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はしがき

活性汚泥法に代表される好気的生物学的廃水処理操作は家庭下水から工場廃水に至る

まで幅広く適用されている。生物学的廃水処理操作では微生物による浄化活動に伴って

余剰汚泥が必然的に発生し、その余剰汚泥の処理、処分が大きな問題として残っているo

余剰汚泥の処分量を減らす為には、余剰汚泥の持つ有機質としてのエネルギーをできる

限りカスケード的に利用することが必要である。本研究は、余剰汚泥を有機質資源とし

てバイオ殺虫剤など二次代謝産物の生産に利用するプロセスを開発するためのもので

ある。
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第1章　緒　言

111　余剰汚泥の発生

生物学的廃水処理操作は,廃水中に溶解している有機汚濁物質を微生物が分解・除去

する作用を利用している。この過程において,有機汚濁物質は異化代謝経路によるエネ

ルギー生成と同化代謝経路による菌体合成に用いられる。つまり,生物学的廃水処理で

は,有機汚濁物質は異化代謝経路により二酸化炭素まで酸化分解されるほか,同化代謝

経路により細胞構成成分を経て菌体合成に用いられる。従って,生物学的廃水処理操作

では増殖菌体すなわち余剰汚泥が必然的に発生する。例えば,標準活性汚泥法における

余剰汚泥の発生量は0.5 kg-MLSS/kg-BOD程度であると言われてい・る。すなわち,処理

したB〔)D量の約半分が余剰汚泥として排出される。標準活性汚泥法では,汚泥処理ま

でを含めると全処理コストの中で汚泥処理費用の占める割合が最も大きい。余剰汚泥の

処理方法としては,脱水後に焼却し,焼却灰を埋め立てる方法が最も広く採用されてい

る。しかし,日本全体で最終処分地の残余容量が少なく,埋め立て処分する量そのもの

を削減することが日本の環境行政上急務の課題となっている。

余剰汚泥の最も一般的な中間処理方法は焼却である。焼却灰の減容化を図る方法とし

て溶融してスラグ化する方法があるが,エネルギーコストが高い。また,焼却灰を原料

としたレンガの製造も試みられたが,レンガの製造コストが高いた釧こ再利用量が少な

い。余剰汚泥に由来する最終処分地埋め立て量を削減する方策として,余剰汚泥を有機

資源と七て再利用する方法が挙げられるo汚泥の再利用を行った場合でも,残浮が発生

すればその焼却灰を埋め立てる必要がある。しかし,余剰汚泥を有機質資源としてカス

ケード利用することにより最終的に埋め立て処分される量が削減できると期待される。

すなわち,余剰汚泥の削減を図るた釧こは,余剰汚泥を有機質資源として再利用する新

しい方法を検討する必要がある。

1-2　余剰汚泥の利用方法

余剰汚泥を有機質資源として,つまり微生物反応の基質として利用する代表的な方法

として,コシポスト(堆肥化)やメタン発酵が挙げられる。

コンポストは,脱水汚泥を基質として固体培養を行い,有機物を好気的に酸化分解し

て無機化し,残存する窒素やリンを肥料として利用する方法である。コンポストは農耕

地に施用されるた釧こ埋め立て処分地の延命化には効果があるOしかし,コンポストを
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必要とする農耕地に対してコンポストが過剰に生産されていること,下水由来のコンポ

ストでは重金属による汚染やプラスチック・金属片が混入する問題が残っているため,

下水汚泥を原料としたコンポストではその需要が限られているのが現状である。

汚泥を基質としたメタン発酵ではエネルギーの回収が可能である。しかし,処理速度

が遅いた釧こ反応器容積が大きくなるはか,発生したガス中に含まれる二酸化炭素や硫

化水素の除去などに設備が必要となるため,エネルギー回収を目的としたメタン発酵は

比較的規模の大きな場合に限られる。また,多くの下水処理場では余剰汚泥の減量化を

目的として嫌気消化を行っている場合が多い。しかし,発生したメタンを利用して発電

を行っている施設は少なく,多くの処理施設では消化槽の加温用に利用されているにす

ぎない。なお,余剰汚泥など有機物質を基質としてメタン発酵した場合,有機物質を構

成している窒素,リンは消化液中に高濃度で残存するため,メタン発酵後の液ならびに
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残洋の処理が必要となる。

コンポストでは汚泥中のC, Hを無機化して除去し,残存する窒素とリンを利用する。

逆にメタン発酵では, C, Hを利用し,窒素とリンは廃棄される。余剰汚泥の持つ有機

物質としてのポテンシャルを有効に利用する方法として,余剰汚泥を他の微生物培養基

質として用いる方法が挙げられるo　そのような微生物培養の例として, Bacillus subtilis

による抗菌性ペプチドiturinやバイオ界面活性剤の生産, Bacillus thuringiensisによるバ

イオ殺虫剤の生産などが検討されている。

微生物が利用する際に利用できるエネルギーの質(エネルギーレベル)と有機物濃度

(エネルギー密度)の関係を利用して有機性廃棄物の量と質を図1にまとめるD家庭か

ら排出される有機性廃棄物は資化性に富み,有機物濃度も高い。廃水は下水として集め

られ処理されるが,大量の水で希釈されているため廃水のエネルギー密度は低いO活性

汚泥プロセスでは,流入した廃水が処理水と余剰汚泥の形で系外に排出されるOつまり,

生物学的廃水処理は,有機物濃度が希薄で水量の多い廃水を濃度数%の活性汚泥微生物

(余剰汚泥スラリー)に変換する方法である。余剰汚泥スラリーは固形分濃度が数%程

度まで濃縮されているため,活性汚泥混合液に比べればエネルギー密度ははるかに高い。

余剰汚醜スラリーは液状であるため輸送や混合などが容易に行えるoこのため,液体培

養を行うことにより余剰汚泥を再利用するための処理プロセスを構築することは比較

的容易.である。しかし,多くの微生物培養で用いられる基質の有機物濃度に比べれば,

余剰汚泡の有機物濃度はかなり低いOこのため,メタン発酵では余剰汚泥を更に濃縮し

て基質として用いている。一方,多くの下水処理場では余剰汚泥を初沈汚泥を混合して

嫌気消化した後汚泥を脱水して排出している。脱水汚泥は主に焼却による中間処理を経

て埋め立てられる。有機物資源として,脱水ケーキを見た場合,脱水されている分だけ

有機物質がケーク中に濃縮されている。しかし,固体状であるためハンドリング性が悪

く,微生物培養の基質として用いる場合にも固体培養に限られるO

下水処理場から排出される余剰汚泥を有機質資源として利用する方策として,余剰汚

泥を液体培地としてもちいる方法と脱水ケークを固体培埠として用いる方法があるoい

ずれの場合にしても,余剰汚泥中に含まれる御生汚泥微生物をそのままの形で他の微生

物培養に供することはできないO活性汚泥微生物に対して何らかの処理を準して,目的

微生物が資化しやすいようにすることが必要となる。従って,余剰汚泥串るいは脱水ケ

ークに対して細胞壁を破壊するための前処理を行い,有機性基質としての質を高める方

策が必要である。
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I-3　汚泥の前処理

細胞壁を破砕する技術は,菌体内生産物の回収方法として研究方法として確立されて

おり,また実用化されている。菌体破砕技術は,熟的,機械的,化学的,生物学的方法

に大別される。

熟的方法には,低温加熱(100-C以下),オートクレーブ(121-C-170-C程度),湿式

酸化,亜臨界水処理,超臨界水処理(臨界点374-C, 220気圧)などがある。超臨界水

処理は有機物質を完全に無機化することを目的としているため,汚泥の資化性を高める

ための前処理方法としては不適当であろう。亜臨界水処理では固形分の可溶化とともに

高分子化合物の低分子化が起こり,固形廃棄物を液体培地に変換する方法として有効で

あろう。一方,加熱温度が160-170-C程度では,固形分を完全に可溶化することはで

きないが,有機物質の無機化をある程度防止できるoまた,比較的低温の加熱処理では,

固形分の可溶化はそれほど期待できないが,タンパクや細胞壁の変性を引き起こすこと

で他の飯生物による資化性が高まると期待される。熟的方法は一般にエネルギー消費量

が高いと考えられる。

機械的方法には,超音波処理,ビーズミル破砕,フレンチプレスなどがあげられるO

これらは固形分を完全に可溶化するよりも,細胞壁を破砕して細胞内内容物を漏出・可

溶化することが主な目的となる。機械的処理は比較的エネルギー多消費であるが,細胞

内容物の変性が比較的少ない。

化学的方法では,オゾンや過酸化水素などの酸化剤が用いられる。活性汚泥法では,

オゾン酸化法により余剰汚泥の一部を可溶化して曝気槽に返送することにより余剰汚

泥の発生量を削減する方策が実用化されている。なお,塩素処理では有機塩素系化合物

が非意図的に生成される危険性がある。

生物学的方法としては,好熟・好アルカリ性細菌により生産される加水分解酵素群を

用いる方法がある。生物学的方法は,化学的あるいは熟的方法と異なり比較的マイルド

な条件で細胞壁を破砕できるた釧こ,細胞内容物の変性が少ないという特徴がある.し

かし,加水分解酵素を生産するためのコストが高く,処理速度も比較的低いという欠点

があるo

これらの前処理を,エネルギー多消費高速処理型とエネルギー少消費低速処理型に分

類し直すこともできる。エネルギー多消費高速処理型は,文字通り,多くのエネルギー

をかけて固形分を完全に可溶化することを目的とした処理方法である。一方,エネルギ

ー少消費低速処理型は,細胞壁に損傷を与える程度の効果を期待する方法である。前処

理に要するコストと前処理によって生じる利益とのバランスによって,適用できる前処
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理方法が決まる。余剰汚泥を対象とした場合,余剰汚泥の持っている有機物質としての

ポテンシャルが比較的低いのでよほど高付加価値な生産物質を生産するのでなければ,

前処理にコストをかけることはできない。本研究では,後述するように,余剰汚泥を基

質としたバイオ殺虫剤の生産を念頭に置いて,余剰汚泥の資化性を向上させるための前

処理方法を検討した。バイオ殺虫剤は,後述するように,基質コストが高いことが欠点

となっている。余剰汚泥を基質をして利用できればバイオ殺虫剤の生産コストに低減に

っながるが,前処理に多くのエネルギーを使用することはできない。従って,本研究で

はエネルギー少消費型の前処理方法を検討することとした。

114　バイオ殺虫剤

Bacillus thuringiensisは,胞子形成時に6 -エンドトキシンと呼ばれる結晶憧封入体を

生産する.この結晶性封入体はタンパクで構成され,鱗週目,双週目,鞘週目の幼虫に

対して殺虫効果を持つ。これらの幼虫に対する殺虫性毒素(Bt剤)の有効性は,それ

を生産するB. thuringiensisの種類により異なる　B. thuringiensisの生産する殺虫性毒素

を殺虫剤として用いることは, 1950年より農地や森林において商業規模で実施されて

いるo Bt剤は多くの国で害虫駆除に用いられており, 1990年には全世界で3億米ドル

の売り上げが報告されている。

Bt剤の欠点は生産コストが高いことである。 Bt剤の生産コストの中で培地費用が最

も高い. Bt剤を低コストで生産するた桝こ余剰汚泥の利用が検討されているOしかし,

余剰汚泥は前述したように資化性が低いた捌こ,何らかの前処理が必要となる。ここで,

Bacillus属の細菌は著量の加水分解酵素を菌体外に分泌し,多糖類やタンパクを加水分

解して資化することが知られている。余剰汚泥の固形分を完全に可溶化(-低分子化)

しなくても,目的とする細菌の細胞壁に損傷を与え, Bacillusが生産する菌体外加水分

解酵素が働きやすい状況を作ることができれば前処理の効果が発揮されると考えられ

る。すなわち,前処理によって高分子物質を低分子化して資化性を直接高めるのではな

く, Bacillusが生産する菌体外加水分解酵素を働かせるた釧こ適した前処理方法を兄い

だすことができれば,前処理に必要なエネルギーコストを抑えながら余剰汚泥を基質と

したバイオ殺虫剤の生産が可能となり,余剰汚泥再利用の選択肢が広がると期待される。

従って,本研究ではエネルギー消費の少ないできるだけマイルドな条件で前処理を行う

こととした。
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地虫に対して殺虫効果のある堆肥の製造があげられ

る　B. thuringiensisの中にはコガネムシの幼虫など地虫に特異的に作用する殺虫性毒素

を生産するものがある。果樹園などではコガネムシの幼虫による根切り被害が知られて

おり,抗地虫性のある堆肥を製造することができれば堆肥の高付加価値化にもつながる。

また,地虫の発生しにくい堆肥であればガーデニングなどへの用途も期待できる。抗地

虫性の堆肥を目的生産物とすれば, B. thuringiensisを固体培養したケークをそのまま堆

肥に混合すればよいので,固体培地そのものを製品化でき,廃棄物や廃水処理などの後

処理は必要ない。

このような背景から,本研究では余剰汚泥ならびに脱水ケークを有機質基質として用

いてB. thuringiensisによるバイオ殺虫剤生産の可能性を,汚泥前処理の効果とあわせて

検討した。
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第2章　余剰汚泥スラリーを対象とした細胞壁破砕処理の効果

