
水処理プロセスの改善に向けたバイオアッセイの利用
Application of Bioassay for The Improvement of water Treatment systems

範 沫
*・

酒 井 康 行
*・

迫 田 章 義
**

Berln―S00 KINII,Yasuyuki SAKAI and Akiyoshi SAKODA

1.有 害化学物質による水環境汚染

1.1 環境中の有害化学物質

人間よって作られた多 くの化学物質は,農 作物の生産性

を高めたり,疾 病から我々を防御 したり,エ ネルギーの使

用を削減 したりするなど多 くの利便性を与えて くれる反

面,人 の健康と生態系に悪影響 も与える。化学物質の人健

康への影響が懸念されるのは,そ の使用後も環境中や人体

に蓄積され,そ の毒性が多様に発現するためである。さら

に,人 と動物の正常なホルモンシステムに影響を与える内

分泌撹乱物質の登場は,化 学物質に対する適切な影響評価

とそれらの効率的な管理の必要性を強 く求めている。

化学物質は基礎原料 と接着剤,触 媒,コ ーティング剤,

プラスチックの添加剤などの基礎原料からなる特殊化学物

質と薬,農 薬そしてバイオテクからの生産物などのライフ

サイエンス関連産物と石けん,シ ャンプーそしてヘアー ・

スキンケアー用品など多様である.世 界中で商業 目的のた

めに生産されている化学物質の数は 10万種類を超えてお

り,現 在では約 6万種類の化学物質が日常的に製造使用さ

れている。これらの化学物質の環境中への蓄積などに関し

て,環 境庁の平成 8年 版 「化学物質と環境」によると,環

境調査 した 752種類の化学物質のうち,ほ ぼ40%の 287

種類が環境中に検出されている
11調

査対象が比較的残留

性が高いと思われる物質であったとしても1万種類以上の

合成化学物質が環境中に蓄積 していると推定される。

1.2 浄水処理と有害化学物質

水道水中の農薬や有機化学物質のほとんどは水に溶解 し

て存在するため,一 般的な浄水システムでは除去すること

ができない。それゆえ,有 機化学物質の健康影響 リスク管

理は,水 道原水中に存在 しないように水道水源域における

排出規制を含めて水源対策を講 じるべきである。そのため,
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トリクロロエチレンなどの揮発性有機塩素化合物,農 薬類

やベンゼンについては環境基準が決められるとともに,環

境基準項 目を補完するものとして要監視項目について指針

値が決められている。しかし,排 水規制がなされていない

物質に関しては,水 道水源域に排出された場合には水道原

水を汚染することもある。また,農 薬類については年間30

万 トン利用されている農薬のうち約 10%が 規制の対象に

されているに過ぎない21

農薬類は農薬取扱法で化学物質は化学物質の審査に関す

る法律で,そ の製造や販売に先立ち審査が行われている。

農薬類については登録に際して用途と施薬方法も規定され

るため,水 道原水の健康影響リスクがひどく増加すること

はないと考えられている。しかし,農 薬類や化学物質の使

用が適正に行われなかったり,事 故などにより流出するこ

とがあるため,そ のような場合でも健康影響 リスクが高ま

らないように,浄 水システムでの対策が必要となる。

水道の浄水システムでの農薬など有機化学物質のリスク

管理のためには,異 臭味対策や消毒副生成物対策と同じよ

うに,溶 解性の有機物質を低減化するための浄水プロセス

を付加する方法がとられている.水 道原水が農薬や化学物

質に汚染 される事例は季節的や事故による場合が多いた

め,粉 末活性炭を注入 して,そ れらを吸着処理する方法が

とられている.し かしながら,ど のような物質が水道水源

域に排出されたかの情報が十分でない例が多 く,例 え物質

が把握されてもその化学物質の吸着特性などが不明なこと

が多 く,粉 末活性炭の適性注入量を決定することが困難で

ある.

