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第 1 章 はじめに 

 

1－1 研究の背景 

 我が国では、都市化の進展、生活様式の変化に伴い、都市の水需要が増加し、近年の小
雨傾向や気象変動もあって、都市用水の需給の逼迫が恒常化している。このため、水資源

の確保と節水型社会システムの構築が重要な課題となっているが、新たな水資源開発は難

しい状況となっている。 
人口密集地域である都市の新たな水資源として下水処理水が注目されている。下水処理

水は、水を大量に消費する都市部において、渇水時にあっても安定的に一定の水量の確保

が見込める貴重な水資源として位置づけることができる。現在は、主に修景用水、親水用

水、水洗トイレ用水などの雑用水としての利用であるが、シンガポールの「ニューウォー

ター」のように下水処理水を再処理し、飲料水や工業用水として利用するといった例も存

在する。このように、下水処理水そのものへの認識も、「汚水を処理し、最終的に河川その

他の公共の水域又は海域に放流するもの」から「汚水を処理した後、最終的に河川その他

の公共の水域又は海域に放流し、又は処理した水を再利用するためのもの」に変わりつつ

あり、下水道法の目的規格の見直しも始まっている。 

 平成 15 年度では、全国で処理されている下水の 1.5％が再利用されているが、高度処理

の普及により下水処理水からの再利用水への転換は今後増えると見込まれる。東京都では、

下水処理水量における再生水の割合が年々増し、平成 13 年度では約 10％を占めている。 

 再生水処理には、砂ろ過処理法や生物膜ろ過法、オゾン処理などが単体、もしくは複合

的に組み合わされて使用されている。この中で、オゾン処理は、水の脱臭、脱色、殺菌に

効果的に働き、処理後の外観の良さから多く用いられている。オゾンの酸化力が極めて高

いことも水処理におけるオゾン利用の拡大の理由の一つではあるが、オゾン処理において

は、オゾンを過剰に使用しても過剰分のオゾンは酸素分子となり、害にならない。つまり

残留性を持たないという点が大きい。 

現行の水の微生物学的な安全性を保障するため、下水処理場では塩素消毒処理が行われ、

放流されている。また、大腸菌群と一般細菌が糞便性汚染に関する代表的な指標として使

用されている。これは、大腸菌群が病原性微生物による汚染の指標として兼ね備えるべき

要件を比較的充足する細菌であると考えられているためである。しかし、原虫やウイルス

などの耐塩素性生物の存在や、注入塩素による発ガン性物質トリハロメタンの生成、残留

塩素による放流先への生態系の破壊など、下水道における塩素消毒と微生物学的な安全指
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標は見直しが迫られている。 

2005 年 1 月初めから国内で頻発したノロウイルスによる集団感染によって国内で初めて

死者がでた。ノロウイルスは水系感染するウイルスの中で最も被害が多いと言われ、世界

中でその発生と被害が報告されている。ノロウイルスを代表とする水系感染症を引き起こ

すヒトの腸管内で増殖するウイルス（腸管系ウイルス）は、感染者に下痢をはじめとした

症状を誘発し、糞便と共にヒトの体外に排出される。下水や河川水、海水などの水系に混

入した腸管系ウイルスと環境水中において、被感染者が接触感染や経口感染することによ

って発症する。感染者の糞便が集中する下水処理場において適切な消毒が行われれば、環

境中でのウイルスの循環は行われなくなり、ウイルスによる水系感染症の危険性は低くな

る。    
このように下水処理場での消毒は腸管系ウイルスのコントロールポイントになることが

示唆される。 

  

1－2 研究の目的 

オゾンは残留性を持たないことや耐塩素性生物に効果的であるという点から、今後と

も下水処理場におけるオゾン利用は増加することが見込まれる。下水処理水を河川や海な

どの公共水域に放流せず、処理を加えて再利用する再生水においては腸管系ウイルスによ

る安全リスクは今まで以上に大きいと考えられる。下水道法（平成 8年改定）によれば、
放流水の水質の技術上基準は大腸菌群数 3000(個／ｍＬ)と定められており、ウイルスに

関しては国内での現行基準では規定されていない。 

米国環境保護庁（U. S. EPA、United States Environmental Protection Agency）は、
浄水処理工程で水道原水中のウイルスを4 log（99.99%）除去あるいは不活化し（U. S. EPA 
2001）、飲料水の摂取によるウイルスの年間感染リスクを 10−4（人口 1万人あたり 1人）
以下に抑制することを推奨している（Macler 1993、Regli et al. 1993）。 
オゾンはその自己分解性の速さや、対象物質との反応性の高さ、などから微生物の不

活化実験においては実下水を用いた定量的なデーターは不足している。オゾンを用いた微

生物の不活化実験では水質中にオゾン消費物質が多く含まれている実下水を用いた実験

例は少ない。 

そこで本研究では、オゾン処理に用いられる下水処理水（下水二次処理水、砂ろ過処

理水、生物膜ろ過処理水）を用い、回分式連続オゾン接触槽内で試料をオゾンと接触させ、

病原微生物のオゾンによる不活化速度を計測した。下水二次処理水は塩素による副生成物

によるオゾン消費を防ぐため、塩素注入前の処理水を採取した。計測した微生物には、現

行の微生物指標である大腸菌群と、下水中、下水処理工程において病原ウイルスと似た挙

動を示すことからウイルスの指標として有力な候補であるF特異的大腸菌ファージQβを

用いた。 
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研究の流れ 
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第2章 下水の再利用とオゾンについて 
 

 

 2－1 都市の水使用量の変遷と再利用量 

日本国内での水の使用量は年々増加しており、今後もその需要が見込まれる。 

平成13年における全国の水使用量は、合計で約859億ｍ3／年であり、用途別にみると、生

活用水と工業用水の合計である都市用水が約291億ｍ3／年、農業用水が約568億 ｍ3／年で

ある。図2－1に全国の水使用量を示す。このように水の使用量は昭和50年から徐々に増加

し、近年は横ばい傾向にある。（平成16年度下水道白書） 

 
図 2－1  全国の水使用量（平成16年度下水道白書） 

 

＊ ここで、水道から工場に供給している水量は、生活用水ではなく工業用水に計上している。 

また、工業用水は、従業者4 人以上の事業所を対象とした淡水補給量で、国土交通省水資

源部で推計した値である。ただし、公益事業（電気事業、ガス供給事業及び熱供給事業）

において使用された水量は含まない。農業用水の使用量は、実際の使用量の計測が難しい

ため、耕地の整備状況、かんがい等の作付面積、単位用水量（減水深）、家畜飼養頭羽数

などから、国土交通省水資源部で推計した値である。なお、養魚用水や消・流雪用水等は



 - 7 - 

含んでいない 

 

図2－2に示したように都市用水は昭和40年以降増加してきたが、近年は社会・経済状況

等を反映してほぼ横ばい傾向にある。平成12年に比べて平成13年の水使用量が減少したの

は、農業用水において水田かんがい用水量が減少したこと、工業用水において化学工業の

淡水補給量が減少したことなどによる。また、都市における生活用水は、給水人口規模別

の上水道の一人一日平均給水量は、かつては給水人口規模による差が大きかったが、近年

はその差が少なくなってきている。しかし依然として水使用量は横ばいにあり、生活用水

に関しては増加傾向にある。 

 
図2－2 都市用水使用量の推移（水道統計及び工業統計表より） 

  

このように都市用水使用量は年々増加もしくは横ばい傾向にあり、その水資源確保が重

要な課題となっているが、新たな水源開発は難しいのが現状である。 

下水処理水は、水を大量に消費する都市部において、渇水時にあっても安定的に一定の

水量の確保が見込める貴重な水資源として注目されている。 

全国の下水処理水の年間総量は約 130 億ｍ3 であるが、現在これらのうち約 1.5％程度 

が水洗便所用水等の雑用水や、親水・修景用水等として利用されている。 

再生利用の方式には、自然の循環系とかかわりを持つことなく直接再利用される閉鎖系

循環方式と、処理水が一旦河川に排水されて河川水と一緒に利用される開放系循環方式に

区分される。閉鎖系循環方式としては、過半数の下水処理場において処理工程における消

泡水、洗浄水等として下水処理水の場内再利用が行われるとともに、処理水を処理場外に
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送水して雑用水、環境用水、融雪用水、農業用水など各種の用途に再利用する事例も増え

ている。（表2－1、図2－3） 

 

表2－1 下水処理水の用途別再利用状況（平成13年度国土交通省水資源部調べ） 

処理場名
再利用量

（ｍ３/日）
利用先

1
水洗トイレ用水（中水
道・雑用水等）

40 577 362 福岡市中部処理センター 4,158 天神・百道・博多地区など

2 環境用水

①修景用水 72 2,770 64 大分市弁天終末処理場 7,232 府内城址のお堀

②親水用水 19 695 17 岡山県笠岡市笠岡終末処理場 59 緑道公園せせらぎ水路

③河川維持用水 11 7,992 11 大阪市平野下水処理場 20,863 今川、駒川、細江川

3 融雪用水 20 2,928 18 札幌市厚別処理場 132,483 国道、県道、市道の排雪

4 植樹帯散水 76 21 52 横須賀市下町浄化センター 38
市内緑地、
スポーツガーデン

5
道路・街路・工事現
場の清掃・散水

58 41 55 愛知県東海市東海浄化センター 6 下水道管、道路清掃散水

6 農業用水 22 1,293 18 熊本市中部浄化センター 23,363 土地改良組合

7 工業水道への供給 3 366 362 福島県原町市原町第一下水処理場 5,641 福島県企業局

8
事業所・工場への直
接供給

46 1,967 45 兵庫県武庫川下流処理場 13,529 下水道事業団兵庫東

367 19,000 1,004

再生利用用途

計

代表事例

処理乗場数
再利用量

（万ｍ３/年）
給水箇所

＊ 処理場数には重複を含む（再利用を行っている処理場数としては218箇所） 
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図 2－3 下水処理水の用途別再利用状況（平成 13 年度） 

下水処理水の処理場外再利用は、平成13年度において218の処理場で行われており、その

水量は約2億ｍ3／年となっている。また、農業集落排水施設についても多くの地区で処理水

が農業用水等に再利用されている。一方、産業廃水についても既に行われている工場内の

回収利用とは別に、これを処理、再生し、新たに工業用水等の用途に利用するための技術

開発が進められている。健全な水循環系の構築や良好な都市・水環境の形成に向けて下水

道に期待される役割は大きく、維持水量の少ない河川や都市内のせせらぎの水源等として、

下水処理水の再生利用は有効である。 

以下の図 2－4 に東京都の利用例を示す。下水処理水は 1日に約 500 万ｍ3処理され、その

うち 8％の約 40 万ｍ3が高度処理され再生水として使用されている。再生水として使用され

ている用途は河川の流量を保持するための河川維持水、水洗トイレ用水、修景用水、車両

下水処理量約 130億ｍ3/年 
（平成 13年度） 

有効利用量 約 1.5億ｍ3/年（下水処理量の 2％） 

0% 10% 20% 30% 40% 50% 60% 70% 80% 90% 100%

1

水洗トイレ用水（中水道・雑用水等） 修景用水

親水用水 河川維持用水

融雪用水 農業用水
工業水道への供給 事業所・工場への直接供給
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洗浄用水、ヒートアイランド現象の緩和のため道路に散水する「打ち水」などである。 

図 2－4 東京都における高度処理水利用用途 

 

このように、直接下水処理された水が一度河川や海などに放流されず、処理後すぐに人

と接触する機会が増えている。 

一方で、建築物における衛生的環境の確保に関する法律により、特定建築物内で使用さ

れる雑用水の水質基準が定められるなど、日常生活における安全・安心の確保も重要な課

題となってきている。下水処理水の再生利用に関しても、下水道管理者は供給者の責務と

して、衛生学的な安全性の確保や美観等の観点から、利用用途に適した水質を確保する必

要がある。しかし、現行下水道法では、放流先として公共用水域を主たる対象と捉えてお

り、公共用水域以外のせせらぎやビル等に下水処理水を再生利用のために供給する場合に

ついては明示的に位置づけられていない。このため、水質基準も公共用水域に放流する場

合を想定して定められており、再生利用の際に必要とされる水質基準（例えば、大腸菌、

残留塩素濃度、濁度など）について特段の定めをおいていない。よって、下水処理水の再

生利用を行うため、これを公共用水域以外へ放流する場合についても位置づけが明確にな

るよう整理するとともに、下水処理水の再生利用に対応した新たな水質基準を設定する必

要がある。 

 

ヒートアイランド対策 
「打ち水」 

河川維持用水水洗トイレ用水

修景用水 
 

洗浄用水 

高度処理水8% 
（約40万m3/日） 

下水処理水（約500万m3/日）
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2－2 水環境における安全リスクと病原微生物 

