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第１章 序論 

1.1 はじめに 

 閉鎖性水域における富栄養化を抑止するためには，水域へ排出される廃水中の栄養塩の

削減が重要と考えられる。現在，富栄養化原因物質の一つである窒素を廃水中から除去す

る技術として硝化脱窒法が実下水処理場を中心に広く普及している。硝化脱窒法は，自然

界での窒素循環にかかわる微生物，すなわち硝化細菌群と脱窒細菌群，の特性を活かした

生物学的窒素除去法である。 

 硝化脱窒法では，廃水処理システムに流入する溶存態窒素の主成分であるアンモニア態

窒素（NH4+-N）を硝化細菌群の働きで亜硝酸態窒素（NO2--N）を経て硝酸態窒素（NO3--N）

まで酸化（硝化）した後に，硝酸態窒素（NO3--N）を脱窒細菌群によって窒素ガス（N2）ま

で還元（脱窒）することで廃水からの窒素除去を実現している。そのため，本法では硝化

の際に酸素が，脱窒の際に還元力（有機物）が要求され，1 mol のアンモニア態窒素を除

去するのに2 mol の酸素（O2）と5 mol の還元力（〔H〕）が必要となる。 

 この硝化脱窒法を効率的化する微生物反応として亜硝酸型硝化反応（partial 

nitrification）が注目されている。亜硝酸型硝化反応とは，前述の硝化反応をNO2--N ま

での酸化で停止させた反応を指す。この反応に続けて脱窒反応を行うことにより（亜硝酸

型硝化脱窒），通常の硝化脱窒反応が要求する酸素，還元力がそれぞれ25％，40％削減で

きることになる（理論値）。また，亜硝酸型硝化反応の安定的な制御は，1995 年にオラン

ダ・デルフト工科大学の研究グループにより報告された嫌気性アンモニア酸化（Anaerobic 

Ammonium Oxidization;anammox）（Mulder et al. 1995）とよばれる，アンモニア態窒素

と亜硝酸態窒素を基質とした脱窒反応を利用した も先進的な生物学的窒素除去法の実用

化に不可欠な要素でもある。 

 ところで，硝化を担う硝化細菌群は大きく二つのグループに分けられる。すなわちNH4+-N

をNO2--N まで酸化するアンモニア酸化細菌群（AOB）と，NO2--N をNO3--N まで酸化する亜

硝酸酸化細菌群（NOB）である。亜硝酸型硝化反応の実現ためには，AOB を存在させつつNOB 

を排除すればいい。NOB の選択的な排除による亜硝酸型硝化反応の実現のために，現在ま

で主に，遊離アンモニア（NH3）や亜硝酸（NO2
-）を高濃度に保つ方法（Anthonisen et al. 

1976），水温を高温（30-40℃）に保つ方法（Hellinga et al. 1998），溶存酸素濃度を低

くする（曝気量を小さくする）方法（Kuai & Verstraete 1998）などが検討されている。

しかし，相対的にAOB よりもNOB のほうが基質親和性が高い（Rittmann & McCarty 2001）

ことが，安定的な亜硝酸型硝化反応の実現を困難にしている。 

 そのような中，新日本製鐵（株）において，製鐵過程で排出される高濃度のアンモニア

等の窒素成分やフェノール類，チオシアン，チオ硫酸，タール状油分などを含む「安水」

の硝化脱窒法による処理を試みたところ期せずして安定的な亜硝酸型硝化反応が観察され

た。この試験プラントにおける亜硝酸型硝化反応の詳細な解析は，亜硝酸型硝化反応の実

用化に向けた新たな知見の獲得に繋がると期待され，当研究室においてこれまで研究され

てきた。高崎(2005)は新日本製鐵ミニプラントにおける亜硝酸酸化細菌の挙動を解析し，

田中（2006）はこのミニプラントをモデルに実験室規模活性汚泥リアクターを構築し，亜

硝酸型硝化脱窒反応を再現した。 



 本研究では，田中が構築した実験室規模活性汚泥リアクターを使用して，様々な条件で

運転して詳細な水質モニタリングを行い，亜硝酸型硝化反応の制限要因を突き止めるとと

もに，硝化反応の主役である硝化細菌群（AOB およびNOB）の挙動を解析することとした。

そして，本リアクターにおいて得られた亜硝酸型硝化反応と硝化細菌群集の挙動との関係

性を示し，亜硝酸型硝化反応制御への提言を行うことを目指した。 

1.2 研究の目的 

本研究の目的は以下の3 点に集約される。 

 

1) 実験室規模活性汚泥リアクターにおいて亜硝酸型硝化反応および完全硝化型反応を得

る。 

2) 1)のリアクターにおける硝化細菌群集の挙動を解析し，亜硝酸型硝化反応，完全硝化型

反応と硝化細菌群集の関係性を見出す。 

3) 1)，2)を踏まえ，亜硝酸型硝化反応と完全硝化型反応を制限する要素を記述する。 

 

 1.1 で既述の通り，亜硝酸型硝化反応についての研究報告は少なくないが，その安定的

な制御方法は確立されていない。よって，本研究における 大の難所が目的1)であった。

リアクターの運転管理条件は，新日本製鐵（株）の試験プラントにおけるそれを参考にし，

目的の達成を目指した。また目的2)への取り組みとして，分子生物学的手法を用いてリア

クター内硝化細菌群集の定量的・定性的な解析を行い，構築したリアクターにおける水質

モニタリング結果とあわせた考察を行った。また3)では1)・2)を踏まえ，安定的に亜硝酸

型硝化反応を維持するための条件を整理することで，亜硝酸型硝化反応の実用化へ向けた

提言を行うことを狙いとした。 

 

1.3 研究の流れと本論文の構成 

 本研究の流れをFig. 1-1 に示した。本研究における実験は「実験室規模SBRでの亜硝酸

型硝化運転及び完全硝化運転」，「処理水質の分析」，「活性汚泥中の硝化細菌群集挙動

解析」の3 つの部分から構成される。 

「実験室規模SBRでの亜硝酸型硝化運転及び完全硝化運転」では，研究の土台となる亜硝

酸型硝化(脱窒)反応を行う廃水処理反応槽を様々な条件下で運転し，亜硝酸型硝化・完全

硝化反応を決定する要因を究明した。 

「処理水質の分析」では，構築されたリアクターの処理水質を定期的に測定し，運転条件

と処理水質の関係性を検討することとした。 

「活性汚泥中の硝化細菌群集挙動解析」では，リアクターから定期的にサンプリングした

活性汚泥（微生物群集）中の硝化細菌群を，定量的・定性的に解析し，硝化細菌群集の挙

動を捉えることを目的とした。 

これら実験から得られた情報をもとに，「運転条件・処理成績と硝化細菌群集構造の関係

性および処理機構の微生物生態学的な考察」を行い， 終的には「亜硝酸型硝化反応制御

要因の解明」を目標とした。 



 

Fig.1-1 研究の流れ 

 

本論文は全６章から構成される。各章を概説する。 

第１章 序論 

本章。研究背景およびその目的等。 

 

第２章 既往の知見 

本研究に関わる既往の研究報告を簡潔にまとめた。 

 

第３章 実験方法 

本研究で用いた実験材料，実験方法について詳説した。 

 

第４章 亜硝酸型硝化に影響する因子の検討 

第１章1.2 で述べた目的1)に関する研究成果をまとめた。実験室規模のリアクターにお

いて亜硝酸型硝化反応および完全硝化型反応を得るまでの水質モニタリング結果と運転

管理条件から，本リアクターで観察された硝化反応について考察した。 

 

実験室規模SBRでの亜硝酸型硝化運転及び完全硝化運転

処理水質のモニタリング 硝化細菌群の挙動解析

亜硝酸型硝化反応制御要因の解明 

運転条件･処理成績と硝化細菌群集構造の関係

および処理機構の微生物生態学的な考察 



第５章 硝化細菌群集解析 

第１章1.2 目的2)に関する研究成果をまとめた。第４章で構築されたリアクターにお

ける硝化細菌（アンモニア酸化細菌および亜硝酸酸化細菌）の挙動解析結果を示し，リ

アクター水質モニタリング結果と併せた考察から，本リアクターにおける亜硝酸型硝化

反応と硝化細菌群集の挙動との関係性について考察した。 

 

第６章 総括 

本研究全体の成果と，本研究が為しえなかった部分についてまとめた。 

 



第２章 既往の知見 
本章では，本研究にかかわる既往の知見について整理した。 

 

2.1 自然界における窒素循環と微生物 

  

自然界における窒素循環とそれに関わる微生物についての概念図を Fig. 2-1 に示した。

われわれを取り巻く大気の主成分は窒素である。生物は，生体を構成する核酸，アミノ酸

等の合成に窒素を必要とするが，ほとんどの生物は大気中の窒素（N2）を直接利用するこ

とはできない。シアノバクテリアやある種の植物の根に共生する土壌細菌などの少数の生

物のみが大気中窒素をアンモニア（NH3, NH4+）に変換（窒素固定）し，利用できる。ある

微生物はそのようにしてできたアンモニアを酸化し，亜硝酸（NO2-）や硝酸（NO3-）を生成

する（硝化）。また，ある微生物は硝酸を還元し，窒素を再び窒素分子（N2）として大気

中に放出する（脱窒）。より高次な生物，たとえば植物はこのような循環サイクルのなか

で生成されたアンモニアや硝酸を窒素源として根から吸収・利用（同化・有機化）し，脊

椎動物は植物が合成したアミノ酸などを摂取することで生体を維持する。生体が分解され

ると有機化された窒素は再び無機態窒素として循環される。 

 

2.2 生物学的窒素除去 

 

 1.1 で述べたように，微生物が自然界における窒素循環に寄与するところは大きい。こ

のような微生物の働きを利用した窒素除去法が，実下水処理を中心に活用されている。以

下に生物学的手法を利用した排水処理システム，窒素除去システムについて概説する。 

 

2.2.1 生物学的排水処理 

 自然界における物質循環に寄与する生物を集中させた排水の浄化することを生物学的排

水処理という。代表的な生物学的排水処理法に，本研究でも用いた活性汚泥法がある。活 

性汚泥法には様々な変法が存在するが，その基本形は，高濃度の微生物群集（=活性汚泥）

を維持した処理槽内に大量の酸素を供給し（曝気），排水中有機物の微生物による酸化分

解を促進するもの（標準活性汚泥法，Fig. 2-2）である。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

2.2.2 生物学的窒素除去 

 実排水処理場などに広く普及している生物学的窒素除去法の一つに活性汚泥を用いた硝

化脱窒法がある。本法は，標準活性汚泥法（Fig. 2-2）において自然界における窒素循環

に関わる微生物の働きを強調させる工夫を取り込んだものである。 

 Fig. 2-3 に も単純な硝化脱窒法を示した。標準活性汚泥法と異なり，硝化脱窒法では，

好気(硝化)槽と嫌気(脱窒)槽の二つの処理槽が必要となる。好気槽では，有機成分が酸化

分解されるとともに溶存態窒素の主成分であるアンモニア態窒素（NH4
+-N）が亜硝酸態窒

素（NO2--N）を経て硝酸態窒素（NO3
--N）まで酸化（硝化）される。嫌気槽では，硝化槽で

生成された硝酸態窒素（NO3
--N）が分子状窒素（N2）まで還元（脱窒）される。 

 

 硝化脱窒法に関わる微生物反応を次式 2.1 から 2.3 に示した。硝化反応が要求する酸素

量は大きく，1mol のアンモニアを完全に硝化するのには 3mol の分子状酸素が必要となり，

副産物として H+が生成されるので処理槽内の pH が低下する（式 2.1，2.2）。また，脱窒

反応には電子供与体（還元力）が必要であり，1mol の硝酸を分子状窒素まで完全に脱窒す

るためには 5mol の水素の還元力に相当する（式 2.3）。硝化反応とは反対に副産物として

OH-を生成され，pH が上がる。 

 



NH4
+ + 1.5O2 → NO2

- + H2O + 2H
+
                               （式 2.1） 

NO2
-
 + 0.5O2 → NO3

-
                                       （式 2.2） 

NO3
- + 5( H+

 + e- ) → 0.5 N2 + 2H2O + OH-                        （式 2.3） 

 

 脱窒の際に要求される電子供与体（還元力）には通常メタノールや酢酸などの安価な有

機物が利用される。しかし，排水中の有機成分を有効に活用することができれば，還元力

の添加に伴うコストや手間を削減できる。Fig. 2-4 に示した，硝化脱窒法の変法である硝

化液循環式硝化脱窒法はこの考えに立った合理的な手法である。 

       

 

 硝化液循環式硝化脱窒法では，流入排水はまず嫌気条件の脱窒槽に導かれ，後段の硝化

槽から循環される硝酸を含んだ循環水と混合される。こうすることによって，排水中の有

機成分を利用した脱窒が実現でき，有機成分と脱窒による窒素除去を同時に行える。脱窒

工程を終えた汚泥混合液は後段の硝化槽に送られ，残存する有機成分の酸化分解とアンモ

ニア態窒素の硝化が起こる。また，硝化液を循環させることで硝化反応や脱窒反応で起こ

る pH の変動が低く抑えられる。本法は，処理プロセスの合理性と装置の構造のシンプル

さから，実下水処理において普及している。 

 

2.2.3 亜硝酸型硝化反応（Partial nitrification）と新規生物学的窒素除去法 

 2.2.2 で紹介した，微生物による硝化脱窒反応を利用した手法に対して，より洗練され

た生物学的窒素除去法がいくつか提案されている。本研究が注目した亜硝酸型硝化反応

（Partial nitrification）は，提案されている新規生物学的窒素除去法の肝になる反応で

ある。 

 

（1）亜硝酸型硝化反応（Partial nitrification） 

 亜硝酸型硝化反応とは，硝化反応の基質とアンモニア（NH4+-N）を硝酸（NO3--N）まで酸

化せず，亜硝酸（NO2--N）までの酸化で停止させた反応を指す。 



           

 Fig. 2-5 に示したように，通常の硝化反応はアンモニア酸化細菌によるアンモニア

（NH4+）の亜硝酸（NO2-）までの酸化と，亜硝酸酸化細菌による亜硝酸（NO2-）の硝酸（NO3-）

までの酸化という，連続した二段階の反応からなる。つまり，亜硝酸型硝化反応の実現は，

硝化反応の過程から亜硝酸酸化細菌による亜硝酸の酸化が選択的に排除されたときになさ

れる。しかし，安定した亜硝酸型硝化反応を得るための手法が現時点ではほとんど確立さ

れておらず（本章 2.4 参照），排水処理への実用には至っていない。以降述べる新奇生物

学的窒素除去法には，この亜硝酸型硝化反応を利用したものが多くあり，この反応の制御

の確立がより洗練された手法の実現の大きな課題となっている。 

 

（2）新規生物学的窒素除去法 

現在研究が進められている生物学的窒素除去法は，Fig. 2-6 で示した二つの概念を踏襲し

たものである。 

 

Fig.2-6 新規生物学的窒素除去法の概念 

 

Fig. 2-6a) は，亜硝酸型硝化反応を利用したもっとも基本的な生物学的窒素除去法である。

硝化反応を亜硝酸の生成までで止め，亜硝酸から脱窒反応を行うことで，理論的に通常の

硝化脱窒反応が要求する酸素，還元力がそれぞれ 25％，40％削減できる。 

Fig. 2-6b) における anammox とは anaerobic ammonium oxidation（嫌気性アンモニア酸

化細菌）の略称であり，現在もっとも注目を集めている微生物反応のひとつである。 

anammox は，等モルのアンモニアと亜硝酸から窒素分子を生成するため，有機物などの電

子供与体を必要とする従来の脱窒反応とは一線を画する。しかし，anammox 反応を行う微



生物の増殖速度はきわめて小さく，いかに処理槽内に高濃度の菌体を集積するかが課題と

なっている。 

以下に，Fig.2-6 の概念をもとに現在までに提案されている新規生物学的窒素除去プロセ

スの代表的なものを紹介する。 

 

SHARON（Single reactor system for high rate ammonia removal over nitrite） 

亜硝酸型硝化反応を実現した数少ないプロセスの一つである。高濃度アンモニアの存在下

で，溶存酸素（DO）0.4mg/L 以下（Schmidt et al., 2003），温度 26℃以上，pH7-8 に制

御することで亜硝酸型硝化反応を実現した (Schmidt et al. 2003, Hellinga et al. 1998)。 

本法は anammox と併用され，実下水処理に利用された実績がある（Mulder et al. 2001）。 

 

Canon（Completely autotrophic nitirogen removal over nitrite） 

亜硝酸型硝化反応と anammox 反応を 1 槽のリアクターで行うプロセス（Schmidt et 

al.,2003）。好気下でアンモニア酸化反応が起こる際に酸素が消費されることにより嫌気

環境が作られることを利用している。 

 

OLAND（Oxygen-limited nitrification and denitirification） 

１槽のリアクターで亜硝酸型硝化脱窒反応（Fi. 2-6a））を行うというものである（Kuai and 

Verstraete 1998, Schmidtet al. 2003）。処理槽内の DO を低くコントロールすることの

みによっている。 

 

2.3 独立栄養硝化細菌 

 

 本研究では，排水処理系における亜硝酸型硝化反応（Partial nitrification）を研究の

主題とし，独立栄養硝化細菌に注目した解析を多く行った。独立栄養硝化細菌は，硝化反

応の主役であり，アンモニア（NH3, NH4+）を亜硝酸（NO2-）や硝酸（NO3-）に酸化する過程

で生じるエネルギーを用いて炭酸ガスを同化する化学合成独立栄養細菌である。硝化細菌

はアンモニアを亜硝酸まで酸化するアンモニア酸化細菌（Ammonia Oxidizing Bacteria; 

AOB）と，亜硝酸を硝酸まで酸化する亜硝酸酸化細菌（Nitrite Oxidizing Bacteria; NOB）

に大別される。 

 以下に，AOB，NOB についての知見を整理する。 

2.3.1 アンモニア酸化細菌（Ammonia Oxidizing Bacteria; AOB） 

（1）アンモニア酸化細菌の系統分類 

現在までに，アンモニア酸化細菌（Ammonia Oxidizing Bacteria; AOB）として 5 つの属， 

Nitrosomonas，Nitrosococcus，Nitrosospira，Nitrosolobus，Nitrosovibrio が知られて

いる（Prosser 1989, Koops et al. 2003）。これらの属名は当初，細胞の外形態と細胞内

膜の特徴をもとに決定された。 

分子生物学的手法の発展に伴い単離培養された AOB の 16S rRNA 塩基配列を用いた系統解

析が行われてきた（Head et al. 1993, Teske et al. 1994; Pommerening-Röser et al. 1996)。

その結果，AOB は Betaproteobacteria（β-proteobacteria）あるいは Gammaproteobacteria



（γ-proteobcteria）に分類されることが明らかとなった（Head et al., 1993; Teske, et 

al., 1994）。 

Fig. 2-7 に 16S rRNA に基づく，AOB の系統樹を示した。 

 

 

 16S rRNA を用いた系統解析のほかに，AOB が共通して有するタンパク質である ammonia 

monooxygenase subunit A（AmoA）をコードする遺伝子（amoA）に注目した系統解析も積極

的に行われており，16Sr RNA を用いた系統解析との比較から，amoA による系統解析は十

分に意義のあるものであるとされている（Mc Tavish al. 1993; Klotz and Norton 1995; Suwa 

et al. 1997; Purkhold et al. 2000; Aakra et al. 2001, Purkhold et al. 2003）。 

 

（2）アンモニア酸化細菌の生理学的・生化学的性質 

AOB は独立栄養（化学無機独立）細菌であり，2 つの酵素を用いた二段階の化学反応によ

りアンモニアを亜硝酸へ酸化する際に生成されるエネルギーを利用し，炭酸ガスを固定す

ることで菌体を生成する（式 2.1, 2.2）。 

 

AMO（ammonia monooxygenase）によるアンモニア酸化 

NH3 + O2 + 2e-
 + 2H+

 → NH2OH + H2O ΔG=3.85 Kcal mol-1
               （式 2.1） 

HMO（hydroxylamine oxidoreductase）によるヒドロキシルアミン酸化 

NH2OH + H2O + 0.5O2 → NO2- + 2H2O +H
+
 ΔG=-68.89 2.2 Kcal mol-1            （式 2.2） 

 

また，アンモニアの亜硝酸への酸化反応で得られたエネルギーを用いて，式 2.3 のように

炭酸ガスを固定し，菌体を合成する。 

 

55NH4+ + 76O2 + 109HCO3
-
 = C5H7O2N + 54NO2- + 57H2O + 104H2CO3             （式



2.3） 

 

（3）アンモニア酸化細菌の分子生物学的研究 

 AOB の 16SrRNA 系統樹解析の研究がはじめられて以来，次々に PCR primer や，dot-blod 

hibridization 及び FISH 用の probe が開発されてきた（Koops et al., 2003）。 

 AOB に限らず，これら primer や probe を用いて環境微生物の解析を行う際には，primer，

probe の感受性（より多くの目的微生物を検出できること）と特異性（目的の微生物のみ

をより選択的に検出できること）が重要となってくる。特に，多様性の研究においては，

顕著なバイアスを避けるために高い感受性ほどよく低い特異性が推奨されている（Koops t 

al., 2003）。 

Table 2-1 に現在までに知られている AOB を標的とした primer，probe の代表的なものを

一覧で示した。 

 



       



2.3.2 亜硝酸酸化細菌（Nitrite Oxidizing Bacteria; NOB） 

（1）亜硝酸酸化細菌の系統分類 

 既知の亜硝酸酸化細菌（ Nitrite Oxidizing Bacteria; NOB）は， Nitrobacter 属，

Nitrococcus 属，Nitrospina 属，Nitrospira 属の 4 つのグループに分類される（Koops et 

al. 2001）。これらの属名は，AOB の場合と同様にその細胞の外形態と構造の特徴によっ

て付けられた（Prosser 1989）。 

 NOB の 中 で も も っ と も 多 く の 研 究 が な さ れ て い る Nitrobacter 属 は

Alphaproteobacteria （ α -proteobacteria ） に 分 類 さ れ ， 4 つ の 種 ， Nitrobacter 

winogradskyi，Nitrobater hambrgensis，Nitrobacter vulgaris，Nitrobacter alkalicus 

が記載されている。16S rRNA 塩基配列をもちいた解析から，これらの Nitrobacter 種は

非常に近接したクラスターを形成することが知られている。Orso et al.（1994）らによる

Nitrobacter 属の 16S rRNA の全塩基配列を用いた系統解析によると，各 Nitrobacter 種

の平均的な相同性は 99.2%であった。また，亜硝酸酸化能を持たない Rhodopseudomonas，

Rhodobacterpalustris，Bradyrhizobium japonicum，Blastobacter denitrificans，Afipia 

felis，Afipia clevelandenis，などとも近接していることが知られている（Teske et al. 

