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1．課題番号  第9号 

 

2．研究課題名  

 「嫌気性下水処理における溶存メタン温室効果ガスの放散防止とエネルギー回収」  

 

3．研究期間 平成 19 年度～平成 21 年度 

 

4．代表者及び研究代表者、分担研究者  

 

代表者 浅原 利正 広島大学・学長  

研究代表者 大橋 晶良 広島大学大学院工学研究科・教授  

分担研究者 角野 晴彦 岐阜高等専門学校・講師  

分担研究者 珠坪 一晃 国立環境研究所・主任研究員  

 

5．補助金交付総額   39,260,000円 

 

6．研究・技術開発の目的  

 

 低濃度の排水処理において、先進国では依然として活性汚泥法に頼っており、処理に莫

大なエネルギー(主に曝気動力)が投入されている。さらに除去有機物の50%程度が最終的に

廃棄物となる余剰汚泥に姿を変え、その処理コストに悲鳴を上げているのが実状である。

一方、途上国ではお金とエネルギーを存分にかけるような活性汚泥法は根付かず、低濃度

の下水に対しては低コストでしかもメタンガスとしてエネルギー回収できる嫌気性処理法

の一種である上向流嫌気性スラッジブランケット（UASB）法が採用され、これがコアーの

処理技術として普及しようとしている。この嫌気性処理法は非常に理想的な処理法であり、

途上国に限らず先進国にも導入すべき活性汚泥法に代わる次世代の技術にする必要がある。 

 しかし、低濃度の排水に対して嫌気性処理法が採用されない理由が２つある。一つは、

嫌気性処理法では生成されたメタンの一部が処理水に溶存し、いずれは大気に揮散される。

これではエネルギーとして利用可能なメタンの回収量が減少するだけでなく、環境負荷の

低減を図れるとして期待される嫌気性廃水処理法が、皮肉なことに、二酸化炭素の21倍以

上の温室効果があるとされる溶存メタンの放散により地球温暖化の促進要因となってしま

う。ただし、溶存メタンを回収さえすれば、CO2排出量を減らせ、かつエネルギー生成量も

大きく、魅力的で優れた処理方法である。２つ目の理由は、低濃度排水処理では嫌気性微

生物を良好に処理装置内に保持することができなくて、処理速度は実用化に耐えられる性

能を有するまでに至らず、良好な水質を得ることはできないと言われてきた。  

 すなわち、上述の２つの問題点を克服できる装置が開発されれば、環境にやさしく
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とは言えない活性汚泥法に代わる次世代を担う環境低負荷型の排水処理技術となり得

る。 

 そこで，本研究の目的は、次項の次世代を担う環境低負荷型の排水処理技術を開発する

ことにあり，低濃度有機性の実下水を用い、新規に開発した嫌気性DHS（Downflow Hanging 

Sponge）リアクターと溶存メタン回収装置のパイロットプラントによる長期連続運転を実

施して、冬季の常温下においても、良好な水質と溶存メタンが回収できることを実証する。  

（１） 新規嫌気性DHSリアクターによる低濃度有機性排水処理技術  

 低濃度・低温の下水でも処理可能な嫌気性処理装置・嫌気DHSリアクターの性能を活性汚

泥法と同等にする。  

（２）溶存メタン温室効果ガスの放散防止とエネルギー回収  

 嫌気性処理水中に溶存しているメタンを密閉DHS型回収装置で自燃出来るメタン濃度

30％以上となるガスとして回収する操作方法を確立する。  

（３）残存溶存メタンのメタン酸化細菌による分解除去 

 密閉DHS型メタン回収装置で回収できなかった残存溶存メタンを好気性DHSリアクターで

微生物分解し、メタン放散量を90％以上低減する。また、嫌気性処理水のポリッシュアッ

プとしての機能を持たせ、BOD20mg/l以下の処理性能を達成する。  
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7．研究・技術開発の内容と成果  

 

（１） 新規嫌気性DHSリアクターによる低濃度有機性排水処理技術  

1.1 人工排水を用いた処理  

 低濃度有機性排水（下水と同程度）に適用可能な嫌気性処理として開発した嫌気性DHS

リアクターの有効性を明らかにするため、人工排水を用いた連続処理実験を実施した。  

 

1.1.1 実験方法 

(ⅰ) 実験装置 

 図1に人工排水の処理に用いた嫌気性DHSリアクターの概要を示す。担体には、三角柱（柱

長20cm、断面積4.5cm2、孔径0.83mm）のスポンジを用いた。スポンジ柱37本を簾状となる

ように塩化ビニール板に接着し、スポンジ高さ165cmのろ床とした。スポンジの全間隙（有

効）容積は3.0Lであり、水理学的滞留時間（HRT）の算定に用いた。ろ床を槽内に懸垂配置

し、これを密閉した。流出とガス回収部に水封槽を設置することで、外気との接触を遮断

した。排水はリアクター上部の越流型散水装置よりろ床に滴下され、嫌気性微生物が付着

したスポンジを通過することで処理される。リアクターには、処理水を流入部へ循環させ

るラインを設けた。  

 運転開始前に消化汚泥、運転36日に分散処理した中温グラニュールを植種した。２度の

植種による汚泥濃度は7.4gVSS/L-spongeであった。 

 

図1 人工排水を連続処理する嫌気性DHSリアクターの概要 
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(ⅱ) 連続処理実験  

 連続処理実験で供給する人工排水は、400mgCOD/Lに調整した。炭素源として酢酸、プロ

ピオン酸、スクロース、酵母エキスをCOD比4.5：2.25：2.25：1で組成し、嫌気性微生物に

必要な無機塩類を加えた。また、pH緩衝剤として炭酸水素ナトリウムを1g/L、ORP制御のた

めの硫化ナトリウムをそれぞれ0.005g/Lとなるよう加えた。リアクターの運転条件は、室

温、HRT、循環比を変化させ、各条件における排水処理状況を調査した。  

 

(ⅲ) 単一基質供給実験  

 室温20℃、HRT2hr、循環比0の条件（運転355日以降）で、酢酸、プロピオン酸、スクロ

ースのいずれかを単一基質としてリアクターに供給した。基質濃度は、それぞれ50-3000 

mgCOD/L間で段階的に変化させた。有機物以外の組成は、連続処理実験と同じとした。通水

からHRTの4倍時間後（8hr）に流入出水を採取し、分析に供した。流入水と流出水の各単一

基質濃度の差を、除去CODとして評価した。  

 室温15℃、HRT4hr、循環比0の条件（運転426日）で500mgCOD/Lのスクロースの単一基質

を供給した。通水からHRTの4倍時間後（16hr）に流入出水に加え、リアクター内部の水を

採取し、分析に供した。  

 

(ⅳ) 汚泥濃度 

 運転最終日（運転618日）に汚泥濃度を測定した。密閉槽より取り出したろ床を高さ方向

６区間に切り分け、それぞれのスポンジから汚泥を搾汁し、測定に供した1)。 

 

(ⅴ) DGGE 法 

 運転最終日（運転618日）にリアクターの下段（リアクター高さ：0~55cm）、中段（55

~115cm）、上段（115~165cm）より採取した汚泥より全DNAを抽出し、標的細菌に特異的

なプライマーセットを用いてPCR（Polymerase Chain Reaction）増幅した後、変性剤濃度

勾配ゲル電気泳動法（DGGE：Denaturing Gradient Gel Electrophoresis）により菌叢解析

を行った。DNAの抽出は、ビーズビーダー法により行った。真正細菌、メタン生成細菌（古

細菌）を標的とし、それぞれに特異的なプライマーセット341F-GC/534R、Parch340FG-GC/ 

Parch519Rを用いた。泳動は、変成剤濃度40-60%、泳動時間3.5hr、60℃の温度条件下で行

った。また、本リアクターと同様の植種汚泥を用い、類似した排水を処理する2基のEGSB

（Expanded Granular Sludge Bed）リアクター2) 3)から採取した汚泥にもDGGE法を用い、菌

叢の比較を行った。  

 

1.1.2 実験結果および考察  

(ⅰ) 連続処理実験  

 図2にCOD除去率、メタン回収率の経日変化を示す。全・溶解性COD除去率は、室温20℃、

HRT4hr、循環比2の条件（運転140日以降）で80%程度まで達した。  
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 運転161日にHRT 2 hrへ短縮後、循環比2と1の条件において、全COD除去率は剥離汚泥に

よるSS混入により時折悪化した。溶解性COD除去率は循環比2で59（標準偏差±14）%、循環

比1で66（±6）%と安定していた。循環比を0にすると、流出SSは減少し、全COD除去率は76

（±10）%、溶解性COD除去率は78（±12）％にまで向上した。従来法のEGSBリアクターで

は、処理水循環によって適切な撹拌作用を与え、微生物-基質の接触を確保し処理性能を安

定・向上させている2) 4)。本リアクターは、循環を行わない条件（循環比0）で最も高い処

理が得られた。嫌気性DHSリアクターでは、懸垂したスポンジろ床を微生物の支持体として

用い、排水を重力で流下させることで、物理的な撹拌なしにスポンジ内の微生物に基質が

供給されていると考えられる。メタン生成細菌の酢酸分解に対する基質の半飽和定数 Ksは

164mgCOD/Lと高く5)、排水の有機物濃度が低い場合、微生物活性や増殖速度の低下を招く。

嫌気性DHSリアクターでは、処理水循環を行わないことで有機物濃度を高く維持でき、COD

除去率が向上したと考えられる。以後、循環比0として運転した。 

 運転359日に室温15℃に変更した。変更直後のHRT2hrの条件で全・溶解性COD除去率は著

しく低下した。全・溶解性COD除去率の回復を図り運転373日にHRT4hrに変更した。運転377

日以降、全COD、溶解性COD除去率は回復し、それぞれ72（±4）、73（±5）％で安定した。

運転434日より再度HRT2hrへの短縮を試みたが、全・溶解性COD除去率は著しく低下し、良

好な処理性能は確保できなかった。運転455日に再びHRT 4 hr に変更し処理を安定させた。 

 運転582日に室温10℃、HRT10hrに変更した。変更直後より全・溶解性COD除去率は80~90 %

で安定した。HRT10hrは、室温10℃において良好な処理を得るために十分な時間であったと

言える。表1に室温10℃、HRT10hr、循環比0における処理特性をまとめた。全COD、溶解性

CODは、それぞれ平均80（±28）、47（±30）mg/Lの良好な処理水が得られ、除去率はそれ

図2 COD除去率、メタン回収率の経日変化 
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ぞれ平均79（±5）、86（±7） %を達成した。  

 全実験期間を通じて、メタン回収率は50~90 %であり、本リアクターのような嫌気性処

理の散水ろ床においてもメタン発酵処理が可能であった。  

 

(ⅱ) 単一基質供給実験  

 図3に、各流入濃度における単一基質供給実験の結果を示す。基質には、異なる濃度の酢

酸、プロピオン酸あるいはスクロースを用いた。VFAとスクロース濃度は、COD換算値で示

した。この実験は、運転335日目以降の室温20℃、HRT 2 hr、循環比0の運転条件で行った。

図3（a）の流入100 mgCOD/L レベルでは、全ての基質（酢酸、プロピオン酸、スクロース）

において、流出CODは20 mgCOD/L以下、流出VFAは10 mgCOD/L以下となった。これより嫌気

性DHSリアクターは、本連続実験よりも更に低有機物濃度の排水処理を試みる価値がある。 

 酢酸基質では、図3（b）の流入500 mgCOD/Lレベルにおいても、流出水中の酢酸は検出限

界（1 mgCOD/L）以下となった。酢酸基質の流入が1000~2600 mgCOD/Lでは、酢酸の除去量

はほぼ一定となった（データ不提示）。これは基質濃度1000 mgCOD/L以上の条件で、基質

最大消費量に達しており、図3（c）の流入1500 mgCOD/Lレベルの値よりリアクター容積（ス

ポンジ内の間隙体積）当たりの酢酸基質の活性値を求めると、13.0 kgCOD/m3/dayとなった。

同様の流入CODレベルにおいて、プロピオン酸、スクロース基質を供給し活性値とすると、

9.2、10.4 kgCOD/m3/dayとなった。これらは、連続運転の容積負荷4.2 kgCOD/m3/dayの2

~3倍高い値であった 

 プロピオン酸基質では流入500・1500 mgCOD/Lレベルにおいて、流出CODのほとんどがプ

ロピオン酸であり、プロピオン酸分解に伴って生成された酢酸は速やかにメタンに変換さ

れていると考えられる。  

 スクロース基質では、流入500 mgCOD/L レベルにおいて流出CODは酢酸とプロピオン酸が

ほとんどを占め、流入1500 mgCOD/L レベルにおいては未分解のスクロースと未同定のCOD

成分が加えて検出された。  

表1 室温10℃、HRT10 hr、循環比0における処理特性（運転582日~最終日） 
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 図4に室温15℃、HRT 4 hr、循環比0における流入500 mgCOD/Lレベルの単一基質供給実験