なお,農 薬取締法や化審法では,通 常の用途や自然環境

での分解,蓄 積などの影響に注 目して審査 しているため,

農薬類では水道の処理で用いられているオゾンや塩素 とい

う強い酸化剤と反応 して副生成物ができるものの,そ れら

が健康影響 リスクを有するかについては明らかにされてい

ない31
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1.3 廃棄物管理における水処理

水質環境基準の見直 しにともなって排水規制が強化 さ

れ,排 水の処理が強化されているが,処 理過程で分解され

ない有害物質は排水から除かれ,最 終的には廃棄物に集積

する
4とぃったん排出されると管理できない排水 よりも,

処分場で管理される廃棄物に有害物質を集積させることは

合理的な判断といえるが,処 分場のリスク管理が適切に行

われないと,集 積された有害物質がかえって大きな環境 リ

スクをもたらす。

廃棄物処分にともなっても多様なリス クが考えられる

が,最 も懸念されるのは,廃 棄物中の有害物質が環境汚染

を通じてヒトの健康や生態系に及ぼすリスクである。廃棄

物中の有害物質を溶存させるいわゆる浸出水については,

防水シー トを施 して閉鎖的に集水され,適 切な処理の後に

環境中にツト出されているが,こ のような管理が不適切であ

った場合には,表 流水や地下水を汚染 し飲料水や食物の摂

取を通 じヒトや生物に曝露される。地下水に侵入した有害

物質は処理されずに飲まれるため,高 濃度曝露を引き起こ

したり,ま た容易に除かれないため曝露が長 く続いたりす

る可能性がある。もとから廃棄物に含まれていた有害物質

は,無 処理のまま,あ るいは中間処理 しても分解 。無害化

されないと,処 理残さとともに処分場に持ち込まれる.ま

た,焼 却などの中間処理において非意図的に生成するさま

ざまな有害物質も含まれる。これらの有害物質が浸出水に

溶け出して,そ れが放出されることにともなって環境へ侵

入する。

処分場の浸出水からは多様な有害物質が検出されてい

る。有害物質では,フ タル酸エステル類, リン酸エステル

類などのプラスチック添加剤が特に高頻度,高 濃度で検出

される
51ま た,化 審法の指定化学物質である1,4-ジオキ

サンが高濃度で検出される。浸出水には約 1%有 機物が含

まれるが,そ のうち同定されたのは全有機炭素の4%に す

ぎないとされてお り
61未

同定のものの中にも有害性を示

すものが含まれている可能性がある。そのような含有成分

が不明な原水に強力な酸化処理が行われた場合,そ の生成

物の分析は困難なことはもちろん,そ の生成物の毒性が当

然懸念される。水質汚濁防止法等では,有 害性が認められ

た物質に関しては,個 別物質ごとに排出及び環境基準を決

めている。 しかしながら,毒 性情報が不十分な物質,ま た

未知の自然変化体等に関しては規制が成 り立たないのが現

状である.こ のような背景から,未 知の物質を含めた環境

水の総括的な有害性を示す総合指標としてバイオアッセイ

の導入が注 目されている1

2.バ イオアッセイの有効性及び細胞毒性試験

2.1 バ イオアッセイの有効性

バイオアッセイすなわち生物評価法とは,生 物作用物質

56                        1
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について化学薬品の代わり生物材料を用いて,化 学反応の

代わりに生物応答を利用 し,物 質量の代わりに生物作用量

を分析値として評価する方法である
81水

環境においては,

水処理プロセスでの非意図的生成物質,環 境中での変化体,

さらに廃棄物処分場からの浸出水に含まれる有害微量汚染

物質などは定量はおろか定性すら困難な場合が多いため,

バイオアッセイとは水中有機物量をDOC(dissolved organic

cttbon)や BOD(biochemical oxygen demand)で包括評価 し

ているように,未 知あるいは未確認な有害物質に対 して生

物材料を用いてその応答性から有害性を評価する手法でも

ある.水 環境におけるバイオアッセイ ・生物毒性評価法は,

水質基準の作成などに関係する生物個体毒性試験と環境水

管理のための簡易毒性試験手法やバイオモニタリングがあ

る。

2.2 バ イオアッセイの分類

水環境で用いられる生物評価系 としては,用 いる生物材

料により,多 細胞生物試験,細 胞 (単離細胞,微 生物等)