1994）。 

 Nitrocossus 属は Gammaproteobacteria （ γ-proteobacteria ） に， Nitrospina 属

は Deltaproteobacteria（δ-proteobacteria）にそれぞれ分類され，この 2 属の単離株で

ある Nitrococcus mobilis と Nitrospina grasilis は海洋にその存在が確認されている。

Nitrospira 属は門レベルで他の NOB 種と異なるとされており，二つの種，Nitrospira 

marina と Nitrospira moscoviensis が知られている。 

 

（2）亜硝酸酸化細菌の生理学的・生化学的性質 

 NOB は独立栄養（化学無機独立栄養）細菌であり，亜硝酸を電子供与体，酸素を電子受



容 体 と し て 利 用 し た 亜 硝 酸 酸 化 を 行 う 。 こ の 反 応 に は NOB が 有 す る 酵 素 nitrite 

oxidoreductase（亜硝酸酸化還元酵素; NOR）に触媒される（式 2.4）。 

 NOR（nitrite oxidoreductase）による亜硝酸酸化 

 

NO2
- + 0.5 O2

 → NO3
-
  △G = -17.5 Kcal mol-1

                      （式 2.4） 

 

この反応で生成されるエネルギーを利用し，炭酸ガスを固定して増殖を行う（式 2.5）。 

 

400NO2- + NH4
+
 + 4H2CO3 + HCO3

-
 + 195O2→ C5H7O2N + 3H2O + 400NO3

-
          （式 2.5） 

 

（3）亜硝酸酸化細菌の分子生物学的研究 

一般に自然環境では亜硝酸酸化反応の速度がアンモニア酸化反応の速度を上回り，アンモ

ニア酸化反応が硝化反応の律速因子となるため，NOB よりも AOB の研究が重視されてきた。

また，NOB は 4 つもの属にまたがって存在しているため，その解析を効率よく行うための

分子生物学的ツール（PCR primer, FISH probe, etc.）の設計も容易ではない。よって，

AOB に比べ NOB の解析手法は充実とは程遠い状況にある。 

Table 2-2 に NOB を標的とした既存の PCR primer と FISH probe をまとめた。 



 

 

2.4 亜硝酸型硝化反応（Partial nitrification） 

 

本研究がその主題とした亜硝酸型硝化反応（Partial nitrification）は，端的にいえば，

アンモニア酸化細菌（AOB）の活性が維持された状態で亜硝酸酸化細菌（NOB）の活性が選

択的に抑制されたときに起こる。亜硝酸型硝化反応による環境中への亜硝酸の蓄積は，AOB 

によるアンモニア酸化速度が NOB による亜硝酸酸化速度を上回るわずかなギャップで起

こ 



る（Smith et al. 1997b）。このわずかなギャップをいかに作り出すかが，亜硝酸型硝化

反応の人為的な制御の要となる。 

亜硝酸型硝化反応制御に関する一般的な研究報告はおおよそ，pH，遊離アンモニア（NH3），

溶存酸素（DO），温度，塩濃度などの環境要因制御による NOB の選択的抑制に関するもの

がほとんどである。加えて鉄工所排水である安水処理過程においてチオ硫酸の有無が亜硝

酸型硝化反応を制御した例，また，当研究室の実験室規模リアクターにおいて観察された

複合的な要因による亜硝酸型硝化反応も実現された。以下に，これらの環境要因と亜硝酸

型硝化反応についての知見を整理する。 

 

2.4.1 pH 

代表的な AOB である Nitrosomonas の至適 pH は 8-9 の間であり，代表的な NOB である

Nitrobacter の至適 pH は７弱というのが一般的な見解である（北尾高嶺，2003）。Hutton 

et al.,（1975）は 16－21℃，pH 7.8 – 8.4，SRT 30 日，に制御された硝化槽で亜硝酸の

蓄積観察を観察し，Surmacz-Gorska et al.（1997）も排水の pH が NOB の阻害要因になる

ことを述べた。Glass & Silverstein（1998）は，連続回分式リアクター中の汚泥混合液の

pH の上昇（7.5，8.5，9.0）とともに亜硝酸態窒素が系内に蓄積（250，500，900 mg NO2 

--N L-1）したことを報告した。一方で Venterea & Rolston（2000b）はカリフォルニアの

畑土壌において一定以下の pH 条件下で，一時的な亜硝酸蓄積を観察した。 

このように pH 制御による亜硝酸蓄積を観察した文献は複数あるが，pH 制御による亜硝酸

蓄積は長期間継続し得ないものであるという報告（Ruiz et al., 2003）もある。加えて，

過剰な pH 制御を行うと AOB 活性が阻害されてしまうことを報告した研究もある。Ruiz et 

al.（2003）は pH 6.45-8.95 でアンモニア態窒素の硝酸態窒素までの完全な硝化を観察し，

その範囲外の pH ではアンモニアの酸化が起こらない，という結果を得た。 

 

2.4.2 遊離アンモニア（Free ammonia; FA; NH3） 

高い pH は環境中に高濃度の遊離アンモニア（Free ammonia; FA; NH3）が存在することを

示唆するものであり，FA 濃度こそが亜硝酸型硝化反応を引き起こす要因になると記述した

報告も少なくない。FA は AOB・NOB 両方の生育を阻害するが，NOB のほうがより FA に対

する感受性が高いことがいわれている。FA は NOB が有する亜硝酸酸化還元酵素（nitrite 

oxidoreductase）の活性を阻害する（Yang & Alleman 1992）。Anthonisen et al.（1976）

は NOB 活性を阻害するような FA 濃度は 1.0mg L-1
 以上であるとした。また，Mauret et al.

（1996）は混合培養系における実験から NOB を阻害する FA 濃度の閾値は 6.6-8.9 mg NH3-N 

L-1
 であると報告した。Bae et al.（2001）は pH 8（30℃，DO=1.5mgL-1）で，Jianlong & Ning

（2004）は，pH 7.5（30℃，DO=1.5mgL-1）で効率的に亜硝酸蓄積を実現できる FA 濃度が

得られたとしている。 

FA 濃度の NOB に対する影響は，バルク環境あたりの濃度ではなく，NOB バイオマスあた

りの濃度によって決まるとを主張した報告があり（Suthersan & Ganczarczyk 1986, Rols et 

al.1994, Villaverde et al. 2000），Rols e al.（1994）は閾値を 0.5-0.3 mg NH3-N (mg 

viable NOB-1)と結論した。 

しかし，FA の NOB 阻害効果による亜硝酸型硝化反応は一時的なものであるとする報告も



ある。Suthersan & Ganczarczyk（1986）や Turk & Mavinic（1989）は，AOB も NOB も FA

の阻害に徐々に耐性を持つようになるとした。Turk & Mavinic（1989）は AOB・NOB とも

に，40 mg NH3-N L-1
 もの FA に耐えられることを示唆した。 

 

2.4.3 溶存酸素 

硝化という，酸素を多量に消費する反応を考えるとき，環境中の酸素濃度がその重要な因

子になることは容易に想像できる。NOB は AOB に比べ低い酸素親和性を示すことが知られ

ている（Stentrom & Poduska 1980, Jayamohan et al. 1988, Wiesmann 1994, Sanchez et 

al.2001）。Tonkovic（1998）は実験室規模リアクターを用いた実験から，亜硝酸型硝化反

応は pH には因らず，むしろ溶存酸素濃度に影響されるとした。実際に，溶存酸素濃度が

減少すぎると硝化速度もそれに対応して遅くなる（Stenstrom & Poduska, 1980）ことや，

亜硝酸酸化活性のほうがアンモニア酸化活性よりも溶存酸素濃度の影響を強く受ける

（Hanaki et al.,1990ab，Dangcong et al., 2000）ことが知られている。 

また，NOB は間欠的な嫌気条件への順応性に乏しく，嫌気-好気サイクルの導入によりそ 

の活性が阻害されることがいわれている（Van Loosdrecht & Jetten, 1998, Mota et al., 

2005）。 

 

2.4.4 温度 

Partial nitrification-anammox process の先駆けであるデルフト工科大学が提唱した

SHARON Process（温度を 26℃以上に制御することで亜硝酸蓄積を実現）に関する報告を始

めとして，亜硝酸蓄積を実現するためにリアクター内の温度を高く維持することの有効性

について触れた文献は多数あり，亜硝酸蓄積に適した温度として 30℃を提唱する文献(Bae 

et al., 2002,Jianlong & Ning, 2004)もある。 

 

2.4.5 塩濃度 

塩濃度が亜硝酸型硝化反応に与える影響について指摘した報告がある。Sanchez et al.

（2004）は硝化リアクターにおいて，60 g NaCl L-1
 で亜硝酸の蓄積傾向を観察した。Chen 

et al.（2003, 2004）は硝化リアクターにおいて 10000 mg Cl-1
 L-1

 以上の塩濃度で亜硝酸

の蓄積を観察している。 

しかし一方で硝化反応（アンモニア酸化反応自体）へ影響する塩濃度の閾値を 20g Cl-1 L-1

以上とする報告もあり（Dahl et al. 1997, Dinçer & Kargi 1999），亜硝酸型硝化反応に

適な塩濃度の統一見解は得られていないようである。 

 

2.4.6 チオ硫酸【新日本製鐵（株）安水処理硝化脱窒試験プラントにおける亜硝酸型硝化反応】 

第 1 章 1.1 でも述べたように，新日本製鐵（株）において過去に運転された，製鐵過程で

排出される高濃度のアンモニア等の窒素成分やフェノール類，チオシアン，チオ硫酸，タ

ール状油分などを含む「安水」の硝化脱窒処理試験プラントにおいて安定的な亜硝酸型硝

化反応が観察された。本研究の動機はこの試験プラントにおける亜硝酸型硝化反応にあっ

た。以下に新日本製鐵（株）試験プラントの概要と，その亜硝酸型硝化反応の特徴につい

て述べる。 



2.4.6.1 新日本製鐵（株）試験プラント（ミニプラント）の概要 

2002 年 8 月，新日本製鐵（株）先端技術研究所（千葉県君津市）において製鉄所コーク

ス炉からの排水である安水を硝化脱窒法で処理する試験プラント（以降「ミニプラント」

とする）が立ち上げられ，2003 年 9 月まで運転された（新田見 2003, 高崎 2004）。安

水は，アンモニア，フェノール類，シアン，硫化水素，油分など含む排水である。安水処

理の中核となるプロセスは活性汚泥法であるが，その成分のために活性汚泥微生物群集の

代謝機能の阻害が起こりやすく，活性汚泥法による処理に先立つ前処理が必要となる。従

来製鉄所では，凝集沈殿による脱油工程とアンモニアストリッピング法による脱安工程に

より，過剰な油分，シアン，硫化水素，アンモニアを除去していたが，アンモニアストリ

ッピング法によるアンモニア除去はコストがかかるという問題がある。そこで安水処理に

硝化脱窒法を適用し，生物学的にアンモニアを除去する研究が行われるようになった。新

日本製鐵（株）における試験プラントはその流れを汲んだ研究目的のために立ち上げられ

た。Fig. 2-9 にミニプラントのフロー図を示した。ミニプラントに流入させた排水は人工

的に合成した排水（人工安水，Table 2-3）であった。人工安水は希釈槽において海水によ

り 2.5 倍に希釈され，標準的な硝化液循環式硝化脱窒プロセスにより処理された。水温は

25-30℃に管理され，SRT は 50 日程度（2003 年 4 月からは 30 日程度）に管理され，プ

ラント内の MLSS は一定に保たれた。HRT は脱窒槽で 18 時間，硝化槽で 54 時間であった。 

 

 



 

Fig. 2-10 に新日本製鐵（株）ミニプラントの処理成績を示した。ミニプラントでは運転

開始当初から安定的な亜硝酸型硝化反応が観察された。Run 5 において，Table 2-3 に示

した人工安水からチオ硫酸（S2O3
2-）を除いたところ，硝化反応が完全に進行し，処理水中

に硝酸態窒素が蓄積を始めた。Run 6 おいて人工安水中にチオ硫酸を再び加えたところ，

再び亜硝酸型硝化反応が得られ，Run 7 におけるチオ硫酸抜きの条件で完全な硝化反応が

観察された。 

 

 

 
 

Fig. 2-10 にあらわした結果は，人工安水中のチオ硫酸が亜硝酸型硝化反応に何らかのか

たちで寄与していることを示唆するものであった。排水処理の分野において，チオ硫酸に

よる亜硝酸型硝化反応制御について検討したものは皆無に等しい状況の中，この結果は大



興味深いものであった。 

 

2.4.6.2 チオ硫酸と亜硝酸型硝化反応 

チオ硫酸が硝化に及ぼす影響についての既存の研究は，排水処理の分野よりもむしろ農業

の分野において多い。農業では，窒素肥料（NH4
+-N）が施肥後に硝化・脱窒によって失わ

れることを防ぐために硝化抑制剤を用いることがあり，硝化抑制剤としてのチオ硫酸の可

能性について論じた報告が複数ある（Goos 1985， Janzen & Bettany 1986, Sallade & 

Sims1992,Saad et al. 1996）。これらの多くはアンモニア酸化抑制効果の是非に注目して

いる場合が多く，チオ硫酸の亜硝酸酸化に及ぼす影響について言及していないものもある

が，チオ硫酸の添加による土壌中への亜硝酸態蓄積を観察した報告もある（Janzen & 

Bettany 1986,Saad et al. 1996 ） 。 排 水 処 理 分 野 に お け る 研 究 で は ， Schreiber & 

Pavlostathis（1998）が COD，アンモニア，チオ硫酸が混在する模擬排水を活性汚泥を用

いて好気処理した際に亜硝酸型硝化反応が起こったことを示唆する実験結果を示している。 

チオ硫酸の生物学的酸化過程においてテトラチオネート（Tetrathionate; S4O6
2-）が生成

されるが（Suzuki 1999），Janzen & Bettany（1986）はテトラチオネートこそが硝化抑制

に関わっていることを示唆する報告をした。 

 

2.4.7 複合的な影響 

 第１章 1.1 でも述べたように，田中は新日鐵ミニプラントをモデルに実験室規模活性汚

泥リアクターを構築し，亜硝酸型硝化脱窒反応を再現した。リアクター運転当初は亜硝酸

型硝化反応は得られなかったが，２度の運転条件変更の末に，亜硝酸型硝化反応を獲得し

た。亜硝酸型硝化反応は 初の運転条件変更（硝化工程前段への脱窒工程の導入）からお

よそ 2 ヵ月後，2 度目の運転条件変更（pH 制御値の上方修正）からおよそ 1 ヵ月後に獲得

された。その様子を Fig.2-11 に示した。 

 しかし，2 度の運転条件変更から亜硝酸型硝化反応の獲得までの数ヶ月もの時間差は説

明できず，亜硝酸型硝化反応は単一ではない複数（pH，温度，嫌気好気条件，etc.）の条

件がそろったときに起こる現象であることを示唆した。また，亜硝酸型硝化反応が獲得さ

れた直前にアンモニア酸化活性が低下し，それに伴って AOB の種構成が変化したという，

AOB と NOB の相互関係を考える上で興味深い結果も得られた。 

 阿部ら(2006)は温度条件の異なる 3 台のスポンジ担体を充填したエアリフト型リアクタ

ーにおいてアンモニア流入負荷を段階的に上げて運転を行ったところ，流入負荷を上げる

に連れて流入水中にアンモニア性窒素が残存し，それに伴い亜硝酸性窒素の蓄積も確認さ

れた。この亜硝酸性窒素の蓄積は運転温度が高いほど増加する傾向が見られた。阿部らは

アンモニア流入負荷と温度の複合的な要因によって生じる遊離アンモニア濃度の増加が強

く影響していると結論付けた。 

 ま た ， 彼 ら の 実 験 に お い て も ア ン モ ニ ア 酸 化 細 菌 の 優 先 種 が ， 完 全 硝 化 時 は

Nitrosomonas oligotropha / marina linage に 属 し て お り ， 亜 硝 酸 型 硝 化 時 に は

Nitrosomonas europea linage に属するものへと交代した。しかし，この変化は単にアン

モニア流入負荷が増したことに伴う，基質親和性の違いが主要因であると考えられた。亜

硝酸酸化細菌についても同様に基質親和性の高い Nitrospira sp.から Nitrobacter sp．に



優先菌種が交代した。 

 
   Fig.2-11 実験室規模亜硝酸型硝化脱窒リアクター処理水中における窒素化合物と

活性汚泥中の AOB,NOB のモニタリング結果（田中,2006） 



 

2.6 分子生物学的手法を用いた環境微生物群集解析 

 

古典的な微生物学による環境微生物群集の解析（検出・定量）は，基本的に培養法によっ

て成り立っていた。培養法は，微生物の生理学・生化学的性質を議論するうえで欠かせな

い手段となるため今日でも用いられる手法ではあるが，自然界には培養の困難な微生物も

多く存在すること，複合系微生物系にはおいてすべての微生物に適した培養条件を設定す

ることが不可能なことが指摘されているように，培養法による環境微生物の解析には限界

がある。 

1980 年代，分子生物学の発展とともに，環境中に存在する微生物由来の DNA や RNA に注

目した解析手法が提案されるようになり，それまでとらえることの難しかった培養困難な

微生物を検出・解析できるようになり，環境微生物学は飛躍的な発展を遂げてきた。 

本節では，本研究で用いた手法を中心に，分子生物学的手法による環境微生物解析法につ

いて概説する。 

 

2.6.1 環境からの DNA の抽出 

DNA 抽出は，分子生物学的手法の中でも も基本的な操作である。DNA の抽出方法には，

フェノールクロロホルム法，ベンジルクロライド法，各種 DNA 抽出キットによる方法など

があるが，ここでは本研究で使用した FastDNA® SPIN Kit for Soil（ Qbiogene，現 MP 

Biomedicals）による抽出原理を解説する。 

FastDNA® SPIN Kit for Soil は 500mg までの土壌や活性汚泥などの環境サンプルから短時

間で効率よく DNA を回収できるキットして広く用いられている。本法では，専用のホモナ

イズ装置が必要であるが，フェノールやクロロホルムなどの有機溶剤が不要であり，比較

的抽出が難しいとされているグラム陽性細菌の DNA の回収も可能である。 

本法は大きく 2 つの操作からなる。 

 

①細胞の破砕・DNA の可溶化・タンパク質の可溶化 

サンプルをホモジナイズとタンパク質の可溶化が可能なバッファーに溶解させ，それをセ

ラミックとシリカからなるビーズと混合・高速振とうすることにより，細胞を破砕し DNA 

を可溶化させる。 

 

②DNA の精製と濃縮 

可溶化した DNA のみをシリカ製の Binding Matrix に吸着させ，不要なタンパク質などを

除去し，精製 DNA を得る。 

 

2.6.2 Polymerase Chain Reaction （PCR） 

PCR（Polymerase Cain Reaction）は微量な DNA の特定領域を，各種解析手法による検出

可能な濃度にまで増幅する手法であり，今日の遺伝子工学の発展に大きく寄与した。PCR

の技術にはさまざまな変法が存在するが，ここでは も基本的な PCR の原理を紹介する。 

 



PCR は三段階の DNA の合成反応によって DNA を増幅する手法である。 

 

①増幅元となる DNA（鋳型, テンプレート）2 本鎖を加熱し，変性（解離）させ，一本鎖

にする（denaturation）。 

 

②温度を下げ，増幅させたい特定部位の両端の DNA 塩基配列に相補的なオリゴヌクレオチ

ド短鎖（プライマー, primer）とテンプレートを結合させる（annealing）。 

 

③DNA 合成酵素（DNA polymerase）と DNA 合成基質（dNTP）により，②の状態プライマー

結合部位から不足分の DNA が合成され，標的にした DNA の完全な 2 本鎖が得られる

（extention）。 

 

①-③の工程を 1 サイクルとし，これを n 回繰り返すことにより，1 つのテンプレート DNA

鎖から 2n の DNA 鎖を得ることができる。 

 

2.6.3 Cloning 

複合微生物系から，単一の DNA を抽出する方法のひとつに Cloning がある。Cloning によ

って単離された DNA の塩基配列を読むことによって，複合微生物系から得られた DNA の集

合体が，どのような塩基配列種によって成り立っているのかを解析することができる。  

本法は，環境微生物の DNA 配列情報の獲得に大きな貢献を果たしている。 

Fig. 2-11 にクローニングの手順を示した。PCR 産物などの DNA 集合体（インサート群）

を，ベクターと呼ばれる環状 DNA 群と反応させ（ライゲーション），そのベクターを大腸

菌などに感染（トランスフォーメーション）させることで，大腸菌の増殖とともにベクタ

ーおよび組み込まれた DNA が増幅できる。原理的に，1 つのベクターには 1 つの DNA 鎖

（インサート）が，1 つの大腸菌には 1 つのベクターが組み込まれるので，培養された大

腸菌のコロニー 一つひとつが別のインサートを持つことになる。 

 



     

 

2.6.4 Real-time PCR 

Real-time PCR は，PCR 増幅産物濃度は初期テンプレート濃度に依存するという原理を利

用して，増幅産物濃度から初期テンプレート濃度を求める定量的 PCR の一手法である。

Real-time PCR による DNA 定量には，サーマルサイクラー（Thermocycler）と分光蛍光光

度計を一体化した機器を用い，PCR での増幅産物の精製の過程をリアルタイムで検出し，

解析する方法である。増幅産物の生成の過程を追跡することが出来るため，より正確な定

量が期待出来る。また，解離曲線分析を行う事により，目的産物のみが増幅されたことが

確認できる。以下に Real-time PCR の原理と，本研究で用いた Real-time PCR の一手法で

ある QPrimer-PCR 法について解説する。 

 

（１）Real-time PCR の原理 

定量したい核酸について希釈系列（検量線作成用の標準サンプル）を作り，それぞれにつ

いて PCR を行い，そのタイムコースをリアルタイムで取る。増幅が指数関数的に起こる領

域で一定の増幅産物量になるサイクル数（threshold cycle; Ct 値）を縦軸，核酸量を横

軸にプロットし，検量線を作成する。目的の試料についても同じ条件で PCR を行い，Ct 値

を求める事により，検量線から試料中の目的産物の量を測定することができる。 

核酸の検出には様々な方法があるが，主流となっているのは蛍光を用いたものである。蛍

光は SYBER Green や FRET(fluorescence resonance energy transfer)を用いたハイブリダ



イゼーションプローブ等がある。現在，Real-time PCR の主流となっているのは FRET を

利用した TaqMan プローブ（PE Biosystems 社）である。TaqMan プローブ法は，目的の増

幅産物のみ測定できるため正確な定量が可能であるという利点がある。一方，目的産物に

応じたプローブをデザインし，合成する必要がある点や，増幅サイズが 80～150bp，長く

ても 300bp のものしか利用できないという欠点がある。それに対して，Kurata et al.

