salvadó and Gracia は、活性汚泥法（容積負荷 0.8 kgBOD·m-3·day-1 以下、保持汚泥濃度が 4,000 mgVSS·L-1 以下の

条件）において、有機物汚泥負荷（有機物負荷）と真核生物の多様性は負の相関関係にあったことを報告している

（Salvadó and Gracia, 1993）。有機物だけでなくアンモニア性窒素に関しても影響が調査されている。Puigagut et al.は、

流入水の NH4
+-N 濃度が sequencing batch reactor（SBR）の活性汚泥の真核生物群集構造に与える影響を解析してお

り、流入水の NH4
+-N 濃度が上昇するに従い、真核生物の存在量および多様性が低下することを報告している

（Puigagut et al., 2005）。また、保持汚泥濃度との関係性についても解析が行われている。Madoni は、スタートアップか

ら定常状態に至るまでの（約 100 日間）、活性汚泥法と回転円盤法における原生動物の存在量の定量を行っている

（Madoni, 1994）。その結果、活性汚泥法および回転円盤法の両者とも、保持汚泥 VS あたりに占める繊毛虫の存在量

（既往の知見をもとに、同じ係数を乗じて、体積から重量を算出している）が R2=0.85–0.93 で正の相関関係にあることを

明らかにしている。また、両者で、スタートアップ時から定常時に至るまでの、繊毛虫の群集構造の変化は異なってい

たと報告している（Madoni, 1994）。 

 

2.5 下水・排水処理反応器における処理性能を診断するうえでの指標生物としての真核生物 

 原生動物のうち特に繊毛虫は、流入水の組成や反応器の運転条件に対して、素早く反応することが知られているた

め、代表的な指標生物として扱われている。Dubber and Gray は、活性汚泥中の原生動物（特に繊毛虫）の多様性を検

鏡により評価するうえで、最適なサンプル量、検鏡回数、解析までの時間を検討し、その結果、8 時間以内にサンプル

量 25 µL で 6 回検鏡すれば、そのサンプルに存在している原生動物の 90–95%（3 種類ほどの希少なものは検出でき

ない）は網羅することができると結論付けている（Dubber and Gray, 2009）。Ntougias et al.は、間欠曝気供給反応器（好

気/無酸素条件）では、有機物負荷を段階的に増加させた結果（0.26、0.40、0.77 kgBOD·m-3·day-1）、繊毛虫のなかで

も Sessile ciliate（Vorticella microstoma、Vorticella convallaria、Carchesium spp.、Epistylis spp.、Opercularia spp.）のみ

が著しく増加していたこと、また特に、Vorticella convallaria と Epistylis spp.は容積負荷、F/M 比、BOD 濃度、NH4
+-N
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濃度、TSS 濃度と相関関係にあることを統計解析の結果から報告している（Ntougias et al., 2011）。Canal et al.は、高い

NH4
+-N 濃度である埋め立て浸出水（平均 588 mgN·L-1）を処理する担体付着型の無酸素好気流動床の群集構造を検

鏡により解析しており、好気反応器における NH4
+-N 濃度の変動の仕方から、Epitylis cf. rotans の細胞密度の変動を予

測すること（NH4
+-N 濃度が減少すると Epitylis cf. rotans の細胞密度が上昇する）ができると報告している（Canal et al., 

2013）。 

 

2.6 DHS 反応器における下水処理特性 

2.6.1 下水処理 upflow anaerobic sludge blanket（UASB）- DHS システムの性能評価（Table 2-4） 

 途上国向けの下水処理システムとして、下水処理 UASB 反応器と DHS 反応器を組み合わせたシステムの開発が行

われている。Okubo et al.は、インドの下水処理システムとして、UASB-DHS システムの評価を UASB-FPU と比較して行

っている。約 1,800 日間、HRT 1.5 時間、COD 負荷 2.84 kgCOD·m-3·day-1（BOD 負荷 0.91 kgBOD·m-3·day-1）の条件

のもと運転を行い、その結果、UASB-DHS システムの最終処理水の水質は、COD 濃度 37 mg·L-1（除去率 91%）、BOD

濃度 6 mg·L-1（除去率 95%）、TSS 濃度 19 mg·L-1（除去率 90%）であったと報告している（Okubo et al., 2015）。この間

の余剰汚泥の発生率は 0.04 kgTSS·kgCODremoved
-1、0.12 kgTSS·kgBODremoved

-1 であり、従来法よりもかなり低い値であ

り、UASB-DHS システムの性能の高さを実証している（Okubo et al., 2015）。日本国内の下水を対象とした UASB-DHS

システム（HRT：UASB 6 時間、DHS 2.5 時間）は、活性汚泥システム（最初沈殿池-曝気槽-最後沈殿池：HRT 12 時間）

と同等の処理性能を有していることが報告されている（Tandukar et al., 2007）。また、スポンジ担体をランダムに充填す

る DHS 反応器では、設計 HRT 2 時間に対して、実測 HRT は 20 分程度であり、有機物処理に殆ど影響がないことが

報告されている（高橋ら, 2004）。以上のことから、UASB-DHS システムは発展途上国における下水処理システムとして

適した技術のひとつであると言える。 

 

2.6.2 低濃度下水処理 DHS 反応器の性能評価（Table 2-4） 

 前述したように、DHS 反応器は、下水処理を行う UASB 反応器の後段処理として開発されたため、DHS 反応器単独

による下水処理性能評価はあまり行われていなかった。Yoochatchaval et al.及び Onodera et al.は、バンコクにおける低

濃度下水（TSS 30–40 mg·L-1、BOD 20–30 mg·L-1、NH4
+-N 7 mgN·L-1）の適切な処理技術として、DHS 反応器単独の

性能評価を行った（Yoochatchaval et al., 2014; Onodera et al., 2014）。BOD 20–30 mg·L-1 程度の低濃度下水であった

が、HRT 4 時間から HRT 1 時間まで短縮していき、最終的に HRT 1 時間の条件で 140 日間の連続運転を行った。そ

の結果、DHS 処理水は良好な水質を示したことを報告している（TSS 5 mg·L-1、BOD 2.8 mg·L-1、NH4
+-N は検出限界

以下）（Onodera et al., 2014）。また、試験期間中の流入する下水の全窒素濃度は 5–10 mgN·L-1 程度であり、HRT 1 時

間の高負荷条件においても、処理水の全窒素濃度 5 mgN·L-1 以下を達成している（Yoochatchaval et al., 2014）。 

 

2.7 DHS 反応器における処理機構解明の試み 

2.7.1 有機物除去およびアンモニア性窒素除去（硝化反応） 

 下水処理 UASB-DHS システムの DHS 反応器における有機物およびアンモニア性窒素除去機構解明のため、

Kubota et al.は rRNA アプローチにより微生物群集構造解析を行っている。その結果、DHS 反応器の高さ方向および
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季節で微生物群集構造（Bacteria の 16Sr RNA 遺伝子配列に基づくクローン解析：Eub 338 mix と Univ 1500 のプライ

マー対で PCR）は大きく異なっており、ammonia-oxidizing bacteria（AOB）（定量 PCR 法により amoA 遺伝子を定量し、

活性汚泥と同程度の存在率であった）の存在数が DHS 反応器中部から下部で増加していること、有機物除去に関わ

っていそうなファイロタイプ（Dechloromonas 属）が多数得られたことを報告している（Kubota et al., 2014）。通性嫌気性

微生物である Dechloromonas 属に近縁な微生物は、スポンジ担体に形成された生物膜内部の溶存酸素濃度が 0 

mg·L-1 に近いことから（Araki et al., 1999; Machdar et al., 2000）、嫌気的環境下において有機物分解に係わっているこ

とを推定している。このように DHS 反応器では、流下方向に異なる微生物群を保持していることは、高塩分・アンモニア

性窒素含有排水（塩分濃度 1.76%、フェノール 1,400 mgCOD·L-1、NH4
+-N 500 mgN·L-1）を処理する DHS 反応器にお

いても確認されている（Uemura et al., 2010）。Uemura et al.は、スポンジ担体への水の流れと酸素供給能を解析してお

り、DHS 反応器の酸素供給能（KLa）は人為的な曝気を行っている反応器（活性汚泥法、回転円盤法）と同等の値を有

していること、流入 SS はスポンジ担体の空隙に蓄積することで処理性能の悪化を引き起こす可能性があることを報告し

ている（Uemura et al., 2016）。 

 

2.7.2 大腸菌除去  

 下水処理を行う DHS 反応器では、卓越した大腸菌除去性能が実証されている。Tawfik et al.は DHS 反応槽におけ

る大腸菌の除去能力を最適化するための基礎的知見収集のため、どのような因子が大腸菌除去に影響を及ぼすのか

を調査している。その結果、スポンジ担体への吸着の方が、真核生物による捕食よりも、主要な大腸菌除去機構である

と報告している（Tawfik et al., 2006）。また、大腸菌除去率は、スポンジ担体の孔径が小さく、スポンジ担体に保持され

ている時間が長いほど、高くなることを報告している（Tawfik et al., 2006）。以上より、スポンジ担体の形状は基質となる

細菌（大腸菌）の吸着が行なわれ易いため、優れた大腸菌除去能力を有しているのだと考えられた。また Uemura et al.

は、第二世代 DHS 反応器のスポンジ担体の大きさが、日本国内の沈殿下水の Fecal coliform 除去性能に与える影響

を評価しており、その結果、スポンジ担体が小さい方が設計 HRT と実 HRT の差が少なく（トレーサー試験に評価：差が

少ない方が基質と保持汚泥の接触効率が良い）、かつ DO 供給能が高いため（素早く DO 濃度が飽和濃度に近づく）、

処理性能（Fecal coliform、COD、NH4
+-N 除去性能）が良いことを報告している（Uemura et al., 2012）。 

 

2.7.3 余剰汚泥発生の抑制（Table 2-5） 

 下水処理を行うUASB-DHSシステムのDHS反応器では、様々なスポンジ担体形状において、好気性処理にも関わら

ず、余剰汚泥発生量が少ないことが実証されている（Machdar et al., 1997; Tandukar M et al., 2006）。Onodera et al.は、

下水処理を行うUASB反応器とDHS反応器を組み合わせたシステムの性能評価（処理性能、余剰汚泥発生量）を行っ

ている。その結果、DHS反応器において余剰汚泥発生量が抑制される要因は、保持汚泥量が高く有機物汚泥負荷 

(F/M比) が低く維持されていることに加え、保持汚泥の酸素消費活性が高いため、汚泥生成量と汚泥分解量が拮抗

するためであると報告している（Onodera et al., 2013）。加えて、保持汚泥1mLあたりの原生動物・後生動物の生息数が

活性汚泥法よりも1から2桁高いことから、原生動物・後生動物による細菌や汚泥の捕食分解によって、余剰汚泥発生

が抑制されている可能性もあると報告している（Onodera et al., 2013）。 
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2.8 真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析 

 従来、真核生物の種の同定手法には、形態的な特徴を指標とした形態学的分類手法が用いられてきた。近年、分子

生物学的手法の導入により、遺伝子の塩基配列による分類体系が構築され始めている。なかでも、最も広く研究が行

われているのは、ribosomal ribonucleic acid（rRNA）遺伝子配列に基づく同定方法である。この手法では、塩基配列に

基づいて種の同定を行うため、主観が入る可能性は限りなく少ない。rRNA はあらゆる生物に必要なタンパク質の合成

器官であるリボソームに含有される RNA である。真核生物のリボソームは、沈降定数 25S と 8S からなる large subunit

（LSU）、18S からなる small subunit（SSU）があり、解析の対象として用いられるものは SSU rRNA（18S rRNA）である（な

お、原核生物の場合は 16S rRNA である）。真核生物の群集構造解析には、この 18S rRNA をコードしている遺伝子で

ある 18S rRNA 遺伝子配列に基づいたクローン解析が適用されている。Fig. 2-1 に、下水・排水処理汚泥において検出

されるファイロタイプの代表的なものを示す。分類体系は、目まぐるしく改変されているものの（2002 年に Cavalier-Smith, 

2012、2005 年に Adl et al., 2005、2012 年に Adl et al., 2012）、現在は、Adl et al., 2012 で提唱されているものが公式的

である（この分類体系は国際原生生物学会および silva（分子系統解析ソフトウェア ARB で使用する rRNA のデータベ

ースを提供しているウェブサイト）で採用されている）。しかしながら、この分類体系であっても不確実性が指摘されてい

る（Parfrey et al., 2006）。 

 Liu et al.は、河川の表層水の試料（試料を、200 µm のフィルターを用いて前処理を行った後、10 µm のフィルター上

に残ったもの）を対象として、繊毛虫のなかでも Peritrich の 18S rRNA 遺伝子配列に基づいたクローン解析を行ってい

る（Peritrich は顕微鏡による観察では多様性が過小評価されている）（Liu and Gong, 2012）。この論文では、Peritrich

に特異的なプライマーをいくつか作成しており、それらを使用してクローン解析を行うことで、塩分濃度が高くなると多

様性が低くなること、検鏡では見逃されていた種が存在する可能性があること、Peritrich の群集構造の定性的定量的

な解析が可能であること、が報告されている（Liu and Gong, 2012）。Kok et al.は、海水サンプルに対して同様に前処理

を行った後、NCBI の塩基配列データをもとに設計したプライマー二つを使用してクローン解析を行っている（Kok et al., 

2012）。結果として、Nested PCR を行うことでユニバーサルプライマーである EukA と EukB のプライマー対を使用したク

ローン解析よりも、Candidate グループを含む多くの真核生物の検出に成功（全体のクローンの 74%は dinoflagellate が

占める）している（Kok et al., 2012）。 
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Fig. 2-1 The phylogenetic positions of representative eukaryotes within the domain Eukaryota. 
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2.8.1 下水・排水処理汚泥の真核生物群集構造解析 

 下水・排水処理汚泥を対象として真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析を適用した報告のうち

（Table 2-6）、ユニバーサルプライマーとして使用されるプライマー対は、EukA と EukB の組み合わせである。このプラ

イマー対（EukA と EukB）は、真核生物のうち、algae、fungi、protozoa の 18S rRNA 遺伝子配列領域を標的とするもの

である（Medlin et al., 1988）。また、protozoa の 18S rRNA 遺伝子配列領域を標的とするプライマー対についても提案が

行われている（この論文では特に牛の胃の中の原生動物（嫌気性原生動物）を標的：Karnati et al., 2003）。これらのプ

ライマー対を用いて、下水・排水処理汚泥の真核生物群集構造解析を行った報告がある。Marsh et al.は、実下水処理

を行う活性汚泥を対象として、18S rRNA 遺伝子に基づいたクローン解析を行っており、600–700 塩基の決定を行い、

11 クローン中全てが Ciliophora に属していることを明らかにしている。また、 この活性汚泥を植種として、グルコースと

ペプトンからなる人工基質で 5 週間培養を行い、DGGE と TRFLP で群集構造の推移を評価している。その結果、

DGGE よりも TRFLP のほうが、より多くの phylotype を検出することに成功しており、両者とも 5 週間の培養期間中、真

核生物の多様性は低下する方向にあること（phylotype が減少する）を報告している（それぞれのバンドやピークに関し

て、塩基配列の決定は行っていない）（Marsh et al., 1998）。Matsunaga et al.は、日本国内の下水処理を行う活性汚泥

法、オキシデーションディッチ法、無酸素・酸素活性汚泥法の保持汚泥を対象として、18S rRNA 遺伝子に基づいた群

集構造解析を行った。その結果、クローニング法により得られた塩基配列のうち 60%が、NCBI のデータベースにある

既知の真核生物の塩基配列との相同生が 97%以下であり、下水処理装置内の保持汚泥には未知な真核生物が存在

していることを明らかにしている（Matsung et al., 2014）。また、未培養系統群 LKM11 に近縁なクローンが、Fungi のな

かで優占化しており（Fungi のなかの 78%が該当）、解析を行った保持汚泥 9 つうち、4–5 つで共通して存在しているこ

とが分かった。8 つの保持汚泥で共通して存在している真核生物は、Epistylis chrysemydis に近縁（相同生は 97-100%）

であり、解析を行った 834 クローンのうち 302 クローン（全クローンのうち 36%）であることが分かった（Matsung et al., 

2014）。また、松永らは、下水処理を行う嫌気好気活性汚泥法および DHS 反応器の保持汚泥を対象として 18S rRNA

遺伝子に基づいた群集構造解析を行い、処理方式によって構成される真核生物群集構造が大きく異なっていること

（嫌気好気活性汚泥：原生動物繊毛虫を主体、DHS リアクター：後生動物を主体）を報告している（松永ら, 2012）。また、

分子系統解析では、顕微鏡観察では評価し難い菌類についても同定可能であるが、多細胞生物である後生動物の生

息数が高い場合、後生動物由来の DNA 量が相対的に多くなるため、検鏡結果と大きく異なる結果になることを指摘し

ている（松永ら, 2012）。活性汚泥を解析対象とした場合は、このような現象は確認されていないため、網羅的に真核生

物群集構造解析を行う場合、フィルターなどを用いて試料から、細胞数の多い後生動物と細胞数の少ない原生動物を

分離させる必要があると言える。Ntougias et al.は、間欠曝気供給反応器（好気/無酸素条件）における有機物負荷が

0.77 kgBOD·m-3·day-1の時に、繊毛虫の 18S rRNA 遺伝子配列に基づいたクローン解析を行っており（384f/1147r のプ

ライマー対で PCR）、その結果、別途行った検鏡による解析結果と同様であり、かつ、繊毛虫を種レベルで解析可能で

あったことから、分子生物学的手法は有用な解析手法だと結論付けている（Ntougias et al., 2011）。 

 嫌気性処理汚泥（UASB反応器）を対象としたクローン解析も行われている。高橋らは、日本国内の初沈後の下水を

処理するUASB反応器の保持汚泥を対象として、18S rRNA遺伝子配列に基づくクローン解析（EukAとEukB、

PSSU-342fとEukBの二つのプライマー対）を実施している（高橋ら, 2011）。その結果、EukAとEukBのプライマー対では、
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解析したクローンの約40%が原生動物に属するファイロタイプ（約60％は藻類や真菌に属するファイロタイプ）が占めて

おり、PSSU-342fとEukBの二つのプライマー対では、98%が原生動物であったと報告している（高橋ら, 2011）。 

非特異的な産物が生成されてしまうことが報告されている（Villegas-Rivera et al., 2012）。 
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2.9 遺伝子解析ツールを用いた真核生物の機能解析 

2.9.1 下水・排水処理汚泥において捕食を行う真核生物の同定 

 下水・排水処理汚泥において、捕食を行う真核生物の同定を行った報告がある。Moreno et al. は、RNA-stable 

isotope probing 法を活用して、活性汚泥にて細菌を捕食する原生動物の同定を行っている（Moreno et al., 2010）。具

体的には、硫酸アンモニウムと 13C で標識した重炭酸ナトリウムを基質として、活性汚泥を数時間培養し、その真核生物

群集構造の推移を、経時的に採取した汚泥試料の complementary deoxyribonucleic acid（cDNA）（汚泥試料から RNA

を抽出し、逆転写 polymerase chain reaction（PCR）を行うことで cDNA を合成）を鋳型として denaturing gradient gel 

electrophoresis (DGGE) で評価した結果、Epistylis galea と 95%の相同性を持つバンドと同位置にあると考えられるバ

ンドの蛍光がコントロール系（13C で標識した重炭酸ナトリウムのみを基質とした系）と比較して強かったことから、

Epistylis galea がアンモニア酸化細菌（重炭酸ナトリウムを同化する）を捕食していたと報告している（Moreno et al., 

2010）。 

 

2.9.2 脱窒反応を担う真核生物 

 真核生物は脱窒活性を有しており、下水・処理反応器内においても活躍している可能性がある。Risgaard-Petersen et 

al.は、窒素の安定同位体15Nで標識した硝酸塩を基質として利用して、Globobulimina pseudospinescens、Nonionella cf. 

stellaが細胞内に硝酸塩を蓄積し、それを電子受容体として窒素まで還元することが報告されている（Risgaard-Petersen 

et al., 2006）。海底堆積物では、上記のような性質を持つ真核生物による脱窒速度は、原核生物と同程度であることが

報告されている（Piña-Ochoa et al., 2010）。下水・排水処理反応器内において、真核生物による脱窒反応の寄与度評

価を試みた報告がある。Laurin et al.は、メタノールを炭素源として脱窒反応を行う担体投入型の反応器（流入NO3
--N

濃度50 mgN/L）において、保持汚泥の真核生物による脱窒活性を真核生物代謝阻害剤（cycloheximideおよびnystain）

を用いて評価したところ、真核生物の有無は脱窒活性には影響しないと報告している（Laurin et al., 2008）（真核生物

の代謝阻害剤を添加することで、Bacteria communityに変化がないこと、脱窒活性試験の前後で保持汚泥量に変化が

ないことを確認しており、また、真核生物代謝阻害剤を添加した系は、捕食者（真核生物）が存在せず分散状の細菌が

増殖していることを検鏡によって確認している）。 

 祥雲の報告によれば、Fusarium oxysporum は、嫌気的環境下では硝酸塩を電子受容体、エタノールを電子供与体と

して酢酸とアンモニア性窒素を生成し、好気的条件下では硝酸塩を電子受容体として亜酸化窒素を生成する（祥雲、

2006, Fig. 2-2）。このことは、このような真核生物を下水・排水処理反応器に保持することができれば、好気的条件を維

持したまま脱窒反応を期待することができる（通常、原核生物による脱窒素は無酸素条件で行われる）。通常、原核生

物による脱窒では、硝酸塩還元酵素、亜硝酸塩還元酵素、一酸化窒素還元酵素、亜酸化窒素還元酵素が触媒として

働き、最終的に窒素が生成される。しかしながら、Fusarium oxysporum は亜酸化窒素還元酵素を持っていないため、

最終的に亜酸化窒素が生成されることになる（祥雲、2006, Fig. 2-2）。また、このとき、電子受容体の種類によって最終

産物が異なり、電子受容体が硝酸塩のみであれば、亜酸化窒素が生成するが、亜硝酸塩と有機体窒素があれば、窒

素が生成する（祥雲, 2004, Fig. 2-2）。 
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Fig. 2-2 Nitrogen cycle including fungi not only but also bacteria (Reference: 祥雲, 2004; 祥雲, 2006) 
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2.10 分子生物学的手法による真核生物群集構造解析時の特徴 

2.10.1 真菌に特異的なプライマーを用いた解析 

 標準活性汚泥法のような一般的な下水・排水処理反応器では、真核生物は処理に直接関与しないことから、解析の

対象外であった。しかしながら、分子生物学的手法を用いた解析を適用することで、真核生物のうち、真菌（一般的に

はカビに分類されるもの）が生物膜形成に寄与することが示唆されている。特に、sequence batch reactor（SBR）では、

真核生物が好気性グラニュール（球状生物膜）形成に寄与することを、18S rRNA 遺伝子配列および ITS 領域の遺伝

子配列に基づくクローン解析によって明らかにしている（Weber et al., 2009）。また、 真核生物のうち真菌は、セルロー

ス分解酵素を有していることが報告されていること（Baldrian et al., 2008）から、下水中の固形性有機物（例：セルロース）

分解に寄与している可能性がある。その一方で、活性汚泥法の曝気槽の環境条件によっては、一部の真菌がバルキ

ング現象に関与する報告もあり、それらの動態等を正しく理解する必要がある。Zheng et al.は、高濃度の硫酸塩を含む

有機性産業排水（pH 3.9–4.7、COD 約 30 g·L-1、硫酸塩約 2 g·L-1）を HRT 60 hrs 条件下で処理する活性汚泥におい

て、曝気量を変化させることで、溶存酸素濃度（DO）を < 0.5、> 2.0 mg·L-1 に調整したところ、DO < 0.5 mg·L-1 では問

題なかったが、DO > 2.0 mg·L-1 では汚泥がバルキングしたと報告しており、そのバルキング汚泥から DNA 抽出を行い

真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析を行うことで、バルキングに関与する真核生物群集の同定を

行っている（Zheng et al., 2011）。この報告では、同時に FISH とフローサイトメトリーを組み合わせた解析を行っており、

Bacteria の細胞数は大きく変化していないが、Trichosporon asahii の細胞数が DO > 2 mg·L-1 の条件で急激に増加し

ていることから、この論文で報告のあったバルキング現象は真核生物によるものだと結論付けている（Zheng et al., 

2011）。このように、真核生物は環境条件（反応器の運転条件）によって急激に増殖することもあり、時にはバルキング

問題を引き起こすこともあるため、真核生物の動態や生理学的特性を解析することは非常に重要であると言える。 

 

2.10.2 DNA 抽出方法 

 真菌の DNA 抽出は、その細胞壁構造や化学組成が異なるため、共通した方法が今のところない。Evans and Seviour

は、活性汚泥の真核生物群集構造解析（特に fungi に着目）を行っており、DNA 抽出方法はビーズビーディングによる

方法が一番良く（5 つの DNA 抽出の商品を使って、純菌および活性汚泥試料から DNA 抽出を行い、DGGE により群

集構造解析を行った結果、ビーズビーディングによる方法が最も検出できるファイロタイプが多かったため）、抽出した

DNA を鋳型として 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析を行ったところ（プライマー対は、EF4/EF3、約 1,500 塩

基の増幅）得られたファイロタイプの殆どが近年提唱された分類群である Cryptomycota に属しており、また、培養法で

は良く検出される真核生物がクローン解析では検出できなかったと報告している（Evans and Seviour, 2012）。Weber et 

al.は、酵素処理と物理的破砕（ビーズビーディング）を組み合わせた方法が最適である（DNA の純度は高くその後の

PCR での遺伝子断片増幅が上手くいくため）と結論付けている（Weber et al., 2009）。その一方で、Villegas-Rivera et al.