そのものを用いた試験,あ るいは細胞内のオルガネラを用

いた試験などがある.内 容的に分類すると,毒 性物質に対

して短期間曝露による毒性を判定する緊急試験と慢性毒性

物質による長期曝露を判定する試験に大別される。この中

で多細胞生物を用いたものは魚や植物あるいは昆虫類を使

ってその増殖の程度,あ るいは挙動の変化から有害環境汚

染物質の侵入を評価 しようとするもので生態毒性試験ある

いは毒性物質の混入事故などの緊急試験に用いられてい

る
9n)。_方

,単
一細胞を用いた系では培養細胞試験

121の

や酵母
・'1りを用いたヒトヘの一般毒性に注 目した評価法

もあるが,水環境で最 も汎用されているのはAmes試 験
61つ

やウム試験
18,1", レ

ックアッセイ
2の

のように,遺 伝子障害

という観点から水環境中の変異原性物質を評価するもので

ある。一方,米 国環境保護庁で推薦 しているmicrotoxは

海水中の発光バクテリアを用いたもので ATP合 成障害を

みる方法である
al

以上のようにバイオアッセイの試験方法は多様である

が,目 的とする毒性の評価に最 も適合する試験方法を選択

することが最優先すべきである。

2.3 細 胞毒性試験の有用性

ヒトヘの毒性に基づいた水質評価法を考えるにあたっ

て,ま ず, ヒ トでの毒性発現の機序を考える必要がある。

有害物質による毒性は便宜的に急性毒性,亜 急性毒性,慢

性毒性等の一般毒性 と催奇形性,発 ガン性,皮 膚刺激性,

免疫毒性などの特殊毒性に分類される。水中の有害物質は

消化管等で吸収され血液に移行後,肝 臓などで代謝を受け,

無害化されたり,逆 に毒化されたりする。もし,有 害物質

が有効に解毒されない場合や毒化された場合は,標 的臓器

に達 した後臓器の細胞に実質的な障害をもたらし,そ の障

害が修復不可能となった場合に,ま た,細 胞の機能に大き
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な変化を起こした生物体としてのホメオスタシスに異常を

きたした場合に個体としての毒性が発現する。
一般に,生 体に様々な防御機構や恒常性維持機構がある

ため,こ の毒性発現は有害物質がある用量以上に達した場

合に認められる。従って,体 内に取 り込まれた有害物質が

有害な状態でどの程度血液中あるいは組織中に存在する

か,す なわち血液中濃度や組織内蓄積濃度が重要となる。

有害物質の毒性は動物の種により大きく異なる。毒性評価

に多用されているマウスにおいても致死量がヒトと大きく

異なる場合がある
21従

って,毒 性発現の有無を評価する

には対象とする動物そのものを用いるのが最も適切である

が,そ れが困難なヒトヘの毒性評価には,そ の物質の毒性

発現から見てヒトに近い感受性を有する種を選ぶ必要があ

る.

有害物質の毒性は生物個体,臓 器,細 胞の各レベルでさ

まざまな反応を引き起こすが,細 胞に対する作用はその基

本的なものである.し たがって培養細胞を用いた毒性試験

は個体 レベルで引き起こっている毒性作用をそれぞれの基

本単位の段階で試験可能であると考えられる。近年,医 薬

品や新規化学物質の動物個体による毒性試験の代わりに,

培養細胞を使った種々の試験法が開発されてきた.そ れら

は動物の犠牲が少なく簡便に短期間でできる代替法として

広まりつつある.一 方,現 在環境中には意図的であるいは,

非意図的に生成された未知の化合物が多量に放出されてい

ることから,そ の有害性を迅速にチェックできる毒性試験

方法が求められてお り,培 養細胞を用いたJんνJ′“の試験

法は環境評価のための毒性試験法として非常に有効と思わ

れる。簡便迅速化が適切であれば, ヒ ト細胞を用いること

によリヒトに対する毒性をある程度予測することも可能に

なる。しかし, ヒ ト由来の株化細胞でも,本 来の代謝機能

を失っている場合がほとんどであるため, ヒ ト正常細胞を

用いることでもっと信頼できる結果が得られると考えてい

る研究者 も多い.