2－2－1 病原微生物  

 汚染された飲料水や環境水との接触によって生じる感染を水系感染といい、感染の結果

生じる疾病のことを水系感染症という。水系感染は汚染された水の飲用によって生じるこ

とはもちろん、水浴、シャワー、遊泳、清掃、散水、そのほか色々の方法での接触によっ

ても生じる。 

 近代水道の歴史は水系感染症との闘いの歴史といっても過言ではなく、感染症の阻止を

主要な目的として発達してきた。ろ過や消毒によってコレラやチフスなどの病原微生物を

除去・不活化した安全な飲料水を供給することによって、感染症の流行の低減に大きく貢

献してきた。しかし、病原微生物が地球上から撲滅されたわけではなく、環境水中には病

原微生物は多数存在しており、検出法が確立されていないために発見できない未知の生物

も存在すると考えられる。 

 近年は、航空機の発達により一地域のアウトブレイクが世界中に瞬時に広まってしまう

という危険性をはらんでいる。いわゆる輸入感染症である。海外から持ち込まれる病原微

生物が以前と比べて多くなり、国内での感染事例も多くなる傾向がある。このため、水源

汚染の機会と汚染の程度が従来よりも増加する可能性があり、病原微生物の動向には注意

が必要である。 

高齢化社会に向けて移行している現在の日本社会においては、コレラや赤痢、破傷風の

ような重篤な症状をもたらす恐れのある病原菌のみならず、軽度な下痢しかもたらさない

病原菌や日和見感染菌についても水系感染症菌としての対応が必要になってきている。ま

た、生活水準の向上と衛生状況の改善により抗体の保有率が低下しており、その結果症状

が重度になることが多くなる可能性がある。 

環境中に常在する病原微生物には、レジオネラ属菌、緑膿菌などのように環境中で生存

増殖可能な種類と、クリプトスポリジウム・パルブムや腸管出血性大腸菌Ｏ-157 やポリ

オウイルス、アデノウイルスのなどのように環境水中における増殖は無いが、環境中に常

時もしくは一時的に存在する種がある。 

水系感染症を引き起こす病原微生物には細菌類、原虫、ウイルスの 3種類ある。 

表 2－2 に代表的な水感染症の病原微生物を示した。 

 

 

 

 

 

 



 - 12 - 

表 2－2 水系感染症の病原微生物 

細菌類 

コレラ菌、サルモネラ菌、レジオネラ属菌、リステリア菌、

黄色ブドウ球菌、セレウス菌、ウェルシュ菌、 

腸炎ビブリオ菌 

原虫（寄生虫） 
クリプトスポリジウム・ジアルジア・サイクロスポーラ、 

赤痢アメーバ、エキノコックス 

ウイルス 

Ａ型肝炎ウイルス、ノロウイルス、エンテロウイルス、 

アデノウイルス、ロタウイルス、アストロウイルス 

E 型肝炎ウイルス 

 

水系感染する細菌類は一般に消毒剤に対する感受性が比較的高く、原虫のシスト（嚢子）

やオーシスト（嚢胞体）に見られるような強い消毒耐性を示す病原微生物細菌は水環境に

はほとんど存在しない。 

水系感染する原虫の感染型は一般的に栄養型ではなく、シスト、オーシスト、虫卵など

であるが、これらは一般に塩素抵抗性が強い。このため塩素消毒のみに頼る方法はきわめ

て不十分で、ろ過と消毒を含む処理の導入による改善が効果的である。 

ウイルスは、動物を宿主とする動物ウイルス、細菌を宿主とする細菌ウイルスおよび植

物を宿主とする植物ウイルスの 3種類に大別される。動物ウイルスは、DNAウイルスが 6
科、RNA ウイルスが 13 科に分類されている。動物ウイルスのうち、水質衛生に関するウ
イルスは感染者から糞便と共に排出され、糞便あるいは糞便に汚染された水との直接接触

によって感染、発症する恐れのあるものである。 
これまでに 140 種類以上の血清型のウイルスがヒトの腸管から分離されており（Hurst 

1991）、これらのウイルスのすべてが水系感染を引き起こすと考えられている（Berg 1983） 
表 2－3に代表的なウイルスについてまとめた。 
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表 2－3 代表的は腸管系ウイルス 

 
 

2－2－2 ウイルスと指標微生物との相関 

米国環境保護庁は、地下水に対して大腸菌ファージ、海水に対して腸球菌（Enterococcus）
を糞便汚染に対する指標として用いることを推奨している（U. S. EPA 2000）。また、体
表面吸着大腸菌ファージ（Somatic colipHage）（Vaughn et al. 1974）や Bacteroides fragilis
に感染するファージ（PHage infecting Bacteroides fragilis）（IAWPRC study group 1991、
Jofre et al. 1986、Lucena et al. 1994、Pina et al. 1998）に加え、水処理工程と水環境中
における挙動の類似性より、F 特異大腸菌ファージ（F-specific colipHage）がウイルスの
代替指標として有望視されている（Dhillon et al. 1976、Havelaar et al. 1986、Havelaar et 
al. 1988、Havelaar et al. 1993、IAWPRC study group 1991、Jiang et al. 2001、Osawa et 
al. 1981、Reynolds 1992、Stetler 1984）。 
しかしながら、微生物のウイルス指標としての有効性を調べた研究のほとんどにおいて

指標性が成り立たないことを指摘されており、大腸菌（Borchardt et al. 2003、Chironna et 
al. 2002、Jiang et al. 2001）や大腸菌群（Borchardt et al. 2003、Gratacap-Cavallier et al. 
2000）、糞便性大腸菌群（Chironna et al. 2002、De Serres et al. 1999、Edberg et al. 1997、
Gratacap-Cavallier et al. 2000）、腸球菌（Gratacap-Cavallier et al. 2000）および F特
異大腸菌ファージ（Borchardt et al. 2003、Havelaar et al. 1993）などをウイルスの監視
指標として用いることはできないと考えられる（Borrego et al. 1997、Croci et al. 2000、
Doré et al. 2000、Duran et al. 2002、Gerba 1979、Griffin et al. 1999、Havelaar et al. 1993、
Jofre 1992、Kator et al. 2001、Lee et al. 1999、Richards 1985、Schvoerer et al. 2000、
Taylor et al. 2001）。その理由として、これらの微生物がヒトの活動区域から離れた場所
からも容易に検出されることが挙げられている（Santiago-Mercado et al. 1987）。また、
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水を再利用する場合においては、非糞便性の大腸菌が大量に存在する点と大腸菌の再増殖

の点より、糞便性大腸菌群を指標に用いることはできないと考えられている（Ottoson et al. 
2003）。さらに、熱帯地域においても大腸菌群は指標となり得ないことが指摘されている
（Hagler et al. 1993、Hardina et al. 1991、Santiago-Mercado et al. 1987）。 
ウイルス自身が指標となる可能性について、Pina らによってアデノウイルスが提案されて
いる（Pina et al. 1998）。 
毎年、世界で延べ 30～50 億人が胃腸炎による下痢症に罹患し、500～1,000 万人が死亡し
ていると推測されている（Le Baron et al. 1990）。胃腸炎のアウトブレイクは、汚染され
た飲料水やプールの水、調理不十分の貝類、サラダやケーキなどの食品が原因となって生

じている（Blacklow et al. 1991）。非細菌性胃腸炎の多くにウイルスが関係していると考
えられており、ウイルスによって引き起こされる水系感染事例は大きな社会問題となって

いる（Hedberg et al. 1993）。 
 

2－2－3 環境中の腸管系ウイルスの流れ 

ヒトから排出された腸管系ウイルスの環境中における循環経路を図 2－5に示した。 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

図 2－5 環境中の腸管系ウイルスの流れ 

 

河川 

下水処理場

貝類・魚 

浄水場 

再生水 

ヒト 
下水道 

レクリエーション 
海 

CSO 
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ヒトの糞便中に高濃度で排出されたウイルスは生下水として下水処理場に運ばれて処理

される。合流式下水道を有する地域においては、降雨量が一定値を上回った場合に合流式

下水道雨天時越流水（CSO,Combined sewer overflow）が発生し、十分な処理が施されず
に生下水が放流される。 
河川に放流された下水処理水は、希釈されて海域に達することになる。牡蠣をはじめと

した魚介類にウイルスが高濃度に蓄積され、それらの魚介類を喫食することによってウイ

ルスが再びヒトに感染していると考えられる。海および河川における遊泳行為での水の誤

飲によってもウイルスの感染が生じていると考えられる。遊泳行為においては、ウイルス

が多く含まれていると考えられる底泥を巻き上げることで感染のリスクが高くなっている

可能性がある。 
高度処理を行った下水処理水を再生水として利用している下水処理場があり、修景用水

やトイレの洗浄水、農業用水などの用途に使用されている。その用途の特性上、ヒトが再

生水中のウイルスに曝露される可能性が高いと考えられる。近年では、野菜などの生鮮食

品への散水に使用した水に含まれるウイルスによる感染の重要性が指摘されている。水道

水源として主に使用されている河川水（表流水）や地下水は糞便の汚染を受けている可能

性が高く、浄水処理工程でのウイルスの十分な除去が必要とされる。水道水中のウイルス

の濃度は非常に低いことが予想されるが、ウイルスの感染リスクを許容範囲以下に抑える

ための適切な処理が施されていることを確実にしておく必要がある。病原微生物は経口経

路によって感染するため、感染者との接触による二次感染によって感染が拡大する可能性

がある。図 2－5 から、感染者の糞便中に含まれている腸管系ウイルスは下水処理場に集中

することがわかる。すなわち、下水処理場における消毒が適切に行われれば、環境中に腸

管系ウイルスは排出されなくなり、環境中におけるウイルスの循環が行われない。下水処

理場は汚水を浄化するという本来の機能の他に、環境中のウイルスのコントロールポイン

トとしても重要である（Sobsey 2003、Menzel 1984）。 

 

2－2－4 現在の疫学的安全性における指標 

我が国では、水の微生物基準としてウイルスは規定されておらず、主に大腸菌群が微生

物指標として使用されている。 
水道水に対しては、厚生省（現厚生労働省）の「水質基準に関する省令」（厚生省 1992）
において、一般細菌（100 個/mL 以下）と大腸菌群（検出されないこと）の 2 項目が定め
られている。2004年 4月 1日からは、大腸菌群に代わって大腸菌（検出されないこと）が
水質項目として使用されることになった（厚生労働省 2003）。また、「水道法施行規則」（厚
生省 1957）において、給水栓で確保すべき残留塩素濃度が規定されている。通常、遊離残
留塩素濃度が 0.1mg/L 以上（結合残留塩素の場合は 0.4ｍｇ/L 以上）となるように塩素消
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毒を行い、病原性微生物による汚染が疑われる場合などには遊離残留塩素濃度を 0.2mg/L
以上（結合残留塩素の場合は 1.5mg/L以上）に保持することを要求している。 
下水処理場の放流水に対しては、大腸菌群濃度 3，000個/mL以下が排水基準として定め
られている（水質汚濁防止法 1971）。 
環境庁（現環境省）による「水質汚濁に係る環境基準について」（環境庁 1971）におい
て、河川、湖沼および海域に対する環境基準が規定されている。河川を水道水源として使

用するための大腸菌群の許容濃度は 5，000MPN/100mL（B 類型）であるが、前処理など
を伴う高度浄水処理が必要とされる。ろ過などの簡易な浄水処理のみで給水可能な AA類型
では 50MPN/100mL 以下、通常の浄水処理（凝集、沈殿など）が必要な A 類型では 1、
000MPN/100mL 以下が基準値として定められている。湖沼に対しては、AA 類型
（50MPN/100mL以下）と A類型（1，000MPN/100mL以下）が飲用可能な類型として定
められている。 
海水は飲用としては使用されないものの、海水浴などの親水行為で不特定多数の人々に

使用されるため、ウイルス感染者によって汚染された海水を誤飲する可能性がある。その

ため、「水浴場の判定基準」（環境庁 1997）で糞便性大腸菌群が水浴場の水質基準に定めら
れており、1，000個/100mLを超える場合を「不適」としている。不検出（水質 AA）およ
び 100個/100mL以下（水質 A）の場合を「適」、400個/100mL以下（水質 B）および 1，
000個/100mL以下（水質 C）の場合を「可」とし、水浴場としての水質基準を満たすとし
ている。また、水産に使用できる水質基準として、大腸菌群濃度 1，000MPN/100mL以下
（類型 A）が定められている（環境庁 1971）。 
アメリカ合衆国やヨーロッパなどの諸外国においては、ウイルスが微生物基準として規