2-1　緒言

余剰汚泥を有機基質として利用する場合,余剰汚泥の持っているエネルギーレベルは

低く,生産物の付加価値も極めて高いという訳ではない。また,抗地虫性を付与するた

めに堆肥と混合する固体培養物の量も堆肥の数%程度であり,比較的少量であると予想

される。従って,汚泥の資化性を向上させることを目的とした前処理に多くのエネルギ

ーをかけることは不可能であろう。本研究では,前処理方法として主に凍結融解と気泡

析出を取り上げた(図3)0

Freeze/thaw treatm ent

Microbubble expansion treatment

gas solubilization sudden pressure release

鍋

掛thaw

図3　凍結融解処理と気泡析出処理

凍結融解処理は,菌体内の水を凍結させることにより菌体内容物の体積を膨張させて

細胞壁を破壊する方法である。凍結融解処理は,汚泥を処理する際に必要なエネルギー

が主に凝固潜熱であることから,特に寒冷地では省エネルギー的効果が期待できる。ま

た,低温で処理をするため有機物の変性が少ないことが期待される。

気泡析出処理は,加圧下で細胞内に気体を溶解させた後,大気圧に戻すことによって

細胞内で気泡を析出・膨張させて細胞壁を破壊する方法である。気泡析出処理は常温で

行うため有機物の熟変性を避けることができると期待される。本研究では,水に対する
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溶解度が比較的大きい二酸化炭素ガスを用いて気泡析出処理を行った0

これらの機械的方法に加えて,従来より検討されている可溶化前処理方法として超音

波処理,過酸化水素処理,オゾン処理を取り上げたOまた,加熱殺菌を想定して,オー

トクレーブによる加熱処理も検討した。

それぞれの前処理において,可溶化率とエネルギー効率の観点より,可溶化の効果を

検討した0
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2-2　実験装置と方法

(1)汚泥試料

新潟市中部下水処理場より採取した返送汚泥を,グルコース,ペプトン,リン酸1カ

リウム,硫酸アンモニウムを主成分とする合成廃水を用いて馴養した汚泥を用いた。馴

養汚泥のMLVSS/MLSSは約0.7-0.8であった。蒸留水を用いてデカンテーションを3

-4回繰り返して汚泥を洗浄した。洗浄後の上澄み液のDOC濃度は5-18mg/Lの範囲

であった。この汚泥スラリーを所定の濃度に重力濃縮して用いた。

(2)凍結融解処理

MLVSS濃度を調製した汚泥スラリー20mLを培養試験管(直径25mm)に入れ,価

温恒温槽(井内盛栄堂　LTB-250)中で凍結させたO凍結時間は24時間とし,その後

常温で解凍したO凍結温度は-30-C--2-Cの範囲で変化させたo凍結温度が-6-C　2-C

の範囲では,過冷却を防ぐためにスラリーをゆるやかに通気して撹拝した。

(3)覇泡析出処理

試料採取用高圧容器(swagelok,304LHDF-75,75 mL)に汚泥スラリー20mLを入れ,

容器中に二酸化炭素ガスを5分間通気した。その後,容器出口コックを閉じて容器内を

加圧し.た。容器内の圧力はガス容器圧力調整器の2次圧力を調節することにより調整し

た。所定の時間保持した後,出口コックを開いて容器内を瞬間的に大気圧に開放し,気

泡を析出させた。加圧ゲージ圧力は0.1M).5MPaの範囲で変化させたO加圧状態におけ

る保持時間を10-600分の範囲で変化させた。

(4)超音波処理

超音波破砕装置(島津　USp-50)を用いた。出力チップとして直径3mmのステップ

マイクロチップを用いた。出力はパワーモニターの値より求めた。汚泥を入れたビーカ

ーの中心軸上に出力チップをセットし,チップ先端を1 cm程度汚泥スラ1)-中に入れ

た。処理時間を10-30min,処理液体積を30-100mLの範囲で変化させた。

(5)過酸化水素処理

三角フラスコにMLVSS濃度を調節した汚泥スラリーを入れ　30wt%過酸化水素水を

加えた。過酸化水素の添加量を2.3-5.3 g-H202/g-MLVSSの範囲で変化させたo過酸化

水素との接触時間(反応時間)は2時間とした。
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(6)オゾン処理

オゾン発生装置(岡野製作所, E0-302)を用いてオゾンを発生させた。原料ガスと

して純酸素を用いた。原料ガスの流量は100mL/minとした100mL容ビーカーに汚泥

スラリーを入れ,ガラス焼結スパージャーを用いてオゾンガスを供給したO.ビーカーを

セパラプルフラスコに入れたo入口オゾン濃度は1.09%であった。セパラブルフラスコ

から排出される未反応オゾンを10 wt% KI溶液に吸収させたOオゾン添加率は, 0.068

・0.97 g-Os/g-MLVSSに設定した.この場合,オゾンの反応率は0.044-0.19

g-CVg-MLVSSであったo

(7)オートクレーブ処理

小型高圧蒸気滅菌器(サクラ精機　ASV-3022)を用いて121-Cでオートクレーブ処

理を行った。保持時間は2-50分とした。

(8)分析方法

前処理の前後でMLSS,MLVSS濃度, DOC濃度,含水率を測定した　MLSS,MLVSS

濃度の測定はJIS KI02に準じて行った　DOC濃度は,試料を遠心分離(10,000 rpm,4-C,

15分)した後,上澄み液のTOC濃度をTOC濃度計(島津　TOC-500)を用いて測定す

ることにより求めた。

ガス中のオゾン濃度はヨウ化カリウム吸収法により測定した。
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213　実験結果と考察

(1 )可溶化率と汚泥削減率

実験を行った全ての処理条件で,処理前後のDOC濃度差はMLVSS濃度に比例した

(図4)。余剰汚泥の可溶化率を, MLVSS当たりの可溶化DOC量[g-DOC/g- MLVSS]

で定義した。可溶化率は前処理により異なった。

0超音波処理(30mL、20min)

△気泡析出処理(0.3MPa.3hr)

□凍結処理(-4℃、24hr)

◇加熱処理(121℃.15分)

帝過硬化水嚢(添加宰2.3g-HLO/g-MLVSS)
'2-2

◎ォゾン(刻時O・46g-03/g-MLVSS)
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図4ADOCとMI〃SS濃度の関係

一方,処理前後のMLVSS濃度もMLVSS濃度に比例した。すなわち,汚泥削減率も

MI〃SS濃度に比例した。しかし,図4に示した処理条件において,超音波処理による

汚泥削減率は7.2%,凍結融解処理は11.9%,気泡析出処理は3.9%,オートクレーブ処

理は12.4%,過酸化水素処理は27.1%,オゾン酸化処理は8.7%であった。これらの値は,

従来報告されている汚泥削減率に比較してかなり低かったO

図5に可溶化率と汚泥削減率の関係を示す。可酎ヒ率が高いほど汚泥削減率も高くな

るが,その依存性は比較的小さいことがわかったo
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図5　汚泥削減率と可溶化率の関係

(2)凍結融解処理

余剰汚泥を凍結させた場合,いずれの凍結温度でも試験管壁から氷が成長し,汚泥が

試験管軸上に濃縮された。凍結温度が-2--4oCの範囲では透明な氷が生成したo凍結

温度が下がるにつれて生成した氷が乳白色になり,ヒビが観察されるようになった。
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また,氷の表面が中心軸付近で盛り上がっていた。これは,試験管壁から氷の成長とそ

れにともなう汚泥の濃縮が進み,中心軸上に残った末凍結の汚泥が凍結する際に上方に

体積増加が起こったためと考えられる。

図6に可溶化率に及ぼす凍結温度の影響を示す。凍結温度が-15-C以下では,可溶化

率に大きな差は見られなかった。凍結温度が-15℃よりも高くなるにつれ,可溶化率は

低下したが,凍結温度-5'-3DCで可溶化率がスパイク状に増加したo　凍結温度-5--

3oCは一般に水筒晶の成長速度が大きいといわれているo　この凍結温度範囲で生成した

氷が透明であることからも,氷の結晶が大きく成長したことがわかるo凍結温度-5--

3℃で可溶化率が急増した理由として,余剰汚泥の細胞内で氷結晶が大きく成長して細

胞壁に損傷を与えやすくなったことが考えられる。一方,凍結温度-10-C以下では氷が

乳白色になりヒども観察されたoこれは,氷結晶の成長とともに結晶間で歪みが生じて

いることを示している。凍結温度-10-C以下では,細胞内での氷結晶の成長に加えて,

凍結による機械的な外力が菌体に働いたために可溶化率が高くなったものと考えられ

る。

これを確かめるた馴こ,試験管外壁を発泡スチロールで断熟し,凍結とともに試験管

を徐々た恒温水槽中に下げることによって,試験管底面から水面に向かって凍結させた

場合についても検討した。凍結温度-20-C, -10-Cのいずれの場合についても,壁面か

ら凍結させた場合の可溶化率が約20-50%高かった。この結果より,凍結融解処理にお

いて,凍結時に生じる機械的な歪みも可溶化に寄与することが分かったo

(3)気泡析出処理

二酸化炭素ガス圧力p - 0.3 MPa (約3気圧)の条件で気泡析出処理を行った場合の

可溶化率に及ぼす保持時間の関係を図7に示す。可溶化率は保持時間とともに増加する

が, 3時間以上では　ほとんど一定になった。本研究では,加圧容器の構造上加圧下で

汚泥スラリーを撹拝することはできない。従って,汚泥スラリーが静置している状態で

二酸化炭素が溶解することになるO図7の実験条件では,ニ保持時間3時間は高圧容器内

で汚泥スラリーと二酸化炭素が溶解平衡に達するまでに必要な時間であると判断され

るo気液平衡に達するまでに必要な時間は気液接触方法に依存するo従って,効率的な

気液接触方法を採用することにより気泡析出処理に必要な保持時間を短くすることが

できる。

図8に保持時間をlhとした場合の可溶化率と圧力の関係を示す。可溶化率はほぼ圧

力に比例した。水への二酸化炭素の溶解はヘンリーの法則に従い,汚泥スラリー中の菌

体f和と溶解する二酸化炭素量も圧力に比例する.その結果,圧力の増加にともなって可
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溶化率が増加したものと考えられる。
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(4)超音波処理

超音波処理はキャビテーションにより発生した気泡が圧壊するときに発生する局所的

な高温状態を利用する方法であるO活性汚泥法では,返送汚泥の一部を超音波処理によ

り可溶化して曝気槽に返送。し,余剰汚泥の発生量を削減する方策として実用化されてい

る。また,反応場として超音波照射場を利用するソノプロセスも注目されている0
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図9に,-処理体積を30mLとした場合の可溶化率に及ぼす処理時間の影響を示すO　ま

た,図10に超音波照射時間を20minとした場合について可溶化率と処理体積の逆数の

関係を示す0本研究では,超音波出力を3Wで一定として処理を行った。従って,図

10の横軸は単位体積当たりのエネルギーp/Vに相当する。超音波処理による汚泥の可溶

化は,単位液体積当たりの投入エネルギー,すなわち比投入動力に比例した。これは,

全投入動力のうち菌体の破砕に使われた割合が等しいこと,換言すれば,本実験範囲内

では熟によるエネルギー散逸量の割合が一定であることを示している。

超音波処理は装置の形状や定在波の存在など,多くの因子が性能に影響を及ぼすこと

が知られている。従って,超音波処理を行う場合には,装置の形状や処理規模を含めて

プロセスの最適化を行う必要がある。本研究では,他種類の可溶化方法の性能を大まか

に比較することを目的としており,処理プロセスそのものを最適化することが目的では

ない。すなわち,現段階では各処理方法の大まかな特徴と可能性を評価することが本研

究の目的である。

(5)過酸化水素処理

過酸化水素処理は給水,給湯や廃水などの配管系における生物膜を対象とした殺菌操

作にも用いられている。特に,酸素ガスが発生することにより生物膜の剥離効果も期待

できることから,配管系統における生物膜のコントロールにも使用されることが多い。

図11に過酸化水素の添加率を5.03 g-H202/g-MLVSSとした場合の可溶化率の経時変

化を示す。可溶化率は1時間までに急激に増加し,それ以後は可溶化率の変化はほとん

ど見られなかった。また,図には示していないが,無機性炭素も処理開始1時間程度で

約30mg/Lに増加し,その後はほぼ一定であった。有機性炭素と無機性炭素の変化は同

様であった。可溶化率は過酸化水素添加率にはぼ比例した。過酸化水素処理における比

可溶化率は1.13×10-'g-DOC!g-H202であった　Camachoら(2002)は過酸化水素処理と加

熱処理を組み合わせた場合の汚泥の可溶化を報告している。彼等の結果では,過酸化水

素添加率0.25 g-H202/g-MLVSS以下の場合の可溶化率は0.10 g-TOC!g-MLSS,比可溶化

率は0.40 g-DOC/g-H202であった。本研究では加熱処理を併用しておらず, Camachoら

が使用した汚泥の性状も不明なため彼等の結果とは直接比較することはできないが,也

可溶化率はCamachoらの結果に比べてかなり小さい。比可溶化率が低い理由として,

過酸化水素の添加量が多いことに加えて,新潟市の下水汚泥は鉄の含有量が比較的多い

ために過酸化水素の分解が有機物の酸化以上に進んだことが考えられる。
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(6)オゾン酸化