は、ビーズビーディングによる物理的破砕による DNA 抽出は、純度は高く収率はやや低いが、PCR での増幅時に非

特異的な産物が生成されてしまうことが報告されている（Villegas-Rivera et al., 2012）。以上より、真核生物全体の群集

構造を評価するにあたり、現在のところ、ビーズビーディングによる物理的な破砕方法が最適であると考えられる（但し、

PCR 時に非特異的な増幅がないことを確認する必要がある）。 
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2.10.3 検鏡と 18S rRNA 遺伝子を標的とした解析手法の比較 

 真核生物の 18S rRNA 遺伝子を対象とした系統分類と従来までの形態による分類を比較する研究も行われている。

これは形態による分類では、困難であったわずかな違いによる種同士の同定および種レベルでの詳細な解析を行うた

めに行われている。検鏡による解析は、煩雑で時間がかかり過ぎ、ルーティン分析に適していないことが指摘されてお

り、標的とするグループの同定に FISH 解析が検討されており、海洋サンプルを対象として、属や種に特異的なオリゴヌ

クレオチドプローブ（真核生物に特異的なプローブ：Euk1209R、Euk502R、Euk309R、EukB）の提案が行われている

（Lim et al., 1993）。Shimano et al.は、長期間培養が困難な繊毛虫の同定を行う場合、試料中から一細胞ずつ取り出し

て、その 18S rRNA 遺伝子配列を決定する方法が、客観的な指標で同定可能である、属や種などの詳細な分類で解

析可能である、などの点から有力であると報告している（Shimano et al., 2008）。また、Shimano et al.は、繊毛虫は環境

中のストレスによって細胞形態を変化させる種もあり、信頼性のある解析を行うため、土壌試料中の繊毛虫類を標的と

したユニバーサルプライマーと Ciliate-specific プライマーによる解析手法（ビーズビーディング DNA 抽出の前に凍結

融解と超音波処理を行うことで DGGE 解析時のバンドが増える）を提案している（Shimano et al., 2012）。Bass and 

Cavalier-Smith は、41 つの環境サンプルを対象に 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析（ユニバーサルプライ

マーと Cercozoan-specific プライマーの組み合わせ）を実施しており、phylum Cercozoa（門全体で形態学的な特徴が少

ない）のなかでも少なくても 9 つの新しいクレード（order level、目レベル）が存在すると報告している（Bass and 

Cavalier-Smith, 2004）。Zhu et al.は植物性のプランクトンは体長と 18S rRNA 遺伝子量は高い相関関係にあることを報

告している（Zhu et al., 2005）。したがって遺伝子量の定量値から汚泥中に占める体長を推定することも可能であると考

えられる。 
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2.11 小括 

 本章では、既往の知見として、下水・排水処理汚泥における真核生物の特徴やその重要性、下降流懸垂型スポンジ

（DHS）反応器による下水処理特性やその処理機構、真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析の特徴

やその問題点を取りまとめた。それらを要約すると次のようになる。 

 

1. 下水・排水処理汚泥では、原核生物だけでは十分な処理水質を得ることができず、真核生物が存在することで処理

水質が改善される。また、固形物分解および脱窒反応に関与する真核生物に関する報告もなされている。このように、

真核生物に関する研究報告は少ないものの、その下水・排水処理汚泥において重要な役割を担っている可能性が

ある。そのため、真核生物の群集構造を解析し、下水・排水処理汚泥内での機能を明らかにすることは、処理性能の

向上や安定化のために重要な知見になりうると言える。 

 

2. UASB 反応器と DHS 反応器を組みわせたシステムは、途上国の下水処理に適した省エネルギー型の下水処理技

術であると言える。しかしながら、DHS 反応器単独に下水処理に適用した報告は少なく、それは BOD 30 mg·L-1 前後

の低濃度下水を対象としたものである。さらには、実際の処理現場で問題となってくる有機物負荷の変動（有機物濃

度や水理学的滞留時間）に対する評価について十分に評価されていない。そのため、基本的な運転操作因子であ

る有機物負荷の変化が、DHS 反応器の処理特性に与える影響について解析することは、DHS 反応器単独による下

水処理を試みるうえで非常に重要な知見になりうると言える。 

 

3. 真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析では、機能未知な真核生物の存在が、標準活性汚泥法に

おいて確認された。また、他の解析ツールと併用して解析を行うことで、捕食を行う真核生物の同定もなされてきてい

る。その一方で、真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列情報は、原核生物の 16S rRNA 遺伝子配列情報と比較すると少

なく、十分なデータベースの構築に至っていない。このことは、特定の系統分類群を標的とする PCR 用のプライマー

の設計が網羅的に十分にできない可能性を示唆するものである。そのため、クローン解析により、18S rRNA 遺伝子

配列の全長を決定することは、今後の真核生物群集の解析を進めていくうえで、重要な知見になりうると言える。 
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第 3章 

 
下水処理 UASB反応器後段に設置した 

DHS反応器における真核生物群集構造の季節変動および 
18S rRNA遺伝子配列に基づく真核生物群集構造解析手法の検討 
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3.1 研究背景 

 下水処理反応器の保持汚泥には、原核生物（細菌、古細菌）および真核生物（原生動物、後生動物、真菌）が存在し

ており、極めて複雑な生物生態系が形成されている。このうち、真核生物は生物生態系の上位に位置し、原核生物等

を捕食することで余剰汚泥の減容化に寄与していることが推定されている（須藤, 1978a; 須藤, 1978b; 稲森ら, 1987）。

下降流懸垂型スポンジ（down-flow hanging sponge：DHS）反応器は、スポンジ担体を微生物保持担体として使用した

散水ろ床法である（Machdar et al., 1997; Uemura and Harada, 2010）。このDHS反応器は標準活性汚泥法と比較して余

剰汚泥の発生量が抑制される特徴を持つ。その理由は、DHS反応器では、保持汚泥濃度が標準活性汚泥法よりも10–

20倍高く、有機物汚泥負荷（F/M比）を低く維持され、その結果、汚泥増殖量と汚泥分解量が拮抗するためであると報

告されている（松永ら, 2009; Onodera et al., 2013）。また、これらの報告では保持汚泥中の真核生物（原生動物や後生

動物）の定量を行っており、その結果、捕食による余剰汚泥抑制効果についても同程度のポテンシャルを有しているこ

とを示している（松永ら, 2009; Onodera et al., 2013）。しかしながら、これらの報告で提示されている真核生物の定量結

果は、ある一時期に採取し解析されたものであり、下水水温変化（季節変動）による影響が明らかにされていない。その

ため、流入水温が変化すること（季節変動）によるDHS反応器における真核生物群集構造の推移に関して、現状を把

握することは、真核生物群集の捕食による余剰汚泥発生量の抑制機構を評価するうえで重要であると考えられる。 

 真核生物の種の同定は、検鏡による手法が主流であるが、観察者の主観が入り易く、同定結果に客観性や再現性が

ないことが問題として指摘されている。そのため、近年では、検鏡よりも客観的な解析手法として、真核生物の18S 

ribosomal ribonucleic acid (rRNA) 遺伝子配列に基づいた群集構造解析手法（例えばクローン解析）が適用されてい

る（松永ら, 2012; Matsunaga et al., 2014）。この解析手法では、18S rRNA遺伝子配列に基づいて同定を行うため、主

観が入る余地は限りなく少ない。また、微生物の属や種までの詳細な同定が可能なことに加えて、形態的特徴が酷似

している微生物や、環境条件によって形態を変化させる微生物の同定も可能になるなど、解析の客観性や再現性を高

めることができる。しかしながら、下水処理汚泥に生息する真核生物の18S rRNA遺伝子に関する情報は少なく

（Berney et al., 2004）、分子生物学的な解析手法を適用可能かどうかの検討（プライマー対の選定や標的遺伝子断片

増幅（polymerase chain reaction：PCR）条件の検討）を行う必要がある。 

 本章では、DHS反応器における真核生物群集構造に関する基礎的知見の収集（現状の把握）を目的として、季節変

動による流入水温の変化が、上昇流嫌気性汚泥床（upflow anaerobic sludge blanket：UASB）–DHSシステムのDHS反

応器における下水処理特性や真核生物群集構造に与える影響の解析を行った（流入水温の異なる時期にDHS反応

器の流下方向の水質変化と保持汚泥の検鏡）。また、プライマー配列の特異性を評価するために、DHS反応器の保持

汚泥中において優占する真核生物の18S rRNA遺伝子配列（既存のデータベースから情報を取得した）とプライマー

配列を比較した。さらに、これらの真核生物の18S rRNA遺伝子配列を決定するために、マイクロマニュピュレーターを

使用して、真核生物を1個体ずつ単離し解析に供した。 
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3.2 実験方法 

3.2.1 DHS反応器 

 実験に用いたDHS反応器の概要をFig.3-1に示す。DHS反応器は、都市下水を無加温で処理しているUASB反応器

（Hatamoto et al., 2016）の後段に設置しており、DHS反応器にはUASB処理水を流入させた。流入水（UASB処理水）

はDHS反応器上部より散水し、DHS反応器下部より処理水として流出させた。このとき、DHS反応器に供給された流入

水は重力によって下降し、スポンジ担体に保持された汚泥（微生物）と接触することで処理が行われ、流下方向におい

て水質の変化が生じる。このDHS反応器には、直径3.3 cm、容積28.2 mLの円筒形状のスポンジ担体（圧密防止のた

めネットリングを挿入）を無作為に充填した（大久保ら, 2010; Okubo et al., 2016）。DHS反応器はスポンジ担体を充填し

ているboxを10段積み上げたもので構成されており、UASB処理水が流入する部分をbox1とし、処理水が流出する部分

をbox10とした（Fig.3-1）。それぞれのboxにおける流下長はFig.3-1に示した通りである。また、充填しているスポンジ担

体の総容積は454 L（DHS反応器容積に対するスポンジ担体充填率は53 %）であり、充填したスポンジ担体の容積に

対してHRTは3.2時間（流量は3,444 L･d-1）に設定し、温度制御は行わずに運転を行った。 

 

Fig.3-1 Schematic diagram and photographs of the DHS reactor used in this study. 

 

3.2.2 DHS反応器の水質プロフィールと検鏡 

 DHS 反応器では、流下方向に従って処理が進行するため、流下方向における処理水質の変化を把握することは、

DHS 反応器内の下水処理特性を把握するうえで非常に意義がある。原生動物や後生動物は、生息している場の水質

環境に影響を受けて優占する種が変化するため、反応器内の処理状況を示す指標生物として扱われている（Ntougias 

et al., 2011; Canals et al., 2013）。そのため季節変化による流入水温の違いが、DHS 反応器の処理特性および真核生
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物群集構造に与える影響を把握するために、流入水温が 15℃（4 月 19 日、春）、22℃（6 月 14 日、初夏）、26℃（7 月

31 日、夏）の時期に、流下方向における処理水の水質分析および保持汚泥の検鏡を行った。また、この期間中におけ

る流入水および処理水の水質分析については定期的に分析した。 

 それぞれの box（Fig.3-1）に流入する水試料はスポットサンプリングで採取した。また、検鏡した汚泥試料は、各 box よ

り汚泥付着量の先入観なく無作為に選択したスポンジ担体 3 個もしくは 4 個を、蒸留水によって圧搾・採取した汚泥と

した。この時、スポンジ担体から汚泥が無くなるまで圧搾した。また、汚泥濃度測定に供する試料も同様の方法で採取

した。真核生物種の存在割合は、スライドガラス上に汚泥試料を 25 µl 滴下した後、カバーガラス 24×24 mm を被せて、

光学顕微鏡（倍率 200–400 倍）を用いて真核生物種の同定および個体数の計測を行うことで算出した。個体数を計測

する作業は 2 回もしくは 3 回繰り返して行い、データの算出には、これらの平均値を用いた。形態学的特徴に基づいた

同定基準は既報を参考にした（下水試験方法下巻, 2012; 千種ら, 1996）。なお、真菌（カビ、酵母）に関しては、形態

学的な特徴に基づいた同定や定量的な解析が難しいため、本論文の検鏡による解析では対象外とした。 

 

3.2.3 水質分析方法 

 定期的に水質分析に供した試料の採取は、下水濃度の日変動を考慮して、水質分析の前日から 24 時間かけて冷却

しながら採取した。水質プロフィール用の試料の採取はスポットサンプリングで行った。DO の測定は DO メーター

（Model 58、YSI/Nanotec、Kanagawa、Japan）を使用した。TSS と VSS の分析には、孔径 0.4 µm のガラス繊維ろ紙

（GB-140、Advantec、Tokyo、Japan）を用いた。TSS は 105℃で乾燥させたもの、VSS は 600℃で強熱減量したものとし

て、ろ紙が燃焼して減量したものはブランクで補正した。この時、ろ紙通過後の試料を溶解性試料とした。COD の分析

には、多項目水質分析計（DR-2800、Hach、Loveland、CO、USA）を用いた。アンモニア性窒素、硝酸性窒素、亜硝酸

性窒素は溶解性試料を対象にして、イオンクロマトグラフ（LC 20-ADsp、Shimadzu、Kyoto、Japan）を用いて分析した。

このとき、アンモニア性窒素、硝酸性窒素、亜硝酸性窒素の濃度が既知の試料から検量線を作成し、分析した試料の

各濃度を算出した。その他の分析項目に関しては下水試験方法（下水試験方法上下巻, 2012）に準拠して行った。 

 

3.2.4 プライマー配列の特異性評価 

 プライマーの特異性評価は分子系統解析ソフトウェアARB（Ludwig et al., 2004）を使用して行った。ARBに、Silvaの

ウェブサイトから取得したデータベース（SSURef_111_SILVA_NR_98_04_08_12_opt_v2.arb）を取り込み、ARB内のプ

ログラム（Match Probes）を使用してプライマーの特異性の評価を行った。プライマーの特異性の評価は、Table 3-1に

示したプライマーについて行った。Table 3-1には、既報の真核生物群集構造解析に用いられているプライマーのうち、

真核生物全体（domain Eukaryota）を標的とするプライマー、および、原生動物（kingdom Stramenopiles（一般的に鞭

毛虫のグループ）、kingdom Alveolata（一般的に繊毛虫のグループ）、kingdom Rhizaria（一般的にアメーバのグルー

プ））を標的とするプライマーを列挙した。特異性は、プライマー配列がデータベースに登録されている18S rRNA遺伝

子配列とどの程度一致しているのかを百分率で算出し、（登録されている真核生物の18S rRNA遺伝子配列数を100%

とした）、それぞれ0塩基、1塩基、2塩基、3塩基ミスマッチごとに算出した。また、データベースから、DHS反応器におい

て優占していた真核生物の18S rRNA遺伝子配列を取得し、プライマー配列とどの程度一致しているのかを確認した。 
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Table 3-1 Primer sequence for PCR used in this study. 

 

 

3.2.5 マイクロマニピュレーターを用いた真核生物1個体の回収方法  

 DHS反応器の保持汚泥から真核生物1個体をマイクロマニピュレーターにより回収した。その概要をFig. 3-2に示す。

回収の標的とした真核生物は、DHS反応器の保持汚泥に優占して存在している真菌（カビ、酵母）以外の真核生物

（原生動物、後生動物）とした。 

 真核生物を回収する作業を行う前に、マイクロマニピュレーターに装着するガラス管の作成を行った。ガラス管は、縦

引き型プーラーを用いて、熱を与えながら重力によって引っ張ることで、その先端が細長くなるように加工した。その後、

マイクロフォージを用いて、細長く引き伸ばしたガラス管の先端を折ることで、体長数十〜数百µm程度の真核生物が

通過する穴を開けた（Fig. 3-2 (c)）。このガラス管をマイクロマニピュレーター（オイルインジェクター）に装着し、下記に

示す真核生物の回収作業を行った。 

 3.2.2と同じ方法で回収した汚泥試料を、スライドガラス上に滴下し、倒立型顕微鏡（IX71、Olympus、Tokyo、Japan）

観察下で、マイクロマニュピュレーター（MM-89、Narishige、Tokyo、Japan）および先端に穴を開けたガラス管を使用し

て、体長数十〜数百µm程度の真核生物を標的として、1個体ずつ3–5 µLの超純水を入れたPCRチューブに回収した。

この際、真核生物の体に付着した汚泥（他の真核生物）を回収しないようにするために、超純水内で自由遊泳させる作

業をさらに3回行った。真核生物の形態学的な特徴による同定基準は既報を参考にした（下水試験方法下巻, 2012; 

千種ら, 1996）。また、本章末のSupplementary materialsにPCR-Sequence解析可能であった真核生物の写真の例を掲

載した。 

 

 
Fig. 3-2 Overview of the collection method for the eukaryotic cell from the retained sludge in the DHS reactor. 
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3.2.6 真核生物1個体からの遺伝子抽出および塩基配列の決定（PCR–シークエンス解析） 

 回収した真核生物からの遺伝子（deoxyribonucleic acid：DNA）抽出は、凍結融解（−80℃で 10 分、60℃で 1 分のサイ

クルを 3 回以上）を繰り返し、真核生物の細胞壁を物理的に破砕させることで行った。その後、抽出した DNA を鋳型と

して、真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列を標的とする EukA（Medlin et al., 1988）と 18S-82F（gAg ACT gCg AAT ggC 

TC；López-García et al., 2003 の一部を変更）、および、EukB（Medlin et al., 1988）のプライマーを用いて PCR を行った

（Table 3-1）。 

 PCR 試薬（DNA ポリメラーゼ）は One Shot LA PCRTM Mix Ver. 2.0（Takara Bio Inc., Shiga, Japan）および Premix EX 

TaqTM Hot Start Version（Takara Bio Inc.）、PrimeSTARTM HS DNA Polymerase（Takara Bio Inc.）を用いた。One Shot 

LA PCRTM Mix Ver. 2.0 を用いた場合は、初期変性 94℃で 2 分を行った後、94℃で 30 秒、55℃で 1 分、72℃で 2 分

のサイクルを 35 サイクル行った後、最後に 72℃で 4 分間反応させた。Premix EX TaqTM Hot Start Version と

PrimeSTARTM HS DNA Polymerase を用いた場合、初期変性 98℃で 1 分を行った後、98℃で 10 秒、60℃で 15 分、

72℃で 2 分のサイクルを 35-50 サイクル行った後、最後に 72℃で 4 分間反応させた。鋳型 DNA 量や DNA ポリメラー

ゼの種類、プライマーの種類や濃度、PCR 時の温度条件やサイクル数の組み合わせは、回収した真核生物に応じて

調整し、良好な産物が得られた試料について塩基配列の決定を行った。PCR 産物は精製した後、ダイレクトシークエン

ス解析に供した。ダイレクトシークエンス解析には、EukA や Euk82f、EukB のプライマーを使用し、18S rRNA 遺伝子の

塩基配列を決定した。得られた遺伝子配列は 4peaks ソフトウェアを使用して、正確に解析できていない部分（波形が乱

れている、もしくは波長の蛍光強度が極端に低い）を除外した。その後、Genetyx-mac/ATSQ ソフトウェアを用いて配列

を繋ぎ合せた。繋ぎ合わせた後の塩基配列は国際塩基配列データベース national center for biotechnology 

information（NCBI）の basic local alignment search tool（BLAST）相同性検索プログラムを使用して、近縁種の検索およ

びそれらの既知 18S rRNA 遺伝子配列との相同性を調査した。 
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3.3 実験結果および考察 

3.3.1 DHS反応器による下水処理特性の季節変動 

 Table 3-2 に本研究期間中（2011 年 11 月から 2013 年 4 月まで）における下水、UASB 処理水、DHS 処理水の水質

分析結果の平均値を示す。Table 3-3 に平均水温 15℃を示す冬期と春期における水質分析結果の平均値を示す。

Fig.3-3 に各水温時における DHS 反応器の流下方向における水質プロフィール（COD、NH4
+-N、NO3

--N）を示す。 

 水質分析の結果、DHS 反応器の下水処理特性は、流入水温（季節）によって大きく異なっていた。水温 15℃の時期

（春）では、流入 COD 濃度は 400 mg･L-1 程度と高く、処理水でも 100 mg･L-1 以上と高濃度であった（Fig.3-3 (a)）。また、

NH4
+-N 濃度は流入から流出まで 15 mgN･L-1 程度、NO3

--N 濃度は流入から流出まで検出限界以下であり、硝化反応

（NH4
+-N 除去）は殆ど生じていなかった（Fig.3-3 (b), (c)）。ここで、DHS 反応器の前段に設置している UASB 反応器は、

水温 20℃以下の条件で微生物活性（加水分解活性、メタン生成活性）が低下し、固形性有機物（例：セルロース）の分

解が律速となり装置内に蓄積することが報告されている（大矢ら, 2009; Syutsubo et al., 2011）。蓄積した固形性有機物

は、春先の水温上昇とともに、分解されるようになるため、過負荷状態になった UASB 反応器では、バイオガス生成量

が増加するために保持汚泥の一部が流出するようになる（UASB 処理水質の著しく悪化）（大矢ら, 2009; Syutsubo et 

al., 2011）。このように UASB 処理水質が悪化することで、DHS 反応器の有機物負荷が上昇し、有機物処理能力が低

下したと考えられた。具体的には、水温 15℃時における DHS 反応器の有機物負荷 organic loading rate（OLR）は、1.96 

kgCOD·m-3·day-1（DHS 反応器の box1 に供給される流入水の COD 濃度を基準に算出; Table 3-4）であった。また、

DHS 反応器においても、同様に、冬季にスポンジ担体に蓄積した固形性有機物が、春期の水温上昇とともに分解され

るようになることで、更に有機物負荷が上昇し、処理性能が低下したと考えられた（Fig.3-4 の保持汚泥濃度参照）。  

 その一方で、水温 22℃の時期（初夏）では、流入 COD 濃度は 200 mg･L-1 程度であり、DHS 反応器の上段付近で

100 mg･L-1 以下にまで速やかに減少し、処理水で 13 mg･L-1 であった（Fig.3-3 (a)）。流入 NH4
+-N 濃度は 27 mgN･L-1

であり、処理水ではほぼ検出されず、完全に硝化されていた（Fig.3-3 (b), (c)）。このとき、 UASB 処理水質（DHS 流入

水質）は安定しており、流入水温の上昇に伴う微生物活性の増加により、COD や NH4
+-N の除去が進行したと考えられ

る。また、水温 26℃（夏）の時期においても、同様に卓越した有機物除去および硝化反応が進行した。このときの水質

プロフィールは、DHS 反応器上段で有機物除去、DHS 反応器中段で硝化反応が生じるなど、既報の水質プロフィー

ルと同様の傾向を示した（Onodera et al., 2013）。また、水温 22℃と 26℃の時期における DHS 反応器の OLR は、それ

ぞれ 1.37、1.11 kgCOD·m-3·day-1（DHS 反応器の box1 に供給される流入水の COD 濃度を基準に算出; Table 3-4）で

あり、春期の OLR よりも低い値であった。 

 以上のように、DHS 反応器の下水処理特性は、運転季節によって大きく異なっていた。特に、春期の水温上昇時に

おける DHS 反応器の処理性能の悪化は、UASB 処理水（DHS 流入水）の水質悪化による一時的な過負荷状態（OLR

は 1.96 kgCOD·m-3·day-1）にあることに加え、水温 15℃程度と低い水温のため、硝化反応に関わる微生物群の活性が

低下していたこと（保持汚泥の微生物活性は冬期に大きく低下し、回復に至っておらず、夏期と比較して低かったこと）

が原因であると考えられた。なお、冬季（11 月から 1 月まで）の水温 15℃の時期には、UASB 反応器の処理性能は安

定しており、DHS 反応器においても比較的良好に処理が行われていたことを確認した（Table 3-3）（UASB 処理水の

COD 濃度から算出した OLR は、冬期で 1.24、春期で 1.75 kgCOD·m-3·day-1 であった）。 
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Table 3-2 The average of water quality data of sewage, UASB effluent and DHS effluent (November 2011–April 2013). 

 

 

Table 3-3 The average of analysis of water quality during winter term and spring term. 

 
 

Table 3-4 The operational condition of profile experiment at each influent temperature.  

 



	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
                 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
  第 3章 

                                                                                  
42 

 

Fig.3-3 Profile of water quality along with distance from the inlet of the DHS reactor; (a) Total CODCr concentration, (b) 

NH4
+-N concentration and (c) NO3

--N concentration. 
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3.3.2 検鏡による真核生物群集構造解析 

 Fig.3-4 (a)、(b)、(c) に検鏡による真核生物群集構造解析の結果を示す。DHS 反応器での流下方向において検出さ

れた真核生物を、門や亜門レベルで分類したもの（棒グラフ）および保持汚泥濃度 TSS（折れ線グラフ）の変化を示した。

真核生物群集構造は観察された真核生物の全個体数（Fig.3-4 中、cell の数字が観察された真核生物の全個体数を示

す）から、各門に分類される個体数をもとに割合を算出した。 

 Fig.3-4 より、スポンジ担体保持汚泥の真核生物群集構造は、流入水温（季節）によって変化していた。真核生物のな

かでも原生動物（Fig3-4、Protozoa）に着目すると、水温 15℃（春）の時期における原生動物は、DHS 反応器全体で繊

毛虫門に属する種が 60%以上と最も優占していた。この繊毛虫門（Fig.3-4、Ciliate）には、溶存酸素濃度の低い環境に

生息する genus Paramecium や有機物負荷の高い環境に生息する genus Colpidium が分類される。DHS 反応器上部

では、嫌気性反応器で出現することが知られている genus Metopus の真核生物の存在が確認されており、UASB 処理

水流入の影響から嫌気環境が形成されていることが示唆された。また、genus Metopus の真核生物は下水処理 UASB

反応器内に存在することが確認されているため（高橋ら, 2011）、UASB 反応器から流出して DHS 反応器上部に定着し

ている可能性も考えられた。一方、水温 22℃（初夏）、26℃（夏）の時期（Fig.3-4 (b), (c)）は、DHS 反応器上部の保持汚

泥で、繊毛虫門に属する種がそれぞれ全体の 50%、80%程度と優占していた。また、流下方向に従って、肉質虫亜門

（Fig.3-4、Amoebozoa）の genus Arcella や genus Centropyxis といった比較的高い NO3
--N 濃度を好む真核生物の存在

割合がそれぞれ 20%、30%程度にまで増加する傾向にあった（Fig.3-4 (b), (c)）。 

 これらの結果から、スポンジ担体保持汚泥の水分中の水質環境に応じて、優占する真核生物種が変化していること

がわかった。既往の知見では、下水を処理する活性汚泥において、溶存酸素濃度が低い環境には genus Paramecium、

有機物濃度が高い環境には genus Colpidium、硝酸性窒素濃度が高い環境には genus Arcella や genus Centropyxis

が優占することが報告されている（千種ら, 1996）。本研究においても、水質プロフィールおよび真核生物群集構造より、

同様な傾向が観察され（Fig.3-3, Fig.3-4）、スポンジ担体保持汚泥における原生動物の分布傾向は、既往の原生動物

の生息環境の情報と大きな相違はなかったと言える。また、他の生物膜処理法においても、下水を処理する回転円板

法では、前段では繊毛虫門（Ciliate）に属する種が優占することが多く、硝化反応が進行した後段では、肉質虫亜門

（Amoebozoa）に属する種が優占することが多いことが報告されており、これらの真核生物は処理水質の状況を図る指

標としている（須藤, 1979）。なお、鞭毛虫亜門（Fig.3-4、Flagellate）に属する種に関しては、季節変動や流下方向の傾

向を見つけることは出来なかった。 

 真核生物のうち後生動物（Fig3-4、Metazoa）のほうが原生動物よりも体長が大きく、余剰汚泥抑制効果が高いため、

個体数が少なくても、余剰汚泥抑制に重要な役割を果たしている。本研究では、水温 15℃（春）の時期の後生動物は、

溶存酸素濃度が低い環境を好む袋形動物門線虫類（Fig.3-4、Nematoda）genus Diplogaster が 10–15%と流下方向に

関係なく優占していた。その他の後生動物に関しては、合計で数％程度しか出現していなかった。一方、水温 22℃（初

夏）、26℃（夏）の時期において、線虫以外の種類である袋形動物門輪虫類（Fig.3-4、Rotifera）genus Rotaria、環形動

物門（Fig.3-4、Annelia）genus Aeolosoma、節足動物門（Fig.3-4、Arthropoda）genus Cyclops は反応器下段で存在割合

が増加する傾向にあった。これは DHS 保持汚泥の滞留時間が長いことから、増殖速度の遅い後生動物でも反応器下

段付近で生息可能になるためであると考えられる。DHS 反応器のスポンジ担体内では、流入水温や水質環境の変動

があっても、genus Diplogaster のような後生動物を流下方向に関係なく保持できていた。 
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 松永らおよび Onodera et al.も、同様に、DHS 反応器における真核生物群集構造を調査しており、DHS 反応器下段

に向かうに従って硝化反応が卓越し、肉質虫亜門に属する種の存在割合が増加することに加え、繊毛虫門に属する

種の存在割合が低下することを報告している（松永ら, 2009; Onodera et al., 2013）。この傾向は、本研究の観察結果と

概ね一致している。一部に松永ら, 2009 および Onodera et al., 2013 の知見とは異なる傾向を示す箇所（Fig.3-4 (c), box 

9）があったが、これはスポンジ担体間における保持汚泥の付着量や水の浸透具合にばらつきがあったためであると考

えられる。今後は、採取するスポンジ担体数の増加などにより、精度のある解析が必要であると考えられる。一方で、松

永らの研究成果における後生動物の群集構造は、本研究と同種類のものが検出されているが、流下方向における挙

動は同様ではなく、後生動物の存在割合は、DHS 反応器下部に向かうに従って低下する傾向にあった。これは、松永

らの報告では DHS 反応器下段付近での各 box における有機物汚泥負荷が 0.1 kgCOD･kgVSS-1･day-1 以下と極端に

低い条件にあり、後生動物が生育できなかったためだと考えられる（松永ら, 2009）。 

 低水温時の保持汚泥濃度 TSS は流下方向において殆ど変化はなく、40 gTSS･L-1 程度であった。また、水温が上昇

すると、保持汚泥濃度 TSS は 10–30 gTSS･L-1 程度まで減少していた。既往の知見では、後生動物である Rotaria 属は、

培地中の水温を 30℃から 5℃に変化させた場合、比増殖速度は 1/30 程度にまで低下することが報告されている（国安

ら, 1997）。そのため、水温 15℃（春）の時期は、捕食者である真核生物の増殖活性が著しく低下して、スポンジ担体の

保持汚泥があまり捕食されなかったため、水温 22℃（初夏）や 26℃（夏）の時期と比較して、保持汚泥濃度 TSS が高か

ったと考えられる。 

 DHS 反応器における下水処理特性や機構を評価するうえで、Bacteria や Archaea などの原核生物の 16S rRNA 遺

伝子を標的とした解析がいくつか報告されている。硝化性能が良好な時期（水温 20℃程度の時期）では、DHS 反応器

上段から下段にいくにつれて、全抽出 DNA 中に占める硝化細菌群の 16S rRNA 遺伝子コピー数が増加し、保持汚泥

中の微生物群集構造も変化することが報告されている（久保田ら, 2010; Kubota et al., 2014）。このような原核生物群集

構造と真核生物群集構造との間にどのような関連性があるかは不明であるが、季節によって変化する有機物負荷に対

応して真核生物群集構造が変化していることがわかった。 
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Fig.3-4 Eukaryotic community composition (phylum level) shown by microscopic analysis and TSS concentration of 

retained sludge; (a) water temperature 15℃, (b) water temperature 22℃, (c) water temperature 26℃. 
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3.3.3 プライマー配列の特異性評価 