の結果を示す。この実験は、運転425日目以降に行った。プロピオン酸とスクロース基質で

はCOD除去率が、68％、84％であった。この結果は、室温20℃、HRT 2 hr、循環比0におい

て流入500 mgCOD/Lレベルの単一基質を供給した場合（図3（b））のCOD除去率72％（プロ

ピオン酸基質）、85％（スクロース基質）と同等であり、流出水のCOD組成も顕著な差はな

かった。よって、プロピオン酸とスクロース基質では室温20℃から15℃の低下に対して、

HRTを2倍にすることで同等のCOD除去率を得ることができた。  

図3 各流入濃度における単一基質供給実験の結果  

（室温20℃、HRT 2 hr 、循環比0） 
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 酢酸基質では、流出の酢酸が室温20℃、HRT 2 hr、循環比0（図3（b））で検出限界以下

であったものが、室温15℃、HRT 4 hr、循環比0（図4）の実験では108 mgCOD/L残存した。

よって、本リアクターの有機物分解過程において、酢酸資化性メタン生成細菌が温度低下

に対して比較的影響を受けやすいことがわかった。  

 

 図5に図4のスクロース基質を供給した場合（室温15℃、HRT 4 hr、循環比0：運転426日）

のリアクター高さ方向基質分解状況を示す。CODは、リアクター高さ142 cmで流入濃度の半

図4 流入500 mgCOD/L レベルの単一基質供給実験の結果 

（室温15℃、HRT 4 hr 、循環比0） 

図5 スクロース基質を供給した場合のリアクター高さ方向における  

CODの挙動（室温15℃、HRT 4 hr 、循環比0：運転426日） 
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分程度まで減少した。リアクター高さ83 cm以降での減少は見られず、78 mg/Lの処理水が

得られた。 

 流下に伴いスクロースが減少し、どの位置においても酢酸、プロピオン酸の目立った蓄

積や増加は見られなかった。これより、スクロースからメタン生成に至るまでを担う嫌気

性微生物群がリアクター高さ方向に分散することなく、近い位置にまんべんなく混在して

いると推測できる。  

 

(ⅲ) 汚泥濃度 

 図6に運転618日におけるリアクター高さ方向での汚泥濃度の分布状況を示す。汚泥濃度

の分布は、ほぼ均一で平均18.7 gVSS/L-spongeと高濃度であった。嫌気性DHSリアクターは、

分散した汚泥を植種に用いたにも関わらず、生物膜が形成され、高濃度な汚泥保持を実現

した。連続処理実験中、汚泥に関するトラブル（汚泥流失など）は全く見られず、従来法

より簡便な維持管理で汚泥保持が可能であった。  

 

(ⅳ) DGGE 法による保持汚泥の菌叢解析  

 図7にDGGE法による保持汚泥の菌叢解析の結果を示す。DGGE法は、長さの揃った複数種の

DNAにおいても塩基配列の違いにより、分離できる方法である。すなわち、分離されたバン

ド数が生物の多様性を示すことになり、異なるサンプルで水平方向に同一のバンドが検出

されれば近縁な種が存在していることになる。嫌気性DHSリアクターでは、真正細菌、古細

菌ともにリアクター高さに依らず、真正細菌ではバンド1-7、古細菌ではバンド6、7の等し

いバンドが示された。これから、リアクター高さ方向における菌叢の違いは少ないと考え

図6 リアクター高さ方向での汚泥濃度の分布状況（運転618日） 
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られる。この結果は、スクロース基質供給実験により得られた考察と合致する。  

 EGSBリアクターと比較すると、同様の植種汚泥を用いたにも関わらず、嫌気性DHSリアク

ターで特異的なバンド3、5、6、7が示された。嫌気性DHSリアクターでは、真正細菌、古細

菌ともにEGSBリアクターに比べ検出されたバンドが少なく、処理を担っている生物の多様

性は少ないと考えられる。  

 

 

 本実験では、嫌気性DHSリアクターが低濃度かつ低温度排水向けの嫌気性処理として有望

な技術であることを示した。  

 

1.2 実下水を用いた処理  

 嫌気性DHSリアクターによって低濃度有機性排水の代表である下水の連続処理実験を行

い、その適用性を評価した。また、既存技術であるUASBリアクターを並列運転し、嫌気性

DHSリアクターの処理特性を明確にした。  

 

1.2.1 実験方法 

(ⅰ) 実験装置 

 図8に実下水の処理に用いた嫌気性DHSリアクターの概要を示す。担体には、ネットリン

図7 保持汚泥のDGGE結果(運転618日) 

  （運転618日） 
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グ（φ3 cm×H3 cm）にスポンジ（孔径0.56 mm）を詰めたものを用いた。これをカラム（断

面W13×D13 cm）に高さ方向4層に分けて担体を充填し、担体の充填高さを140 cmとした。

カラムは、水封槽により外気との接触を遮断した。スポンジの全間隙（有効）容積は8.0 L

となり、これをHRTの算定に用いた。  

 並列運転するUASBリアクターは、カラム6.0 L（断面φ8 cm）とGSS（Gas Solid Separater）

2.0 Lからなり、全水（有効）容積は8.0 Lである。 

 植種汚泥には、消化汚泥と分散処理した中温グラニュールを用いた。植種後の汚泥濃度

は、嫌気性DHSリアクターで3.2 gVSS/L -sponge、UASBリアクターで10.2 gVSS/L であった。 

 

 

(ⅱ) 連続処理実験  

 連続処理実験で供給する実下水は、本校の合併浄化槽調整槽（沈砂後）より採取した。

これを2.5 mm孔のスクリーンに通し、連続処理実験に供した。  

 両リアクターともに、室温は20℃に制御し、HRTは、運転開始~43日までは10 hr、以降

は6 hrとした。嫌気性DHSリアクターでは、運転162日に、各層で一旦担体を取り出し、充

填し直す作業を行い、担体を混合させた（以降、担体の混合作業とする）。  

 UASBリアクターは運転59日に、嫌気性DHSリアクターは運転126日に、リアクター高さ方

向におけるCODの挙動を調査した。  

 

(ⅲ) トレーサー試験  

 嫌気性DHSリアクターでは、運転0（植種前）、161、164、291、373日において、塩化ナ

トリウム添加法4)によって、トレーサー試験を行った。水道水をHRTの4倍時間（24 hr）供

図8 実下水を連続処理する嫌気性DHSリアクターの概要 

  （運転618日） 
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給した後、流入水に飽和食塩水を0.7 mL投入した。その直後より、流出水の電気伝導度を

経時的に測定し、電気伝導度が最も高い値を示した経過時間（実HRT）とスポンジの全間隙

容積と流量から算出した設定HRTを比較することにより、本リアクターの接触効率を評価し

た。 

 

(ⅳ) 保持汚泥CODの分画 

 運転374日に両リアクター保持汚泥のMLVSS、タンパク質、糖を測定した。汚泥の採取は、

水道水を24 hr通水後に行った。各値ともCOD基準で評価した。嫌気性DHSリアクターの汚泥

は、担体内部と表面に分けた。MLVSSのCOD当量は、実測値を用いた。タンパク質は、Lowry

法 6)により測定した（COD当量1.16 gCOD/gAlbumin7））。糖は、フェノール硫酸法8)により

測定した（COD当量1.06 gCOD/gGlucose ）。 

 

(ⅴ) DGGE 法 

 運転374日に嫌気性DHSリアクター（リアクター高さ：85 cm）、UASBリアクター（65 cm）

より採取した汚泥より全DNAを抽出し、標的細菌に特異的なプライマーセットを用いてPCR

増幅した後、DGGEを行った。DNAの抽出は、ビーズビーダー法により行った。プライマーセ

ットは、真正細菌を標的とする341F-GC/534Rのみを用いた。泳動は、変成剤濃度35~55 %、

泳動時間3.5 hr、60℃の温度条件下で行った。嫌気性DHSリアクターの汚泥は、担体内部と

表面に分けた。比較対象として、植種汚泥、低濃度の人工排水を処理する2基のEGSBリアク

ターより採取した汚泥を用いた。  

 

1.2.2 実験結果および考察  

(ⅰ) 連続処理実験  

 図9に全BOD、SSの経日変化を示す。下水の平均は、全BOD  91（標準偏差±37）mg/L、溶

解性BOD 28（±13）mg/L、SS 124（±43）mg/Lであった。下水中の全BODの約７割を固形性

BODが占めていた。両リアクターの汚泥の馴致期間として、HRT 10 hrで運転したところウ

ォッシュアウト等の汚泥に関するトラブルがなかったため、運転44日にHRT 6 hrに短縮し

た。 

 直後から嫌気性DHSリアクター処理水の全BOD、SSは変動し、全BODで50 mg/L以上をしば

しば示した。嫌気性DHSリアクターでは運転162日に、担体の混合作業を行った。これによ

り処理水質の変動は一旦収まり、運転163~193日で、平均全BODは32（±7）mg/L、平均SS

は18（±3）mg/Lであった。しかし、運転200日付近より再び処理水質は変動した。  

 一方、UASBリアクター処理水は、HRT 6 hrの期間中において安定しており、平均全BOD

は26（±12）mg/L、平均SSは29（±33）mg/Lであった。 

 図10に嫌気性DHS・UASBリアクターのCOD除去率の経日変化を示す。嫌気性DHSリアクター

では運転開始後間もなく、不安定ではあるが溶解性CODの除去が認められた。HRT 6 hrに短

縮直後から、処理水全BODと同様に全COD除去率は変動した。運転120日付近から溶解性COD

除去率は低下傾向となり、運転151日では0 %を示した。溶解性COD除去率の低下に伴い、こ

の間では全COD除去率も低下傾向を示した。運転162日における担体の混合作業後、全・溶  
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解性COD除去率は、同時に向上し、運転163~193日においては、概ね安定しており平均  66

（±7）・36（±11）%となった。運転200日付近より、全・溶解性COD除去率は再び低下す

図9 SS、全BODの経日変化 

  （運転618日） 

図10 COD除去率の経日変化 

  （運転618日） 
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る傾向を示した。  

 UASBリアクターのHRT 6 hrにおける全COD除去率は、平均  70（±10）%であり嫌気性DHS

リアクターより安定していた。溶解性COD除去率は、下水濃度の変化などにより変動した。 

 

(ⅱ) トレーサー試験  

 表2に嫌気性DHSリアクターのトレーサー試験の結果を示す。植種前の設定HRT 600、120 

minの試験において、実HRT/設定HRTは21、25 %であった。溶解性COD除去率が最も悪化した

付近である運転161日において、実HRT/設定HRTは4 %、実HRTはわずか16 minであり、極度

の短絡流が発生していた。運転162日における担体の混合作業後、実HRT/設定HRTは55 %に

向上し、短絡流は改善された。同時に全・溶解性COD除去率も回復した。よって嫌気性DHS

リアクターでは、高い実HRT/設定HRTを確保することが、高いCOD除去率を得るために重要

であると考えられる。運転291、373日における実HRT/設定HRTは、それぞれ7、4 %であり再

び短縮されていた。  

 

 同様なろ床形状の好気性DHSリアクターによって、SS 100~180 mg/Lを含有するUASB流出

水を連続処理した結果、運転430日においても実HRTに極度な短縮はなかった9)。本実験で

は同レベルのSS（平均124 mg/L）を含む下水を連続処理した結果、運転161日において極端

な実HRTの短縮が見られた。よって、下水を嫌気性DHSリアクターで処理した場合、嫌気条

件下でのSSの加水分解が律速となり、SSが蓄積し、短絡流を引き起こしていると考えられ

る。実際に流入するSSが、担体表面や隣り合う担体間を埋めるように蓄積していた様子が

観察されていた（データ不提示）。浸漬型嫌気性リアクターにおけるSSの可溶化機構につ

いては、様々な因子が関与していると報告されているが、その機構は明らかではない10) 11)。

本リアクターのような散水ろ床型の嫌気性リアクターでは、浸漬型嫌気性リアクターの加

水分解機構と異なる因子があると考えられる。  

 

表2 嫌気性DHSリアクターのトレーサー試験の結果 

  （運転618日） 
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(ⅲ) リアクター高さ方向でのCODの挙動 

 図11に（a）UASBリアクター（運転59日）と（b）嫌気性DHSリアクター（運転126日）に

おけるリアクター高さ方向での溶解性CODの挙動を示す。UASBでリアクター高さ48 cmまで

固形性CODの可溶化と推測される溶解性CODの増加があり、その後減少する傾向にあった。

嫌気性DHSリアクターでは、高さ方向で溶解性CODは徐々に減少していた。嫌気性DHSリアク

ターでは、メタンとして回収されたCOD量より（データ不提示）固形性CODの可溶化の進行

が認められることから、固形性CODの可溶化と可溶化成分の分解機構にUASBリアクターと大

きな差があると考えられる。  

 