オゾン添加率と可溶化率の関係を図12に示すO可溶化率はオゾン添加量堕上ヒ例して

増加したが,原点は通過しなかった。可溶化率が0に相当するオゾン添加量は約3%で

あったO　これは,菌体壁を破壊するよりも,少量のオゾンが汚泥スラリー中に含まれる

酸化されやすい物質の酸化のた釧こ使われることを示唆している。 -方,オゾン添加量

当たりの可溶化率は約0.2 g-DOC/g-ozoneであった。

反応容器出入り口のオゾン濃度よりオゾンの反応率(利用効率)を求めた。その結果,

供給されたオゾンの約60%が容器内で消費されていることが分かった。本研究ではオゾ

ンの吸収効率に関して,スパージャーの形式など装置工学的な検討は行っていない。こ

のた軌　このオゾンの利用効率を他の装置と比較することは困難であり,オゾン処理の

可溶化効率を他の装置と比較することも困難である。

図13にオゾンの反応率[g-ozone/ g-MLVSS]と可溶化率の関係を示す。可溶化率はオ

ゾン反応率に比例して増加した。その直線の傾きより,オゾン反応量当たしりの可溶化量

(比可溶化率)を求めた。オゾン処理に関する比可溶化率は約0.30 g-DOC/g-ozoneであ

った。この値は,大山らの結果(0.72 g-TOC/g-ozone)と比較するとやや小さいoその

理由としては,過酸化水素処理の項目でも述べたが,供試汚泥(消化汚泥と生汚泥の混

合物)には比較的多量の鉄が存在してお。,それがオゾン消費量を増加させたと考えら
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以上のように,凍結融解,気泡析出,超音波,過酸化水素,オゾンの各前処理に関して,

操作条件の最適化は行っていないが,可溶化率に及ぼす主な操作条件の影響を概略的で

はあるが明らかにすることができた。

(7)可溶化エネルギー効率

余剰汚泥を対象とした前処理のそれぞれについて操作条件の最適化を行っていないが,

それぞれの処理方法について可溶化のエネルギー効率を評価することは,予備的ではあ

るが有用な知見が得られると判断した。本研究では,被処理MLVSS量当たりのエネル

ギ一匹J/g-MLVSS]により可溶化エネルギー効率を評価した。

凍結融解処理におけるエネルギー

凍結融解(Freeze/Thaw)処理では,汚泥スラリーを所定の凍結温度まで冷却するた釧こ

必要なエネルギーEF/Tを所要エネルギーと定義した。

f　　-f　+p　　+f lり

ここで, Ecは汚泥スラリーを25-CからooCまで冷却(Cooling)するた釧こ必要なエネルギ

ーであり> Elsは汚泥スラリーを凝固させるた釧こ必要なエネルギー, EFはooCの氷を

凍結温度まで冷凍(Freezing)するた釧こ必要なエネルギーである。ここで,凝固点降下

は無視し,汚泥スラリー,凍結した汚泥の比熟や凝固熟は水の物性値に等しいと仮定し

た。

Ec - CpMqpliqVligAT

EL→S - QsPliq^liq

EF - CpjSOIPsolVsolATF

(2)

(3)

(4)

ここで　C/,i/I.,=4.18kJ/kgKは水の定圧比熱　pliaは水の密度. vM,は汚泥スラリ~

の体積, AT-25-Cは常温から凝固点までの温度差であるOまた」5=334kJ/kgは

水の凝固熱　Cp,s。/=0.117kJ/kgKは氷の定圧比熱　ps。lは氷の密度' *s。lは氷の体

積, A左はOoCから凍結温度までの温度差であ′る。

(1)式より評価されるエネルギーは凍結に必要なエネルギーであり,凍結形式,装置

形状の違いや冷凍機の能力は考慮していない。また,融解時における冷熱エネルギー回

収も考慮していない。凍結融解処理では,汚泥ス.ラリーを凍結する際に凍結濃縮が同時

に進行する。融解操作を適切に行うことによって,エネルギーの回収とともに融解後の

-19-



汚泥濃度(有機物濃度)を高められる可能性がある。

気泡析出処理におけるエネルギー

気泡析出処理では,まず,圧力容器内に汚泥スラリーを入れ,気相部に二酸化炭素ガ

スを圧入する。汚泥スラリーを加圧下で二酸化酸素ガスと所定時間接触させて,二酸化

炭素を溶畢させる。その後,容器内の圧力を大気圧に開放して,溶解していた二酸化炭

素を気泡として析出させる。可溶化に寄与する二酸化酸素は,細胞内部に溶解した量で

ある。細胞外のバルク液に溶解した二酸化炭素量や気相部の二酸化炭素は細胞壁の破壊

には寄与しないが,細胞内に二酸化炭素を溶解させるた釧こ必要である.従って,気泡

析出(Bubble Expansion)のエネルギーEBEを,高圧容器内の気相部に存在する二酸化炭素

とスラリー中に溶解しており減圧した際に析出する二酸化炭素が断熱膨張する際のエ

ネルギーと定義した。

EBE - nCvAT (5)

ここで, nは断熱膨張する二酸化炭素のモル数, Cvは定容比熟, ATは常温で断熱膨張

させた場合の温度差である。ここで,膨張前の温度を25-Cと仮定した。

n = ngai +nilql -nuq2 (6)

gasは圧力容器内気相部に存在する二酸化炭素のモル数　nuqlは加圧下で容器内液相部

に溶解している二酸化炭素のモル数> %2は大気圧下で容器内液相部に溶解している二

酸化炭素のモル数である。二酸化炭素は理想気体であると仮定した。また,加圧下ある

いは大気圧下における二酸化炭素の汚泥スラリーへの溶解度は,水への溶輝度に等しい

と仮定した。さらに,二酸化炭素の水への溶解度はヘンリーの法則に従うと仮定した。

Pco2 = Hx,CO, (7)

こちで　pcolは気相の二酸化炭素分圧, Hはヘンリー定数　*r02は液相における二酸

化炭素のモル分率である0本研究では,純二酸化炭素により加圧したのでPt =Pc。2

また　25-Cにおける二酸化炭素一水系のヘンリー定数として次の値を用いた。

H- 165.8 MPa
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また・水のモル数"蝣H.,0に比べて溶解している二酸化炭素のモル数は無視できるとし, (7)

式を次式で近似した　くモル分率ではなく,モル比を用いた)o

pT1-H-ヱL pT2=H-ヱL
H-, 0 nH-, 0

(8)

次に気体の断熟膨張後の温度T2を求める.断熱膨張前の気体の圧力と温度をpi, T}

とし,膨張後の圧力と温度をp2,T2とするO

(9)

ここでγ-告　　　　　　　　　(10)

cpは定圧比熱, cvは定容比熱であるO二酸化炭素は三原子気体であるから,三原子理

想気体の理論値よりγ-1.154と仮定してT2を推定したo推定したT2におけるγの実測

値を求め,さらにT2を推定した。仮定したγの値と推定温度におけるγの値が一致す

るまで上記の計算を繰り返した。その結果, γの値は1.3, P;-0.2-0.6MPaの範囲にお

けるT2は加圧圧力に応じて13.3-21.3-Cの範囲にあったo

二酸化炭素の定容比熱Cvは(10)式と定圧比熱cpの値より求めた。二酸化炭素の定圧

比熟cpの値は次式より求めた。

Cp-a+bT+享
α=44.22JK 'mol~l

b=S.19×10~ JK^mol-

c=-8.62×l(f JKmol-i

(ll)

加圧圧力の範囲に応じて,汚泥スラリー20mL中に洛解した二酸化炭素畳は2.9×10,-7

・1.7×10-6 g,気相の二酸化炭素量に対する溶噂した二酸化炭素のモル数比は2.86×10"

・2.94×10-4%であったO気泡析出では,気相部の体積をできるだけ少なくする装置構造

がエネルギー的に有利であることが示された。
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超音波処理におけるエネルギー

超音波破砕機の出力を3 Wに調節した。ホーンから放出される超音波エネルギーが

すべて汚泥スラリーに伝えられたと仮定し,出力と照射時間の横より超音波エネルギー

を求めた。

オートクレーブ処理におけるエネルギー

温度121-Cでオートクレーブ処理を行った。オートクレーブ処理におけるエネルギー

EACを,汚泥スラリーを25-Cから121-Cに加熱するためゐェネルギーEHと121-C加圧下

の水蒸気を断熱膨張させた時の羊ネルギーEAEの合計として定義した.ここで,汚泥ス

ラリーの物性値は水に等しいと仮定した　Cp-4.18kJ/kgK。

F-FllAC-^H+EAE

EH=CppVliqAT

(12)

(13)

また,水蒸気の断熱膨張エネルギーは気泡析出の場合と同様な手順で計算した。

MLVSS当たりのエネルギーは,オートクレーブ処理で50-600 kJ/kg-MLVSS,凍結融

解処理で30-700 kJ/kg-MLVSS,超音波処理ではl-80 kJ/kg-MLVSS,気泡析出処理で

は0.01-MU kJ/kg-MI〃SSの範囲であった。オートクレーブ処理と凍結溶融処理はエネ

ルギー投入量が同程度であった。気泡析出処理は他の方法に比べてかなりエネルギー投

入量が小さいことがわかった。

図14に可溶化エネルギー効率と可溶化率の関係を示す。気泡析出処理の投入エネル

ギー当たりの可溶化量は0.05-M g-TOC/kJの範囲にあり,他の処理方法に比べてかなり

高いことが分かった。しかし,これは気泡析出のエネルギーを二酸化炭素の断熱膨張エ

ネルギーと定義しているため,前処理に必要なエネルギーを過小評価していることも一

因であろう。気泡析出処理の可溶化率はl-200 g-TOC/kg-MLVSSと他の処理方法に比

べて小首かった。超音波処理の可溶化エネルギー効率は0.001 g-TOC/kJのオーダーであ

り,オートクレーブ処理の場合と同程度であったO凍結融解処理の可溶化エネルギー効

率は10-5-10-3g-TOC/kJの範囲にあり,最も低かった。一方,オートクレーブ処理の可

嘩化率は0.1 g-TOC/g-MLVSSのオーダーであった。超音波処理では0.001~0.1

g-TOC!g-MLLVSS,凍結融解処理の可溶化率は0.005-0.07 g-TOC!g-MI〃SSの範囲にあ

った。

気泡析出処理は,エネルギー効率は高いものの可溶化率は比較的小さかった。オート
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クレープ処理と超音波処理,凍結融解処理はエネルギー効率はやや低いものの,可酎ヒ

率は比較的高かった。これらの中で,超音波処理は,可酎ヒエネルギー効率があまり変

化しない処理方法であり,これとは対照的に,オートクレーブ処理は可溶化率に差が出

にくい処理方法であると評価することもできる。

◇　ultrasonic irradiation　　　　□　freeze/thaw

o microbubble expansion a autoclaving
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214　まとめ

余剰汚泥返送スラリーを対象として,凍結融解,気泡析出,超音波照射,オートクレ

ーブ,過酸化水素酸化,オゾン酸化といった前処理方法をとりあげ,細胞壁破砕処理の

効果を検討したOそれぞれの前処理方法について代表的な操作パラメーターの影響を明

らかにした。

凍結融解,気泡析出,超音波照射,オートクレーブ処理について,所要エネルギーを

概算し,可溶化処理のエネルギー効率を評価した。気泡析出処理は,可溶化率は低いも

のの可溶化エネルギー効率が高い処理方法であることが分かった。超音波処理,オート

クレーブ処理は,可溶化エネルギー効率は低いものの可溶化率が比較的高い処理方法で

あるこ'とが分かった。凍結融解処理は可溶化エネルギー効率,可溶化率ともに,超音波

処理やオートクレーブ処理に比べて,やや低いことが分かった0
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第3章　汚泥脱水ケークを対象とした細胞壁破砕処理の効果