（2001）により開発された QPrimer-PCR 法は増幅サイズの制限が低くなり（900bp 程度ま

で解析可能），プライマーに蛍光色素をつけるだけで利用できるというメリットがある。 

本研究では，この QPrimer-PCR 法を用いた。 

以下に Real-time PCR の長所・短所についてまとめた。 

長所  ・微量遺伝子でも強力な検出力を持つ。 

・一度に大量のサンプルを処理できる 

・短時間（2‐４時間）で反応が行える 

・準備が簡便であり，ルーチンなモニタリングには 適 

・測定後のアガロースゲルチェックが不要 

短所  ・非特異的産物の増幅 

・ 初はわずかなコンタミネーションであっても，PCR の過程で大量に増幅されて致命的

失敗を招いてしまう。 

・プライマーのデザイン，温度条件なの 適化に時間がかかる 

今までに PCR を行ったことのない領域の遺伝子を増幅しようとする場合には，プライマー

デザインからはじめる必要がある。非特異的産物の生成およびプライマーダイマーのでき

ない箇所を捜し当てるのが非常に困難である。また，温度条件やプライマー濃度等を 適

化するのにも多くの時間が費やされる。 

・検出機器，ランニングコストが高い 

 

（2）QPrimer-PCR 

QPrimer-PCR（Quenching Primer-PCR）は蛍光消光プライマーを用いる。この手法は，に蛍

光色素（BODIPY）を付加させた DNA の構成塩基である C（シトシン）に，C の相補的な塩

基である G（グアニン）が結合したときに G との相互作用により BODIPY の蛍光が消光する

という現象を PCR での定量に応用したものである（Kurata et al., 2001）。PCR を行う

際に用いるプライマーの末端に蛍光標識した C 塩基を付加しておき（これを Qprimer と呼

ぶ），PCR の伸長反応によって G が Qprimer 末端の C 塩基に結合したときの蛍光消光率

をサイクルごとにプロットすることで増幅をリアルタイムに観察することが出来る。 



 

 

2.6.5 Terminal Restriction Fragment Length（TRFLP） 

蛍光標識された DNA 断片の集合体（片方の primer の 5’末端に蛍光標識を付加した

primerset を用いた PCR 産物など）を，特定の塩基配列を認識して DNA 鎖を切断する制限

酵素で処理し，蛍光色素が付加された側の断片長によって，異なる塩基配列をもつ DNA 同

士を分離する手法である。Liu et al.（1997）により環境微生物の群集解析を目的として

開発され，AOB 群集解析にも活用されている（Hortz et al. 2000, Sakano et al. 2002）。



 

2.6.6 Fluorescence in situ Hybridization（FISH） 

1980 年代末より開発された手法であり，Amann らにより，この手法が環境微生物分野でも

十分適用可能であることが示され，その具体的な実験手法が紹介された（Amann, 1995）。

標的塩基配列に相補的な塩基配列（oligonucleotide probe）を蛍光物質で標識し，細菌内

の標的塩基配列と結合（Hybridize）させ，それを蛍光顕微鏡で観察することにより，目的

の細菌を検出，定量する。FISH 法を微生物の検出に用いる場合，rRNA（ribosormal RNA）

を標的とする。標的となる rRNA は１つの細胞に 103-105 存在しており，結合した probe の

蛍光を顕微鏡下で観察することが可能である。 



 

 



 



第３章 実験方法 
 

本研究における実験手法を詳説する。 

 

3.1 実験室規模亜硝酸型硝化リアクターの運転 

 

 排水を処理する水槽を反応槽，リアクターなどと呼ぶ。本研究では田中が2004年に構築

し，運転していたリアクターをそのまま流用したのに加え，このリアクターで発生した余

剰汚泥を利用して同様のリアクターをそれぞれ運転587日目,633日目に新たに構築した。以

下，田中から引き継いだリアクターをR1，新たに構築したリアクターをそれぞれR2,R3と呼

ぶ。田中がリアクターを構築するにあたり運転条件等の参考にした新日本製鐵（株）の試

験プラント（ミニプラント）では，それぞれが一つの処理工程を担う複数の槽を用いて，

排水がそれらの槽を順々に流下することで処理される連続式リアクター（Continuous-Flow 

Reactor）が用いられたが，本研究で用いたリアクターは一槽式リアクターであり，時間に

よって処理工程（嫌気工程，好気工程，沈殿工程など）を区切る連続回分式リアクター

（Sequencing Batch Reactor; SBR）とよばれるものとした。 

 連続回分式リアクターは，一定量の合成排水がリアクターに流入すると一つの反応槽の

中で各処理工程が行われるため，合成排水が流入してから処理が終わるまで（この一連の

過程を「サイクル」と呼ぶ）の物質収支を求めやすい。また，経時的にリアクター内の水

質を分析することで，各処理工程における処理速度も実験的に求めやすくなる。 

 

3.1.1 リアクターの構造 

本リアクターセットは，有効容量5 L（R1）,3L （R2,R3） の「リアクター本体（一槽

式，アクリル製）」と水温制御用の「恒温槽」からなる。「リアクター本体」は，リア

クター，各種ポンプ，基質タンク，各種センサ・電極からなり，「恒温槽」は，恒温槽

用コンテナ，投げ込みヒータ，水循環ポンプで構成される。リアクターシステム全体の

写真をFig.3-1 に示し，模式図をFig. 3-2に示した。 



 

         Fig.3-1 リアクターセット概観 
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Fig.3-2 リアクターセット模式図
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Fig.3-2 リアクターセット模式図
 

 

3.1.2 リアクターの運転条件 

リアクターの基本運転条件をTable 3-1 に示した。また，リアクター制御に関わる項目

について以下に解説する。 

 



① サイクル制御 

連続回分式リアクターにおいて，合成排水が流入し一連の処理工程を経て浄化され

た処理水が得られるまでの一連の過程を「サイクル」と呼ぶ。サイクル制御には

Programmable Controller SYSMAC CPM1A-30CDR-A-V1（オムロン）を使用した。本リア

クターは1 サイクル8 時間とし，運転期間中にサイクルの内訳（各処理工程の時間的

配分）を変更した。詳細は第4章に譲るが，Fig.3-3に用いたサイクルを示し，Table 3-3

に亜硝酸型硝化反応における制限要因を究明するために検討した運転条件の履歴を示

した。 

 

② 合成排水 

合成排水とは，実排水を模倣した有機物や無機物からなる混合液のことを指す。本

リアクターで使用した合成排水の組成は新日本製鐵（株）ミニプラントのものを参考

に，田中ら(2006，修士論文)がデザインした。本研究で使用した合成排水の成分をTable 

3-2 に示した。ミニプラントではコークス炉排水の主成分であるフェノールやチオシ

アンが含まれていたが，本リアクターでは取り扱い上の困難さから使用せず，同程度

のTOC分をグルコースと酢酸で代用した。 

 また，Table 3-3 R2のｃ期に示した好気工程開始時の亜硝酸添加とは，サイクル

の150分にぺリスタポンプ（PERISTA PUMP SJ-1211, ATTO）で49.285g L-1のNaNO2溶液

を30mL加えた操作を指す。 
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Fig.3-3 1サイクルにおけるリアクター運転スケジュール 

 



Table 3-1 リアクター基本運転条件 Table 3-2　合成廃水組成
有効容量 R1:5L R2,R3:3L 基質 濃度[mg L-1]
系 Glucose 362
HRT CH3COONa･３H2O 874

SRT NaHCO3 400

水温 NH4Cl 900

ｐH CaCl2・2H2O 60

送気量 R1:3L min-R2,R3:1.8L min-1 MgSO4・7H2O 50

KH2PO4 50

Na2S2O3 212
NaCl 14000

>8.0　

連続回分式
16時間

20日

24-28℃

 

 

Table 3-3 亜硝酸型硝化反応における制限要因の検討因子 

Na2S2O3 送気量
脱窒 好気

mg L
-1 hr hr L/(L・min)

R1 a 112- 212 >8.0 2 5 0.6

b 574- 0 同上 同上

c 640- 同上 >7.2 0 7 同上

d 714- 同上 同上 2 5 同上

R2 a 587- 0 >8.0 2 5 0.6

b 640- 同上 >7.2 同上

c 721- 同上 同上 同上 有(100mgN/L)

R3 a 633- 0 >8.0 2 5 0.6

b 640- 同上 同上 0 7 同上

c 661- 同上 同上 2 5 同上

d 721- 同上 同上 1.2

開始日 pH
生物反応時間

同上

同上

好気初亜硝酸
添加濃度

同上

同上

 

③ 塩濃度 

新日本製鐵（株）ミニプラントミニプラントでは実際の海水を用いていたが，本リ

アクターでは，標準海水と規定されているもの（淵，1970）を参考に，塩化ナトリウ

ム溶液（14.0g NaCl L-1）をもって模擬海水とし，合成排水に混入させた。 

 

 

④ HRT およびSRT の制御 

HRT（Hydraulic Retention Time; 水理学的滞留時間）とはすなわち流入した合成

排水がリアクター内に滞留する時間であり，SRT（Solid Retention Time; 固形物滞留

時間）はリアクター内の固形物=活性汚泥が更新される時間である。 

本リアクターでは1 サイクルを8 時間とし，サイクルごとにリアクターの有効容量

（R1:5L，R2,R3: ３L ）の半分に相当するそれぞれ2.5 L（7.5 L day-1），1.5L（7.5 

L day-1） の処理水を放流し，同量の合成排水を流入するように制御した。よって，

一度流入した合成排水が処理水として完全に放流される時間 HRT=5/ 7.5 = 2/3 day = 

16 hr に制御された。 

SRT は良好な活性汚泥の維持に関わる重要な要因となる。 適なSRT よりも短い



SRTを設定すると，活性汚泥微生物群集の生育速度を汚泥の更新速度が凌駕してしまい，

リアクターから活性汚泥がウォッシュアウトされてリアクター内の適度な汚泥濃度が

維持できなくなる。本研究では，生育速度の遅い独立栄養の硝化細菌をターゲットに

したため，SRT= 20 日と比較的長めに設定した。SRT は，沈殿工程の直前5分間にR1

では83mL，R2,R3では50mlの汚泥混合液をリアクターから引き抜くことで制御した。 

 

⑤ 水温制御 

本リアクターでは，水温コントローラ（FHP-301, 東京硝子器械）による水温の自

動調節を行った。R1リアクター内水温をセンサでモニタリングし，恒温槽の投げ込み

ヒータがそれに呼応する仕組みとし（Fig. 3-2），リアクター内水温を30℃に保つよ

うにした。実際には合成排水流入直後は水温が下がること，リアクターを増設したた

めに恒温槽も増大させた影響で水温は24-28℃で保たれていた。 

 

⑥ pH 制御 

pH の制御にはpH コントローラ（PU-01, SHIBATA）とペリスタルティックポンプ

（PERISTA PUMP SJ-1211, ATTO），80g NaHCO3 L-1 溶液を用いた，下限のみの制御を

行った。pH の制御値は， pH>8.0またはpH>7.2とした（詳細は第４章参照）。 

 

⑦ 曝気量制御 

 酸素を多量に消費する硝化反応において，リアクターの曝気量は重要な意味を持つ。

本リアクターでは，エアポンプ（APN-085V-1, IWAKI）と流量計（ヒヨシ器械産業）に

より曝気量の制御を行った。曝気量は0.6L L-1 min-1
 または1.2L L-1 min-1とした（詳

細は第４章参照）。 

 

3.1.3 リアクターの水質モニタリング 

 水質モニタリングは，1 日‐2 週間に一度，任意のサイクルにおいて合成排水流入直

後から一連の処理工程が終わるまでの間に経時的に採取した汚泥混合液（Mixed liquor）

中の溶存態物質に対して行った。本研究におけるリアクター水質分析項目をTable 3-4 

に示した。 

 また，リアクターの汚泥濃度を把握するために毎回の水質モニタリング時にMLSS，

MLVSS を測定した。 

 



以下に，各モニタリング項目の分析方法を紹介する。 

 

a) アンモニウムイオン 

アンモニウムイオンはインドフェノール法により定量した。リアクターから採取した汚

泥混合液を遠心分離（3500rpm, 3-5min.）し，上澄み液を0.45 m のメンブレンフィルタ

ー(Cellulose acetate）でろ過したものを供試検体とした。以下に分析の詳細を示す。 

 

使用器具・装置 

分光光度計 

２５ｍL 比色管，etc. 

汲んだばかりの超純水 

 

試薬 

・フェノールアルコール溶液 

プロピルアルコール（1‐プロパノール）５ｍL にエタノールを加えて全量を100mL とした液に，

フェノール10g を溶かした。 

・ニトロプルシッドナトリウム溶液 

ニトロプルシドナトリウム（ペンタシアノニトリル鉄（Ⅲ）酸ナトリウム）1g を超純水200mLに

溶かし，遮光保存。一ヶ月有効。 

・アルカリ性クエン酸三ナトリウム溶液 

水酸化ナトリウム5g を超純水約350mL に溶かし，クエン酸三ナトリウム100g を加えて溶かし，

後に超純水で500ｍL にメスアップした。 

・次亜塩素酸ナトリウム溶液 

次亜塩素酸ナトリウムを2-5 倍程度希釈して用いた。測定当日に調整。 

・酸化剤溶液 

アルカリ性クエン酸三ナトリウム溶液：次亜塩素酸ナトリウム溶液＝４:１で混合した。測定当日

に調整。 

・アンモニア性窒素標準原液（1000mgN L-1） 

塩化アンモニウムを硫酸デシケータで4 時間以上乾燥させた後，3.82g を正確に量り取り，汲ん

だばかりの超純水に溶かして１L に定容。 

 

検量線の作成 

(1) アンモニア性窒素標準原液から0－0.8mgN/Lの範囲で5 段階以上の標準液を，各10mLずつ，25mL比

色管内に作成した。 

(2) 試料と同様に発色させ，アンモニア性窒素濃度と吸光度の関係から，検量線を作成した。 

 

測定 

(1) 25mL 比色管に，適当に希釈した試料を10mL とった。 

(2) フェノールアルコール溶液0.4mL，ニトロプルシッドナトリウム溶液0.4mL，酸化剤液１ｍL，を毎

回よく混合しながら，この順に加えた。 



(3) 室温（暗所）で1 時間以上静置した。 

(4) 分光光度計を用いて波長640nm の吸光度を測定し，検量線から濃度を決定した。 

 

b) 亜硝酸イオン 

亜硝酸イオンの定量はナフチルエチレンジアミン法により行った。リアクターから採取

した汚泥混合液を遠心分離（3500rpm, 3-5min.）し，上澄み液を0.45 m のメンブレンフ

ィルター(Cellulose acetate）でろ過したものを供試検体とした。以下に分析の詳細を示

す。 

 

使用器具・装置 

分光光度計 

25mL 比色管，etc. 

汲んだばかりの超純水 

 

試薬 

・スルファニルアミド溶液 

塩酸60mL と超純水約80mL の混合液にスルファニルアミド（4‐アミノベンゼンスルホンアミド）

2g を加えて溶かした。さらに超純水を加えて，200mL に定容した。 

・N-(1-ナフチル)エチレンジアミン溶液 

N-(1-ナフチル)エチレンジアミン二塩酸塩0.2g を超純水に溶かして200ｍL とした。遮光保存。 

・亜硝酸性窒素標準原液（250mgN L-1） 

亜硝酸ナトリウム1.23g を正確に秤量し，超純水で１L に定容した。これにクロロホルム1mL を

加え，冷蔵保存した。 

 

検量線の作成 

(1) 亜硝酸性窒素標準原液（250mgN L-1）から0－0.2mgN/L の範囲で5 段階以上の標準液を，各10mL ず

つ，25mL 比色管内に作成した。 

(2) 試料と同様に発色させ，亜硝酸態窒素濃度と吸光度の関係から，検量線を作成した。 

 

測定 

(1) 25mL 比色管に亜硝酸性窒素が0.2mgN L-1 になるように調整した試料を10mL とった。 

(2) スルファニルアミド溶液1mL を各試料に加えよく混合し，5 分間静置した。 

(3) N-(1-ナフチル)エチレンジアミン溶液を１ｍL 加え，よく混合し20 分間室温（暗所）で静置した。 

(4) 分光光度計を用いて波長540nm の吸光度を測定し，検量線から濃度を求めた。 

 

c) 硝酸イオン，硫酸イオン，チオ硫酸イオン 

硝酸イオン，硫酸イオン，チオ硫酸イオンは水溶液中で陰イオンとして存在している。

本研究では陰イオン分離カラムを搭載したイオンクロマトグラフィー（Compact IC 761，

メトローム,2006年9月以降はDX-AQ1110, （GLサイエンス）を使用）により，これらのイオ

ンを定量した。 



採取した汚泥混合液を遠心分離（3500rpm，3-5min.）し，その上澄みを0.45 m のメン

ブレンフィルター（Cellulose acetate）でろ過したものを適当に希釈し，分析に供した。

また，同定・定量のための標準溶液を各成分につき調製し，そのピーク面積から検量線を

作成した。得られた供試検体のピーク面積値と検量線から，各イオン濃度を求めた。 

 

d) 溶存有機態炭素 

溶存有機態炭素（Dissolved Organic Carbon; DOC）は下水試験法（1997）に従い，上澄

み液中の全有機態炭素（Total Organic Carbon; TOC）と定義し，測定にはTOC-V（島津製

作所）のNPOC（Non-Purgeable Organic Carbon; 不揮発性有機態炭素）測定モードを用い

た。この方法では，供試検体に酸を加えてpH<3 にした後スパージガスを通気することで検

体中の無機態炭素を二酸化炭素（CO2）となり除去した後に測定したTOCをもって，DOC を

測定する方法である。 

分析には，採取した汚泥混合液を遠心分離（3500rpm，3-5min.）し，その上澄みを0.45 m 

のメンブレンフィルター（Cellulose acetate）でろ過後，適当に希釈したものを供した。

また，定量のための標準液としてフタル酸水素カリウム溶液を用意した。NPOC法による測

定で得られたピーク面積値から，DOC 濃度を求めた。 

 

e) MLSS, MLVSS 

MLSS（Mixed Liquor Suspended Solids; 汚泥混合液浮遊物質），MLVSS（Mixed Liquor 

Suspended Solids; 汚泥混合液揮発性浮遊物質）の定義および測定方法は下水試験法

（1997）に倣った。以下に測定手順の詳細を述べる。 

 

① 蒸発皿を600℃で30 分乾燥させ，秤量した（A）。 

② リアクターから汚泥混合液25mL×2 を採取。遠沈管にいれ，3500rpm，5min.遠心分離し

た。 

③ 上清を捨て，無機塩類を完全に取り除くためRO 水を入れて汚泥を懸濁させもう一度遠

心分離した。 

④ A の蒸発皿に汚泥をとり，湯浴上で水分を蒸発させた。 

⑤ 110℃オーブンで2 時間乾燥させ，デシケータ中で放冷。その後秤量（B）。 

⑥ 600℃オーブンで30 分乾燥，放冷(110℃オーブン，デシケータで)，秤量（C）。 

⑦ ①‐⑥の手順より得られたA，B，C を用いた以下の計算式により，MLSS， 

MLVSS を算出した。 

MLSS＝（A－B）×40000 [mg L-1] 

MLVSS = (B－C) × 40000 [mg L-1] 

 

3.1.4 ルンゲ＝クッタ法による数値シミュレーション 

ルンゲ＝クッタ法（Runge-Kutta method）とは，数値解析において常微分方程式の近似

解を求める一連の方法である。この技法は 1900 年頃に数学者 C. Runge と M. W. Kutta に

よって発展された。 

 



古典的な 4 次ルンゲ＝クッタ法 

一般に用いられているルンゲ＝クッタ法は 4 次のルンゲ＝クッタ法（RK4）と呼ばれるもの

である。 

初期値問題を次のように設定する。 

 

次に，RK4 ではこの問題に対して次式を与える。 

 
ここで， 

 