(ⅳ) 保持汚泥のCOD分画 

 図12に運転374日における嫌気性DHS・UASBリアクターの高さ方向3カ所での汚泥のCOD分

画を示す。両リアクターの汚泥CODは流れ方向で低くなった。嫌気性DHSリアクターの担体

表面の汚泥CODは、リアクター高さ120 cmにおいて27.3 gCOD/L-spongeであったが、リアク

ター高さ85、40 cmではその1/3、1/13と極端に減少した。これは、リアクター高さ120 cm

以下における流入下水の分散の不均一により、担体が持つ固形性CODの捕捉能力が十分に発

揮されていないことが原因と考えられる。糖は、流入するセルロースの蓄積の指標として

調べた。汚泥COD中の糖の割合は、嫌気性DHSリアクターの担体内部・表面でどちらも平均

15 %、UASBリアクターで平均12 %であった。タンパク質は、保持微生物量の指標として調

べた。嫌気性DHSリアクターの担体内部と表面におけるタンパク質濃度を加算すると、流れ

方向で20.2、12.3、8.0 gCOD/L-spongeであった。UASBリアクターのタンパク質濃度は、流

れ方向で11.6、9.9、7.9 gCOD/L-reactorであった。嫌気性DHSリアクターはUASBリアクタ

ーと遜色ない生物量を保持していた。嫌気性DHSリアクターの処理を向上するには、リアク

ター中段以下の担体を有効に利用することが必要であると考えられる。  

図11 リアクター高さ方向での溶解性CODの挙動 

  （運転618日） 
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(ⅴ) DGGE 法による菌叢解析  

 図13にDGGE法による植種時と運転374日における嫌気性DHS・UASBリアクター保持汚泥の

菌叢解析の結果を示す。UASB・嫌気性DHSリアクターでは、植種汚泥とは異なるバンド1-5

が示され、運転の経過に伴う菌叢の変化が見られた。嫌気性DHSリアクター担体表面とUASB

リアクターで示されたバンドは、全て同一のバンドであった。これに対して、嫌気性DHS

リアクター担体表面と内部ではそれぞれに特異的なバンド1、3、5、バンド2、4が示された。

嫌気性DHSリアクター内部で示されたバンド2は、EGSBリアクターにおいても同一のバンド

が示され、この2つの保持汚泥には、近縁な種が存在する。EGSBリアクターには、人工排水

を供給している。嫌気性DHSリアクター担体内部には、担体表面で可溶化された有機物が供

給されていると考えられる。よってEGSBリアクターと嫌気性DHSリアクター担体内部の保持

汚泥には、溶解性の有機物を分解する微生物が集積化していると考えられる。グラニュー

ルは、表層から内部にかけてメタン生成までを担う細菌群が層状構造を成していることが

知られている12)。嫌気性DHSリアクターの担体一個あたりにおいても、担体表面から内部に

かけてメタン生成までを担う細菌群が段階的に存在すると考えられる。  

 

1.3 小 括 

 担体形状の異なる２基の嫌気性DHSリアクターによってそれぞれ人工排水（設定値：400 

mgCOD/L）と実下水を連続処理し、以下の知見が得られた。  

 

 

 

図12 リアクターの高さ方向での汚泥のCOD分画（運転374日） 

  （運転618日） 
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1.3.1 人工排水処理実験  

・  処理水循環を行わないことがCOD除去に有効であった。本リアクターの基質の供給機構

と無希釈の基質の供給が、処理効率の向上に寄与したと考えられる。  

・ 室温20℃・HRT 2 hr、室温15℃、HRT 4 hr、室温10℃・HRT 10 hrそれぞれ循環比0の運

転条件において、全COD除去率は70~80 %でありメタン回収率は50~90 %であった。 

・  汚泥濃度は平均18.7 gVSS/L-spongeであり、高濃度汚泥の形成・維持が可能であった。

全実験期間を通じて汚泥に関するトラブルは皆無であり、従来法より簡便な維持管理で

あった。 

・ 嫌気性DHSリアクターの基質消費活性値は、連続処理時（20℃、HRT 2 hr、循環比0）の

COD容積負荷の2～3倍であった。酢酸分解は、温度低下によりスクロース、プロピオン酸

分解よりも悪影響を受けた。  

・  リアクター高さ方向でのCOD挙動を調査した結果、どの位置においてもスクロースは減

少し、VFAの蓄積増加は見られなかった。DGGE法による保持汚泥の菌叢解析を行った結果、

リアクター高さ方向で菌叢に違いは見られなかった。この２点より、メタン生成までを

担う微生物群が高さ方向に分散することなく、まんべんなく混在している。  

図13 保持汚泥のDGGE結果（植種、運転374日） 

  （運転618日） 
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1.3.2 実下水処理実験  

・  室温20℃、HRT 6 hrの条件で実下水を連続処理した結果、UASBリアクターでは全BOD平

均 26 mg/Lの安定した処理水が得られた。これと比較して、嫌気性DHSリアクターでは実

HRTが短縮すると処理の水質、安定性は劣った。  

・ 保持汚泥のタンパク質を測定した。ここでのタンパク質が微生物由来とすると嫌気性DHS

リアクターは、UASBリアクターと遜色ない生物量を保持していた。実HRTの短縮と基質分

散の不均一さを改善し、この生物量を有効に利用することが処理能力向上の鍵と考えら

れる。 

・  DGGE法による保持汚泥の菌叢解析を行った結果、嫌気性DHSリアクター担体内部と表面

の菌槽は異なった。人工排水を処理したEGSBリアクター汚泥との比較より、嫌気性DHS

リアクター担体内部では、溶解性の有機物を分解する細菌の集積化が示唆された。  
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（２）溶存メタン温室効果ガスの放散防止とエネルギー回収  

2.1 溶存メタンのガス化回収  

2.1.1 ガス化回収原理  

 嫌気性処理水を密閉型DHSリアクターの上部から散水すると、溶存メタンは液相からリア

クターの気相へ気液平衡に向かって物理的に放散される。その気相部のメタンをリアクタ

ー下部から送風する少量の空気と共に上部から回収する。気相部は高さ方向にメタン濃度

勾配が生じ，上部ほどメタン濃度が高くなっている。従って，上部から排出されるガスを

自燃する有用なガスとして回収することができる（図14）。回収ガスのメタン濃度は、空

気送風量などに依存するが、理論的に送風量を無限に小さくすれば，嫌気性処理槽から発

生するバイオガスのメタン濃度まで高められる。ただし、メタン濃度の高いガスを回収し

ようとすると、溶存メタンの回収率は低下することが予測される。  

 

 

 

図14 密閉型DHSリアクターによる溶存メタンのガス化回収の原理  

 
2.1.2 実験方法 

（ⅰ） 実験装置 

 図15に本研究で用いた密閉型DHS装置の概要を示す。装置は、高さ2 m、断面0.2 m×0.2 m

で容積80 Lの直方体形状である。リアクター内部には、スポンジ担体として三角柱  (30 

mm×30 mm×30√2 mm) 型のスポンジを塩化ビニール板の両面に鉛直方向に46列配置したシ

ートを10枚設置した。装置内に設置したスポンジ担体の体積は35.2 Lで、装置体積に対す

る充填率は44 %である。サンプリングポートは装置上部  (スポンジ上端部) より50 cm、 100 

cm、150 cmの位置に設置した。 

 密閉型DHS装置は長岡中央浄化センター  (新潟県長岡市) で実下水の嫌気処理実験を行

っているexpanded granular sludge bed (EGSB) リアクターとupflow anaerobic sludge 

blanket (UASB) リアクターの後段に設置した。EGSBリアクターは既報の研究1)と同じもの
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を用い、EGSBリアクターの循環を停止する事によりUASBリアクターとしても運転を行った。

実験開始当初は、スクリーン通過後の実下水を沈殿槽に貯留し、水理学的滞留時間  (HRT) 2

時間のEGSBリアクターで嫌気的処理を施したものを密閉型DHS装置に供給した。その後、運

転開始後356日目以降はスクリーン通過後の下水を直接HRT 4時間のUASBリアクターで嫌気

的処理を施したものを用いた。密閉型DHS装置にはHRT4.4時間 (スポンジ体積基準で2時間)、

420 L·day-1 (5.25 m3/m3-reactor volume/day) で嫌気性処理水を流入し、常温下で運転

した。密閉型DHS装置への空気供給は、下部よりポンプで供給し、上部より回収した。なお、

密閉型DHS装置に汚泥の植種は行わなかった。  

 

 

図15 溶存メタン回収型DHSリアクター 

 

（ⅱ）密閉型DHS装置への空気供給量  

 図16(a) に密閉型DHS装置への空気供給量を示す。実験当初は、効率的に溶存メタンを回

収するための空気供給量が不明であったため、初期の空気供給量は嫌気性処理水に含まれ

る有機物の酸化分解に必要な空気供給量を元に算定した。空気中の酸素濃度を21%、密閉型

DHS装置内で50 mgCOD/Lの有機物が除去されると考えた場合、必要となる空気供給量は73 

L·day-1 (0.91 m3/m3 - reactor volume/day) であるため、実験開始はこの流量を供給し

た。その後は、回収ガス中のメタン濃度を参考にしながら空気供給量を適宜変更した。  

 

（ⅲ） 水質分析 

 密閉型DHS装置による溶存メタンのガス化回収性能評価のため、流入・流出水の  CODcr

濃度、回収ガス量および組成、溶存メタン濃度を測定した。CODcr濃度の測定には、多項目

水質分析計 (DR -2500、HACH社) を用いた。回収ガス量の測定には湿式ガスメーターを用い、

水封槽・脱硫塔通過後のガスを測定した。回収ガス組成の分析には、TCD型ガスクロマトグ
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ラフ (GC -8A、Shimadzu) を使用した。  

 

（ⅳ） 溶存メタンの定量  

 溶存メタンの測定は既報1)に準じて次のように行った。サンプリングは、容量122 mLセ

ラムバイアル瓶に気泡が混入しないよう緩やかに行い、セラムバイアル瓶の2倍量以上をオ

ーバーフローさせ、瓶内を空気に触れていないサンプルで満たした。次に、20 mMのHgCl2

溶液を1mL添加して、生物学的メタン酸化を抑制し、ブチルゴム栓とアルミシールで密栓し

た。バイアル内の溶液を混合し20 mLをシリンジで引き抜いて窒素ガスと交換し、ヘッドス

ペースを設けた  (液量102 mL)。次に25℃に設定したウォーターバスにセラムバイアル瓶を

設置し、100 rpmで約1時間振とうさせ瓶内が気液平衡状態なった後、気相部のメタン濃度

をTCD-GCで測定し、25˚C、1 atmにおけるメタンの溶解度  (ブンゼンの吸収係数: 0.0301) を

用いてバイアル内の気相、液相におけるメタン量を求めた。  

 

（ⅴ） メタン生成および酸化活性試験  

 保持汚泥のメタン生成および酸化活性は運転開始後468日目に装置内のスポンジから採

取した保持汚泥について測定した。供試汚泥は25 mMリン酸緩衝液で基質洗浄を行い、ホモ

ジナイザーで均一に分散 (10,000 rpm、約30秒間) させたものを試験に用いた。活性試験

の温度は 20˚C と 30˚C の 2条件で行った。メタン生成活性試験は基質として酢酸  (200 

mgCOD/L) を用い、port 1 (図15) から採取した汚泥に対して、既報3)に準じて活性を測定

した。 

 メタン酸化活性はport 3 (図15)より採取した保持汚泥について測定した。試験培地には、

Nitrate Mineral Salts medium (ATTC Culture Medium No.1306) を使用した。試験は、容

量122 mLのセラムバイアル内に予め作成した培地20 mLと濃度測定済みの汚泥を2 mL投入し、

ブチルゴム栓とアルミシールで密閉した。その後、バイアル瓶の気相部を空気で置換し、

基質として100％のメタンガスを20 mL加圧投入した。このときの気相部の酸素とメタンの

分圧はそれぞれ約24 kPaとなる。その後、セラムバイアルを激しく振とうして気液平衡と

した後、気相部のガス組成を測定し初期値とした。経時的にセラムバイアル内のガス組成

とガス量を測定することにより、単位汚泥量  (gVSS) 当たりのメタン消費量を求め、メタ

ン酸化活性値とした。 

 

（ⅵ） 保持汚泥の微生物群集解析  

 運転開始後183日目のスポンジ担体保持汚泥に対して、細菌の16S rRNA遺伝子に基づいた

クローン解析を行った。汚泥はport 1, 2, 3 (図15) からそれぞれ採取し、DNA抽出にはUltra 

Clean Soil DNA kit (MO BIO) を 用 い た 。 PCR 増 幅 に は EUB3384) 

(5’-AC[A/T]CCTACGGG[T/A]GGC[T/A]GC-3’) と1500R5) (5’- GGTTACCTTGTTACGACTT -3’) 

のプライマーセットを用いて、細菌の16S rRNA遺伝子域を特異的に増幅した。得られたPCR

産物はTOPO TA Cloning kit (Invitrogen) によってクローン化し、塩基配列の解析に用い

た。塩基配列の解析にはDTCS Quick Start Kit (BECKMAN COULTER) およびCEQ8000 (BECKMAN 

COULTER) シーケンサーを用い約500 塩基を解読した。得られた塩基配列データは、  国際

塩基配列データベース  (NCBI : http://www.ncbi.nlm.nih.gov/) のBLAST searchにより相
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同性検索を行い、既知種との相同性が95%以上で同じ属、  90%以上で同じ門として分類し、 

その間の目や科についてはデータベース上の情報を元に適宜分類した。  

 

