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1.  研究の必要性   
様々な水質改善対策が実施されてきた現在も、社会活動に重大な影響を及ぼす新たな感染症の発生や、日用品

由来の化学物質の生態影響、汽水湖等の貧酸素化、貯水池におけるアオコ・カビ臭による利水障害等の水に由来

する問題が生じている。そのため、新たな規制の動向にも対応しつつ河川・湖沼等の水質管理を行うとともに、

下水処理による新規規制項目への対策やモニタリング・評価技術の確立が必要である。したがって、本研究開発

プログラムでは、水環境中の化学物質や病原微生物等の影響の評価手法の構築やその軽減のための処理技術を開

発する。また、停滞性水域等における水利用や生態系を保全するためのモニタリング技術、予測手法を構築す

る。さらに、上記の開発技術やモニタリング・評価手法を活用しつつ流域全体の利水や水生生態系に対する影響

を軽減し、環境の質を向上するための管理方策の提案を目指す。 
 
2.  目標とする研究開発成果 
本研究開発プログラムでは、水環境の質を向上し、地域の水利用や生活環境、水生生態系を保全していくこと

を目指し、個々の湖沼・ダム管理や下水道管理の技術的支援、国が実施する関連行政施策の立案や技術基準の策

定に反映を目標に、以下の達成目標を設定した。 
(1)  流域の水環境を的確・迅速に把握するための影響評価、モニタリング手法の開発   
(2)  水質リスク軽減のための処理技術の開発 
(3)  停滞性水域の底層環境・流入負荷変動に着目した水質管理技術の開発 

 
3.  研究の成果・取組 
「2. 目標とする研究開発成果」に示した達成目標に関して、令和元年度に実施した研究の成果・取組について

要約すると以下のとおりである。 
 

  (1)  流域の水環境を的確・迅速に把握するための影響評価、モニタリング手法の開発   
河川における医薬品類の量に対する下水処理場の寄与を明らかにするため、多摩川中流域を対象に、河川に流

入する負荷量および下水処理場の放流水が流入する地点における負荷量に対する下水処理場の寄与率を、野外調

査に基づいて算出した減衰速度係数と調査地点での負荷量に基づいて算出することを試みた。 
多摩川中流域における現地調査と、多摩川水系、淀川水系、霞ヶ浦水系の 8 地点の河川底質を用いた収着試験

を実施した。その結果、azithromycin、clarithromycin、levofloxacin が河川底質に蓄積されやすいことを明らかにし

た。また、試験溶媒のイオン強度、EDTA 濃度、pH を変化させた収着試験を行うことで、azithromycin と levofloxacin
の底質への収着は、主に陽イオン交換反応によるものであることを明らかにした。 
水系暴露解析モデル AIST-SHANEL Ver.3.0 を用いた 250m メッシュの非定常解析により、流域全体における医

薬品の暴露濃度の網羅的予測を試みた。流域への azithromycin、clarithromycin、levofloxacin の 3 種医薬品の排出量

として、既存の下水処理場調査実測データと下水処理人口に基づく推定式から多摩川流域内の下水処理場からの

放流負荷量を推定してモデル計算に適用した。その結果、3 種医薬品の全てでモデル計算濃度が野外実測濃度と

比べ低く算出される傾向があったが、モデル計算濃度は概ね実測値の 1/10～10 倍の範囲の値であった。また、シ

ミュレーション結果から流域全体の濃度マッピングが達成された。 
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液体クロマトグラフ-四重極飛行時間型質量分析装置 LC-QTOF-MS で取得した精密質量測定データを用いた健

康・生態リスクが懸念される化学物質のモニタリング手法を検討した。その手法を標準活性汚泥処理実験装置（硝

化抑制条件下）の下水処理水（n=15）に適用し、全試料に共通して含まれていた物質を探索した結果、ESI(+)測
定データ（総ピーク数 28,399）から N-Benzyl-N,N-dimethyl-1-octanaminiumが、ESI(-)測定データ（総ピーク数 21,189）
から p-cumenesulphonate が物質（候補）として推定された。 
下水処理水中での消毒副生成物等としての存在および公共用水域への影響可能性が懸念される化学物質として