 

 

 
である。 

このようにして，次のステップの値（yn+1）が，現在の値（yn）とその間隔（h）の積から

見積もられた勾配から求められる。その勾配は重み付け平均である。 

k1 は初期値における勾配である。  

k2 は区間の中央における勾配であり，勾配 k1 を用いて tn + h/2 における y の値をオイラ

ー法により決定したものである。  

k3 は区間の中央における勾配を再計算したものであり，k2 の値から決められた y の値を用

いる。  

k4 は区間の 後における勾配であり，k3 の値から決められた y の値を用いる。  

これら 4 つの平均を取るには，中央の勾配に対して大きな重み付けを与える。 

 
RK4 は 4 次の方法であり，全体の推定誤差が h4 のオーダーになることを意味する。 

 

このルンゲ＝クッタ法にMonod式を適用してAOBとNOBの増殖速度と基質消費速度をシミュ

レーションした。用いたAOB,NOBのMonod式を式3－1，3－2，3－3に示した。 
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用いたパラメータ等の詳細は4章に示す。 

 

 

3.2 硝化細菌群集解析 

 3.1 において構築された実験室規模活性汚泥リアクターにおいて，硝化反応の主役で

ある硝化細菌群集の挙動解析を行った。硝化反応を担う硝化細菌群は大きく二つのグルー

プに分けられる。すなわちアンモニア態窒素（NH4
+-N）を亜硝酸態窒素（NO2

--N）まで酸化

するアンモニア酸化細菌（Ammonium Oxidizing Bacteria; AOB）と，亜硝酸態窒素（NO2
--N）

を硝酸態窒素（NO3
--N）まで酸化する亜硝酸酸化細菌（Nitrite Oxidizing Bacteria; NOB）

である。亜硝酸型硝化反応は，AOB の活性が維持された状態でNOB の活性が抑制された場

合にのみ起こると考えられる。よって，本実験室規模活性汚泥リアクターの亜硝酸型硝化

反応を議論するうえで，AOB およびNOB の動態を解析は必要不可欠であると考える。 

 本研究では，リアクターの運転期間中におけるAOB，NOB の存在量，存在属あるいは存

在種の変動を把握するために，分子生物学的な手法による解析を行った。AOB，NOB 存在量

の把握には定量的PCR の一手法であるQPrimer-PCR 法（Kurata et al. 2001）を，存在属/

存在種の把握にはFISH 法（Amann et al. 1995-a），PCR-Cloning-Sequencing 法（Giovannoni 

et al. 1990），PCR-TRFLP（Moeseneder et al. 1999）を用いた。以下にそれぞれの実験

について詳説する。 

 

3.2.1 活性汚泥サンプルの採取 

硝化細菌群集解析用の活性汚泥サンプルは以下の要領で採取・保存した。サンプル採取

は毎回のリアクターの水質モニタリングのときに行った。 

 

（1）FISH 法による解析に用いるための活性汚泥サンプルの採取 

1. 曝気（硝化）過程中のリアクターから汚泥混合液1.0mL を凍結保存用の1.8mL 容クライ

オチューブ（Nalge Nunc International）に採取した。 

2. すぐに-80℃に急冷し，分析に供するまでそのまま凍結保存した。 

 

（2）DNA 抽出に供するための活性汚泥サンプルの採取 

1. 曝気（硝化）過程中のリアクターから汚泥混合液1.0mL を凍結保存用の1.8mL 容クライ

式 3－2 

式 3－3 



オチューブ（Nalge Nunc International）に採取した。 

2. 遠心分離（3500rpm, 10min.）を行い，上澄み液をデカンテーションにより除去した。 

3. TE buffer を1.0 mL 加え，汚泥を手で軽く分散させ，再び遠心分離（3500rpm, 10min.）

を行った。 

4. 上澄み液をデカンテーションにより除去し，DNA 抽出に供するまで-80℃で凍結保存し

た。 

 

3.2.2 核酸の抽出 

 a) DNAの注出 

DNA の抽出はFastDNA® SPIN Kit for Soil（Qbiogene，現MP Biomedicals）により行

った。抽出はキットに付属のプロトコルに従って行った。以下に手順について記す。 

 

1. -80℃で凍結保存された活性汚泥サンプル（3.2.1 (2)）を解凍し，Lysing Matrix E 

Tube に移した。 

2. 978 μL のSodium Phosphate Buffer と122 μL のMT buffer を加えたLysing 

Matrix E TubeをFastPrep® Instrument（Qbiogene，現MP Biomedicals）にセット

し，speed 5.5，30 sec. で細胞破砕処理を行った。 

3. 遠心分離（14000 g, 30 sec.）を行い，マイクロピペットで上澄み液を新しいチュ

ーブに移し，250 μL のPPS regent を加え，10 回転倒混和した。 

4. 遠心分離（14000 g, 5 min.）し，マイクロピペットをもちいて上澄み液を15 mL チ

ューブに移した。Binding Matrix を1 mL 加え2 分間転倒混和したのち，3 分間静

置した。 

5. 上澄み液を500 μL 捨て，再び混和した。混和液をSPIN™ Filter に移し，14000 g 

で1分間遠心分離した。 

6. Catch tube に通過した液（flow-through）を捨てた。500 μL のSEWS-M をFilter 

上に加え，再び遠心分離（14000 g, 1 min.），flow-through を捨てた。 

7. Filter 上のBinding Matrix-DNA 結合体に100 μL のDES を加えピペッティングし，

DNAを溶出した。Filter を新しいチューブに移し遠心分離（14000 g, 1 min.）す

ることでDNAを回収した。回収したDNA は解析に供するまで-20℃で凍結保存した。 

 

上記手順により得られたDNA 抽出産物中のDNA 濃度をNanoDrop ND-1000（NanoDrop）

を用いて吸光度260 nm の波長を測定することにより求めた。測定値は各種解析の際の

濃度調整の際に活用した。 

 

 b) RNA の抽出 

 

 RNA-SIP に用いた RNA の抽出は RNeasy mini kit を用いて行った。抽出はキットに付属

のプロトコルと Manefield ら（2002）の方法を参考にし，抽出効率を上げるために一部変

更を施した。 

 



１．-80℃で凍結保存された活性汚泥サンプルを解凍し，24mMPhosphate Buffer 500

μL を添加後，Mora EXTRACT 付属のジルコニアビーズチューブに移した。 

２． Phenole-Clolofolm solution (Ambion) 500μL と Buffer RLT 600μL を添加す

る。 

３．チューブを FastPrep® Instrument（MP Biomedicals）にセットし，speed 6.5,40sec.

で細胞破砕処理を行った。 

４．FastPrep® Instrument からサンプルを取り外し，遠心分離(14000g,5min)を行い，

ビーズを沈殿させた。 

５．水層を新しいマイクロ遠心チューブに移し，遠心分離(14000g,2min)し，上清を新

しいマイクロ遠心チューブ（別売り）に移した。上清のみを次のステップに使用

した。 

６．ホモジナイズしたライセートに同量（通常 350 μL）の 70％エタノールを添加し，

ピペットで良くミックスした。遠心操作を行わなかった。 

７. 形成した沈殿物を含んだサンプルを，2 mL コレクションチューブ（付属品）にセ

ッティングした RNeasy ミニカラムにアプライした。ふたを静かに閉め，≥8,000 x 

g（≥10,000 rpm）で 15 秒間遠心操作した。フロースルー*を捨てた。コレクショ

ンチューブはステップ 8 で再使用した。残りのサンプルを続けて RNeasy カラム

にアプライして上記の条件で遠心操作を行ってください。各遠心操作の後フロー

スルーを捨てた。 

８. 700 μL の Buffer RW1 を RNeasy カラムにアプライした。チューブのふたを静か

に閉めて，洗浄のために≥8,000 x g（≥10,000 rpm）で 15 秒間遠心した。フロー

スルーとコレクションチューブを捨てた。 

９. RNeasy カラムを 2 mL の新しいコレクションチューブ（付属品）に移した。500 μL

の Buffer RPE を RNeasy カラムにピペットでアプライした。ふたを静かに閉めて

洗浄のために≥8,000 x g（≥10,000 rpm ）で 15 秒間遠心操作を行った。フロー

スルーを捨てた。コレクションチューブはステップ 10 で再使用した。 

１０. 500 μL の Buffer RPE を RNeasy カラムに添加する。チューブのふたを静かに

閉め，RNeasy シリカゲルメンブレンを乾燥するため，≥8,000 x g（≥10,000 rpm）

で 2 分間遠心操作した。 

１０a. 高スピードで 1 分間マイクロ遠心機で遠心操作を行った。残存しているエタ

ノールがダウンストリーム反応を妨害することがあるため，RNeasy シリカゲルメ

ンブレンの乾燥は重要であった。この遠心操作により，溶出の際のエタノールの

キャリーオーバーを防ぐことができた。 

注：遠心操作後，カラムがフロースルーに触れて，その結果エタノールのキャリーオ

ーバーが起こらないように，コレクションチューブから注意して RNeasy ミニカ

ラムを取り除いた。 

１１. 溶出のために，RNeasy カラムを新しい 1.5 mL コレクションチューブ（付属品）

に移した。RNeasy シリカゲルメンブレンに 50 μL の RNase フリー水を直接ピペ

ットで添加した。ふたを静かに閉め，≥8,000 x g（≥10,000 rpm）で 1 分間遠心

操作を行い溶出した。 



 

 一方,RT-Qprimer PCR に用いた RNA サンプルには，MORA-EXTRACT®を用いた。こちらのキ

ットは RNA を選択的に抽出する能力はないが，全核酸の抽出効率が高く，費用が安く済む

という利点があるため，このキットで得られたサンプルのうち，少量を十分に DNase 処理

した上で RT-QPrimer PCR に供することとした。 

 

１．-80℃で凍結保存された活性汚泥サンプルを解凍し，150μL のライシスバッファ

ーを添加後，よく懸濁した。 

２．懸濁液をビーズ充填チューブに移し，70℃で 10 分間加熱して溶菌した。 

３．加熱処理後，チューブを FastPrep® Instrument（MP Biomedicals）にセットし，

speed 4.5,60sec.で細胞破砕処理を行った。 

４．FastPrep® Instrument からサンプルを取り外し，卓上ミニ遠心機でスピンダウン

を行い，ビーズを沈殿させた後，SDS 溶液 200μL を加えて混ぜ，再び 70℃,10 分

間加温した。 

５．400μL のフェノール混合液を加え，混合後 15,000rpm,3 分間遠心し，上層を付属

の実験用 2mL チューブに回収した。 

６．粗精製核酸に 99％エタノールを 1mL 加え混合後,再度 15,000rpm，3 分間遠心した。

上澄みを捨てた後，70％エタノールを 1mL 程度加え混合後，15,000rpm，3 分間遠

心した。その後，上澄みを捨てて乾燥させた。 

７．乾燥させた沈殿に，200μL の TE buffer を加え溶解させた。 

８ ． 上 記 手 順 に よ り 得 ら れ た RNA 抽 出 産 物 中 の RNA 濃 度 を NanoDrop ND-1000

（NanoDrop）を用いて吸光度 260 nm の波長を測定することにより求め，TE Buffer

で濃度を 100ngL-１に調整し，25μL を DNase 処理した。 
 

c）DNase 処理 

 RNA と大きく浮遊密度の異なる DNA がサンプル中に共存すると核酸の分離が阻害される。

また，逆転写反応後はもともとサンプル中に混入いていた DNA と RNA 由来の cDNA は区別で

きない。そこで，DNase 処理を行うことによってサンプル中の DNA を分解し，純度の高い

RNA サンプルを得た。DNase 処理には TURBO DNA-freeTM(Ambion)を用いた。 

 

１．抽出済み RNA サンプルの核酸濃度を NanoDrop ND-1000（NanoDrop）を用いて測定

した。測定値より，サンプル濃度が 10μg/50μL 以下となるように希釈した。 

２．0.1volume 10X TURBO DNase Buffer と 1.5μL TURBO DNase を添加し，穏やかに

混合した。 

４．37℃で 30 分間 incubate した。 

５．さらに 1.5μL の TURBO DNase を添加し，穏やかに混合後，37℃で 30 分間 incubate

した。 

６．DNase Inactivation Reagent を 0.1volume 添加し，よく混合した。 

７．室温で 2 分間，時々振りながら incubate した。 

８．10000g で 1.5 分間遠心分離し，上澄みを新しいチューブに移した。 



 

3.2.3 FISH（Fluorescence in situ Hybridization ）  
第２章で述べたように，AOB 群を一度に広く捉えることのできる PCR primer や FISH 

probe が存在する一方で，NOB 群に対してはそのようなツールは現時点で存在しない。し

た が っ て ， リ ア ク タ ー 内 NOB の 定 量 /定 性 を 行 う 前 に ， NOB と し て 知 ら れ て い る

Nitrobacter，Nitrospira，Nitrococcus，Nitrospina の 4 属のうちリアクター内に優占

している属を決定する必要があった。 

NOB を標的にした既存の FISH probe の一覧は第２章で紹介した通りであり，本研究では

Table 3-5 に示した 4 つの NOB-target probe を用いた。これらの probe はそれぞれ

Nitrobacter，Nitrospira，Nitrococcus，Nitrospina に特異的であるとされており，これ

らの probe による細胞の検出の有無で，リアクター内における優占 NOB 属を決定すること

とした。また EUB-mix probe（EUB-Ⅰ，EUB-Ⅱ，EUB-Ⅲの混合 probe）を作成し，対比染色

に用いた。供試検体は亜硝酸酸化活性が活発であったリアクター運転 8 日目の汚泥を用い

た。 

FISH 法の操作手順は基本的に Amann et al. (1995)に従った。以下にその詳細について記

す。 

（1）サンプルの固定とスライドガラスの作成 

1. -80℃で保存したリアクター運転 8 日目の活性汚泥サンプル（3.2.1 参照）を解凍した。

サンプル 200μL に対し固定液（4% paraformaldehyde）600μL を加え，4℃で 1-3 時間固

定した。 

2. 5000g で遠心分離し固定液を捨てた。固定液を完全に除去するために，1×PBS を適当

量加え懸濁し，再び遠心分離後，上澄み液を捨てた。 

3. 1×PBS，氷冷したエタノールをそれぞれ 200μL 加え，氷冷しながら超音波分散を行っ

た（10W，4min. ）。 

4. 予めゼラチンコート（0.1%ゼラチン溶液に 2 分間浸し，風乾）を施したスライドガラ

スのウェル一つに 2μL ずつ固定，超音波分散の済んだサンプルを分注，風乾し，供試標

本とした。 

（2）プローブハイブリダイゼーション 

1. 10 μ M に濃度調製した oligonucleotide probe 1 容に対し hybridization buffer

（x%formamide, 0.9M NaCl, 20mM Tris-HCl, 0.01%SDS, pH7.2）8 容を加え，標本スライ

ドガラス上の各ウェルに 9μL ずつ滴下した。 

2. hybridization buffer を染み込ませたろ紙を入れ，ハイブリダイゼーション温度（46℃）



で気液平衡状態にしておいた 50 mL ポリプロピレン遠沈管にスライドガラスを入れ，ハイ

ブリダイゼーションを行った（46℃，2 時間）。 

3. スライドグラスをポリプロピレン遠沈管から取り出し，ハイブリダイゼーション温度に

保っておいた Washing buffer（y M NaCl, 0.01%SDS, 20mM Tris-HCl）で未結合 probe を

軽く洗い流した。 

4. さらに washing buffer の入った 50 mL ポリプロピレン遠沈管にスライドガラスを浸し，

ハイブリダイゼーション温度で 20 分静置した。 

5. スライドグラスを取り出し，MilliQ 水で washing buffer を洗い流し，すぐにスライ

ドガラスを振って水を切り，暗所で空気乾燥した。 

 

（3）顕微鏡観察 

  顕微鏡観察には蛍光顕微鏡（DP70, Olympus）を用いた。明視野，緑色励起（FITC 標識

した EUB mix probe の観察），赤色励起（Cy3 標識した NOB 標的 probe の観察）につい

て画像を撮り，蛍光の確認を行った。 

 

3.2.4 PCR primer の選定と PCR 条件  
硝化細菌を標的にした PCR（Polymerase Chain Reaction）用の primer が設計されてい

る。本研究では，実験室規模活性汚泥リアクター内における既知の AOB および NOB の定量

/定性を行うことを掲げているため，より幅広くかつ特異的に AOB・NOB を捉えられる PCR 

primer を用いた解析を行うことが肝要であった。 

AOB を標的にした primer としては，第２章で紹介したものが知られているが，本研究

では Rotthauwe et al. (1997) が設計した amoA-1F, amoA-2R primer set を用いることと

した（Table 3-6）。この primer set は，Betaproteobacteria に属する AOB（betabacterial 

AOB；β-AOB）が有するタンパク質 ammonia monooxygenase subunit A（AmoA）をコードす

る機能遺伝子 amoA を標的としたものであり（Rotthauwe et al., 1997）使用実績も数多い。

amoA を標的にすることで，16S rDNA を標的にした PCR よりも特異的に AOB を捉えられる

ことを期待した。また，数ある既知の細菌の機能遺伝子の中でも amoA 塩基配列のデータ

ベースは充実しており，得られた amoA 配列から近縁種を求めることは十分可能であると

考えられている（Purkhold et al., 2000, Aakra et al., 2001, Purkhold et al., 2003）。

本研究では，3.2.3 の FISH 法によりリアクター内の優占属と決定された（第 5 章参照）

Nitrobacter 属の 16S rDNA を標的とする FGPS872f-1269r primer set を用いることとし

た（Table 3-6）。既知の NOB は 16S rRNA 塩基配列に基づいた分類では 4 つもの属に散

在して存在しているため（第２章参照），それら全てを特異的に捉える primer の設計は

困難であり，現時点で開発についての報告はない。現在開発されている NOB 16S rDNA を

標的にする primer set としては，Nitrobacter 属（α-proteobacteria）を特異的に増幅

する FGPS872f-1269r（Degrange & Bardin, 1995）と Nitrospira 属（Nitrospira）を特異

的に増幅する NSR1113f-1264r（Doinishi et al., 2002）が知られている。16S rDNA を標

的とする primer のほかにも，Nitrobacter hamburgensis の亜硝酸酸化還元酵素（NOR）

をコードする機能遺伝子 norB の塩基配列から設計された norB269f-443r primer set の開

発が報告されている（赤司, 2004）が，このプライマーの実績は皆無に等しい。 



Table 3-6 PCR primer
Primer Target Reference
27f-1492r 27f AGAGTTTGATCCTGGCTCAG 
primer set 1492r TACGGTTACCTTGTTACGACT
amoA-1F-2R amoA -1f GGGGTTTCTACTGGTGGT
primer set amoA -2R CCCCTCKGSAAAGCCTTCTTC
FGPS872f-1269r FGPS872f CTAAAACTCAAAGGAATTGA
primer set FGPS1269r TTTTTTGAGATTTGCTAG
NSR1113f-1264r NSR1113f CCTGCTTTCAGTTGCTACCG
primer set NSR1264r GTTTGCAGCGCTTTGTACCG
[K-G or T, S=G or C] 

eubacteria

Rotthauwe et al. 1997

Degrange & Bardin 1995

Dionisi et al. 2002

Lane,D.J. 1991

Sequence(5'-3')

β-AOB

genus Nitrobacter

genus Nitrospira

 

 

以下に本研究において一貫して用いた PCR 条件と，アガロース電気泳動による PCR 産物の

確認について述べる。 

（1）PCR 条件 

本研究における amoA-1F-2R FGPS872f-1269r および NSR1113f-1265r を用いた PCR は，特

に断りのない限り Table 3-7,3-8 の条件で行った。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Table 3-8 NSR-PSR 条件 

Primer
NSR1113f: 5'-cct gct ttc agt tgc tac cg -3'
NSR1264r: 5'-gtt tgc agc gct ttg tac cg-3'

PCR　mixture
final conc. volume(μl)

ddH2O - 29
10xAmpliTaq PCR buffe 1x 5
2mM dNTP 0.2mM 5
100μM forward primer 0.5μM 0.25
100μM reverse primer 0.5μM 0.25
5U/μL AmpliTaq Gold 2.5U 0.5
template(5ng/μL) 50ng 10
total 50

Thermalcycler program 
step tenperature(℃) incubation(sec)
hotstart 94 300
denature 94 30
anneal 65 30
extention 72 30 35cycle
final extention 72 900

NSR-PCR

 

 

（2）アガロース電気泳動による PCR 産物の確認 

PCR 産物が，目的とする標的配列が正しく増幅されたものであることを確認する手法とし

てのアガロースゲル電気泳動を活用した。アガロースゲルにアプライされた DNA 断片は，

その長さによって異なる電気泳動距離を示す。よって，既知の DNA 断片長からなる DNA マ

ーカーとともに PCR 産物を電気泳動することで，PCR 産物が標的 DNA 断片長に等しい長さ

であるかが確認できる。以下にアガロース電気泳動の手順を示した。 

 

1. Agarose S（日本ジーン）を 1×TAE に溶かし，1.0-1.5%（w/mL）アガロースゲルを作

成した。 

2. i-Mupid-J（ADVANCE）にアガロースゲルをセットし，PCR 産物 5 μL と 6×Loading Dye 

1 μ L を混合後，ゲルのウェルにローディングした。DNA マーカーには DNA Ladder 

Markers, 100bp DNA Ladder（TOYOBO）を用いた。 

3. 100 V で 15-20 分電気泳動したのち，5 万倍希釈したエチジウムブロマイド溶液

（BIO-RAD）に 15-20 分染色した。 

4. 染色が済んだゲルを UV-Transilluminator（FAS-Ⅲシステム，TOYOBO）にセットし，観

察することで，目的の DNA 断片長の増幅を確認した。 

 