 Fig.3-5 にプライマーの特異性を評価した結果（そ 

れぞれのプライマーに対して 0 塩基、1 塩基、2 塩基、3 塩基ミスマッチ）を示す。その結果、18S rRNA 遺伝子の全長を

解析可能なプライマー（EukA および EukB）の coverage が極端に低いことが分かった（EukA、EukB ともに 3 塩基ミスマ

ッチで 20％以下の coverage）。また、原生動物の群集構造解析時に使用されるプライマーである PSSU についても

coverage が低かった。考えられるひとつの要因として、これらのプライマーで解析可能な 18S rRNA 遺伝子領域の情報

が少ないことが挙げられる（通常、塩基配列を登録する際は、プライマー配列部位を削除するため）。すなわち、プライ

マー配列と真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列が異なっているわけでなく、これらのプライマーで解析可能な遺伝子領

域の情報（塩基配列）がないため、極端に coverage が低かったのだと考えられた。 

 そこで分子系統解析ソフト ARB 内に取り込んだデータベースの 18S rRNA 遺伝子配列を確認した。具体的には、デ

ータベースから、DHS 保持汚泥中において優占していた真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列情報を取得しプライマー

配列と比較した（Supplementary materials, Fig.S3-1 から Fig.S3-3）。その結果、DHS 保持汚泥にて優占していた真核生

物の 18S rRNA 遺伝子配列の多くは、EukA および EukB のプライマー配列と、3 塩基ミスマッチ以内であることが分か

った（但し、18S rRNA 遺伝子配列情報がないものは除く）。これらの結果から、DHS 反応器において優占する真核生

物に関しては、EukA および EukB のプライマーの組み合わせで標的とする遺伝子領域を増幅可能であると考えられた。

その一方で、PSSU プライマーは、原生動物（なかでも特に繊毛虫）の 18S rRNA 遺伝子配列とは 3 塩基ミスマッチ以内

であるが、後生動物の 18S rRNA 遺伝子配列とは 3 塩基ミスマッチ以上であった。これらのことから、PSSU と EukB の

プライマー対では、真核生物のなかでも特に繊毛虫の群集構造を解析できると判断した。 

 

 

 

 

Fig.3-5 The 18S rRNA gene-sequence coverage of the primer used in this study. 
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3.3.4 真核生物1個体からの18S rRNA遺伝子断片のPCRとシークエンス解析 

 Table 3-5 に検鏡による形態学的特徴に基づいた同定結果と真核生物 1 個体からの 18S rRNA 遺伝子配列に基づい

た同定結果を示す。18S rRNA 遺伝子のシークエンス解析の結果、DHS 反応器において優占する真核生物種は

NCBI のデータベースに登録されている既知の真核生物種と 85–100%の 18S rRNA 遺伝子配列の相同性を有してい

た。松永らの研究では、検鏡では確認されているものの、繊毛虫門（Table 3-5、Ciliate）の genus Paramecium や genus 

Colpidium などの原生動物は、EukA と EukB のプライマー対を用いたクローン解析では検出されていなかった（松永ら, 

2012）。その一方で、本研究において、これらの真核生物種に関して、保持汚泥から 1 個体ずつ取り出して PCR を行う

ことで 18S rRNA 遺伝子配列によって同定することが可能であった。これらのことから、クローン解析では、PCR 効率の

違いや真核生物 1 個体の DNA 保有量の違いなどの理由から、検鏡とは異なる群集構造解析結果となることが予想さ

れた。そのため、現状では、検鏡とクローン解析を併用する必要があることが示唆された。また、データベースに登録さ

れている既知の真核生物種と 18S rRNA 遺伝子の相同性が 85–96％程度のものは、これまで検鏡による解析では捉え

きれなかった未知真核生物である可能性が考えられた。もしくは、形態学的特徴に基づく同定では認知されているもの

の、18S rRNA 遺伝子配列情報がなかった真核生物であった可能性も考えられる。 

 また、真核生物種の形態学的特徴による門レベルの同定結果と 18S rRNA 遺伝子配列による同定結果は、概ね一致

していたが、属レベルでの判定では一部に差異が生じていた。これは、検鏡の際、原生動物が素早く動いていたこと等

により、細かな形態による区別を誤ったためだと考えられた。また、今回特に、活性汚泥法にはあまり出現しない種に関

しては、図鑑等に記載されていないなどの情報不足によって同定を誤ったのだと考えられた（例えば、Table 3-5 繊毛

虫門（Ciliate）genus Hemiophrys や節足動物門（Arthropoda）genus Ectocyclops、genus Eucyclops など）。さらに、袋形

動物門輪虫類（Rotifera）については、既知情報と明らかに形態が同じであるが、塩基配列による同定が形態学的特徴

に基づく同定結果と大きく異なるものがあった。これは、genus Rotaria が体長の小さい genus Colpidium の原生動物を

捕食したため、genus Rotaria と genus Colpidium の DNA が混在したためであると考えられた。したがって、他の真核生

物を捕食するような体長の大きな生物に関しては、解析する回数を増やす等して正確な遺伝子配列情報を取得する

必要があると考えられた。 

 検鏡でよく報告されている genus Arcella や genus Centropyxis といった硝化特性を評価するうえで重要とされている種

の 18S rRNA 遺伝子配列は未だ報告されていなかった。本研究で 1 個体ずつ回収して解析を行っても 18S rRNA 遺

伝子配列の全長を決定することができなかった（DNA 抽出後の DNA 濃度は PCR の下限値以上であったことは確認し

ている）。この原因は解明できていないが、これらの種が検鏡で優占していた汚泥を対象としてクローン解析を行った報

告においても本研究と同じ傾向にあることから、既に死滅し DNA が無い状態の細胞を回収していた、もしくは 1 個体が

持つ DNA 量が少ない、といった可能性が高いのではないかと考えている。そのため、EukA および EukB のプライマー

対を使用している既報においても、これらの真核生物の群集構造に関する評価を誤って行っている可能性が示唆され

た。 
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3.4 小括 

 本章では、基礎的知見の収集を目的として、季節変動（下水水温の変動）が、下水処理UASB後段に設置したDHS

反応器の処理特性と保持汚泥中の真核生物群集構造に与える影響について解析した。その結果、以下の知見が得ら

れた。 

 

1. 下水処理UASB–DHSシステムでは、冬期から春期への水温上昇時に、著しく処理水質が悪化することがわかっ

た。これは、UASB処理水（DHS流入水）の水質悪化による一時的な過負荷状態（OLRは1.96 kgCOD·m-3·day-1）に

あることに加え、水温15℃程度と低い水温のため、硝化反応に関わる微生物群の活性が低下していたことが原因で

あると考えられた。 

 

2. UASB処理水の有機物濃度の変動、すなわち、有機物負荷の変動および下水水温の変動の影響を受けて、DHS反

応器の保持汚泥中における真核生物群集構造は変化していた。この時の、DHS反応器の流下方向における水質

と保持汚泥にて優占していた真核生物種の関係は、標準活性汚泥法における既往の知見と相違がなかった。なお、

本章では、有機物負荷と水温の変化が同時に起きる条件で解析を行ったため、有機物負荷と水温のそれぞれの因

子と真核生物群集構造との関連性に関して、今後、実験的解析を行う必要があると考えられた。 

 

3. DHS反応器の保持汚泥中にて、優占して出現していた真核生物を1個体ずつ回収して、その18S rRNA遺伝子配列

を決定することで、体長が小さく形態学的特徴に基づく同定が困難な真核生物に関しても同定が可能であった。そ

のため、検鏡と遺伝子解析を相補的に用いることで、真核生物群集構造を詳細に評価できる可能性があると考えら

れた。 

 

4. 18S rRNA遺伝子配列に基づく同定では、未知の真核生物の可能性がある種も確認された（国際塩基配列データベ

ースに登録されている18S rRNA遺伝子配列との相同性が97 %以下のもの）。そのため、下水処理汚泥内に存在す

る真核生物の詳細（下水処理汚泥内での生態や機能）を明らかにしていくうえで、真核生物の形態情報と18S 

rRNA遺伝子配列情報を統合する必要があると考えられた。 

 

5. データベースに登録されている18S rRNA遺伝子配列情報を用いて、クローン解析時に使用するプライマーの検討

を行った。その結果、EukA、EukB、PSSUのプライマー配列と、DHS反応器の保持汚泥中に優占して存在する真核

生物の18S rRNA遺伝子配列は、最大でも3塩基ミスマッチ以内であることがわかった（遺伝子配列情報がないもの

は除く）。そのため、これらのプライマー対（EukAとEukBの組み合わせ、および、PSSUとEukBの組み合わせ）を用

いて、DHS反応器における真核生物群集構造を解析することが可能であると判断した。 
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 ・マイクロマニピュレーターにより回収した真核生物の写真の例 
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固形性有機物濃度の変化が DHS反応器における 

真核生物群集構造に与える影響の解析 
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(2016) Eukaryotic community shift in response to organic loading rate of an aerobic 
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4.1 研究背景 

 真核生物（真菌、原生動物、後生動物）は生物学的下水・排水処理反応器の中で重要な役割を担っている。特に、

標準活性汚泥法のような完全混合型の反応器では、水質と対応した真核生物群集構造が形成されることが数多くの知

見から分かっており、真核生物は反応器の処理性能を診断するための指標として扱われている（Canals et al., 2013）。

真核生物は分散状の細菌を捕食することが可能であり、その結果、処理水の BOD 濃度や TSS 濃度の低減に関わって

いることが報告されている（Curds and Fey, 1969; Lapinski and Tunnacliffe, 2003）。最近の研究では、細菌を捕食する

真核生物の同定が、緑色蛍光色素（green fluorescent protein：GFP）で標識した基質を用いた方法（Ravva et al., 2010）

や安定同位体比で標識した基質を用いた方法（RNA-Stable Isotope Probing）によって行われている（Moreno et al., 

2010）。しかしながら、有機物負荷などの基本的な運転操作因子の違いによって、これらの捕食機能を持つ真核生物

がどのように推移するのかを定量的に把握した報告はない。そのため、下水・排水処理反応器における真核生物の生

態学的特性は不明な点が多く、それらの制御に至っていない。 

 真核生物のうち真菌は形態学的な特徴が種間で少ないため、形態学的な特徴に基づく種の同定は非常に難しい。

このような問題を避けるため、真菌の多様性を解析するうえで、微生物の培養に依存しない分子生物学的な解析手法

を適用した報告がある（Evans and Seviour, 2012; Matsunaga et al., 2014）。これらの報告では、活性汚泥法に存在する

主要な未培養真核生物群である phylum Cryptomycota が多数検出されていることから、下水処理に何らかの形で関与

している可能性があると結論付けている。加えて、いくつかの真菌は脱窒能やセルロース分解能を持つことを明らかに

した報告もある（Hayatsu et al., 2008）。そのため、下水処理反応器における炭素・窒素の物質循環を明らかにするため

には、検鏡では解析しにくい真菌を含めた真核生物の群集構造を、把握することが極めて重要であると言える。 

 真核生物のうち原生動物に分類される繊毛虫は、環境条件によって増殖速度や形態学的特徴を変化させる特徴が

ある（Drake and Tsuchiya, 1977; Taylor, 1978）。そのため、検鏡による繊毛虫の形態学的特徴に基づいた同定では、

間違いが生じやすい。真菌の群集構造解析と同様に、このような問題を避けるため、真核生物のうち原生動物の群集

構造を解析するうえで、分子生物的手法を適用した報告がある（Marsh et al., 1988; Shimano et al., 2008; Shimano et 

al., 2012）。しかしながら、1 細胞あたりの rRNA 遺伝子量が異なることに加え（Zhu et al., 2005）、検鏡では評価しにくい

真核生物を遺伝子解析では検出可能であるなどの理由から、クローン解析と検鏡による群集構造は異なることが予想

される。そのため、現状では、遺伝子解析と検鏡を併せて行う必要があると言える（第 3 章の知見）。また、後生動物な

ど体長が大きく DNA 量が多い生物から、原生動物など体長が小さく DNA 量が少ない生物にいたるまでの多種多様な

真核生物が生息している下降流懸垂型スポンジ（DHS）保持汚泥のようなサンプルを解析する場合には、遺伝子解析

と検鏡を相補的に用いる方が良いと考えられる（第 3 章の知見）。 

 DHS 反応器は、ポリウレタン製のスポンジ担体を微生物保持担体として利用した散水ろ床法の一種であり、上昇流嫌

気性汚泥床（UASB）反応器と組み合わせて省エネルギー型下水処理システム（UASB+DHS システム）として提案され

ている（Machdar et al., 1997; Uemura and Harada, 2010）。DHS 反応器は標準活性汚泥法と比較して高い保持汚泥濃

度および長い汚泥滞留時間を有しているため、有機物分解やアンモニア性窒素の酸化分解に関して十分な処理能力

を示している（Agrawal et al., 1997）。最近では、平均気温 30℃の地域において、DHS 反応器を BOD 濃度 20 mg·L-1

程度の低濃度下水の直接処理に適用した研究が行われている（Yoochatchaval et al., 2014）。その結果、DHS 反応器

から流出する処理水の BOD 濃度や NH4
+-N 濃度は低く、高い処理能力を有していることが実証されている。さらに、既
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報では、大腸菌の主な処理機構はスポンジ担体の空隙に吸着すること（Tawfik et al., 2006）、微生物群集は有機物除

去や硝化に対応して変化すること（Kubota et al., 2014）、真核生物（原生動物や後生動物）の多様性や密度の高さが

余剰汚泥量抑制に寄与していること（Onodera et al., 2013）が明らかになっている。しかしながら、長期的な連続処理運

転や基本的な運転操作因子（例：有機物負荷など）によって変化する真核生物群集構造の特徴やその推移は明らか

にされていない。 

 本章では、2 台の下水処理 DHS 反応器（DHS 反応器 A および DHS 反応器 B）に関して、流入下水の固形性有機

物濃度（有機物負荷）が真核生物群集構造に与える影響を把握することを目的として、固形性有機物濃度（有機物負

荷）の上昇前後における真核生物群集構造（18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析および検鏡）と下水処理特

性の解析を行った。このとき、水理学的滞留時間 HRT は、DHS 反応器 A において 7.2 時間、DHS 反応器 B におい

て 3.6 時間で運転を行い、有機物負荷は DHS 反応器 B の方が DHS 反応器 A よりも約 2 倍高くなるように設計した。

また、流入下水の固形性有機物濃度は、下水貯留槽を緩やかに攪拌させることで変化させた。さらに、真核生物の群

集構造解析では、同一 DHS 反応器の保持汚泥を対象として、経日的に真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくク

ローン解析および検鏡を実施し、その特徴および優占種の推移を解析した。 

 

4.2 実験方法 

4.2.1 DHS反応器と連続処理実験 

 スポンジ担体を垂直に 40 個連結させたものを DHS 反応器とした（スポンジ担体の総容積は 1.13 L：スポンジ担体 1

個の容積は 28.2 mL として計算）（Fig.4-1）。使用したスポンジ担体はポリウレタン製であり、プラスチック製のネットリング

に入れた（直径 3.3 cm、横 3.3 cm）。このネットリングを互いに結束バンドで結合させた。また、プロフィール試験におい

て、サンプリングを実施する箇所のスポンジ担体については 8 個に分割した（DHS 反応器の最上部から 7 個、21 個、35

個目のスポンジ担体）。これは、これの位置のスポンジ担体を経日的に解析に供するためである。DHS 反応器は 20–
23℃に設定した室内に設置した。 

 連続処理実験において速やかな立ち上がりを期待して、長岡中央浄化センター（新潟県長岡市）で稼働している

DHS 反応器（スクリーン通過後の下水を処理する UASB 反応器の後段に設置している DHS 反応器：Hatamoto et al., 

2016、第 3 章の DHS 反応器）から採取したスポンジ担体をそのまま使用した。さらに、霞ヶ浦浄化センター（茨城県土

浦市）で稼働している嫌気-無酸素-好気法（anaerobic-anoxic-oxic：A2O）の曝気槽から採取した活性汚泥およびスクリ

ーン通過後の下水を採取し（採取した時期：2013 年 6 月）、それらを混合したものを DHS 反応器に供給した（day 0 か

ら day 2 まで：連続処理実験開始時を day 0 と定義した。以降の第四章中の文章に関しても同様に定義した。）。霞ヶ浦

浄化センターは霞ヶ浦湖北流域下水道における終末処理場である。既報（柏、2007）を参考にすると、流入水の水質

は、最初沈殿池前で BOD 157 mg·L-1、COD 82.9 mg·L-1、TSS 173 mg·L-1、T-N 22.4 mg·L-1、最初沈殿池後で BOD 

82.2 mg·L-1、COD 45.1 mg·L-1、TSS 43.1 mg·L-1、T-N 19.8 mg·L-1 である。また、A2O 法の処理水の水質は、BOD 1.5 

mg·L-1（除去率 99%）、COD 7.1 mg·L-1（除去率 92%）、TSS 2 mg·L-1（除去率 99%）、T-N 5.9 mg·L-1（除去率 90%）で

あり、高い有機物処理能力および脱窒能力を発揮している。 

 連続処理実験期間中、DHS 反応器にはスクリーン通過後の下水を供給した（前述した霞ヶ浦浄化センターのスクリー

ン通過後の下水）。この下水は、貯留槽の中での腐敗を防ぐために 13℃に冷却しており、基本的に一週間に一度の頻
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度で新しく採取したものと全量交換した。連続処理実験では、この貯留槽の中の下水を DHS 反応器の最上部にポン

プを使用して供給し、最下部より処理水として流出させた（Fig.4-1）。この時、供給された下水は重力によって下降する

間に、スポンジ担体に保持された微生物によって処理が行われる。好気的な処理に必要な酸素は、人為的な曝気なし

に空気中から自然に供給される機構になっている。 

 まず、DHS 反応器 A と DHS 反応器 B は、それぞれ HRT 7.2 時間（スポンジ担体の総容積基準にして算出）で運転

を開始した（day 3 から day 30 まで）。その後、Phase-1（day 31 から day 168 まで）では、DHS 反応器 A は HRT 7.2 時間

を維持したまま運転を継続し、DHS 反応器 B は HRT を 3.6 時間にまで短縮させて運転を行った。続く Phase-2（day 169

から day 238 まで）では、下水貯留槽の攪拌を開始し、流入水の有機物および固形物濃度を増加させることで有機物

負荷の上昇を図った。Phase-3（day 239 から day 352 まで）では、運転条件は変化させずに（Phase-2 と同じ）、長期間の

運転が、処理性能や真核生物群集構造に与える影響を解析した。 

 

 

 

 

Fig.4-1 Schematic diagram of DHS reactor in this study. 
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4.2.2 水質分析方法 

 DHS 反応器の処理性能は、流入水と処理水を水質分析に供することで評価した。pH、溶存酸素（DO）、酸化還元電

位（ORP）を pH 計（D-52、Horiba、Kyoto、Japan）、DO 計（DO-31P、TOA DKK、Tokyo、Japan）、ORP 計（TPX-90i、

TOKO、Saitama、Japan）を使用して分析した。TSS および VSS の測定にはガラス繊維ろ紙（0.4 µm、GB140、Advantec、

Tokyo、Japan）を使用した。亜硝酸性窒素および硝酸性窒素（NO2
--N および NO3

--N）の分析には高速イオンクロマトグ

ラフィー（LC 20-ADsp、Shimadzu、Kyoto、Japan）を使用した。COD およびアンモニア性窒素（NH4
+-N）の分析には分

光光度計（DR-3900、Hach、Loveland、CO、USA）を使用した。全窒素（T-N）の分析は、下水試験方法に参考し、ペル

オキソ二硫酸カリウムと水酸化ナトリウムを用いて全ての窒素化合物を硝酸性窒素に変換させた後、分光光度計

（UVmini-1240、Shimadzu）を使用して、硝酸性窒素を分析し、それを全窒素とした。 

 

4.2.3 水質プロフィール試験  

 DHS 反応器の排水流下長における水質変化を把握するために（微生物学的な反応が生じている箇所の特定）、各

Phase において水質プロフィール試験を行った。水質プロフィール試験は、Phase-1 は days 85 から day 119 までの間、

Phase-2 は days 198 から day 238 までの間、Phase-3 は days 328 から day 352 までの間に実施した。それぞれの水質プ

ロフィール試験に日数がかかっているのは、検鏡に要する時間がかかり過ぎたためである（Lim et al., 1993）。水質分

析に供する試料は、排水流下 29 cm（上部から 7 個目のスポンジ担体）、87 cm（上部から 21 個目のスポンジ担体）、145 

cm（上部から 35 個目のスポンジ担体）から採取したものとした。この試料は採取直後に冷却するとともにフィルター（孔

径：0.2 から 0.45 µm）を使用してろ過し、微生物学的な反応が生じることを防いだ。ろ過後の試料を対象として、COD、

T-N、NH4
+-N、NO2

--N、NO3
--N を測定した。  

 

4.2.4 保持汚泥の検鏡（原生動物および後生動物の同定と定量） 

 DHS 保持汚泥中の原生動物と後生動物を同定および計測するために、排水流下長 29 cm（最上部から 7 個目）、87 

cm（最上部から 21 個目）、145 cm（最上部から 35 個目）のスポンジ担体の保持汚泥を検鏡した。分割したスポンジ担体

は 10 mM リン酸緩衝液（K2HPO4: 4 mM および KH2PO4: 6 mM）を使用して、スポンジ担体が白くなるまで圧搾した。こ

の時、圧搾し回収したものを汚泥試料とした。回収した汚泥試料はホモジナイザーと超音波発生器を用いて分散処理

を行った。分散した汚泥は 10 mM リン酸緩衝液を用いて希釈を行った。 

 汚泥試料 50 µL をスライドガラス上に滴下し、24 mm×24 mm のカバーガラスをかけた。位相差顕微鏡（BX-51、

Olympus、Tokyo、Japan）を用いて真核生物の種の同定と計測を行った。検鏡は 2 回もしくは 3 回繰り返し、その平均値

を使用して、スポンジ担体容積基準および保持汚泥基準の細胞密度を算出した。DHS 保持汚泥と比較するために、

A2O 法の活性汚泥についても 3 回検鏡した。 

 検鏡による真核生物の種の同定は形態学的な特徴により次のグループに分類した: 1.鞭毛虫および繊毛虫グループ

（Free swimming protozoa; protozoa with flagella or cilia could swim freely in the sludge. eg; flagellates, Paramecium 

spp., etc. Carnivorous protozoa; protozoa could feed upon another protozoa. eg; Litonotus spp., etc）、Crawling protozoa 

(eg: Aspidisca spp, Euploteus spp., etc), Stalked protozoa (protozoa has hair-like organelles. eg: Epistylis spp. and 

Vorticella spp., etc)）。2.アメーバグループ：有殻アメーバ （汚泥中を自由に遊泳することができない。例：Arcella spp. 
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and Centropyxis spp., etc)、Rhizaria (eg: Euglypha spp.)。後生動物グループ： Gastrotrichea (eg: Chaetonotus spp.), 

Rotifera (eg: Rotifer spp.), Nematoda (eg: Diplogaster spp.), Oligochaeta  (eg: Aeolosoma spp.), Macrobiotus (eg: 

Macrobiotus spp.), Arthropoda (ex: Cyclops spp.). なお、真菌（カビ、酵母）に関しては、形態学的な特徴に基づいた同

定や定量的な解析が難しいため、本論文の検鏡による解析では対象外とした。 

 

4.2.5 真核生物の 18S rRNA遺伝子配列に基づいたクローン解析 

 真核生物群集構造を把握するために、18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析を行った。クローン解析に用いた

汚泥試料は、1. 活性汚泥（霞ヶ浦浄化センターの A2O 法の曝気槽から採取）、2. 植種汚泥として使用したスポンジ担

体に付着した汚泥（長岡中央浄化センターで稼働している UASB-DHS システムから採取）、3. HRT 6 時間で運転を行

った DHS 反応器 A から採取した汚泥、4. HRT 3 時間で運転を行った DHS 反応器 B から採取した汚泥、の 4 サンプ

ルとした。汚泥試料からの DNA 抽出は、ISOIL for Beads Beating Kit（Nippon Gene Co. Ltd.、Tokyo、Japan）に付属の

プロトコールを参考に行った。標的とする遺伝子領域の増幅は、EukA（5'- AAC CTg gTT gAT CCT gCC AgT -3'）と

EukB（5'- TgA TCC TTC TgC Agg TTC ACC TAC -3'）のプライマー対（藻類、真菌、原生動物を標的とし、18S rRNA

遺伝子のほぼ全長である 1,800 塩基を増幅可能なプライマー対）を用いて行った（Medlin et al., 1988）。また、原生動

物の 18S rRNA 遺伝子配列に特異的であるとされる PSSU（5'- CTT TCg ATg gTA gTg TAT Tgg ACT AC -3'）と EukB

の組み合わせについても PCR を行った（PCR 産物は約 1,300 塩基）（Karnati et al., 2003）。DNA ポリメラーゼには Ex 

taq DNA polymerase（TaKaRa Bio Inc., Shiga, Japan）を用いた。 

 EukA および EukB のプライマー対を使用した PCR は次の条件で行った。初期変性 95℃−10 分を行った後、95℃−1

分、58-56℃−1 分（1-3 回 58℃、3-6 回 57℃、7-36 回 56℃）、72℃−2 分のサイクルを 36 回繰り返した後、最後に 72℃

で 10 分間反応させた。PSSU および EukB のプライマー対を使用した PCR は次の条件で行った。初期変性 95℃−10

分を行った後、95℃−1 分、60℃−1 分、72℃−2 分のサイクルを 35 回繰り返した後、最後に 72℃で 10 分間反応させた。

PCR 産物は Sephacryl S-300 HR（GE Healthcare UK Ltd.、Buckinghamshire、England）を用いて精製した後（プライマ

ーの除去）、ライゲーション効率を向上させるために PCR 産物の 3'末端に A を付加した。 

 PCR 産物は再度精製した後、TOPO TA Cloning Kit for Sequencing（Invitrogen, CA, USA）を使用してクローン化した。

解析に供したクローンの塩基配列の決定は EukA、PSSU、Ek-555f（5'- AgT CTg gTg CCA gCA gCC gC -3'）

（López-García et al., 2001）、EukB を用いて行った。塩基配列の決定は 3130 genetic analyser （Applied Biosystem、

CA、USA）により行った。得られた塩基配列は SequencherTM DNA sequencing software（Hitachi, Tokyo、Japan）を使用

して、97%の相同性を持つものを operational taxonomic units（OTU）として、1 つのファイロタイプと定義した。また、キメ

ラ配列を含む可能性があるものは解析から除外した。それぞれのファイロタイプの代表配列は BLASTN プログラムを使

用して近縁種とその相同性を検索した（http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi）。代表配列はアライメントを行った後、分

子系統解析ソフトウェア ARB（データベース SILVA database, release 115）に取り入れた（Pruesse et al., 2007）。得られ

た配列は、DDBJ/NCBI/EMBL database に登録した（Accession Numbers LC150048-LC150199）。Chao 1 は EstimateS 

software verstion 8.2（http://viceroy.eeb.ucconn.edu/estimates/）を使用して算出した。Coverage は、C = (1-(n1/N))×100

（n1：クローンライブラリーの中で１クローンのみ検出されたファイロタイプの数、N：クローンライブラリーの総クローン数）

の式を用いて算出した（Good, 1953）。レアファクションカーブの作成は、Analytic Rarefaction software version 2.0 によ
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り行った（http://www.huntmountainsoftware.com）。 

 