定されている。米国環境保護庁では、飲料水中にウイルスが含まれないことを目標として

おり、浄水処理（ろ過および消毒）によって表流水および地下水中のウイルスを 4 log
（99.99%）除去あるいは不活化することを規定している（U. S. EPA 2001）。また、10万
世帯以上に飲料水を給水する事業体に対し、18 ヶ月間にわたって表流水中のウイルスを培
養法によって検査することを規定している（U. S. EPA 1995）。 
欧州連合（EU、European Union）では、培養法で定量できることより、エンテロウイ
ルスがウイルス指標として規定され（Lucena et al. 1986）、病原性微生物の存在によって
健康に悪影響が生じないことを要求している（EC 1998）。 
南アフリカ規格局（SABS、South African Bureau of Standards）は、飲料水 100Lを腸
管系ウイルスの検査に供し、95%以上が非検出、4%以下が 1個/100L および 1%以下が 10
個/100Lとなることを規定している（SABS 1999）。 
また、世界保健機関（WHO、World Health Organization）においては、飲料水中にウ
イルスが含まれてはならないことが勧告されている（WHO 1996）。 
これらのガイドラインにおいては、検査対象とするウイルスの種類や飲料水の量、許容

可能なウイルスの濃度、ウイルスの検査方法（濃縮方法、検出方法）、検査頻度などにつ
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いて言及されていない場合が多く、ガイドラインとして意味を成さないものとなっている

（Grabow et al. 2001）。 
明確な基準が規定されていない理由としては、ウイルスに関する知見が不足しているこ

とが挙げられる。米国疾病管理予防センターによれば、ウイルスの研究における現在の優

先事項として、診断精度の向上、アウトブレイクの過半数を占める病因不明事例の病因解

明、伝播経路と感染の防御方法の確立の 3点が挙げられている（Le Baron et al. 1990）。 
以上のことから現行の水質基準では、微生物的な安全基準は大腸菌群と一般細菌のみで

評価されているが、下水道の使用用途が多様化し、またこの 2 点でのみでは疫学的安全性
が保障できないことから既存のシステムの見直しや新たなシステムの導入が必要である。 

 

2－3 水の消毒法 

 2－3－1 消毒法の種類 

 水の消毒方法には、水道で塩素消毒が法的に定められていることもあり、その簡便さか

ら水道以外でも塩素消毒が用いられることが多い。しかし実際には様々な消毒方法があり、

水の消毒方法を表 2－4 にまとめる。 

表 2－4 水の消毒に用いられる方法* 

金属 その他 熱 照射 その他
液化塩素 銀 強酸 煮沸 日光 膜

次亜塩素酸 銅 強アルカリ 紫外線照射 電気分解
クロラミン 鉄酸塩 イオン交換樹脂 ガンマ線照射

有機塩素剤 イオン交換膜 Ｘ線照射
二酸化塩素 界面活性剤

臭素
ヨウ素
フッ素
オゾン

過マンガン酸カリウム

化学的方法 物理的方法
酸化剤

塩素

＊金子 1999水質衛生学 第 7 章 

  

消毒方法の選択には、①消毒力の強さ、②残留毒性、③安価なこと、④安定供給ができる

こと、⑤取り扱いが難しくない、等の条件が絡んでくる。また、消毒をする水の種類や規

模の大きさによって選択の各要件に対する評価が異なってくる。 

 消毒は微生物に対する作用が強力であればいいというわけではなく、トリハロメタンや

ダイオキシンのような毒性物質を副生成させないことも考慮に入れなければならない。こ

の場合、消毒の前処理が重要な意味を持つ。 

汚水処理の場合は、放流先の公共用水への影響や食物連鎖による影響、下流域での水道
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の取水がある場合の影響などを考慮する必要があり、飲料水では飲用に供する場合の毒性

が問題となってくる。 

 現在、水処理施設で適用されている消毒法としては、塩素、二酸化塩素、紫外線、オゾ

ンである。以下の表 2－5 に各消毒法の比較をまとめる。 

 

表 2－5 各種消毒法の比較 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  塩素 膜ろ過 紫外線 オゾン 

消毒原理 
代謝系酵素の 
不活性化 

ろ過 
微生物の DNA
の複製阻止 

強酸化力で細胞膜
や DNA を破壊する

コスト  
設備投資・設
備維持費 

設備投資 設備投資 

操作性 

初期小流量時や
小規模処理場で
の制御がやや難
しい 

目詰まり後、
洗浄、交換 

基本的に無し。
曝露に注意。 

注入量の制御が比
較的容易。直接吸引
すると危険。 

処理後の見た目 
 

変化無し 
 

脱臭脱色効果
 

変化無し 
脱臭脱色効果 

環境負荷 

過剰注入が生じ
ると水産資源へ
の影響が懸念さ
れる 

なし 
 
なし 

残留オゾン処理が
必要な場合がある

耐塩素性病原微
生物 

効果なし 
孔のサイズに
より除去は可
能 

可視光照射で光
回復する場合が
ある。病原性原
虫の不活性化は
明らかではない

除去効率が高い。
特に病原性原虫や
ウイルスの不活化
も期待できる。 

備考 

効果の残留性が
ある。 

下水における適
用は最も多い 

ウイルス除去
も可能 

対象水の紫外線
透過率に効果に
差異がある 

共存物質による 
消費がある 
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2－4 オゾンの消毒効果と影響因子 

2－4－1 オゾンの性質 

 オゾンは酸素原子が 3 つ結合したものであり、解離エネルギーが小さいことから容易に

分解し、酸素を放出する。この解離エネルギーの小ささから分解する際に、反応性の高い

活性酸素を発生させる。オゾンが水と反応する際は、酸素と反応性の高いフリーラジカル

に分解する。オゾンは多くの有機物と反応し炭素－炭素不飽和結合に酸素原子を与えてカ

ルボン酸（Carboxylic acid）やケトン（Ketone）、アルデヒド(Aldehyde)を産生させる。

（Bailey 1975） 

 オゾンは酸化力が強く、水中の物質と直接反応するが、オゾンから生じる化学物質がオ

ゾン効果をより高める。オゾンから生じるフリーラジカル（＊）には OH ラジカル、HO2ラジ

カル、O2
－などのマイナス電荷のフリーラジカル、H2O2がある。この中で OH ラジカルは最も

反応性が高い。 

 フリーラジカルとは、対をなしていない電子対をもった原子のことで、ラジカルの電子

対が奇数個であるので不安定であり、他の分子から電子 1 個を奪おうとする。このよ

うな連鎖反応が起きるのでラジカルは反応性が強い。 

 オゾンから生成されるこれらの因子はオゾンの分解過程で生成されるが、この変化の過

程として図 2－6 に示すようなオゾン分解サイクルがある。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

オゾン分解サイクルは、オゾンが始動因子と反応し O2
－になることから始まる。 

 

図 2－6 水中でのオゾン分解サイクル（金子光美 1990） 

 

 

O3

始動因子（OH－、H2O2、UV）

O3＋O2
－ O2

OH

阻害剤
CaCO3,Ca(HCO3)2

分解反応生成物

循環反応

中間生成物

促進剤
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このプロセスが始まると、反応は種々の中間物質を巡りながら循環し、最終産物として

の酸素をサイクルより放出する。オゾンそのものには抵抗性のある物質に対してより反応

性のあるラジカルを供給してその抵抗性物質を酸化するのに利用されている。 

促進因子は O2
－生成を通しサイクルの回転を促進する。オゾンそのものが促進因子であり、

オゾンそのものが存在する限りはサイクルが回転する。 

阻害因子として一般的なものは、炭酸塩（CaCO3）と重炭酸塩(Ca(HCO3)2)などである。こ

れらは OH ラジカルに作用し、他の反応性の低いラジカルに変化させることによってサイク

ルの回転を阻害し、オゾン分解が遅くなる。よって、炭酸塩、重炭酸塩が多いと残留オゾ

ンの安定性がよくなる。この現象は、消毒においてオゾンとの接触時間を長くするために

は有効であるが、分解しにくい物質に対する反応性を OH ラジカルに期待する場合、これら

の阻害因子の存在は不利に働く。 

図 2－6から、オゾン利用における酸化力というのは、オゾンそのものが働く場合とラジ
カルが働く場合の 2 種類の反応が同時に進行すると言える。また、オゾン消費物質と言う
のは、ラジカルを阻害するラジカルスカベンジャーやオゾンと反応するような有機物のよ

うにオゾンの循環サイクルを妨げるような物質全体を指すと解釈できる。また、オゾンが

水中で検出される限り、オゾンサイクルは持続可能である。 
 オゾンの水への溶解度は、溶解したオゾンの不安定さからその測定には困難を伴う。オ

ゾンの水中での自己分解速度は、気相中での分解速度と比較して著しく大きいことが確認

されている。（Peleg,Hoigne and Bader 1976）また、本来オゾンは水には溶解しない物質

であるのでオゾンの液相から気相への散逸が影響する。 

 

2－4－2 温度の影響 

 温度の影響は明確になっていないようである（大垣 1990）。消毒剤の効果としては温度

とともに高まり、20℃を基準としたその温度計数は 1.03～1.10 の範囲であるという報告

がある（宗宮 1989）。しかし、水温が高いほどオゾンの分解は促進され、消毒剤としての

安定性が低下すること、水温が高いほどオゾンの水中への溶解度が低下することから消毒

効率が下がると予想される。また、温度の影響に関して微生物全般への一般化は難しいよ

うである（杉浦 1996）。 

 河川水と湖沼水におけるオゾン消毒を用いた Gallard らの研究によると、5℃と 20℃でオ

ゾンを曝気した場合微生物の不活化効果は 20℃の方が高かった（Gallard et all. 2003）。 
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2－4－3 有機物の影響 

 オゾンによって酸化される有機物としては、以下の a)～ｆ）などが挙げられる。 

a) 不飽和結合をもつオレフィン系やアセチレン系化合物 

b) 芳香族単環・縮合環化合物 

c) 炭素・炭素二重結合をもつ化合物 

d) アミン、硫化物などの求核類 

e) アルコール、アルデヒド、エーテルなどの酸素を含む化合物 

f) 様々な型の炭素・金属結合 

これらの中で、通常炭素の二重結合は最も反応性が高いが、炭素・窒素二重結合や求核

類の中にはこれと同程度、あるいはより反応性の高いものもある。このような反応性の

高い化合物が存在しなくなると、炭素・水素結合も酸化される。 

 最終生成物として炭酸ガス、過酸化水素、水の他、ギ酸、酢酸から炭素数 14 のトリ

アコン酸などの飽和モノカルボン酸、シュウ酸、ムコン酸からセバチン酸のようなジカ

ルボン酸、グリオキシル酸やピルビン酸のようなオキソカルボン酸、及びホルムアルデ

ヒド、グリオキサール、アセトンをはじめとするアルデヒドやケトンが確認されている。   

下水二次処理水から検出されたオゾン処理生成物は、ギ酸、グリオキシル酸、酢酸、

ピルビン酸、メチルグリオキザール、ホルムアルデヒド、アセトアルデヒド、フルフラ

ール、プロピオンアルデヒド、プロピオン酸があげられる。 

下水処理中に含まれている有機物については未知の物が多い。これらの有機物が水中

に存在する場合はオゾンが病原微生物と接触する前に消費されてしまうため、オゾンに

よる消毒効果を評価する場合残留オゾン濃度で考えなければならない。 

  

2－4－4 pH の影響 

 pH がオゾンの消毒効率そのものにどのように影響するのかは、実験例も少なく一般的な

結論は得られていない（宗宮 1989）。水中にアンモニアが存在する場合、pH が高いとオゾ

ンがその酸化に利用され、消毒効果を減ずることがある。また、pH が高いとオゾン分解が

進み、安定性が低下するので、有効なオゾン濃度が pH によって変化し、間接的に消毒効率

へ影響すると考えられる。 

 Harakeh と Butler の研究（Harakeh et al. 1984）によると、下水処理水中に接種した
ポリオウイルスⅠ型の不活化実験の結果、pH＝4 では重炭酸塩の有無に関らず不活化が進行

した。一方で pH=7 と pH=9 では、重炭酸塩を添加しない場合には不活化が抑制された。ア

ルカリ側 pH ではオゾン分子が分解し、OH ラジカルの生成が促進されるが、ラジカルスカ

ベンジャーとしての重炭酸塩の存在は、オゾンの自己分解反応を抑制することが考えられ

る。この実験では重炭酸塩 NaHCO3は 0.5mol/L の濃度で添加されており、実際の下水処理水
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と比べ極めて高濃度であることに留意しなければならない。しかし、この実験からウイル

スの不活化には反応性が高い OH ラジカルよりは反応の選択性が強い分子状のオゾンが効く

という仮説が設定できる。 

 このような現象はオゾンによる有機物の酸化分解の現象とは異なり、消毒を目的とする

場合には、水質化学条件も考慮することが必要であることを示している。 

 