3.バ イオアッセイと水質管理

環境管理においてバイオアッセイが適用できる局面を

Fig。1に示 した。まず,化 審法に見られるように,化 学物

質が人間社会において使用される以前に毒性のスクリーニ

ングを施 し,化 学物質の有害性や毒性に関する情報を得て

使用を禁止 したリー定の制限を設けたりといった事前管理

における適用 (I)と ,実 際の環境試料の有害性や毒性を

計測するために用いる適用 (Ⅱ)が ,現 在までのバイオア

ッセイの具体的な利用方法である.

適用 (I)は 化学物質の毒性に関する物質情報を収集し

たり,そ の情報から水質基準を設定するために用いるもの

で,バ イオアッセイとしては,動 物実験による化学物質の

安全性試験やそれを代替する方法として培養細胞を用いた

生 産 研 究

ものが従来から行われてきた.水 環境中の多数の化学物質

や最近注 目されている内分泌撹乱物質などは,従 来の化学

分析ではその毒性を予測できず,バ イオアッセイによって

しか評価 し得ない。さらにバイオアッセイは,毒 性が明ら

かになっていない化学物質や未同定物質についても,そ れ

らの水環境への有害性負荷を的確に把握 し,予 防的な対策

をとるために重要であり,実 際の水環境試料の水質評価に

利用される。これが,適 用 (Ⅱ)で ある。実際,河 川水の

水質評価に応用を試みた研究も多 くある
232つ

。欧米では,
バイオアッセイが廃棄物や環境水の生物、の有害性を総合

的に評価できるため,環 境の監視や排出規制及び施設の管

理にすでに適用 している。米国のクリーンウォーター法

(CWA)で は,公 共水面へ 「毒性量の毒性物質を排出する

ことを禁止」 し,事 業者または公共施設が排水を公共水面

に放流する場合,国 家汚染排出除去システム (NPDES)

のツト出基準を満たし,定 期的なモニタリングを行い,そ れ

を報告することを義務付けている。これまで既知の個別物

質についてツト出基準が設定されてきたが,cwAの 原則に

付 き,流 出水に含まれる複数化学物質の相互作用および未

知の物質の影響を含めた全体の毒性を評価する必要性か

ら,バ イォアッセイを全流出水の毒性評価系 として導入 し

ている
261 ド

ィッの排水規制では,放 流水を複数の異なる

パラメータをくみあわせてコントロールしているが,そ の

うち,総 合的なパラメータの一つとしてバイォァッセイを

適用 している
27:こ

のようにバイオアッセイは未知の物質

を含めた環境水の有害性を検知する新 しい総合指標 として

導入されている。

ここで初めて適用 (Ⅲ)と 分類 した水処理への応用を見

ると,従 来は,処 理水 ・放流水へのバイオアッセイの応用

がほとんどであ り,水 処理プロセスの改善にまでバイオア

ッセイを利用 している例は極めて少ない。その中で実践的

で且つ有効 な方法 として,u.s.EPAが 提案す る TRE

(Toxicity reduction evaluttion)が挙げられる賀 この方法は

バイオア ッセイ の適用 I

化審法、水質基準設定による

水環境の安全性確保

バ イオ ア ッセイの適用 Ⅲ

毒性削減概念による水処理プロ

セスの評価

Fig。1 環 境水へのバイオアッセイの適用
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工場排水や都市下水の毒性をバイオアッセイによって評

価 ・検出し,毒 性物質や毒性物質が排出されるプロセスを

見いだし,毒 性物質排出量を肖i減する方法である
291ァ

メ

リカ国内で実施されつつあるこのTREは ,TIE(Toxicity

idcntiication evaluation)まで実施することにより,毒 性原

因物質が金属群,揮 発性物質群,無 機物群あるいは有機物

群であるかを簡単に究明することを目指してお り,水 処理

プロセスの改善にも結びつ く実践的かつ有効な方法であ

る。しかし,原 因物質群の推定が不可能な場合もあり,既

往の一般的な処理技術を無作為に当てはめて毒性の削減を

狙うだけでは,処 理過程での物質変動が激 しいと思われる

酸化処理などにこの考え方をそのまま適用 し,処 理プロセ

スの設計 ・操作条件の最適化に結びつけるためには,不 十

分であると考えられる.