4.3 実験結果 

4.3.1 DHS反応器の処理性能  

(a) DHS反応器 A（HRT 7.2時間） 

 スタートアップ期間（day 3 から day 30 まで）では、DHS 反応器 A は HRT 7.2 時間で運転を行った。この期間中の、ス

ポンジ担体の総容積基準にして算出した有機物負荷 OLR は 0.50±0.2 kgCOD·m-3·day-1 であった。Phase-1 期間中

（day 31 から day 168 まで）、DHS 反応器 A は HRT を変化させず 7.2 時間で運転を行った。この期間中の OLR は

0.52±0.1 kgCOD·m-3·day-1 であり、水質プロフィール試験は day 85 から day 119 に行った。その結果、排水流下長 87 

cm 以降では、微生物学的な反応（COD 除去や NH4
+-N 除去）は基質濃度が低いため、殆ど行われていないことが分

かった。この結果は、OLR 0.52±0.1 kgCOD·m-3·day-1 と十分に低い有機物負荷で運転を行ったためだと考えられた。

次に day 169 から（Phase-2）、下水貯留槽の攪拌を開始し、下水中の固形物を同時に供給することで OLR の上昇を図

った。貯留槽攪拌開始により、流入水の TSS と COD はそれぞれ 123 mgTSS·L-1、290 mgCOD·L-1 にまで上昇し、その

結果、Phase-2 期間中の OLR は 0.99±0.3 kgCOD·m-3·day-1 にまで上昇した（Table 4-1）。水質プロフィール試験は day 

198 から day 238 に行った。その結果、水質プロフィールに明確な違いはなく、わずかに処理性能に影響が出た程度で

あった（Fig.4-2）。Phase-3 では、Phase-2 と運転条件を変化させず、OLR 1.00±0.3 kgCOD·m-3·day-1 の条件のもと連続

処理実験を継続して行った。水質プロフィール試験は day 328 から day 352 に行った。その結果、OLR は Phase-2 とほ

ぼ同様であるにも関わらず、水質プロフィールは Phase-1 と殆ど同じであった（Fig.4-2）。 

 

(b) DHS反応器 B（HRT 3.6時間） 

 スタートアップ期間（day 3 から day 30 まで）では、DHS 反応器 B は HRT 7.2 時間で運転を行った。この期間中の、ポ

ンジ担体の総容積基準にして算出した有機物負荷 OLR は 0.50±0.2 kgCOD·m-3·day-1 であった。水質分析結果から処

理性能が安定したと判断した後、day 31（Phase-1）から、DHS 反応器 B は HRT を 3.6 時間に短縮させて運転を行った。

この期間中の OLR は 1.05±0.2 kgCOD·m-3·day-1 であった。水質プロフィール試験は day 85 から day 119 に行った。そ

の結果、COD 除去の大部分は排水流下長 87 cm より上部で行われており、NH4
+-N の除去は排水流下長 160 cm の地

点（最終処理水）でようやく終了していた（Fig.4-2）。この結果は、OLR 1.05±0.2 kgCOD·m-3·day-1 に DHS 反応器 B に

保持された汚泥が素早く馴致したことを示している。次に day 169 から（Phase-2）、下水貯留槽の攪拌を開始し、OLR を

1.97±0.6 kgCOD·m-3·day-1 にまで上昇させた（Table 4-1）。水質プロフィール試験は day 198 から day 238 に行った。そ

の結果、水質プロフィールは他の Phase とは明らかに異なる結果を示した。これは、OLR が 1.05 から 1.97 

kgCOD·m-3·day-1 にまで大幅に上昇したためであると考えられる。この時、COD 除去と NH4
+-N 除去の両方とも処理性

能は低下していた（COD と NH4
+-N 濃度は DHS 反応器上部から中部にかけて変化しなかった）（Fig.4-2）。Phase-3 で

は、Phase-2 と運転条件を変化させず、OLR 2.01±0.6 kgCOD·m-3·day-1 の条件のもと連続処理実験を継続して行った。

水質プロフィール試験は day 328 から day 352 に行った。その結果、OLR は Phase-2 とほぼ同様であるにも関わらず、

水質プロフィールは Phase-1 と殆ど同じであることが分かった（Fig.4-2）。この結果は、DHS 反応器 B の保持汚泥が OLR 

2.01±0.6 kgCOD·m-3·day-1 に長時間かけて馴致したことを示している。 
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Fig.4-2 The water quality profiles and DHS reactor flow lengths at each phase. DHS reactor A at HRT of 7.2 hours; (a) 

COD, (b) NH4
+-N, and (c) NO3

--N. DHS reactor B at HRT of 3.6 hours, (d) COD, (e) NH4
+-N and (f) NO3

--N. 
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 4.3.2保持汚泥の検鏡結果（原生動物と後生動物の存在割合） 

(a) DHS反応器 A（HRT 7.2時間） 

 Phase-1 では、DHS 反応器 A は HRT 7.2 時間で運転を行った（OLR 0.52 kgCOD·m-3·day-1）。鞭毛虫や繊毛虫グル

ープの存在割合は、DHS 反応器の上部から下部にかけて（排水流下長 29 cm、87 cm、145 cm）、減少する傾向にあっ

た（それぞれ全体の 24%、2%、0%）。アメーバグループの存在割合が最も高く、全体の 73–99%を占めていた。また、

後生動物グループの存在割合は最も少なく、全体の 1-7%程度であった。 

 Phase-2 では、DHS 反応器 A の OLR は 0.99 kgCOD·m-3·day-1 にまで上昇した。その結果、鞭毛虫や繊毛虫グルー

プの存在割合が増加する傾向にあった。鞭毛虫や繊毛虫グループの存在割合はそれぞれ 58%、21%、9%であった。

また、鞭毛虫と繊毛虫グループは存在割合だけでなく細胞密度もわずかであるが上昇していた。このとき、アメーバグ

ループの存在割合は全体の 16%、61%、86%であり、後生動物グループの存在割合は全体の 25%、18%、4%であっ

た。 

 Phase-3 では、DHS 反応器 A の OLR は 1.00 kgCOD·m-3·day-1 のまま運転を継続した。その結果、鞭毛虫や繊毛虫

グループの存在割合は高いまま維持されており、それぞれ 73%、31%、10%であった。また、鞭毛虫と繊毛虫のグルー

プは存在割合だけでなく細胞密度も上昇していた。このとき、アメーバグループの存在割合は全体の 9%、66%、80%

であり、後生動物グループの存在割合は全体の 18%、3%、10%であった。 

 

(b) DHS反応器 B（HRT 3.6時間） 

 Phase-1 では、DHS 反応器 B は HRT 3.6 時間で運転を行った（OLR 1.05 kgCOD·m-3·day-1）。鞭毛虫や繊毛虫グル

ープの存在割合は DHS 反応器の上部から下部にかけて（排水流下長 29 cm、87 cm、145 cm）、減少する傾向にあっ

た（全体の 47%、9%、2%）。アメーバグループの存在割合は最も高く、全体の 35%、84%、90 を占めていた。後生動物

グループの存在割合は最も少なく、全体の 16%、8%、7%であった。 

 Phase-2 では、DHS 反応器 B の OLR は 1.97 kgCOD·m-3·day-1 に大幅に上昇した。その結果、鞭毛虫や繊毛虫グル

ープの存在割合は排水流下 29 cm で 20%と低下していたが、排水流下 87 cm および 145 cm では 64%および 51%と

大幅に上昇していた。このとき、アメーバグループの存在割合は全体の 78%、34%、42%であり、後生動物グループの

存在割合は全体の 3%、1%、7%であった。さらに、排水流下長 87 cm と 145 cm では、鞭毛虫と繊毛虫のグループは存

在割合だけでなく細胞密度も大きく上昇していた。 

 Phase-3 では、DHS 反応器 A の OLR は 2.01 kgCOD·m-3·day-1 のまま運転を継続した。その結果、鞭毛虫や繊毛虫

グループの存在割合はそれぞれ 63%、47%、15%であった。このとき、アメーバグループの存在割合は全体の 38%、

40%、78%であり、後生動物グループの存在割合は全体の 0%、12%、7%であった。鞭毛虫と繊毛虫のグループの細

胞密度はわずかに減少していた。 
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Fig.4-3 The relative eukaryote abundances enumerated by microscopy. DHS reactor A at HRT of 7.2 hours; (a) Phase-1, 

(b) Phase-2, (c) Phase-3. DHS reactor B at HRT of 3.6 hours; (d) Phase-1, (e) Phase-2, (f) Phase-3. (g) Activated sludge. 



	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
          第 4章 

                                                                                  
67 

 

Fig.4-4 The eukaryote cell densities enumerated by the microscopy. DHS reactor A at HRT of 7.2 hours; (a) Phase-1, (b) 

Phase-2, (c) Phase-3. DHS reactor B at HRT of 3.6 hours; (d) Phase-1, (e) Phase-2, (f) Phase-3. (g) Activated sludge. 

(The error bars indicate standard deviations) 
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4.3.3 真核生物の 18S rRNA遺伝子配列に基づいたクローン解析 

 DHS 反応器における真核生物群集構造を詳細に解析するために、保持汚泥を対象として、真核生物の 18S rRNA

遺伝子配列に基づくクローン解析を行った。クローン解析は次に示す 4 つの汚泥試料に関して行った。 

 

1. A2O 法の活性汚泥 

2. 植種汚泥に用いたスポンジ担体付着汚泥 

3. HRT 7.2 時間で運転を行った DHS 保持汚泥 

4. HRT 3.6 時間で運転を行った DHS 保持汚泥 

 

 DHS 反応器の保持汚泥（上記 2、3、4）のクローンライブラリーでは、kingdom/superkingdom レベルで分類した結果、

ファイロタイプの大部分は Alveolata、Rhizaria、Stramenopiles、Holozoa、Nucletmycea のいずれかに属することが分か

った（Fig.4-5）。そのなかでも kingdom Nucletmycea に属するファイロタイプがクローンライブラリーのなかで最も優占し

ており、それらは塩基配列を決定したクローンのなかで 30–50%を占めていた（Fig.4-5）。また、kingdom Holozoa、

kingdom Alveolata、kingdom Rhizaria に属するファイロタイプはそれぞれ全体の 20–24%、5–20%、10–15%を占めて

いた（Fig.4-5）。その一方で、活性汚泥（上記 1）のクローンライブラリーでは、kingdom Alveolata に属するファイロタイプ

が最も優占しており、それらは全クローンのなかで 55%を占めていた（Fig.4-5）。その他のファイロタイプは kingdom 

Holozoa および kingdom Rhizaria に属しており、それぞれ全クローンのなかで 15%および 20%を占めていた（Fig.4-5）。

DHS 反応器 A および DHS 反応器 B の保持汚泥を対象としてクローン解析を行った結果、両者のクローンライブラリー

の間に大きな違いが無かった。これは、異なる HRT 条件下で連続処理実験を行ったが、汚泥試料を採取した Phase-3

の水質プロフィールが殆ど同じであったためだと考えられた。 

 

(a) superkingdom Nucletmycea 

 DHS 保持汚泥を対象としたクローンライブラリーでは、superkingdom Nucletmycea に属するファイロタイプが最も優占

していた（存在割合は全体の 29-56%）（Fig.4-5）。これらをさらに門レベルに分類した結果、superkingdom Nucletmycea

に属するファイロタイプは phylum Ascomycota、phylum LKM11（Lara et al., 2010）、phylum Fonticulida（Brown et al., 

2009 ） 、 phylum Basidiomycota に 属 す る こ と が 分 か っ た （ Fig.4-6 ） 。 こ こ で 、 phylum Ascomycota や phylum 

Basidiomycota は、下水処理反応器内にて検出される真菌のなかでも主要なものである（Weber et al., 2009）。植種汚

泥のクローンライブラリー（上記 2）では、phylum Ascomycota および phylum LKM11 に属するファイロタイプが優占して

おり、それぞれ全クローンのなかで 13%および 15%を占めていた（Fig.4-6）。DHS 反応器 A（上記 3）では、phylum 

Ascomycota、phylum LKM11、phylum Fonticulida、phylum Basidiomycota に属するファイロタイプが優占しており、そ

れぞれ全体の 2%、4%、31%、15%であった（Fig.4-6）。DHS 反応器 B（上記 4）においても、phylum Ascomycota、

phylum LKM11、phylum Fonticulida、phylum Basidiomycota に属するファイロタイプが優占しており、それぞれ全体の

2%、5%、20%、14%であった（Fig.4-6）。その一方で、活性汚泥（上記 1）のクローンライブラリーでは、superkingdom 

Nucletmycea に属するファイロタイプは検出されず、その存在割合は全クローンの中で 2％以下であった（Fig.4-5）。 
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(b) kingdom Holozoa 

 DHS 保持汚泥を対象としたクローンライブラリーでは、kingdom Holozoa に属するファイロタイプは全体の 20–46%を

占めていた（Fig.4-5）。これらをさらに分類した結果、kingdom Holozoa に属するファイロタイプは lineage Nematoda、

lineage Arthropoda、lineage Annelida、lineage Tardigrada、lineage Rotifera に属することが分かった（Fig.4-6）。植種汚

泥のクローンライブラリーでは、lineage Arthropoda、lineage Nematoda、lineage Annelida が検出され、それぞれの存在

割合は 15%、10%、17%であった（Fig.4-6）。DHS 反応器 A では、lineage Arthropoda および lineage Nematoda が検出

され、それぞれの存在割合は 2%および 19%であった（Fig.4-6）。DHS 反応器 B では、lineage Arthropoda および

lineage Nematoda が検出され、それぞれの存在割合は 5%および 16%であった（Fig.4-6）。その一方で、活性汚泥のク

ローンライブラリーでは、DHS 保持汚泥とは異なった系統群が優占化しており、lineage Tardigrada および lineage 

Rotifera が検出された（それぞれの存在割合は 9%および 2%であった）（Fig.4-6）。 
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Fig.4-5 The eukaryotic community structure based on the 18S rRNA gene constructed at the kingdom/superkingdom 

level (SILVA database release 115) with the EukA and EukB primers. The numbers in parentheses are the total number 

of clones sequenced. 

 

 

Fig.4-6 Eukaryotic community based on the 18S rRNA gene amplified with the EukA and EukB primers (SILVA 

database release 115); (a) superkingdom Nucletmycea and (b) kingdom Holozoa. 



	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
          第 4章 

                                                                                  
71 

(c) kingdom Alveolataおよび kingdom Rhizaria 

 DHS 保持汚泥のクローンライブラリーでは、kingdom Alveolata および kingdom Rhizaria に属するファイロタイプは、

それぞれ全体の 6-18%および 10-17%であった（Fig.4-5）。その一方で、活性汚泥のクローンライブラリーでは、kingdom 

Alveolata および kingdom Rhizaria に属するファイロタイプは、それぞれ 58%および 16%であった（Fig.4-5）。このように、

EukA/EukB のプライマー対（真核生物の全体を対象）で PCR を行った DHS 保持汚泥試料のクローンライブラリーでは、

kingdom Alveolataと kingdom Rhizariaに属するファイロタイプは最も少ないグループであり、原生動物の群集構造を詳

細に解析できている可能性が低いと考えられた。 

 そこで、原生動物の群集構造を詳細に解析するために、同じ汚泥試料（上記 3 および 4）を対象として、PSSU/EukB

のプライマー対（kingdom Alveolata と kingdom Rhizaria を含む原生動物に特異的）を用いて PCR を行い、クローン解

析を行った（Fig.4-7）。PSSU/EukB プライマー対で PCR を行った DHS 保持汚泥試料のクローンライブラリーでは、科レ

ベルで分類し結果、family Hypotrichia、subfamily Peritrichia、family Platyophryida、family Rhizaspididae、family 

Euglyphida、family Thraustochytriaceae に属するファイロタイプが検出された（これらのファイロタイプは kingdom 

Alveolata、kingdom Rhizaria、kingdom Stramenopiles のいずれかに属する）（Fig.4-7）。得られた塩基配列の殆どは

NCBI のデータベース内の 18S rRNA 遺伝子配列と 97%以上の相同性を有していた。DHS 反応器 A のクローンライブ

ラリーでは、family Hypotrichia、subfamily Peritrichia、family Rhizaspididae に属するファイロタイプが検出され、それ

ぞれの存在割合は 40%、25%、31%であった（Fig.4-7）。DHS 反応器 B のクローンライブラリーにおいても同じグループ

が検出されており、それぞれの存在割合は、49%、13%、25%であった（Fig.4-7）。 

 

 

 

 

Fig.4-7 The eukaryotic community structure based on the 18S rRNA gene in kingdoms Alveolata and Rhizaria (SILVA 

database release 115) with the PSSU and EukB primers. The numbers in parentheses are the total number of clones 

sequenced.  
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4.4 考察 

4.4.1 DHS反応器の処理性能  

 連続処理実験期間中、HRT 7.2 時間で運転を行った DHS 反応器 A の処理性能（COD 除去および NH4
+-N 除去）

は低下することはなかった（最大 OLR 0.99 kgCOD·m-3·day-1）。その一方で、HRT 3.6 時間で運転を行った DHS 反応

器 B では、Phase-2 において、処理性能（COD 除去および NH4
+-N 除去）の深刻な悪化が確認された。Phase-2 では、

下水貯留槽を攪拌することで、OLR を 1.97±0.6 kgCOD·m-3·day-1 にまで大幅に上昇させており、その結果、COD 除去

性能および NH4
+-N 除去性能はともに著しく低下した（言い換えると、DHS 反応器の排水流下方向における COD 濃度

および NH4
+-N 濃度は減少していなかった）。ここで、COD と NH4

+-N の除去量を計算すると次のようになる；Phase-1: 

1,005 mg COD·day-1 と 143 mg N·day-1; Phase-2: 1,718 mg COD·day-1 と 116 mg N·day-1。このように 1.7 倍に増加した

COD 除去量は、DHS 反応器の上部から中部において酸素供給律速を生じさせている（溶存酸素濃度が低く、嫌気性

条件下である）可能性がある。また、NH4
+-N 除去量が増加していないことから、保持汚泥中において、NH4

+-N 酸化細

菌（硝化細菌）の馴致が十分に進んでいないことが示唆された。しかしながら、Phase-3 では、Phase-2 と同程度の OLR

である 2.01±0.6 kgCOD·m-3·day-1 のもと、連続処理実験を継続して行ったにも関わらず、水質プロフィールは Phase-1

と似た傾向を示した。この結果は、DHS 反応器 B の保持汚泥が OLR 2.01±0.6 kgCOD·m-3·day-1 に馴致したことを示し

ている。また、DHS 反応器 B 保持汚泥の内生呼吸活性に対する従属栄養呼吸活性の比を算出したところ、Phase-2 か

ら Phase-3 にかけて上昇していたことが分かった（Fig.4-8）。このことから Phase-2 から Phase-3 にかけて、有機物処理に

関わる微生物群の集積化が確認され、これによって Phase-3 で良好な処理水質を得ることができたのだと考えられた。 

 

 

 

Fig.4-8 The ratio of heterotrophic to endogenous respiration rate in DHS reactor B retained sludge in Phase-2 and 

Phase-3. Both respiration rates were calculated according to Yoochatchaval et al., 2014.  
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 日本国内に設置した都市下水処理 UASB-DHS システムでは、冬季から春季にかけて、水温が上昇する時期に処理

性能が低下することが確認されている（Onodera et al., 2013）。この原因は次のように説明することができる。まず、はじ

めに、冬季の水温 20℃以下の時期に、UASB 反応器のなかに固形性有機物（例：セルロースなど）が蓄積する。これは、

水温 20℃以下の条件では、UASB 反応器の保持汚泥の下水中の固形性有機物に対する加水分解速度やメタン生成

速度が低下するためである（大矢ら, 2009）。次に、春季の水温が上昇する時期に、UASB 反応器内の保持汚泥の活

性が上昇するため、蓄積した固形性有機物の分解が生じる。これにより、UASB 反応器の保持汚泥が過負荷状態にな

り処理水質が著しく悪化するとともに、バイオガス生成量が増加するために保持汚泥の一部がウォッシュアウトするよう

になる。最終的に、COD 濃度の高い UASB 処理水が DHS 反応器に流入するようになるため、有機物負荷が上昇し、

DHS反応器の処理水質も同様に悪化するようになる（Syutsubo et al., 2011）。このように DHS反応器は、固形性有機物

を多く含む下水・排水の処理に課題を抱えていると言える。以上のことより、本研究で実施した連続処理実験において

も、Phase-2 では、下水貯留槽攪拌により下水の固形性有機物が流入するようになったため、DHS 反応器の処理性能

（COD 除去および NH4
+-N 除去）が悪化したのだと考えられた。 

 DHS 反応器に使用したスポンジ担体は、保持汚泥濃度が高く（標準活性汚泥法よりも 10-20 倍高い値）、有機物汚泥

負荷を低く維持できるため、十分に高い処理性能を発揮することができたと考えられた。保持汚泥濃度は 5-40 

gVSS·L-sponge-1（VSS/TSS は 0.56–0.74）の範囲内でばらついていたが、既往の知見と大きく相違は無かった

（Onodera et al., 2013）（Fig.4-9 および Fig.4-10）。このように保持汚泥量が多いため、OLR が 2 kgCOD·m-3·day-1 と比較

的高い条件下においても、保持汚泥の馴致を進めること（有機物を基質とする従属栄養細菌の集積化）が可能であっ

たのだと考えられた。今回、保持汚泥濃度がばらついていた原因は、スポンジ担体から採取する汚泥量が少量であっ

たためではないかと考えている。 
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Fig.4-9 Total volume of sludge retained in the DHS reactor and ratio of VSS/TSS at each phase.  

 

Fig.4-10 Retained sludge concentration in both DHS reactors at each phase.  
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4.4.2検鏡で解析した原生動物と後生動物の存在割合 

(a) DHS反応器の真核生物群集構造の特徴（真核生物群集構造と下水処理特性との関連性） 

 鞭毛虫と繊毛虫のグループは、下水を処理する活性汚泥において主要なグループであり、分散状の細菌を捕食する

ことで処理水の清澄化に貢献している（Curds and Fey, 1969; Lapinski and Tunnacliffe, 2003）。この鞭毛虫と繊毛虫の

グループに着目すると、DHS 反応器 A と DHS 反応器 B の両方において、その存在割合は全体の 0–20%程度と低か

った。それらの存在割合は、活性汚泥では全体の 50–70%、回転円板法では 70–90%にまで達するという報告がある

（Madoni, 1994）。このように鞭毛虫と繊毛虫グループの存在割合が低い原因は、DHS 反応器では、スポンジ担体の空

隙に原核生物（真核生物の基質）が捕捉されやすく（Tawfik et al., 2006）、原生動物や後生動物が増殖できるほどの

基質濃度（細菌や浮遊物質濃度）を確保できていないためだと考えられた。原核生物は生物膜やフロックを形成するこ

とで、真核生物の捕食から逃れることができると考えられている（Matz and Kjelleberg, 2005; Pajdak-Stóse et al., 2010）。

さらに DHS 反応器では、保持汚泥量が多く、低い有機物汚泥負荷で運転することが可能であるため（Table 4-1、 

0.02–0.15 kgCOD·kgVSS-1·day-1）、DHS 反応器中部および下部では基質濃度（COD 濃度や NH4
+-N 濃度）が低く維持

され、分散状細菌が十分に増殖できないことが予想される。このように流入水の基質濃度が十分でなければ、真核

生物の基質となる分散状細菌（原核生物）の増殖が生じにくく、その結果、保持汚泥中の真核生物も増殖する

ことはできないため、溶解性 COD 濃度や NH4
+-N 濃度は、真核生物群集構造を決定するうえで重要な要因だ

と考えられる。加えて、スポンジ担体の保持汚泥では、表面付近は好気条件であるが、内部は溶存酸素の無い嫌気

条件下であることが報告されている（Machdar et al., 2000）。無酸素/嫌気条件で運転したシークエンスバッチ反応器で

は、繊毛虫グループの多様性や細胞数が低下することが報告されている（Dubber and Gray, 2011）。これらの理由から、

DHS 反応器の保持汚泥中に生息し、捕食機能を持つ真核生物（主に原生動物および後生動物）は捕食可能な分散

状細菌の濃度が低いため、それらを捕食し増殖することができず、他の処理法と比較して存在割合が低くなったのだと

考えられた。 

 DHS 保持汚泥では、原核生物数は原生動物数や後生動物数よりも約 105 倍高かった（Table 4-2）。DHS 保持汚泥に

おける細菌や原生動物の細胞密度（単位：cell·mL-1-sponge）は、活性汚泥の値と同程度であった（Madoni, 1994; 

Snaidr et al., 1997）（Table 4-2）。しかしながら、原生動物の細胞密度（単位：cell·mgTSS-1）は活性汚泥の値と比較して

10 倍程度低いことが分かった（Table 4-2）。これらの結果から、既報と同じく、DHS 反応器では保持汚泥濃度が多いた

め、原生動物の絶対量が活性汚泥法と同程度であることが分かった（Onodera et al., 2013）。 

 OLR は、下水処理を行う活性汚泥の繊毛虫の多様性を変化させる（Salvadó and Grancia, 1993）。本研究で得られた

知見においても、OLR はスポンジ担体間隙水の水質および鞭毛虫と繊毛虫グループの存在割合に影響を与えていた。

鞭毛虫と繊毛虫のグループと OLR は正の相関関係にあることが分かった（Fig.4-11、回帰曲線 R2 = 0.44–0.54）。さらに、

活性汚泥法や回転円盤法では、繊毛虫の存在量と保持汚泥量が正の相関関係（回帰曲線 R2=085–0.93）にあることが

報告されている（Madoni, 1994）。なお、鞭毛虫や繊毛虫グループの細胞密度と、有機物汚泥負荷（単位：

kgCOD·kgVSS-1·day-1）および保持汚泥濃度（単位：mgTSS·L-1）との間に関連性はなかった（データ無掲載）。 

 既往の研究では、下水処理を行う DHS 反応器では HRT 短縮にしたがい、TSS 除去率が低下する傾向にあることが

報告されている（Yoochatchaval et al., 2014）。これは、HRT を短縮することで、スポンジ担体を通過する水の線流速が

高まり、それによりスポンジ担体からの保持汚泥の剥離が促進されるためだと考えられる。そのため、スポンジ担体を通
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過する水の TSS（分散状の原核生物、剥離した保持汚泥）濃度は、HRT を短縮させて運転した DHS 反応器 B（HRT 

3.6 時間）のほうが DHS 反応器 A（HRT 7.2 時間）よりも高いと考えられた。DHS 反応器 B の Phase-2 の OLR は 1.97 

kgCOD·m-3·day-1 であり、COD 除去と NH4
+-N 除去の両方に関して、処理性能が悪化し、鞭毛虫と繊毛虫のグループ

の存在割合が上昇していた（特に DHS 反応器下部において全体の 2%から 51%に増加していた）。加えて、鞭毛虫や

繊毛虫のグループの細胞密度も同時に増加していた。続く Phase-3 では、Phase-2 と同程度の OLR である 2.01±0.6 

kgCOD·m-3·day-1 で運転を行ったにも関わらず、水質プロフィールは Phase-1 と似た傾向を示し、鞭毛虫と繊毛虫のグ

ループの存在割合は減少していた（存在割合は全体の 15%）。さらに鞭毛虫や繊毛虫のグループの細胞密度も低下し

ていた。これらの結果は、DHS 反応器において、鞭毛虫や繊毛虫のグループが処理水の水質向上に寄与していること

を示唆するものであり、DHS 反応器における真核生物群集構造やその動態を理解するうえで重要な現象であると言え

る。 

 アメーバのグループは、DHS 反応器において、最も存在割合が高いグループであった（Fig.4-3、Fig.4-4）。これは、

DHS 反応器の汚泥滞留時間が長く F/M 比が低い等、アメーバグループの増殖に適した条件であったためだと考えら

れた。このグループは処理水質を推し量るうえでの指標生物として扱われている（Liu et al., 2008; Madoni et al., 1993; 

Zhou et al., 2006）。具体的には、硝化が進行した場合に、アメーバグループの Arcella vulgaris が優占する報告がある

（千種、1996）。本研究で得られた結果から、このアメーバのグループとスポンジ担体間隙水の COD 濃度の関連性を調

べたところ、これらは負の相関関係にあることが分かった（Fig.4-12）。アメーバのグループの存在割合は、DHS 反応器

の上部から下部にかけて増加する傾向にあった（下水処理性能が著しく悪化した DHS 反応器 B の Phase-2 以外）

（Fig.4-3）。さらに、既報では、アメーバに似た原生動物が生物膜の奥まで（250 µm まで）捕食可能であることを報告し

ている（Suarez et al., 2015）。そのため、DHS 反応器においても捕食に関わっている可能性が考えられた。なお、アメー

バグループの細胞密度と保持汚泥濃度との間に関連性はなかった（データ無掲載）。 

 後生動物のグループに関して、その保持汚泥中における細胞密度と有機物負荷、水質、保持汚泥濃度との間に関

連性はなかった（データ無掲載）。そのため、DHS 反応器において、後生動物グループの動態を、有機物負荷、水質、

保持汚泥濃度などのパラメーターによって制御することは難しいことが示唆された。 

 DHS 反応器上部（7th sponge、排水流下 29 cm）の保持汚泥では、ろ床ハエ（Fly lavae、Clogmia albipunctata）とミミズ

（Oligochaete、Aeolozoma hemprichi）が多く確認された。ろ床ハエは保持汚泥のなかでも最も大きい生物である

（Fig.S4-1）。これらの生物の細胞は大きく、保持汚泥中に占める体積の割合は最も大きい（Fig.S4-2、Fig.S4-3）。また、

これらの生物は汚泥捕食量が多く、過剰な汚泥捕食による処理性能悪化が懸念される。現状では、DHS 反応器にお

いて、過剰な汚泥捕食による深刻な処理性能悪化は確認されていないが、保持汚泥濃度や有機物汚泥負荷（F/M 比）

を管理することは、安定した下水処理を行ううえで重要であるため、これらの生物の増殖（もしくは捕食）を制御する技術

開発が必要であると言える。 
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(b) DHS保持汚泥と活性汚泥の真核生物群集構造の比較 

 検鏡した結果、真核生物の群集構造は、DHS 保持汚泥と活性汚泥で明確に異なっていた。活性汚泥では、鞭毛虫

や繊毛虫グループが主要なグループであり（全体の 52–76%）、アメーバグループ（全体の 21–42%）や後生動物グル

ープ（全体の 3–6%）はマイナーなグループであった。さらに、DHS 反応器と活性汚泥では優占する後生動物の種類が

異なっていた。DHS 保持汚泥では、Nematoda（線虫）や Arthropoda（ミジンコ）が優占していたが、これらの後生動物は

活性汚泥では確認されなかった。18S rRNA 遺伝子配列のクローンライブラリーにおいても同様なことが確認された。一

般的に後生動物の増殖速度が原生動物よりも遅く、汚泥滞留時間が長く必要である（Table S4-2）。DHS 反応器の汚

泥滞留時間（sludge retention time：SRT）は 69 日間であり（Okubo et al., 2015）、活性汚泥では 5–7 日間であること

（Tyagi et al., 2008）が報告されている。この SRT の差が、DHS 反応器と活性汚泥の間で、優占する後生動物を変化さ

せたのだと考えられた。このような特徴的な真核生物群集構造が DHS 反応器における余剰汚泥抑制に寄与している

可能性も考えられた。 

 

Table 4-2 Comparison of cell density of eukaryotes in the DHS reactor and activated sludge.  