2.1.3 実験結果 

（ⅰ）実下水の嫌気性処理によるメタン生成  

 図16(b) に密閉型DHSへの流入水温、図16(c)に密閉型DHS装置の前段の嫌気性処理装置 

(EGSB, UASB) から発生した処理水1 L当りのメタンガス生成量および溶存メタン濃度（COD

当量で表記）の経日変化を示す。嫌気性処理装置からのメタンガス生成量は、流入水の水

温の影響を顕著に受けており、流入水の水温が低下する冬季においてはメタンガスの生成

はほぼゼロにまで落ち込んだ  (図16(b, c))。一方、溶存メタンは季節によらず定常的に生

成し、おおむねメタンガス生成量を上回っていた (図17)。また、この溶存メタン濃度は嫌

気性処理装置から発生するメタンガスの分圧から計算される飽和溶存メタン濃度よりも高

い濃度で流出しており、その過飽和度  (実測の溶存メタン濃度を飽和溶存メタン濃度で除

したもの) はEGSBの期間で平均1.7、 UASBの期間で平均1.3であった。この過飽和度は

Hartleyら５）の報告にある過飽和度1.9~6.9よりは低いものの、本研究においても嫌気性

処理水中には理論値以上のメタンが溶存している事が明らかとなった。  

（ⅱ） 溶存メタンのガス化回収連続実験  

 メタンの空気中での爆発限界濃度は5.4%6)と言われているが、密閉型DHS装置からの回収

ガスが空気中で継続して自燃するためには、より高濃度のメタンガスが必要となる。我々

は、実際に回収ガスの燃焼実験を行い回収ガス中のメタン濃度が30%以上なら自燃可能であ

ることを確認した。そこで、本研究では嫌気性処理水に含まれる溶存メタンを、自燃可能

な濃度であるメタン濃度30％以上含むガスとして回収する事にした。  

 図16(d, e) に密閉型DHS装置による溶存メタンのガス化回収連続実験の結果を示す。運

転開始直後は流入水の水温が低かったため、前段のEGSBリアクターの全メタン生成量  (メ

タンガス+溶存メタン) が少なく、密閉型DHS装置への流入水中の溶存メタン濃度も低かっ

た。そのため、密閉型DHS装置での溶存メタン回収率は90%を超えたが、 回収メタンガス濃

度は低い値 (10% 以下) となった。外気温の上昇と共に前段のEGSBリアクターの処理性能も

向上し、溶存メタン濃度も上昇することが確認できた。その後、密閉型DHS装置への空気供

給量を30~ 40 L/day (0.375~ 0.5 m3/m3-reactor volume/day) に減少させたところ  (図

16(a))、回収ガス中のメタン濃度の上昇が確認でき、最大で回収ガス中のメタン濃度が37%

に達した  (図16(d))。また、前段の嫌気性処理装置をUASBリアクターに変更後、流入水の

水温の上昇に伴いUASBリアクターのメタン生成能力が向上し溶存メタン濃度の上昇が観察

されたため、空気供給量を約35 L/dayから55 L/dayに上昇させたが、回収ガス中のメタン

濃度は30%以上を達成することが出来た。  

 密閉型DHS装置からの回収メタンガス濃度と溶存メタン回収率の関係をプロットすると

図18のようになる。この図から回収メタンガス濃度と溶存メタン回収率はトレードオフの

関係であることは明らかである。また、低温条件下 (10~15˚C) では、回収ガス中のメタ

ン濃度は20%以下の低い値を示している。これは、低温条件により、嫌気性処理装置でのメ

タン生成量が激減することにより、空気供給量を制御しても高濃度メタンガスの回収が困

難であったためと考えられる。  
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図16 連続実験結果; (a) 供給酸素速度, (b) 水温, (c) EGSBとUASBのメタン生成量, (d) 

密閉型DHSの回収ガス組成, (e) 溶存メタン濃度と回収率, (f) COD 濃度 
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図17 メタン生成量の温度依存（EGSBリアクターとUASBリアクター）  

 

 

 

図18 回収メタン濃度とメタン回収率の関係;(a)EGSBリアクター，(b)UASBリアクター，  

  グレーエリアは自燃可能濃度を示す  

 

（ⅲ） 有機物除去性能  

 図16(f) に流入および流出水の全COD濃度の経日変化を示す。嫌気性処理水のCOD濃度は、

200 mgCOD/L前後であるが、密閉型DHS装置からの流出水のCOD濃度も嫌気性処理水と同等か

少し低い程度であり、溶存メタンの回収を目的とした密閉型DHS装置でのCOD除去はあまり

望めないことがわかった。また、前段の嫌気性処理装置としてEGSBリアクターを用いてい

る期間は、EGSBリアクターの前段にSS除去を目的とした沈殿槽を設けているため、EGSBリ

アクター処理水のSS濃度も低く、処理水のCOD濃度に対する影響も少なかった。一方で、前

段の嫌気性処理装置としてUASBリアクターを用いている期間は沈殿槽を設けていなかった

ため、UASBリアクター処理水のSS濃度の変動が激しかった。そのため、密閉型DHS装置への

流入水  (UASBリアクター処理水) のCOD濃度はSS由来のCODの影響を強く受け、嫌気性処理

装置にEGSBリアクターを用いている期間に比べ、変動が激しい結果となった。  
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（ⅳ） UASB及び密閉型DHS装置内の全メタン量の内訳  

 前段の嫌気性処理装置  (UASB) で生成されたメタンの内訳  (メタンガスと溶存メタンの

それぞれの量) を流入水温別にまとめると図19のようになる。流入下水の水温が20˚Cから

23˚Cの期間  (図19(a)) では、UASBからの全メタン生成量  (メタンガス+溶存メタン) のう

ち、約80%が処理水中に溶存していることがわかる。嫌気性処理水中の溶存メタン濃度は水

温の上昇に伴い増加する傾向にあったが、全メタン生成量に対する溶存メタンの割合は、

水温が23˚Cから26˚Cの期間で約61% (図19(b))、26˚Cから28˚Cの期間で約52% (図19(c)) と

減少傾向にあった。これは、水温の上昇に伴うメタンガス量の増加のためである。なお流

入下水の水温が20˚C未満の場合には、メタンガスはほとんど回収できず生成したメタンの

大部分が溶存メタンとして流出していた  (図17) ため図示していない。  

 密閉型DHS装置に流入した溶存メタンをガス化回収した割合  (溶存メタン回収率) は、水

温が20˚Cから23˚Cの期間では約84% (図19(a)) であり、23˚Cから26˚Cの期間では約85% (図

19(b))、26˚Cから28˚Cの期間では約88% (図19(c)) であった。以上のことより、本システ

ムを適用することで、これまで環境中に放散していた嫌気性処理水中の溶存メタンの80%

以上をガス化回収できることが確認できた。  

 

 
 

図19 UASBりクターから発生するメタン生成速度とDHSリアクターから回収されるメタン

回収速度，下水温度：(a)20℃-23℃，(b)23℃-26℃,(c)26℃-28℃ 

 

（ⅴ） 保持汚泥のメタン生成活性およびメタン酸化活性  

 表3にメタン生成およびメタン酸化活性試験の結果を示す。メタン生成活性については、

20˚CではDHS保持汚泥からのメタン生成活性は検出されず、この温度域では装置内でメタン

生成がほぼ起きていないことが示された。一方で、30˚CではDHS保持汚泥からのメタン生成

が確認できた。  

 メタン酸化活性については、測定温度による活性の差はほぼ皆無であり、また、その値

はメタン生成活性と比較して２オーダー低い結果となった。微生物によるメタン酸化は溶

存メタンの回収率や回収ガス濃度を低下させる要因であるが、本装置ではこのような影響

はほぼ無いと考えられた。  
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表3 DHSリアクター内のメタン酸化活性とメタン生成活性. 

 

 

 

表4 16S rRNA 遺伝子をターゲットとしたクローン解析結果  
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（ⅵ） 保持汚泥の微生物群集解析  

 表4に運転183日目における密閉型DHS装置内保持汚泥の微生物群集解析の結果を示す。密

閉型DHS装置内には Proteobacteria、  Bacteroidetesおよび Firmcutesに分類される細菌群

が優占して存在していることが示唆された。  特に Gammaproteobacteriaに分類される

Pseudomonas属がport 1、 2で最も高頻度に得られた他、 Acinetobacter属やAeromonas属、 

Enterobacter属といった下水中に恒常的に存在している細菌群に近縁なクローンが比較的

高頻度に得られた。また Betaproteobacteriaの Thiomonas属をはじめ、  Halothiobacillus

属やSulfurovum属といった多様な硫黄酸化細菌群7-9) の存在が示唆された。一方で、 溶存

メタンのガス化回収の低下要因として懸念されていたメタン酸化細菌に近縁なクローンは

検出されなかった。Bacteroidetesに分類されたクローンの大半は既知種との相同性が低く 

(16S rRNA遺伝子の相同性95%未満)、 属レベルでの特定はできなかったが、 化学汚染され

た土壌や水域堆積物から排水処理システム、 さらには鍾乳洞内の生物膜と様々な環境下か

ら得られたクローン配列10-12)などと最も高い相同性を示しており、 多様性の大きいことが

示唆された。FirmcutesについてはPeptostreptococcus属に近縁なクローンがport 3におい

て最も高頻度に得られた他、  Catabacter属に近縁なクローンが比較的高頻度に得られた。 

 

2.1.3 考察 

（ⅰ） 嫌気性処理水に含まれるに溶存メタン  

 実下水の水温と嫌気性処理による処理水1 L当りのメタンガスおよび溶存メタンの生成

量の関係  (図17) をみると、各温度においてEGSBリアクターとUASBリアクターはほぼ同じ

傾向を示している。また特に、水温が20˚Cを下回るとメタンガスの回収はほとんど望めな

いことが分かる。その一方で、溶存メタン生成量は水温が20˚Cを下回っても減少する傾向

は小さく、14˚Cを下回った時点で初めて顕著な減少傾向が見られた。都市下水や低濃度有

機性排水の多くは20℃以下の低温条件で排出されており13, 14)、これらの排水を常温 (無加

温) 条件で嫌気性処理を行うと、生成されたメタンの大半が溶存メタンとなることを示し

ている。したがって、エネルギー回収の観点だけではなく、地球温暖化防止の点からも処

理水中に含まれる溶存メタン回収が必要であるといえる。  

 

（ⅱ） 密閉型DHS装置による溶存メタンのガス化回収性能  

 密閉型DHS装置を用いた溶存メタンのガス化回収では、回収メタンガス濃度と溶存メタン

回収率はトレードオフの関係にあり、自燃可能なガスとして回収しようとすると、溶存メ

タン回収率は低下してしまい、おおよそ25％の溶存メタンは回収しきれずに大気放出され

ることになる  (図18)。このメタン回収率は密閉型DHS装置の高さやHRTによって変ると考え

られる事から、今後は密閉型DHS装置の高さやHRTと回収率の関係を把握する必要がある。  

 理論的に「嫌気性処理水中の溶存メタン量」つまり「密閉型DHS装置に流入する溶存メタ

ン量」は「密閉型DHS装置での回収メタン量と流出溶存メタン量の合計」と同じになるはず

である。事実、水温が20~23˚Cの期間においては同一の値を示した  (図19(a))。しかし、

水温が23~26˚C (図19(b)) の期間、及び26~28˚Cの期間 (図19(c)) では、密閉型DHS装置

での回収メタン量と流出溶存メタン量の合計は、UASBリアクター処理水中の溶存メタン量

のそれぞれ1.5倍、1.7倍となった。これは、水温の高い期間に装置内においてメタン生成
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が生じていることを示唆するデータであり、この事はまたスポンジ担体保持汚泥のメタン

生成活性の測定結果からも支持される。スポンジ保持汚泥のメタン酸化活性は非常に低い

一方で、30℃では顕著なメタン生成活性が確認できた。これは密閉型DHS装置内が嫌気的状

態になっていたため  (回収ガス中の酸素は検出限界  (0.03%) 以下)、前段の嫌気性処理装

置から流出してくるメタン生成古細菌がスポンジ担体に保持されて、水温が高い夏季にお

いて機能していたためではないかと考えられる。したがって、水温が高い夏季において空

気供給量を増加させても回収メタンガス濃度を自燃可能な濃度である30%以上を維持でき

た要因の１つは密閉型DHS装置内におけるメタン生成であると考えられる。  

 溶存メタンのガス化回収のため密閉型DHS装置には空気を供給していた。そのため運転開

始直後は回収ガス中に酸素が検出されていたが、運転の継続に伴って検出されなくなった  

(図16(d))。これは、スポンジに保持された微生物による有機物分解もしくは硫化物の生物

酸化の２通りもしくは両方が考えられる。しかしながら、回収ガス中の二酸化炭素濃度は

運転期間中において空気供給量を変更しているのにもかかわらず、ほぼ一定であったこと、

またCODが装置内であまり除去されていない一方で、本装置への流入硫酸塩濃度はゼロであ

るのに対し、流出水中の硫酸塩濃度は25 mgSO4
2-/L程度であった事などから、供給空気中の

酸素は好気性微生物による有機物の酸化反応よりも、硫化物の生物学的酸化反応に優先的

に消費されたものと推測される。この事は、本装置内のスポンジ表面には、 運転日数を重

ねるにつれて固体硫黄の蓄積が観察されていた  (データ非表示) 事や、細菌の16S rRNA遺

伝子に基づいたクローン解析で硫黄酸化細菌が検出されたことからも支持されるものであ

る。 

 