4.細 胞毒性試験に基づいた排水処理改善のため手法開発

排水処理にはその水質基準を満たすため,ま た異臭,着

色などの不快性を解消するために広 くオゾン処理が用いら

れている.し かし,オ ゾン処理では必ずしも完全酸化分解

が起こるわけではなく中間生成物の生成で留まることを1

節でとりあげた.一 方,こ れまでは個々の化学物質の濃度

を一定レベル以下にすることが水処理の目的であ り,上 記

の中間生成物によるものも含めた総括的な毒性の低減化と

いう指標はなかった。そこで2節 で取 り上げた細胞毒性試

験を水処理の評価に導入し,単 成分系および未知多成分系

におけるオゾン処理での有機物の分解,中 間生成物の消長,

細胞毒性の変化を数理モデル化 し,そ の数理モデルに基づ

いて毒性削減に有効な処理条件を予測できる方法論を提言

することを試みた。

4.1 単成分系における毒性肖1減の予測

オゾン酸化で最終生成物にまで分解される過程はその構

造から式 (牛1)の ようになると予測される有機 リン系殺

虫剤であるDDVPを 単成分系のオゾン酸化モデル物質と

した.

DDyP十 → Pθ:+2C l+4Cθ 2+駐 r+十〃2θ …・(牛1)

オゾン濃度 とpHを 変化 させたオゾン酸化実験で DDVP

の分解はその分解産物 と毒性の変動か ら3段 階の分解過程

をたどり完全分解 されることがわかった。

DDyP→ DDyP′ +2Cι +Cθ 2 ……・…・…・…・…・(42)

DDyP′→ DDyP″ 十Cθ2… …………………………・(43)

DDyP″ → Pθ i +2Cθ 2・………・………・…………。(4-4)

D D V P原 体か らオゾン直接反応で Cl~2分 子 と炭素 1分

子 の除去 され分解 中間体 DDVP′の生成 まで を第 1段 階,
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更にOHラ ジカル反応で炭素 1分子が脱離され分解中間体

DDVP〃 の生成 まで を 2段 階 日,そ して,分 解 中間体

DDVP″から同じくOHラ ジカル反応でP043の 脱離と炭素

2分子が除去されていく過程を3段 階目にした。一連の実

験に基づいた以上の考察から,各 段階の反応は次のように

簡略化できた。

グ墜ギ竺ユ=・l pDyP]p』…………………に一"
五

%拌
里 =たl l D D″ ] p』 一た4 1 D D r t t  p〃 可 _に _ o

三型
]]型

=旦=れpDyPtt p〃可一れpD″ 句p〃可…1471

オブンの濃度変化は反応器における溶け込み速度,有機

物との反応及びpHに よる分解を考慮し,次 のように表し

た.

考糾=た′(p』s―p』)一たlp』pDyP]
靴■″p3][θ〃

~]χ・………・(48)

kd :オ ゾン溶け込み速度係数

[°3 ] s :飽和オゾン濃度

kl :オ ゾン直接反応速度係数

kdPH:自 己分解速度係数

kdは純水を用いたブランク実験から求めた。オゾンの自

己分解反応はAldcrら
3の

とstumm31)を参考にし,pH 3以 下

と中性ではχをそれぞれ0.5と0.75にした。

オゾンの自己分解によるOHラ ジカルの生成は次のよう

に表した30,■)。

Ψ
=η ち p Лθ〃丁 ・(牛9)

η:分解されたオゾンからのOHラ ジカル生成率

ηは文献
初

を参考にして0.48に した。

各条件におけるDDVP原 体 と分解生成物の濃度変化を,

式 (準5),(4-6),(4-7),(4部 ),(4-9)に t=0の とき

[°3]0=0'[DDVP]0=0.001で STELLAを 用いて数値計

算で求めたところ全 DOC濃 度については,実 測値 とほぼ

同じく一致 した (Fig.2(a),(b),(C)).