 

 

 

Fig.4-11 Relationship between average of flagellate and ciliate cell densities and organic loading rate (OLR). Flagellate 

and ciliate cell densities were calculated by the total amount of flagellates and ciliates in both DHS reactors at each phase 

and either total sponge volume or total retained sludge.  
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Fig.4-12 Relationship between amoebozoa cell density and water qualities; (a) and (b) soluble COD concentration, (c) 

and (d) NH4
+-N concentration. Amoebozoa cell density was plotted against profile values for both DHS reactors at each 

phase. Both soluble COD and NH4
+-N concentration was plotted against water profile values for both DHS reactors at 

each phase.  
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4.4.3 真核生物の 18S rRNA遺伝子配列に基づいたクローン解析 

(a) superkingdom Nucletmycea 

 DHS 保持汚泥のクローンライブラリーでは、真核生物のなかでも真菌が優占していた（Fig.4-5）。その一方で、興味深

いことに、活性汚泥のクローンライブラリーでは、真菌に属するファイロタイプは 1 クローンも検出されなかった（Fig.4-5）。

これより、真菌は活性汚泥法のような完全浸漬型の反応器よりも、DHS 反応器のスポンジ担体のような半浸漬型の反応

器のほうが増殖しやすいためではないかと考えられた。 

 本研究では、DHS 反応器による下水の連続処理実験を長期間継続することで、superkingdom Nucletmycea の中で

phylum Basidiomycota, genus Trichosporon に近縁なファイロタイプの存在割合が全体の 0%から 11–15%に増加した

（Fig.4-6）。その一方で、phylum LKM11 や phylum Ascomycota に属するファイロタイプの存在割合は、それぞれ 15%

から 4–5%、13%から 2%にまで低下した（Fig.4-6）。Trichosporon cutaneum は脱窒素に関与する可能性が報告されて

いる（本研究では検出されなかった）（Tsuruta et al., 1998; Hayatsu et al., 2008）。本研究では Trichosporon 

moniliiforme と Trichosporon mucoides に近縁なファイロタイプが検出された。このように本研究では、genus 

Trichosporon に近縁な塩基配列が得られたことから、これらが DHS 反応器における脱窒反応に関与している可能性が

示唆された。さらに genus Funticula に近縁なファイロタイプの存在割合も 20-31%にまで増加した（Fig.4-6）。しかしなが

ら、これらの真核生物の機能や生理学的特性は不明である。連続処理実験によって優占する真核生物群集が変化し

たことから、これらの真核生物（phylum Basidiomycota, genus Trichosporon に属するファイロタイプおよび genus 

Funticula に近縁なファイロタイプ）が下水処理の脱窒や固形物分解に寄与している可能性があるため、これらの真核

生物の機能や生理学的特性を解析する必要があると考えられた。 

 

(b) kingdom Alveolataおよび kingdom Rhizaria 

 PSSU と EukB で作成した DHS 反応器のクローンライブラリーでは、family/subfamily レベルで分類した結果、family 

Hypotrichia 、 subfamily Peritrichia 、 family Platyophryida 、 family Rhizaspididae 、 family Euglyphida 、 family 

Thraustochytriaceae が検出された（Fig.4-7）。DHS 反応器 A と DHS 反応器 B のふたつのクローンライブリーを比較し

たところ明確な差は生じていなかった（Fig.4-7）。既報の活性汚泥を対象に 18S rRNA 遺伝子配列に基づいたクローン

解析に関する報告と似通った真核生物が検出された（Moreno et al., 2010; Matsunaga et al., 2014）。subfamily 

Peritrichia に属する種は、活性汚泥において大腸菌や二酸化炭素同化細菌を捕食することが報告されている

（Moreno et al., 2010）。本研究では subgamily Peritrichia、genus Sterliella に属するクローンおよび family Hypotrichia、

genus Gonostomum に属するクローンが検出され、それぞれの存在割合は全体の 15–29%および 18–24%であった。さ

らに kingdom Rhizaria、genus Rogostoma に近縁なクローンも検出された（存在割合は全体の 28–32%）。以上のことか

ら、DHS 保持汚泥における捕食被捕食関係を明確に理解するうえで、クローンライブラリーのなかで検出された割合が

多かった subfamily Peritrichia、family Hypotrichia、family Rhizaspididae に属するファイロタイプの機能を推定する必

要があることが分かった。 

 

(c) 検鏡および真核生物の 18S rRNA遺伝子配列に基づいたクローン解析による真核生物群集構造の比較 

 検鏡と真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づいたクローン解析の間で、真核生物群集構造に違いが生じていた。
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18S rRNA 遺伝配列に基づいたクローン解析では、検鏡では同定および解析できなかった真菌（真菌である

superkingdom Nucletmycea に属するファイロタイプの多くは、データベースに登録されている既知の真核生物の 18S 

rRNA 遺伝子配列との相同性が 97%であり、それらの機能は不明である）に関しても、その群集構造を解析することが

可能であった。そのため、検鏡とクローン解析の間で真核生物群集構造が異なっていた。また、統計学的な多様性評

価を行うため、クローン解析結果から Chao 1 と Coverage、レアファクションカーブを算出した。その結果、EukA と EukB

のプライマー対で解析を行ったサンプルの Coverage は 44–56%であり（Table 4-3）、レアファクションカーブはプラトーに

達していなかった（Fig.4-13）。また、PSSU と EukB のプライマー対で解析を行ったサンプルの Coverage は 93%であり

100%に達していなかった（Table 4-3）。以上の解析結果から、解像度の高い真核生物群集構造を得るためには解析

するクローン数を上げる必要があり、いくつかの真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列は検出できていないと考えられた。

これらの結果からも、検鏡とクローン解析の間で真核生物群集構造が異なったと判断することができた。さらに、1. PCR

効率、2. 遺伝子含有量の違い、3. EukA や EukB のプライマー対では検出できない真核生物が存在している可能性が

ある、4. アメーバ（Amoebozoa）や真菌（Fungi）の DNA 抽出は細胞壁の構造や組成が異なるため決まった方法がなく

難しい、などの理由のため、真核生物群集構造に差が生じたと考えられた。 

 

Table 4-3 Statistical analysis of the clone libraries.  

 

 

Fig.4-13 Rarefaction curves for the eukaryotic 18S rRNA gene.  
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(d) 分子生物学的手法を用いた DHS反応器における真核生物群集構造解析の特徴 

 真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析を実施することで、DHS 保持汚泥の真核生物群集構造が

門レベルで変化していたことを明らかにすることができた。このとき、存在割合が増加していたファイロタイプの多くは、

データベースに登録されている 18S rRNA 遺伝子配列との相同性が 97%以下であることから、機能が未知な真核生物

であった。この機能未知な真核生物がどれくらい下水処理処理に寄与しているのかは現在のところ明らかにできていな

い。下水処理汚泥を対象にして 18S rRNA 遺伝子を標的としたクローン解析の実施例は、極めて少ないのが現状であ

る。そのため、本研究のように、下水処理性能とともに 18S rRNA 遺伝子配列の全長を決定した研究は、真核生物の生

理学的特徴（真核生物の原核生物捕食機能、余剰汚泥抑制機構、固形物分解、脱窒など）を把握するうえで重要であ

ると言える（例えば、定量 PCR、FISH、SIP を併用した動態解析）。このように分子生物学的手法を適用することで、下

水処理を行う DHS 反応器における真核生物に関して新たな知見を得ることができた。  

 また、今後の課題として、このような真核生物がどのようにして DHS 反応器の保持汚泥中に定着したかを推定するた

めに、流入下水中の TSS を対象としてクローン解析を実施する必要があると考えられた。仮に、流入下水中の TSS のク

ローンライブラリーから、保持汚泥中において優占していた真核生物に由来する塩基配列が得られない場合、真核生

物は空気中などを漂って DHS 反応器に定着した可能性が高いことを示すことができる。 

 

4.5 小括 

 本章では、下水の固形性有機物濃度によって変化する有機物負荷が、DHS 反応器の処理性能と保持汚泥の真核

生物群集構造（18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析および検鏡）に与える影響について解析を行った。その

結果、以下の知見が得られた。 

 

1. 有機物負荷を約 2 倍に上昇させた後（1.05 から 1.97 kgCOD·m-3·day-1）、経日的に、処理性能と真核生物群集構造

を解析したところ、DHS 反応器の保持汚泥中に存在する鞭毛虫と繊毛虫グループは、浮遊状の固形性有機物を

捕食し、処理水質向上に寄与している可能性が高いことを示唆する結果を得ることができた。 

 

2. DHS 保持汚泥を対象として、原生動物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づいたクローン解析を行ったところ、subfamily 

Peritrichia および family Hypotrichia に属するファイロタイプが多く検出されたことから、これらの真核生物が優占的

に分散状細菌を捕食していることが示唆された。そのため DHS 反応器における捕食–被捕食関係を解析する場合、

これらの真核生物を標的とする必要があることがわかった。 

 

3. DHS 保持汚泥中のアメーバのグループの細胞密度は、DHS 反応器の上部から下部にかけて増加する傾向にあり、

スポンジ担体間隙水の COD 濃度および NH4
+-N 濃度と負の相関関係にあることが分かった（処理性能が著しく悪

化した DHS 反応器 B の Phase-2 以外）。 
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4. DHS 保持汚泥中の後生動物のグループの細胞密度と、有機物負荷、水質、保持汚泥濃度との間に関連性はなか

った。そのため、DHS 反応器において、後生動物グループの動態を、有機物負荷、水質、保持汚泥濃度などのパ

ラメーターによって制御することは難しいことが示唆された。 

 

5. 検鏡と真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づいたクローン解析の間で、真核生物群集構造に違いが生じていた。

これは、1. PCR 効率、2. 真核生物細胞の大きさによって遺伝子含有量が異なること、3. EukA や EukB のプライマ

ー対では検出できない真核生物が存在している可能性があること、4. アメーバ（Amoebozoa）や真菌（Fungi）の細

胞壁の構造や組成が異なるため DNA 抽出効率に差が生じること、5. 18S rRNA 遺伝配列に基づいたクローン解析

では、検鏡では同定および解析できなかった真菌に関しても群集構造を解析可能であること、が原因であると考え

られた。 

 

6. DHS 保持汚泥を対象とした、真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づいたクローン解析では、kingdom/ 

superkingdom レベルで分類を行ったクローンライブラリーの中で、superkingdom Nucletmycea に属するファイロタイ

プが、全クローン中 29–56%を占めていた。さらに、そのなかでも genus Trichosporon および genus Funticula に近縁

なファイロタイプの存在割合が植種汚泥よりも増加していたことから、これらの真核生物が DHS 反応器による下水処

理機構のいずれかに関与していることが示唆された。なお、興味深いことに、活性汚泥のクローンライブラリーでは、

superkigdom Nucletmycea に属するファイロタイプは検出されなかった。 

 

7. クローン解析により得られたファイロタイプの多くは、データベースに登録されている 18S rRNA 遺伝子配列との相同

性が 97%以下であった。これらのファイロタイプの殆どは機能が分かっていない真核生物であったため、DHS 反応

器における下水処理機構（炭素、窒素の分解）を理解するうえで、原核生物だけでなく、これらの真核生物の機能

や生理学的特性を解析する必要があると考えられた。 
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Table S4-1 Relative abundance and phylogenetic affiliation of eukaryotes in the retained sludge based on the operational 

taxonomic units 18S rRNA gene sequences. 
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Table S4-1 continued.  
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Table S4-1 continued. 
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Table S4-1 continued. 

 

 

 

 

Table S4-2 The protozoa and metazoa growth rates.  
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Fig.S4-1 Size comparisons of protozoa, metazoa, and macrofauna.  
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第 5 章  
 

HRT の能動的な変化が DHS 反応器における 
真核生物群集構造に与える影響の解析 
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5.1 研究背景と目的 

 発展途上国のように下水道普及率が低い地域では、即効的な水環境汚染対策として、大規模な土木工事が必要に

なる下水道のような集約型処理技術ではなく、小規模な分散型処理技術の導入が有効である。散水ろ床法の一種で

ある下降流懸垂型スポンジ（DHS）反応器は、バンコク（タイ）の低有機物濃度である都市下水（BOD 濃度 20 mg·L-1 程

度）の分散型処理技術としての適用性評価が行われている（Onodera et al., 2014; Wilasinee et al., 2014）。しかしながら、

小規模処理場においては、1 日の中で有機物負荷（水量や有機物濃度）の変動が顕著に発生することが知られている。

特に、小越らの報告を参考にすると、日本国内の合併浄化槽が導入されている住宅団地では、1 日の平均負荷に対し

て 4 から 8 倍の負荷変動が生じている（小越, 2010）。そのため、1 日の中で数倍に変動する有機物負荷（OLR）に対す

る処理特性や保持汚泥性状への影響評価は行うことは重要である。 

 第 4 章では、流入下水の固形性有機物濃度の上昇による有機物負荷の上昇が、DHS 反応器の真核生物群集構造

と下水処理特性に与える影響の解析を行った。その結果、DHS反応器の保持汚泥中に存在する真核生物（特に、原

生動物のなかの、鞭毛虫および繊毛虫のグループ）は、固形性有機物を捕食し、処理水質向上に寄与しているこ

とを示唆する結果を得ることができた。このように、流入水の濃度変化による有機物負荷の増加は、真核生物群集

構造に影響を与えるが、その一方で、水理学的滞留時間（HRT）短縮による有機物負荷の増加に対する影響は十分

に解析することはできていない。 

 そこで、本章では、1日の中で数倍に変化する有機物負荷に対する真核生物群集の挙動を把握するために、HRT

を能動的に変化させる運転方法（短い HRT（高負荷）及び長い HRT（低負荷）を交互に繰り返す運転方法（以降、負荷

変動運転））である負荷変動運転が、DHS 反応器の処理特性、真核生物群集構造、他の汚泥性状（保持汚泥濃度、

保持汚泥の内生呼吸活性）に与える影響について解析した。 

 

5.2 実験方法  

5.2.1 DHS反応器と人工排水 

 DHS 反応器は、第 4 章で記載したスポンジ担体（既に汚泥が付着しているもの）を 20 個垂直に連結した構造とした

（全長 80 cm、スポンジ担体総容積 0.564 L、日本国内の下水を連続処理していた DHS 反応器のスポンジ担体を 4℃

で冷蔵保存していたもの）（Fig.5-1）。個々のスポンジ担体の連結方法は第 4 章と同じである。このとき、DHS 反応器の

最上部から 4 個、10 個、17 個目のスポンジ担体に関しては、保持汚泥特性を経時的に解析するために 8 個に分割し

た。DHS 反応器の最上部から、第 4 章の実下水の溶解性画分を模擬した人工排水を連続的に供給した（Table 5-1）。

この人工下水は、炭素源としてデキストリン、酢酸ナトリウム、タンパク源および窒素源として酵母抽出物、牛肉抽出物、

ポリペプトン、尿素、塩化アンモニウムを使用しており（大久保ら, 1991; 滝沢ら, 1992; 砂庭ら, 2012）、その他に微生物

の生育に必要な無機塩や微量元素を添加した（Syutsubo et al., 2001）（Table 5-1）。この人工排水は、貯留槽内での腐

敗を防止するために 13℃になるように冷却しており、一定の頻度（2、3 日に一度の頻度）で新しく作成した。DHS 反応

器による処理機構は第 4 章と同じであるため省略する。DHS 反応器に流入するものを流入水（Fig.5-1、influent）、DHS

反応器最下部から流出するものを処理水（Fig.5-1、effluent）とした。DHS 反応器を設置した部屋の温度は 20±3℃に設

定した。 
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Fig.5-1 Schematic diagram of the DHS reactor used in this study. 

 

Table 5-1 Composition of influent in the influent reservoir. 

 



	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
  第 5章 

                                                                                  
96 

5.2.2 運転方法（一定負荷運転および負荷変動運転） 

 まず初めに人工排水への馴致を行うため、運転開始から 28 日間をスタートアップ期間と定義した（運転条件は、一定

負荷運転時と同じ）。その後、一定負荷運転（Fig.5-2、control）を 43 日間行った後、負荷変動運転に切り替えた

（Fig.5-2）。負荷変動運転は 29 日間継続した。この負荷変動運転では、高負荷（Fig.5-2、high flow rate）と低負荷

（Fig.5-2、low flow rate）を能動的に繰り返しながら、人工排水を DHS 反応器に供給した。具体的には、高負荷（HRT 

0.8 時間）を 2 時間、低負荷（HRT 15 時間）を 10 時間（人工排水を全く供給しない 2 時間を含む）継続させた。この 12

時間の運転を 1 サイクルとし、この 1 サイクル中における処理水の全量を 4℃で冷却しながらサンプリングした。このとき、

負荷変動による影響をわかりやすくするために、一定負荷運転時の設定負荷よりも 5 倍高くなるように高負荷時の負荷

を設計した（Fig.5-2）。その一方で、低負荷時の設定負荷は一定負荷運転における設定負荷の 4 分の 1 倍になるよう

に設計した（Fig.5-2）。また、1 日の有機物負荷量（人工排水供給量）の総和は、一定負荷運転および負荷変動運転と

もに同じになるように設計した。それぞれの運転方法における設計条件を次に示す。 

・一定負荷運転：HRT 3.8 時間、OLR 0.8 kgCOD·m-3·day-1 

・負荷変動運転：高負荷 HRT 0.8 時間、OLR 3.8 kgCOD·m-3·day-1、低負荷 HRT 15 時間、OLR 0.2 kgCOD·m-3·day-1 

 

Fig.5-2 Operation condition of flow rate fluctuation both of HRT and OLR. 
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5.2.3 水質分析方法 

 一定負荷運転時の水質分析用試料（流入水および処理水）はスポットサンプリングした。負荷変動運転時の処理水

についてはコンポジットサンプリングした（Fig.5-2、sampling、処理水の全量を 4℃で冷却しながら 12 時間かけてサンプ

リングした）。pH、溶存酸素（DO）、酸化還元電位（ORP）を pH 計（D-52、Horiba、Kyoto、Japan）、DO 計（DO-31P、

TOA DKK、Tokyo、Japan）、ORP 計（TPX-90i、TOKO、Saitama、Japan）を使用して分析した。TSS および VSS の測定

にはガラス繊維ろ紙（0.4 µm、GB140、Advantec、Tokyo、Japan）を使用した。TSS 濃度は 105℃で乾燥させたもの、

VSS 濃度は 500℃で強熱減量したものとして、ろ紙が燃焼して減量したものはブランクで補正した。アンモニア性窒素、

亜硝酸性窒素、硝酸性窒素（NH4
+-N、NO2

--N、NO3
--N）の分析には高速イオンクロマトグラフィー（LC 20-ADsp、

Shimadzu、Kyoto、Japan）を使用した。COD の分析には分光光度計（DR-3900、Hach、Loveland、CA、USA）を使用し

た。全窒素（T-N）の分析は、下水試験方法に参考し、ペルオキソ二硫酸カリウムと水酸化ナトリウムを用いて、全ての窒

素化合物を硝酸性窒素に変換させた後、分光光度計（UVmini-1240、Shimadzu）を使用して、硝酸性窒素（全窒素）を

測定した。T-N、NH4
+-N、NO2

--N、NO3
--N 濃度が既知の試料から検量線を作成し、それを用いて、分析した試料の各

濃度を算出した。その他の分析項目に関しては下水試験方法に準拠して行った。 

 

5.2.4 保持汚泥性状分析（汚泥濃度、内生呼吸活性、検鏡） 

 保持汚泥性状評価のための汚泥試料は、DHS 反応器最上部から 4、10、17 個目のスポンジ担体（8 個に分割したス

ポンジ担体のうち上部 4 つ）を、10 mM リン酸緩衝液（K2HPO4: 4 mM、KH2PO4: 6 mM）を使用して、圧搾する事で得た。

この時、スポンジ担体から汚泥がなくなるまで（白くなるまで）操作を繰り返した。採取した汚泥試料は、前述した水質分

析の TSS および VSS を測定する方法と同じ方法で保持汚泥濃度を分析した。このとき、保持汚泥濃度は圧搾したスポ

ンジ担体の容積基準に換算した（gTSS·L-1-sponge、gVSS·L-1-sponge）。スポンジ担体は圧搾終了後、元の場所に戻し、

上下を入れ替えた。 

 圧搾した後の汚泥試料を用いて内生呼吸活性試験を行った。汚泥試料は前述の10 mMリン酸緩衝液を用いて、遠

心分離（15,000 rpmで15分間の遠心分離（20℃））を3回繰り返すことで基質洗浄を行った。その後、汚泥試料は6時間

以上曝気を行うことで、持ち込みの有機物を消費させた。事前の検討で汚泥試料を曝気して6時間後にCOD濃度の変

化が殆ど無くなったため、曝気時間を6時間に設定した。その後、活性試験開始前に、再度遠心分離を行い、10 mMリ

ン酸緩衝液を用いて所定の汚泥濃度に調整した汚泥試料を、100 mlのフラン瓶に移し、溶存酸素濃度を定期的に測

定した。活性試験時の温度は、DHS反応器の運転温度と同じ20±3℃に調整した。単位時間あたりの溶存酸素消費量

及びフラン瓶中の汚泥濃度から汚泥単位重量当たりの内生呼吸活性値を算出した。 

 さらに、圧搾した後の汚泥試料はホモジナイザーにより分散処理した後に検鏡した。この時、汚泥試料 25 µL をスライ

ドガラス上に滴下して、カバーガラス全体を観察することで、原生動物、後生動物の種の同定と数の計測を行った（n=6

回）。スポンジ担体容積 1 mL 中に生息する原生動物（アメーバを除く）と後生動物の総和を真核生物の細胞密度とした。

また、保持汚泥 1mgTSS 中に生息する原生動物（アメーバを除く）と後生動物の総和を真核生物の細胞密度とした。な

お、真菌（カビ、酵母）に関しては、形態学的な特徴に基づいた同定や定量的な解析が難しいため、本論文の検鏡に

よる解析では対象外とした。 
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5.3 実験結果および考察 

5.3.1 一定負荷運転および負荷変動運転による連続処理実験 

 Table 5-2 に水質分析結果の平均値を示す。一定負荷運転は 43 日間継続し、7 回の水質分析を行った（Table 5-2、

control）。負荷変動運転は 29 日間継続し、6 回の水質分析を行った（Table 5-2、flow rate fluctuation）。負荷変動運転

時の処理水の水温、ORP、DO に関しては、4℃で冷却しながら 12 時間かけてサンプリングを行ったため、分析結果を

記載していない（Table 5-2）。なお、本研究で実施した負荷変動運転では、流速上昇による短絡流の発生は目視で確

認した限り発生しておらず、また、人工排水を供給しない時間帯において、保持汚泥が乾燥するようなことも確認されな

かった。 

 それぞれの運転期間において、流入水の水質に大きな差異はなく、概ね COD 濃度 120 mg·L-1、T-N 濃度 23 

mgN·L-1、NH4
+-N 濃度 10 mgN·L-1 であった。処理水の水質は、一定負荷運転と負荷変動運転で大きな差が生じた。

一定負荷運転時の処理水の水質は、COD 濃度 7.9 mg·L-1（COD 除去率 93%）、NH4
+-N 濃度 2.2 mgN·L-1（NH4

+-N 除

去率 79%）であった。その一方で、負荷変動運転時の処理水の水質は、COD 濃度 21.9 mg·L-1（COD 除去率 82%）、

NH4
+-N 濃度 7.9 mgN·L-1（NH4

+-N 除去率 20%）であった。また、処理水の TSS 濃度は 9.3 mg·L-1 に上昇していた（一

定負荷運転では 4.6 mg·L-1 であった）。これは HRT の能動的変化（流量の増減）で設定負荷の調整したことによって、

負荷変動運転の高負荷時にスポンジ担体を通過する水の線流速が増加し、スポンジ担体に保持された汚泥が剥離し

やすくなったためだと考えられた。このような HRT 短縮による処理水の TSS 濃度の上昇は、既往の知見（タイ、バンコク

の低濃度下水を直接処理する DHS 反応器に関する論文：Yoochatchaval et al., 2014）においても確認されている現象

である。以上の結果より、負荷変動運転（HRT の能動的な増加や減少）は、特に TSS 除去および NH4
+-N 除去に影響

を及ぼす事が明らかになった。 

 

Table 5-2 Summary of the water quality of influent and effluent.  
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5.3.2 DHS反応器の流下方向における水質プロフィール  

 Fig.5-3 に DHS 反応器の排水流下方向における COD 濃度、NH4
+-N 濃度、DO 濃度、ORP のプロフィールを示す。

一定負荷運転では、排水流下長 50 cm までに殆どの有機物分解（COD 除去率 93%）が行われ、排水流下長 50 cm 以

降では硝化反応（NH4
+-N 除去）が生じていた（Fig.5-3、control）。その一方で、負荷変動運転では、最終処理水であっ

ても COD 濃度は 25 mg·L-1 であり（COD 除去率 77%）、一定負荷運転時よりも水質は悪くなった（Fig.5-3、flow rate 

fluctuation）。また、排水流下方向で、NH4
+-N 濃度は殆ど減少しておらず硝化反応は全く生じていなかった（Fig.5-3、

flow rate fluctuation）。この時、溶存酸素濃度のプロフィールは流入から流出まで 3 mg·L-1 以上確保されていることから

（Fig.5-3、flow rate fluctuation）、処理性能の悪化は溶存酸素供給の律速によるものではないと考えられる。その一方

で、ORP のプロフィールは、流入から流出まで負の値を示し最大でも 0 mV 付近であったことから（Fig.5-3、flow rate 

fluctuation）、DHS 反応器全体で嫌気的環境（還元雰囲気）にあったと推測され、硝化反応に適した環境ではなかった

と考えられた。ここで、アンモニア酸化細菌と従属栄養細菌は酸素の競合関係にあり、C/N 比が高くなると従属栄養細

菌が優占する報告がある（佐藤ら, 1999）。そのため、負荷変動運転の高負荷条件（OLR 3.8 kgCOD·m-3·day-1）では、

DHS 反応器下部の COD 濃度が高まったため（Fig.5-3、flow rate fluctuation）、C/N 比が下がらず、COD 除去が優占的

に進行することで、硝化反応が殆ど進行しなかったのだと考えられた。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
  第 5章 

                                                                                  
100 

 

Fi
g.