（ⅲ） 密閉型DHS装置保持汚泥の微生物群集  

 密閉型DHS装置のスポンジ担体保持汚泥は、 Betaproteobacteriaや Gammaproteobacteria

といった活性汚泥で優占して検出されるグループの細菌15, 16)および、嫌気性汚泥で比較的

多く検出される BacteroidetesやFirmicutes17)が主要な細菌であった。本装置は植種を行わ

ずに実験を開始したため、装置内に保持された微生物は、流入水 (=前段嫌気性処理槽から

の流出水) 中に含まれる微生物がスポンジに捕捉され増殖したものと考えられる。嫌気処

理槽からの流出水には嫌気性細菌が含まれるが、実下水の処理を行っているEGSBリアクタ

ーの流出水には流入下水に由来する細菌も含まれることが知られている1)。また、本装置

は溶存メタンを回収するため、酸素を含んだ空気を供給しているがその酸素は全て消費さ

れており、したがって装置内には好気~嫌気にわたる様々な条件が形成されているはずで

ある。このような特殊な条件であったため、本装置の汚泥は活性汚泥と嫌気性汚泥の両方

の特徴的な微生物を保持していたと考えられる。  

 溶存メタンガスの回収を目的とした本装置において、 メタン酸化細菌はメタンガス回収

効率を低下させる生物学的な主要因として考えられる。しかしながら、 既知のメタン酸化

細菌に近縁なクローンは検出されず、またメタン酸化活性も非常に小さい値であった。メ

タン酸化細菌は有機物濃度が低い条件下でないと従属栄養細菌との競合に敗れてしまうこ

とや、酢酸などの有機酸が存在する場合にはメタンよりも有機酸を優先して利用するメタ

ン酸化細菌も存在することが知られている18, 19)。このようなメタン酸化細菌の特性が本装

置には有利に働き、生物学的なメタン酸化による回収メタンガス濃度の減少を回避できた
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ものと考えられる。  

 

2.2 ガス化回収実験のシミュレーション構築  

 メタン濃度30％以上のガスとして溶存メタンを回収しようとすると、溶存メタン回収率は

75％を切ってしまう実験結果であったが、DHSリアクターの高さやHRTによって回収率は変

わると考えられる。そこで、溶存メタンがガス化回収される現象をモデル化（図20）し、

シミュレーションから回収率への影響を検討する。  

 DHSリアクターの高さ方向に分割し、それぞれの微小区間でのメタン、窒素、二酸化炭素、

酸素の物質移動に関して収支を考える。微小区間iにおける溶存ガスが気相へガス化する物

質流束式は 

€ 

Fi = KLa(CL, i - ′ C G, i)     （1） 

で表される。ここに、 ：物質流束（mmol/L/d）、 ：総括物質移動容量係数（1/d）、溶存

ガス濃度（mmol/L）、  ：気相のガス濃度 （mmol/L）に平衡な溶存ガス濃度（＝ブンゼン

係数× ）（mmol/L）。また、微小区間iとi+1におけるガス流量  （L/d）の関係は 

€ 

QG,i =QG,i+1 + Fi, j × 22.4 ×ΔV
j=CH4 ,N2 ,CO2 ,O2

∑     (2) 

である。ここに  :微小区間の体積（L）。液相の溶存ガス濃度が定常状態になっていない場

合、微小区間iでの、ある時刻ｔから  後の溶存ガス濃度  （mmol/L）を差分表示で示すと  

€ 

CL,i
t+Δt = CL,i

t +
Δt
ΔVL

QLCL ,i−1
t −QLCL,i

t − Fi
tΔV( )     (3) 

となる。ここに :微小区間のスポンジ担体の体積（L）、 ：排水流量（L/d）。同様に、 後

の気相のガス濃度  （mmol/L）は 

€ 

CG,i
t+Δt = CG,i

t +
Δt
ΔVG

QG,i+1
t CG,i+1

t −QG,i
t CG,i

t + Fi
tΔV( )  

  

 (4)  

である。ここに  :微小区間の気相の体積（L）。上式(1)、(3)、(4)はメタン、窒素、二酸

化炭素、酸素に対して成立し、上部から流入する嫌気性処理水の各溶存ガス濃度と下部か

ら供給する空気の各ガス濃度の境界条件を設けることで、定常状態におけるDHSリアクター

内の各溶存ガス濃度および気相のガス濃度プロファイルを計算することができる。ただし、

酸素はリアクター内において生物学的に速やかに消費されると考えられるため、液相中の

溶存酸素濃度はゼロと仮定する。なお、式中の未知数  は別途実験より評価したところ、排

水の流下速度  （m/h）と関係があり、次の実験式を得た。  

€ 

KLa = 210v /(0.31+ v)    （5） 

 上記の数学的モデルを用いて、回収ガスのメタン濃度が30%になる条件を検討するために、

一例としてDHSリアクター高さ4、8、12mを想定したシミュレーションを行った（図21）。

HRTを長くする、またはリアクターを高くすれば、溶存メタン回収率を上げることができる。
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しかし、例えば、回収ガスメタン濃度30%で溶存メタン回収率90%を達成しようとすると、

高さ４mのリアクターではHRTが10h、HRTを短く4hにすれば高さ12mのリアクターになり、溶

存メタンの大気放散を防止し高い回収率を得ようとするとDHSリアクターは巨大になる。  

 

 

図20 DHSリアクター内での物質移動現象のモデル概念図  

 

 

 

 

図21 回収ガスメタン濃度30%を達成するためのHRTと回収率の関係  
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（３）残存溶存メタンのメタン酸化細菌による分解除去  

 密閉DHS型メタン回収装置の高さを非常に大きくすれば、メタン濃度30％以上のガス回収

と共にメタン回収率90％以上が可能であるが、このような装置の高さは実用的とは言えず、

密閉DHS型メタン回収装置で回収できなかった残存溶存メタンを後段の好気性DHSリアクタ

ーで微生物分解する方法を採用した方が適切と考えられる。そこで、密閉DHS型メタン回収

装置からの処理水を好気性DHSリアクターに通水して、残存溶存メタンの微生物酸化の性能

を調べ、メタン放散量を90％以上低減できるような運転方法を検討した。 

 

3.1 溶存メタンのガス化回収およびメタン酸化の実証実験 

3.1.1 実験方法 

（ⅰ） 実験装置 

 実下水を処理しているミニパイロットUASBの後段に2基の密閉型DHSを直列に配置した

（図22）。UASBは高さ4 m、内径0.2 mであり、リアクター上部にGSSを兼ね備えた円筒構造

となっている。リアクター容量はGSSを含む155 Lである。植種に用いた汚泥は数年間下水

を基質として供給した汚泥を用いた。1st DHSおよび2nd DHSは高さ2.0 m、縦横0.2 mの直

方体構造である。リアクター容積は80 Lであり、内部のスポンジの充填率は44%である。充

填してあるスポンジ担体は、断面二等辺三角形の三角柱スポンジ（30 mm×30 mm×200 mm）

を46列均等に塩化ビニール板の両面に貼り合わせた、DHS-G2型のスポンジシートである1)。

スポンジシートを4列並べ、装置の内面にもスポンジシートを貼り付けた構造である。DHS

の植種汚泥UASB処理水を使用し、実験開始前に水で微生物保持担体のスポンジを洗浄した。

先ほども述べたが、1st DHSは、下部から空気を供給し上部でガスを回収する仕組みである。

その空気供給量はPhase 1では375 L/m3/day、Phase 2では250 L/m3/dayで運転した。2nd DHS

は、上部から空気を供給し、下部から空気を放出する仕組みであり、保持された汚泥によ

る微生物酸化を狙った。空気供給量は2500 L/m3/dayで運転した。装置は全て屋内常温下（21

~28℃）で運転した。下水の供給流量は2710 L/m3/day（420 L/day）であり、滞留時間は

12.8時間（UASB：8.8時間、各DHS：2時間）で運転した。 

 

（ⅱ） 溶存メタン測定方法  

 溶存メタン分析用の排水サンプルは122 mLのバイアル瓶にサンプルをオーバーフローさ

せて満水採取した。20 mMの塩化第二水銀（HgCl2）を1 mL添加することにより生物学的メ

タン酸化を抑制し、ブチルゴム栓とアルミシールで密栓をした。バイアル瓶のヘッドスペ

ースを窒素で20 mL置換する。ウォーターバスで1時間程度振盪（25℃、100 rpm）させヘッ

ドスペースからガスを採取し、ガス分析にはGC-TCD（Shimadzu GC -8A）を使用した。 

 

（ⅲ） 水質およびガス分析  

 システムの処理性能評価をすべく、経時的にDO、pH、ORP、温度を分析した。BOD、COD、

SS、VSSは下水試験法に従った。アンモニア、硝酸、亜硝酸、硫酸塩は高速液体クロマトグ

ラフ（HPLC; Shimadzu LC 20 -ADsp）で分析した。バイオガスの分析にはGC-TCDを用いた。 

 



 

 34 

 

図22 UASBと二段式密閉型DHSリアクター 

 

（ⅳ）保持汚泥のサンプリング  

 保持汚泥のサンプリングは運転開始110日目（1st DHS）と112日目（2nd DHS）に行った。 

DHSリアクターの各ポート（1st DHS：P1, P2, P3、2nd DHS：P4, P5, P6）よりスポンジを

3列ずつランダムに剥がし，サンプルとなる汚泥を得た。スポンジに補足された汚泥を圧搾、

遠心分離（10000 rpm × 5 min）を繰り返すことで、スポンジ内の汚泥を全量採取した。

同時にリン酸緩衝液（pH7.2）による基質洗浄も行った。その後、緩衝溶液にて希釈し各ポ

ート全て等量の汚泥サンプルとした。この汚泥サンプルより、汚泥濃度、メタン酸化活性、

メタン生成活性、硫黄酸化活性、酸素利用速度を分析した。 

 

（ⅴ） 微生物活性実験  

 DHSリアクター（1st DHS，2nd DHS）に保持された汚泥のメタン酸化活性を把握する為に、

メタン酸化活性試験を行った。122 mLのセラムバイアル瓶に、NMS培地（ATCC medium 1306）

と汚泥を22 mLになるように調整し投入した。ブチルゴム栓とアルミキャップで密栓した後、

基質となるメタンをガラスシリンジで20 mLセラムバイアルに加圧投入した（メタン：酸素

=1：1）。培養にはシェイキングバスを用い、温度は25℃、振盪数は100 rpm/min条件下で

振盪培養を行った。ヘッドスペースのサンプリングを経時的に行い、メタン濃度をGC-TCD

（Shimadzu, GC -8A）にて分析を行った。 

 メタン生成活性試験は1st DHSリアクターの保持汚泥を採取し分析した。実験方法は

Syutsuboらの方法に従った2)。基質には、酢酸および水素を用いた。酢酸基質はバイアル

内濃度が200 mg COD·L-1となるよう調整した。水素基質は水素を40 mLと二酸化炭素を10 mL
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ガラスシリンジで加え、バイアル瓶内の水素と二酸化炭素の割合が80:20になるようにした。

分析にはGC-TCD（Shimadzu, GC -8A）を使用し、メタン濃度を経時的に分析した。 

 硫黄酸化活性試験は、1st DHSリアクターの保持汚泥を採取して行った。基質にはチオ硫

酸ナトリウム溶液（200 mg S·L-1）を用いた。バイアル瓶に汚泥と基質を入れ、酸素は大

気中から取り込ませた。基質注入直後のサンプル溶液を初期値とした。分析には高速液体

クロマトグラフィ（Shimadzu LC 20-ADsp）を使用しチオ硫酸ナトリウムの濃度を経時的に

分析した。 

 酸素利用速度試験は2nd DHSの保持汚泥を採取して行った。実験方法はTandukarらの方法

に準じて行った3)。基質には酢酸を用いた。容量100mLのDO瓶に汚泥と基質およびミネラル

水を混和させた。ミネラル水は下水試験法に記してあるBDO分析に使用する溶液を用い、同

時に硝化抑制を行うためにATUの添加も行った。分析にはDOメーター（YSI 5100）を用いた。

直線が得られた後、分析を終了した。なお、上記の微生物活性試験は全て25℃で行った。 

 

（ⅵ） 保持汚泥の微生物群集解析  

 サンプルからのDNA抽出にFast DNA SPIN Kit for Soil（Q-BIO gene）を用いた。抽出DNA

からPCR増幅する為のプライマーセットはバクテリアの16S rRNA遺伝子領域を標的とした

プライマーセット（EUB338f-mix，Univ1492r-M）を用いた4)。PCR反応は、94˚C：5min、（94℃：

30sec，50℃：30sec，72℃：80sec）×20cycle、72℃：4minで行った。その後、各PCR産物

をアガロース電気泳動にて、PCR産物の確認を行った。PCR産物の精製にはQIAquick PCR 

Purification kit（QIAGEN）を用い、クローニングにはTOPO XL PCR Cloning Kit（Invitrogen）

を用いた。シーケンスはTKARAに外注委託した。得られたシーケンスから、FastGroupII5)

にて、  相同性97%以上でグルーピングを行ったのち、代表クローンをRebosomal Database 

ProjectおよびArbプログラムにて、系統解析を行った6)。 

 