有機ハロゲン化合物類に着目し、1) 懸濁物質を含む水試料中の全有機ハロゲン化合物（TOX）のうち全有機塩素

化合物（TOCl）の分析手法の構築を試みるとともに、2) 塩素消毒副生成物の生成メカニズム検討と放流先河川に

おける挙動の検討、3) 応急復旧段階を模した下水を用い、特に塩素消毒副生成物の影響の観点からムレミカヅキ

モ（Raphidocelis subcapitata）に対する影響評価を実施した。その結果、1) TOCl 分析用下水試料の保存性に関する

知見を得るとともに、高 SS 濃度水試料の TOCl 分析前処理方法を見出した。2)模擬簡易沈澱下水を用いた消毒副

生成物の生成メカニズム検討実験から、塩素注入率・残留塩素濃度・反応時間と生成 TOCl 濃度の関係性を確認

するとともに、消毒副生成物の放流先河川における挙動調査から、その影響に関する知見を得た。3) 応急復旧段

階を模した下水を用いたムレミカヅキモに対する影響評価から、消毒後に残留塩素を中和することで、藻類への

影響が改善されることが推察された。塩素消毒副生成物として検出されたクロロホルム、トリクロロ酢酸、ホル

ムアルデヒド、アセトアルデヒドは、ムレミカヅキモの増殖に影響を与える濃度に達していなかったため、ムレ

ミカヅキモに対する影響が検出された原因として、上記以外の副生成物の影響が推察された。 
①消毒耐性を有する病原微生物に対応した代替指標の提案、②公共用水域へ及ぼす越流水の影響評価と対策技

術の提案、③高度処理法などによる病原微生物の不活化･除去の向上評価、④リスク要因に応じた管理技術の提

案、の各項目を達成目標に掲げ実施した。消毒耐性病原微生物に対応した代替指標の提案では、ヒト腸管系ウイ

ルスの代替指標として注目されている F 特異 RNA ファージ（F-specific RNA bacteriophage; FRNAPH）遺伝子群に

ついて、活性汚泥処理での除去効果を評価し、NoV の指標としては FRNAPH GII が有効である可能性を示した。

塩素消毒による不活化効果では GII～GIV を指標とすることで安全側の評価となることが確認された。紫外線消

毒では、FRNAPH GI が最も紫外線に対する耐性が強かった。 
環境基準の見直しにより、今後、放流水質基準項目の大腸菌群は大腸菌指標へ移行することが想定されるため、