5-
3 

Pr
of

ile
 o

f w
at

er
 q

ua
lit

y 
al

on
g 

flo
w

 le
ng

th
 o

f t
he

 D
H

S 
re

ac
to

r. 

 



	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
  第 5章 

                                                                                  
101 

5.3.3 DHS反応器の流下方向における保持汚泥性状 

 Fig.5-4 に DHS 反応器の流下方向における保持汚泥濃度を示す。一定負荷運転から負荷変動運転に切り替えたこと

で、保持汚泥濃度のプロフィールに差が生じた。一定負荷運転時（Fig.5-4、control）の保持汚泥濃度は 53、57、32 

gTSS·L-1-sponge（36、32、18 gVSS-1·L-sponge）であり、DHS 反応器上部と中部が同程度であり、下部が最も低かった。

これは、水質プロフィールの結果から、DHS 反応器の上部から中部にかけて、微生物反応（有機物分解および硝化反

応）が生じていたためだと考えられた。その一方で、負荷変動運転時（Fig.5-4、flow rate fluctuation）の保持汚泥濃度

は 29、52、46 gTSS·L-1-sponge（22、30、27 gVSS·L-1-sponge）であり、DHS 反応器の上部が最も低く、中部と下部が同

程度であった。DHS 反応器の上部の保持汚泥濃度が低くなった理由は、HRT 短縮（HRT 0.8 時間、高負荷時、Fig.5-2）

によって、保持汚泥の剥離が促進され、DHS 反応器上部で剥離した汚泥が中部下部に移動したためだと考えられた。

また、保持汚泥濃度のプロフィールから算出した総汚泥保持量は、一定負荷運転時は 26.6 gTSS（16.1 gVSS）、負荷

変動運転時は 23.6 gTSS（14.6 gVSS）であり、総汚泥保持量は大きく減少していなかった。このとき、DHS 反応器下部

においても捕捉しきれなかった汚泥が TSS として流出したため（Table 5-2、水質分析結果において負荷変動運転時の

処理水の TSS 濃度は、一定流量運転時の 2 倍程度に上昇していた）、わずかに総汚泥保持量が減少したのだと考え

られた。 

 Fig.5-5 に DHS 保持汚泥の流下方向の内生呼吸活性値を示す。一定負荷運転時の内生呼吸活性は、0.47、0.16、

0.05 gO2·gVSS-1·day-1)であり、DHS 反応器の上部から下部にかけて低下する傾向にあった。その一方で、負荷変動運

転 時 の 内 生 呼 吸 活 性 は 、 DHS 反 応 器 上 部 で 0.32 gO2·gVSS-1·day-1) と 最 も 高 く 、 中 部 と 下 部 で は 0.05 

gO2·gVSS-1·day-1)と低い活性値であった。水質プロフィールの結果から、DHS 反応器下部にまで微生物反応が生じて

いることが確認されたため、それに対応して保持汚泥の内生呼吸活性値も増加していると予想されたが、負荷変動運

転時の DHS 反応器中部と下部の内生呼吸活性値は、一定負荷運転時の内生呼吸活性値よりも減少していた。このよ

うに DHS 保持汚泥の内生呼吸活性値が低かった理由は、負荷変動運転へと切り替えることで COD 分解量が低下した

ため、および、負荷変動運転時の低負荷（OLR 約 0.2 kgCOD·m-3·day-1）の継続時間を 24 時間中 20 時間に設定した

ためと考えられた。 
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Fig.5-4 Profile of retained sludge concentration along flow length of the DHS reactor. 

 

 

 

 

Fig.5-5 Profile of endogenous respiration rates both of control and flow rate fluctuation. 
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5.3.4 DHS反応器の流下方向における真核生物の細胞密度 

 保持汚泥中の真核生物（アメーバを除く）の細胞密度を Fig.5-6 に示す。真核生物の群集構造を Fig.S5-1、真核生物

の分類群毎の細胞密度を Fig.S5-2 に示す。負荷変動後の DHS 反応器の上部において、Sessile ciliate の存在割合が

急激に増加しているが、それ以外は大きな差は無かった。真核生物の細胞密度は、一定負荷運転時では、DHS 反応

器中部で最も高くなる傾向にあった。DHS 反応器上部おいて真核生物の細胞密度が低かった理由は、流入 COD 濃

度が高く、嫌気的な環境であったためだと考えられた（Dubber and Gray, 2011）。その一方で、真核生物の細胞密度は、

負荷変動運転時では、DHS 反応器中部で最も高くなる傾向に変わりはなかったが、下部においても中部と同程度の値

を示していた。特に、負荷変動運転時の DHS 反応器下部の真核生物の細胞密度は、一定負荷運転時と比較して 3 倍

高くなっていた（DHS 反応器中部では 2 倍高くなっていた）。これは、能動的な負荷変動を与える事で、スポンジ担体の

保持汚泥濃度のプロフィールに変化が生じ（Fig.5-4、DHS 反応器下部の保持汚泥濃度が増加）、処理水の TSS 濃度

が増加していたことから（Table 5-1、処理水の TSS 濃度：一定流量運転時 4.6 mg·L-1 、負荷変動運転時 9.3 mg·L-1）、

スポンジ担体から剥離した汚泥もしくは分散状の原核生物を捕食する真核生物の細胞密度が増加したと考えられた。 

 また、真核生物の細胞密度と保持汚泥濃度、また保持汚泥の内生呼吸活性をプロットしたところ、両者に関係性は見

られなかった（データ非掲載）。標準活性汚泥のような完全混合型の反応器では、有機物汚泥負荷と真核生物の細胞

密度に正の相関関係があることが報告されているが、DHS 反応器のような押出流れ型の反応器では相関関係にない

ことが分かった。このような現象になる要因を正確に解析していないが、第 4 章で述べたように、真核生物が捕食可能

な大きさの細菌の多くがスポンジ担体の空隙に補足されることが原因ではないかと考えている。そのため、DHS 反応器

において真核生物群集を高密度に保持するためには、水理学的滞留時間の能動的な変動により、スポンジ担体から

保持汚泥の剥離（真核生物群集の基質の供給）を促進させる必要があると言える。 
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Fig.5-6 Cell density of total eukaryote (without amoebozoa) both of control and flow rate fluctuation.  

(The error bars indicate standard deviations) 

 

 

5.3.5 DHS反応器における保持汚泥の物質収支 

 29 日間の負荷変動運転期間中に実施した水質分析結果から算出した（n=6 回）、DHS 反応器における保持汚泥の

物質収支を Fig.5-7 に示す。負荷変動運転の前後で保持汚泥量は 1.47 gVSS 減少していた（5.3.3 参照）。その一方で、

処理水の VSS として流出する汚泥量（スポンジ担体から物理的に剥離した保持汚泥量）は、29 日間の合計で、0.71 

gVSS であり、負荷変動運転を実施することにより実際に減少した保持汚泥量 1.47 gVSS の 47%であった。この結果は、

負荷変動運転により、スポンジ担体から保持汚泥の剥離が促進されるが、それによる保持汚泥量の減容効果は 48%で

あり、残りの 52%は他の要因が作用していることを示している。そこで、これらの要因を特定するために、COD 分解によ

る保持汚泥増殖および保持汚泥の内生呼吸活性について、2 つの運転条件の間で次に示すような考察を行った。 

 まず、一定負荷運転時および負荷変動運転時における、流入 COD 量から流出 COD 量を差し引いた COD 分解量

（単位：mgCOD·day-1）を比較すると、一定負荷運転条件において 393±75 mgCOD·day-1、負荷変動運転条件におい

て 357±63 mgCOD·day-1 であり、負荷変動運転を実施することにより 9.1％低下していた。その一方で、保持汚泥の内

生呼吸活性値を比較すると、一定負荷運転条件において、0.47、0.16、0.05 gO2·gVSS-1·day-1（3 つの平均値は 0.23 

gO2·gVSS-1·day-1）であり、負荷変動運転条件において、0.32、0.05、0.05 gO2·gVSS-1·day-1（3 つの平均値は 0.14 

gO2·gVSS-1·day-1）であり、負荷変動運転を実施することにより平均値は 39%低下していた。この結果は、潜在的な保持

汚泥の自己分解ポテンシャル（内生呼吸により自己分解するポテンシャル）が低下したことを意味している。 このように、
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COD 分解量は大きく減少していないのに対し（9%減）、内生呼吸活性は大きく減少していたことから（39%減）、負荷変

動運転期間中は、一定負荷運転期間中と比較して、保持汚泥量は増加する傾向にあると推測された。そのため、他に

保持汚泥減容化に関して考えられる要因の 1 つとして、保持汚泥中における真核生物の細胞密度の増加（高密度化）

が推定された。これは、保持汚泥中において真核生物の高密度化および多様化が進むと、余剰汚泥発生量が減少す

る報告があるためである（須藤、1978）。しかしながら、未だ定量的な解析は実施できていないため、真核生物の有無に

よって保持汚泥量がどの程度にまで減少するのかを今後検証する必要がある。 

 なお、一定負荷運転条件および負荷変動運転条件における有機物負荷の平均値を比較すると、一定負荷運転条件

の有機物負荷 0.75±0.1 kgCOD·m-3·day-1、負荷変動運転条件の有機物負荷 0.77±0.1 kgCOD·m-3·day-1 であり、2 つ

の運転条件の間で大きな差異はなく、負荷変動運転により確認された影響は人工排水の供給方法の違いによるもの

だと判断することができた。また、プロフィール試験時の水質分析結果から算出した、一定負荷運転条件および負荷変

動運転条件における有機物負荷および有機物汚泥負荷は、一定負荷運転条件の有機物負荷 0.85 kgCOD·m-3·day-1、

有機物汚泥負荷 0.03 kgCOD·kgVSS-1·day-1、負荷変動運転条件の有機物負荷 0.84 kgCOD·m-3·day-1、有機物汚泥

負荷 0.03 kgCOD·kgVSS-1·day-1 であり、前述のルーティーン分析結果と同様に、2 つの運転条件の間で大きな差異は

なかったことを確認した。 

 

 

 

 

 

Fig.5-7 Mass balance in the DHS reactor during flow rate fluctuation.  
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5.4 小括 

 本章では、1日の中で数倍に変動する有機物負荷に対する真核生物群集の挙動を把握するために、HRT の能動

的な変変動（負荷変動運転）が、DHS 反応器の真核生物群集構造、処理特性、保持汚泥性状（汚泥濃度、内生呼吸

活性）に与える影響について解析を行った。その結果、以下の知見が得られた。 

 

1. 高負荷と低負荷を交互に繰り返す負荷変動運転を適用したところ、スポンジ担体を通過する線流速の増加により、

スポンジ担体から保持汚泥剥離が促進されるとともに、それらを捕食する真核生物の細胞密度が 2–3 倍に増加して

いたことを確認することができた。これらの結果から、DHS 反応器における余剰汚泥削減に寄与すると推定される真

核生物の高密度化を目的とした制御手法として、HRT の能動的な変化による負荷変動運転が有効であることを示

すことができた。 

 

2. 負荷変動運転（最大負荷比 5 倍）を適用したところ、処理水の水質は著しく悪化した。具体的には、処理水の TSS

濃度および NH4
+-N 濃度が大幅に上昇していた。これは、一時的に、スポンジ担体を通過する線流速が増加するた

けでなく、高有機物負荷条件（3.8 kgCOD·m-3·day-1）になることから、流下方向における C/N 比が下がらず、それに

より硝化細菌は従属栄養細菌との溶存酸素利用に関する競合に負けたえためだと考えられた。そのため、負荷変

動が生じやすい下水を、DHS 反応器にて処理する場合、良好な処理水質を維持するためには、最大負荷比が 5

倍以内になるように設計する必要があることが分かった。 

 

3. 負荷変動運転（最大負荷比 5 倍）は、保持汚泥の汚泥濃度や内生呼吸活性に影響を与えることがわかった。具体

的には、負荷変動を与えることで、スポンジ担体から保持汚泥の剥離が促され、保持汚泥濃度の分布傾向が変化

していた（DHS 反応器上部の保持汚泥濃度が減少し、下部の保持汚泥濃度が増加した）。また、保持汚泥の内生

呼吸活性は負荷変動運転を行うことで低下する傾向にあった。これは、負荷変動運転により COD 分解量が低下し

たため、および、低負荷で運転する時間を長く設定したためだと考えられた（24 時間中 20 時間、低負荷で運転）。 
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Fig.S5-1 Relative abundance of each eukaryotic cells both of control and flow rate fluctuation. 
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Fig.S5-2 Cell density of each eukaryotic cells both of control and flow rate fluctuation.  

(The error bars indicate standard deviations) 
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第 6 章  
 

バンコクに設置した実証規模 DHS 反応器による下水の連続処理実験および 
真核生物群集構造解析 
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6.1 研究背景 

 バンコクでは大規模処理場が 8 施設（規模 30,000–350,000 m3·day-1）、小規模処理場が 12 施設（規模 350–2,300 

m3·day-1）稼働しているが、下水道の普及率は 40%程度であり（Wilasinee et al., 2014）、今後、都市化に伴う水環境汚

染が深刻化することが予想される。日本のような下水道の整備は、経済的な制約や時間的な制約から現実的ではなく、

即効的な水環境汚染対策には、大規模な土木工事（下水道への接続など）が不必要な分散型下水処理技術の適用

が有効であると考えられる。現在、稼働中の大規模処理場に流入する下水は、BOD 濃度 12–60 mg·L-1 程度である

（Tsuzuki et al., 2013; Limphitakphong et al., 2016）。下水の BOD 濃度が低い理由には、下水の収集方法が合流式で

あること、温暖な気候であり下水収集中に生分解が生じやすいこと、トイレットペーパーなどの固形物が入っていないこ

と、地下水などの不明水が流入することが挙げられる。その一方で、小規模処理場に流入する下水の BOD 濃度は 90–

300 mg·L-1 程度である（事前に行った現地調査の結果）。このように小規模処理場における下水の有機物濃度が、大

規模処理場よりも高い理由は、下水の収集方式が分流式であるためである。また、小規模処理場では、下水の有機物

濃度や水量が大きく変動（＝有機物負荷の変動）することが知られている（Boller, 1997）。そのため、分散型下水処理と

して適用する技術は、小規模処理場において問題となる有機物負荷の変動を許容可能でなければならないと言える。 

 このようななかで、バンコクの分散型下水処理技術として、DHS 反応器に着目した。DHS 反応器は、発展途上国の下

水を処理する UASB 反応器の後段処理技術として開発され、これまでインドなどを中心に、その適用性評価が行われ

て来た経緯がある（Uemura and Harada, 2010; Okubo et al., 2015; Okubo et al., 2016）。また、バンコクの大規模処理場

に流入する下水を、DHS 反応器を用いて直接処理した報告もある（Onodera et al., 2014; Wilasinee et al., 2014）。これ

らの報告では、BOD 濃度が約 20 mg·L-1 の低濃度下水を対象としており、その処理特性、保持汚泥性状、電力消費量

を解析・評価している。これらの知見から、DHS 反応器単独によるシステムは、バンコクの分散型下水処理技術として

適用できる可能性を十分に有していると考えられる。しかしながら、小規模処理場に流入する下水（BOD 濃度 90–300 

mg·L-1 程度）を対象として、下水処理 DHS 反応器の処理特性に関する知見は無い。また、有機物負荷の変動が、

DHS 反応器の下水処理特性や保持汚泥性状に与える影響についても知見は無い。そのため、現地の小規模処理場

に設置した実証実験 DHS 反応器を用いて、下水の連続処理実験を行い、その下水処理特性を解析・評価することは、

分散型下水処理技術としての適用性を評価するうえで非常に意義がある。 

 DHS 反応器の特徴として、余剰汚泥の発生量が、標準活性汚泥法よりも少ないことが挙げられる（Tandukar et al., 

2007）。この余剰汚泥抑制には、有機物汚泥負荷（food to microorganism：F/M）を低く維持可能であることに加え、捕

食機能を持つ真核生物の細胞密度が高いことも要因であると推測されている（Onodera et al., 2013）。第 4 章の結果か

ら、分子生物学的手法に基づいた真核生物群集構造解析が、DHS 反応器における真核生物の機能解析の一助にな

ることを示すことができたが、実証規模の DHS 反応器における真核生物群集構造解析を行った報告はほとんどない

（検鏡による真核生物の群集構造解析（Onodera et al., 2013）および原核生物の 16S rRNA 遺伝子配列に基づく群集

構造解析（Kubota et al., 2014）を実施した報告はある）。以上より、実証規模 DHS 反応器における真核生物の機能を

理解するうえで、保持汚泥中に存在する真核生物群集に関して、その群集構造を詳細に解析する必要があると言える

（例えば、18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析など）。 

 本章では、1日の中で流入下水の水質の変動（有機物負荷の変動）が生じやすい条件での真核生物群集構造の

特徴を把握するために、実証規模 DHS 反応器を用いて、BOD 濃度 60–90 mg·L-1 程度の下水の直接処理を行い、
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真核生物群集構造と下水処理特性（1.一定負荷運転期間中の処理特性、2.負荷変動期間中の処理特性）を解析・評

価した。このとき、真核生物群集の機能を推定するうえで、その一助となるような知見収集のため、保持汚泥の真核生

物群集構造を、真核生物の 18S RNA 遺伝子配列に基づくクローン解析によって明らかにした。 

 

6.2 実験方法 

6.2.1 Bang Na処理場（バンコク、タイ） 

 DHS 反応器は、コミュニティプラントの下水を処理している Bang Na 処理場（バンコク、タイ）に設置した。このコミュニ

ティプラントは設計人口約 8,600 人であり、1,000 m3·day-1 の下水を処理している（設計処理量は 1,200 m3·day-1）。この

小規模処理場における下水の収集方法は分流式であり、不足している下水量を補うために、近くを流れているカナル

の水を流入させている。  

 

6.2.2 DHS反応器 

 Fig.6-1に本章で使用したDHS反応器を示す。2つのDHS反応器から構成されている（1st DHS反応器および2nd DHS

反応器）。それぞれのDHS反応器は6つのセグメントがあり（1st DHS反応器：A1–A6、2nd DHS反応器：B1–B6）、最下部

に沈殿槽（32.5 L）がある。このセグメントは空気穴を設けており、そこから好気処理に必要な酸素を供給している。また、

セグメントのなかには、担体容積が100.9 L（1st DHS反応器：50.47 L、2nd DHS反応器：50.47 L）となるように、スポンジ

担体（直径3.3 cmおよび高さ3.3 cm）を無作為に300個充填した。このスポンジ担体には、圧密を防止するために、保護

材としてポリエチレン製のネットリングを装着させた。また、既報で使用していた、あらかじめ汚泥が付着した状態のスポ

ンジ担体（4℃保存）をそのまま使用した（Onodera et al., 2014）。 

 Bang Na処理場のスクリーン通過後の下水を、ポンプを使って貯留槽に流入させた。この下水は貯留槽内での腐敗を

防ぐために、1時間に1度オーバーフローさせて新鮮なものと入替えを行った。貯留槽の下水（流入水）はポンプを使用

して、1st DHS反応器へと流入させた。このとき、流入水は散水器を通ってDHS反応器に供給され、その後、重力によっ

て下降し、沈殿槽を通って処理水（1st DHS処理水）として流出させた。供給下水は下降する間に、スポンジ担体に保持

された汚泥と接触することで処理される機構になっている。1st DHS処理水はポンプを使って2nd DHS反応器へと流入さ

せた。2nd DHS反応器から流出するものを最終処理水とした。  

 

6.2.3 DHS反応器の運転条件 

(a) 一定負荷運転 

 DHS反応器は温度調節を行わずに運転を行った（バンコクの年平均気温は30℃前後）。実験期間中の運転条件を

Table 6-1に示す。実験期間はPhase-1、Phase-2、Phase-3の3つに分けており、それぞれ水理学的滞留時間（HRT、スポ

ンジ担体容積を基準に算出）およびBOD負荷が異なる。Phase-1のHRTは6時間に設定した（day 0からday 92まで）。こ

のときの下水処理量は403 L·day-1に相当する。Phase-2およびPhase-3のHRTを3時間に設定した。このときの下水処理

量は806 L·day-1に相当する。また、各Phaseにおける下水のBOD濃度はそれぞれ、78、60、86 mg·L-1であり、BOD負荷

はそれぞれ、0.3、0.5、0.7 kgBOD·m3·day-1に相当する（Table 6-1）。 
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Fig.6-1 Schematic diagram of the DHS reactor in this study. 

 

 

 

 

Table 6-1 Operation condition of the whole system regarding HRT, BOD loading and influent BOD. 

 

 



	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
        	
 第 6章 

                                                                                  
114 

 (b) HRTの能動的制御による負荷変動運転 

 一定負荷運転条件下（常に HRT 3 時間）における連続処理実験が終了した後に、day 850 に負荷変動運転を実施し

た。負荷変動運転の概略を Fig.6-2 に示す。負荷変動運転は、HRT を能動的に変動させることで行い、高負荷および

低負荷となる時間帯をつくった。それぞれの時間帯の HRT を 1.7 時間（処理量 1,452 L·day-1）および 7 時間（処理量

346 L·day-1）に設定した。一定負荷運転における負荷の比は、それぞれ 1.8 倍および 0.4 倍に設定した。なお、一定負

荷運転時と負荷変動運転時において、1 日に処理する下水量の総和は変化しないように設計した（1 日の有機物負荷

量の総和は変化しない）。負荷変動試験開始時（day 855–863）および負荷変動運転開始 2 ヶ月後（day 919–924）に、

DHS 反応器における流下方向の水質プロフィール（高負荷および低負荷の両方の時間帯）および保持汚泥濃度プロ

フィールを解析した。加えて、高負荷時および低負荷時の水質を平均化するために、コンポジットサンプリングした試料

（流入水、1st DHS 処理水、2nd DHS 処理水）についても水質分析を行い、処理性能の解析・評価を行った。 

 

 

Fig.6-2 The HRT condition of flow rate fluctuation experiment. 

 

6.2.4 DHS反応器の流下方向における水質プロフィールおよび保持汚泥濃度プロフィール 

 DHS 反応器の流下長における水質変化を把握するために水質プロフィールを解析した。解析に供した水質試料は、

DHS 反応器の流下長 0 m（A1）、0.8 m（A3）、1.6 m（A5）、2.4 m（B1）、3.2 m（B3）、4.0 m（B5）、4.8 m（final effluent）か

らスポットサンプリングした（Fig. 6-1）。それぞれの水質試料に関して、TSS、VSS、BOD、COD、T-N、NH4
+-N、NO2

--N、
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NO3
-- N を分析した。保持汚泥試料は、A1、A3、A5、B1、B3、B5 に充填したスポンジ担体から採取した。この時、各セ

グメントからスポンジ担体をランダムに 3–5 個採取し、イオン交換水もしくは 10 mM リン酸緩衝液（K2HPO4: 4 mM、

KH2PO4: 6 mM）を用いて、スポンジ担体を圧搾する事で得た。この時、スポンジ担体から汚泥がなくなるまで（白くなる

まで）操作を繰り返した。この採取した汚泥試料の total solid（TS）および volatile total solid（VTS）を測定した。 

 

6.2.5 水質分析方法 

 DHS 反応器の処理性能は、流入水、1st DHS 処理水、2nd DHS 処理水を水質分析に供することで解析した。それぞれ

の試料は、流入水の日変動を抑えるためにコンポジットサンプリングした。pH、溶存酸素（DO）、酸化還元電位（ORP）

は、pH 計、DO 計、ORP 計を使用して現場で分析した。TSS および VSS の測定にはガラス繊維ろ紙（0.4–1.2 µm）を使

用した。COD、アンモニア性窒素（NH4
+-N）、亜硝酸性窒素（NO2

--N）、硝酸性窒素（NO3
--N）の分析には分光光度計

（DR-3900、Hach、Loveland、CO、USA）を使用した。全窒素（T-N）の分析は、下水試験方法に参考し、ペルオキソ二

硫酸カリウムと水酸化ナトリウムを用いて全ての窒素化合物を硝酸性窒素に変換させた後、分光光度計（DR-3900、

Hach）を使用して、硝酸性窒素（全窒素）を算出した。 

 

6.2.6 余剰汚泥発生量の算出方法 

 本章では、2nd DHS 反応器の沈殿槽に蓄積する汚泥を余剰汚泥と定義した。沈殿槽から引き抜いた汚泥試料の TS

および VTS を測定し、次式を用いて DHS 反応器における余剰汚泥発生量を算出した。 

 

余剰汚泥発生量 = (𝑉×𝑋) ((𝑄×𝑡)(𝐶!"# − 𝐶!"")) 