3-1　緒言

返送汚泥は活性汚泥混合液に比べて重力濃縮されているとはいえ,返送汚泥中の懸濁

物質濃度はせいぜい数%である。発酵プロセスは通常固形分を含まない液体培地を用い

て行われ,液体培地の炭素源濃度は数%である。従って,微生物培養用の基質として返

送汚泥を評価した場合,微生物が資化できる有機物濃度が低いという欠点がある。この

欠点を克服する方法として,余剰汚泥を脱水したケークを固体培養の基質として用いる

方法があるo汚泥脱水ケークを固体培養用基質として利用する場合においても,余剰汚

泥の場合と同様に,前処理により資化性を高める必要がある。

汚泥ケークを対象とした場合,固体言式料に適用できる前処理を選択する必要があるO

汚泥スラリーを対象とした前処理では,凍結融解,気泡析出,超音波照射,過酸化水素

酸化,オゾン酸化,オートクレーブ処理を取り上げたo　このうち,超音波照射は空気中

で行えlないため,脱水ケークの可溶化処理方法としては不適切である。従って,脱水ケ

ーク用前処理方法として,凍結融解,気泡析出,過酸化水素酸化,オゾン酸化,オート

クレーブ処理を取り上げた。

本章では,新潟市下水処理場より採取した脱水汚泥ケークならびに余剰汚泥の脱水ケ

ークを誠料としそ用いて,可溶化に及ぼすこれら前処理の影響を検討したO
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312　実験装置と方法

(1)試料

図15に下水処理場における典型的な処理フローを示す。下水処理場に流入した下水

は,スクリーンによって粗大な固形分が除かれた後,最初沈殿池で懸濁固形分が除去さ

れる。その後,活性汚泥曝気槽で生物学的分解を受けて有機汚濁物質は無機化されると

ともに微生物が増殖するo微生物を含む懸濁物質は最終沈殿地で沈降濃縮され,上澄み

液は消毒後処理水として環境中に放流される。一方,最終沈殿地で重力濃縮された汚泥

の一部は返送汚泥として活性汚泥曝気槽に返送される。それ以外の汚泥は,初沈汚泥と

混合されて消化槽に送られ,減容化を目的として嫌気的に消化される。嫌気消化後の汚

泥は洗浄された後,凝集剤が添加されて脱水操作を受ける。脱水ケークは処理場から撒

出され',通常は焼却処理ざれた後,焼却灰は埋め立て処分されるO

本章では,新潟市中部下水処理場,船見下水処理場より採取した汚泥ケークならびに

余剰汚泥の漉過ケークを試料として用いた。

最初沈殿池　　　　　活性汚泥槽　　　　最終沈殿池
廃水
一一・一一一-1■■・

初沈汚泥

呂.こ

T脚泥
余剰汚泥

> □
脱水設備

消順　ま剤
図6下水処理場のフロー

-・■■-

放流水

脱水ケーク

中部下水処理場では,無機凝集剤(消石灰,塩化第Ⅲ鉄)を添加した後,フィルター

プレス.によって櫨過・脱水を行っているo一方,船見下水処理場では,高分子凝集剤を

添加した後,遠心式デカンターにより脱水を行っている。また,可溶化に及ぼすケーク

含水率の影響を調べるために,余剰汚泥を遠心濃縮した後に加圧漉過行い,含水率を調

整した余剰汚泥漉過ケークも実験に用いた。
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中部下水処理場より採取した脱水ケークの含水率は約50%, MLVSS/MLSSは約30%

であった。汚泥ケークを密閉容器に入れ4-C (冷蔵庫内)で保存した。試料の保存期間

は1-14日とした。

余剰汚泥ケークは,返送汚泥を種汚泥として長期間人工廃水(グルコース,ペプトン,

リン酸1カリ,硫酸アンモニウム)で馴養した汚泥を用いて調整した。余剰汚泥を遠心

濃縮(3000 rpm, 15 min)した後,加圧漉過して調整した。余剰汚泥ケークの含水率は

約90%, MLVSS!MLSSは約68%であった。

可溶化処理を行う前に,ミキサーを用いて脱水ケークを粉砕し,ふるいを用いて粒径

を600-710トmにそろえたO

(2)凍結融解処理

汚泥ケークを50mL容ビーカーに入れた。ビーカーを低温恒温槽内に浸漬して24時

間保持.しケークを凍結させたoその後,常温で解凍した。凍結温度は-30'-2-Cの範囲

で変化させた。

(3)気泡析出処理

汚泥スラリーの処理に用いた高圧容器の出入り口直径が小さいため,ケークを高圧容

器に入れることができなかった。そこで,メンブランフィルターの代わりにOHPシー

トを設,置した限外波過器(アドバンテック, UHP-25K)を圧力容器として用いた。滝過

器内にケークを入れ,気相を二酸化炭素ガスで置換するた釧こ5分間二酸化炭素を供給

したOその後容器出口を閉じて容器内を加圧した占圧力はガス容器の圧力調整器を用い

て調節した。所定の時間後に容器内を大気圧に開放した。加圧圧力は0.1-0.5MPaとし

た。

(4)過酸化水素処理

500mL容ビーカーにケークを入れ,過酸化水素水(濃度30wt%)を加えた。過酸化

水素の添加率は,余剰汚泥ケークでは1.45-14.5 g/g-MLVSS,脱水ケークでは1.47-MO.3

g/g-MLVSSとした。

(5)オゾン処理

実験装置は汚泥スラリーの場合と同様である。スラリーの代わりに脱水ケークをビー

カーに入れ,ビーカーをセパラブルフラスコに入れてオゾンを供給した。オゾン添加率

は,余剰汚泥ケークで0.151 g/g-MLVSS,脱水ケークで0.16-0.349g/g-MLVSSとした。
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この場合のオゾン反応量は,余剰汚泥ケークで0.079g/g-MLVSS,脱水ケークで0.0936

・0.283 g/g-MI〃SSであった。

(6)オートクレーブ処理

シャーレに汚泥ケークを入れ,オートクレーブ処理を行った。温度は121-Cとし,加

熱時間は2--45分とした。

(7)分析方法

前処理前後のMLSS, MI〃SS, DOC濃度を測定した。含水率は,含水状態の試料の

質量と乾燥後の質量の差から求めた　DOC濃度の測定は次のようにして行った。汚泥

サンプルをビーカーに入れ,蒸留水を100-300mL加え,スターラーバーを用いて5分

間撹拝し,汚泥を懸濁させたoその後,懸濁液を遠心分離(10,000rpm, 15min,4-C)し,

上澄み液のTOC濃度を測定したO加えた蒸留水の量と上澄み液のTOC濃度より,可溶

化した有機物量を求めた。

なお,オゾンの分析方法は第2章で用いた方法と同じである0
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313　実験結果と考察

(I)可溶化率

図16に,脱水ケークを対象とした場合のMI〃SS量と可溶化有機物量の関係を示す。

汚泥スラリーの場合と同様に,凍結融解,気泡析出,過酸化水素,オゾン,オートクレ

ーブいずれの処理においても,可溶化した有機物量はMLVSS量に比例した。それぞれ

の直線の傾きより,可溶化率[g-DOC/g-MLVSS]を求めた。

一　過蔭化ホ蕉(恵加宰7.ZTg.・・q-MLVSS)

o　オゾン(添加宰0.1 51g/g-MLVSS)
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図16汚泥ケークの可溶化率

(2)凍結融解処理

図16に余剰汚泥ケークを対象とした場合の可溶化率に及ぼす凍結温度の影響を示す。

また,比較のため図には余剰汚泥スラl) -の結果についても示したO凍結温度が-4-C

以上では,汚泥ケークの表面の一部のみが凍結していることが観察された。しかし,育

機物の可溶化は見られなかった。凍結温度が-5-C以下では,凍結温度が低くなるにつ

れて可溶化率が増加した。また,可溶化率の値は汚泥ケークの場合とスラリーの場合で

大きな違いはなかった0
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スラリーを対象とした凍結融解処理ではバルク液が凍結した後,あるいは同時に細胞

内で凍結が始まると考えられるOこのため,細胞内の水が凍結して細胞を破壊するのと

同時にバルク液の凍結による細胞外部からの機械的歪みによっても細胞壁が破壊され

ると考えられる。これに対してケークを対象とした凍結融解では,バルク液の凍結によ
1

る細胞外からの機械的歪みによる効果は少ないと考えられる。逆に,細胞外には液がほ

とんど存在しないことから,細胞内部が比較的凍結しやすく,細胞内部の液が凍結して

体積が膨張した場合には細胞壁が受ける損傷が大きくなると考えられる。このような効

果により,ケークの可溶化率はスラリーの場合とはぼ同程度であったものと思われる。

(3)気泡析出処理、

図18に,汚泥脱水ケークとスラリーを対象として気泡析出処理を行った場合の可溶

化率と保持時間の関係を示す。スラリーの場合,保持時間が約3時間以上で可溶化率が

ほぼ一定たなったoこれに対して,脱水ケークの場合,約1時間で可溶化率はほぼ一定

になり,また可溶化率も高くなった。スラリーでは懸濁液の溶媒(水)に二酸化炭素が

溶解し,溶解した二酸化炭素が菌体内に拡散する。スラリーを圧力容器内で静置したた

釧こ,女ラリーの処理では二酸化炭素が溶解して平衡に連するまでに約3時間かかった
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ものと考えられる。これに対して,汚泥脱水ケークでは,菌体外に存在する水の量は少

なく,気相中の二酸化炭素が菌体内に溶解しやすいと考えられる。このため,スラリー

に比べて脱水ケークの方が可溶化率が一定値に達するまでの保持時間が短く,可溶化率

の値そめものも高くなったものと考えられる0
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図18汚泥ケークの気泡析出処理における可溶化率と保持時間の関係

図19に可溶化率と圧力の関係を示す。加圧圧力が同じでも,脱水ケークの可溶化率

がスラリーに比べて高かった。また,脱水ケークとスラリーの可溶化率の差は,圧力が

0.2MPa以上ではほとんど同じであった。この結果も,汚泥脱水ケークの方が菌体外部

に存在する水の量が少ないた釧こ,二酸化炭素が菌体内に溶解しやすくなり,圧力を大

気圧に開放した際により多くの二酸化炭素がミクロ気泡として析出することで説明で

きる。
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(4)過酸化水素処理

図20に過酸化水素処理における反応時間と可溶化率の関係を示す。汚泥スラリーの

場合では, 1時間程度までは反応時間とともに可溶化率は増加し, 1時間以上ではほぼ

一定になった。これに対して,汚泥ケークの場合には30分程度で可溶化率がほぼ一定

に達した。過酸化水素処理によるケークの可溶化率も13%程度とスラリーの場合と比較

して2倍以上大きくなった。過酸化水素処理では,粉砕して粒度をそろえた活性汚泥脱

水ケークに, 30wt%過酸化水素水を添加した。従って,過酸化水素処理では脱水ケーク

に水を加えることになる。スラリーの場合には,溶媒(水)によって過酸化水素が希釈

されることや,溶媒中に溶解している有機物や無機物により過酸化水素が消費される可

能性がある。これに対して,汚泥ケークの場合には過酸化水素が直接菌体に作用するた

めに可溶化率が高くなったものと考えられる。

(5)オゾン処理
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図21オゾン処理における可溶化率

図21にオゾン添加率と可溶化率の関係を示す。汚泥スラリー,脱水ケークの場合と

ち,可溶化率はオゾン添加率に比例して増加した。しかし,オゾン添加率が同じ場合,

スラリーの場合よりも脱水ケークの可酎ヒ率が低かった。過酸化水素処理の場合と同様
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に,オゾン処理でもオゾンが菌体細胞壁と直接反応すると考えられるた釧こ可溶化率が

高くなると予想した。一方,オゾンの反応率は汚泥スラリーの場合が約60%,脱水ケー

クの場合が約76%であり,脱水ケークの方が反応したオゾン童が多いことがわかった。

つまり,脱水ケークはオゾン消費量が多いにもかかわらず可溶化率が低くなった。この

理由は不明であるが,オゾン処理は脱水ケークを対象とした可溶化前処理としては不適

切であると思われる。

(6)オートクレーブ処理

図22に,オートクレーブ処理における保持時間と可溶化率の関係を示す。脱水ケー

クでは保持時間が30分以上で可溶化率が一定になることが分かった。また,可溶化率

の値は,スラリーの場合の約40%であった。
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(7)可溶化率に及ぼす含水率の影響

`汚泥スラリーの固形分濃度は数o/OであるO逆に,含水率から見ると汚泥スラリ丁の含

水率は99%以上となる。余剰汚泥スラリーを波過したケークの含水率は約90%であっ

たo新喝市下水処理場より採取した脱水汚泥の含水率は50-70%の範囲にあった。汚泥

ケークの可溶化方法を検討する場合,汚泥ケークの可溶化率に及ぼす含水率の影響を明
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らかにする必要がある。そこで,汚泥スラリー,余剰汚泥漉過ケーク,下水処理場脱水