3.1.2 実験結果 

（ⅰ） UASBから発生するメタンの挙動  

 運転期間約360日間の下水の平均COD濃度は337 mg/Lであった。流入下水はUASB内で処理

され、運転開始直後のCOD濃度は180 mg/Lであった。その後、処理水濃度は徐々に減少し、

運転開始40日目の処理水は70 mg/Lまで低下した（図25(A)）。運転開始50日付近から処理

水濃度の上昇傾向が見られ、処理水は不安定な値を示していた。運転期間を通してのUASB

処理水の平均COD濃度は126 mg/L であり、平均除去率は63%であった。 

 排水処理の過程で、UASBから発生するメタンの形態は一般的にガスとして回収出来るメ

タンガスと水中に溶存してあるメタンガスがある。図23(A, B)に運転期間中の気温とUASB

から発生するメタンの行方を示した。その結果、生成するメタンガスは、気温の受け、著

しく増減する傾向を示した。運転開始直後、気温の上昇に伴いメタンガスとして回収でき

るメタン量は徐々に増加した。夏の生成メタンガス量は平均80.2 NL CH4/m3/dayであった。

気温が低下するに従い、生成メタンガス量は減少する傾向を示した。冬の生成メタンガス

量は34.6 NL CH4/m3/dayであった。生成メタンガス量に付随して、生成ガスのメタン濃度

も減少傾向を示した（図23(B)）。夏のメタン濃度は74%あり、冬では64%であった。秋の生
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成メタンガス量は57.9 NL CH4/m3/dayであったが、春は秋より生成メタンガス量は増加し、

その量は88.6 NL CH4·m-3·day-1であった。生成されたメタンガスに対し、溶存メタンガス

は運転期間通して、ほぼ一定量（平均70.7 ±11.2 NL CH4/m3/day）溶存されていた。溶存

メタンと温度との関係を示しても、温度依存性はないと言える（図23(B)）。夏の全生成メ

タンガス（生成メタンガス+溶存メタン）に対する溶存メタンの割合は、45%であり、冬は

64%であった。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図23 連続実験結果；（A）温度（B）UASBから発生するメタンの挙動（C）1st DHS 回収メ

タンガス濃度  

 

（ⅱ） 密閉型DHSによる溶存メタン回収および酸化  

 溶存メタン回収を目的とする1st DHSでは、自然可能濃度のメタンガスを得ることを目的

としている。そのDHSリアクターにおいて、運転開始直後の流入メタン濃度は定常に達して

いなかった為、回収メタン濃度30%を下回っていた（図23(C)）。だが、溶存メタン濃度が
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上昇するまで運転を継続したところ、溶存メタン濃度が70 mg COD/Lを超えた所で、回収濃

度30%を達成した。その後、流入溶存メタンの低下に伴い、回収メタン濃度も徐々に低下す

る傾向を示した。そして、運転開始89日目で回収メタン濃度30%を下回った。この要因とし

て、気温上昇による溶存メタンの溶解度の低下が考えられた。しかしながら、本装置は常

温環境下で制御している為、温度の調節は困難であった。そこで、メタン濃度30%を維持す

る為、89日目以降は、空気供給量を375 L/m3/dayから250 L/m3/dayに減らして運転を試み

た。その結果、再びメタン濃度30%以上を維持した。このことから、空気供給量を調節する

ことで、回収メタン濃度は上昇することが判明した。1st DHSに流入する溶存メタン（UASB 

eff.）の増減に対して、流出する溶存メタン濃度も増減する傾向を示している（図23(B)）。

夏の溶存メタンの除去率（回収率）は約75%であり、冬では約60%であった。なお、運転期

間中の回収ガス組成はメタン37%、二酸化炭素6%、窒素58%であった。酸素濃度は検出限界

以下であった。以上の結果を元に、図３にUASB処理水の溶存メタンを100%とした時の密閉

型DHSのメタンバランスを示した。溶存メタンは1st DHSにて65.8%が回収され、未回収の溶

存メタンは34.2%であった。  

 2nd DHSでは、主に1st DHSで処理しきれなかった溶存メタンと有機物を処理する。流入

する溶存メタンは平均18.5 mg COD/Lであり、流入溶存メタン濃度にほとんど左右されるこ

となく運転期間を通して、安定した溶存メタンの酸化処理が行われた（図23(B)）。流出し

た溶存メタン濃度は平均0.1 mg COD/Lであった。また、ガス体として流出するメタン量は

処理水1L当り0.22 ±0.1 mg COD/Lであった。  UASB処理水の溶存メタンに対し、2nd DHS

にて流出した溶存メタンの割合はわずか0.7%であった（図24）。  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図24 メタンバランス  
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図４ 連続実験結果；(A) BOD ，(B) COD ，(C)アンモニア 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図５ UASB処理水と各DHSから排出されるCODの関係 
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（ⅲ）  排水処理パフォーマンス  

 本処理プロセスでは、下水処理を対象にしている為、排水処理としての機能も果たさな

ければならない。そこで、有機物処理性の評価として、BOD、COD、アンモニアの経日変化

を図25に示し、季節毎の処理水質を表１に示した。下水を除去平均337 ± 87 mg COD/Lの

濃度で流入する下水をUASBにて処理すると、平均処理水質は126 ± 43 mg COD/Lとなった。

分解されたCOD成分の内訳を見ると、メタンガスが70 mg COD/L、溶存メタンが75 mg COD/L、

硫酸塩還元が23 mg COD/Lとなっていた。残りは蓄積や微量重金属の酸化などに利用された

と考えられる。冬から気温が上昇する春にかけては、UASBからの汚泥ウォッシュアウトが

頻繁に観測され、UASB処理水は悪化した。 

 溶存メタンを回収する1st DHSの有機物処理性能は、運転期間通してUASB処理水をほとん

どポリッシュアップすることが出来ず、処理水質は112 mg COD/Lであった。一方、溶存メ

タン酸化型DHSでは、有機物分解が可能であり、処理水質は58 mg COD/Lであり、1st DHS

で除去できなかった有機物の多くを除去することが可能であった。DHS処理水質は、流入す

るUASB処理水質に依存していると考えられたため、UASB処理水に対  する、DHSの処理水の

関係を示したところ、比例の関係が見られた（図26）。1st DHSはy=0.88xの関係であり、

除去率は12%であることが分かる。また2nd DHSでは、y=0.35xであった。これは、流入する

UASB流入水のCODを溶存メタン回収型DHSと酸化型DHSにて65%除去出来ることを意味してい

る。また、流入下水に対する最終処理水の除去率は83%であった。BODに関してもCODと同様

の傾向を示しており、平均処理水質は15 mg/Lであった。DHSにおける硝化（アンモニア酸

化）反応は、夏期で最も高く、硝化率は33%であった。しかし、季節が温暖な夏から冬に進

につれ、硝化率は低下する傾向が見られた。冬期での硝化率は、13%であった。 

 

（ⅳ） 酸素消費速度  

 通常、開放系のリアクターでは、流入するメタンの95%は揮散することが知られているた

め7,8)、溶存メタン酸化に利用される酸素量は僅かである。また、開放系である為、酸素量

は無限に供給される。リアクターを密閉型にし、空気供給量を定量することで、供給した

酸素がどのような酸化に利用されたのか把握できる。1st DHSに流入する硫酸塩濃度は運転

期間通してほぼ一定であり、その濃度は5.4 mg/Lであった。空気供給量250 L/m3/dayで運

転した期間における処理水の硫酸塩濃度は18.5 mg/Lであることから、供給した酸素のうち

57%は硫黄酸化に利用された。また、空気供給量375 L/m3/dayで運転した期間の硫黄酸化に

寄与する酸素消費率は、48%であった。残りは、有機物酸化やメタン酸化に利用されと考え

られる。しかし、リアクターのポート2で、酸素濃度を分析したところ、検出限界以下であ

った。すなわち、1st DHSの半分は嫌気的環境下にある。そのため、有機物分解は、嫌気と

好気によって進んでいる。また、メタン酸化も進行するがメタン生成も進行する、よって、

残りの酸素消費の行方は正確に求めることが出来ない。 

 2nd DHSに流入する空気量は2500 L/m3/dayであり、供給した酸素量を750 g O2/m
3/dayと

なる。各酸化反応に利用される酸素消費量は、季節（温度）によって微生物酸化速度の違

いがあると考えられる為、季節毎の酸素消費量を示した（図27）。その結果、運転開始後

の有機物酸化は209 g O2/m
3/dayであり、溶存メタンは83 g O2/m

3/dayであった。また、ア
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ンモニア酸化に占める割合は比較的多く、流入酸素（750 g O2/m
3/day）のうち、24%であ

った。1st DHSで酸化出来なかった硫化水素などの硫黄分は20 g O2/m
3/dayであった。微生

物が利用することが出来なかった流出酸素は135 g O2/m
3/dayであった。流入させた酸素の

750 g O2/m
3/dayのうち、123 g O2/m

3/dayは、自己分解などに利用されたと考えられる。以

降、季節変化に伴う温度低下により、アンモニア酸化に消費される割合は減少した。秋に

なると15%、冬では7%と減少した。温度低下によって、アンモニア酸化細菌が著しくダメー

ジを受けていることがわかる。また、温度が上昇する春では、アンモニア酸化が進行して

いなかった。一方、1st DHSの溶存メタン回収率は気温低下に伴って減少するため、2nd DHS

に流入する溶存メタン濃度は上昇している（図23(A,B)）。流入溶存メタンの上昇に伴い、

2nd DHSの酸素消費は増加した。そのメタン消費占める酸素消費量は秋で13%であり、冬で

は21%であった。また、微生物が利用できない流出酸素量は温度が減少する冬で最も高く275 

g O 2/m
3/dayであり、夏は135 g O 2/m

3/dayであった。 

 

 

図27 2nd DHS 内の酸素消費量  

 

（ⅴ） 微生物活性 

 以上のリアクターパフォーマンスから、1st DHSの保持汚泥では硫黄酸化活性、メタン生

成活性、メタン酸化活性を把握した。硫黄酸化活性を測定したところ、リアクター下部（P3）

の活性が最も高かった（図28(A)）。その活性は0.79 g COD/g VS/dayであり、中部（P2）

では、0.35 g COD/g VS/day、上部（P1）では0.40 g COD/g VS/dayであった。次に、酸素

を必要とするメタン酸化活性を測定した（図28(B)）。その結果、1st DHSのメタン酸化活

性は各ポートほとんど変わらず低活性であった。硫黄酸化活性が著しく高かったP3では、

メタン酸化活性は0.005 g COD/g VS/dayと硫黄酸化活性に比べ、2オーダー以上低かった。

流入酸素の多くは活性の高い硫黄酸化に消費されることが改めてわかった。また、リアク

ターP2の酸素濃度を測定すると検出限界以下であり、リアクターの中部から上部にかけて、

半分以上は嫌気環境であると考えられる。そこで、メタン生成活性を測定した（図28(C)）。
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P3では、メタン生成活性はほとんど見られず、嫌気環境であるP1およびP2で活性が見られ

た。 

 良好なメタン酸化および有機物酸化が行われていることから、2nd DHS内の保持汚泥のメ

タン酸化活性値および有機物酸化活性値を把握した。メタン酸化活性はP4で0.109 g COD/g 

VS/dayと最も高い活性を有していた（図28(D)）。下部に進むに連れ、活性値は徐々に低下

した。流入酸素量の約40%の有機物酸化に消費していた2nd DHSの有機物酸化活性は、メタ

ン酸化活性と同じくP4で最も活性が高く、0.104 g COD/g VS/dayであった。下部に進むに

連れ、活性値は徐々に低下した。メタン酸化と有機物酸化はほぼ同じ様な活性値を有して

いることが分かった。 

 

 

図28 微生物活性実験結果；(A)硫黄酸化活性値，(B)メタン酸化活性値，(C)メタン生成活

性値，(D)有機物酸化活性値  

 

（ⅵ） 微生物群集解析  

 （ⅴ）に示したバッチ実験の結果からメタン回収型DHSリアクターとメタン酸化型DHSリ

アクターでは、異なる微生物群で構成されていると考えられる為、1st DHSのP3と2nd DHS

のP4においてバクテリアをターゲットとした16S rRNA遺伝子に基づいたクローニング解析

を行った（表6）。その結果、1st DHS P3夏期汚泥では、Deltaproteobacteriaに属する硫

酸塩還元菌や Bacteroidetesなどの嫌気性微生物が目立った。硫黄酸化細菌に属する

Aciditiobacillales、 Sulfurovumや Sulfricurvumは7/95クローンと多く検出された。冬期

汚泥では、Aciditiobacillales が59クローン検出され、Sulfricurvumなども含めると硫黄

酸化細菌群は94クローン中67クローンも検出された。このように、1st DHSリアクター内で  
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表6 16S rRNA 遺伝子をターゲットとしたクローニング結果  
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は、硫黄酸化細菌が優占していることが明らかとなった。また、メタン酸化細菌は夏期と

冬期で 1クローンずつ検出された。しかし、夏期は、 Gammaproteobacteriaに 属する

Methylocaldum（Type Iメタン酸化細菌）であり、冬期はAlphaproteobacteriaに属する

Methylocystis（Type IIメタン酸化細菌）であった。一方、2nd DHSリアクターでは、

Gammaproteobacteriaに属するXanthomonadalesやPseudomonadales、Mthanotrophsが目立ち、

Bacteroidetes も 比 較 的 多 く 検 出 さ れ た 。 夏 期 P4 に お け る メ タ ン 酸 化 細 菌 は

Gammaproteobacteriaに属する Methylobactor、  Methylomicrobiumが2クローンずつ検出さ

れた。しかし、冬期においては、夏期に検出されたメタン酸化細菌群は検出されなかった。

また、検出されたクローン数も94クローン中17クローンと全体の約20%を占めた。検出され

たTypeⅠメタン酸化細菌は Methylocaldum、Methylomonasであった。さらに、Type IIメタ

ン酸化細菌 Methylocystisが4クローン検出された。また、メタンを酸化する際の中間代謝

物であるメタノールを資化する MethylophilalesはP4において検出された。このように、1st 

DHSリアクターと2nd DHSリアクターでは、存在する微生物群集は、違うことが明らかとな

った。さらに、溶存メタンの酸化分解は、夏期と冬期では異なるメタン酸化細菌群によっ

て進行していたことが明らかとなった。 

 