 

 ここで、Vは沈殿槽の容量（L）、Xは余剰汚泥の汚泥濃度（gTS·L-1）、Q は沈殿槽に流入する水量（L·day-1）、tは前回

引き抜いてから今回引き抜くまでの日数（day）、Cin は流入水の全 COD および全 BOD 濃度（g·L-1）、Ceff は 2nd DHS 処

理水の全 COD および全 BOD 濃度（g·L-1）とした。 

 

6.2.7 真核生物の 18S rRNA遺伝子配列に基づくクローン解析 

 DHS 反応器の保持汚泥における真核生物の機能に関して、理解を深めるために、真核生物の 18S rRNA 遺伝子配

列に基づくクローン解析を行った。クローン解析に用いた汚泥試料は 4サンプルとした。汚泥試料からの DNA 抽出は、

ISOIL for Beads Beating Kit（Nippon Gene Co. Ltd.、Tokyo、Japan）に付属のプロトコールを参考に行った。標的とする

遺伝子領域（18S rRNA 遺伝子のほぼ全長である 1,800 塩基）の増幅は、EukA（5'- AAC CTg gTT gAT CCT gCC AgT 

-3'）と EukB（5'- TgA TCC TTC TgC Agg TTC ACC TAC -3'）を用いて行った（Medlin et al., 1988）。DNA ポリメラーゼ

には Ex taq DNA polymerase（TaKaRa Bio Inc., Shiga, Japan）を用いた。 

 EukA および EukB のプライマー対を使用した PCR は次の条件で行った。初期変性 95℃−10 分を行った後、95℃−1

分、58−56℃−1 分（1−3 回 58℃、3−6 回 57℃、7−36 回 56℃）、72℃−2 分のサイクルを 36 回繰り返した後、最後に 72℃

で 10 分間反応させた。なお PCR 時のサイクルは汚泥試料ごとに応じて変化させた。PCR 産物は Sephacryl S-300 HR

（GE Healthcare UK Ltd.、Buckinghamshire、England）を用いて精製した後（プライマーの除去）、ライゲーション効率を
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向上させるために PCR 産物の 3'末端に A を付加した。その後 PCR 産物は再度精製した。 

 PCR 産物は精製した後、TOPO TA Cloning Kit for Sequencing（Invitrogen, CA, USA）を使用してクローン化した。解

析に供したクローンの塩基配列の決定は EukA、PSSU、Ek-555f（5'- AgT CTg gTg CCA gCA gCC gC -3'）

（López-García et al., 2001）、EukB を用いて行った。塩基配列の決定は 3130 genetic analyser （Applied Biosystem 

Japan Ltd., Japan）により行った。得られた塩基配列は SequencherTM DNA sequencing software（Hitachi, Tokyo, Japan）

を使用して、97%の相同性を持つものを OTU として、1 つのファイロタイプと定義した。また、キメラ配列を含む可能性が

あるものは解析から除外した。それぞれのファイロタイプの代表配列は BLASTN プログラムを使用して近縁種とその相

同性を検索した（http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi）。代表配列はアライメントを行った後、分子系統解析ソフトウェ

ア ARB（データベース SILVA database, release 115）に取り入れた（Pruesse et al., 2007）。得られた配列は、

DDBJ/NCBI/EMBL database に登録した（Accession Numbers LC222849–LC222998）。  
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6.3 実験結果と考察 

6.3.1 一定負荷運転による連続処理実験（Phase-1、Phase-2、Phase-3） 

 各 Phase における流入水、1st DHS 処理水、2nd DHS 処理水の水質分析結果をまとめたものを Table 6-2 に示す。流

入水の TSS 濃度、COD 濃度、BOD 濃度は明らかに低く、日本国内の下水と比較して 2–3 分の 1 程度であった。下水

の濃度が低い理由は、年平均気温が安定して高く、下水収集中に生分解されやすい状況にあったこと（連続処理実験

期間中の平均気温は 27–30℃）に加え、カナルの水の流入によって希釈されているためだと考えられた。さらに、これ

に加えて、管渠の閉塞防止のため、タイ国内ではトイレットペーパーを流さないことが原因だと考えられた。その一方で、

T-N 濃度や NH4
+-N 濃度はそれぞれ 46–55 mgN·L-1、28–32 mgN·L-1 であり、BOD 濃度などの有機物濃度と比較する

と高濃度であった。 

 流入水、1st DHS 処理水、2nd DHS 処理水の水質分析結果の経日変化を Fig.6-3 に示す。また、DHS 反応器の流下

方向における COD 濃度および NH4
+-N 濃度の変化を Fig.6-4 に示す。Phase-1 では、DHS 反応器は HRT 6 時間で運

転を行った。 HRT 6 時間で運転を行った Phase-1 では、OLR 0.6 kgCOD·m-3·day-1 および 0.3 kgBOD·m-3·day-1 の条

件のもと、良好な処理性能を示した。最終処理水である 2nd DHS 処理水の TSS 濃度、COD 濃度、BOD 濃度、NH4
+-N

濃度は、それぞれ、2 mg·L-1、20 mg·L-1、6 mg·L-1、0.3 mgN·L-1であり、流入水の濃度に対する除去率はそれぞれ 93、

85、91、99％であった（Table 6-2）。また、流下方向における COD 濃度と NH4
+-N 濃度のプロフィールの結果から、1st 

DHS 反応器において、その殆どが除去されており、2nd DHS 反応器の有機物負荷および窒素負荷は低い状況にあっ

た（Fig.6-4）。 

 Phase-2 では、HRT を 3 時間にまで短縮させて運転を行った。HRT 3 時間で運転を行った Phase-2 では、OLR 1.3 

kgCOD·m-3·day-1 および 0.5 kgBOD·m-3·day-1 の条件においても、良好な処理性能を示した。2nd DHS 処理水の TSS

濃度、COD 濃度、BOD 濃度、NH4
+-N 濃度は、それぞれ、7 mg·L-1、31 mg·L-1、5 mg·L-1、0.6 mgN·L-1 であり、流入水

の濃度に対する除去率はそれぞれ 81、80、91、98％であった。TSS 除去率が悪化していた理由は、HRT 短縮によりス

ポンジ担体を通過する水のせん断力が増加することで、スポンジ担体に保持された汚泥が一時的に剥離しやすい状

況にあったためだと考えられた。また、1st DHS 処理水の NH4
+-N 濃度が 6.2 mgN·L-1 にまで上昇していた。これは OLR

上昇により、1st DHS 反応器において、従属栄養細菌と硝化細菌との間で溶存酸素の競合が生じためだと考えられた。 

 Phase-3 では、HRT は変化させなかったが、流入水の BOD 濃度の一時的な上昇により BOD 負荷が高くなった。具体

的には、Phase-3 初期の平均 OLR は 1.14 kgBOD·m-3·day-1 にまで上昇しており、2nd DHS 処理水の NH4
+-N 濃度は 5 

mgN·L-1 であるなど、NH4
+-N 処理性能（硝化性能）に悪影響を及ぼしていた。その後、Phase-3 の後半では、流入水の

BOD 濃度は 60–80 mg·L-1 程度にまで減少し、平均 OLR は 0.57 kgBOD·m-3·day-1 にまで低下した。この OLR が低下

した期間は、最終処理水の NH4
+-N 濃度は 2 mgN·L-1 にまで低下し、ある程度、硝化性能が改善された。Phase-3 全体

で値を平均すると、OLR は 0.7 kgBOD·m-3·day-1 となり、2nd DHS 処理水の TSS 濃度、COD 濃度、BOD 濃度、NH4
+-N

濃度は、それぞれ、3 mg·L-1、29 mg·L-1、7 mg·L-1、1.8 mgN·L-1であり、流入水の濃度に対する除去率はそれぞれ 92、

83、91、95％であった。 

 T-N 除去率は、HRT 3 時間で運転を行った Phase-2 および Phase-3 において 45–56%であり、最終処理水の T-N 濃

度は 27–30 mgN·L-1 であった。スポンジ担体に生長した生物膜では、膜表面から 10 mm 内側の地点では、DO 濃度は 

0 mg·L-1 になることが報告されている（Araki et al., 1999; Machdar et al., 2000）。加えて、スポンジ担体の保持汚泥濃度
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は 35–40 mgVTS·L-1と高濃度である（Fig. 6-6））。これらの結果から、スポンジ担体に生長した生物膜において、無酸素

条件下にある場所では、保持汚泥の自己分解によって供給される炭素源を電子供与体として脱窒反応が起こっている

ことが推測された。そこで、DHS 保持汚泥の脱窒活性（基質として酢酸ナトリウムと硝酸カリウムを使用）を評価したとこ

ろ、A3 保持汚泥で 0.011 gN·gVTS-1·day-1、B1 保持汚泥で 0.014 gN·gVTS-1·day-1 であった。また、同保持汚泥の内生

脱窒活性（基質として硝酸カリウムのみを使用）を評価したところ、両方とも、0.008 gN·gVTS-1·day-1 であり、内生脱窒活

性が高いことが明らかになった。加えて、流下方向の T-N 濃度および BOD 濃度のプロフィールの結果から、BOD 濃度

が 20 mg·L-1 以下と低濃度になったとして T-N 濃度は減少する傾向にあることから、内生呼吸による脱窒反応が進行し

ていることが示唆された。 

 各 Phase の最終処理水の水質は Bangkok metropolitan administration（BMA）の排水基準を達成していた（pH 5–9、

BOD < 20 mg·L-1、TSS < 30 mg·L-1、NH4
+-N < 5 mgN·L-1、DO > 5 mg·L-1）。また E.coli 除去率も 3–4 log10と高く、衛生

学的知見からみても十分な処理性能を有していたと判断することができた（データ非掲載）。このように、DHS 反応器は、

バンコクの小規模処理場に流入する下水を直接処理した場合でも、十分に高い処理性能を発揮できることが分かった。

さらに、電力消費量を試算すると、DHS 反応器は曝気動力が必要でないため、既存のオキシデーションディッチ法より

も低い試算結果になった（ポンプヘッドは損失分を含めて 10 m と試算）（DHS 反応器：0.06 kWh·m-3-wastewater、オキ

シデーションディッチ：0.394 kWh·m-3-wastewater）。 
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Fig.6-3 The time course of the routinely water quality (A) TSS, (B) COD, (C) BOD, (D) T-N and (E) NH4
+-N. 
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Fig.6-4 The profiles of water qualities along flow length of DHS reactor (A) Total COD and (B) NH4
+-N. 

 

 
Fig.6-5 The profiles of water qualities of BOD and nitrogen compound along flow length of DHS reactor on day382 in 

Phase-3; (A) Total BOD concentration and (B) Nitrogen compound concentration. 
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6.3.2 保持汚泥濃度の推移 

 DHS 反応器全体の保持汚泥濃度の推移を Fig.6-6 に示す。この DHS 反応器全体の保持汚泥濃度は、DHS 反応器

の流下方向における保持汚泥濃度を元に算出した（Fig.S6-1）。既に汚泥が付着したスポンジ担体を植種汚泥として使

用したため、HRT 6 時間で運転を行った Phase-1（day 86）では、OLR 0.3 kgBOD·m-3·day-1 の条件のもと、比較的早く、

保持汚泥濃度は約 20 gVTS·L-1に達した。HRT 3 時間の条件で運転した Phase-2（day 190）では、ほぼ横ばいであった

が、Phase-3（day 525）まで運転を継続すると、約 1.7 倍の 35 gVTS·L-1にまで増加した。このように保持汚泥濃度が上昇

した理由は、OLR が段階的に増加したためだと考えられ（平均 OLR は Phase-1 で 0.3、Phase-2 で 0.5、Phase-3 で 0.7 

kgBOD·m-3·day-1）、それと同時に、スポンジ担体の間隙に、未分解の固形性有機物が蓄積していったためだと考えら

れた。この蓄積した固形性有機物は徐々に分解されることで、前述した内生脱窒反応（6.3.1 一定負荷運転による連

続処理実験）に必要な炭素源になったと考えられた。また、DHS 反応器の保持汚泥濃度は、標準活性汚泥法と比較し

て 10–20 倍程度高く、既往の知見（都市下水処理 UASB 反応器の処理水を流入させている DHS 反応器に関する論

文。Onodera et al., 2013）ともほぼ同等であった。 

 

 

 

 

Fig.6-6 The time course of average retained sludge concentration in the DHS reactor 
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6.3.3 余剰汚泥の発生量 

 Table 6-3 に各 Phase における余剰汚泥の発生量をまとめたものを示す。HRT 6 時間で運転を行った Phase-1 では、

余剰汚泥発生量は、0.003 gTS·gCODremoved
-1 および 0.004 gTS·gBODremoved

-1 であった。次に、HRT 3 時間で運転を行

った Phase-2 では、余剰汚泥発生量は、0.08 gTS·gCODremoved
-1 および 0.15 gTS·gBODremoved

-1 であり、Phase-1 と比較し

て増加していた。これは、前述したように、HRT の短縮を行うことで、下降する水のせん断力が増し、スポンジ担体に付

着した汚泥が剥離しやすい状況にあったためだと考えられた。続く Phase-3 では、余剰汚泥発生量は、0.04 

gTS·gCODremoved
-1 および 0.07 gTS·gBODremoved

-1 であり、Phase-2 と比較して半分程度になった。これは、HRT 3 時間の

条件におけるせん断力に耐え得る生物膜が新たに形成されたためだと考えられた。また、これらの値を下水処理量あ

たりの余剰汚泥発生量に換算すると、Phase-2 では 9.8 mgTS·L-1-wastewater（4.5 mgVTS·L-1-wastewater）、Phase-3 で

は 5.8 mgTS·L-1-wastewater（3.2 mgVTS·L-1-wastewater）であった。これらの値は既往の知見（低濃度下水を直接処理

した DHS 反応器に関する論文）と殆ど同等であった（Onodera et al., 2014）。また、Bang Na 処理場に設置しているオキ

シデーションディッチ法の余剰汚泥発生量（58.2 mgTSS·L-1-wastewater）よりも 10 倍程度少なかった。 

 DHS 反応器において余剰汚泥発生量が少なかった要因は、既往の知見通り、有機物汚泥負荷を低く維持できたこと

によって、汚泥増殖量と汚泥分解量が拮抗したためだと考えられた。また、同時に、真核生物の捕食作用だけでなく、

年平均気温が 30℃前後と高く、保持汚泥中の微生物の自己消化が促進されやすい条件にあったことも一つの要因だ

と考えられた。これらの結果から、バンコクに設置したパイロットスケール DHS 反応器は、バンコクの下水を処理した場

合でも、余剰汚泥発生量を低く抑えることが可能であったことを実証することができた。 

 

 

 

Table 6-3 Summary of the excess sludge production rate from the DHS reactor.  
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6.3.4 真核生物の 18S rRNA遺伝子配列に基づいたクローン解析 

 実証規模 DHS 反応器の保持汚泥における真核生物群集に関して、理解を深めるために、真核生物の 18S rRNA 遺

伝子配列に基づいたクローン解析を行った。DHS 保持汚泥およびオキシデーションディッチ汚泥のクローンライブラリ

ーを Fig.6-7 に示す。クローンライブラリーは kingdom/superkingdom レベルで分類した。また、得られたファイロタイプの

塩基配列の Blast 検索結果を Table S1 に示す。得られたファイロタイプは大きく分けて superkingdom Nucletmycea、

kindgom Holozoa、kingdom Alveolata の 3 つに分類することができた。最も存在割合が高かったグループは、

superkingdom Nucletmycea に属するファイロタイプであり、その存在割合は全体の 16–48%を占めていた。kingdom 

Holozoa と kingdom Alveolata に属するファイロタイプの存在割合は、それぞれ全体の 12–49%および 4–50%であった。

その一方で、オキシデーションディッチ汚泥では、kingdom Alveolata に属する存在割合は全体の 78%と、

kingdom/superkingdom レベルで分類したクローンライブラリーのなかで最も優占していた。 

 DHS 保持汚泥とオキシデーションディッチ汚泥のクローンライブラリーを比較した結果、kingdom Holozoa（後生動物）

に属するファイロタイプに大きな違いがあることが分かった。DHS 保持汚泥の kingdom Holozoa に属するファイロタイプ

は、lineage Nematoda および lineage Arthropoda に分けられた。lineage Nematoda に属するファイロタイプの全体に対す

る存在割合は、HRT 6 時間の A1 で 0%、A5 で 24%、HRT 3 時間の A1 で 4%、A5 で 43%であった。その一方で、

lineage Arthropoda に属するファイロタイプの全体に対する存在割合は、HRT 6 時間の A1 で 49%、A5 で 6%、HRT 3

時間の A1 で 8%、A5 で 0%であった。その一方でオキシデーションディッチ汚泥は、それぞれに属するファイロタイプ

の存在割合は全体の 0%および 7%であった。既報を参考にすると、保持汚泥中に Nematoda が存在することで、生物

膜の厚さや密度が減少することが報告されている（Klein et al., 2016）。前述した様に、DHS 反応器の余剰汚泥発生量

は極めて低く、既存のオキシデーションディッチ法における余剰汚泥発生量の約 10 分の 1 に抑えられている（Table 

6-3）。これらのことから、実証規模 DHS 反応器では、オキシデーションディッチよりも、系統学的に多様な真核生物（後

生動物）が存在していることを明らかにすることができた。また、これらの真核生物群集が、どれほど、余剰汚泥の発生

量抑制に寄与しているかどうかは全く不明ではあるが、DHS 反応器の保持汚泥における真核生物群集の系統学的多

様性を、18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析により明らかにすることができた。 

 DHS 保持汚泥とオキシデーションディッチ汚泥のクローンライブラリーにおいて、kingdom Alveolata（原生動物）に属

するファイロタイプを比較したところ、検出される系統分類群は殆ど同じであった（order Conthreep および order 

Spirotrichea）。オキシデーションディッチ汚泥では、Epistylis に近縁なファイロタイプ（order Conthreep の subfamily 

Peritrichia の Epistylis chrysemydis、Epistylis bentscheli）が全体の 80%を占めており優占していた（Table S1）。その一

方で、DHS 保持汚泥では、Epistylis に近縁なファイロタイプは検出されず、family Colpodea や family Hypotrichia に近

縁なファイロタイプがクローンライブラリーのなかで優占化していた。PSSU/EukB のプライマー対（真核生物のなかでも

原生動物を解析可能なプライマー対）で作成したクローンライブラリーにおいても同様な傾向にあることを確認した

（Fig.S6-2）。また、優占して検出されるファイロタイプの系統分類を比較すると、第 4 章で解析を行った日本国内の下水

を処理する DHS 反応器とは異なっていた。これは、流入下水の固形性有機物濃度や反応器運転温度などが異なるた

めだと考えられた。これらの結果より、実証規模 DHS 反応器における、捕食被捕食に係わる真核生物群集の系統学的

多様性を、18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析により明らかにすることができた。 

 DHS 保持汚泥のクローンライブラリーでは、phylum LKM11（superkingdom Nucletmycea）に属するファイロタイプが共
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通して検出された（その存在割合は全体の 9–48%）。その一方で、オキシデーションディッチ汚泥のクローンライブラリ

ーでは、この phylum LKM11 に属するファイロタイプは検出されなかった（その存在割合は全体の 2%以下）。この

phylum LKM11 に属する真核生物は、日本国内の下水を処理する実験室規模 DHS 反応器においても、その存在が

確認されている（第 4 章）。これらの結果から、phylum LKM11 に属する真核生物は、実験室規模の管理された条件下

だけではなく、温度や下水組成、その濃度が時事刻々と変化するような条件下においても、DHS 反応器による下水の

処理機構を理解するうえで重要な真核生物である可能性が高いと考えられた。 

 

 

 
 

Fig.6-7 Eukaryotic community structures based on the 18S rRNA gene (EukA and EukB). The numbers in parentheses 

are the total number of clones sequenced. The size of each circle indicates the percentage of relative abundance. 
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6.3.5 HRTの能動的制御による負荷変動運転が水質プロフィールや保持汚泥性状に与える影響 

（a）DHS反応器の流下方向における水質プロフィール 

 負荷変動運転が、DHS 反応器における下水処理特性に及ぼす影響の解析を行った。負荷変動運転は Fig.6-2 に示

した条件で約 2 ヶ月間行った。HRT 1.7 時間の高負荷時および HRT 7 時間の低負荷時の両方の時間帯において、

DHS 反応器の流下方向における水質プロフィール（COD 濃度、NH4
+-N 濃度、TSS 濃度）を解析した。この水質プロフ

ィールは、負荷変動運転を開始した直後および負荷変動運転を 2 ヶ月間継続した後について解析を行い、継続的な

負荷変動運転による影響を解析した（Fig.6-8）。 

 負荷変動運転の期間中、COD 除去と TSS 除去に関して、重大な処理性能悪化は認められず、一定負荷運転時

（HRT 3 時間で一定）における、最終処理水の COD 濃度および TSS 濃度と比較しても遜色なかった。また、負荷変動

運転を開始した初期段階（Fig.6-8、beginning、day 855–863）と 2 ヶ月後（Fig.6-8、2 month later、day 919–924）の水質

プロフィールを比較すると、2 ヶ月後の負荷変動運転の高負荷時において、処理水の NH4
+-N 濃度が 22 mgN·L-1 にま

で増加した（不完全な硝化反応）。これは、2 ヶ月後の流入水の NH4
+-N 濃度が、低負荷時の 27 mgN·L-1 に対し、高負

荷時では 43 mgN·L-1 と高まったためと考えられた。そこで、 DHS 反応器の流下方向における NH4
+-N 濃度の変化量と

保持汚泥量から、NH4
+-N 酸化速度を算出したところ、高負荷時では 9.0 gN·kgVSS-1·day-1 あった。この算出した

NH4
+-N 酸化速度において、流入 NH4

+-N 濃度を年平均値である 30 mgN·L-1程度と仮定した場合、高負荷時の条件に

おいても、処理水の NH4
+-N 濃度を 10 mgN·L-1 程度にまで減少させることができる計算になる。実際に、高負荷時およ

び低負荷時の水質を平均化するためにコンポジットサンプリングした処理水の日平均 NH4
+-N 濃度は 5 mgN·L-1 であり、

一定負荷運転時の処理水の NH4
+-N 濃度（6 mgN·L-1）と同程度であった（Table S-2）。 

 以上の結果から、実証規模 DHS 反応器は、最大負荷比 1.8 倍の負荷変動（HRT 1.7 時間および 7.0 時間の繰り返し）

が生じる運転条件においても、COD 除去、NH4
+-N 除去、TSS 除去に関して、一定負荷運転時と比較しても遜色ない

処理能力を有している（同程度の処理水質を得ることができる）ことを実証することができた。 
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Fig.6-8 Profiles of water qualities of COD, NH4
+-N along flow length of DHS reactor; 

  (A) Total COD, (B) NH4
+-N and (C) TSS concentration at beginning of flow rate fluctuation on day 855−863, 

  (D) Total COD, (E) NH4
+-N and (F) TSS concentration at 2 month later of flow rate fluctuation on day 919−924. 
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（b）保持汚泥濃度プロフィール 

 Fig.6-9 に、DHS 反応器の流下方向の保持汚泥濃度のプロフィールを示す。保持汚泥濃度は、負荷変動運転開始前

（一定負荷運転）で 30–43 gVTS·L-1であり、負荷変動運転開始約 2 ヶ月後ので 26–45 gVTS·L-1であった。HRTの

能動的な変動により、スポンジ担体から保持汚泥の剥離が促進されることが予想されたが（第 5章の結果を参

考）、本章では、B1 および B3 の保持汚泥濃度が若干低下していた程度であり、保持汚泥濃度のプロフィールに対し

て大きな影響は確認されなかった。また、この保持汚泥濃度のプロフィールから DHS 反応器内の全保持汚泥量を算出

したところ、負荷変動運転開始前では 3.7 kgVTS であり、負荷変動運転開始約 2 ヶ月後では 3.4 kgVTS であった。こ

のことから、保持汚泥量は多少減少していたことが確認されたが、処理性能悪化に直接つながるものではなく、約 2 倍

の負荷変動運転であれば、汚泥の保持性能に関して問題ないと判断することができた。 

 

 

 

 

Fig.6-9 The retained sludge concentration along flow length of DHS reactor; (A) continuous flow experiment on day 848 

and (B) flow rate fluctuation experiment on day 919.  

 



	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
        	
 第 6章 

                                                                                  
129 

6.4 小括  

 本章では、バンコクに設置した実証規模 DHS 反応器の真核生物群集構造と下水処理特性を評価するために、約

550 日間の連続処理実験を行った。その結果、以下の知見が得られた。 

 

1. HRT 3 時間の条件（OLR は 0.5–0.7 kgBOD·m-3-sponge·day-1）において、下水処理 DHS 反応器は高く安定した処理

性能を示した（TSS 除去率 81–92%、COD 除去率 80–83%、BOD 除去率 91%、NH4
+-N 除去率 95–98%）。また、余

剰汚泥発生量は 5.8 mgTS·L-1-wastewater であり、既存処理技術（オキシデーションディッチ法）の約 10 分の 1 に抑

えることができた。さらに、電力消費量を試算したところ、0.06 kWh·m-3-wastewater であり、これについても既存処理

技術よりも少ない計算結果であった。 

 

2. 高負荷と低負荷を交互に繰り返す負荷変動運転（最大負荷比 1.8 倍）を行い、下水処理特性に与える影響を評価し

た。その結果、約 2 ヶ月の負荷変動運転の期間中、流入水の NH4
+-N 濃度が異なることにより（流入水の NH4

+-N 濃

度は 30–40 mgN·L-1 程度で変動）、下水処理特性（水質プロフィール）に影響を及ぼしていた。しかしながら、DHS

反応器の流下方向における NH4
+-N 濃度の変化量と保持汚泥量から、NH4

+-N 酸化速度を算出したところ、流入水

の NH4
+-N 濃度が平均値と同程度であれば（NH4

+-N 濃度 30 mgN·L-1）、十分に完全硝化できる能力を有している

ことを確認した。また、総保持汚泥量には殆ど影響がなかったことを確認した。 

 

3. 真核生物の 18S rRNA遺伝子配列に基づくクローン解析を行ったところ、実証規模 DHS反応器には、オキ

シデーションディッチよりも、系統学的に多様な真核生物（kingdom Holozoa および kingdom Nucletmycea

に属する真核生物）が存在していることを確認することができた。また、phylum LKM11 に属する機能未知な真

核生物が高頻度に検出された（存在割合は全体の 9–48%）。この phylum LKM11 に属する真核生物は、第 4 章の

DHS 反応器においても、その存在が確認されており（存在割合は全体の 4–5%）、DHS 反応器による下水の処理機

構を理解するうえで重要な系統分類群であると推測された。このように、実験室規模の管理された条件下だけで

なく、温度や下水組成、その濃度が時事刻々と変化するような、より現実的な運転条件下においても、機

能未知な真核生物群集が下水処理機構に係わっている可能性があることを示すことができた。 
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Supplementary materials 

 

Table S1 Relative abundance and phylogenetic affiliation of eukaryotes in the retained sludge based on the operational 

taxonomic units 18S rRNA gene sequences. 
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Table S1 Continued.  
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Table S1 Continued. 
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Table S1 Continued. 

 
 

 

Table S2 Summary of water qualities of influent and 2nd DHS effluent during continuous flow 

experiment (day 757–844) and flow rate fluctuation experiment (day 855–955).  
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Fig.S1 The profiles of retained sludge concentration along flow length of DHS reactor. 

 

 

Fig.S2 Eukaryotic community structures based on the 18S rRNA gene (primer pair: PSSU/EukB). The numbers in 

parentheses are the total number of clones sequenced. The size of each circle indicates the percentage of relative 

abundance. 
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7.1 はじめに 

 本論文では、下降流懸垂型スポンジ（DHS）反応器の真核生物群集構造と下水処理特性を、実験室規模および実

証規模の DHS 反応器を用いた連続処理実験により解析・評価した。そのなかでも特に、DHS 反応器の基本的な運転

操作因子である有機物負荷（OLR）によって変化する真核生物群集構造と下水処理特性との関連性を明らかにするこ

とを目的とし、実験的解析を行った。DHS 反応器単独による下水の処理特性に関する知見は少なく、また、能動的に

負荷変動を与えた場合の知見についても殆ど無いため、本論文で示した知見は貴重なものである。また、このような

DHS 反応器の保持汚泥中の真核生物群集構造を、分子生物学的手法である 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン

解析により明らかにすることで、検鏡では評価しきれなかった真核生物群集構造についても評価可能であったことを示

した。ある特定の真核生物群集に関して、DHS 反応器の下水処理運転後に、その存在割合の増減を確認することが

でき、下水処理機構（現段階で考えられるものは固形物分解もしくは脱窒反応）への寄与を推定することができた。また、

設定した運転操作因子ごとに保持汚泥を検鏡することで、DHS 反応器内における捕食被捕食に関わる真核生物群集

に関して、その機能を推定し得るような有益な知見を得ることができた。 

 本章では、本論文にて得られた知見を総括し、「DHS 反応器における真核生物群集の機能推定（真核生物群集構

造と下水処理特性との関連性）」、「処理水質や保持汚泥の馴致の程度を推定するための指標生物の提案」、「真核

生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析によって得られた新しい知見」、「クローン解析と検鏡による真

核生物群集構造解析結果の比較」、「DHS 反応器の分散型下水処理技術としての適用可能性」、「DHS 反応器にお

ける運転方法の提案」、としてまとめた。 

 

7.2 DHS反応器における真核生物群集の機能推定 （真核生物群集構造と下水処理特性との関連性） 

 本論文では、DHS 反応器の有機物負荷を変化させ（第 4 章では固形生有機物濃度、第 5 章では水理学的滞留時間

（HRT））、それに対応して変化する真核生物群集構造の解析を行った。第 4 章では、固形性有機物濃度を上昇させる

ことで OLR を上昇させた。その結果、OLR を約 1.0 から約 2.0 kgCOD·m-3·day-1 にまで上昇させた直後に、処理水質の

悪化と、鞭毛虫と繊毛虫グループの存在割合の増加が確認されたが、その後、同じ OLR で運転を継続させると、処理

水質の改善と、鞭毛虫と繊毛虫グループの存在割合の低下が確認された。第 5 章では、HRT を能動的に変化させるこ

とで、有機物負荷を変化させた。具体的には、短い HRT（高負荷）と長い HRT（低負荷）を 1 日のなかで交互に繰り返し

た。HRT を変化させない一定負荷運転と、HRT を能動的に変化させる負荷変動運転（最大負荷は一定負荷運転時に

おける負荷の 5 倍）を行い、真核生物群集構造を比較した。その結果、負荷変動を与えることで、一時的にスポンジ担

体を通過する線流速が速くなるため、スポンジ担体からの保持汚泥の剥離が促進され、それらを捕食する真核生物の

細胞密度が 2–3 倍に増加したことが確認された。その、同じ有機物負荷であっても、DHS 反応器の保持汚泥中の

真核生物群集構造は似通ったものになるとは断定できないことが分かり、流入水の固形有機物濃度や水理学的

滞留時間の変動を考慮する必要があると考えられた。このように、DHS 反応器における真核生物の高密度維持

（保持）に関して、一定負荷で運転するよりも能動的に水理学的滞留時間（有機物負荷）を変動させるほうが効果的で

あることを示すことができた。このとき、負荷変動運転により物理的に剥離した保持汚泥量は、実際に減少した保持汚

泥量の 48%であることに加え、負荷変動期間中は一定負荷運転期間中と比較して、保持汚泥量は増加する傾向にあ

ることがルーティーン水質分析の結果から推測されため、残りの 52%は、保持汚泥中における真核生物の細胞密度を
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高密度に維持可能であったことによる影響だと考えられた。 

 DHS 反応器として使用しているスポンジ担体は、第 4 章で述べたように、その空隙に固形物が捕捉されやすく、真核

生物が捕食できる基質濃度が低くなってしまうため、その細胞密度は活性汚泥法と比較すると少ない傾向にある。第 4

章と第 5 章では、固形性有機物濃度の上昇と HRT の短縮により、一時的ではあるが、真核生物の細胞密度の増加が

確認された。この結果から、DHS 反応器に存在する真核生物は、スポンジ担体から剥離した、もしくは、スポンジ担体

で捕捉しきなかった浮遊状の固形物（固形性有機物、保持汚泥、原核生物）を捕食することで、処理水質の改善に寄

与していることが予想された。加えて、原生動物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析では（原生動物に特異