2－4－5 濁度の影響 

 多くのウイルスが水中の濁質やフロックに付着あるいは吸着していることは野生の大腸

菌ファージの河川、下水処理場での調査結果からも明らかである。 

金子らはウイルスの不活化に対する濁度の影響について検討している。（金子 1990）無

機性濁質物質の典型的な濁度標準物質としてカオリン、有機性濁質の代表として活性汚泥

フロックを用いて、ポリオウイルス 1型と大腸菌ファージ T2 の不活化に及ぼす濁質の影響

を調べている。それによると、カオリン、活性汚泥が 1mg/L でも消毒効果に影響があり、

濁度にして 2度以下程度の水の場合 99.99％の不活化を達成するためには、残留オゾン濃度

0.6～1.6mg/L で 5 分間の接触時間が必要であるとしている。塩素消毒に関してもフロック

が消毒効果に影響を及ぼす同様の報告が大垣らの報告（大垣 1990）があり、わずかな濁

度がウイルスを消毒剤から保護する役目を果たすといえる。 

このようにオゾンの消毒効果は、対象とする水の pH、温度、有機物濃度、硬度、アルカ

リ度、色度、濁度などの水質因子の影響を強く受けることが示唆される。 

 

2－5 オゾンによる微生物の不活化機構 

2－5－1 細菌の不活化機構 

オゾンの不活化機構については実験室規模からパイロットプラントスケール規模まで

様々な微生物を用いて研究されている (Sommerville and Rempel 1972; Keller et al. 1974)。 

オゾンは、その強酸化力から不飽和結合を開裂させる力が強く、細菌においては細胞壁の

脂肪酸の二重結合に作用し膜変性を起こし、溶菌させることにより消毒効果をもたらす

（Scott and Lesher 1963; Mudd et al. 1969; Hinze et al. 1987;Pryor et al. 1991)。大腸菌に

関しても同様の作用がある。 (Komanapalli and Lau 1996) また、細胞膜内のスルフヒドリル

基がオゾン不活化に最も影響されやすい (Komanapalli et al. 1997)。 

神力らの結論によると、オゾンは細菌に対してマルチポイント攻撃を起こして殺菌する。

すなわち図2－7のごとく膜への作用として膜タンパク質の酸化的変性、細胞膜チャネルの
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酸化的変性、細胞膜破壊と共にオゾンが膜を通過する。一方細胞内から細胞質成分が漏出

し、タンパク質の酸化的変性やDNAの酸化的切断が起こる。これらの細胞の総合的な機能

破壊によって細菌が死滅することになる。（神力 1994） 

細胞質成分
の流出

DNAの酸化的切断

細胞膜脂質
の酸化

たんぱく質の酸化
的変性

細胞膜チャンネル
の酸化的変性

膜たんぱく質の
酸化的変性

O3

O3

O3

O3

O3
O3

細胞質成分
の流出

DNAの酸化的切断

細胞膜脂質
の酸化

たんぱく質の酸化
的変性

細胞膜チャンネル
の酸化的変性

膜たんぱく質の
酸化的変性

O3

O3

O3

O3

O3
O3

 
 

図2－7 オゾンによる細菌の不活化機構 

 

2－5－2 ウイルスの不活化機構 

ウイルスに対しては、その機構はバクテリオファージ（φX174, f2,ポリオウイルス2型）

による研究 (De Mik and De Groot 1977; Reisser et al. 1977; Kim et al. 1980)によると、オゾンは

外套蛋白（カプシド）と核酸部分のDNAあるいはRNAの両方に作用する。核酸の損傷は増殖

が阻害されることになり、外套蛋白がオゾンによって損傷をうけると、宿主に感染する際

にカプシドが脱着できなくなり感染力が減ると考えられている。   

 

2－6 オゾンに対する病原微生物の感受性の比較 

2－6－1 消毒速度と定量化 

 Sobsey は遊離塩素及びオゾンにおける微生物に対する不活化を調査した（Sobsey 1989）。

表 2－6 と表 2－7 においてオゾンガスあるいはオゾン水の微生物に対する不活化と、遊離
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残留塩素による不活化を比較した。これらの表を比較すると同じ微生物でもいずれもオゾ

ンの方が不活化力の強いことが認められる。 

 
 

オゾンは一般に消毒効果を表す Ct 値（濃度 C×時間ｔ）で評価できない。 

オゾンは酸化力が強いのでオゾン消費物質を含む水では消毒力を発揮する以前に多くの

量が消費されてしまう。そこで下水のようなオゾン消費物質を多く含む水においては新た

な方法を必要としている。 

表 2－6 オゾンによる微生物の不活化 
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表 2－7 残留塩素による微生物の不活化 
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2－7 バクテリオファージ 

大腸菌の寄生体である大腸菌ファージは、大腸菌の体内に存在する場合に限って自己を

複製して増殖することが可能である。 

図に示すように様々な種類があるが、遺伝子として DNA をもつものと RNA をもつもの（RNA

ファージ）は Leviviridae（レビウイルス科）に属する。ファージは F特異 RNA 大腸菌ファ

ージ(F-specific RNA colipHage)と呼ばれている。RNA ファージの大腸菌に対する吸着部位

は F繊毛であり、そのため宿主菌として用いることの出来る大腸菌株は F繊毛を持つ株に

限られる。F特異 RNA 大腸菌ファージはエンベロープを持たない直径 24～36nm の正 20 面状

の構造をもち、3400～4300ｂｐ程度の一本鎖（＋）RNA を核酸として有する。（ICTVdB 2004） 

 

 

図 2－8 大腸菌ファージ系統樹 

環境中に存在する F 特異 RNA 大腸菌ファージはヒトを含む動物の糞便が発生源とされて

いる。このため、河川や海域に存在する F 特異 RNA 大腸菌ファージは、雨水によって洗い

流された動物の糞便、合流式下水道の越流水、及び下水処理場の放流水などに含まれてい

る大腸菌ファージが発生源と考えられる。 

Furuse(1987)は日本及び世界各国の F特異 RNA 大腸菌ファージの血清型を調査したが、

その結果、ヒトの糞便からは主に GroupⅡと GroupⅢの F 特異 RNA 大腸菌ファージが検出さ

れるのに対し、ヒト以外の哺乳類からは GroupⅠの F 特異 RNA 大腸菌ファージが主に検出さ

れ、GroupⅣの F 特異 RNA 大腸菌ファージはヒトを含めた哺乳類から広く検出されることを

報告している（Furuse et al.1987）。 
Havelaarらは GroupⅡと GroupⅢの F特異RNA大腸菌ファージはヒトの糞便中よりも下水

から優位に検出されることを指摘しており、下水道で F 特異 RNA 大腸菌ファージの増殖が
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起きていることを示唆している（Havelaar et al.1990）。このことにより、F特異 RNA 大腸

菌ファージが河川や海域で増殖している可能性が考えられたが、F特異 RNA 大腸菌ファージ

の増殖には宿主菌の濃度が 104個/mＬ以上である必要があるため、下水道以外での増殖は考

えられない。（Havelaar et al.1991、片山ら 2000） 

2－8 オゾン処理の現状 

 下水処理におけるオゾンの利用目的と処理特性を表 2－8 に示す。 

オゾン処理はこれらの機能が複合的に、同時に作用することが特徴であるが、下水での利

用事例としては、塩素代替の消毒、もしくは再利用のための脱臭（液相）・脱色を主な目的

とするものが多い。 

表 2－8 下水処理におけるオゾンの主な利用目的と処理特性 

利用目的 処理特性 

1 微生物の細胞膜や DNA、RNA を直接破壊するので効果大 

2 短時間での消毒が可能 

3 通常の操作条件で、病原性原虫の不活化が可能 
消毒 

4 残留性はなく、放流先での水生生物への影響が無い 

1 着色物質の発色部（2 重結合、3 重結合）を低分子化する 

2 反応速度が大きい 

3 染色系排水の脱色も可能 
脱色 

4 透明度も向上 

1 臭気物質の酸化分解 
脱臭 

2 気相中よりも反応速度が大きい 

1 二重結合を有する物質や求核類との反応性が高い 

2 低分子化が主体 

3 水と炭酸ガスまでの分解には至らない 
有機物分解 

4 COD・TOC は減少、オゾン分解初期には BOD はやや増加する（易生分解化） 

 

以下の表 2－9 に 1990 年代以降の下水処理場におけるオゾン利用状況を示した。適用目

的は処理水の再利用が中心であり、脱色、消毒、ＣＯＤ対策も挙げられている。1日処理量

は初期の数 10 トン処理から近年の数十万トン処理にまで拡大しているものの、下水道が日

本国内で年間 129 億トン流集されているうち平成 10 年度では 169 の処理場で年間約 1.6 億

トンしか光度処理水として場外に送水されていない。その利用量はおよそ 1.24％程度です

べての処理場でオゾン処理がなされているわけではない（平成 12 年度日本の下水道） 
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表 2－9 1990 年以降の下水処理施設（汚泥処理脱臭工程を除く）での設置状況 

都道府県 設置場所 用途 規模（㎥/ｄ） 運転開始年月 

兵庫県 浄化センター せせらぎ用水 2,000 1991 年 3 月 

千葉県 終末処理場 中水用 1,840 1991 年 3 月 

宮崎県 処理場 親水 2,880 1992 年 3 月 

埼玉県 アクアパーク 修景・親水 100 1992 年 3 月 

愛知県 下水処理場 修景・せせらぎ 1,300 1992 年 4 月 

大阪府 処理場 色度・COD 対策 10,000 1992 年 8 月 

島根県 処理場 脱色・消毒 2,150 1992 年 9 月 

静岡県 終末処理場 脱色・消毒・脱臭 48 1993 年 3 月 

富山県 浄化センター 消毒 4,300 1993 年 3 月 

神奈川県 環境センター 放射線対策 396,000 1993 年 9 月 

香川県 下水処理場 脱色・脱臭 600 1993 年 10 月 

和歌山県 終末処理場 脱色 50,400 1994 年 3 月 

静岡県 処理場 修景 2,736 1994 年 4 月 

宮崎県 浄化センター 親水・色度 4,320 1994 年 4 月 

福岡県 下水処理場 脱色・COD 対策 5,400 1995 年 6 月 

東京都 処理場 再利用 44,800 1995 年 12 月 

兵庫県 浄化センター 修景 1,800 1996 年 3 月 

岡山県 浄化センター 消毒 1,800 1996 年 3 月 

京都府 処理場 色度・臭気・COD 120,000 1997 年 4 月 

大分県 終末処理場 修景 9,000 1998 年 4 月 

 

 

 現在下水処理において利用されているオゾン処理の主な用途と除去対象物質を表 2－1０

に示す。 

用途は大きく放流と処理水再利用とに分けることができ、通常放流用途は、全量処理、再

利用用途は方流水の一部を高度処理する部分処理となる。放流用途におけるオゾン処理の

目的は、消毒と脱色が主となっている。一方で再利用用途では、オゾン処理は主に修景用

水、親水用水、水洗便所水等に適用されている事例が多く、消毒、色、臭いの除去など再

利用において要求される安全性確保、美観確保が目的となっている。再利用を目的とし、

修景用水、親水用水、水洗便所用水として利用する場合、これらの用途に応じて公表され

ている基準値は以下の表 2－11のとおりである。 
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表 2－1０ 下水処理水における修景・親水利用マニュアル 
項目 修景用水利用 親水用水利用 

大腸菌群数 1000 個/100mL 以下 50 個/100mL 以下 

BOD（mg/L) 10mg/L 以下 3mg/L 以下 

pH 5.8～8.6 5.8～8.6 

濁度（度） 10 度以下 5 度以下 

臭気 不快で無いこと 不快で無いこと 

色度 40 度以下 10 度以下 

 

表 2－11 下水処理水循環利用技術指針 

基準水質 項目 水洗用水 散水用水 修景用水 

大腸菌群数（個/mL) 10 以下 検出されないこと 検出されないこと 
基準水質 

残留塩素(mg/L) 保持されていること 0.4 以上  

外観 不快でないこと 不快でないこと 不快でないこと 

濁度（度）   10 以下 

BOD（mg/L)   10 以下 

臭気 不快でないこと 不快でないこと 不快でないこと 

目標水質 

pH 5.8～8.6 5.8～8.6 5.8～8.6 

注 1）修景用水とは、住宅団地等において人工的に作られた池、壁泉、小川などに利用する水をいう。 

注 2）衛生上必要な措置として塩素消毒を行うが、その場合、使用場所にもっとも近い受水槽付近におけ

る再生水が残留塩素を保持していること。 

注 3）上記のほか、設備の機能を保持するためスケール・スライム等の発生を抑制するように努めること。 

 

 下水処理水の再利用では、浮遊物質（SS）、BOD 等の水質向上のほか、視覚的・嗅覚的快

適性や衛生学的安全性が求められる。なかでも、「せせらぎ」や親水公園のように、施設の

目的が「うるおい」や「いこい」の場の創出である場合、水質的な快適性や安全性の確保

は最優先項目となる。オゾン処理は前述のとおり、消毒、脱色、脱臭性能が高く、同時に

COD 除去、発泡性物質除去、透視度の向上などの複合的な効果が期待出来るため、下水処理

水の修景・親水用水、水洗便所用水等への利用用途では不可欠のプロセスといえる。 

表 2－12 に オゾン処理を中心とした処理水再利用設備の処理フローの例を示す。下水処

理水の再利用を目的としたオゾン処理では、各種前処理、後処理技術と組み合わせて用い

られるが、オゾン処理の効率を高めるため、前段階にろ過設備（砂ろ過または生物膜ろ過）

を設けるのが一般的である。このうち生物膜ろ過は、被処理水中に残留する NO2-N を酸化出

来るためオゾンの消費量を節約できる利点がある。 

このようにオゾン処理は下水処理水の再利用処理として多くの利点があり今後ともその利

用が見込まれる。 
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表 2－12 オゾン処理を中心とした処理水再利用設備の処理フロー 