次は各物質の残存濃度から各処理水の総括毒性を定量的

に記述することを試みた.ま ず,ほ ぼ分解中間体 DDVP′,

DDVP″ が支配的と思われるオブン処理水を用いて用量作

用曲線を得た。次に,得 られたDDVP,DDVP′ ,DDVP″ の

用量作用曲線を式 (4-10)に 示すロジステイツク式を用い

て定式化 した
31

y=1/(1+exp((χ ―閉)/s)).… .….…・……・…・・(牛10)

y:細 胞生存率 (一)

x :log DOC(DOC[mg一 C/1])

m:log ED 50(y=0.5に なるlog DOC)
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s:曲 線の傾きを間接的に表すパラメータ

定式化には,非 線形最小 2乗 法により,2つ のパラメー

タmと sを決定した。さらに,多 成分の物質による複合毒

性は各物質が単独で示す毒性の積で表すことが出来ると仮

定した。すなわち,多 成分系で発現する毒性による細胞毒

性 をY,各 成分単独 におけるそれをyiとし,式 (準11)

のように定式化 した。

y=Π y,.…………・……・……・………・……・……。(4-11)

最後に,毒 性削減過程は次のように予測 した。オゾン処

理時間におけるDDVP原 体 と分解中間体 DDVP′とDDVP″

のDOC濃 度を用量作用曲線のロジスティック式に代入 し

て,単 成分 としての各処理時間における細胞毒性 (yDDVP′

yDDVP′とyDDVP″)を 求めた。そして,そ の3成分からなる複

合毒性を式 (4-11)|こより求め,総 括の毒性の時間変化を

推算 したところ,実 測された細胞毒性変化と良好に一致し

た (Fig。3(a),(b),(C)).

DDVPは ,水 道水質基準の要監視項 目としての指針値が

0.01 mg・11以 下である.こ こでは,DDVPが 0.01 mg・11

の濃度で汚染されたと想定した環境水に対 して,以 上で得

られたオゾン処理における濃度変化のモデルと多成分によ

る毒性の記述の手法をもとにオゾン処理の操作条件の毒性

1.25

1.00

0.75

0.50

0.25

0.00

1.25

1.00

0.75

0.50

0.25

0。00
0     20    40     60

020na‖On‖ me lminl
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削減過程への影響を予測した。これら低濃度領域の毒性は,

そのままでは本研究で用いた細胞毒性試験では測定できな

いので,仮 想的に100,000倍濃縮 したとして毒性を表現 し

た。細胞毒性でみた目標毒性は,pDVPで 0.01 mg・1 1相

当の原水 (100,000倍濃縮時の細胞毒性値で 1.00)を ,

DDVPで 0.001 mg。11相 当の毒性 (100,000倍濃縮時の細

胞毒性値で0.75)に低減するのを目標 1,同 じくDDVPで

0.0001 mg。11相 当の毒性 (100Ю00倍濃縮時の細胞毒性値

で 0.25)を 目標 2,と して設定 した。

オゾン処理の操作条件は2通 りで行 うことを想定 し,

pHを 8に 固定 してオゾン濃度を変化 させた場合 (Fig.4

(a))と オゾン濃度をl mg。11に 固定 してpHを 変化 させ

た場合 (Fig.4(b))|こ対 して毒性の変動を予測 した。その

結果,DDVPの オゾン酸化処理において処理時間,pHと

オゾン濃度に対 しての毒性削減に最適な処理時間が予測で

きた。

以上,オ ゾンでの分解過程が計測できるDDVPと いう

単純な物質を用いた研究例ではあるが,そ の分解により変

動する毒性を計算 ・予測 し,オ ゾン酸化処理の操作条件最

適化のためにバイオアッセイを適用 した始めての例だとい

える。
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0.75

0.50

0.25
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Fig.2 DDVPの オゾン酸化による濃度変化の数値計算の検証

1.00

0.75 0.75

0.50

0  50 100 150 200 250 300

020natlon ume lminl

0   10  20  30  40  50  60

020nation ttme[min】

田

Cal.DDVP

Cal.DDVP:

Cal.DDVP‖

Cai.total

Exp.totai

(D pH3,Ozone 15mg・ 「1(a) pH 3, Ozone lmg.Pl (c) pH 8, Ozone 2mg.PI

(a) pH 3, Ozone I mg.l -l
(D pH3,Ozone 15  mg・ 1‐1 (c) pH 8, Ozone 2 mg.l -l

Fig。3 DDVPの オゾン酸化による毒性変化の数値計算の検証
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Fig。4 DDVP汚 染水に対して各処理条件における毒性削減の数値
解析