的なプライマーを用いて PCR）、原生動物のなかでも、subfamily Peritrichia と family Hypotrichia に属するファイロタイ

プが高い割合で検出された。このことから、原生動物のなかでも、subfamily Peritrichia と family Hypotrichia に近縁な

真核生物が、DHS 反応器内の捕食–被捕食に関わっていることを明らかにした。 

 また、第 4 章において、下水処理 DHS 反応器において、基本的な運転操作因子である有機物負荷（OLR）は、スポ

ンジ担体間隙水の水質および鞭毛虫と繊毛虫グループの存在割合に影響を与えていた。鞭毛虫と繊毛虫のグループ

と OLR は正の相関関係にあることが分かった。なお、鞭毛虫や繊毛虫グループの細胞密度と、有機物汚泥負荷（単

位：kgCOD·kgVSS-1·day-1）および保持汚泥濃度（単位：mgTSS·L-1）との間に関連性はなかった。また、アメーバグルー

プは、DHS 反応器において、最も存在割合が高いグループであった。DHS 保持汚泥中のアメーバのグループの細胞

密度は、DHS 反応器の上部から下部にかけて増加する傾向にあり、スポンジ担体間隙水の COD 濃度および NH4
+-N

濃度と負の相関関係にあることが分かった（第 4 章の下水処理性能が著しく悪化した DHS 反応器 B の Phase-2 以外）。

なお、アメーバグループの細胞密度と保持汚泥濃度との間に関連性はなかった。さらに、DHS 保持汚泥中の後生動物

のグループの細胞密度と、有機物負荷、水質、保持汚泥濃度との間に関連性はなかった。そのため、DHS 反応器に

おいて、後生動物グループの動態を、有機物負荷、水質、保持汚泥濃度などのパラメーターによって制御することは

難しいことが示唆された。 

 本論文の成果により、DHS 反応器内における捕食–被捕食関係を解析していくうえで、特に原生動物、繊毛虫のなか

の subfamily Peritrichia と family Hypotrichia が重要な系統群であることを明らかにした。この結果を活用すれば、例え

ば、定量 PCR 用のプライマーや FISH 解析用のプローブを設計し、標的とする真核生物の活性度等を評価することが

可能になる。また、同位体で標識した基質と上記の解析を組み合わせることで、標的とする真核生物の基質特異性に

ついても明らかにすることができる（例：Moreno et al., 2010）。このように、本論文の成果は、DHS 反応器における真核

生物の捕食–被捕食に関する研究開発を推進していくうえで、重要な基礎知見と成り得るものである。 

 

 

 

 

 

 

 

 



	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
        	
 第 7章 

                                                                                  
140 

7.3 処理水質や保持汚泥の馴致の程度を推定するための指標生物の提案 

 Fig.7-1 に、DHS 反応器の流下方向における流下水中の真核生物の細胞密度を示す（第 4 章の Phase-2）。また、

Fig.7-2 に、DHS 反応器 B の最終処理水において観察された真核生物の一例を示す（第 4 章の Phase-2）。第 4 章の

Phase-2 における DHS 反応器 A は、HRT 7.2 時間、OLR 0.99 kgCOD·m-3·day-1 の条件のもと運転を行い、COD 除去

率および NH4
+-N 除去率はそれぞれ 86%および 99%であった（第 4 章、Fig. 4-2）。その一方で、DHS 反応器 B は、

HRT 3.6 時間、OLR 1.97 kgCOD·m-3·day-1 の条件のもと運転を行い、COD 除去率および NH4
+-N 除去率はそれぞれ

60%および 82%であった（第 4 章、Fig.4-2）。このように DHS 反応器 B は、DHS 反応器 A よりも約 2 倍高い有機物負

荷条件で運転を行っているため、COD や NH4
+-N の処理性能は悪い状況にあった。この時、それぞれの DHS 反応器

の流下方向における流下水中の真核生物の細胞密度を比較すると、DHS 反応器 B の流下水の方が、DHS 反応器 A

の流下水よりも、真核生物の細胞密度は高かった（Fig.7-1）。特に、Fig.7-2 に示したような、保持汚泥に付着して増殖

する原生動物（stalked protozoa の代表例：Vorticella）は、DHS 反応器 A の最終処理水中において検出することはでき

なかったが、DHS 反応器 B の最終処理水中において高頻度で検出することができた（Fig.7-1、stalked protozoa）。この

stalked protozoa は、DHS 反応器 B の保持汚泥中においても、全体の 10–20%と比較的高い存在割合であった（第 4

章の Phase-2、Fig.4-3）。これより、保持汚泥中において定着できなかった（または剥離した）stalked protozoa が最終処

理水中に流出したと考えられた。すなわち、stalked protozoa は、良好な水質を示す最終処理水中には存在しないが、

過負荷状態にある（この負荷に対応した保持汚泥の微生物群集構造が構築されており、馴致が進行している）時期の

最終処理水中には高頻度に存在する傾向にあることを明らかにすることができた。 

 以上より、DHS 反応器における処理水質や保持汚泥の馴致の程度を、極めて簡便に評価するうえで、最終処理水中

の原生動物（特に、保持汚泥に付着して増殖する原生動物（代表例：Vorticella））を指標生物として利用可能であると

判断することができた。 
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Fig.7-1 The eukaryotic cell number in the sponge pore water along flow length from the inlet of the DHS reactor 

(Chapter 4, Phase-2). 

 
Fig.7-2 Photo of Vorticella with TSS in the effluent from the DHS reactor B (Chapter 2, Phase-2).  
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7.4 真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析によって得られた新しい知見 

 本論文では、（前段に UASB 反応器を用いずに）下水処理を直接処理する DHS 反応器における真核生物群集構造

を、18S rRNA 遺伝子配列に基づくクローン解析により明らかにした。このクローン解析は、第 3 章にて、DHS 反応器に

存在する真核生物に対しても適用可能かどうかを検討した（データベースの情報の活用と、DHS 反応器に存在する真

核生物 1 個体の PCR-Sequence 解析）。そして、実験室規模 DHS 反応器（第 4 章）だけでなく、バンコクに設置した実

証規模 DHS 反応器（第 6 章）についても、第 3 章にて検討したクローン解析を行った。Fig. 7-3 に EukA/EukB で作成

したクローンライブラリー、Fig. 7-4 に PSSU/EukB で作成したクローンライブラリーをまとめたものを示す。その結果、特

に、検鏡では詳細に解析されて来なかった真菌（superkingdom Nucletmycea に属する真核生物）に関して新しい知見

を得ることができた。それらを以下に示す。 

 第 4 章では、superkingdom Nucletmycea に属するファイロタイプが全クローン中 29–56%を占めており、kingdom/ 

superkingdom レベルで分類を行ったクローンライブラリーの中で最も優占していた。さらに、そのなかでも genus 

Trichosporon および genus Funticula に近縁なファイロタイプの存在割合が植種汚泥よりも増加していた。genus 

Funticula に近縁な真核生物に関する知見は少なく、その下水処理汚泥内での機能を推定することは困難であったが、

genus Trichosporon に近縁な真核生物のなかには脱窒反応に関与する真核生物が存在する。なお、第 6 章で実施し

たクローン解析においても superkingdom Nucletmycea に属するファイロタイプが最も優占していたことを確認した（しか

しながら、第 4 章で確認された genus Trichosporon に近縁なファイロタイプは検出されなかった）。さらに、興味深いこと

に、同じ下水を処理する汚泥（第 4 章では嫌気–無酸素–好気法の曝気槽内の汚泥、第 6 章ではオキシデーョンディッ

チ内の汚泥）のクローンライブラリーでは、superkingdom Nucletmycea に属するファイロタイプは 1 クローンも検出されな

かった（したがって全体での存在割合は 2%以下）。このように下水の連続処理とともに、ある特定のファイロタイプの存

在割合が増加する結果は、superkingdom Nucletmycea に属する真核生物が DHS 反応器における下水処理機構の何

れかに関与していることを示唆するものである。 

 また、第 6 章では、バンコク（タイ）の集合住宅排水処理設備に設置した実証規模 DHS 反応器に関して、18S rRNA

遺伝子配列に基づくクローン解析を行った。その結果、組成や濃度変動の生じる下水を処理する DHS 反応器の保持

汚泥中から、phylum LKM11 に属する機能未知な真核生物が高頻度に検出された（存在割合は全体の 9–48%）。この

phylum LKM11 に属する真核生物は、第 4 章の DHS 反応器においても、その存在が確認されており（存在割合は全

体の 4–5%）、DHS 反応器による下水の処理機構を理解するうえで重要な系統分類群であると推測された。このように、

第 4 章で示した実験室規模の DHS 反応器を解析した結果と同様に、系統学的に多様な真核生物が存在していること

を、実証規模の DHS 反応器においても確認することができた。この結果から、実験室規模の管理された条件下だけで

なく、温度や下水組成、その濃度が時事刻々と変化するような、より現実的な条件下においても、機能未知な真核生物

群集が下水処理機構に係わっていることが示唆された。 

 これらのファイロタイプの殆どは機能が分かっていない真核生物であったため、DHS 反応器における物質循環（炭素、

窒素）を理解するうえで、原核生物だけでなく、これらの真核生物の機能や生理学的特性を解析する必要があると考え

られた。このように、本研究の成果は、DHS 反応器における固形物分解もしくは脱窒反応に関して、真核生物が関与し

ている可能性を示唆するものであり、重要な知見に成り得るものである。 
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Fig.7-3 The eukaryotic community structure based on the 18S rRNA gene (EukA/EukB). The numbers in parentheses are 

the total number of clone sequenced (chapter 4 and 6).   
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Fig.7-4 The eukaryotic community structure based on the 18S rRNA gene (PSSU/EukB). The numbers in parentheses are 

the total number of clone sequenced (chapter 4 and 6).  
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7.5 クローン解析と検鏡による真核生物群集構造解析結果の比較 

 Fig.7-5 に、第 4 章において解析を行った、DHS 反応器の保持汚泥中における真核生物群集構造（クローン解析と検

鏡）を示す。7.4 で述べたように、真核生物の 18S rRNA 遺伝子配列に基づく群集構造解析（EukA/EukB プライマー対

のクローンライブラリー）では、検鏡による形態観察では同定が困難な真菌（Fig.7-5、Fungi）を検出可能であった。その

一方で、検鏡において優占していたアメーバグループ（特に Testate amoebozoa）を検出することはできなかった。

EukA/EukB プライマー対を使用して、アメーバグループのシークエンス解析を行っている報告があるが、本研究にて実

施したクローン解析では、Testate amoebozoa（特に genus Arcella など）に近縁なクローンを得ることはできなかった（この

アメーバグループは、第 3 章の真核生物 1 個体を対象とした PCR-Sequence 解析においても解析できていなかった）。

また、PSSU/EukB プライマー対のクローンライブラリーに着目すると、検鏡において検出された真核生物、特に、鞭毛

虫と繊毛虫グループを概ね検出できていた。以上より、現状では、クローン解析と検鏡にそれぞれ長所と短所があるた

め、DHS 反応器の保持汚泥中における真核生物群集構造を解析・評価する場合、クローン解析と検鏡を併用する必

要がある。 

 活性汚泥試料（Fig.7-5、Activated sludge）に着目すると、Testate amoebozoa 以外の真核生物を検出できていた。これ

は、活性汚泥では DHS 反応器の保持汚泥と異なり、真菌の割合が少ないためと考えられた。そのため、活性汚泥試料

のような真菌の割合が少ない試料における、真核生物群集構造を解析する場合は、どちらかの解析手法だけであって

も、十分であると考えられる。 

 

Fig.7-5 Comparison for the clone libraries based on 18S rRNA gene-sequences (EukA/EukB and PSSU/EukB primer 

pair) and microscopic enumeration (chapter 4). 
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7.6 DHS反応器の分散型下水処理技術としての適用可能性 

 第 6 章では、バンコクに実証規模の DHS 反応器を設置し、下水処理特性の評価を行った。実証規模の実験では、

実験室規模の実験とは異なり、1 日の中で、有機物濃度および水理学的滞留時間、すなわち有機物負荷が変動する

ため、安定した処理水質を得ることが難しい。具体的には、供給する下水の組成や濃度（有機物負荷）の変動が生じる

運転条件において、DHS 反応器による約 550 日間の連続処理運転（一定負荷運転）および約 2 ヶ月間の負荷変動運

転を行い、その下水処理特性を評価した。一定負荷運転による連続処理実験は約 550 日間行った。HRT 3 時間

（OLR：0.6–1.4 kgCOD·m-3-sponge·day-1、0.5–0.7 kgBOD·m-3-sponge·day-1）の条件のもと、DHS 反応器の処理性能は、

それぞれ流入水に対して、TSS 除去率 81–92%、COD 除去率 80–83%、BOD 除去率 91%、NH4
+-N 除去率 95–98%と

高く安定していた。この期間中の余剰汚泥発生量は 5.8 mgTS·L-1-wastewater であり、既存処理プロセス（オキシデー

ションディッチ法では 58.2 mgTSS·L-1-wastewater）よりも低く抑えることができた。また、連続処理運転期間中の消費電

力を試算すると、0.06 kWh·m-3-wastewater であり、既存処理プロセス（オキシデーションディッチ法では 0.394 

kWh·m-3-wastewater）よりも省エネルギーな技術であることが証明された。 

 さらには、負荷変動運転を約 2 ヶ月間行い、負荷変動運転開始前後の、DHS 反応器流下方向の水質プロフィールと

保持汚泥濃度プロフィールを解析した。この期間中、COD 除去と TSS 除去に関して、顕著な処理性能悪化は認められ

ず、一定負荷運転時（HRT 3 時間で一定）における、最終処理水の COD 濃度および TSS 濃度と比較しても遜色なか

った。その一方で、負荷変動運転の高負荷時において、処理水の NH4
+-N 濃度が 22 mgN·L-1 にまで増加した（不完全

な硝化反応）。しかしながら、2 ヶ月後の高負荷時は、流入水の NH4
+-N 濃度が 43 mgN·L-1 にまで上昇しており、一概

に濃度だけで評価することは難しいと考えられた。そこで、 DHS 反応器の流下方向における NH4
+-N 濃度の変化量と

保持汚泥量から、NH4
+-N 酸化速度を算出したところ、高負荷時では 9.0 gN·kgVSS-1·day-1 であった。この算出した

NH4
+-N 酸化速度において、流入 NH4

+-N 濃度を年平均値である 30 mgN·L-1程度と仮定した場合、高負荷時の条件に

おいても、処理水の NH4
+-N 濃度を 10 mgN·L-1程度にまで減少させることができる。実際に、コンポジットサンプリングし

た処理水の日平均 NH4
+-N 濃度は 5 mgN/L であり、一定負荷運転時の処理水の NH4

+-N 濃度（6 mgN/L）と同程度で

あった。 

 以上の結果から、DHS 反応器では、最大負荷比 2 倍程度の負荷変動であれば、固形物除去、有機物除去、硝化に

関して、一定負荷運転時と同程度の下水処理性能を発揮できる（同程度の処理水質を得ることができる）ことを実証す

ることができた。第 5 章では、最大負荷比 5 倍の負荷変動運転を実施したが、処理性能は極めて悪かった。そのため、

2 倍以上 5 倍以下の負荷変動のなかで、最適な運転条件を検討する必要があることが明らかになった。このように、

DHS 反応器は、1 日の中で有機物負荷量が数倍に変化しやすい条件においても、十分に高い性能を発揮することが

できるため、分散型下水処理技術として適用できる可能性を有していると言える。 
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7.7 処理の安定化・効率化を目的とした DHS 反応器の運転方法の提案 

 第 3 章では、日本国内の下水処理 UASB-DHS システムでは、冬季から春季における有機物負荷変動、また、固形性

有機物の蓄積によって、処理水質が極めて悪化することを報告した。第 4 章および第 5 章では、有機物負荷（固形性

有機物濃度および HRT）は、DHS 反応器における真核生物群集構造を変化させる要因であることを報告した。また、

第 5 章では、HRT の能動的な変動による運転（負荷変動運転：最大負荷比 5 倍）において、良好な処理性能（TSS、

COD、NH4
+-N 除去）は得られなかったが、DHS 反応器中部および下部における真核生物の細胞密度を上昇可能で

あることを報告した。さらに続く第 6 章では、バンコクの下水を処理する実証規模 DHS 反応器において、負荷変動運転

（最大負荷比 1.8 倍）を適用したところ、一定負荷運転時と遜色ない程度の処理性能（TSS、COD、NH4
+-N 除去）を維

持可能であったことを報告した。また、DHS 反応器の保持汚泥濃度の上昇とともに（第 6 章の Fig.6-6）、COD 除去およ

び NH4
+-N 除去に遅れが生じていた（第 6 章の Fig.6-4）。加えて、DHS 反応器の流下方向における硝酸性窒素濃度

および全窒素濃度が、BOD 濃度が減少した反応器中段以後においても、継続的に減少していた（第 6 章の Fig.6-5）。

この結果は、DHS 反応器の中段以降において、脱窒反応に必要な炭素源が継続的に供給されており、かつ、無酸素

条件が維持されていることを示唆している。これらのことから、スポンジ担体に過度に汚泥が付着し過ぎてしまい（もしく

は未分解な固形性有機物が蓄積してしまい）（Fig. 7-6、矢印）、スポンジ担体に保持された汚泥への酸素供給律速が

生じていることが推測された。これに加え、過度に生長した生物膜は、短絡流の発生や基質拡散の非効率化を招く可

能性も考えられた。 

 第 3 章の知見から、DHS 反応器を下水処理技術として適用する場合、固形性有機物の処理が課題であると言える。

また、第 6 章の知見から、過度な保持汚泥濃度の上昇によって、処理性能の悪化を招くことが懸念された。本章にて提

案する運転方法では、DHS 反応器の保持汚泥（また、未分解な固形性有機物）の一部を、真核生物に捕食させること

で、処理の安定化・効率化を図るものである。次項に提案する運転方法の概略を示す（Fig. 7-7、負荷変動運転と処理

水循環を組み合わせた運転方法の案、運転条件の検討）。 

 

   

Fig.7-6 Photos of sponge media with retained sludge in the pilot-scale DHS reactor (chapter 6). Left: sponge media with 

attached retained sludge in general, Right: sponge media with excessively attached retained sludge.  
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負荷変動運転と処理水循環を組み合わせた運転方法の案（Fig. 7-7） 

 負荷変動運転とともに処理水循環を組み合わせて運転を行う。負荷変動では、最大負荷比 2 倍（1 日の平均有機物

負荷を基準として計算）の負荷変動を与え、過度に生長した保持汚泥の剥離、保持汚泥中の真核生物細胞密度の増

加を図る。この負荷変動は、第 5 章および第 6 章で示したように、1 日のなかで高負荷と低負荷が交互に繰り返す運転

方法である。処理水循環では、DHS 反応器上部の酸素不足を防ぐことで、さらに保持汚泥中の真核生物細胞密度の

増加を図る。このとき、保持汚泥中における真核生物の細胞密度を高密度に維持することにより、保持汚泥量および固

形性有機物の減容化をある程度期待することもできる。このように、過度に生長した保持汚泥、および、蓄積する固形

性有機物を真核生物に捕食させることができれば、DHS 反応器における処理の安定化・効率化への寄与が期待でき

る。そのため、従来の UASB-DHS システムで問題になっていた冬季から春季にかけて生じる性能悪化や流入水の固

形性有機物濃度上昇時（ショックロード）における性能悪化等を未然に防止する運転方法としての応用が考えられる。 

 

運転条件の検討 

 本研究にて得られた DHS 反応器における運転条件と処理性能を次に列挙する。 

・第 4 章：流入下水（COD：158–295 mgCOD·L-1、NH4
+-N：19–21 mgN·L-1、TSS：33–123 mgTSS·L-1）、室温 20℃ 

     ・低負荷系（DHS 反応器 A） 

      OLR：0.52–1.00 kgCOD·m-3-sponge·day-1 

      HRT：7.2 時間 

      除去率：COD 81–85%、NH4
+-N 94–100% 

   

     ・高負荷系（DHS 反応器 B） 

      OLR：1.05–2.01 kgCOD·m-3-sponge·day-1 

      HRT：3.6 時間 

      除去率：COD 79–85%、NH4
+-N 73–100% 

 

・第 5 章：人工排水（COD：118–122 mgCOD·L-1、NH4
+-N：10 mgN·L-1）、室温 20℃ 

     ・一定負荷運転系 

      OLR：0.8 kgCOD·m-3-sponge·day-1 

      HRT：3.8 時間 

      除去率：COD 93%、NH4
+-N 79% 

 

     ・負荷変動運転系 

      最大負荷変動比：5 倍 

      OLR：低負荷時 0.2 kgCOD·m-3-sponge·day-1、高負荷時 3.8 kgCOD·m-3-sponge·day-1 

      HRT：低負荷時 15 時間、高負荷時 0.8 時間 

      日平均除去率：COD 82%、NH4
+-N 20% 
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・第 6 章：流入下水（COD：147–170 mgCOD·L-1、BOD：60–86 mgBOD·L-1、NH4
+-N：28–33 mgN·L-1、 

             TSS：39–42 mgTSS·L-1）、年平均気温 27–32℃ 

     ・一定負荷運転系  

      OLR：0.6–1.4 kgCOD·m-3-sponge·day-1、0.3–0.7 kgBOD·m-3-sponge·day-1 

      HRT：3.0–6.0 時間 

      除去率：COD 80–85%、BOD 91%、NH4
+-N 95–99%、TSS 81–93% 

 

    ・負荷変動運転系  

      最大負荷変動比：1.8 倍 

      OLR：低負荷時 0.4–0.6 kgCOD·m-3-sponge·day-1、高負荷時 1.9–2.6 kgCOD·m-3-sponge·day-1 

           低負荷時 0.1–0.2 kgBOD·m-3-sponge·day-1、高負荷時 0.6–1.0 kgBOD·m-3-sponge·day-1 

        HRT：低負荷時 7.0 時間 

          高負荷時 1.7 時間 

      日平均除去率：COD 78%、BOD 92%、NH4
+-N 87%、TSS 72% 

 

 

 上記に示した、これまでの実験結果から検討した、下水処理 DHS 反応器の運転条件を以下に示す（処理性能は

COD 80%、BOD 90%、NH4
+-N 90%、TSS 70%を目標とする）（Fig. 7-7）。 

 

・想定する DHS 反応器設置場所：東南アジア地域（年平均気温 30℃程度）の分散型下水処理施設 

・下水濃度： COD 160 mgCOD·L-1、BOD 75 mgBOD·L-1、NH4
+-N 30 mgN·L-1、TSS 40 mgTSS·L-1 

・最大負荷変動比：2 倍 

・OLR：低負荷時 0.6 kgCOD·m-3-sponge·day-1、高負荷時 2.6 kgCOD·m-3-sponge·day-1 

     低負荷時 0.3 kgBOD·m-3-sponge·day-1、高負荷時 1.2 kgBOD·m-3-sponge·day-1 

      #日平均 OLR：1.3 kgCOD·m-3-sponge·day-1、0.6 kgBOD·m-3-sponge·day-1 

・HRT：低負荷時 6.0 時間 

     高負荷時 1.5 時間 

      #日平均 HRT：3 時間 
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Fig. 7-7 Schematic diagram and operational condition of the suggested system using the DHS reactor. 
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7.8 まとめと今後の展望 

 本論文は、DHS 反応器の保持汚泥中における真核生物群集構造の特徴や推移を報告したものである。特に、DHS

反応器の保持汚泥中における真核生物群集構造と下水処理特性との関連性を、詳細に解析し、真核生物群集の制

御手法を検討するうえで必要な基礎知見を多く得ることができた。さらに、DHS 反応器を分散型下水処理技術として適

用できる可能性を示すことができた。これらの知見は、DHS反応器における下水処理機構を理解するうえで有益な

基礎知見である。具体的には、DHS 反応器に存在する真核生物群集が処理水質改善に寄与していることを、限定的

ではあるが、確認することができた。また、DHS 反応器に存在する真核生物群集を、能動的に負荷変動（水理学的滞

留時間の変動）を与えることによって制御可能であることを明らかにした。さらに、DHS 反応器による下水の連続処理後

に、機能未知な真核生物群集（特に、superkingdom Nucletmyceaのなかでも genus Trichosporonおよび genus 

Funticulaに近縁なファイロタイプ）の存在割合が増加していることを確認することができた。これらのことから、

DHS 反応器の運転方法を最適化することで、真核生物群集の機能を最大限に活用することも不可能ではないと考え

ている。しかしながら本論文では、真核生物の個体数の計測結果および DNA に基づいた解析結果を主に提示してお

り、反応器内の微生物群集の制御方法を検討するにあたり重要な”活性”や"生態”について解析・評価できていない。

本論文の成果により、重要だと判断できた真核生物群集に関しては、その活性について、RNA に基づいた解析を適

用し評価する必要があると考える。また、それらの生態についても、分離培養に挑戦し、最適 pH、最適温度、基質の分

解特性（代謝情報）、基質の分解活性、などを評価する必要がある。さらに、真菌（カビ、酵母）の細胞壁には、セルロ

ースやキチンが含まれており、それに結合する染色剤（例えば、カルコフロールホワイト染色、SIGMA-ALDRICH、

CAS 番号 4404-43-7、参考 URL：http://www.aandt.co.jp/jpn/tree/vol_8_2.htm）を使用すれば、保持汚泥中の原核生物

と真核生物を区別し、DHS 保持汚泥中における細胞形態や空間的分布を解析可能であると考えられる。 

 このように本論文で取り組んだ課題は、今後も研究開発や検討が必要であるものである。以上、本論文で示した成果

が、DHS 反応器における下水処理の更なる安定化・効率化、余剰汚泥発生量の更なる抑制につながることを期待して、

本論文の結びとする。 



	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
 	
        	
   付録 

                                                                                  

本学位論文の基礎となる論文 

1. 宮岡佑馬、幡本将史、珠坪一晃、小野寺崇、多川正、上村繁樹、荒木信夫、山口隆司（2013）下水処理 UASB 後

段の DHS リアクターにおける排水処理特性と真核生物群集構造の季節変動, 土木学会論文集 G（環境）, 69 (7): 

Ⅲ257-Ⅲ264. 

2. Yuma Miyaoka, Masashi Hatamoto, Takashi Yamaguchi, and Kazuaki Syutsubo (2016) Eukaryotic community shift 

in response to organic loading rate of an aerobic trickling filter (down-flow hanging sponge reactor) treating domestic 

sewage, Microbial Ecology, DOI: 10.1007/s00248-016-0871-0.  

3. Yuma Miyaoka, Yoochatchaval Wilasinee, Haruhiko Sumino, Pathan Banjongproo, Takashi Yamaguchi, Takashi 

Onodera, Tomohiro Okadera, Kazuaki Syutsubo (submitted) Evaluation of wastewater treatment performance of the 

down-flow hanging sponge for direct treatment of domestic wastewater in Bangkok, Thailand, submitted to Journal 

of Environmental Science and Health, Part A.  

 

参考となる論文 

1. Namita Maharjan, Kazuya Dehama, Kota Ohtsuki, Yayoi Saito, Yuma Miyaoka, Tashi Tshering, Akinobu Nakamura, 

Masashi Hatamoto, Takashi Yamaguchi (2014) An integrated system of UASB-DHS-A2SBR for effective removal of 

organic matter and nutrients from municipal wastewater, Journal of Water and Environment Technology 12 (5): 

421-429. 

2. Takashi Onodera, Gen Kanaya, Kazuaki Syutsubo, Yuma Miyaoka, Masashi Hatamoto, Takashi Yamaguchi (2015) 

Spatial changes in carbon and nitrogen stable isotope ratios of sludge and associated organisms in a biological sewage 

treatment system, Water Research 68: 387-393.  

3. Daisuke Tanikawa, Kazuaki Syutsubo, Takahiro Watari, Yuma Miyaoka, Masashi Hatamoto, Sou Iijima, Masao 

Fukuda, Ngoc Bich Nguyen, Takashi Yamaguchi (2016) Greenhouse gas emissions from open-type anaerobic 

wastewater treatment system in natural rubber processing factory, Journal of Cleaner Production 119: 32-37.  

 

                                                                                                                                                                                                             

 

 

  