 

 

 

 

 

 

 
 

用

途 
フロー 備考 

・
SS によるオゾン消費の低減を目的に

前処理として砂ろ過を設置 

・ 生物膜ろ過の使用も可能 

水

洗

便

所

用

水

等 

 ・
残留塩素保持を目的として塩素を 

注入する 

・
SS 除去率向上あるいはリン除去を 

必要とする場合は凝集添加剤が有効 

・
生物膜ろ過は SS 除去と共に亜硝酸窒

素によるオゾン消費低減に有効 

修

景

用

水 
・
さらに水質を向上を図る場合は生物

活性炭を使用 

・ 修景用水とほぼ同様 

・
利用目的によっては塩素注入等の疫

学的安全性保持を図る必要がある 

親

水

用

水  ・
使用目的によっては膜処理も検討す

ることが望ましい 
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第 3 章 実験方法及び実験装置 
 

 

環境中に存在する微生物には、細菌、原虫、ウイルス等があり、それぞれの微生物に対

して様々な測定法がある。 

本研究では、細菌として、厚生労働省「水質基準に関する省令」（旧厚生省 1992 年）に

おいて定められている指標微生物である大腸菌群を計測した。また、ウイルスとしては水

処理工程と水環境中における挙動の類似性から、代替指標として有望視されているＦ特異

大腸菌ファージ Qβを測定した。 

 

¾ 対象試料：下水処理水 

（下水二次処理水塩素消毒前、砂ろ過処理後、生物膜処理後） 

¾ 実験試料：東京都下水道局芝浦水再生センターから採取 

¾ オゾン実験装置：回分式連続曝気式リアクター 

 

ここで使用する単位ここで使用する単位 

  試料 1ｍＬ中に形成するプラックおよびコロニーの個数を示したもの 

大腸菌群：CFU/ｍＬ（Colony Forming Unit） コロニー形成単位 

Ｆ特異大腸菌ファージ Qβ：PFU/ｍＬ(Plaque Forming Unit) プラック形成単位  

 

 

• 採取した実験試料の水質分析は、下水試験法（1997）に従って計測した。 

• 採取した試料中における、硝酸性窒素、亜硝酸性窒素、アンモニア性窒素に関しては

MercK 12 社製小型反射式光度計「RQflex」を用いて測定した。 
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3－1 微生物の定量法 

主に寒天培養法を用いた。寒天培養法の手順の概略図を以下に示す。 

 

         
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3－1 寒天培養法の手順 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

寒天培地
希釈

試料   希釈液   滅菌シャーレ 
希釈した試料 

良く混和させる 

インキュベータで培養 

プラックの形成 
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3－1－1 大腸菌群の測定法（デスオキシコーレイト培地法） 

原理 

本法は、大腸菌群が増殖した際に、乳糖が分解されて生じる酸によって水溶性のデソキシ

コール酸ナトリウムから不溶性のデソキシコール酸が検出され、同時に酸性で赤変したニ

ュートラルレッドと強く結合し、混濁した赤色コロニーを形成する性質を利用して検出を

行う方法である。 

 

必要試薬 

♦ 寒天培地 
パールコアデスオキシコーレイト培地（栄研 E-MB61）45ｇをMilliQ水 1 L に十分
攪拌混和した後、加温溶解し、500ｍＬ耐熱ガラス瓶に注ぎ入れ、使用直前まで 48℃
で保温した（高圧蒸気滅菌は不要）。 

♦ 希釈液 
LB broth base (Invitrogen) 20gをMilliQ水 1 Lに加熱溶解したものを 9ｍＬずつネジ
口試験管（φ18）に分注し、高圧蒸気滅菌（121℃で 15分）した。 

 
測定手順 
試料はあらかじめ 10 倍希釈法により、試料 1ｍＬ中の大腸菌群数が 30~300 個の範囲に
入るように希釈しておく。試料が低濃度と予想される場合は、試料 1ｍＬを培養操作に用
いる。 
１） 滅菌済みのメスピペットを用いて適当に希釈した試料 1ｍＬを無菌的にシャーレ
に加えた。 
２） 保温したデスオキシコーレイト培地 10ｍＬ程度をシャーレに添加し、寒天が固ま
らないうちにシャーレを前後左右に回転して試料と十分に混和した。 
３） 固化した後に約 10ｍＬのデスオキシコーレイト培地を加えて重層し、静置凝固さ
せてインキュベーター（35～37℃）で 18~24時間培養した。 
４） 培養後、赤色を呈したコロニーの計数を行った。300個以下のコロニーが形成され
た希釈段階のシャーレ 2枚の計数値を平均し、希釈倍率を乗じることで試料中の大
腸菌群濃度（CFU/ｍＬ）を算出した。 
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3－1－2 Ｆ特異 RNA 大腸菌ファージ Qβの測定法（重層寒天培養法） 

－宿主として E.coli K 12 F＋（A/λ）を用いる定量法－ 

原理 

E.coli K 12 F＋（A/λ）を宿主として用いる場合、F特異的 RNA 大腸菌ファージ Qβに加え
て体表面吸着大腸菌ファージも検出することが出来る。ただし、大腸菌ファージがほぼ存

在しないことが予想される試料に Qβの高濃度原液を添加して試験を行う場合は、プラッ

クとして検出されるファージのほぼ 100％を Qβとして扱うことが出来る。（付録；宿主と

して E.coli K 12 F＋（A/λ）と WG49 を用いた実験 参照） 
必要試薬 

♦ 希釈液および培養液 
LB broth base (Invitrogen) 20gをMilliQ水 1 Lに加熱溶解したものを 9ｍＬずつネジ
口試験管（φ18）に分注し、高圧蒸気滅菌（121℃で 15分）した。 

♦ 宿主菌：E.coli K 12F＋（A/λ） 
希釈液 9ｍＬに宿主菌 E.coli K 12 F＋（A/λ）を適量添加し十分攪拌した後、対数増殖
期に達するまで 37℃で 3～4 時間振とう培養を行った。 

培養後の宿主菌濃度はおよそ 3～5×108CFU/ｍＬとなった。 

♦ 重層法寒天培地 

MilliQ水 1 Lに以下（表 3－1、表 3－2）のものそれぞれを加熱溶解し、500ｍＬ耐熱
ガラス瓶に注ぎ入れ、高圧蒸気滅菌（121℃で 15分）した。使用直前まで 48℃で保温
した。上層寒天培地は使用直前に対数増殖期の E.coli K 12 F＋（A/λ）を少量添加した。 
 

表 3－1 上層寒天法培地の組成       表 3－2 下層寒天法培地の組成 

LB broth base   20g

Bacto agar 8g

塩化カルシウム 1g

＊ LB broth base(Invitrogen) 
＊ Bacto agar（Difco 214010） 

＊ 塩化カルシウム（CaCl2・2H2O,キシダ化学 000-13445） 

測定手順 

１） 下層寒天培地 10ｍＬを無菌シャーレに加え、常温で固化させた。 

２） 滅菌済みのメスピペットを用い、希釈液を用いて適当に希釈した試料 1ｍＬを下層

寒天培地に加え、上層寒天培地 10ｍＬを添加し、シャーレを前後左右に回転し試料

と十分に混和した。 

３） 静置凝固させた後にインキュベーター（35～37℃）で 18~24時間培養した。 

LB broth base   20g

Bacto agar 11g

塩化カルシウム 1g
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４） E.coli K 12F＋（A/λ）が死滅して形成された透明のプラックを計数した。300
個以下のプラックが形成された希釈段階のシャーレ 2枚の計数値を平均し、希釈倍
率を乗じることで試料中の Qβの濃度（PFU/ｍＬ）を算出した。 

 

F 特異 RNA 大腸菌ファージ Qβの高濃度原液の調整方法 

１） 宿主菌である E.coli K 12 F＋（A/λ）を培養液 9ｍＬに適量添加し、対数増殖期に
達するまで 37℃で 3～4 時間振とう培養を行った。 

２） 約 200μL の Qβ溶液を添加し、再び 37℃で 18～24 時間振とう培養を行った。 

３） セルロースアセテート膜（口径 25ｍｍ，孔径 0.45μｍ，Advantec）を用いて全量

をろ過し、Qβの高濃度原液（約 1010 PFU/ｍＬ）を得た。 

＊ 4℃の液体培地中で約 1010 PFU/ｍＬの濃度で 1ヵ月保存できる 

 

手順の概略図を以下の図 3-2 に示す。 

 

                                 

                               約 200μL の 

Qβ溶液を添加 

 

 

 

E.coli K 12F＋（A/λ）を培養液に 
適量添加し 37℃で 3～4 時間振とう培養 

 

 

 

 

37℃、18～24 時間 

振とう培養 

 

 

 

セルロースアセテート膜を 

用いて全量をろ過 

 

図 3－2 F 特異 RNA 大腸菌ファージ Qβの高濃度原液の調整方法概略 
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F 特異 RNA 大腸菌ファージ Qβの精製 

Qβの高濃度原液に含まれる培地成分は高濃度の有機物を含んでいるので、オゾン消費物

質として働く。試料に Qβの高濃度原液を添加する場合、試料中のオゾン消費量が変わる可

能性がある。そこでゲルろ過クロマトグラフィーを用いて培地成分を取り除き、Qβ原液（LB 

broth 溶液）を精製した。 

ゲルろ過には、TE buffer（ｐH 7.6）で平衡化されたゲルろ過担体 Sephacryl約 450μL
が既に充填された MicroSpin Columns S-400 HR columns(Amersham Biosciences製、製
品番号 27-5140-01)を使用した。 

一般にウイルスの精製法としてよく用いられる密度勾配超遠心分離法と比較し、作業が

20～30 分程度と短時間で済む。また、プレススピンによりろ過前後でサンプルは希釈され

ないので、液量が変化せずに回収が可能である。 

手順を以下の図 3-3 に示す。 

１） レジンをよく懸濁させる    

２） キャップをゆるめ、カラムの先端を折る 

３） 5ｍL チューブに入れてプレスピン 1分間 735×G(3,000rpm) 

４） MilliQ 水を約 350μL 加え、ゲルを繰り返し洗浄した。 

プレスピン 1分間 735×G(3,000rpm) 

５） 4）の作業を 4回繰り返した 

６） チューブを移しかえて培地成分が入った高濃度 Qβ溶液を 100μL 添加した 

７） プレスピンを 3分間行った 735×G(3,000rpm) 

図 3-3  F 特異 RNA 大腸菌ファージ Qβの精製方法 

折る

1） 4）3）2）

5） 6） 7）
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3－2 オゾン発生機、原料ガスおよび排オゾン処理 

オゾン発生器は、日本オゾン株式会社製 ON -3-2 型（無声放電式、最大オゾン発生能
力：空気原料時 1.5 g/h 酸素原料時 3.0 g/h）を用いた。原料ガスは、純酸素をシリカゲ
ル充填管に通して水分を除去したものを使用した。 
 気液接触後のガスにも高濃度のオゾンが含まれているため、粒状活性炭カラム（底面積 9 
cm2、高さ 25ｃｍ）を通すことで、オゾンを除去し、排気した。 

 

3－3 残存オゾン濃度の測定法 

原理 

水中でのオゾン濃度の測定法は、インジゴカルミンによる吸光光度法を用いた(インジゴ

法）。この方法は、インジゴのオゾンによる脱色反応が酸性領域において進行することを利

用し、600 nm 付近での吸光度の減少割合がオゾン濃度に比例することを応用したものであ

る。きわめて鋭敏で迅速な反応であり、妨害物質の影響も少ないとされており、Standard 

Method 19th Edition（1995 年）で proposed method として取り上げられている。 

本研究では、インジゴ法を利用しリアルタイム的にオゾン濃度を計測できる、Ozone 
Reagent LR AccuVac Ampules, High Range 0～1.50 mg/L O3（HACH社製、カタログ
No.2518025）を用いた。HACH社のプロトコルによると標準誤差範囲は±0.024 mg/L O3であ
る。吸光光度計はHACH COMPANY Model DR/700 PORTABLE 
COLORIMETER（以下DR/700と表記）を用いた。 