ケーク(無機凝集剤+フィルタープレス)に対して行った前処理の効果を含水率を指標

として整理し直した。
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図23可溶化率と汚泥含水率の関係

図23に各種前処理による可溶化率と含水率の関係を示す。汚泥スラリーを対象とし

た場合,オートクレーブ処理の可溶化率が最も高かった。データにばらつきが見られる

が,汚録ケークの含水率が低下するとともに一般に可溶化率は低下したoオートクレー

ブ処理.の場合には,可溶化率の含水率依存性はやや強く,含水率が50%程度に低下する

と可溶化率はほぼ半分になった。過酸化水素処理では,図20に示されるように,汚泥

スラリーと余剰汚泥淀過ケークではケークの可溶化率が高くなった。しかし,脱水ケー

クの場如こは,可溶化率が約5%であり,スラリーの場合と大きな差はなかった。つま

り,過酸化水素処理による可溶化率は汚泥の含水率にはほとんど影響されなかった。過

酸化水素処理では,粉砕した汚泥ケーク粒子に濃度30 wt%の過酸化水素水を添加する。
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このため,処理と同時に水が添加されることになる。すなわち,過酸化水素処理では,

脱水ケーク自体の含水率に関わらず,必然的に水が加えられることになる。従って,過

酸化水素処理では可溶化率が汚泥の含水率に依存しにくいものと考えられる。オゾン

処理における可溶化率に及ぼす汚泥含水率の影響,すなわち含水率に対する可溶化率の

依存性は,過酸化水素処理の場合とほぼ同じであった。オゾン処理も汚泥含水率の影響

を受けにくいことがわかった。オゾンは難溶解性ガスであることから,オゾンが菌体細

胞壁を攻撃するプロセスでは,溶存態のオゾンよりもガス状のオゾンが直接作用するは

うが可溶化に効果的であると考えられる。このため,オゾン処理による有機物の可溶化

は,汚泥ケークの含水率にはあまり左右されなかったものと思われる。

気泡析出処理による可溶化率の汚泥含水率に対する依存性は,オートクレ⊥ブ処理の

場合とほぼ等しかった。気泡析出では,細胞外のバルクに溶解するガスは,菌体の破壊

にはほとんど寄与しないであろう。細胞内に溶解するガス量が多いほど可溶化率が高く

なると予想される。汚泥スラリーよりも汚泥ケークの方がバルク水の量が少なく,気相

中の二酸化炭素が比較的容易に菌体内部に溶解.拡散すると思われる。一方,汚泥の含

水率が少なくなれば,細胞内部の塩濃度が増加し,二酸化炭素の飽和濃度が低下する可

能性がある。オゾンではガス状のまま細胞壁を酸化させることができるが,気泡析出処

理ではガスが細胞内に洛解する必要があるO気泡析出処理では,汚泥含水率の低下によ

り,移動速度の増加と飽和濃度の低下という2つの相反する効果が働いているた釧こ,

可溶率の含水率依存性がオゾン処理よりも高くなったものと考えられる。

凍結融解処理では　-20-Cに脱水ケークを保持しても明らかに凍結している状態を目

視で確認することはできなかったO　そのため,凍結温度を-30-Cまで低下させて処理を

行った。汚泥脱水ケークの可溶化率は余剰汚泥スラリーに比べて大きく低下した。凍結

融解処理では,菌体内部の水が凍結する必要がある。菌体内部の含水率が低下すれば,

細胞内部の束縛水の割合が増えて自由水め割合が低下する。このため,菌体内部で凍結

することのできる水の量が減少し,凍結による細胞破壊効果が減少したと考えられる。

汚泥ケークを対象とした前処理方法では,熟的処理の可溶化率が高く,ついで化学的

方法嘩酸化水素処理,オゾン酸化処理)の可溶化率が高かったO機械的前処理(気泡

析出,凍結融解)の可溶化率は低く,汚泥含水率の影響を受けやすいことがわかった。
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3-4　まとめ

汚泥脱水ケークを対象として,資化性を向上させるための前処理の効果を可溶化率を

指標として検討した。菌体細胞壁の破壊処理として検討した前処理方法は,凍結融解,

気泡析出,過酸化水素酸化,オゾン酸化,オートクレーブ処理である。

凍結融解処理では,汚泥ケーク含水率の低下とともに可溶化率が大きく低下した。ま

た,気泡析出処理も可溶化率がケーク含水率とともに低下したOこれらの機械的処理で

は,細胞内で氷結晶が成長する,あるいは,細胞内の溶存二酸化炭素濃度が高くなる必

要がある。汚泥ケークの含水率が減少するとともに,細胞内の自由水量が減少し,凍結

や気泡析出の効果が現れにくくなったものと考えられる。~

過酸化水素処理では,可溶化率は汚泥ケーク含水率にほとんど依存しなかった。この

理由として,過酸化水素処理では,濃度30 wt%の水溶液の形で過酸化水素を汚泥ケー

クに加えるため,汚泥ケークに含まれる水量よりも過酸化水素水によって供給される水

量が多い。このため見かけ上汚泥ケークの含水率が可溶化率にほとんど影響しなかった

と考えられる。一方,オゾン処理における可溶化率のケーク含水率依存性は,気泡析出

処理の場合に比べてやや低かった。オゾン処理では,溶存オゾンが菌体細胞壁を外側か

ら酸化することで細胞壁に損傷を与え,可溶化が行われると考えられる。オゾン処理の

場合に`は,気泡析出の場合と異なり,オゾンが細胞内部に拡散する必要はない。また,

溶存オゾン以外にも気相から直接オゾンが反応する可能性がある。これらの理由により,
て

オゾン処理における可溶化率は,ケークの含水率が低下するに伴って減少するが,気泡

析出よりは含水率の影響を受けにくいと推察される。

オートクレーブ処理では,可溶率のケーク含水率に対する依存性は気泡析出処理の場

合とほぼ同じであった。オートクレーブ処理では水蒸気により加熱が行われる。汚泥は

水蒸気に接しているために,汚泥ケークが乾燥していたとしても,スチームから水分が

補給される。このた馴こ,可溶化率の含水率依存性は弱いと予想されたo Lかし,可溶

化率の含水率依存性は比較的強いことがわかった。

一方,可溶化率の大きさとしては,加熱処理(オートクレーブ処理)が最も高く,次

に化学的酸化処理(過酸化水素処理,オゾン酸化処理)が続いた。機械的処理(気泡析

出,凍結融解)の可溶化率が最も低かった。

可溶化率の結果は,溶存態となった有機物の割合である。菌体を構成する有機物質が

完全に溶出しなくても,前処理した菌体の有機物質をBacillus thuringiensisが資化しや

すくなれば目的は達成される。従って,可溶化率に加えて,対象とする微生物の増殖や

目的生産物の生産性を検討する必要がある。
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第4章　余剰汚泥スラリーを基質としたバイオ殺虫剤の生産

411　緒言

余剰汚泥を基質としてバイオ殺虫剤を生産する場合,汚泥の利用方法として余剰汚泥

スラリーを用いる液体培養と脱水ケークを用いる固体培養が考えられる。余剰汚泥スラ

リーによる液体培養では,汚泥菌体固形分を含めた有機物濃度は固体培養に比べて低い

ものの,撹拝による混合が容易であり,温度やpH, DO濃度などの培養魔境を制御し

易いという利点があるD

本章では,固体培養を行う場合の基礎的な知見を得ることを目的として,余剰汚泥ス

ラ~リーを用いたBacillus thuringiensisの増殖ならびに胞子形成について検討した.

Bacillus thuringiensisは好気性の梓菌であり,胞子形成時に殺虫性を有する結晶性封入体

を生産する　B. thuringiensisの菌体数や菌体濃度の経時変化より増殖速度を検討するこ

とは比較的容易である。しかし,バイオ殺虫剤生産の直接的な指標となる殺虫毒性の評

価は煩雑であり専門的な技能を必要とする。例えば,鱗週日幼虫に対する殺虫性を評価

するためには,まず標的となる幼虫を飼育し,各処理群に分けた幼虫に対して培養液あ

るいは精製液を噴霧して生存数や死減数を計数する必要がある.また,鞘題目幼虫(也

虫)に対する殺虫性毒素の有効性を評価するためには,標的昆虫の卵を集めて,鮮化数

や(幼虫の生存数/死減数)などを計数する必要がある。本研究では,地虫に対して特

異的に作用する殺虫性毒素を生産する菌株であるBacillus thuringiensis serovarjaponensis

strain Buibuiを用いた。本菌の生産する殺虫性毒素の有効性を評価するためには上述の

ようなバイオアッセイが必要であるが,胞子形成数が殺虫性毒素の生産と関連するする

ことから,本研究では簡便法と.、して胞子形成数を指標としてバイオ殺虫剤の生産性を検

討することとした。

余剰汚由スラリーを対象とした細胞壁破壊処理としては,凍結融解,気泡析出,超音

波,過酸化水素酸化,オゾン酸化を取り上げた。なお,船見下水処理場の余剰汚泥につ

いては,マイクロ波加熱も検討した。前処理をした汚泥スラリーを基質として且

thuringiensisの培養を行い,胞子濃度に及ぼす前処理の効果について検討した0
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412　実験方法

∩)菌株

菌株として,地虫に対して特異的に作用する殺虫性毒素を生産する菌株であるBacillus

thuringiensis serovarjaponensis strain Buibuiを用いた0本菌をNYS寒天培地で培養(30-C,

24時間)した。その後,冷蔵庫内(4-C)で保存した。継代培養を行う場合には,コロ

ニー中の菌の形態を顕微鏡観察し,雑菌汚染のないことを確認した。

NYS寒天培地上に増殖したコロニーから白金耳を用いて菌を採取し,生理食塩水に

懸濁さ立て菌懸濁液を調製したO

(2)余剰汚泥スラリー

新潟市中部下水処理場ならびに船見下水処理場より,標準活性汚泥法における返送汚

泥を試料として採取したD

(3)可溶化前処理

それぞれの前処理条件は下記の通りである。

・凍結融解処理　凍結温度　-20-C,保持時間:24時間

・気泡析出処理　加圧圧力:0.3MPa,保持時間:3時間

・超音波処理　出力:3W,照射時間:20分,処理体積40mL

・過酸化水素処理　過酸化水素濃度　30%,添加率1.4-2.3g/g-MI〃SS,

反応時間: 120分

・オゾシ酸化処理　オゾンガス流量100mL/mm,添加率　0.44-2.3 g/g-MLVSS

入口オゾン濃度1.09%

汚泥スラリーに対して各前処理を行い, DOC濃度を測定した。その後,オートクレ

ーブ(121-C, 15分)により殺菌を行い,さらに殺菌操作後のDOC濃度を測定した。

前処理として``オートクレーブ処理"と記す場合には,余剰汚泥スラリーを直接オートク

レーブ処理して植菌した場合,すなわち,前処理なしで殺菌操作のみを行った場合に相

当する。

(4)菌の計数方法

菌懸濁液を0.85%生理食塩水で希釈して細菌用血球計算盤(目盛標線幅0.05 rrm,目

盛面深度0.02 mm)を用いて菌体数,胞子数を位相差顕微鏡下で計数した。B. thuringiensis

は梓菌であり,胞子はほぼ球形であるので, B. thuringiensisの純粋培養系では顕微鏡下
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で観察することは比較的容易であった。図24に位相差顕微鏡写真の一例を示す。しか

し,汚泥スラリーの場合には,汚泥フロックの破片と胞子の区別がつきにくく,正確な

計測が困難であったOそこで,胞子濃度の測定をより正確に行うた釧こコロニー平板法

を採用した。

図24 B.血unngiensisの顕微鏡写真

(

サンプリング試料を生理食塩水で連続希釈し, NYS寒天平板培地に0.1 mL塗布した。

このシャーレを30-C, 24時間恒温槽内で培養し,出現したコロニー数を計数した。こ

こで,栄養細胞と胞子を含む懸濁液を平板培地に塗布して培養を行った場合,出現した

コロニーが栄養細胞由来か胞子由来かを区別することはできない。そこで,培養液を低

温殺菌(75-C, 15分)し栄養細胞のみを死滅させてから培養液を塗布してコロニーを

形成させることによって胞子濃度を測定することを試みた。しかし,再現性のある測定

結果は得られず,低温殺菌後のコロニー数が殺菌前よりも多くなる場合があった。この

理由としては,低温殺菌において栄養細胞にヒートショックが加わり,これによって胞

子の形成が促進された可能性がある。このため,低温殺菌により栄養細胞のみを死滅さ

せる方法を行わず,栄養細胞と胞子を区別しないで平板寒天培地に塗布して,出現した

コロニーを,菌体・胞子濃度として表した。
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(5)培養方法