下水試料に適した大腸菌の測定法の提案を目的に、各種特定酵素基質培地･手法による回収率、希釈水の違いおよ

び試料中の大腸菌濃度が CV に及ぼす影響を評価し、公定法として許容値を満たす測定法を提示できた。水温上

昇時に二次処理水の大腸菌割合が高まる要因の 1 つは、流入下水の大腸菌/群の割合が高まっていることによる可

能性が示唆された。従来指標との関連性として、大腸菌群に占める大腸菌の平均割合は二次処理水が 14％、残留

塩素の平均濃度が 0.25mg/L の放流水では 12％であり、放流水質の技術上の基準値を検討するための知見が得ら

れた。 
ダム貯水池水質において、動植物プランクトンの省力かつ高度な検出方法の確立のため、並列型高速塩基配列

決定装置（次世代シーケンサー）を用いた 16S rRNA 遺伝子および 18S rRNA 遺伝子配列に基づく動植物プラ

ンクトン等のモニタリング手法の開発と適用ならびに機械学習による自動画像認識技術を用いたプランクトンの

判別技術の開発に取り組んだ。第 4 期中長期研究計画期間中、ダム貯水池に存在する微生物（細菌、古細菌、植

物プランクトン、動物プランクトン等）を、次世代シーケンサーを用い網羅的に検出する方法を確立した。また、

機械学習による自動画像認識技術を用いたプランクトンの判別技術の開発を進め、ダム管理所から実務に用いた

画像を収集することで、効率的な自動画像分類モデルの構築が可能となり、訓練画像の質や枚数、組み合わせに

応じて認識率が向上する分類モデルを作成することが可能になった。さらに、高濃度酸素溶解装置（WEP シス

テム）が導入されているダム貯水池において、次世代シーケンサーによる詳細な微生物叢データを取得すること

で、環境改善効果の指標となるカビ臭産生細菌の分布や推移を把握することが可能となった。また、微量金属が

藍藻類の生長に及ぼす影響について検討するために、アオコ発生の主要な原因藻類と考えられる M. aeruginosa
を用いた 3 種の藻類生長試験を行った。ダム湖水に Mn 添加を行った試験の結果では、一部のダム湖水では Mn
添加により M. aeruginosa の生長が促進されることが明らかになった。5 種の金属の添加を行った試験の結果で

は、M. aeruginosa の生長に対して Fe が第一制限物質となること、Mn と Co が第二制限物質となることが示
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唆された。Fe 濃度を調整した培地の試験の結果では、Fe 濃度が 20 µg/L 以下と 50 µg/L 以上の場合で生長に明