3.2.5 QPrimer-PCR 
QPrimer-PCR 法は，5’末端を蛍光色素 BODIPY®で修飾した oligonucleotide primer を

使用して PCR 増幅をリアルタイムで検出する，定量的 PCR 法の一手法である（Kurata et 

al., 2001）。 

本研究では，と FGPS872f-1269r primer set を用いて，Nitrobacter 属由来 16S rDNA，

16S rRNA  の QPrimer-PCR 法による定量を行った。 

（1）QPrimer-PCR 用 primer の作成 

QPrimer-PCR に用いる primer set は，forward 側か reverse 側のどちらの 5’末端



が BODIPY®修飾されている必要がある。また，グアニン（G）との相互作用によりその蛍

光が消える，という BODYPY®の性質を利用した蛍光消光反応を利用するためには，BODIPY®

修飾する末端はシトシン（C）である必要がある。本研究では，amoA をターゲットとし

た QPrimer-PCR 法には amoA-1F 5’末端に C を付加したものに（Table 3-8），Nitrobacter 

16S rDNA をターゲットとした QPrimer-PCR 法には FGPS872f 5’末端（もともと C）に

（Table 3-9），それぞれ BODIPY®修飾を施した。BODIPY®修飾 primer の作成は環境エン

ジニアリング(株)に依頼した。 

（2）外部標準サンプルの調製 

定量のための外部標準サンプルを以下の要領で調製した。 

1. 本研究で用いたリアクターから採取した運転 11 日目の活性汚泥から，3.2.2 の要領

で抽出した DNA をテンプレートとした PCR を行った。PCR primer は,amoA 定量用の

標準サンプルの作成には amoA-1F-2R primer set（Table 3-6）を，Nitrobacter 属由

来 16S rDNA の標準サンプルの作成には FGPS872f-1269r primer set（Table 3-6）を

用いた。 PCR mixture の組成とサーマルサイクラー（T3 Thermocycler, Biometra）

プログラムは 3.2.4 に準じた。 

2. 得られた PCR 産物を QIAquick PCR Prification Kit（QIAGEN）で精製し，精製産物

中の DNA 濃度を NanoDrop ND-1000（NanoDrop）を用いて吸光度 260 nm の波長を測定

することにより求めた。 

3. DNA 濃度から，以下の式により PCR-精製産物中の amoA-1F-2R 領域（491 bp）あるい

は FGPS872f-1269r 領域（397 bp）の DNA 断片のコピー数を算出した。 

 

4. 算出したコピー数を元に， PCR-精製産物を適宜希釈し， 101, 102, 103, 104, 105, 

106,copies μL-1 の標準サンプルを作成した。 

（3）RNA サンプルからの cDNA の合成 

RNA を直接定量 PCR に用いることはできないため，逆転写反応によって合成した cDNA

の定量 PCR を行った。逆転写反応には ReverTra Plus キット(TOYOBO)を用いた。反応は

Table 3-9 の条件で行った。 

Table 3-9 ReverTra Plus キットを用いた逆転写反応条件 



Step 1 Step 2
Primer RT　mixture volume(μl)
FGPS1269r: 5'-ttt ttt gag att tgc tag-3' Mixture of Step 1 6
PCR　mixture volume(μl) 5XRT buffer 2
RNase Free Water  2.5 10mM 4dNTP 1
10μM reverse primer 0.5 10U/μL RNase inhibitor 0.5
template RNA 3 ReverTra Ace 0.5
total 6 total 10

Thermalcycler program Thermalcycler program 
step tenperature(℃) incubation(sec) step tenperature(℃) incubation(sec)
denature 65 300 anneal 30 600
Cooling on ice revese transcription 42 3600

denature 85 300

 
（4）LightCycler®（Roche Diagnostics）による Real-time 定量 

Real-time 定量には LightCycler®（Roche Diagnostics）を用いた。16S rRNA を定量

する際には Table 3-8，Table 3-9 に Nitrobacter 16S rDNA 定量のための PCR mixture の

組成と LightCycler®のプログラムを示した。検量線作成のために，LightCycler®専用キ

ャピラリー内に 102,103, 104, 105, 106, 107
 コピーの標的 DNA 断片がテンプレートとし

て存在する外部標サンプルを作成した。データの解析には Macro for LightCycler 

ver.2.2 for win（環境ンジニアリング）を用いた。定量は各サンプルについて 3 反復

行い，平均値と標準偏差を求めた。 

 

 
3.2.6 PCR-TRFLP 

リアクター内の amoA の構成変化を追跡するため，amoA を標的にした PCR-TRFLP を行った。

TRFLP（Terminal Restriction Fragment Length Polymorphism）は，蛍光色素を付加した

primer を用いて得た PCR 産物を制限酵素で切断し，その断片長からサンプル中の DNA の

構造を推定する方法である。以下に手順について記す。 

（1）PCR 

primer amoA-1F の 5’末端に蛍光色素 6-Fam を付加したものを作成し（Table 3-14），本

実験における PCR に用いた（Table 3-7）。PCR は 3.2.6（1）と同様の条件で行った。供

試検体は運転 57，92，133，145，159，166，174，181，194，257，299 日目の活性汚泥か

Table.3-10 Nitrobacter 16S rDNA を標的とした QPrimer-PCR の条件 



ら抽出した DNA とした。 

 

（2）制限酵素処理 

3.2.6 の結果より得られたリアクター内の amoA 塩基配列情報をもとに，使用する制限酵

素の選定を DNASIS Pro（日立ソフトウェア）を用いて行った。リアクター内 amoA の特徴

的な塩基配列を示した TR92_amoA-28，TR257_amoA-32 の 2 クローン（第５章 5.1.2 Fig. 

5-3）の塩基配列情報を DINASIS Pro に入力した。「制限酵素サイト検索」機能を利用し

て，TR92_amoA-28，TR257_-amoA-32 を異なる断片長で切断する制限酵素を検索した。 

結果，TR92_amoA-28 を forward 側 5’末端から 77 bp の位置で，TR257_amoA-32 を 192 bp 

の位置で切断する制限酵素 MobⅠを使用することとした（Table 3-15）。MboⅠによる PCR 産

物の切断は Table 3-16 の通り行った。 

（3）DNA 断片長の解析 

制限酵素処理によって得られた DNA 断片の長さの解析は，ABI PRISM® 310Genetic Analyzer

（Applied Biosystems）の GeneScan モードにより行った。制限酵素処理の済んだ PCR 産

物 5 L，Hi-Di formamide 42 L，DNA マーカー（GeneScan™-500 ROX™ size standard，

Applied Biosystems）0.5 L の混合液を作成した。混合液を熱処理（95℃，2min.）した

後直ちに 5 分間氷冷し，ABI PRISM® 310 Genetic Analyzer に供した。ABI PRISM® 310 Genetic 

Analyzer の操作は付属マニュアルに準じて行った。測定データの解析にはソフトウェア

GeneMapper™（Applied Biosystems）を用いた。 

 

Table 3-12 制限酵素 Mbo Ⅰ 

Table3-11 TRFLP 用 amoA 標的 primer 



 

3.2.7 SIP 法 
13C での NOB の標識  

 リアクターR1 より亜硝酸型硝化時（483 日目）と完全硝化型時（707 日目）の汚泥

25ｍｌを採取した。それぞれの汚泥を遠心（34500rpm，10 分）した後，milliQ を 50ml

加えて再び遠心処理して洗浄した。これを 2 回繰り返したことによって，汚泥中に残

存していた 12C を除去した。 

 洗浄した汚泥に Table 3-14 の組成の培地を加えて振盪した混合液を 100ml のバイア

ル瓶に移し，ブチルキャップとアルミシールで密閉した。気相は純空気（G1）で置換

し，CO2 を取り除いた。 

 一日 1 回，亜硝酸（100mgN）の添加と純空気によるガス交換を行い，2 日に 1 回
13C-NaHCO3（20mgC）の添加を行なった。 

 培養 7 日目にバイアル中より 2ml の汚泥混合液を凍結保存用の 1.8mL 容クライオチ

ューブ（Nalge Nunc International）に採取し，遠心分離処理（34500rpm，10 分間）

した。上澄みをデカンテーションにより除去し，1ml の TE Buffer（pH8.0）を加えて

再度遠心処理（34500rpm，10 分間）した。上澄みを除去し，－80℃で凍結保存した。 

Table.3-14 SIP 標識培養培地 

concentration
substrate [mg L-1]
NaHCO3 400

NaNO2 579

CaCl2・2H2O 600

MgSO4・７H2O 500

KH2PO4 50

NaCl 1400  

 

 

Table 3-13 制限酵素処理条件 



密度勾配溶媒の調整 

 4.5ml の 2g/ml CsTFA（Amersham Pharmacia Biotech），175μｌの deionaized folmamid，

600μl の Gradient Buffer（GB;0.1M Tris-HCl,pH8.0; 0.1M KCl; 1mM DTA）をよく混

合した。この溶媒の屈折率を Refractmeter AR200（Reichert）で測定し，GB を加える

ことで屈折率が 1.3727ｎ D-TC になるように調整した。この屈折率がすなわち密度

1.795g/ml を示している（Manefield 2002）。 

 

Table.3-15 密度勾配溶媒の調整に用いた溶媒の密度と屈折率の関係 

CsTFA stock
solution　(ml)

GB　(ml)
Deionized
folmamide(ml)

Total　(ml)
density
（g/ｍｌ）

refluction
[nD-TC
(20℃）]

4.5 0.0 0.175 4.675 1.9007 1.3770
4.5 0.1 0.175 4.775 1.8843 1.3763
4.5 0.2 0.175 4.875 1.8697 1.3756
4.5 0.3 0.175 4.975 1.8487 1.3749
4.5 0.4 0.175 5.075 1.8393 1.3743
4.5 0.5 0.175 5.175 1.8203 1.3737
4.5 0.6 0.175 5.275 1.8067 1.3731
4.5 0.7 0.175 5.375 1.7897 1.3726
4.5 0.8 0.175 5.475 1.7767 1.3720
4.5 0.9 0.175 5.575 1.7620 1.3714
4.5 1.0 0.175 5.675 1.7460 1.3708
4.5 1.1 0.175 5.775 1.7347 1.3704
4.5 1.2 0.175 5.875 1.7293 1.3700
4.5 1.3 0.175 5.975 1.7183 1.3695
4.5 1.4 0.175 6.075 1.7067 1.3690
4.5 1.5 0.175 6.175 1.6960 1.3685

超遠心溶媒作成時の目安
density
（g/ｍｌ）

refluction
[nD-TC]
(20℃）

1.795 1.3727

Fig.3-3　 Buoyant Density standard curve
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超遠心分離 

 13C-NaHCO3 で標識した汚泥より RNeasy mini kit を用いて RNA を抽出した（3.2.2 ｂ）)。

抽出した RNA は Turbo DNA freeTM (Ambion)を用いて DNA を除去した。得た RNA 溶液中

の RNA 濃 度 を Quant-iT™ RiboGreen® RNA Assay Kit from Molecular Probes 

(Invitrogen)を用いて測定した。RNA 溶液は密度勾配溶媒のバイアル充填時にチューブ

1 本あたり 500ng となるようにローディングした。 

 超遠心分離機は Hitachi Koki の CP80WX を，ローターは SRP83VT を用いた。

44500rpm,20℃,66 時間の超遠心分離を行なった（Lueders et al., 2004）。超遠心分離

終了後，チューブの底より 400μl ずつ計 12 フラクションを回収した。その際，形成

された密度勾配を崩さずに一定流量でフラクションを回収する必要があったため，ペ

リスタポンプ（PERISTA PUMP SJ-1211, ATTO）を用いてチューブの上部より 200μl/min

で RNase free water を置換した。回収したそれぞれのフラクションから 60μl をリフ

ラクトメータによる密度測定に用いた。その後，回収したフラクションよりイソプロ

パノール沈殿によって RNA を回収した。 

 

イソプロパノール沈殿  
 各フラクションに 0.1volume の３M acetate を添加後，1.0volume のイソプロパノー

ルを添加した。よく混合した後，－80℃で 10 分間インキュベート（凍結しないように），

その後，－20℃で一晩以上インキュベートした。  
 15000rpm，4℃，90 分間遠心分離し，ピペットで注意深く上澄みを捨てた。1ml 70%
エタノールを加え，15000rpm，4℃，20 分間遠心分離し，上澄みをピペットで注意深

く捨てた。その後，遠心乾燥機でドライアップした。25μ l の TE Buffer に RNA を溶

かし，RNA サンプルとした。浮遊密度の高いフラクションに含まれる微量の RNA は，

一度でも凍結融解を行なうと失われてしまうため，サンプルは凍結はせずに直ちに

RT-PCR 反応に供した。  
 

RT-PCR 
 回収フラクションからの RT－PCR には Access Quick（Promga）を用いた。RT-PCR
条件は Table.3-14.に示した。  
 

Table 3-16 AccessQuickTM を用いた RT-PCR 条件  



16S rRNA-RT-PCR
Primer

27f: 5'-AGA GTT TGA TCC TGG CTC AG -3'
1492r: 5'-TAC GGT TAC CTT GTT ACG ACT T -3'

PCR　mixture volume(μl) Finai Conc. Thermalcycler program 

AccessQuickTM Master Mix, 2X 25 1X step tenperature(℃) incubation(sec)
10μM forward primer 5 1.0μM Reverse Transcription 48 2700
10μM reverse primer 5 1.0μM Hotstart 94 120
Nuclease-Free Water 10 denature 94 45
RNA template 5 anneal 50 45
AMV Reverse Transcriptase　（５U/μL 1 0.1U extention 72 90 30cycle
total 51 final extention 72 720

 
 

 3.2.4 に示したアガロースゲルチェック法により，RT-PCR 産物の存在を確認した。
13C で標識したサンプルから得られた RT-PCR 産物のうち，同浮遊密度で 13C で標識

したサンプルのみにバンドが存在するフラクションと， 13C， 12C 双方にバンドが存在

す る 中 で も っ と も 浮 遊 密 度 の 高 い フ ラ ク シ ョ ン か ら 得 ら れ た 産 物 を

Cloning-Sequence に用いた。  
 

PCR-Cloning-Sequencing 

27f-1492r primer set を用いたPCR-Cloning-Sequencing法により亜硝酸型硝化時と

完全硝化時のSIPサンプル由来16S rDNA の塩基配列を求めた。以下に手順の詳細を記

す。 

（1）Cloning 

Cloning にはQIAGEN PCR Cloning Kit（QIAGEN）を用い，実験手順はQUIAGENが配

布している｢QUIAGEN® PCR Cloning Handbook（April 2001）｣に従った。RT-PCRによ

り得られたPCR 産物をQIAquick PCR Purification Kit（QIAGEN）で精製，Ligation 

に供した（Table 3-10）。 

Transformation が済んだ大腸菌株はLB 培地（Table 3-11）にスプレッドし，37℃

で15-18 時間培養した。 

（2）Sequencing 

得られたクローンをコロニーPCR（Table 3-12）にかけたものをSequencing に供し

た。 

Sequencingはタカラバイオ（株） ドラゴンジェノミクスセンターの大規模塩基配

列受託解析サービスを利用した。 

Table 3-17 Ligation Reaction Mixture 

 



Table 3-18 LB培地の組成 

 



 

Table 3-19 コロニーPCR条件 

 
 

 

得られたforward，reverse の塩基配列の波形データをassemble し，それをもっ

て各Clone の塩基配列情報とした。Assemble には，ソフトウェアAutoAssembler™

（Applied Biosystems）を用いた。 

 

 

第４章 亜硝酸型硝化に影響する因子の検討 



第５章 硝化細菌群集解析 

 
本研究で運転した実験室規模活性汚泥リアクターにおける硝化細菌群集の解析を行った。

第４章ではリアクターの水質モニタリングによって，亜硝酸型硝化反応（NH4
+→NO2

-）を示

していた活性汚泥が完全硝化反応（NH4
+-N→NO3

—N）を示し，再び亜硝酸型硝化反応を示す

ようになるまでの遷移過程を捉えることができた。本章では，この遷移過程における硝化

細菌群集の挙動を解析することで，亜硝酸型硝化反応制御に向けた微生物学的な知見を得

ることを目的とした。 

硝化細菌群集解析は，リアクター活性汚泥内のアンモニア酸化細菌（Ammonia Oxidizing 

Bacteria; AOB）と亜硝酸酸化細菌（Nitrite Oxidizing Bacteria; NOB）に対する存在量

および存在属・存在種の評価を分子生物学的手法により行った。具体的には，PCR-TRFLP

によるAOB種構成変化の追跡，FISHによる存在NOB属の推定，QPrimer-PCRによるNOB由来DNA

コピー数の定量，RNA-SIPによる存在NOB種の同定を行った。 

 

5.1 amoA を標的としたアンモニア酸化細菌（AOB）群集解析結果 

田中ら（2006）の運転時において，実験室規模活性汚泥リアクターで安定的な亜硝酸型

硝化反応が観察される直前に，アンモニア酸化活性の失活・回復というダイナミックな変

動が認められた。このアンモニア酸化活性の変動は，アンモニア酸化反応の主役であるβ

-AOBの種構成が大きく変化したことと時期を同じくしていた（Fig.2-11）。また，第4章に

示したR3のc期における水質モニタリング結果（Fig.4-10）においてもそれに類似した現象

が認められ，同様のAOB種構成の変化が起こった可能性を示唆している。 

本研究におけるAOB解析は，田中ら（2006）の結果から類推される，完全硝化反応→亜硝酸

型硝化反応遷移に伴うβ-AOB種構成変化の把握のみに絞込み，Betaproteobacteria に属す

るAOB（betaproteobacterial AOB；β-AOB）が有するタンパク質ammonia monooxygenase 

subunit A（AmoA）をコードする機能遺伝子amoA を標的として設計されたamoA-1F, amoA-2R 

primer set（Rotthauwe et al., 1997）を用いて行ったT-RFLP解析（第3章）を行った。T-RFLP

ピークプロファイルとβ-AOB種構成を結びつけるのに必要な塩基配列情報は，田中ら

（2006）が作成したクローンライブラリの塩基配列情報を利用した。 

 

5.1.1 PCR-TRFLP によるβ-AOB 種構成変化の追跡 

 制限酵素の選定は，PCR-Cloning-Sequencing（田中ら，2006）で得られたクローンの塩

基配列をもとに，Fig.5-1におけるOUT 1 とOUT 2 であらわされるグループを異なる塩基長

で切断できることを条件としてMboⅠを用いた。詳細は第３章3.2.6を参照されたい。本実

験では，OTU1は77bp，OTU2は192bpの塩基長として検出された。 

 T-RFLPの結果をFig.5-2に示した。40bp以下に検出されたピークは，非結合プライマーや

プライマーダイマーの残渣によるものと考えられる。運転を通して77bpに大きなピークが

検出され，非常に微小なピークの消長はあるもののほぼ変化はないといえた。このことか

ら，本研究でのβ-AOBの種構成は田中ら（2006）の研究における現象とは異なり，アンモ



ニア酸化活性や亜硝酸酸化活性の消長とは関係なく，ほぼ一定であったと考えられた。 

 
Fig. 5-1 amoA系統樹（Neighbor-Joining法）；“TR92_amoA-#”は完全硝化時の活性汚泥



から得られたクローン，”TR257_amoA-#”は亜硝酸型硝化時の活性汚泥から得られたクロ

ーン。 



 

Fig.5-2 R1 における amoA を標的とした PCR-TRFLP;Fig.5-1 における OTU1

は 77bp，OTU2 は 192bp にピークが現れる。40bp 以下のピークは Primer 

dimmer による。 
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713 日目 



 

Fig.5-2 R2 における amoA を標的とした PCR-TRFLP;Fig.5-1 における OTU1

は 77bp，OTU2 は 192bp にピークが現れる。40bp 以下のピークは Primer 

dimmer による。 

713 日目 

688 日目 

660 日目 

674 日目 

638 日目 



 

Fig.5-3 R3 における amoA を標的とした PCR-TRFLP;Fig.5-1 における OTU1

は 77bp，OTU2 は 192bp にピークが現れる。40bp 以下のピークは Primer 

dimmer による。 

688 日目 

713 日目 

660 日目 

674 日目 

638 日目 

645 日目 

654 日目 



 

5.2 亜硝酸酸化細菌（Nitrite Oxidizing Bacteria; NOB）群集解析結果 

 

亜硝酸型硝化反応は，アンモニア酸化細菌（AOB）の活性が維持された状態で亜硝酸酸化

細菌（NOB）の活性が抑制されたときに起こると考えられる。実験室規模活性汚泥リアクタ

ーにおいて観察された，完全硝化反応を行っていた活性汚泥が亜硝酸型硝化反応を行うま

での遷移過程（第４章）におけるNOB の挙動解析は，すなわち，本リアクターで観察され

た亜硝酸型硝化反応が亜硝酸型硝化反応の鍵と考えられているNOB の存在量変化や構造変

化によって説明されうるものであるかどうかを検証することを意味する。 

現在までに知られているNOBは系統発生学的に多様であり，Proteobacteriaの複数の

subdivisionに現れる。既知のNOB4属のうちNitrobacter 属はα-proteobacteriaに，

Nitrococcus はγ-proteobacteria に，Nitrospina 属はδ-proteobacteria にそれぞれ分

類される。Nitrospira 属は，系統発生学的にNOBでないLeptospirillum ferrooxidans の

ような細菌と関係があり，Proteobacteriaとは異なるグループを形成する。このようにNOB

は系統学的に散在しているために，NOBを広く一度に捉えられるような分子生物学的解析ツ

ールの発展はAOB を標的としたそれに比べて遅れをとっている。 

第４章で観察したリアクターにおける完全硝化反応⇔亜硝酸型硝化反応遷移過程での

NOBの挙動を追跡するためには，まずリアクター内に優占するNOBを属レベル以下で把握す

る必要がある。優占NOBを決定した上で，その属に特異的なoligonucleotide primer ある

いはprobe を用いた解析を行うことが求められる。 

田中らは，NOB 各属に特異的なprobeを用いたFISHを行い，本実験に用いたリアクター内に

優占するNOB属をNitrobacter属と決定した。また，種特異的なPrimerが確立されている

Nitrospira 

属に関してはPCR法によっても存在しないことが確認された。そこで，Nitrobacter属を対

象に定量解析を行った（Fig.5-3）。 

 

5.2.1 FISH，PCR による優占NOB 属の同定 

田中らは亜硝酸酸化活性が活発であった8日目の活性汚泥に対して，Nitrobacter，

Nitrospiraの2属それぞれに特異的なオリゴヌクレオチドプローブを用いたFISH

（Florescence in situ Hybridization）を行い，リアクター内に優占するNOB を同定した

ところNitrobacter 属に特異的なNIT3 のみにおいて蛍光が検出された（Table 5-1，Fig. 