3.1.3 考察 

（ⅰ） 溶存メタン回収  

 1st DHSの回収メタン濃度は流入の空気供給量に影響されると考えられる。そこで、自燃

可能なメタン濃度30%以上で回収する為に、リアクターに供給する空気供給量を変化させて

運転した。初期空気供給量375 L/m3/dayで運転したところ、我々が目標とするメタン濃度

30%以上を達成した。そのため、空気供給量375 L/m3/dayの条件で運転を続けたが、運転開

始89日目にして回収メタン濃度が30%を下回った。回収メタン濃度を上昇させる為、空気供

給量を減少させる必要があった。しかし、空気供給量をどの程度減らして良いのか分から

なかった為、約33%減の250 L/m3/dayに調節した。その結果、回収メタン濃度は再び30%以

上を達成した。このことから、溶存メタンを自燃可能ガスで回収する事は比較的容易であ

ることが示唆された。一方で、溶存メタンの回収率も重要となる。例えば、嫌気性処理プ

ロセスから排出されるメタンガス濃度65%のような高いメタン濃度のガスを回収する事は

可能である。しかし、1st DHSで、65%のメタンガス濃度を達成しようとすれば、溶存メタ

ンの回収率はゼロに近くなる。高さ2.0 mの密閉型DHSを実験に用いて回収メタン濃度30%

以上を達成する場合、メタン回収率は約70%となる。本実験装置において、回収メタン濃度

の範囲は30%~65%となり、それに付随する溶存メタン回収率は70%~0%となる。もし、高さ

2.0 mの密閉型DHSではなく、もっと高い密閉型DHSを用いた場合、自燃可能濃度を達成しな

がらも、溶存メタン回収率は上昇すると考えられる。なぜなら、溶存メタン回収率は、排

水の滞留時間や表面積に付随しているからである。現在のところ、実験では、実証してい

ないため、これらの関係は詳しく調査する必要がある。 

 1st DHSから回収したガスは、大気中の空気を供給しているにもかかわらず、酸素はほと

んど検出されなかった。さらに、1st DHSの中間ポート（P2）においても酸素はほとんど検

出されなかった。実験結果より流入酸素の多くは硫黄酸化に利用されていることが分かっ
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た。1st DHS流出の硫酸塩濃度は26.1 mg/Lであり、酸化に利用された酸素量を求めたとこ

ろ、4.3 g O2/dayであった。これは、供給した酸素量のうち、71.1%が硫黄酸化に利用され

た事になる。硫黄酸化活性試験と保持汚泥量から、硫黄酸化細菌による酸素消費速度を計

算したところ、6.6~14.5 g O2/dayであり、リアクター内の酸素消費量を十分に上回って

いた。一方で、メタン酸化活性は硫黄酸化活性の2オーダー以上も低かった。この事は、メ

タン酸化による酸素消費が非常に低いものである事を意味している。また、微生物の観点

から見ると、硫黄酸化細菌、メタン酸化細菌、有機物酸化細菌の酸素に対する親和性の報

告があり、いずれも硫黄酸化細菌が酸素に対する親和性が高い事が分かっている9-11)。この

事からも、硫黄酸化は早い段階で進行する事が示唆できる。すなわち、供給した酸素の多

くは、1st DHS下部で硫黄酸化反応に利用されると考えられる。また、1st DHSは溶存メタ

ン回収のため空気の供給に制限があり、好気的な高い有機物除去は見込めない。逆に空気

供給量を高めるとメタン濃度30%を超える自燃可能濃度で溶存メタンを回収する事ができ

ない。 

 

 

図29 溶存メタンの除去率と温度の関係  

 

 溶存メタンの回収は、空気供給量を頻繁に変えることなく、1年間通して自燃可能濃度で

回収することができた。冒頭でも述べたが、溶存メタンの回収は、気液平衡の原理で成り

たっている。液相部から気相部へのメタンガス移動は、Fickの第一法則で表せられる。Fick

の第一法則によると、気相部から液相部へ物質流束（F）は、拡散係数（D）と濃度勾配（dc/dx）

に比例する。温度が25℃付近である夏期のUASBから発生する溶存メタン濃度は約70 mg 

COD/Lであり、温度が10℃付近になる冬期の溶存メタン濃度は約80 mg COD/Lである。この

ことから、温度が15℃低下すると、リアクターの気相部と液相部の濃度勾配は、1.14倍上

昇することになる。一方、拡散係数にも温度の項が生ずる。拡散係数の対数は1/Tに比例す

ると報告されている12)。今回のように、温度が15℃低下すると、拡散係数は1.4倍低下する。

以上のことから、温度が15℃低下すると物質流速Fは1.2倍低下することになる。実際、夏

期の1st DHSの溶存メタン回収率は73%であり、冬期なると60%であることから、回収率は約

82%低下している（図26）。このように、冬期では、溶存メタンは回収しづらくなることが

分かる。もし、冬期で生成バイオガスのメタン分圧が低下し、溶存メタン濃度低くなった
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場合、この空気供給量では自然可能濃度を達成することは困難である可能性が示唆される。

その際には、空気供給量を減少させて運転することが望まれる。 

 

（ⅱ） 溶存メタンの微生物酸化  

 1st DHSでは化学量論的計算から流入酸素のうち約50%が硫黄酸化に利用されている。こ

のことから、1st DHS内の主な酸化反応は、硫黄酸化反応である。また、活性試験の結果か

らも1st DHS P3で最も活性が高いことから、硫黄酸化反応はリアクター下部で起きている

と考えられる。その1st DHS P3でクローニングをしたところ、多くの硫黄酸化細菌が検出

された。特にAcidithiobacilalesに着目すると、夏は95クローン中1クローンであったのに

対し、冬の94クローン中59クローンになっていた。Halinenらは、堆積物からのバイオリー

チングの温度影響を把握するために7℃、21℃、35℃、55℃に振り分けて、硫黄酸化細菌を

培養した。 Acidithiobacillalesに属する Acidithiobacillus ferrooxidansは7℃で最も増

殖し、21℃、35℃、55℃で培養した系よりワンオーダー以上の菌体数であったと報告して

いる13)。その他にも硫黄酸化細菌は低温でも硫黄酸化機能を失う事無く増殖すると言われ

ている14)。このことから、硫黄酸化細菌は、他の微生物群に比べ、低温に強いこと、嫌気

性処理水中の硫化水素は Acidithiobacilalesによって、硫黄もしくは硫酸塩に酸化される

（低温時）ことが判明した。 

 2nd DHSでは、1st DHSで未回収の溶存メタンを酸化分解することが可能であり、温度と

溶存メタン除去の結果からも、その能力は温度への依存性はほとんどないことがわかる（図

29）。微生物解析によって、溶存メタンの酸化取り巻く微生物群集を把握したところ、季

節が変化すると、生息するメタン酸化細菌種は変化することがわかった（表6）。低温で活

性を有するメタン酸化細菌はいくつか報告されている。Kevbrinaらは、温度の影響（低温）

によるMethanotrophsの影響を把握するため、Methylocystis、Methylomonas、Methylosinus、

Methylobactorの菌株で比増殖速度の実験を行った。その結果、全ての種は、10℃で増殖す

ることが可能であると報告している15)。また、Methylobactor psychrophilusの増殖可能環

境は1℃~20℃であり、最適な温度は6~10℃16)、Methylosphaera hansoniiの増殖可能温度

は0℃~20℃であり、最適環境は10℃~13℃17)、 Methylomonas scandinavicaは15℃が至適

温度である18)などといった数多くの報告がある。クローニングの結果から、冬においては、

報告されている通り、低温に耐性のある Methylomonasが検出された。6/17クローンも検出

されたMethylocaldumは、一般に45℃付近の好熱性細菌であるが19)、冬期の10℃環境下で検

出されている。BLASTサーチでの相同性検索を行ったところ、近縁種との相同性は95%であ

った。そこで、系統樹上で近縁種をチェックしたところ、近縁種は全て未培養グループで

あった。同じく、Hatamotoらの報告は、人工排水でメタン酸化DHSリアクターを運転し、16S 

rRNAの系統解析行ったところ、同じようにMethylocaldum が多く検出されていた。また、

pmoA遺伝子の系統解析よって、検出されたMethylocaldumは未培養グループに属しているこ

とから、新規の Methylocaldumであると述べている 20)。 本 リ アクターで検出された

MethylocaldumもHatamotoらが行ったクローン解析と同じグループに属していることから、

新規の微生物であると推測出来る。以上のことから、温度が低下しても溶存メタンの酸化

分解に寄与する微生物は、温度変化に適応したMethanotrophsが増殖することで、年間通し
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て溶存メタンを酸化分解出来ることが判明した。 

 

（ⅲ） リアクターパフォーマンス  

 嫌気性処理法で、有機系排水を処理するとメタンが発生する。当然、気温が高い方が微

生物活性は高くなり、気温が低下すると活性は低下する。我々の実験結果であるメタン生

成量すなわち生成速度は季節毎に変化があった（図23(A)）。また、気温が低下するに連れ、

ガスとして回収出来るメタンガス濃度も低下する現象が見られた（図30(A)）。それに付随

して、溶存するメタンガスも低下すると考えられる。しかし、今回は実験では溶存メタン

濃度の低下は観測されなかった。これは、温度低下によるメタン溶解度の上昇によるもの

と、気相部のメタンガス分圧が低下したからである。先程も述べたが、25℃付近の溶存メ

タン濃度は約70 mg COD·L-1であり、10℃付近の溶存メタン濃度は約80 mg COD·L-1である

（図30(C)）。メタン濃度はそれぞれ約75%、約60%である。一方、メタンの溶解度は、25℃

で30 mL/Lであり、10℃で42 mL/Lである（ブンゼンの吸収係数、メタン濃度100%）。15℃

温度が低下するとメタンの溶解度は1.4倍上昇する。しかし、気相部であるバイオガスのメ

タン濃度が1.25倍減少するため、理論的にはUASBから排出されるメタン濃度は1.12倍上昇

する。実験結果では、1.14倍上昇している。このことから、溶存メタン濃度は、気温が低

下しても、殆ど変化しないことが明らかである。冬ではかろうじてガスとしてのメタンが

発生しているが、これ以上流入負荷が低くなったり、気温が低下してメタンが生成しにく

い状況になったとすれば、メタン生成菌によるガスの生成量は低下する。また、溶存メタ

ン濃度に低下が見られると、ガスとして回収出来る量はほぼゼロに等しくなるに違いない。

次に、秋と春のメタンガス生成量の変化を見ると、春の20℃付近のメタン生成量は約100 NL 

CH4/m
3/dayであり、秋の20℃付近のメタン生成量の2倍近くメタンガスが生成をしている事

に気づく（図30(B)）。低温では、メタン生成より加水分解が律速と報告があることから21)、

活性の低い冬期にUASBリアクター内に蓄積されたSS分が、気温の上昇する春に一気に分解

した事で、生成メタンガス量が増加したと考えられる。UASBリアクター内に蓄積されたSS

分が夏でほぼ分解するとすれば、UASBリアクターから発生するメタン生成量のグラフは、

円を描くような挙動を示すと考えられる。 

 図27に示すように、夏と秋では流入酸素が損失するバランスとなっており、逆に冬、春

では流入酸素に対し、利用された酸素が多い結果となっている。これは、UASBに起こる現

象がDHSでも起こっていると考えられる。気温の高い時期では、流入SSの分解や自己分解に

酸素を消費する。その為、実際流入した酸化物に対し、流出するバランスが合わなくなる。

気温の低い時期では、微生物活性の低下により、自己分解が進行せず、流入有機物（特に

SS分）がスポンジに蓄積されたと考えられる。よって、見かけ上、流入している有機物は

トラップ分も酸化されたことになっている。実際、2nd DHSリアクター内の汚泥量を測定し

たところ、1020 g（運転開始110日目）から、1250 g（運転開始222日目）に増加していた。

冬場では、流入SSや増殖した汚泥はスポンジにトラップされ、夏場ではスポンジに付着し

た有機物を分解が進行すると考えられる。 

 以上のことから、冬期やUASB処理水の悪化は、最終処理水質の低下を引き起こすため、

季節に応じた適切な空気供給量やHRT等のパラメーターを把握する必要がある。 
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図30 UASBリアクターにおける温度依存；(A)生成バイオガス中のメタン濃度，(B)生成バ

イオガス中のメタン量，(C)処理水中の溶存メタン量  

 