確な違いが表れ、ダム貯水池における Fe 濃度の既存報告を合わせると Fe 濃度が実環境中の M. aeruginosa の

生長に対しても影響している可能性が示唆された。 
気候変動の影響によりダム貯水池において発生頻度が増大すると考えられているアオコ発生予測手法の開発に

向けて、機械学習手法を用いた Chl-a 濃度予測モデルの構築に取り組んだ。モデルの構築においては、機械学習

手法として全結合型の NN モデルと LSTM モデルの 2 つを採用し、ダム貯水池の水質や水象等のデータを入力

データ、Chl-a 濃度を出力データとするモデルを構築した。モデル構築の結果、最も高い予測精度を示したダム

におけるモデルの相関係数は R＝0.70 であり、藻類の夏季の濃度ピークをある程度再現可能であった。一方で、

Chl-a 濃度の変動が複雑なダムでは十分な予測精度が得られなかった。これらの原因は Chl-a 濃度のみでは藻類

種に応じた増殖の特性をとらえられていないためと推測され、予測精度の向上には異なった変数の学習データが

必要と考えられた。また、最も高い精度が得られたダムを対象として変数群に対する感度解析を行った結果、水

象データを除いたモデルで最も精度が低下し、対象としたダムにおいては水象データが Chl-a 濃度予測に大きく

影響していることが推察された。これらの結果から、一部のダムでは機械学習手法によってアオコ発生の予測が

可能になることが示唆された。 
 

(2)  水質リスク軽減のための処理技術の開発 
都市河川で検出される化学物質の中には、下水道を経由して到達するものが存在する。下水処理場における水

質リスク軽減技術の開発については、平常時と災害時で適応技術が異なることに留意する必要がある。平常時は

下水処理水中の残存する微量化学物質の除去技術の開発、災害時は流入下水に含まれる有害物質の応急的除去技

術の開発が求められる。本研究は、平常時の下水処理水に残存する直鎖アルキルベンゼンスルホン酸（LAS）、医

薬品 3 物質（アジスロマイシン、クラリスロマイシン、レボフロキサシン）の担体を用いた追加的処理法の開発

および災害時に被災した下水処理場を想定した沈殿処理での有害金属の除去特性を把握した。下水処理水中の直

鎖アルキルベンゼンスルホン酸（LAS）の除去については、流動型担体処理で除去率 90％を得るのに必要な水理

学的滞留時間は約 2 時間、99％では約 4 時間であることを確認した。NH4-N が残存する下水処理水中の医薬品

3 物質（アジスロマイシン、クラリスロマイシン、レボフロキサシン）の除去については、NH4-N の除去率は水

理学的滞留時間 45 分の固定床型担体処理で 92％が得られ、このときのアジスロマイシン、クラリスロマイシン、

レボフロキサシン除去率は、9.6％、4.9％、72％となった。活性汚泥処理の後段に固定床型担体処理を追加するこ

とにより、アジスロマイシン、クラリスロマイシン、レボフロキサシンの下水処理全工程での除去率を 17％、51％、

78％程度まで向上できることがわかった。簡易沈殿処理における有害金属の除去特性については、Pb、As、B、
Cu、Zn、Mn の簡易沈殿処理での除去率は 30%以下で、これらは沈殿除去困難物質であることがわかった。 
①消毒耐性を有する病原微生物に対応した代替指標の提案、②公共用水域へ及ぼす越流水の影響評価と対策技

術の提案、③高度処理法などによる病原微生物の不活化･除去の向上評価、④リスク要因に応じた管理技術の提

案、の各項目を達成目標に掲げ実施した。②の成果では、各種の合流改善事業におけるノロウイルス（Norovirus: 
NoV）の流出抑制効果を明らかにした。また、越流水の影響下による河川水中の NoV 濃度は、ろ過により 90%
程度低下することから、越流水対策として高濁度水を対象としたろ過プロセスの導入によっても、ウイルス負荷

の低減が図れるものと考えられた。③では、NoV の除去効果向上要因の 1 つとして活性汚泥中のタンパク質（ペ

プチド）量が深く関与している可能性を明らかにした。膜分離活性汚泥法は、通常の活性汚泥法と比較して NoV
の除去効果が 2log 程度高まることが明らかにし、技術の有効性を確認した。④に関しては、消毒耐性病原微生物

として NoV と Phage を指標にオゾン･塩素消毒による不活化効果の向上と、消毒副生成物の生成抑制の観点か

ら有効となる消毒条件を明らかにした。さらに、被災下水処理場において段階的な復旧対策技術による水質改善

に伴う消毒効果および消毒副生成物抑制の向上効果を明らかにし、復旧段階に応じた塩素消毒の運転管理の適正

化に資する知見を得た。 

 
(3)  停滞性水域の底層環境・流入負荷変動に着目した水質管理技術の開発 
塩淡二層汽水湖で塩水層の貧酸素解消を目的に、通年での水質挙動の観測および実水域で酸素溶解装置(WEP)
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の運用試験を行った。 2 ヶ月の装置運転でおよそ 210,000 m2に酸素供給影響が確認された。一方で残存酸素量

は装置の運転時間と含有硫化水素濃度に依存して、水塊移動と供給酸素濃度が重要であることが確認された。ま

た装置の筐体耐久度も強還元状態の水中においては、2 カ年ほどで破損を生じることが確認された。これらの知

見から本研究の条件では運転費用に加え、2 年おきの保守修繕費が必要となり、年間の維持費用として 390～550
万円が必要であることが明らかとなった。一方で保守頻度を減少させるための装置も開発し、想定どおりに保守

頻度の減少を達成した。 
気候変動による気温、降雨、流入量の変化がダム貯水池の水質、濁質に与える将来影響及び影響に対する適応

策効果の評価について鉛直 2 次元モデルの水質計算により検証した。将来影響の評価については気候変動シナリ

オに応じた外力条件（気象条件、流入条件）を作成し、3 段階の規模を設定した仮想ダム貯水池における気候変

動シナリオごとの水質計算を実施し、各種の水質障害（富栄養化、底層貧酸素化、冷温水放流、濁水長期化）に

ついて発生の頻度や規模の変化について評価した。適応策効果の評価については 3 段階の規模を設定した仮想ダ

ム貯水池にて、水質障害の進行が著しいと考えられた気候変動シナリオの条件を用いて、各種の水質障害に対す

る適応策を設定した水質計算を行い、それぞれの適応策の効果を定量的に示した。 
気候変動による気温、降水量の変化がダム貯水池の水質、濁質に与える影響についての将来的な予測に取り組