5-5）。また，Table 3-7に示したNSR primer setによるPCRでもPCR産物は全く検出されな

かったため，Nitrospira属はいないことが確認された。よって，本リアクターでは

Nitrobacter 属が優占NOB であることが示唆された。 

 

 

 

 

 

 



 

Table 5-1 NOB を標的とした既存のprobe によるFISH；亜硝酸型硝化反応が活発であった8 

日目の活性汚泥に対して行った． 

 

 

Fig. 5-5 FISH によるNitrobacter の検出； EUB-mix（FITC）による真正細菌の検出（左）

と，同視野におけるNIT3（Cy3）によるNitrobacter の検出（右）． 

 

5.2.2 QPrimer-PCR によるNitrobacter 由来16S rDNA コピー数の定量 

5.2.1で本リアクター内の優占NOBであると決定されたNitrobacter 属に由来する16S 

rDNAコピー数の変動を求めた。DNAコピー数の定量には，定量的PCR法の一手法である

QPrimer-PCR により行った。各サンプルにつき3反復の測定を行い，その平均値（mean）と

標準偏差（standard deviation; SD）を求めた（Fig. 5-6）。Navarro et al.（1992）に

よると，Nitrobacter は1 細胞あたり1つの16S rRNA オペロンを持つ。よって，QPrimer-PCR 

で求められた16S rDNAコピー数がすなわちNitrobacter の細胞数であると考えられる。 
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Fig.5-6 R1における活性汚泥中のNitrobacter由来16S rDNAと16S rRNAのモニタリング結果 

（mean±SD,n=3） 

 

R1におけるNitrobacter属に由来する16S rDNAコピー数は，a期の5.1X103より漸増し，c

期に減りかけるがd期に 高4.0X105まで増え続けた。一方，16S rRNAコピー数は16S rDNA

コピー数の102から105と大量であったが，DNAコピー数の増減とは特に相関は認められなか

った。 
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Fig.5-7 R2における活性汚泥中のNitrobacter由来16S rDNAと16S rRNAのモニタリング結果 

（mean±SD,n=3） 

a ｂ ｃ ｄ

a ｂ ｃ



 

R2におけるNitrobacter属に由来する16S rDNAコピー数は，a期の1.7X104よりb期の初期

に2.6X105まで急増し，その後，1.5X104から1.9X106の間を増減した。一方，16S rRNAコピ

ー数は4.0X106から1.5X108であった。16S rDNAコピー数との差は101から104であり，その増

減幅は大きかったが，DNAコピー数の増減とは特に相関は認められなかった。 
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Fig.5-8 R3における活性汚泥中のNitrobacter由来16S rDNAと16S rRNAのモニタリング結果 

（mean±SD,n=3） 

 

R3におけるNitrobacter属に由来する16S rDNAコピー数は，a期の1.3X104よりb期の初期

に1.5X105まで急増し，その後，b期はほぼ一定であったがｃ期に9.7X105から1.6X104まで

増減した。ｄ期には再び増殖してｂ期と同等の1.2X106まで回復した。一方，16S rRNAコピ

ー数は6.9X107から7.6X108であった。16S rDNAコピー数との差は101から104であり，DNAコ

ピー数の増減に比べると増減は小さく，特に相関は認められなかった。 

 

5.2.3 RNA-SIPによるNitrobacter 存在種の同定 

田中ら（2006）のFISHによる優先NOB同定結果や5.2.1におけるPCRによる優先NOB同定結

果から，本研究ではここまでNitrobacter.spを本研究で用いたリアクターにおける活性汚

泥中NOBの代表としてその挙動を追ってきた。しかしながら，NOBに含まれる4属の内，

Nitrobacter，Nitrospira を除くNitrococcus，Nitrospinaには特異的なPCR primer, FISH 

probeは確立されていない。その為，これら２属のNOBが汚泥内に存在していた可能性は否

定できない。そこで，遺伝子配列による系統学的なアプローチからではなく，NOBの機能を

対象とした生理学的なアプローチから汚泥内のNOBの同定を試みた。これに用いたのが

RNA-SIP法である。 

ａ b c d



RNA-SIPによって，13Cでプロービングされた重いRNAを通常のRNAから分離成功した例を

Fig.5-9に示す。 

 
Fig.5-9 483日目の汚泥をRNA-SIPに供し，構築した密度勾配フラクションから回収した

RNAにRT-PCRを行った結果，得られたcDNAのアガロース電気泳動画像。上段は13Cを与えて

いない対照サンプルから得られたcDNA。下段は13Cを与えて重く標識したサンプルから得ら

れたcDNA。 

 

 Fig.5-9に示した1から10までのフラクションの浮遊密度は1.81789g/ｍLから1.7834 g/

ｍLで直線的に減少し，良好な浮遊密度勾配が作られていた。12Cのサンプルでは4番目のフ

ラクションから，13Cのサンプルでは2番目のフラクションから cDNAが確認され始めた。こ

れはつまり，その浮遊密度にRNAが存在していたことを示す。 12Cの4番目， 13Cの2番目の

フラクションの浮遊密度はそれぞれ1.8080 g/ｍL，1.81542 g/ｍLであった。Cloningする

のに過度に薄いPCR産物は避け， 13Cの3番目，5番目のフラクションから得た cDNAを

Cloning-Sequenceに用いた。インサートチェックの結果，目的配列がCloneに挿入されたの

は，亜硝酸型硝化反応時（483日目）のサンプルの重いフラクションは2Clone，軽いフラク

ションは7Cloneであった｡完全硝化時（660日目）のサンプルは重いフラクションが5Clone，
軽いフラクションは13Cloneであった。計22Cloneの挿入塩基配列情報を読んだ。  

得られたClone塩基配列情報からblast検索で得られた近縁種を含めた系統樹を作成した。

12C 

13C 

１ 4 5 6 7 8 9 10 

543 2１ 

2 3 

10 

浮遊密度大           ⇔           浮遊密度小

9 876



ただし，得られたClone塩基配列情報の多様性が高すぎたために一つの系統樹にまとめるこ

とは不可能であった。Nitrosomonas近縁種の系統樹をFig.5-10に，その他をFig.5-11に示し

た。系統樹作成にはMolecular Evolutionary Genetics Analysis, ver. 3.1（MEGA 3.1）

を用いた。系統樹はNeighbor-Joining 法で作成し，Bootstrap は1000 回行った。 
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Fig.5-10 RNA-SIPで得られたCloneのうち，Nitrosomonas属に近縁な種の系統樹  

Clone名のNO2は亜硝酸型硝化反応を行っていた汚泥から得られたCloneであるこ

と，NO3は完全硝化反応汚泥から得られたことを示している。-HはSIPによる重い

（Heavy）フラクションから回収されたRNA由来であること，Lは軽い（Light）フラ

クション由来であることを意味している。つまりNO2-H1とは，亜硝酸型硝化反応を

行っていた汚泥のSIPにより，重いフラクションから回収したRNA由来のCloneの1つ

目ということである。  
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Fig.5-11 RNA-SIPで得られたCloneのうち，Nitrosomonas属に近縁Cloneを除いた系統樹  



 

5.3．考察 

 

5.3.1 リアクター処理水質の変動とAOB種構成の変化 

田中らは2005年度のリアクターの運転において，完全硝化型反応から亜硝酸型硝化反

応への遷移過程で一時的なアンモニア酸化活性の停止とその後に亜硝酸型硝化反応に変

化したことを確認した。その前後で完全硝化反応時はNitrosococcus mobilis近縁種が優

先しており，亜硝酸型硝化反応時はNitrosomonas eutropha近縁種が出現したことを確認

し，このAOB種構成変化が亜硝酸型硝化反応実現のきっかけになった可能性を示唆した。

本研究においてもR3において完全硝化型反応から亜硝酸型硝化反応に遷移する過程で同

様のアンモニア酸化反応の停止が観察されたが，リアクター内のAOB種構成は運転期間中

ほぼ一定であり，77bpのみに大きなピークが常に検出されていた。これはOTU1,すなわち

N. mobilis近縁種が優先した汚泥であったことを示唆していた。よって，今回の処理水

質変化にAOBが寄与した可能性は低いと考えた。 

 

5.3.2 リアクター処理水質の変動とNitrobacter由来DNA ，RNAコピー数の変動  

5.2.1に示したように，本リアクターにおける優先NOBはNitrobacter属であった。本リ

アクターのように亜硝酸濃度が高い水中にはよりもNitrobacterが優先することが知ら

れている(Kim et al. 2006)。 Nitrobacter由来RNAのモニタリングを行ったのは，遺伝

子発現機能としてDNAよりも上流のRNAの方がコピー数が多く，DNA，すなわち細胞数の変

化よりも敏感に細胞活性を反映するであろうと考えたためである。しかし，実際にはDNA

コピー数よりも大量ではあるものの，リアクター処理水質やDNAコピー数の変動との関係

がほとんど読み取れないところで大きな増減を示しており，RNAコピー数のモニタリング

とそこから得られると期待される結果のコストパフォーマンスの悪さから674日目でモ

ニタリングを打ち切った。 

このようにRNAのモニタリングから得られた結果が予想を大きく裏切るようなことに

なった原因は，手法の不確実さにあると考えた。RT-Qprimer PCRに用いたRNAサンプルに

は，RNA抽出，DNase処理後のサンプル中の核酸濃度をNanoDrop ND-1000（NanoDrop）を

用いて吸光度260 nm の波長を測定することにより求め，必要な濃度に希釈して用いた。

しかし，NanoDrop ND-1000（NanoDrop）ではDNase処理後のサンプル中の核酸はRNAだけ

でなく，DNAの分解産物も核酸として一緒に定量してしまう。そのため，テンプレートの

RNA濃度を正確に調整することは難しい。また，RNAからDNAへの逆転写反応効率というバ

イアスもかかっているため，DNAの定量に比して信頼性は大きく落ちると言わざるを得な

いであろう。今後の改善点としては，テンプレートRNA濃度をQuant-iT™ RiboGreen® RNA 

Assay Kit from Molecular Probes (Invitrogen)を用いて正確に測定すること，できる

限り逆転写反応効率の高い逆転写反応キットを用いることなどがあげられる。しかし，

両キットともに高価であり，かつ，作業の煩雑さが格段に上がってしまう。確実に有益

な結果が得られると言う知見が待たれるところである。 

Fig.5-11にリアクター処理水質の変動とNitrobacter由来DNAコピー数の変動を示した。

R1においてはa期からｄ期にかけて漸増ずるDNAコピー数が処理水中の硝酸態窒素濃度の



増加と一致するように見受けられる。同様にR3のb期のDNAコピー数の急増と処理水中硝

酸態窒素濃度の急増も一致していると見えるが，同様にDNAコピー数の観察されたR2のｂ

期，R3のｄ期には処理水中硝酸態窒素濃度は増加していなかった。また，細かく見ると

R1のｃ期では処理水中硝酸態窒素濃度が増加している 中に一時、DNAコピー数が減少し

ていた。 

田中ら（2006）はリアクター処理水中の亜硝酸態窒素の蓄積に少し遅れるようにして

Nitrobacter由来DNAコピー数が漸減したことで亜硝酸型硝化反応との関連性を示した。

一方，高崎ら（2005）も亜硝酸型硝化反応から完全硝化型反応に遷移する過程で処理水

中の硝酸態窒素が増加するのに少し遅れてDNAコピー数が増加したことを示したが，再び

亜硝酸型硝化反応に戻ってもDNAコピー数は減少しなかった。また，同程度の亜硝酸酸化

活性を持っている２つの時点のNitrobacter由来DNAコピー数に100倍の差があり，その時

点の亜硝酸酸化をNitrobacter属細菌によるものとするには無理があると述べた。既往の

知見と比べてもNitrobacter由来DNAコピー数と亜硝酸酸化活性の関連ははっきりしなか

った。 



 

0

50

100

150

200

103
104
105
106
107

550 600 650 700 750

m
g
 
N
 
L-

1

D
N
A 
c
o
p
y
/
m
l
 
M
L

R1

0

50

100

150

200

103
104
105
106
107

600 650 700 750

m
g
 
N
 
L-

1

D
N
A
 
c
o
p
y
/m
l
 
M
L

R2

0

50

100

150

200

103
104
105
106
107

650 700 750

NH
4

+-N

NO
2

--N

NO
3

--N

DNA copy

m
g
 
N
 
L-

1

D
N
A
 
c
o
p
y/
m
L
 
M
L

Time (day)

R3

a b c

a

b

c

a c

b

d

d

0

50

100

150

200

103
104
105
106
107

550 600 650 700 750

m
g
 
N
 
L-

1

D
N
A 
c
o
p
y
/
m
l
 
M
L

R1

0

50

100

150

200

103
104
105
106
107

600 650 700 750

m
g
 
N
 
L-

1

D
N
A
 
c
o
p
y
/m
l
 
M
L

R2

0

50

100

150

200

103
104
105
106
107

650 700 750

NH
4

+-N

NO
2

--N

NO
3

--N

DNA copy

m
g
 
N
 
L-

1

D
N
A
 
c
o
p
y/
m
L
 
M
L

Time (day)

R3

a b c

a

b

c

a c

b

d

d

 

5.3.3 亜硝酸酸化速度とNitrobacter 数の変動  

リアクターの水質モニタリングから得られた硝化速度から求められる亜硝酸酸化速度

（第４章）とQPrimer-PCR によって得られたNitrobacter 16S rDNA コピー数（本章5.3．

2）から，本活性汚泥リアクターで観察された亜硝酸型硝化反応がNitrobacter 由来のDNA 

コピー数で説明することができるか検証した。 

Nitrobacter 16S rDNA コピー数の変動と処理水質変動に関連が見られない時期，およ

び，コピー数が安定している時期（完全硝化型の安定期，亜硝酸型の安定期）における，

Fig.5-11 リアクター処理水質の変動と硝化細菌由来 DNA コピー数の変動 



実験値から求められたNitrobacter 単位量あたりの亜硝酸酸化活性（硝酸生成速度）を

算出し，得られたそれぞれの値を比較することをもって，検証とした。 

また，既往の研究から算出されたNitrobacter の亜硝酸酸化活性と，本研究が示した

亜硝酸酸化活性の比較も行った。 

（1）コピー数変動期およびコピー数安定期におけるNitrobacter の亜硝酸酸化活性 

リアクターにおける水質モニタリング結果（第４章）とQPrimer-PCR 結果（Fig. 5-11）

を用い，Fig. 5-11 に示した各時期におけるNitrobacter 単位量あたりの亜硝酸酸化活

性を求めた。 

（i）計算に用いた前提 

a. 亜硝酸酸化活性 

硝酸生成速度をもって亜硝酸酸化活性とした。硝酸生成速度は，リアクター水質モ

ニタリングによる実験値（第４章および巻末付録）から求め，Fig. 5-8 にまとめた。 

亜硝酸酸化活性の算出の一例としてR3の660日目（ｂ期）の亜硝酸酸化活性の求め方を

Fig. 5-12 に示した。 
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Fig. 5-12 亜硝酸酸化活性（硝酸生成速度）の算出例．R3の660 日目（ｂ期）の水質 

モニタリング結果（巻末付録参照）を示した．硝酸態窒素濃度は一次 

直線で近似できるような増加を示した。この場合においては，亜硝酸 

酸化活性（硝酸態窒素生成速度）は，25.84mg N L-1/hr とした． 

 

b. Nitrobacter 1 細胞が有する16S rDNA コピー数 

1 つの細胞が有する16S rRNAのオペロン数は種によって様々であるが（Klappenbach 

et al. 2001），Navarro et al.（1992）は，Nitrobacter は1 細胞あたり1 つの16S rRNA

オペロンを持つとした。よって，QPrimer-PCR で実験的に求められた16S rDNA コピー

数がすなわちNitrobacter の細胞数とした。 

c. Nitrobacter の細胞の大きさと乾重 

本章6.2.3 において，本リアクターに存在するNitrobacter 種は一様であり，塩基

配列が決定された351 bp においてNitrobacter Alkalicus AN1 と100%相同であった

(田中，2006)。Sorokinet al.（1998）はNitrobacter Alkalicus AN1 の細胞の大きさ

150min 

64.6mgN L-1  



を0.6-0.9×1.2-1.8 μm としている。この数値から細胞の体積を概算すると， 

  

N. alkalicus の体積＝ (0.75 μm/2 )2×π･1.5μm ＝ 6.62×10-13
 cm3/ cell    （式

5.1） 

 

となる。 

また，細胞の湿重を体積1cm3
 あたり1000 mg とすると，N. alkalicus の湿重は 

 

N. alkalicus の湿重＝ 6.62×10-10
 mg / cell               （式

5.2） 

 

である。細胞の含水率を，典型的な細胞の含水率である70%（Neidhardt et al. 1990） 

と仮定すると，N. alkalicus の乾重は 

 

N. alkalicus の乾重＝ 1.99×10-10
 mg / cell                （式

5.3） 

 

となる。 

以上を用いて，以降の計算を行った。 

 

（ii）本研究におけるNitrobacter 単位量あたり亜硝酸酸化活性（硝酸生成速度）の算出

法 

Fig. 5-12 に示した，R3の660日目（ｂ期）における単位量のNitrobacter あたり

亜硝酸酸化（硝酸生成）速度の算出を例にして以下に示す。 

 

R3の660日目のリアクターにおける硝酸生成速度は73.7 mg NO3
--N L-1hr-1 であり，

Nitrobacter 細胞数（=16S rDNA コピー数）は，3.6X105
 cell mL-1 であった（Fig. 5-11）。

よって，単位細胞数あたりの硝酸生成速度は， 

 

NitrobacterR3-660日目硝酸生成速度＝(64.6/150×60×24)÷(3.6×105×103) 

＝1.73×10-6
 mg NO3

--N / cell / day       （式

5.4） 

となる。 

また，式6.3 より単位細胞乾重あたりの硝酸生成速度は， 

 

NitrobacterR3-660日目硝酸生成速度＝(1.73×10-6)÷ (1.99×10-10) 

＝8.68×103
 mg NO3

--N /mg dry cell / day    （式

5.5） 

 

となる。 



同様の計算により，他の時期におけるNitrobacter 単位量あたりの亜硝酸酸化（硝酸 

生成）速度を算出した。 

 

（iii）処理水質変動・コピー数変動と単位量のNitrobacter あたり亜硝酸酸化活性 

前述（ii）の方法により，各時期の単位量のNitrobacter あたり亜硝酸酸化活性（硝酸

生成速度）を算出した。結果を以下に示す。 

Ｒ１ 

a）亜硝酸型硝化安定・コピー数安定期（R1 ｂ期-583日目） 

NitrobacterR1-583日目硝酸生成速度＝1.67×104
 mg NO3

--N / mg dry cell / day    （式

5.6） 

 

b）亜硝酸酸化活性増大・コピー数増大期（R1 ｃ期-667日目） 

NitrobacterR1-667日目硝酸生成速度＝3.36×103
 mg NO3

--N / mg dry cell / day    （式

5.7） 

 

c）完全硝化安定・コピー数減少期（R1 c期-694日目） 

NitrobacterR1-694日目硝酸生成速度＝2.79×104
 mg NO3

--N / mg dry cell / day    （式

5.8） 

 

ｄ）亜硝酸酸化活性減少・コピー数安定期（R1 ｄ期-745日目） 

NitrobacterR1-745日目硝酸生成速度＝1.21×103
 mg NO3

--N / mg dry cell / day    （式

5.9） 

 

Ｒ２ 

a）亜硝酸型硝化安定･コピー数増大期（R2 ｂ期-660日目） 

NitrobacterR2-660日目硝酸生成速度＝5.44×102
 mg NO3

--N / mg dry cell / day    （式

5.10） 

 

b）亜硝酸型硝化安定･コピー数減少期（R2 ｂ期-713日目） 

NitrobacterR2-713日目硝酸生成速度＝5.71×103
 mg NO3

--N / mg dry cell / day    （式

5.11） 

 

Ｒ３ 

a）亜硝酸酸化活性減少･コピー数安定期（R3 ｂ期-674日目） 

NitrobacterR3-674日目硝酸生成速度＝1.99×103
 mg NO3

--N / mg dry cell / day    （式

5.12） 

 

b）亜硝酸型硝化安定･コピー数安定期（R3 ｃ期-713日目） 

NitrobacterR3-713日目硝酸生成速度＝1.28×104
 mg NO3

--N / mg dry cell / day    （式

5.13） 



 

c）亜硝酸型硝化安定･コピー数増大期（R3 ｄ期-723日目） 

NitrobacterR3-723日目硝酸生成速度＝1.12×103
 mg NO3

--N / mg dry cell / day    （式

5.14） 

 

R1,R2はNitrobacter 単位量あたりの亜硝酸酸化（硝酸生成）速度に同様の傾向が見られ

た。処理水質が安定していて，Nitrobacter 16S rDNA コピー数が安定，もしくは減少時は

1.5×104 mg NO3
--N / mg dry cell / dayであった。その他の状況ではNitrobacter 単位量

あたりの亜硝酸酸化（硝酸生成）速度はその10分の1程度と算出された。 

一方，R2は運転を通じて他のリアクターよりも10倍近くNitrobacter由来DNAコピー数が

多かったために，Nitrobacter 単位量あたりの亜硝酸酸化（硝酸生成）速度は10倍小さく

見積もられた。  

 