 季節変化によって2nd DHS内のアンモニア酸化細菌群がダメージを受けていることが図

６から伺える。夏と冬では、約70%もアンモニア酸化能は低下した。アンモニア酸化を抑制

する因子は温度、酸素濃度、pHなどあるが、そのうち、温度と酸素濃度は本実験で変化し

ていることが確認されている。一般的に、アンモニア酸化は溶存酸素濃度0.5~2 mg/Lを確

保する必要があると言われているが22)、冬期の実験結果の溶存酸素濃度は、3 mg/L付近で

あるため、溶存酸素律速ではないと考えると、温度の低下がアンモニア酸化の活性低下の

主な原因であると考えられる。一方、 DHSリ アクター P4に対するクローン解析では

NitrosomonasやNitorobactorに属するアンモニア酸化細菌は検出されなかった。DHSリアク

ターに対しクローン解析を行った結果、リアクターの下部にてアンモニア酸化が進行して

いることから、2nd DHSリアクター上部では、アンモニア酸化細菌は優先しなかったと考え

られる。しかし、下部に進につれ、アンモニア酸化活性が増加していることから、下部で

は検出されると考えられる。秋と春での温度範囲は、ほとんど同じ条件であるにも関わら

ず、同じような酸素消費バランスを示さなかった。図25(B)に示したCOD濃度の結果より、

秋と春では、DHSへの流入有機物濃度が2倍近く違うことがわかる。春では、UASB汚泥のウ

ォッシュアウトが観測されており、このことが原因で、有機物酸化に消費される酸素量が

増加したと考えられる。加えて、春ではアンモニア酸化がほとんど進行していない。アン
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モニア酸化細菌と従属栄養細菌は酸素をめぐる競合の関係にあり、C/N比が高くなると従属

栄養細菌が優占化すると報告されている23)。以上のことから、春では、有機物負荷上昇に

よってアンモニア酸化まで到達出来なかったと考えられる。以上の結果および参考文献か

ら、下水を基質とした嫌気性処理の排水を密閉型DHSのようなプラグフローリアクターで処

理すると、微生物の酸化分解は以下のように進行すると考えられる。基質親和性および活

性の高い硫黄酸化が最初に起こり、次いで、メタンと有機物酸化である。活性から微生物

酸化速度を比較すると、殆ど同じであるため、同時に進行していると考えられる。しかし、

メタン酸化細菌は、基質であるメタンに親和性が高いため、低濃度まで酸化分解可能であ

る。一方、有機物酸化は、微生物にとって酸化しにくいを物質も含まれている。例えば、

内分泌かく乱物質、PAHsなどがある24)。そのため、低濃度まで分解するには時間がかかる。

最後に、メタンや有機物から少し遅れて、硝化が進行する。バッチ実験によるアンモニア

酸化活性値は求めなかったが、C/Nが低くならないとアンモニア酸化反応は進行しない報告

や、メタン酸化とアンモニア酸化の微生物競合は、メタン酸化が優占するとの報告もある

20)。 

 このように、密閉型DHSを嫌気処理後段に適用した場合、従来放出されていた硫化水素や

溶存メタンは微生物による除去が可能であり、容易にできることが示唆された。また、密

閉型のDHSリアクターは微生物から発生するガスやVOCなどの揮発性ガスも処理出来る可能

性がある。 

 

3.1.4.  結論 

 溶存メタン回収型DHSリアクターと溶存メタン酸化型DHSリアクターは、溶存メタンをエ

ネルギー源として回収でき、微生物酸化を組み合わせることで溶存メタン揮散による温室

効果ガスを大幅に削減できる為、嫌気性処理法の後段には必要不可欠な技術である。溶存

メタンの排出防止を考慮した後段処理装置は、BOD濃度15mg/Lと活性汚泥に匹敵する処理水

質を得ることが可能であった。しかし、冬期やUASB処理水の悪化は、最終処理水質の低下

を引き起こすため、本プロセスの本格的適用には、季節に応じた適切な空気供給量やHRT

等のパラメーターを把握する必要がある。UASBから発生する溶存メタン濃度は季節変化に

よって、溶解度やバイオガス中のメタン濃度が変化するため、ほとんど変化しないことが

明らかとなった。溶存メタン回収リアクターは一定量の空気を供給すことで自燃可能濃度

のメタンガスを回収できるが、季節変動によって溶存メタンの回収率は低下することがわ

かった。しかしながら、溶存メタンの回収率が低下しても、後段に付加したメタン酸化型

リアクターによって微生物酸化が可能であり、冬期でも活性は低下することはなかった。

メタン酸化型リアクターの微生物叢は、気温に適応したメタン酸化細菌が増殖する事で、

高いメタン酸化性能が維持されることが判明した。  
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3.2 嫌気DHSリアクター/密閉型メタン回収DHS装置/好気密閉型DHSリアクターによる実下

水処理実証実験 

 

3.2.1 目的 

 上述したように本研究結果では、嫌気DHSによる人工下水の処理性能が実証できた。また

嫌気性処理装置（UASB）から排出される溶存メタンを自燃可能濃度として回収することが

できた。さらに、実下水に対してUASBと密閉型DHSを組み合わせた処理プロセスによって、

溶存メタンを自燃可能濃度で回収、分解しつつ、下水処理することが可能であった。そこ

で嫌気DHSリアクター/密閉型メタン回収DHS装置/好気密閉型DHSリアクターにより、より良

好な処理が行えるかどうか、実下水を用いて実証実験を行った。  

 

3.2.2 実験方法 

（ⅰ） 実験装置 

 実下水を処理しているミニパイロットAn-DHSの後段に2基の密閉型DHSを直列に配置した

（図31）。An-DHSは高さ4 m、内径0.3 mであり円筒構造となっている。リアクター容量は

200 Lである。リアクター内部には、円筒形の不織布を巻いたDHSを充填した。植種に用い

た汚泥は数年間下水を基質として供給した汚泥を用いた。1st DHSおよび2nd DHSは高さ2.0 

m、縦横0.2 mの直方体構造である。リアクター容積は80 Lであり、内部のスポンジの充填

率は44%である。充填してあるスポンジ担体は、断面二等辺三角形の三角柱スポンジ（30 

mm×30 mm×200 mm）を46列均等に塩化ビニール板の両面に貼り合わせた、DHS-G2型のスポ

ンジシートである1)。スポンジシートを4列並べ、装置の内面にもスポンジシートを貼り付

けた構造である。上述のように、1st DHSは下部から空気を供給し上部でガスを回収する仕

組みである。その空気供給量は125 L/m3/dayで運転した。2nd DHSは、上部から空気を供給

し、下部から空気を放出する仕組みであり、保持された汚泥による微生物酸化を狙った。

空気供給量は2500 L/m3/dayで運転した。装置は全て屋内常温下（21~28℃）で運転した。

下水の供給流量は2710 L/m3/day（420 L/day）であり、滞留時間は12.8時間（An-DHS：8.8

時間、各DHS：2時間）で運転した。 

 

（ⅱ） 分析方法 

 溶存メタン分析用の排水サンプルは122 mLのバイアル瓶にサンプルをオーバーフローさ

せて満水採取した。20 mMの塩化第二水銀（HgCl2）を1 mL添加することにより生物学的メ

タン酸化を抑制し、ブチルゴム栓とアルミシールで密栓をした。バイアル瓶のヘッドスペ

ースを窒素で20 mL置換する。ウォーターバスで1時間程度振盪（25℃、100 rpm）させヘッ

ドスペースからガスを採取し、ガス分析にはGC-TCD（Shimadzu GC -8A）を使用した。 

 システムの処理性能評価をすべく、経時的にDO、pH、ORP、温度を分析した。BOD、COD、

SS、VSSは下水試験法に従った。 
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図31 An-DHSと二段式密閉型DHSリアクター 

 

  

3.2.2 実験結果および考察  

（ⅰ） An-DHSの処理性能 

 本装置を実下水に適用した結果を図32に示す。An-DHS流入する下水のCOD濃度は平均251 

mg/Lであり、An-DHSの処理水質は218 mg/Lであった。流入有機物の13%が処理された。通常

UASBでは、下水を60%程度除去されるが、今回の実験では立ち上げた時期が冬期であること

から、有機物の除去率は低かったものと考えられる。有機物除去に付随してメタンガスが

生成される。しかし、有機物の除去性能を見ると分かるように、An-DHSでは有機物除去性

能が良好でない。An-DHS内のメタン分圧を測定すると、運転開始直後から徐々に増加して

いるが、約100日目のメタン分圧は10%程度であった。このことから、An-DHSのリアクター

立ち上げには運転期間が半年ほど必要であることが伺える。また、An-DHSから回収できる

メタンガスは皆無であった。しかし、An-DHSから排出される処理水にはメタンガスが含ま

れていることが確認された（図32(C)）。運転開始後の溶存メタン濃度は5-10 mg/Lであっ

たが、徐々に溶存メタン濃度は増加し、に運転約100日目には22 mg COD/Lであった。これ

は、排出されメタンの殆どは溶存メタンとして排出していることを示している。  
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図32 連続運転結果(A)気温，(B)An-DHS内のメタンガス濃度，(C)溶存メタン濃度，(D)回

収メタンガス濃度（1st DHS ） 

 

 



 

 53 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図33 連続排水処理結果(A)COD，(B)BOD，(C)SS 

 

（ⅱ） 溶存メタン回収DHS 

 密閉型の溶存メタン回収DHSは、An-DHSから排出される、溶存メタンを回収することを目

的としている。その為、空気供給量を10L/dayと制限して運転を行った。その結果、運転開

始後は、流入溶存メタン濃度が低かったため、回収メタン濃度は5%程度であったが、流入

溶存メタン濃度の上昇に伴い、回収メタンガス濃度も上昇し、運転開始約100日目には15%

程度であった。一般に自然可能濃度と呼ばれる濃度は30%である。しかし、その濃度には及

ばなかったものの、An-DHSの保持汚泥が活性を有することで、自然可能濃度は達成するこ
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とが可能であると考えられる。  

 次に有機物除去についての実験結果を図33(A,B.C)に示した。1st DHSの流入COD（平均218 

mg COD/L）に対し、処理水は平均216 mg COD/Lであった。また、BODも同様な傾向を示した。  

有機物の除去に関してであるが、やはりUASBで実証した結果と同様に1st DHSでの有機物除

去は見込めないことがわかった。  

 

（ⅲ） 溶存メタン酸化DHS 

 溶存メタン酸化DHSは、主に、溶存メタン回収DHSにて回収出来なかった溶存メタンの微

生物分解を目的としている。また、UASBと密閉型DHSでは有機物の除去も実証済みであるこ

とから、有機物除去も可能であると考えている。連続運転結果より、1st DHSから排出され

る溶存メタン濃度4.5 mg COD/Lは2nd DHSにて0.8 mg COD/Lにまで低減することが可能であ

った（図32(C)）。2nd DHSの溶存メタン除去率は82%であった。また、1st DHSの回収と2nd 

DHSの酸化にて溶存メタンは、92%除去することが可能であった。  

 有機物除去に関してであるが、1st DHSの平均COD濃度216 mg/Lに対し、2nd DHSでは平均

137 mg/Lであった。BOD濃度は99 mg/Lに対し、2nd DHSでは59 mg/Lであった（図33(A,B,C)）。

以上のことから2nd DHSでは有機物除去も溶存メタンの除去も可能でった。しかし、良好な

処理水質を得るためには、An-DHSの安定した処理性能の維持が重要である。  

 

3.2.3 結論 

 嫌気-好気DHSリアクターによる下水処理の結果、以下の知見が得られた。An-DHSを実下

水に適用すた場合、立ち上がりに時間を有することがわかった。An-DHSが定常状態に達し

ていない場合、回収出来るメタンガスは無くとも、処理水に含まれているため、何らかの

除去プロセスは必要であることが示された。また、排出される溶存メタンは1st DHSで回収

することが可能であった。しかし、流入溶存メタン濃度が低いため、自燃可能濃度までに

は至らなかったものの、15%のメタン分圧のガスが回収できた。未回収の溶存メタンと有機

物は2nd DHSにて微生物分解が可能であった。回収と酸化を組み合わせることで、92%の溶

存メタン排出を防止することができた。また、処理水質には若干の不安があるものの、

An-DHSリアクターの安定した処理性能により、BOD濃度20 mg/L以下の処理水質が得られる

と期待される。  
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（４）まとめ  

 

 次項の次世代を担う環境低負荷型の排水処理システム技術開発を目的に，低濃度有機性

の実下水を用い、新規に開発した嫌気性DHSリアクターと溶存メタン回収装置のパイロット

プラントによる長期連続運転を実施した。その結果、年間を通して溶存メタンは自燃可能

なガス（メタン分圧30%）として回収することが可能であった。溶存メタンの回収率は70%

程度であるが、2nd DHSでの残存溶存メタンの微生物酸化によりDHS全体での溶存メタン除

去率  (回収+微生物酸化) は99％以上であり、大気中に放出されるメタン量を1/100以下に

低減することが可能であった。溶存メタンを回収する1st DHSの有機物処理性能は、不安定

でBODの除去率は10％程度であるが、2nd DHSで有機物の処理が行われており、処理水のBOD

濃度は10 mg/L 程度と運転期間を通して良好な処理が行えることが実証された。  
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10．成果の実用化の見通し 

 本研究は地球温暖化に歯止めをかける技術開発であり、社会的ニーズの高い内容である。

これまで溶存メタンを回収する技術は提案されておらず、このことが低濃度排水の嫌気性

処理の普及を妨げていた一因である。本研究において、実排水を用いて低濃度排水の嫌気

性処理でも良好な水質が得られ、溶存メタンが回収できることを実証した。本技術は実用

化レベルに達したと言える。  
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