4.2 未知多成分系における毒性削減の予測

DDVP単 成分系のオブン処理時の分解と毒性変化が記述

できた以上の概念をもとに埋立地浸出水をモデル水 とし未

知多成分系における毒性削減過程を記述することにした。

埋立浸出水の模擬オゾン処理では溶存炭素成分はオゾン処

理時間の経過 とともに低減されたが,50%毒 性を示す原

水はオゾンより初期にその毒性は増加されて,処 理後期に

はホルムアルデヒドで代表される毒性に変わり毒性が低減

された.以 上のことを考慮 しオブン処理時の全体の物質の

変化を原水が表す物質群,オ ゾン処理初期段階に現れる物

質群そしてオゾン処理後期にホルムアルデヒドで代表され

る物質群の3物 質群への変化を想定 し,(牛 12)式 のよう

に簡素化 して数理モデル化を行った。

L→ αL′→β/→ 無機物 ・………………………。(準12)

L :処 理原水中の物質群

L′:オブン処理初期の物質群

L″:十分なオゾン処理後の物質群

α :Lが 酸化されL′に変換される害J合

β :L′が酸化されL″に変換される割合

式 (4-12)の反応は式 (4-13)一 (4-15)で表せた.

T〓靴1国pJ…………………・141Э

響〓名国p』靴2□p』……… …件0
グIL〃]=ル2μ旬[θ3]た3脇句P』.………………・(4-15)

[03]     :溶 存オゾン濃度 [mg・「
1]

[L],[L′],[L″]:各 物質群濃度 [mg― C。1~1]

kl'k2'  `  :分 解反応定数 [1・mgl・hr l]

ここで,溶 存オゾン濃度の変化は次のように表した。

9〓イれ国十ちμ句+れ脇つp』
十たグ([03]S~[ο3])…

…・…(416)
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Fig.5埋立浸出水のオゾン酸化による

計算の検証

02●natl●n rmo lminl

濃度変化と毒性変化の数値

O S ●
:

き

(b)オゾン濃度

Fig.6埋立浸出水に対して各処理条件における毒性削減の数値解
析

[°3]s:飽和オゾン濃度 [mg。11]

kd :オ ゾン自己分解 も含めた見掛けの有効オゾン溶

け込み速度係数 [1・h「
1]

次は4.1節と同じ方法で計算を行い,オ ゾン処理におけ

る濃度と毒性の変化が実測値 とある程度一致 した結果を得

た (Fig.5(a),(b))。

次にこの数理式を用いオゾン処理の後段階にホルムアル

デヒドを処理できる生物処理をお くことを仮定し原水の濃

度,オ ゾン濃度に対するオゾン処理時間での毒性削減過程

を予測 し,最 適の処理条件が計算された (Fig.6(a),(b))。

以上,オ ゾン酸化のように,そ の分解過程が化学分析で

追えない未知多成分系においても4.1節の単成分系で得ら

れた手法論を適用することにより,そ の毒性削減過程が予

測されたことは,水 処理においてヒトヘの安全性に基づい

て操作条件を設定 したり,新 しい処理方式を検討 したりす

るために有用と考えられる。

5口今後の課題

4.で は,化 学物質が様々に変化するオゾン酸化処理を

対象にし,処 理過程における物質変化と毒性の変動を数理

モデルで結び付け,オ ゾン酸化処理における毒性削減効果

を予測するための方法論を提示 した。しかし,今 回の対象

はオゾン酸化処理における有機物処理系においての毒性変

動の記述と毒性削減評価に限られており,実 環境水を対象
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とする場合には各処理段階ごとに対する有機物以外の成分

も含めた全成分 に対 しての毒性削減効果を結びつけること

が重要であろう。つまり,あ る処理対象水が与えられた場

合,い くつかの簡単な模擬的水処理実験 と各処理水の毒性

試験で得 られる情報だけで,実 プロセスにおける毒性削減

に適 した処理条件が得 られることが最終 ゴールである。

(2002年2月 5日受理)
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