（2）Nitrobacter alkalicus AN1 における亜硝酸酸化速度の文献値 

Sorokin et al.（1998）は，Nitrobacter alkalicus AN1 の純粋培養系（0.2M NaCl, pH 

8）を用いた回分実験により，500 nmol O2 / mg protein / min. 程度の酸素が亜硝酸酸化

により消費されるという結果を得た。1 mol のO2 消費により亜硝酸から2 mol の硝酸が生

成されること 

から， 

 

Nitrobactersorokin の硝酸生成速度＝500×2 nmol NO3
-/ mg protein / min 

＝2.02×104 mg NO3
-              （式

5.15） 

であった。 

タンパク質が細胞乾重に占める割合を52.4% (w/w)とすると（Stouthamer, 1973），細胞

乾 

重あたりの硝酸生成速度は， 

 

Nitrobactersorokin の硝酸生成速度＝(2.02×104)×(0.524) 

＝1.05×104 mg NO3
--N / mg dry cell / day  （式

5.16） 

 

以上，文献値から得られた単位Nitrobacter alkalicus あたりの亜硝酸酸化活性は，本

研究 

で構築したリアクターにおいて処理水質が安定していて，Nitrobacter 16S rDNA コピー数

が安定，もしくは減少時の亜硝酸酸化活性とほぼ一致した。この推定が正しいとすれば，

1.05×104 mg NO3
--N / mg dry cell / day程度の活性を持っていたときが も安定した状

態であり，本研究で観察されたDNAコピー数の減少は一時的な環境の変化に反応して増えす

ぎたバイオマスの調整と言った現象にも解釈できる。 

 



（3）まとめ 

（１），（２）で得られた結果についてまとめる。 

（1），（２）より，本研究で観察されたNitrobacter 単位量あたり亜硝酸酸化活性（硝

酸生成速度）は文献値から算出された理論値と比べて逸脱したものではなかった。しかし，

Nitrobacterが増殖して活性が高まっていると予測されるような状況でむしろ活性が低下

していることから，Nitrobacterが細胞数を過大評価している可能性がある。 

過大評価を生んでしまう原因として考えられる一つの原因としてPrimerの特異性がある。

Nitrobacter属の近縁種として次のものは1ないし2のミスマッチでFGPS primerで増幅され

る可能性がある。Bradyrhizobium japonicum, Caulobacter crescentus, Afipia felis, 

Afipia clevelandenisが挙げられるが， これらのうち水環境中に存在するのはC. 

crescentusのみである｡高崎（2005），田中（2006）はFGPS primer領域を対象に汚泥中の

微生物を同定したが，得られた全ての配列はNitrobacter属由来のものであったため，本研

究で用いたリアクター内にミスマッチで同定されるような細菌が存在している可能性はき

わめて低いと言えるかもしれないが，手法の正確さを証明するためには，同様にPCRで増幅

されたFGPS領域の遺伝子配列を解読して定量されていた細菌種を同定する必要があるだろ

う。 

また，式5.16 で示した，本リアクターに存在するNitrobacter と高い相同性（決定され 

た351 bp の塩基配列が100%相同）を示したNitrobacter alkalicus AN1 の純菌株を用いた 

実験値（Sorokin et al. 1998）から求められた活性は，本リアクターにおける処理水質，

Nitrobacter由来DNAコピー数が一致していた状況における活性とほぼ一致したが， 

Sorokin et al.（1998）は，N. alkalicus は有機基質が存在する混合培養系でその活性を

著しく減少させると述べた。よって，純粋培養系で観察された式6.11 に対し，本研究（従

属栄養微生物との混合系）から得られた値が一致したことは，逆に活性を過大評価，すな

わちNitrobacter由来DNAコピー数を過小評価していた可能性も捨てられないことを意味す

る。特にR1のｃ期後半のように，Nitrobacter数が減っているにもかかわらず亜硝酸酸化活

性が上昇するのは，亜硝酸を酸化して得たエネルギーを利用して増殖するNOBの生理学から

すれば不自然であり，Nitrobacter数の過小評価，あるいはNitrobacter以外のNOBが亜硝酸

酸化を行っていたことが疑われる。  

 

5.3.4 リアクター処理水質の変動とNOB 種構成変化  

NOBの検出には5.2で述べたように，既存の分子生物学的手法では亜硝酸を酸化するとい

うNOBの機能を持った細菌を網羅的に検出する方法はなく，加えて主要NOB4属のうち種特異

的なprimer，probeといった検出方法はNitrobacter属とNitrospira属をターゲットにした

ものしか確立されていない。加えて5.3.3 でも述べたように，種特異的なprimerでも完全

な同定を保証するものではない。 

以上のような問題点から，NOBを遺伝学的なアプローチではなく，機能的なアプローチで

同定しようと試みたのがRNA－SIPを適用した理由であった。 

 RNA-SIPを行うのにあたって， も困難であると目していたのが13Cで標識された重いRNA

を通常の軽いRNAから確実に分離することであった。RNA-SIPは与えた標識化合物を対象生

物が同化し，その基質を用いて核酸を合成することで可能となる技術であるため，対象微



生物の基質摂取速度，増殖速度が重要となる。そのため，近年は汎用性が高く，遺伝子情

報と機能を結びつける新技術として注目を集めてはいるが，生長が遅く13Cで標識しにくい

独立栄養細菌に適用した例は少なく，NOBを標的とした知見は皆無であると言える（2006

年1月現在）。 

本研究ではFig.5-9に示したように重い核酸と軽い核酸の分離に成功した。得られた

RT-PCR産物をCloningに供したが，大腸菌Cloneへの標的配列の挿入効率が著しく悪く，

Sequence解析に供することができたのはたったの26Cloneであった。この原因としては，回

収した浮遊密度勾配フラクション中のRNAは非常に微量であったためにRT-PCRの際，テンプ

レートRNAと結合せずにprimer同士が結合してできてしまった大量のprimer dimerが挿入

されてしまったためと考えた。塩基長100bp以内のPrimer dimerは標的領域である

27f-1492r領域（約1500bp）よりもはるかに短いため，標的領域よりもvectorに挿入されや

すい。 

たった26 Cloneではあったが，Blast検索結果による相同性解析から系統樹を作成した。

重いフラクションから回収されたRNAにNOBに近縁の遺伝子配列が存在することを期待して

いたが，軽いフラクションを含めた全体に近縁配列は1つもなかった。今回は得られたClone

が少なすぎるため，NOBが標識されなかった，あるいはNOBが存在しなかったという結論に

至るには早計である。再度RT-PCR実験を行い，亜硝酸型硝化時と完全硝化時における微生

物群集構造を明らかにする。次回はPrimer dimerを確実に除去するために，RT-PCR産物を

アガロース電気泳動して目的塩基長を切り出して精製する。 

 

5.4 まとめ 

本章では，第４章で様々な条件下で運転したリアクターにおける硝化細菌群集の挙動解

析を行った。 

NOB に対して，その存在量の変動を追跡するために行ったQPrimer-PCR の結果は，亜硝

酸型硝化反応から完全硝化反応への遷移，あるいはその逆の遷移を説明できるものではな

かった。 

AOB のPCR-TRFLP による多様性解析によってAOB 種構成の変化を確認した。完全硝化反応

が観察された時期ではN. mobilis に近縁な種の存在が示唆され，亜硝酸型硝化反応が観察

され始めた運転181 日目ごろからN.mobilis 近縁種のほかにN. eutropha 近縁種が出現し

た田中（2006）の結果とは異なり，運転期間を通じてN. mobilis に近縁な種が大きく優先

していた。 

本章および第４章で得られた実験結果を元に，QPrimer-PCR によって得られた

Nitrobacter 

16S rDNAコピー数の変動に注目した運転期間中各時期における単位Nitrobacter あたりの

亜 

硝酸酸化活性を算出した。その結果，本リアクターにおける亜硝酸型硝化反応は算出され

た単位Nitrobacter あたりの亜硝酸酸化活性では説明できず，多くの疑問を投げかけるも

のであった。Nitrobacterの定量に用いた手法の妥当性の確認や，RNA-SIPによる機能面か

らのアプローチによるNOBの同定など，更なる努力が要される。 

RNA-SIPにより得られた16S rDNA の塩基配列情報は今回はあまりに少なすぎ，議論できる



ものではない。今回は時間がないためにある限りのデータを載せたが，早急に再試験を行

いたい。 

 

以上，第４章で様々な条件下で運転したリアクターにおける硝化細菌群集の挙動解析によ

り，AOB，NOB ともにその興味深い挙動が観察された。だが一方で，第４章におけるリアク

ター水質モニタリングでとらえた，亜硝酸型硝化反応と完全硝化反応との間の遷移を，特

に脱窒工程の有無が与えた影響を明確に説明できるような実験データは得られなかった。 



第６章 総括 

 
本章をもって本論文のまとめとする。 

 

6.1 研究成果と総合考察 

第1 章において本研究が掲げた目的を顧みたい。本研究では，以下の3 点を目的として 

掲げた。 

1) 実験室規模活性汚泥リアクターにおいて亜硝酸型硝化反応および完全硝化型反応を

得る。 

2) 1)のリアクターにおける硝化細菌群集の挙動を解析し，亜硝酸型硝化反応，完全硝化

型反応と硝化細菌群集の関係性を見出す。 

3) 1)，2)を踏まえ，亜硝酸型硝化反応と完全硝化型反応を制限する要素を記述する。 

これらを踏まえ，以降，本研究の成果についてまとめる。 

本研究では，ANAMMOX反応をはじめとする新規生物学的窒素除去法の確立への多大な貢献

が期待される，亜硝酸型硝化反応（Partial nitrification）と呼ばれる微生物反応を取り

上げた。亜硝酸型硝化反応は，多くの研究者による取り組みにも関わらず，未だその安定

的制御法が確立されていない。これは，亜硝酸型硝化反応がアンモニア酸化細菌（AOB）と

亜硝酸酸化細菌（NOB）の間のわずかな生育速度の差，至的環境要因の差等，複合的なパラ

メータが絡み合うようにして起こる現象であるとともに，亜硝酸型硝化反応の鍵を握る亜

硝酸酸化細菌の解析手法がアンモニア細菌に比べてはるかに発展途上であることにも一因

があるだろう。 

そのような状況の中，本研究では実験室規模活性汚泥リアクターにおいて自在に亜硝酸

型硝化反応と完全硝化反応を制御することを目指し，様々な条件下でのリアクター運転と

詳細な水質モニタリング，硝化細菌群集の挙動解析を行うことによって，亜硝酸型硝化反

応の発現に必要な因子の探索，その因子がもたらす微生物生態学的な影響の解明を目標と

した。 

本研究における実験結果は論文中第４章と第５章にまとめた。第４章では，実験室規模

リアクターにおいて亜硝酸型硝化反応から完全硝化反応に遷移させる因子の検討について

記述した。リアクターにおける亜硝酸型硝化反応に影響を与える因子として流入水中のチ

オ硫酸の影響，ｐH制御値の影響，生物反応工程における脱窒工程削除の影響を検討し，生

物反応工程における脱窒工程の導入が亜硝酸型硝化反応の維持に重要であることが判明し

た。その後は脱窒工程の導入という操作上の条件がどのような影響を作り出したのか，詳

細な検討に乗り出し，亜硝酸添加によるNOBへの基質補強の影響，数学モデルと実際の送気

量増加による酸素供給量の影響評価を行ったが，どれも脱窒工程の導入がもたらす現象を

明らかにすることはできなかった。 

しかしながら，脱窒工程とは廃水処理プラントにおける窒素除去には不可欠な工程であ

り，この工程が脱窒処理だけでなく亜硝酸酸化に与える影響が大きいとすれば，脱窒工程

の適切な管理によって，より運転の効率化を特別な工事無しに省エネルギーで実現する可



能性を示唆するものである。近年増えてきている間欠ばっ気が亜硝酸型硝化反応を導くと

言う知見（Turk and Mavinic 1987, Baumann et al.1997, Van Loosdrecht and Jetten 

1998,Hidaka 2002, Mota et al.2005）とともに注目していくべきであろう。 

 

第５章では第４章において亜硝酸型硝化と完全硝化間の遷移を実現したリアクターにお

ける硝化細菌の挙動解析実験結果について述べた。硝化反応の主役であるAOB，NOB の定性

的・定量的解析を行い，リアクターで観察された各硝化反応パターン（亜硝酸型硝化また

は完全硝化）に対する硝化細菌群の挙動を記述した。まず，同リアクターを用いた田中の

知見では，AOBの種構成変化が引き金になって，NOB の存在量が完全硝化反応時と亜硝酸型

硝化反応時の遷移過程において102程度減少したことを示唆した。しかし，本研究における

運転中は同様の完全硝化反応から亜硝酸型硝化反応への遷移過程でアンモニア酸化活性の

停止は認められたものの，優先AOBの多様性は変化しなかった。 

また，Nitrobacter由来16S rDNAコピー数の変動は，処理水質の変動から予想されるもの

とは異なる部分が多く，この既存のPrimerを用いた遺伝子情報を標的とした定量方法の妥

当性や，あるいは遺伝学的なアプローチからではなく生態機能的なアプローチからのNOB

の同定の必要性を考えさせられるなど，多くの疑問を投げかけてくるものであった。 

とはいえ，本研究における成果の特徴である，様々な運転条件変更と詳細な水質モニタリ

ングによる，リアクターのパフォーマンス（完全硝化反応と亜硝酸型硝化反応間の遷移）

の制御要因の絞込みは，亜硝酸型硝化反応維持のために有益な知見となりえたと自負する。 

 

6.2 課題と展望 

6.1 で述べたように，本研究では実験室規模で亜硝酸型硝化反応と完全硝化反応を隔て

る影響を及ぼす運転条件を突き止め，亜硝酸型硝化反応と完全硝化反応を自在に制御でき

た。 

しかし，キーとなった脱窒工程の導入は活性汚泥，特に硝化細菌群集に与える物理的，化

学的影響が不明瞭であり，今後の更なる研究の必要性を説く結果となった。例えば，好気

反応時間の増減の影響，あるいは酸素飢餓状態が亜硝酸酸化活性に与える影響の検討など

から行い，さらに単離菌株などをモデルとして用いた，より微生物学的な実験によって得

られたパラメータとの複合作用を考慮して明らかにしていくことになるのであろう。 

また，一方で，第５章において記述したように，本リアクターにおける亜硝酸酸化活性

とNitrobacterとの関連性を明確に説明するデータを得ることはできなかった。今後の課題

としては6.1でも述べたように，定量PCRで増幅･定量されているPCR産物の塩基配列の確認

やPCR条件の 適化など，Nitrobacterを遺伝学的なアプローチから評価する方法の妥当性

の確認と嚇怒の向上である。くわえて、既存の遺伝学的アプローチではなく、機能的なア

プローチからのNOBの同定など，NOBを網羅的に把握する手法の開発であろう。その意味で，

今回の修士論文に十分量のデータを間に合わせることができなかったRT-PCRによるNOBの

群集解析を，修了までの残されたわずかな時間で早急に行いたい。 

 

本研究は注目されているにもかかわらず，未だによくわかっていない亜硝酸型硝化反応

をテーマにしたことで，何度も壁にぶち当たり，その都度一つ一つ検討を行っていくと言



うような，行き当たりばったりの場面に遭遇することが多かった。秋入学から数えて2年半

研究を行ってきて，わからなかったことが明らかになったことも多いが，それ以上にわか

らないことが新たに目の前にたくさん現れてきたと言う印象であった。しかし，だからこ

そおもしろい，やりがいがあると感じられた研究テーマでもあった。春から就職する私に

は，2年半かけてもまだ時間が足らなかったことが口惜しい。本研究で為しえなかった上記

の課題が克服されることを願うとともに，亜硝酸型硝化反応の制御方法が確立し，実排水

処理に広く普及する日が近い将来訪れることを期待する。願わくば私も是非ともまたこの

研究テーマに取り組み，普及に貢献したい。 
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本章では，第3 章 3.1 の方法で行った実験室規模活性汚泥リアクターにおける，亜硝酸

型硝化反応‐完全硝化反応の交代を狙った運転条件の変遷と処理水質モニタリングの結果

と考察について述べる。 

 

4.1 実験室規模活性汚泥リアクター実験結果 

 

4.1.1 運転条件の変遷とリアクター水質モニタリング結果 

リアクターR1は，田中ら（2006）が安定的な亜硝酸型硝化の維持に成功したリアクタ

ーをそのまま引き継いだものであり，運転181日目より運転条件を変更するまで長期間に

わたって安定的な亜硝酸型硝化反応を維持していた。このリアクターで発生した余剰汚

泥を分配して，同様の条件のリアクターをそれぞれ運転587日目,633日目に新たに構築し

たのがR2,R3であった。この3つのリアクターを用いて亜硝酸型硝化反応に影響する因子

を検討した際の水質モニタリング結果についてまとめた。 

 

（1）MLSS, MLVSS の変化 

 水質モニタリング結果の前に，本リアクターの活性汚泥の状況について簡単に触れる。 

Fig. 4-1，Fig.4-2，Fig.4-3にそれぞれR1,R2,R3のMLSS,MLVSSの経時変化を示した。R3に

おいて660日目以降，汚泥の発泡（フォーミング）が起こって汚泥の沈降性が悪化し，MLSS，

MLVSSが減少し続けたために，690日目に余剰汚泥をリアクター内に戻して汚泥濃度を調整

した。このときを除けば，各リアクターともに高濃度のSSを維持した。フロックがよく発

達した汚泥であり，運転期間を通じて沈降は極めて良好であった。 
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Fig.4-1 R1におけるMLSS,MLVSSの経日変化 
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Fig.4-2 R2におけるMLSS,MLVSSの経日

変化 
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Fig.4-3 R3におけるMLSS,MLVSSの経日変化 

 

（2）運転条件の変更による亜硝酸型硝化に影響する因子の検討 

リアクターR1は，前述したように長期間にわたって亜硝酸型硝化反応を維持していた。

そこで，このリアクターをもとに構築したR1,R2,R3の３つの亜硝酸型硝化脱窒リアクタ

ーの運転条件を様々に変更し，亜硝酸型硝化反応と完全硝化反応を隔てる影響因子を検

討した。Fig.4-4に1サイクルにおけるリアクターの運転スケジュールを示した。運転112

日より運転条件検討前までは，1サイクル（8時間）の内訳が｛流入・放流30分→脱窒工

程120分→好気(硝化)工程300分→沈殿工程30 分｝という硝化脱窒サイクルの設計であっ

た。影響因子の検討に用いた生物反応時間の違いとは，脱窒工程の有無であり，脱窒工

程を除いた運転では， 1 サイクルの内訳を｛流入・放流30分→好気（硝化）工程420分

→沈殿工程30分｝とした。亜硝酸型硝化反応における制限要因の検討に用いた全運転条

件とそのスケジュールをTable 4-1に示した。 

4804504451503025150
放流 流入 脱窒 硝化 沈殿

放流

流入
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流入
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Fig.4-4 1サイクルにおけるリアクター運転スケジュール 

 

Table 4-1 亜硝酸型硝化反応における制限要因の検討因子 

Na2S2O3 送気量
脱窒 好気

mg L
-1 hr hr L/(L・min)

R1 a 112- 212 >8.0 2 5 0.6

b 574- 0 同上 同上

c 640- 同上 >7.2 0 7 同上

d 714- 同上 同上 2 5 同上

R2 a 587- 0 >8.0 2 5 0.6

b 640- 同上 >7.2 同上

c 721- 同上 同上 同上 有(100mgN/L)

R3 a 633- 0 >8.0 2 5 0.6

b 640- 同上 同上 0 7 同上

c 661- 同上 同上 2 5 同上

d 721- 同上 同上 1.2

開始日 pH
生物反応時間

同上

同上

好気初亜硝酸
添加濃度

同上

同上

 



 

（3）処理水中溶存態窒素濃度の経時変化 

Fig. 4-5に合成排水流入直後のR1リアクター内の溶存態窒素濃度を，Fig.4-6に運転期

間中の処理水中溶存態窒素濃度経日変化を示した。以下、処理水中の溶存態窒素濃度の

変化と（2）で述べた運転条件の変更履歴（Table. 4-1）を照らし合わせて各a-dの各期

間における結果を述べる。 

ａ期：田中ら（2006）が亜硝酸型硝化反応を実現した条件そのままで運転。長期間にわ

たって安定した亜硝酸型硝化反応を維持した。 

ｂ期：a期の条件から流入水中のチオ硫酸ナトリウム（Na2S2O3）を除いた。直後に処理

水中の硝酸濃度がわずかに増加したが，依然として安定した亜硝酸型硝化反応を維

持した。以降，全ての実験は流入水中にチオ硫酸は含んでいない。 

ｃ期：ｂ期の条件より，pHの下限値を>8.0から>7.2に，加えて生物反応時間から脱窒工

程を除き，好気工程のみに変更した。674日目あたりから処理水中のNO3
--N濃度が増

加し，694日目には完全硝化反応に完全に変わり，これを維持した。 

ｄ期：ｃ期の条件より，生物反応時間に再び脱窒工程を導入した。ただちに亜硝酸蓄積

が始まり，744日目には亜硝酸型硝化反応に完全に移行した。 
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Fig.4-5 合成廃水流入直後のR1リアクター内溶存態窒素濃度の変化 
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Fig.4-6 R1処理水中溶存態窒素濃度の変化 

a b c d

c ba d



Fig. 4-7に合成排水流入直後のR2リアクター内の溶存態窒素濃度を，Fig.4-8に運転期

間中の処理水中溶存態窒素濃度経日変化を示した。以下、処理水中の溶存態窒素濃度の

変化と（2）で述べた運転条件の変更履歴（Table. 4-1）を照らし合わせてａ-ｃの各期

間における結果を述べる。 

ａ期：R1のｂ期の汚泥から株分けして運転を開始した。運転条件はR1のｂ期と同様であ

った。安定した亜硝酸型硝化反応を維持した。 

ｂ期：a期の条件からpHの下限値を>8.0から>7.2に変更した。依然として安定した亜硝酸

型硝化反応を維持した。 

ｃ期：ｂ期の条件に加え，生物反応時間の好気工程開始時に亜硝酸ナトリウム（NaNO2）

溶液を添加した。処理水中により高濃度のNO2
—Nが蓄積するようになったが，NO3

--N

濃度は増加しなかった。 
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Fig.4-7 合成廃水流入直後のR2リアクター内溶存態窒素濃度の変化 
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Fig.4-8 R2処理水中溶存態窒素濃度の変化 
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Fig. 4-9に合成排水流入直後のR1リアクター内の溶存態窒素濃度を，Fig.4-10に運転