 
測定手順 
１） DR/700に61.01モジュールをセットし、 

スタートスイッチを押す。 

61.09.1と表示するまでUP ARROWを押した。 

２） サンプルを30～50ｍＬ 

 50ｍＬビーカーに採取した。 

３） 別の50ｍＬビーカーに約40ｍＬのオゾンを 

含んでいない水（ブランク：Milli Q水）を 

採取した。 

４） ブランクと採取したサンプルそれぞれに、 Ozone Reagent Accu Vac Ampleの先

端の部分を下向きにして水中に入れて折り、アンプルの中にサンプル水及びブラン

ク水を充填させた。 

５） すばやくアンプルを上下によく振り中身を混合する。アンプルの壁面についた溶

液や指紋をキムワイプで拭き取る。 
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６） DR/700のセルホルダーにサンプルを入れたアンプルを入れふたを閉める 

７） ZEROボタンを押す。 
８） 次にMill Q水を充填したアンプルをセルホルダーに入れ、READボタンを押す。 

９） 脱色反応の差からサンプル中に含まれる残存オゾンの量が計測される。 
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3－4 実験装置および手順 

3－4－1 実験に用いたガラス器具 

リアクター、残存オゾン濃度測定に用いるガラス器具、スターラーなどは、通常の中性

洗剤による洗浄、水道水によるすすぎ、Milli Q 水によるすすぎの後、200℃のオーブンに

2時間おいて乾燥させた。 

＊ 通常オゾン実験を行う場合、Milli Q 水によるすすぎの後、オゾン水溶液に浸し、

オーブン乾燥させ残留オゾンを完全に消失させる。これはガラス器具に付着したオゾ

ン消費物質を除去するために行う。しかし、本実験の試料は下水処理水であり、ガラ

ス器具に付着している微量なオゾン消費物質は実験結果に影響を及ぼさなかった。 

実験装置を図4－4に示す。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図3－4 実験装置 
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1. 純酸素ボンベ       6. サンプリングスポット 

2. シリカゲル管       7. オゾン分解器 

3. オゾン発生器       8. 排ガス装置（活性炭吸着） 

4. 冷却水 

5. 回分型実験リアクター 

ディフューザーは直径2cmのガラス製 
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3－4－2 実験手順 

 

 実験手順を模式的に示すと図 3－5 のようになる。 

   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

図 3－5 実験手順 

１） オゾン発生機でオゾンを発生させた。オゾン発生量を安定させるために、2 時間

オゾンを発生させた後、実験を開始した。 

流量は 100 L/ｈ 発生電圧は 40～50V でオゾンを発生させた。 

オゾン発生量は、およそ 0.65 g/L であった。 

２） 実験試料（下水二次処理水塩素消毒前、砂ろ過後、生物膜ろ過後）1L に、
培地成分を除去した高濃度Ｑβ溶液を、試料中およそ106～107PFU/ｍＬの濃度にな
るように 150～400μL添加した。 
３） 回文式リアクター内にＱβが均一に拡散するように攪拌した後、50ｍＬビ
ーカーに約40ｍＬサンプリングを行った。（このとき接触時間 t は０とする）。 
４） サンプリング後、試料をOzone Reagent LR AccuVac Ampulesと接触させ、

チオ硫酸ナトリウム溶液（試料の2％になるような量：200μLをあらかじめ試験管

内に加えておく）が入った滅菌済みネジ口試験管（φ13）に入れ、蓋をしめ、よく
振って反応させた。＊サンプリング後、試料中に残った残存オゾンの進行反応を止

めるためチオ硫酸ナトリウム溶液をオゾンと接触させた試料とサンプリング後すば

やく混合させた。 
 

試料の調整：
高濃度Ｑβ液を下水処理水に添加

リアクターを用いて
試料とオゾンを接触

ウイルスの減衰率
の測定

残存オゾンの計測
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５） リアクター内で、ディフューザー（直径2cmガラス製）を介して連続的に
オゾンガスを吹き込んで試料と接触させた。反応中のスターラーの速度は700rpm
で攪拌した。 
６） オゾンガスがリアクター内に均一に拡散した後、接触時間 20、40、60秒、1.5、

2、2.5、3、4、5、7、10分においてサンプリングを行った。そのつど 4）の操作
を行った。 
７） サンプリングが終了した後、DR/700を用いて直ちに残存オゾン量を計測し、微生
物の測定を行った。 
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第 4 章 実験結果 

 

試料として用いた下水処理水の水質は表 4－1 に示す 

 

 

4－1 オゾン消費物質が無い水におけるオゾン溶解速度 
及び F 特異的大腸菌ファージ Qβの不活化速度 

  

オゾン消費物質を含まない水として MilliQ 水を用い、MilliQ 水へのオゾン溶解量を測定

した。オゾン発生器のオゾン発生量と HACH Ozone Reagent LR AccuVac Ampulesの誤差

を確認するために行った。結果を以下の図 4－1 に示す。 

HACH Ozone Reagent LR AccuVac Ampules における残存オゾン濃度の検出限界が

1.5mg/L であるので、MilliQ 水への溶解量の限界値として検出される残存オゾン濃度値は
検出値より高い可能性がある。しかし、図 4－1から残存オゾン濃度 0 mg/L～1.0 mg/Lま
でのMilliQ水へのオゾン溶解速度一定とみなすことができる。このことから 0 mg/L～1.0 
mg/Lまでの残存オゾン濃度量に関しては、アンプルによる誤差はないものとする 
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図 4－1 MilliQ 水におけるオゾン溶解量 



 - 43 - 

 

-1

0

1

2

3

4

5

6

7

8

0 2 4 6 8 10

time(min)

Q
β

(l
og

P
F
U

/m
L
)

0.0

0.5

1.0

1.5

2.0

残
存

オ
ゾ

ン
濃

度
(m

g/
L
)

Qβ

残存オゾン

(-)

 

図 4－2 MillQ水における Qβの不活化率 
オゾン消費物質が無いMilliQ水中での不活化速度係数は 10.29であり、オゾン曝気開始後
20秒で Qβは 6.5  log不活化され、検出限界値となった。 
 

4－1－2 精製水及び緩衝液 

 オゾンの水中での分解速度は pHの影響を大きく受け、酸性側ではより安定であり、アル
カリ側ではより急速に分解が進む。多くのオゾンによる Qβの不活化実験においては pHの
影響を考慮してリン酸バッファーを用いている。しかしリン酸バッファーはそれ自身がオ

ゾン消費物質となる場合がある（関谷 1991）。本研究では、対象試料を下水処理水としてお

り、オゾン消費物質を含まない水（精製水）として MilliQ 水を用いた。ここでは HACH 

Ozone Reagent LR AccuVac Ampulesの妥当性も考慮し、リン酸バッファーの代わりに緩

衝液として MilliQ 水を用いた場合、pH の変化によるオゾン分解の影響を確認した。リン酸

バッファーと MillQ 水とをそれぞれオゾンと接触させ、同時間における残存オゾン濃度の

検出量についての相関を試みた。 

 図 4－3から MilliQ水とリン酸バッファーにおいて、近似式は y = 0.9569x + 0.083、
R2値は 0.8508 となり、相関があると見なした。このことから、MilliQ 水中の pH による
オゾン分解は行われないとした。このため下水処理水を希釈する際の緩衝液として MiliQ
水を用いた。 
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図 4－3 MillQ水とリン酸バッファーの相関 
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表 4－1 試料の水質 

 

遊離 結合

原水 27.7 0 6.89 0.52 0.16 1.96 16 1592.2 326 0.1 2.5 0 19.4 0.2 8.8

砂ろ過 1 6.75 0.08 0.93 1.12 13.4

生物膜ろ過 6.9 0.54 16.1 337 0 1.2 14.2 2

原水 23.5 1 7.61 0.15 0.83 8.34 9.9 905 376 0.1 3.5 0 14 1.1 11

砂ろ過 7.15 0.48 1.76 5.54 6.4

生物膜ろ過 7.08 2.87 13.4 297 0 6.7 5.4 2

原水 23.5 1 6.69 0.05 0.27 1.73 15.2 793 328 0.5 1.4 0 12.1 1.5 9.4

砂ろ過 1 6.91 0..03 0.13 0.91 17.4

生物膜ろ過 1 7.06 1.14 15.6 477 0 0.1 12.4 1

原水 22 1 6.78 0.04 0.39 0.74 12.7 403 334 0.5 0.8 0 10.5 0.8 7.6

砂ろ過 1 6.98 0.02 0.11 0.33 10.7

生物膜ろ過 1 7.25 1.25 14.6 361 0 0.5 10.6 1

原水 20.1 1 6.58 0.06 0.04 2.06 19.4 732 330 1.2 2.5 0 21.2 0.5 10

砂ろ過 1 6.75 0.06 0.23 1.23 19.5

生物膜ろ過 1 6.7 0.96 20.4 368 0 0.7 24.4 1.4

原水 19.7 1 7 0.02 0.34 2.26 19.2 1098 385 2.7 11.7 0 10.3 0.1 9.3

砂ろ過 1 7.01 0.05 0.27 0.73 14.4

生物膜ろ過 1 7.52 0.93 14.6 466 0 0.5 12.9 2.1

原水 19.3 1 7 0.04 0.19 3.18 20.3 1267 430 3.1 10.9 0 18.4 0.2 11.8

砂ろ過 1 7.08 0.13 0.88 2.03 14.4

生物膜ろ過 1 6.87 1.22 19.4 533 0 4.2 19.9 1.3

全リン 残留オゾン ＣＯＤ亜硝酸性窒素 アンモニア性窒素硝酸性窒素 全窒素種類 温度 外観 臭気 ｐＨ 濁度 色度 電気伝導度 ＯＲＰＫ　
残留塩素

A

B

C

Run

D

E

F

G
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4－2 試料別における Qβおよび大腸菌群の不活化率について 

下水二次処理水、砂ろ過処理水、生物処理水におけるF特異大腸菌ファージQβと大腸菌群の不

活化率を示した。また、試料名は表4－1にアルファベットで示したものとする。 

4－2－1 下水二次処理水 

図 4－4～図 4－1０に下水二次処理水塩素消毒前を試料として用いた場合の残存オゾン濃度と F

特異大腸菌ファージQβと大腸菌群との経時変化を示した。 
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図 4－4 試料 A 

 

試料Aにおけるオゾン飽和濃度はおよそ1.5mg/Lであり、これは本研究で用いたHACH社
のオゾン測定キットの検出上限値である。実際は試料中に、オゾンがより溶け込んでおり、残

存オゾン濃度は高かったと考えられる。微生物の不活化率は残存オゾン濃度が検出された

0.12mg/Lにおいて、Qβは約6.5 log、大腸菌群は約4 log不活化した。 

 (‐)
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図 4－5 試料 B 

試料Bにおいては残存オゾンの立ち上がりが遅く、試料中にオゾン消費物質が多く含まれて

いたと考えられる。10分における試料中の残存オゾン濃度は0.65mg/Lであり、微生物の不活

化率は残存オゾン濃度が検出された0.18mg/Lにおいて、Qβは7 log、大腸菌群は1 log不活
化した。 
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図 4－6 試料 C 

試料 C における残存オゾン濃度は 5 分においておよそ 1.5mg/Lであった。その後試料中に
おける残存オゾン濃度は減少したが、これは測定キットの誤差範囲であると考えられる。微生

物の不活化率は残存オゾン濃度が検出された0.5mg/Lにおいて、Qβは5 log、大腸菌群は約1 
log不活化した。 

(‐)

(‐) 



 - 48 - 

-1

0

1

2

3

4

5

6

7

8

0 2 4 6 8 10
time(min)

大
腸

菌
群

（
lo

gC
F
U

/
m

L
）

o
r　

Q
β

 （
lo

gP
F
U

/
m

L
）

0.0

0.5

1.0

1.5

2.0

残
存

オ
ゾ

ン
濃

度
(m

g/
L
)

Qβ

大腸菌群

残存オゾン

(-)

  
図 4－7 試料 D 

試料Dにおいては残存オゾンの立ち上がりが速いものの、その後の立ち上がりの遅さから難

分解性のオゾン消費物質が試料中に多く含まれていたと考えられる。10分における試料中の残

存オゾン濃度は0.86 mg/Lであり、微生物の不活化率は残存オゾン濃度が検出された0.21mg/L
において、Qβは5 log、大腸菌群は1 log不活化した。
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図 4－8 試料 E 

試料Eにおいては残存オゾンの立ち上がりが遅く試料中にオゾン消費物質が多く含まれてい

たと考えられる。10分における試料中の残存オゾン濃度は0.85 mg/Lであり、微生物の不活化

率は残存オゾン濃度が検出された0.06mg/Lにおいて、Qβは5 log、大腸菌群は1.5 log不活
化した。 

(‐)
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図 4－9 試料 F 

試料Fにおいては残存オゾンの立ち上がりが遅く試料中にオゾン消費物質が多く含まれてい

たと考えられる。10分における試料中の残存オゾン濃度は1.11 mg/Lであり、微生物の不活化

率は残存オゾン濃度が検出された0.05mg/Lにおいて、Qβは5 log、大腸菌群は1.5  log不活
化した。 
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図 4－10 試料 G 