B. thuringiensisは好気性菌であること,前処理した汚泥スラリー(-基質)が少量で

よいことから, L字試験管を用いる揺動振蓋による培養を最初に試みた。

・揺動振蓮培養

前処理を行った汚泥スラリーに, lN塩酸あるいは(1/2)規定水酸化ナトリウム溶液を

用いてpHを6.95-7.05の範囲に調節した。その後,スラリー(-基質)をオートクレ

ーブで加熱殺菌(121-C, 15分)した。殺菌したスラリーを7 mLずつL字型試験管に

分注した。B. thuringiensis懸濁液の菌数を細菌用計数盤を用いて計数し,胞子濃度が1000

個/mL~となる~よ~ぅた殖歯したIo~嘘薗速度を~i岳O cpm (cycles perminute)とし,暗条件や振

畳した。

一例として,菌体濃度,胞子濃度を細菌用計数盤を用いて測定した培養経過を図25,26

に示す。

→〇一超音波(20 min,40mL)

-か凍結(253 K)

」⊃-気泡析出(0.3 MPa,3 hr)

-く〉-オートクレーブ(394 K, 1 5 min)

→卜過酎ヒ水嚢(2 hr, 2.3 g-H202/9-MLVSS )

・⊥百一オゾン( 1.0 g-03/g-MLVSS )
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図25菌体濃度の経時変化

LJ

や超音波(20 min,40mL)

-か凍結(253K)

ペコ-気泡析出(0.3 MPa,3 hr)

やオートクレ-プ(394K. 1S mir>)

-争一過藍化水兼(2 hr, ～.3 g-H202/g-MLVSS )

一石」オゾン( I.0 g-03/g-MLVSS )

NYS

ixi<r

ITimi

lxlO7

1xlO8　　　　　　　u

主1xi(r
4

0

X

v
k
叶
盛

3

0

X

r
jo

X

1xlOl

lxlOO
1　　　2　　　3　　　4　　　5　　　6　　　7

8数【dayl

図26胞子濃度の経時変化

菌体濃度はいずれの汚泥スラリー培養系についても3日目に最大となり,その後は

徐々に低下した　NYS培地では菌体濃度が2日目に最大に達した0 -万,汚泥スラリ

ーを凍結,気泡析出,過酸化水素処理した培地では3日目に菌体濃度が貴大になった。
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超音波,オゾン酸化したスラリーでは5日目程度に最大菌体数に達する傾向が見られた。

最大菌体濃度は, NYS培地では10" cells/mLであったが,汚泥スラリー培地では107

cells/mLのオーダーであった。一方,胞子濃度に関しては, NYS培地,汚泥スラリー培

地で大きな差は認められなかった。この結果の原因として2つの可能性が考えられる。

一つ目は, B. thuringiensisの増殖ならびに胞子形成がスラリー前処理に依存しないこと

であり,二つ目はB. thuringiensisの増殖が例えば酸素移動やpHなど汚泥スラリー前処

理以外の因子により制限を受けたことである。培養期間中のpH,温度は適正な範囲に

あったことから,酸素移動が律遮となっているかを検討した。

・mmrnm

pH調製した汚泥スラリーを殺菌し(121-C, 15分), 40 mLずつ100mL容坂口フラ

スコに入れた　B. thuringiensis懸濁液の胞子濃度を計測し,初発胞子濃度が1.42×104

CFU/mLとなるように植菌した。往復振重機を用いて,振蓬速度165 strokes/inin, 30-C

で培養lした。

4-3　実験結果と考察

(1 )振蓮培養におけるBt菌の増殖
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図27NYS培地におけるBt菌の増殖特性

図27に, NYS栄養培地を用いてBt菌の振董培養を行った結果を示すo培養後4時
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間から7時間程度の期間は対数増殖期に相当した。菌体濃度は約15時間で最大菌体・

胞子濃度に達した。菌体濃度は32時間程度までほぼ最大濃度と同程度であった。振董

ばいようでは,揺動培養の結果と比較して,最大菌体・胞子濃度に達するまでの時間が

短くなrった。このことは,振蓮培養における増殖速度が揺動培養よりも高いことを示し

ており,その原因として,制限基質の濃度が高くなっていることが考えられる。揺動培

秦,振壷培養ともに培地としてNYS培地を用いていることから,炭素源や窒素源が制

限基質となっているとは考えにくい. 2つの培養方法で主に濃度が異なっていると考え

られる基質は酸素である。つまり,揺動培養に比べて振董培養では培養液中の酸素濃度

をより高く維持できるた馴こ, Bt菌の増殖速度が高くなったものと考えられるO　すな

わち,培養方法を揺動から振動k-変え~るこ~とにより,酸素の供給が制限とな-るごとなく

Bt菌の培養が可能になったものと考えられるO　この結果より, Bt菌の液体培養は振亜

培養が望ましいと判断されるO

(2)余剰汚泥スラリーを用いたBt菌の培養

(中部処理場の汚渦スラl) -を用いた場合)

中部下水処理場の返送汚泥を試料として用いて振重培養を行った場令,直接計数法に

より測短した菌体・胞子濃度の経時変化は前処理にかかわらず同様であったo各前処理

を行ったスラリーを培地として用いた場合,平板コロニー法により測定した菌体・胞子

濃度の最大値を図28に示すO　この図において,希釈倍率の設定が不適切で菌体の分散

が不十分であったためと思われるが,菌体・胞子濃度の値としては妥当な値ではない(例

えば大きさが1×5umの梓革の体積は約4×10-12mLであり,菌体がすきまなく充填して

いる状態の菌体濃度は約2.5×1OU個/mLとなるO従って,このオーダー以上の菌体濃度

は理論的にあり得ない)。しかし,実験値にはこのような誤差が含まれているため,値

そのものを比較することはできないが,相対的な多さあるいは少なさを比較することは

できると考えられるo図中, NYSは細菌の増殖用栄養培地であるNYS培地を用いた場

合の結果である。最大胞子菌体濃度は,超音波処理とオゾン処理で低く,過酸化水素な

らびにオ「トクレープ処理がNYS培地の場合よりもやや低かった。また,気泡析出処

理はNYS培地の場合と同程度であった。凍結融解処理を行った場合の最大胞子濃度は

NYS培地の場合よりも高くなった。先にも述べたように測定値を直接比較することは

できないが,超音波処理とオゾン処理では,他の処理方法に比べて,胞子・菌体濃度が

低くなる傾向が見られる。また,過酸化水素処理でも胞子・菌体濃度はオートクレーブ

処理と比較してやや低い傾向にあった。第3章で示したように,余剰汚泥スラリーを処

理対象とした場合の可溶化率は,オゾンや過酸化水素,超音波では他の前処理方法に比
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ベて高い傾向にあったO　すなわち,可溶化率が高い傾向にある前処理方法では逆に胞

子・菌体濃度が低くなる傾向が認められる。一般にオゾン処理や過酸化水素処理では酸

化剤(オゾンあるいは過酸化水素)の酸化力が強い。また,超音波処理では局所的にか

なりの高温になる。これらのことから,オゾン酸化,過酸化水素処理,超音波処理では,

細胞壁に損傷を与えて可溶化を促進する効果も高いが,同時に, Bt菌の増殖あるいは

胞子形成に対して何らかの阻害効果を持っているではないかと推察される。

超音波(スラリー)

凍結(スラリー)

気泡析出(スラリー)

オートクレーブ(スラリー)

過酸化水素(スラリー)

オゾン(スラリー)

NYS

も　　O)o　　　　　　　　　　　　　　ヱ　　里　　巴
1-　　　T-　　　0　　　°　　　0　　　0　　　0　　　°　　　⊂〉
〉く　　　　〉く　　　　1-　　　　▼
1-　　　1-　　　　>く　　　　×　　　】く　　　　X X　　　　ズ　　　　X

T'l　　　　　　　▼-　　　　　　　▼-　　　　　　　▼　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　▼`~

最大菌体・胞子濃度【cfu/mu

図28最大菌体・胞子濃度に及ぼす前処理の効果(中部)

これに対して,気泡析出処理,凍結融解処理ではオートクレーブ処理と比較して,最大

菌体・胞子濃度は高い傾向にあった。気泡析出処理は常温で処理が進行し,高温スポッ

トが発生する可能性もない。また,凍結融解処理は常温以下で処理が行われる。これら

の処理はいずれも熟変性の可能性はない。気泡析出,凍結融解処理で, Bt菌の増殖・

胞子形成に対して阻害のある化合物は生成しにくいと考えられる。

船見処理場の汚泥スラリーを用いた場合

船見処理場より採取した返送汚泥を前処理してBt菌を培養した。 Bt菌の増殖経過

を図2)に示すO　この場合,前処理として,気泡析出,凍結融解,オートクレーブ,オ

ゾン,過酸化水素,超音波処理に加えて,マイクロ波加熱を検討した。図中,``未処理"

はオートクレーブによる殺菌のみの場合を示す。その他の前処理では,汚泥スラリーに

前処理を行った後にオートクレーブによる加熱殺菌を行った。オートクレーブのみ(未

処理)の場合,約0.7dで菌体・胞子濃度は最大に達した。菌体・胞子濃度は1日目以
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後にやや減少するものの, 2日目以降はほとんど変化が見られなかった。マイクロ波加

熱では1日後に菌体・胞子濃度が最大値に達した。マイクロ波加熟以外の前処理では

0.7日目に菌体・胞子濃度が最大値に達した。また,未処理(オートクレーブのみ),凍

結融解,マイクロ波加熱,気泡析出では2日目以降で菌体・胞子濃度の減少は認められ

なかった。これに対して,過酸化水素処理,オゾン酸化処理,超音波処理では, 2日以

降も菌体・胞子濃度は減少した。菌体・胞子濃度が最大値に達した後に減少する傾向が

前処理によって異なる理由は不明であるが,培地中の栄養素が枯渇することに加えて,

Bt菌め増殖に対して阻害的な効果を有する物質が前処理によって生成した可能性が考

えられる。

+未処理　一缶一凍結融解　こも」　マイクロ波加熱　」コー超音波

一公一気泡析出　+過酸化水素　+オゾン酸化
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図29Bt菌の培養経過(船見処理場スラリー)

4

図30に最大菌体・胞子濃度に及ぼす前処理の影響をまとめて示す。オートクレーブ

処理のみ(前処理なし-未処理)の場合を基準として,前処理の効果を比較する。気泡

析出処理ならびにマイクロ波加熱処理では未処嘘の場合に比べてBt菌増殖の促進効果

が明らかに認められた。凍結融解処理汚泥スラリーを用いた場合の菌体・胞子濃度は未

処理の場合とほぼ同じであった。一方,超音波処理,オゾン処理,過酸化水素処理では

逆に最大菌体・胞子濃度が未処理の場合よりも低下した。
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超音波他項

オゾン酸化地理
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図30最大菌体・胞子濃度に及ぼす前処理の影響
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図31最大菌体・胞子濃度および可溶化率の関係
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図31に,最大菌体・胞子濃度と前処理後の可溶化率,滅菌後(前処理+加熱殺菌)

の可溶化率をまとめて示す。最大菌体・胞子濃度の高かったマイクロ波加熱処理では処

理後可溶化率,滅菌後可溶化率ともに高かった。しかし,凍結融解処理では滅菌後可溶

化率は高いものの処理後可溶化率は比較的低かった。また,オゾン酸化や過酸化酸素処

理では最大菌体・胞子濃度が低かった。これらの処理では滅菌後可溶化率は比較的低い

ものの,処理後可溶化率は逆に他の処理方法に比べて高かった。

可溶化率と最大菌体・胞子濃度の相関性を調べるた釧こ,図32にそれらの相関性を

示すo　データの量が少ないた馴こ比較が困難であるが,気泡析出,凍結融解,超音波,

マイクロ波加熱では,前処理後可溶化率と菌体胞子濃度には正の相関が認められる。こ

れに対して,過酸化水素とオゾン処理では可溶化率と菌体胞子濃度には正の相関が認め

られなかった。気泡析出,凍結融解,マイクロ波加熱などの前処理では可溶化に伴って

余剰汚泥の資化性が高まったと考えられる。これに対して,過酸化水素やおぞん処理で

は可溶化率は比較的高いものの,余剰汚泥の資化性にはあまり寄与していないことが示

されたS。これは,過酸化水素あるいはオゾンの酸化力が強いた馴こ, Bt菌の生育にと

って阻害作用のある物質が副成したことを示唆すると考えられるo

l　未処理, 2　気泡析乱　3　凍結融解, 4　超音波

5　過酸化水素,　6　オゾン. 7　マイクロ波加熱
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414　まとめ

下水を対象とした標準活性汚泥法の余剰汚泥に各種の前処理を行って, Bt菌の培養

を行った。前処理方法としては,気泡析出,凍結融解,超音波,マイクロ波加熱,オゾ

ン酸化,過酸化水素酸化などを取り上げた。前処理した汚泥スラリーをオートクレーブ

により加熱殺菌し, Bt菌の基質として用いた。

気泡析出,凍結融解処理では汚泥の可溶化率はわずかであったが,未処理の余剰汚泥

スラリーに比べて最大菌体胞子濃度が増加した。-また,マイクロ波加熱処理では,可溶

化率,最大菌体胞子濃度ともに高かった。すなわち,余剰汚泥スラリーを基質として

Bt菌の培養が可能であり,前処理によって最大菌体胞子濃度を高めることが可能であ

ることを確認した。

なお,前処理方法としてオゾン酸化あるいは過酸化水素処理を行った場合には,最大

菌体胞子濃度が未処理の場合よりも低下する傾向にあった。この理由として強力な酸化

剤によりBt菌の増殖に阻害作用のある物質が副成した可能性があげられる。
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第5章　汚泥脱水ケークをを基覚としたバイオ殺虫剤の生産