期間中の処理水中溶存態窒素濃度経日変化を示した。以下、処理水中の溶存態窒素濃度

の変化と（2）で述べた運転条件の変更履歴（Table. 4-1）を照らし合わせて各ａ‐ｄの

各期間における結果を述べる。 

ａ期：R1のｂ期の汚泥から株分けして運転を開始した。運転条件はR1のｂ期と同様であ

った。安定した亜硝酸型硝化反応を維持した。 

ｂ期：ａ期の条件より，生物反応時間から脱窒工程を除き，好気工程のみに変更した。

ただちに処理水中のNO3
--N濃度が増加し，653日目には完全硝化反応に完全に変わり，

これを維持した。 

ｃ期：ｂ期の条件より，生物反応時間に再び脱窒工程を導入した。ただちに亜硝酸蓄積

が始まったが，これと同時期に汚泥の発泡（フォーミング）が起こった。完全に亜

硝酸型硝化に移行する前の688日目にはアンモニア酸化を含む硝化反応が完全に停

止した。保存していた余剰汚泥をリアクター内に戻すとアンモニア酸化反応は再開

し，しばらくしてから発泡も収まった。以降，亜硝酸型硝化反応を維持した。 

ｄ期：ｃ期の条件に加えて送気量を2倍に変更し，1.8L min-1から3.6L min-1にした。一

度アンモニア酸化反応が停止したが，亜硝酸型硝化を維持した。 
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Fig.4-9 合成廃水流入直後のR3リアクター内溶存態窒素濃度の変化 
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Fig.4-10 R3処理水中溶存態窒素濃度の変化 
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4.1.2 1サイクルあたりの窒素化合物モニタリング結果 

本研究におけるリアクター水質モニタリングは，任意のサイクルにおいて合成排水流

入直後から一連の処理工程が終わるまでの間に経日的に採取した汚泥混合液（mixed 

liquor）中の溶存態物質に対して行った。4.1.1 ではその水質モニタリングのうちでも

合成排水流入直後の水質と処理水質の経日的な変化に注目した記述したが，ここでは運

転期間各時期における1サイクルあたりの水質変化について述べたい。 

Fig. 4-11にR1のａ，b，c，d期間における典型的なモニタリング結果について示した。

同様に，Fig. 4-12ではR2のa-c期間，Fig. 4-13ではR3のa-d期間における典型的なモニ

タリング結果を示した。 
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Fig. 4-11-a R1のａ期間における典型的なモニタリング結果 

546 日目 

568 日目 

535 日目 

脱窒← →好気 
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Fig. 4-11-b R1のｂ期間における典型的なモニタリング結果 

575 日目 

590 日目 

633 日目 

→好気 脱窒← 
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Fig. 4-11-c R1のｃ期間における典型的なモニタリング結果 

646 日目 660 日目

667 日目 674 日目

713 日目 
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Fig. 4-11-d R1のｄ期間における典型的なモニタリング結果 

735 日目 

744 日目 

723 日目 
脱窒← →好気 
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Fig. 4-12-a R2のa期間における典型的なモニタリング結果 

617 日目 

638 日目 

→好気 脱窒← 
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Fig. 4-12-b R2のb期間における典型的なモニタリング結果 

646 日目 

674 日目 

713 日目 

脱窒← →好気 
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Fig. 4-12-c R2のc期間における典型的なモニタリング結果 
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Fig. 4-13-a R3のa期間における典型的なモニタリング結果 

735 日目 

744 日目 

638 日目 

→好気 脱窒← 
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Fig. 4-13-b R3のb期間における典型的なモニタリング結果 

646 日目 

655 日目 

660 日目 
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Fig. 4-13-c R3のc期間における典型的なモニタリング結果 

 

667 日目 

674 日目 

713 日目 

→好気 脱窒← 
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Fig. 4-13-d R3のd期間における典型的なモニタリング結果 

 

4.2 考察 

 

4.2.1 運転条件の変更と処理成績の変化 

各リアクターの運転条件の変更は，各リアクターの処理成績とそこから演繹された仮説

によって定めた。よって，まずは運転条件の変更にいたった処理成績の考察を述べる。 

リアクターR1は，新日本製鐵（株）旧ミニプラントの運転条件を模倣することで，実験

室規模活性汚泥リアクターで亜硝酸型硝化反応を得ることを目的に田中ら(2006)が構築し

た。2.4.6に示したように，新日本製鐵ミニプラントでは流入水中のチオ硫酸の有無がスイ

ッチとなったと示唆するような完全硝化反応⇔亜硝酸型硝化反応の交代が観察された。ま

た，一方で2.4.7に示したように，田中ら(2006)が実験室規模活性汚泥リアクターを運転開

始した当初は期待していた亜硝酸型硝化反応ではなく，完全硝化反応が観察された（Fig. 

2-11）。この後，脱窒工程の導入，pH制御値の上方修正を行って数ヵ月後に亜硝酸型硝化

反応が獲得されたため，亜硝酸型硝化反応をもたらした直接的な原因は説明できなかった。

これらの現象を解析することを目的として本研究では3つのリアクターを用い，Table 4-1

に示した制限要因の検討を行ったのであった。 

まずR1のｂ期においてチオ硫酸の影響を評価するために流入水中のチオ硫酸を除いた。

硝化への影響は認められなかったので，以降はチオ硫酸を除いたままで運転を継続した。

この状態のリアクター内活性汚泥から，様々な条件を同時に検討するための実験系増加を

目的としてR2, R3を作成した。 

次にR1のｃ期，R2のｂ期，R3のｂ期においては田中ら(2006)の実験において観察された

pHあるいは脱窒工程の導入の影響を評価するためにR2はpH制御値を変更，R3は脱窒工程の

除去，R1はその二つの複合影響を評価するためにpHと脱窒工程を同時に変更した。R1とR2

において完全硝化反応に移行し，R2は亜硝酸型硝化反応を維持したため，pHは制限要因で

はないことが示唆された。 

続いてR1のd期，R3のｃ期において脱窒工程の再導入が亜硝酸型硝化反応を導くという再

現性も得られた。よって，本研究で用いたリアクターにおける亜硝酸型硝化反応獲得の要

744 日目 
脱窒← →好気 



因は脱窒工程の導入であったと結論付けた。 

脱窒工程の導入という処理工程上の違いでは，亜硝酸型硝化反応のキーファクターと考

えられるNOBにどのような影響を及ぼすのかは明らかではない。そこで，脱窒工程の導入が

NOBの生長に影響を及ぼしそうな因子として以下の仮説を立てた。 

 

仮説１：亜硝酸の不足 

脱窒工程の導入により好気工程の時間が短くなった。そのため、AOB が生産する亜硝

酸が NOB の呼吸に利用できるような濃度にまで蓄積するのに時間がかかるために NOB の

呼吸に利用できるようになったときには好気工程が終わってしまっているのではないか。

すなわち，アンモニア酸化細菌による亜硝酸の生産が律速となって亜硝酸型酸化反応に

なっていると考えた。 

そこで R2 のｃ期において，脱窒過程が終わって送気が始まる生物反応時間開始 120

分にリアクター内の亜硝酸濃度が 100mgN/L 程度になるように亜硝酸ナトリウム溶液を

添加した。しかしながら，硝酸が生産され始める時間に変化はなく、 終的に生産され

る硝酸の濃度はほとんど変化しなかった。よって、この仮設は否定された。 

 

仮説２：酸素の不足 

好気工程開始後 180 分程度までは各リアクターにおける溶存酸素濃度（ DO）は

0.8-1.5mg L-1 程度であった。その後、おそらく亜硝酸酸化が行われている時間は 4.5mg 

L-1 以上であった。DO0.7-1.4mg L-1 で亜硝酸が蓄積したという報告がある(Ruiz et al. 

2003）。また，アンモニア酸化速度から考慮すると pH=7.5，DO＝1.5mg L-1，Ｔ＝30℃が

亜硝酸型硝化に理想的という報告もある（Wang et al. 2004）。酸素が不足している状況

であるために，亜硝酸酸化に長時間の好気工程時間を要していたのが，脱窒工程導入に

よって好気時間が短縮され，亜硝酸が蓄積したと考えた。 

そこで， R3のｄ期において送気量を2倍に増加させ、DOの下限を上昇させてみた。し

かしながら，処理水中の硝酸濃度は上昇しなかった。 

 

4.2.2 亜硝酸型硝化反応の律速因子 

4.2.1ではTable 4-1に示した各検討条件に注目するにいたった考察を述べた。以下は

4.2.1で立てた仮説の検証と考察を，各因子についてそれぞれ述べた。 

 

4.2.2.a流入水中のチオ硫酸イオンの有無と亜硝酸型硝化反応 

 流入水中にチオ硫酸が存在することによる亜硝酸型硝化への影響を評価するためにR1の

ｂ期において流入水中のチオ硫酸を除いたが，亜硝酸型硝化反応に影響を及ぼさなかった。

これは2.4.6に示した新日鐵ミニプラントの結果に反していた。2.4．6.2にも述べたように

チオ硫酸が亜硝酸型硝化反応に影響したと言う知見は他にほとんどなく，また，AOBやNOB

の生長や活性に直接的に影響する可能性があると言うような知見もない。しかしながら，

チオ硫酸以外の他の硫黄化合物，例えばテトラチオネート（Jansezen & Bettany 1986）や

硫化水素が硝化を抑制したと言った報告は多数あった（山内ら,2000）。ミニプラントでは

流入水中の有機物の組成が異なるために微生物相が異なり，チオ硫酸の中間代謝産物であ



るテトラチオネートが大量に発生したのかもしれない｡また，ミニプラントでは循環式硝化

脱窒法が用いられており，脱窒槽で還元された硫化水素が常に供給されていた可能性があ

る。この硫化水素が硝化反応を阻害していた可能性はありうる。いずれにせよ，本研究で

はチオ硫酸が直接的な影響は与えていなかったことを示唆する結果が得られた。 

 

4.2.2.b pHと亜硝酸型硝化反応 

 代表的なAOB であるNitrosomonas の至適pH は8-9 の間であり，代表的なNOB である

Nitrobacter の至適pH は７弱ということから，高pHではNOBの亜硝酸酸化がAOBのアンモニ

ア酸化よりも低下して亜硝酸が蓄積しやすいと言うのが一般的な見解である（北尾高嶺，

2003）。また，高pHは水中に高濃度の遊離アンモニア（Free ammonia;FA）を発生させる条

件となり，このFAがAOBよりもNOBに対して強力な阻害要因となることが知られている（Yang 

and Alleman 1992）。式4－1にFA濃度とpHの関係式（Anthonisen 1976）を示す。 

NH4
+
-N[mg・L

-1
］ X 10

pH

Kb/Kw=e
6344/(273+T (℃）)FA；　NH3-N[mg・L-1］＝

Kb/Kw+10
pH

     （式4

－1） 

 多くの研究者はpH制御によってFA濃度をコントロールすることで亜硝酸型硝化を獲得し

たことを確認した（Ferhan 1996; Peng et al.2004）。FAが7mg N L-1以上でアンモニア酸

化活性が阻害され，20mg N L-1でほぼ完全にアンモニア酸化が止まる（Abeling and Seyfried 

1992）。しかし，アンモニア酸化阻害と亜硝酸酸化阻害を隔てるFA濃度は文献によって異な

っている。Anthonisen（1976）はNOBは1.0 mg N L-1以上で亜硝酸酸化活性が阻害されると

した。また，Wong-Chong and Loehr(1978)は3.5 mg N L-1以上で亜硝酸酸化活性は阻害さ

れえたが，50 mg N L-1でも安定した硝化反応が行われたとし，一方でMaure et al.（1996）

は6.6-8.9 mg N L-1で亜硝酸酸化活性が阻害されたと報告した。つまり，FA濃度の制御だ

けで亜硝酸型硝化を獲得するには他の要因も総合的に考慮する必要がある。 

 4-2式より求めた本研究におけるリアクター内のFA濃度をTable 4-2に示した。 

 

Table 4-2 リアクター内のpHと遊離アンモニア濃度 

下限ｐH 下限NH3
+-N（mg・L-1）

NH4
+-N（mg･L-1） 最終ｐH T （℃） 最終NH3

+-N（mg・L-1）
8.1 8.13
9.0 41.26
7.3 1.38
8.0 6.56

100

100

28

28
 

 

本研究におけるR2のa期からb期の運転結果によるとpH制御値の変更は亜硝酸型消化反応に

無関係と言えたので，本研究で用いたリアクター運転条件ではFA濃度が40 mg N L-1程度で

も亜硝酸酸化活性が止まらないということがいえた。 

 

4.2.2.c 脱窒工程と亜硝酸型硝化反応 

 本研究で得られた結果から，亜硝酸型硝化反応を決定している因子といえたのがこの生



物反応工程への脱窒工程の導入であった。脱窒工程の導入はNOBの増殖を阻害するといわれ

ている（Van Loosdrecht ａｎｄ Jetten 1998,Hidaka et al 2002,Mota et al 2005）。

これは，フロック内に嫌気環境を作り出す，あるいは好気－嫌気条件の繰り返しによるも

のだと考えられている。 

 ばっ気パターンは亜硝酸型酸化をコントロールする一つの新しい要素と提唱されている

（Hidaka et al.2002）。ばっ気時間と亜硝酸蓄積の程度には負の相関がある(Turk and 

Mavinic 1987)。間欠ばっ気法の使用は亜硝酸蓄積の実現に有効であるとも言われている

（Pollice et al.2002）。また，種類の異なる脱窒酵素の誘導は連続的に開始するので，

亜硝酸と硝酸といった異なる脱窒基質は好気から嫌気条件に切り替わったあとに一時的に

蓄積する。 

 しかしながら、脱窒工程の導入がどのような仕組みでNOBの亜硝酸酸化活性を阻害して亜

硝酸型硝化反応をもたらしたのか，決定的なことはわかっていない。そこで，脱窒工程が

亜硝酸型硝化反応に与えた影響をより詳細に知るために，4.2.1で述べた理由から，好気工

程開始時に亜硝酸の添加，あるいは送気量の増加という操作を行ったのであった。 

 

4.2.2.d 亜硝酸の供給と亜硝酸型硝化反応 

NOBの亜硝酸酸化活性が阻害されていなくても，AOBのアンモニア酸化活性が阻害されて

亜硝酸が発生しなければ硝酸は発生しない。1サイクルあたりの窒素化合物モニタリング結

果から，硝酸の発生はアンモニアがほぼ完全に酸化されてからであることが読みとれたの

に加え，完全にアンモニアが酸化されるまでに要する時間が亜硝酸型硝化時と完全硝化時

では異なっていた。完全硝化時は好気工程開始から120分後には全てのアンモニアが酸化さ

れていたのに対し，亜硝酸型硝化時は好気工程開始後120分（生物反応工程開始後240分）

ではアンモニアが残存しており，180分かそれ以上をかけて酸化していた。これらの結果か

ら、亜硝酸型硝化時はアンモニア酸化活性が落ちたことが律速になって結果的に硝酸の発

生が抑えられていると考えた。しかしながら，好気工程開始直後の亜硝酸添加も硝酸濃度

や亜硝酸酸化速度には全く影響せず，依然としてアンモニアが完全に酸化された好気工程

開始180分以降から硝酸の発生が認められた。 

 以上の結果から，亜硝酸型硝化反応はAOBによる亜硝酸の生成が律速になって起こった

現象ではないことが証明された。 

 

4.2.2.e 送気量と亜硝酸型硝化反応 

硝化という，酸素を多量に消費する反応を考えるとき，環境中の酸素濃度がその重要な

因子になることは容易に想像できる。NOB はAOB に比べ低い酸素親和性を示すことが知ら

れている（Stentrom & Poduska 1980, Jayamohan et al. 1988, , Wiesmann 1994, Picioreanu 

et al.1997 Sanchez et al.2001）。そのため，低い溶存酸素濃度はAOBよりもNOBの生長を

強く阻害し，その結果として亜硝酸型硝化が起こる（Peng et al. 2004）。本研究では好

気工程時のDOが不足していたために完全硝化までに長時間を要し，そのために脱窒工程導

入による好気工程の短縮が亜硝酸型硝化を誘導した可能性を考慮し，送気量の変更による

異なるDO制御による影響を評価した。ただし，どの程度のDO増加が亜硝酸型硝化に影響を

与えるのかめぼしを杖kるために，ルンゲ＝クッタ法による数値シミュレーションを行った。 



    ルンゲ=クッタ法による数値シミュレーション 

下記の式4－2，4－3，4－4にTable 4－3に示したパラメータを代入してシミュレーショ

ンを行った。X0AOB X0NOBはそれぞれ，一サイクルあたりのアンモニア酸化，亜硝酸酸化のパ

フォーマンスがFig.4-11a, Fig.4-11b, Fig.4-12a，Fig.4-13aといった亜硝酸型硝化反応

と同じになるようにトライ アンド エラーで決めた。DOはやはり亜硝酸型硝化時のモニ

タリング結果を参考にし，脱窒工程時は0mg L-1，好気開始からアンモニア酸化完了までは

0.8 mg L-1，アンモニア酸化完了からサイクル終了までは2.0 mg L-1を基本条件とし，DO

値を3倍まで増加させたシミュレーションを行った。この計算式ではAOB, NOBは際限なく増

えることになってしまうため， 終的には必ず完全硝化反応を行うことになってしまう。

シミュレーションとして不完全ではあるが，DO値がAOB及びNOBの増殖速度に与える影響を

評価することは可能と考えた。 
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   Table 4-3 ルンゲ＝クッタ法による数値シミュレーションに用いたパラメータ 

式 4-2

式 4-3

式 4-4



パラメータ 単位 引用元
X0 AOB mg L-1 170.80

X0 NOB mg L-1 9.93

S0 O mg L-1 0-6

S0 NH4 mg N L-1 150

S0 NO2 mg N L-1 0

KS NH4 g NH4-N m3 0.7 Henz et al,1995

KS NO2 g NO2-N m3 1.2 Henz et al,1995

KAOB O2 g O2 m
3 1.66 Sanchez 2001

KNOB O2 g O2 m
3 3 Sanchez 2001

μAOB d-1 0.8 hr－1 0.033 min-1 0.00056 Henz et al,1995

μNOB d-1 1 hr－1 0.042 min-1 0.00069 Henz et al,1995

YAOB gVSS gN-1 0.12 Henz et al,1995

YNOB gVSS gN-1 0.07 Henz et al,1995

Δｔ hr 1 min 5
脱窒工程 hr 2
好気工程 hr 5  

 

Fig.4-14a 　1サイクルにおけるAOBの増殖と基質消費のシミュレーション
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Fig.4-14b 　1サイクルにおけるNOBの増殖と基質消費のシミュレーション
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Fig.4-15 異なるDO条件下での処理水中のNO2－NとNO3－N濃度のルンゲ=クッタ法によるシ

ミュレーション 

 

Fig.4-15のように亜硝酸型硝化反応時のDO濃度を1/4にすると処理水中に亜硝酸が残ら

なくなるまでのサイクル数は1サイクル遅れる。つまり，NOBの増殖速度は減少するのに対

し，DOを2倍，3倍に増やしてもグラフ形状はほぼ変化しない。つまり，DOはすでに十分で

あり，送気量を増加させても亜硝酸型硝化から完全硝化への変化は獲得できないことが予

想された。 

実際にR3のd期において送気量を2倍にして運転したが，変わらず亜硝酸型硝化反応を維

持していた。つまり，DOが不足した結果による亜硝酸型硝化反応の獲得ではなかったこと

が示唆された。 

 

4.4 まとめ 

亜硝酸型硝化反応を行っていたリアクターに対して流入水中のチオ硫酸，pH制御値，脱

窒工程といった条件を変更したところ，脱窒工程を除いたリアクターにおいて完全硝化反

応に変化した。よって，本リアクターにおける亜硝酸型硝化反応と完全硝化反応を隔てる

制限要因は脱窒工程の有無であることがわかった。 

脱窒工程の導入がNOBの亜硝酸酸化活性を阻害した原因として，アンモニア酸化活性の低

下による基質としての亜硝酸の不足によるもの，あるいは酸素不足によるものと考えた。

しかし，亜硝酸の添加や送気量の増加を行っても亜硝酸型硝化を維持したことから，この

２つが直接的な原因ではないことがわかった。 

結局，脱窒工程の導入という操作上の条件が影響を与えていたことはわかったが，その



操作が作り出す環境の何が決定的に亜硝酸型硝化に影響していたのかを突き止めることま

ではできなかった。 

今後のさらなる検討要因としては，脱窒工程の導入による好気工程の短縮化の影響を評

価するために，サイクルを120分間延長し，好気工程を120分間延長して脱窒工程（120分間）

を除いた場合と同じ好気工程時間を与えることを考えている。これによって亜硝酸型硝化

反応は好気生物反応時間の長さが影響しているものなのかどうかを明らかにすることがで

きると考える。 



 