試料Gにおいて、10分における試料中の残存オゾン濃度は1.24 mg/Lであり、微生物の不活

化率は残存オゾン濃度が検出された0.46mg/Lにおいて、Qβは6  log、大腸菌群は3  log不
活化した。 
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4－2－2 砂ろ過処理水 

図4－11～図4－15に砂ろ過処理水を試料として用いた場合の残存オゾン濃度とF特異大腸菌ファ

ージQβと大腸菌群との経時変化を示した。 
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図 4－11 試料 A 

試料Aにおいて、10分における試料中の残存オゾン濃度は1.5 mg/Lであり、微生物の不活

化率は残存オゾン濃度が検出された 0.59mg/L において、Qβは 5.5  log、大腸菌群は 4 log
不活化した。 
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図 4－12 試料 C 

試料Cにおいて、7分における試料中の残存オゾン濃度は1.2 mg/Lであり、微生物の不活化

率は残存オゾン濃度が検出された 0.06mg/Lにおいて、大腸菌群は 2 log不活化した。また、
このときQβの測定も行ったが、宿主であるE.Coli K12の体表面にあるF繊毛が抜け落ちて
いたため、Qβは感染できず、測定が行えなかった。 

(‐)
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図 4－13 試料 D 

試料Dにおいて、10分における試料中の残存オゾン濃度は1.1 mg/Lであり、微生物の不活

化率は残存オゾン濃度が検出された 0.27mg/Lにおいて、Qβは 6 log、大腸菌群は 2  log不
活化した。 
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図 4－14 試料 F 

試料Fにおいて、10分における試料中の残存オゾン濃度は1.5 mg/Lであり、微生物の不活

化率は残存オゾン濃度が検出された0.27mg/Lにおいて、Qβは7 log不活化した。 
また大腸菌群は検出されなかった。 
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図 4－15 試料 G 

試料Gにおいて、10分における試料中の残存オゾン濃度は1.5 mg/Lであり、微生物の不活

化率は残存オゾン濃度が検出された0.51mg/Lにおいて、Qβは7 log、大腸菌群は4 log不活
化した。 
砂ろ過処理水においては、下水二次処理水と比較した場合、試料中の残存オゾンが検出され

るまでさらに1分ほど必要とした。このことはオゾン反応の初期段階において、消毒効果を妨

げるオゾンと反応するオゾン消費物質が試料中に含まれると考えられる。 
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4－2－3 生物膜ろ過処理水 

図4－16～図4－18に生物膜ろ過処理水を試料として用いた場合の残存オゾン濃度とF特異大

腸菌ファージQβと大腸菌群との経時変化を示した。
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図 4－16 試料 C 

試料Cにおけるオゾン飽和濃度はおよそ1.5mg/Lであり、本研究で用いたHACH社のオゾ
ン測定キットの検出上限である。実際は試料中に検出値以上のオゾンが溶け込み、試料中の残

存オゾン濃度は計測値より高かったと考えられる。微生物の不活化率は残存オゾン濃度が検出

された0.33mg/Lにおいて、Qβは6 log、大腸菌群は2 log不活化した。また、試料中の残存
オゾンの検出が早いことから試料中のオゾン消費物質量は少ないと考えられた。 
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図 4－17 試料 E 

試料Eにおけるオゾン飽和濃度はおよそ1.43mg/Lであった。微生物の不活化率は残存オゾ
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ン濃度が検出された0.33mg/Lにおいて、Qβは6 log、大腸菌群は2 log不活化した。また、
試料中の残存オゾンの検出が早いことから試料中のオゾン消費物質量は少ないと考えられた。
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図 4－18 試料 F 

試料 Fにおけるオゾン飽和濃度はおよそ 1.3mg/Lであった。微生物の不活化率は残存オゾ
ン濃度が検出された0.33mg/Lにおいて、Qβは6 log、大腸菌群は3  log不活化した。また、
残存オゾンの検出が早いことから、試料中のオゾン消費物質量は少ないと考えられた。 
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図 4－19 試料 G 

試料 G におけるオゾン飽和濃度はおよそ 1.5mg/L であった。微生物の不活化率は残存オゾ
ン濃度が検出された0.33mg/Lにおいて、Qβは7 log、大腸菌群は3 log不活化した。また、
試料中の残存オゾンの検出が早いことから、料中のオゾン消費物質量は少ないと考えられた。 
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4－3 希釈した試料における Qβおよび大腸菌群の不活化率 

下水二次処理水、砂ろ過処理水、生物処理水をMilliQ 水で 2倍、5倍、10 倍希釈した場合にお

けるF特異大腸菌ファージQβと大腸菌群の不活化率を示した。図4－20～図4－33において希釈し

た試料それぞれにおいて微生物はそれぞれ不活化された。 

4－3－1 下水二次処理水塩素消毒前 
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図 4－20 試料 D 希釈別残存オゾン濃度 
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図 4－21 試料 D 希釈別 Qβ及び大腸菌群の不活化率 
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図 4－22 試料 E 希釈別残存オゾン濃度 
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図 4－23 試料 E 希釈別 Qβ及び大腸菌群の不活化率 

  

(-)



 - 57 - 

0.0

0.5

1.0

1.5

2.0

0 2 4 6 8 10

time(min)

残
存

オ
ゾ

ン
濃

度
(m

g/
L
)

希釈なし

2倍希釈

5倍希釈

10倍希釈

MilliQ水

 

図 4－24 試料 F 希釈別残存オゾン濃度 
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図 4－25 試料 F 希釈別 Qβ及び大腸菌群の不活化率 
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4－3－2 砂ろ過処理水 
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図 4－26 試料 C 希釈別残存オゾン濃度 
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図 4－27 試料 C 希釈別大腸菌群の不活化率 

Qβの宿主であるE..Coli K12のF繊毛が検出されなかった。このことにより、Qβは宿主に

感染できず、測定できなかった。 
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図 4－28 試料 D 希釈別残存オゾン濃度 
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図 4－29 試料 D 希釈別 Qβ及び大腸菌群の不活化率 
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4－3－3 生物膜ろ過処理水 
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図 4－30 試料 E 希釈別残存オゾン濃度 
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図 4－31 試料 E 希釈別 Qβ及び大腸菌群の不活化率 
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図 4－32 試料 F 希釈別残存オゾン濃度 
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図 4－33 試料 F 希釈別 Qβ及び大腸菌群の不活化率 
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4－4 Qβと大腸菌群の不活化速度 

4－4－1 残存オゾン濃度と Qβと大腸菌群の不活化率 

 4－1、4－2において図示されたQβと大腸菌群と残存オゾン濃度について考察する。 

 

    

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 4－34 不活化率のプロット算出 

 

図4－34で示したように、残存オゾンが検出される直前の時間（①）と残存オゾンが検出された

時間（②）におけるQβと大腸菌群の不活化率を算出した。 
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表4－2に残存オゾンが検出される直前の時間におけるQβと大腸菌群の不活化率を示した。 

表 4－2 残存オゾンが検出される直前の時間における Qβと大腸菌群の不活化率 

Qβ 大腸菌群
A 0.33 1.129 0.194 0.01
B 2 4.972 1.370 0.01
C 0.66 3.176 0.351 0
C2回目 1.5 5.984 1.613 0
D 0.33 3.122 0.171 0.05
E 2 3.959 0
E5倍希釈 0.33 1.138 0
F 3 5.114 3.238 0.06
F2倍希釈 1.5 5.301 0.052 0.01
F5倍希釈 0.33 4.320 0.340 0
G 3 7.176 1.985 0
A 3 5.938 2.761 0.01
C２倍希釈 1 0.866 0
D 2 5.187 1.232 0.02
D2倍希釈 0.33 1.261 0.06
D5倍希釈 1 1.783 0
F 3 6.875 0
F2倍希釈 1 4.653 0
G 3 5.875 2.335 0
C 0.66 1.423 0
E 1 5.287 1.943 0.01
F 0.33 2.376 0.580 0
F2倍希釈 0.33 4.155 0.903 0.03
G 1.5 5.278 1.446 0.07

砂ろ過処理水

生物膜ろ過処理水

試料名
不活化速度

time(min) 残存オゾン濃度（mg/L)

下水二次処理水

 

残存オゾンが検出される直前において、希釈した試料を除いたそれぞれの試料における不活化に

要する時間と不活化率を算出した。 

下水二次処理水における残存オゾン濃度が検出される直前の時間は、1.62±1.18分であり、その

時Ｑβは4.09±1.91 log、大腸菌群は1.22±1.23 log 不活化された。また、砂ろ過処理水におけ

る残存オゾン濃度が検出される直前の時間は、2.75±0.50分であり、その時Ｑβは5.97±0.69 log、

大腸菌群は 2.11±0.79 log 不活化された。生物膜ろ過処理水における残存オゾン濃度が検出され

る直前の時間は0.87±0.50分であり、その時Ｑβは4.31±1.68 log、大腸菌群は1.35±0.57 log

不活化された。HACH Ozone Reagent LR AccuVac Ampulesの誤差を考慮し、残存オゾン濃度0.1mg/L

未満は残存オゾン0とみなした。 

 表4－3に残存オゾン濃度が検出された時間におけるQβと大腸菌群の不活化率を示した。 
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表 4－3 残存オゾン濃度が検出された時間における Qβと大腸菌群の不活化率 

Qβ 大腸菌群
A 0.66 4.247 2.936 0.12
B 2.5 5.260 1.185 0.18
C 1 4.834 1.283 0.28
C2回目 2 6.374 2.166 0.49
D 0.66 4.632 0.943 0.08
E 2.5 3.986 0.06
E2倍希釈 0.33 5.415 0.036 0.02
E5倍希釈 0.66 3.277 0.21
E10倍希釈 0.66 5.330 0.4
F 4 6.290 0.43
F2倍希釈 2 6.130 2.924 0.39
F5倍希釈 0.66 4.957 2.064 0.16
G 4 3.633 0.46
A 4 6.310 3.875 0.59
C 3 0.988 0.06
C2倍希釈 1.5 2.398 0.32
D 2.5 5.717 1.305 0.27
D2倍希釈 0.66 3.378 0.25
D5倍希釈 1.5 1.959 0.26
D10倍希釈 0.33 1.752 0.15
F2倍希釈 1.5 4.556 0.12
F5倍希釈 0.66 5.760 0.12
G 4 6.699 3.426 0.51
生物膜E 1.5 5.947 2.154 0.33
C 1 5.640 2.724 0.5
F 1 5.376 2.290 0.2
F5倍希釈 0.33 4.477 2.284 0.26
F2倍希釈 0.66 4.824 2.146 0.18
G 2 6.398 2.122 0.33

残存オゾン濃度（mg/L)

下水二次処理水

砂ろ過処理水

生物膜ろ過処理水

time（min)
不活化速度

試料名

 

残存オゾンが検出された直後において、希釈した試料を除いたそれぞれの試料における不活化に

要する時間と不活化率について算出した。下水二次処理水における残存オゾン濃度の検出時間は

2.19±0.19分であり、その時の不活化率は、Ｑβは4.87±0.82 log、大腸菌群は2.00±1.21 log

であった。また、砂ろ過処理水においては、残存オゾン濃度の検出時間は 3.38±0.75 分であり、

Ｑβの不活化率は6.24±0.49  log、大腸菌群は2.40±1.46  log であった。生物膜ろ過処理水に

おける、残存オゾン濃度の検出時間は1.38±0.48 分であり、Ｑβの不活化率は5.84±0.44  log、

大腸菌群は2.32±0.28  log不活化された。HACH Ozone Reagent LR AccuVac Ampulesの誤差を考

慮し、残存オゾン濃度0.1mg/L未満は残存オゾン0とみなした。 

図4－35と図4－36に下水二次処理水、砂ろ過処理水、生物膜ろ過処理水におけるQβ、大腸菌

不活化速度の平均値を算出した値を用い、残存オゾン濃度と検出時間との関係を示した。 
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図 4－35 残存オゾンが検出される直前の時間における Qβと大腸菌群の不活化率 
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図 4－36 残存オゾン濃度が検出された時間における Qβと大腸菌群の不活化率 
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図4－35、図 4－36 と表 4－2、表 4－3から、残存オゾン濃度が検出される直前においては残存

オゾンが試料中から検出されなくとも、オゾンとの接触時間に伴い消毒が行われている。これは消

毒を阻害する試料中のオゾン消費物質と共にQβ、大腸菌群の不活化が行われていると考えられる。

また、いずれの試料においても試料中から残存オゾン濃度が 0.2mg/L 以上検出されると、4 log 以

上の Qβにおいては不活化され、大腸菌群においては 2 log 以上の不活化が確認された。このこと

は水質の差によって、オゾンにおける消毒効果には差が見られないということを示された。 

残存オゾン濃度が検出されることによって4 log以上のQβの不活化率が得られるということは、

米国環境保護庁が推奨しているウイルスリスク評価を十分満たしている。よって残存オゾン濃度の

検出によって微生物の消毒効果が確認できることが示唆された。 

表 4－2、表 4－3 より下水二次処理水、砂ろ過処理水、生物膜ろ過処理水を比較した場合、砂ろ

過処理水における Qβ、大腸菌群の不活化速度が最も小さい。これは砂ろ過処理水中の初期状態で

オゾンと反応するオゾン消費物質が、下水二次処理水、生物膜ろ過処理水よりも多く含希テ要る結

果、オゾンの消毒効果を低減させていると考えられる。気体オゾンが水と接触した場合ラジカルが

発生する。砂ろ過処理においては、オゾンの初期状態で発生するラジカルを消費するラジカルスカ

ベンジャーの存在が考えられる。 

 