511　緒言

第4章では余剰汚泥スラ1)-を基質としてバイオ殺虫剤を生産する　Bacillus

thuringinensisの培養が可能であることを明らかにしたo Lかし,余剰汚泥スラリーの国

体濃度は2 %程度であり, Bt菌の基質となる有機物濃度は通常の微生物培養の基質濃

度に比べて低い。培養液あたりの生産物濃度を高めるためには,培地中の基質濃度を高

める必要がある。余剰汚泥を嫌気消化するためにさらに濃縮操作を行った場合でも,固

体濃度は通常4%程度である。汚泥スラリーを基質とした液体培養では,撹搾混合によ

り培養液のpH,温度,溶存酸素濃度などを均一に制御しやすいo Lかし,汚泥スラリ

ーを用いた液体培養では,有機物濃度が通常の培養に比べて低い,培養廃液が発生し,

その処理が必要となるなどの欠点がある。先に述べたように,汚泥脱水ケークの有機物

濃度はスラリーに比べてかなり大きい。脱水ケークを基質とした固体培養により　Bt菌

を培養し,バイオ殺虫剤を生産できれば,汚泥の減量化ならびに再利用に大きく寄与で

きるものと期待される。また,培養後の固体培養物をそのまま堆肥と混合することで,

堆肥に対地虫性という機能を付与することができる。この場合には,生産物であるバイ

オ殺虫剤を分離する必要はなく,培養物をそのままの状態で製品として利用できるため

に,培養廃棄物が発生することもない。

本章では,下水処理場より排出ざれる汚泥脱水ケークに各前処理を行ったものを基質

としてBacillus thuringinensisの固体培養を行い,最大菌体胞子濃度に及ぼす前処理の効

果を検討した。

-49-



5-2　実験方法

∩)菌株

菌株として　Bacillus thuringiensis serovarjaponensis strain Buibuiを用いた。本菌を

NYS寒天培地で培養(30-C, 24時間)した。その後,冷蔵庫内(4-C)で保存したo継

代培養を行う場合には,コロニー中の菌の形態を顕微鏡観察し,雑菌汚染のないことを

確認した。

NYS寒天培地上に増殖したコロニーから白金耳を用いて菌を採取し,生理食塩水に

懸濁させて菌懸濁液を調製した。

(2)汚泥脱水ケーク

新潟市中部下水処理場ならびに船見下水処理場より,排出される脱水ケークを試料と

して用いた。中部下水処理場では,初沈汚泥と余剰汚泥を重力濃縮した後,一部を嫌気

消化(メタン発酵)する。重力濃縮した汚泥と消化汚泥を洗浄した後,無機凝集剤(堤

化第二鉄,消石灰)を添加して,フィルタープレスで脱水する。この脱水ケークを試料

とした。船見処理場では,重力濃縮した汚泥と消化汚泥を洗浄した後,高分子凝集剤を

添加してスクリュープレスで遠心脱水する。この脱水ケークを試料とした。両脱水ケー

クの代表的特性値は下記の通りである。

中部下水処理場のケーク　　含水率約50%, MLVSS/MLSS -約0.3

船見下水処理場のケーク　　含水率約75%, MLVSS/MLSS -約0.5

(3)前処理

ミキサーを用いて汚泥ケークを粉砕し,ふるい分けして粒度を600-710nmに調整し

た。可溶化前処理として,凍結融解,気泡析出,オゾン酸化,過酸化水素酸化,マイク

ロ波加熱を検討した。各処理を行った後,オートクレーブによる加熱殺菌操作を行った。

・凍結融解処理

汚泥ケークを50mL容ビーカーに入れた。ビーカーを低温恒温槽内に浸漬して24時

間保持しケークを凍結させた。その後,常温で解凍した。凍結温度は-20-Cとした。

・気泡析出処理

加圧容器として限外滝過器を用いたOメンプランフィルターの代わりにOHPシート

を設置した限外漉過器(アドバンテック, UHP-25K)を圧力容器として用いた。渡過器

内にケークを入れ,気相を二酸化炭素ガスで置換するた釧こ5分間二酸化炭素を供給し

た。その後容器出口を閉じて容器内を加圧したO圧力はガス容器の圧力調整器を用いて
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調節した。所定の時間後に容器内を大気圧に開放した。加圧圧力は0.3MPa,保持時間

は3hとした。なお,船見処理場のケークを用いた場合には,耐圧工業製加圧容器も併

用した。

・過酸化水素処理

500mL容ビーカーにケークを入れ,過酸化水素水(濃度30wt%)を加えたO過酸化

水素の添加率は0.5 g/g-MLVSSとした。

・オゾン処理

実験装置は汚泥スラリーの場合と同様である。スラリーの代わりに脱水ケークをビー

カーに入れ,ビーカーをセパラブルフラスコに入れてオゾンを供給した。オゾン反応率

は0.005 g/g-MLVSSであった。

・オートクレーブ処理

シャーレに汚泥ケークを入れ,オートクレーブ処理を行った。温度は121-Cとし,加

熱時間は20分とした。

(4)培養方法

前処理したケークならびにコントロールとして前処理していない脱水ケークをオート

クレーブで加熱殺菌(121-C, 15分)した。加熱殺菌した汚泥脱水ケークを5 gずつ滅

菌済シャーレに入れたo生理食塩水10mLに継代培養したBt菌を白金耳で掻き取り,

Bt菌懸を懸濁した。シャーレ中に接種菌体数が5.6×104 /mg-MLVSSとなるように, Bt

菌懸濁液の濃度を調整し,菌懸濁液をl mL接種した。温度30。Cで静置培養した。

(5)分析方法

前処理前後のDOC濃度を測定した。含水率は,含水状態の試料の質量と乾燥後の質

量の差ら求めた　DOC濃度の測定は次のようにして行った。汚泥サンプルをビーカー

に入れ,蒸留水を100-300mL加え,スターラーバーを用いて5分間撹拝し,汚泥を懸

濁させたOその後,懸濁液を遠心分離(10,000rpm, 15 min,4-C)し,上澄み液のTOC

濃度を測定した。加えた蒸留水の量と上澄み液のTOC濃度より,可溶化した有機物量

を求めた。

サンプリングした処理ケークを平板コロニー法によりNYS寒天培地に撒き、 30-Cで

培養した。生成したコロニーの数から菌体・胞子濃度を求めた。
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513　実験結果と考察

日)中部下水処理場の脱水ケークを用いた場合

・廿-　freeze/thaw (-20-C)

microbubble expansion (0.3MPa)

「△-　autoclaving (121-C, 15 min)

hydrogen peroxide (7.39g/g-MLVSS)

十　OZOne (0.178g/g-MLVSS)
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図33脱水ケークを用いた固体培養における菌体・胞子濃度の変化

図33に脱水ケークを基質としたBt菌の固体培養における菌体・胞子濃度の経時変

化を示す。中部下水処理場の余剰汚泥スラリーを用いた場合と同様に,希釈倍率に伴う

誤差のた捌こ菌体胞子濃度の値そのものを比較することはできないが,前処理の有効性

を相対的に比較・検討することは可能であろう。図中, autoclavingは,脱水ケークに

前処理を行わず加熱殺菌のみを行った場合(対照実験)を示す。ケークに前処理を行わ

ない場合,菌体・胞子濃度は5日目に最大となった。凍結融解処理あるいは過酸化水素

処理を行った場合, Bt菌の増殖はやや速くなったが,最大濃度は未処理の場合と同程

度であフたoオゾン酸化処理を行った場合,最大菌体・胞子濃度は未処理の場合に比べ

て低く,菌体・胞子濃度は3日目以後は増加しなかったOこれに対して,気泡析出処理

を行った場合,菌体・胞子濃度の増加が速く,最大濃度も未処理の場合に比べて高かっ

tz.
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図34ケークを用いた固体培養における最大菌体・胞子濃度

図34 8_こ各前処理を行った場合の最大菌体・胞子濃度を示す.凍結融解処理あるいは過

酸化水素処理を行った場合の最大菌体胞子濃度は,オートクレーブ単独の場合,つまり,

脱水ケークに前処理を行わずに加熱殺菌処理のみを行った場合と同程度であると判断

される。気泡析出処理を行った場合の最大菌体胞子濃度の値そのものに信頼性は低いも

のの,対照実験(オートクレーブ処理)に比べて最大菌体胞子濃度は高いと判断される。

気泡析出処理では,図33の結果からも培養初期から菌の増殖速度,胞子形成速度が対

照実験よりも高いことが示されている。これらの結果より,汚泥脱水ケークを基質とし

てBt菌の固体培養において,気泡析出処理は前処理として効果的であると考えられる。

一方,オゾン処理を行った場合の貴大菌体胞子濃度は対照実験に比べて低いと判断され

るOこの理由としては,余剰汚泥スラ.)-を用いた液体培養の場合と同様に,難分解性

物質あるいは阻害作用を有する物質の副成が考えられる。

、なお,中部下水処理場の汚泥脱水操作は,無機凝集剤とフィルタープレスの組み合わ

せにより行われている.無機凝集剤の添加量が多いた軌汚泥の有機物含有量(MLVSS/
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MLSS)は約30%と比較的低い。これは,脱水ケークを有機質資源として評価する場合

に不利となる要因であるo　さらに,図33, 34に示した結果を追試するた釧こ,別の日

に採取した脱水ケークを用いてBt菌の培養を行ったところ, Bt菌の増殖を確認するこ

とができなかった。汚泥ケークを蒸留水に懸濁してpHを測定した結果,約11とかな

りアルカリ側に偏っていることが分かった。これは,無機凝集剤として塩化第二鉄塩と

消石灰を添加しているためと考えられる。図33, 34の場合,脱水ケーク懸濁液のpH

を測定しなかったため, pHの影響を確認することはできないが,追試でBt菌が増殖し

なかった理由として,無機凝集剤の添加によりpHがアルカリ側に偏ってBt菌の増殖

に不適切であったことが考えられる。また,汚泥ケークのpHがアルカリ側に偏ってい

た場合,気泡析出処理において二酸化炭素ガスで加圧することにより, pHが中和ざれ

る効果と二酸化炭素の溶解量が増加する効果が考えられる。これらの点については,気

泡析出の前処理効果を明らかにする上で,さらに検討が必要である。

(2)船見下水処理場の脱水ケークを用いた場合

一〇一　オートクレー7(121℃ 20min)

-⊥二一　気泡析出(0.3MPa 3トり

輔-凍鈷蜘ト之0℃ Z4h)

I-▲-・過削ヒ水夫(患加畢O.Sg/g-MLVSS)

+オゾン憩化(遜加等O.ZSg/g-MLVSS)

-こ-　マイクロ波加熱(700W l min)
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図35船見処理場の脱水ケークを用いた場合のBt菌増殖経過
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船見下水処理場では,高分子凝集剤を添加した後にスクリュープレスによる遠心脱水

を行っている。脱水ケークの含水率は約75%,有機物の含有量(MI〃SS/MLSS)は約

50%である。船見処理場脱水ケークを用いた場合,新たにマイクロ波による加熱処理を

行ったo　図35にBt菌の増殖経過を示すo前処理を行わない対照実験の場合,菌体胞

子濃度は培養1日目に最大となり,その値は108 cfu/g-MLVSSのオーダーであった。

オゾン処理を行った場合,菌体胞子濃度は徐々に増加し, 3日目で108 cfu/g-MLVSS

のオーダーに達し〕た。オゾン処理ではBt菌の増殖が他の場合に比べて遅かった。この

原因として,これまで考察してきたように,オゾン酸化により何らかの阻害物質が副成

した可能性が考えられる。一方,過酸化水素処理,気泡析出処理では, 1日目に菌体胞

子濃度が最大値に達し,その値は108 cfu/g-MLVSSのオーダーであった。また,未処

理の場合には2日目以降菌体胞子濃度は減少したが,過酸化水素処理と気泡析出処理で

は菌体胞子濃度の低下はほとんど見られなかったQ一方,凍結融解処理では,菌体胞子

濃度が徐々に増加し, 4日目にはほぼ1010 cfu/g-MLVSSのオーダーに達したo　また,

マイクロ波加熟を行った場合, 2日目にほぼ1010 cfu/g-MLVSSのオーダーに達したo

これらの処理では, Bt菌の増殖に及ぼす前処理の効果が明らかに認められた。

撒最東商韓一泡子.濃度に白FU/g一期LVSS]