4－4－2 Qβと大腸菌群における不活化速度定数 

表4－2、表4－3におけるQβと大腸菌群の不活化速度定数を算出した。以下の表4－4にQβ、
大腸菌群それぞれに対し、初期速度が直線的に減衰されたと判断された領域を3点ないし4点（R2

値が0.981を超える点を選択した）プロットし、速度式を算出した。また、いずれの試料に対して
も t=0のプロットも含めた。 

表 4－4 Ｑβ、大腸菌群における 4 log 不活化速度

4log不活化速度 Qβ 大腸菌群
下水処理水A y = -5.1736x + 6.9939 y = -3.2841x + 4.1439
下水処理水B y = -3.2361x + 7.7519 y = -0.4004x + 3.0251
下水処理水C y = -4.9686x + 7.3619 y = -1.2822x + 3.7039
下水処理水D y = -7.0182x + 5.3846 y = -0.8976x + 2.1729
下水処理水E y = -2.5999x + 6.0259 y = -0.8995x + 3.494
下水処理水F y = -2.5246x + 6.7207 y = -1.0308x + 3.5611
下水処理水G y = -2.4563x + 6.6109 y = -1.0786x + 4.1864
砂ろ過A y = -2.0527x + 6.513 y = -0.6416x + 3.1529
砂ろ過C y = -0.6226x + 2.7076
砂ろ過D y = -3.2879x + 7.0317 y = -0.698x + 2.94
砂ろ過F y = -3.5006x + 7.2387
砂ろ過G y = -2.3994x + 7.0512 y = -0.947x + 4.2072
生物膜ろ過C y = -2.8435x + 5.9169 y = -2.5876x + 2.7278
生物膜ろ過E y = -5.7779x + 6.556 y = -1.3611x + 2.3947
生物膜ろ過F y = -3.162x + 5.6294 y = -1.4221x + 2.5418
生物膜ろ過G y = -2.3706x + 6.499 y = -1.4099x + 3.1455  
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それぞれの試料に対し、速度式から4 log不活化される時間を算出したのち、平均したものを表4
－5に示した。 

表 4－5 Ｑβ、大腸菌群における 4 log 不活化時間 

不活化時間(分）
試料名 Qβ 大腸菌群

下水二次処理水 2.00±0.75 （n=7) 3.62±1.82 (n=7)
砂ろ過処理水 2.58±0.48 (n=4) 4.48±0.26 (n=2)

生物膜ろ過処理水 1.93±0.578 (n=4) 1.71±0.42 (n=4)  
 

 Qβが4 log不活化し、大腸菌群が2 log以上不活化するときの時間は、砂ろ過処理水＞下水二次

処理水＞生物膜ろ過処理水の順であった。このことは砂ろ過処理水中に含まれているオゾン消費物

質がQβと大腸菌群の不活化に影響を及ぼしたためであると考えられる（Douglas 1981）。 

2－8で述べたように、オゾン処理においては水中のオゾン消費物質を減らすために砂ろ過処理や

膜ろ過処理のような前処理を行っている。しかし、本研究では、砂ろ過処理水は下水二次処理水と

比較した場合よりオゾン消費物質を含んでいるという結果が得られた。 

4－4－3 Qβと大腸菌群の不活化速度定数の相関 
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図4－37 Qβと大腸菌群の不活化速度定数の相関 

 

 表 4－4で示したQβと大腸菌群における4 log 不活化速度より、Qβと大腸菌群の不活化速度

の相関を図4－7に示した。不活化速度定数が大きい程、不活化されやすい。図4－37より大腸菌群

よりもQβの方がオゾンに対する感受性が高く不活化されやすいことが示唆された。また、3つの試

料のうち生物膜ろ過処理水が最も不活化されやすく、下水二次処理水は不活化速度定数に幅があり、
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水質によってオゾン消費物質量が変化するといえる。一方、砂ろ過処理水は下水二次処理水よりも

不活化されにくい場合があると考えられる。図4－37より、Qβはオゾン消毒においては大腸菌群よ

りも不活化されやすく、現行の微生物学的安全性評価で評価できる可能性があることが示唆された。 

芝浦水再生センターでは、砂ろ過処理は平日のみ運転を行っており、休日の2日間は砂ろ過設備

を稼動させていない。砂ろ過処理が稼動していない2日間の間に砂ろ過処理槽内において微生物が

増殖し、嫌気呼吸を行なった結果、オゾン消費物質である有機物を生成したと考えられる。そして

砂ろ過処理設備が稼動する際、その有機物が処理槽内に溶け出し、結果的に下二次処理水よりも砂

ろ過処理を施した処理水の方がオゾン消費物質を多く含む可能性がある。 

 

4－5 試料中に含まれる濁質の影響 

ウイルスや大腸菌群は下水処理水中の浮遊物質中内にフロックを形成し、その中に多く含まれて

いることが知られている。また、フロックの存在により、消毒剤が病原微生物に届きにくくなり、

消毒効果が下がることがわかっている。（金子 1990）また、下水処理中の懸濁粒子そのものが消毒

剤を消耗することによって届くべき消毒剤の量が減少し、消毒効果が低下する。 

 下水の再利用を目的としたオゾン処理においては、オゾン処理の効率を上げるために前処理とし

て砂ろ過処理や生物膜ろ過処理を行っている。これは主にオゾン消費が大きい濁質の影響を取り除

くために行われている。 

そこで、本研究で用いた下水二次処理水において、代表的なオゾン消費物質である濁質成分がど

の程度 Qβ、大腸菌群の不活化率に影響を与えるか検討を行った。また、濁質成分をあらわす浮遊

物質（Suspended Solid）を計測した。 

試料Gの下水二次処理水を孔径1.0μｍガラスフィルターでろ過し、ろ過前とろ過後の試料をオ

ゾンと接触させた。接触後不活化速度を算出し、ろ過前とろ過後の試料を比較検討した。ろ過前の

浮遊物質（SS）の量は5.0 mgであった。図4－37と図4－38にQβと大腸菌群の不活化速度を示す。 

不活化速度は図4－38試料Gろ過前と図4－39試料Gろ過後でほぼ変わらなかったが、4 log除

去における不活化速度は、試料G砂ろ過処理前と比較した場合、試料G砂ろ過処理後の方が不活化

速度は小さかった。このことから砂ろ過処理を行った後の試料にはオゾン消費物質が多く含まれる

可能性が考えられた。 

このことから下水二次処理水中の濁質成分はオゾン消費物質として消毒効果に大きく影響を与え

るものではないことが示唆された。 
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図4－38 試料Gろ過前           図4－39 試料Gろ過後   

 

4－6 オゾンによる試料中の有機物量について 

水中の有機物濃度と波長250～260ｎｍの吸光度との間に相関関係が成り立っている。オゾンは2
重結合や求核類と反応し、有機物を低分子化する。本研究で用いた試料について 260nm で吸光度
を計測し、試料中でのオゾン消費物質である有機物質量を評価した。試料Gにおける吸光度を図4
－39に示した。 
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図 4－39 試料 G 
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図 4－40 試料 F 下水二次処理水希釈 
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図 4－41 試料 F 砂ろ過処理水 

 

吸光度の減少傾向から、試料中の有機物はオゾンによって分解されていることがわかった。また、

図4－40、図4－41から希釈したサンプルについては、6分を超えると吸光度が上昇しているが、こ

れは一度オゾンにより結合が切れ、低分子化かされたものが再び結合した可能性がある。また目視

ではあるが、いずれのサンプルに対しても曝気してから9分後には濁質や色度が除去されていた。

このことは色度除去におけるオゾン注入量ではＱβ、大腸菌群の不活化が十分行われている可能性

があることが示唆された。 
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第５章 総括 

 

5－1 本研究のまとめ 

 下水処理場は都市の新たな水資源としての役割だけではなく、水環境中における腸管系ウイルス

のコントロールポイントとしての可能性もあることから下水処理場における社会の位置づけは変わ

りつつある。 
本研究では、下水処理水におけるウイルス指標ファージであるF特異大腸菌ファージQβを回分
型オゾン連続曝気型リアクターにおいて不活化率を測定した。試料には3種類（下水二次処理水塩
素消毒前、砂ろ過処理水、生物膜ろ過処理水）を用いた。 
本研究で以下の知見が得られた。  

1. いずれの試料においても、試料中から残存オゾンが検出される場合、Qβは 4 log以上不活化
され、大腸菌群は2 log以上不活化された。消毒効果のみを目的とする場合は、残存オゾン濃
度の有無で微生物の不活化を評価することができた。これは、煩雑な微生物試験を行わずに、

Ozone Reagent LR AccuVac Ampules（ HACH社製）のような簡易的なキットで測定を代
用し、微生物試験の簡便化を図ることができると言える。 

2. オゾン消毒においては、指標ウイルス候補であるF特異大腸菌ファージQβは大腸菌群よりも
不活化されやすかったため、現行の消毒基準である大腸菌群でウイルスに対する不活化を保障

できると考えられた。 
3. 下水処理場の塩素消毒前二次処理水における濁質は、オゾン消費物質として濁質中に含まれて

いる大腸菌群やファージの不活化速度に影響を及ぼす範囲ではなかった。 

4. オゾン処理はオゾン消費を少なくするために砂ろ過処理や生物膜処理を行っているが、砂ろ過
処理は処理条件によってはオゾン消費物質を含む可能性があり、消毒効果に影響を及ぼすので

注意が必要であると言える。 
5. 脱色脱臭目的で、注入されているオゾン量で消毒効果も併せ持つ。 
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5－2 今後の展望 

 本研究において、オゾン前処理で用いられている砂ろ過処理された水が最もオゾン消費量が多く

微生物の不活化にも影響があるとわかった。これは砂ろ過処理の運転条件や設備その他の要因が

様々に絡んでいると考えられる。本実験は実験室内の容量1L程度の回文式リアクターで行ったため、

実際の処理場における流入型においては異なる結果が出る可能性がある。 

 本研究では残存オゾン濃度が試料中から検出されるとQβは4 loｇ以上、大腸菌群は2 log以上

と検出された。しかし微生物のオゾンに対する感受性は異なるので、実際の病原ウイルスを用いて

指標ファージとの相関を取らなければならない。例えば病原ウイルスの一つであるポリオウイルス

は指標ファージ候補MS2と比較し、オゾン耐性があることがわかっている。（Gordon et all 1991） 

また、本研究では試料中の残存オゾン濃度の検出にインジゴカルミン法を用いたが、紫外線吸光

度法やヨウ素滴定法における残存オゾン濃度の検出も確かめる必要がある。 
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付録  

大腸菌ファージ Qβは宿主として大腸菌 K12、サルモネラ菌 WG49 に感染する。しかし、宿主

として E.Coli.K12 を用いる場合は注意が必要である。K12 の体表面に吸着し感染する

Somaticphageもプラック法によって検出される。図1に概略図を示した。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図1.WG49、K12におけるQβの検出 
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図2 WG49とK12との相関 

 
＊宿主の違いによるQβの検出量の差 
WG49とK12は両方とも大腸菌 F繊毛ファージQβ（RNAファージ）のは宿主である。し
かし、K12はF繊毛を持つが、K12本体に感染するファージも存在し、K12を宿主としてフ
ァージQβを計測した場合、Qβ以外のファージ（Somaticphage）も同時に計測されてしまう。 
一方、サルモネラ菌であるWG49にはサルモネラファージと呼ばれるサルモネラ菌体表面に
吸着感染するファージが存在する。しかしその数は少なく、F繊毛に感染するQβの方が圧倒
的に多いので、WG49の体表面に吸着されるサルモネラファージの数は無いものとみなす。以
上の事から宿主としてK12を用いるよりもWG49を使った方が結果の信頼性は高いといえる。
しかし、K12は培養がWG49と比較し簡便かつ短時間で行うことが出来る。 
そこで、WG49 と K12 を宿主として用いた場合の検出量の比較を検討した。ししゅ相関を
図2に示した。全国の下水処理場の内3箇所から採水した下水処理水中に高濃度Qβを添加し、
宿主としてWG49とK12を用い、プラック法でQβを検出した。図2にK12とWG49を宿
主として用いた場合のQβの検出の相関を示した。近似曲線の傾きは1.02となり、R2 は0.9692
であった。この実験ではQβファージを処理水にあらかじめ大量に添加するのでK12本体に吸
着するファージの量が無視できるためと考えられる。 
 

 