1xlO'

マイクロ波舶熟

オソン醍化

過徽牝凍轟

;果臨融解

患泡析出

オートクレーブ

lxloc lxlO望 1xlO"0

0　　　　0.01　　　0.0ヱ　　　8.03　　　OJB尋　　　COS 0.06

図36最大菌体胞子濃度と可溶化率の関係
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図36に,最大菌体胞子濃度と前処理後可溶化率,加熱殺菌後可溶化率の関係を示す。

前処理単独の可溶化率はマイクロ波加熟が最も高く,約1.6%であった。凍結融解処理

による可溶化率が約0.8 96,オゾン処理あるいは過酸化水素処理による可溶化率がほぼ

等しく,約0.796,気泡析出処理の可溶化率が約0.2%で最も低かった。本研究で検討

した前処理は,いずれの処理でも加熱殺菌後に可溶化率がオートクレーブ処理単独の場

合に比べて増加した。マイクロ波加熱,過酸化水素,凍結融解,気泡析出処理はいずれ

も加熱殺菌後可溶化率はK9'程度であった。これに対して,オゾン処理では加熱殺菌

後の可溶化率が約4.5 %であり,他の前処理に比べてやや低かった。前処理後可溶化率

と最大菌体胞子濃度の関係,あるいは,加熱処理後可溶化率と貴大菌体胞子濃度の関係

を図37に示す。

1.オートクレーブ, 2.オゾン酸化　3過酸化水素酸化

4.気泡析出. 5.凍結融観　6.マイクロ波加熱
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図8ケークを基質とした固体培養における前処理の効果

加熱殺菌処理後可溶化率は,オゾン処理を除いてほとんど同じ値であり,最大菌体胞

子濃度との相関性は見られなかった。一方,前処理後可溶化率と最大菌体胞子濃度の関

係では,正の相関性が認められる(全データの相関係数r2-0.67)<　しかし,これまで

述べてこきたように,オゾン酸化による可溶化率は高いものの,最大菌体胞子濃度は他の

前処理軍法に比べて低いOまた,気泡析出処理では,前処理後の可酎ヒ率はほとんどゼ

ロであるのに対して,最大菌体胞子濃度は比較的高かった。これらの処理を除外すると,

ノ最大菌体胞子濃度は前処理可酎ヒ率の間には比較的高い相関関係が認められる(相関係

一数rz=0.自2)。しかしながら,図中の直線で示した相関関係にのる前処理は,脱水ケー

クの資化性の観点からは同等の処理法であるとみなすこともできる。つまり,前処理に
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よって可溶化した有機物の量に比例して最大菌体胞子濃度も増加すると解釈できる。一

方,オゾン酸化は可溶化率は高いものの最大菌体胞子濃度が低いことから,前処理によ

って汚泥ケークの資化性が低下した可能性がある。また,気泡析出処理では,可溶化が

直接Bt菌の増殖に関与したわけではなく,気泡析出処理によって溶存態有機物の増加

以外にBt菌の増殖を促進する条件が整った可能性がある。各前処理の最適化を図るた

釧こもさらに前処理条件や投入エネルギーと最大菌体胞子濃度との関係について検討

を行う必要がある。

5-4　まとめ

下水処理場より排出される汚泥脱水ケークをバイオ殺虫剤生産用固体培地として利用

するこ.tを目的として,脱水ケークに前処理を行い, Bacillusthuringiensisの培養ならび

に胞子形成に及ぼす効果を検討した。汚泥脱水ケークとして,無機凝集剤+フィルター

プレスによる脱水ケーク,高分子凝集剤+スクリュープレスによる脱水ケークを用いた。

また,前処理方法として,気泡析出,凍結融解,超音波,マイクロ波加熟,オゾン酸化,

過酸化水素酸化などを取り上げた。

脱水ケークを用いたBt菌の固体培養においても, Bt菌の増殖・胞子形成に前処理が

効果的であることを確認した。凍結融解,超音波,過酸化水素,マイクロ波加熱処理で

は,前処理後可溶化率あたりの最大菌体胞子濃度がほぼ等しいことが分かった。これは,

これらの前処理では可革化率あたりの汚泥脱水ケークの資化性に大きな違いがないこ

とを示唆している。一方,オゾン処理を行った脱水ケークでは,可溶化率が大きいもの

の最大菌体胞子濃度が他の前処理を行った脱水ケークの場合と比べて低い傾向にあっ

た。これは,オゾン処理では可溶化率あたりの汚泥脱水ケークの資化性が低くなってい

たことを示している。また,気泡析出処理では,逆に,可溶化率あたりの脱水ケークの

資化性が高いことが分かった。この理由としては,溶存態有機物の他にpH等の環境因

子が関係している可能性が示唆された。

下水処理場から排出される汚泥脱水ケークを基質としたBacillus thuringiensisの固体

培養によりバイオ殺虫剤の生産が可能であることを確認した。また,脱水ケークに前処

理を行うことにより,バイオ殺虫剤の生産に結びつく菌体増殖,胞子形成を促進できる

ことが分かった。今後は,環境条件の影響を含めて,前処理最適条件の探索が必要であ

る。
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第6章　総　括

本研究では,下水処理場に代表される生物学的廃水処理施設から排出される汚泥を原

料とし.てバイオ殺虫剤生産の可能性,ならびに,各種前処理による資化性の向上,バイ

オ殺虫剤生産促進の可能性について検討した。

第2章では余剰汚泥スラリーを対象とした細胞壁破砕処理の効果について検討した。

余剰汚泥返送スラリーを対象として,凍結融解,気泡析出,超音波照射,オートクレー

ブ,過酸化水素酸化,オゾン酸化といった前処理方法をとりあげ,細胞壁破砕処理の効

果を調べた。また,それぞれの前処理方法について代表的な振作パラメーターの影響を

明らかにした。

凍結融解,気泡析出,超音波照射,オートクレーブ処理について,所要エネルギーを

概算し,可溶化処理のエネルギー効率を評価した。気泡析出処理は,可溶化率は低いも

のの可溶化エネルギー効率が高い処理方法であることを明らかにした。超音波処理,オ

ートクレーブ処理は,可溶化エネルギー効率は低いものの可溶化率が比較的高い処理方

法であることを明らかにした。凍結融解処理は可溶化エネルギー効率,可溶化率ともに,

超音波処理やオートクレーブ処理に比べて,やや低いことを明らかにした。

第3章で昼汚泥脱水ケークを対象とした細胞壁破砕処理の効果について検討したO　汚

泥脱水ケークを対象として,資化性を向上させるための前処理の効果を可溶化率を指標

として検討した。

凍結融解処理では,汚泥ケーク含水率の低下とともに可溶化率が大きく低下した。ま

た,気泡析出処理も可溶化率がケーク含水率とともに低下したOこの理由として,汚泥

ケークの含水率が減少するとともに,細胞内の自由水量が減少し,凍結や気泡析出の効

果が現れにくくなったことが考えられる。

過酸化水素処理では,可溶化率は汚泥ケーク含水率にほとんど依存しなかった。.この

理由として,過酸化水素処理では,濃度30 wt%の水溶液の形で過酸化水素を汚泥ケー

クに加えるため,汚泥ケークに含まれる水量よりも過酸化水素水によって供給される水

量が多い。このため見かけ上汚泥ケークの含水率が可溶化率にほとんど影響しなかった

と考えられる。一方,オゾン処理における可溶化率のケーク含水率依存性は,気泡析出

処理の場合に比べてやや低かった。オゾン処理では,溶存オゾンが菌体細胞壁を外側か

ら酸化することで細胞壁に損傷を与え,可溶化が行われると考えられる。オゾン処理の

場合に.は,気泡析出の場合と異なり・オゾンが細胞内部に拡散する必要はないoまた,
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溶存オゾン以外にも気相から直接オゾンが反応する可能性があるoこれらの理由により,

オゾン処理における可溶化率は,ケークの含水率が低下するに伴って減少するが,気泡

析出よりは含水率の影響を受けにくいと推察される。

オートクレーブ処理では,可溶率のケーク含水率に対する依存性は気泡析出処理の場

合とほぼ同じであった。オートクレーブ処理では水蒸気により加熱が行われる。汚泥は

水蒸気に接しているた釧こ,汚泥ケークが乾燥していたとしても,スチームから水分が

補給されるO　このた馴こ,可溶化率の含水率依存性は弱いと予想された。しかし,可溶

化率の含水率依存性は比較的強いことがわかった。

一方,可溶化率の大きさとしては,加熱処理(オートクレーブ処理)Lが最も高く,衣

に化学的酸化処理(過酸化水素処理,オゾン酸化処理)が続いたO機械的処理(気泡析

出,凍結融解)の可溶化率が最も低かった。

可溶化率の結果は,溶存態となった有機物の割合であるO　菌体を構成する有機物質が

完全に溶出しなくても,前処理した菌体の有機物質をBacillus thuringiensisが資化しや

すくなれば目的は達成される。従って,可溶化率に加えて,対象とする微生物の増殖や

目的生産物の生産性を検討する必要がある。

第4章では余剰汚泥スラリーを基質としたバイオ殺虫剤の生産について検討した。下

水処理場における標準活性汚泥法の余剰汚泥に各種の前処理を行い, Bt菌の培養を行

った。前処理方法としては,気泡析出,凍結融解,超音嘘,マイクロ波加熱,オゾン酸

化,過酸化水素酸化などを取り上げた。前処理した汚泥スラリーをオートクレーブによ

り加熱殺菌し, Bt菌の基質として用いたO

気泡析出,凍結融解処理では汚泥の可溶化率はわずかであったが,未処理の余剰汚泥

スラリーに比べて最大菌体胞子濃度が増加した。また,マイクロ波加熱処理では,可溶

化率,最大菌体胞子濃度ともに高かった。すなわち,余剰汚泥スラリーを基質として

Bt菌の培養が可能であり,前処理によって最大菌体胞子濃度を高めることが可能であ

ることを確認した。

・、なお,前処理方法としてオゾン酸化あるいは過酸化水素処理を行った場合には,最大

菌体胞子濃度が未処理の場合よりも低下する傾向にあった。この理由として強力な酸化

剤によりBt菌の増殖に阻害作用のある物質が副成した可能性があげられる0

第5章では汚泥脱水ケークをを基質としたバイオ殺虫剤の生産について検討した。下

水処理場より排出される汚泥脱水ケークをバイオ殺虫剤生産用固体培地として利用す

ることを目的として,脱水ケークに前処理を行い　Bacillusthuringiensisの培養ならびに
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胞子形成に及ぼす効果を検討したo汚泥脱水ケークとして,無機凝集剤+フィルタープ

レスによる脱水ケーク,高分子凝集剤+スクリュープレスによる脱水ケークを用いた。

また,前処理方法として,気泡析出,凍結融解,超音波,マイクロ波加熱,オゾン酸化,

過酸化水素酸化などを取り上げた。

脱水ケークを用いたBt菌の固体培養においても, Bt菌の増殖・胞子形成に前処理が

効果的であることを確認した。凍結融解,超音波,過酸化水素,マイクロ波加熱処理で

は,前処理後可溶化率あたりの最大菌体胞子濃度がほぼ等しいことが分かった。これは,

これらの前処理では可溶化率あたりの汚泥脱水ケークの資化性に大きな違いがないこ

とを示唆しているo一方,オゾン処理を行った脱水ケークでは,可溶化率が大きいもの

の最大菌体胞子濃度が他の前処理を行った脱水ケークの場合と比べて低い傾向にあっ

たOこれは,オゾン処理で昼可溶化率あたりの汚泥脱水ケークの資化性が低くなってい

たことを示している。また,気泡析出処理では,逆に,可溶化率あたりの脱水ケークの

資化性が高いことが分かった。この理由としては,溶存態有機物の他にpH等の環境因

子が関係している可能性が示唆された。

下水処理場から排出される汚泥脱水ケークを基質としたBacillus thuringiensisの固体

培養によりバイオ殺虫剤の生産が可能であることを確認したOまた,脱水ケークに前処

理を行うことにより,バイオ殺虫剤の生産に結びつく菌体増殖,胞子形成を促進できる

ことが分かった。今後は,環境条件の影響を含めて,前処理最適条件の探索が必要であ

る。

以上をまとめると,返送汚泥スラリーならびに下水処理場から排出される汚泥脱水ケ

ークを用いて,バイオ殺虫剤の生産が可能であることを確認した。また,可溶化を目的

とした前処理を行うことによって生産性を向上できることを明らかにした。さらに,前

処理方法として,気泡析出,凍結融解,超音波,マイクロ波加熱,オゾン酸化,過酸化

水素酸化の概略を明らかにするとともに,それらの問題点もあわせて指摘した。本研究

の成果は,汚泥を微生物培養用基質として利用することにより,汚泥発生量を削減する

上で,新しい選択肢を生成するとともに基礎的な知見を与えるもノのである0
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