んでいる。今年度は、気候変動影響下において貯水池の水温が上昇した際に、放流水温を下げるための方策の一

つとして考えられる異高同時取水の取水特性について検討した。より具体的には、多孔式取水ゲートを有するダ

ムを対象として、貯水池上方及び下方の取水孔から同時に取水した際の、それぞれの取水孔からの取水率につい

て水理実験及び数値シミュレーションにより検討した。ここでは、下方取水孔からの取水量を下げるための試み

として、下方取水孔のゲートを半開とした場合の取水率についても検討した。結果として、取水塔内の流速が小

さいほど下方取水孔からの取水率が大きくなることや、下方取水孔のゲートを半開とすることで下方取水孔から

の取水率を抑えることが可能であること等が確認された。得られた結果は、実ダムにおける異高同時取水の導入

検討において、異高同時取水を実施した場合の放流水温の概算等に用いられることが期待される。 
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13.1  流域の水環境を的確・迅速に把握するための影響評価、モニタリング手法の開発 

13.1.1  公共用水域における健康・生態リスクが懸念される化学物質の制御手法に関する研

究 （影響が懸念される物質のモニタリングと定量的リスク評価手法の構築） 
担当チーム：水環境研究グループ（水質） 

研究担当者：南山瑞彦、小川文章、山下洋正、平山孝浩、 

北村友一、對馬育夫、真野浩行、鈴木裕識、 

武田文彦、村田里美、金子陽輔、小森行也、 

花本征也、髙沢麻里 

【要旨】 

河川における医薬品類の存在量に対する下水処理場の寄与を明らかにするため、多摩川中流域を対象に、河

川に流入する負荷量および下水処理場の放流水が流入する地点における負荷量に対する下水処理場の寄与率を、

野外調査に基づいて算出した減衰速度係数と調査地点での負荷量に基づいて算出することを試みた。 

多摩川中流域における現地調査と、多摩川水系、淀川水系、霞ヶ浦水系の 8地点の河川底質を用いた収着試験

を実施した。その結果、azithromycin、clarithromycin、levofloxacin が河川底質に蓄積されやすいことを明らかにし

た。また、試験溶媒のイオン強度、EDTA 濃度、pH を変化させた収着試験を行うことで、azithromycin と

levofloxacinの底質への収着は、主に陽イオン交換反応によるものであることを明らかにした。 

水系暴露解析モデル AIST-SHANEL Ver.3.0を用いた 250m メッシュの非定常解析により、流域全体における医

薬品の暴露濃度の網羅的予測を試みた。流域への azithromycin、clarithromycin、levofloxacinの 3種医薬品の排出量

として、既存の下水処理場調査実測データと下水処理人口に基づく推定式から多摩川流域内の下水処理場からの

放流負荷量を推定してモデル計算に適用した。その結果、3 種医薬品の全てでモデル計算濃度が野外実測濃度と

比べ低く算出される傾向があったが、モデル計算濃度は概ね実測値の 1/10～10 倍の範囲の値であった。また、

シミュレーション結果から流域全体の濃度マッピングが達成された。 

液体クロマトグラフ-四重極飛行時間型質量分析装置 LC-QTOF-MS で取得した精密質量測定データを用い、健

康・生態リスクが懸念される化学物質のモニタリング手法を検討した。標準活性汚泥処理実験装置（硝化抑制条

件下）の下水処理水試料に適用し、簡易一斉スクリーニング手法では 7試料のいずれかから検出できた物質の合

計数は 32 種であった。未知物質の探索手法では、15 試料に共通して含まれる物質を探索した結果、ESI(+)測定

データ（総ピーク数 28,399）から N-Benzyl-N,N-dimethyl-1-octanaminium が、ESI(-)測定データ（総ピーク数

21,189）から p-cumenesulphonateが物質（候補）として推定され、手法の適用性が示された。 

下水処理水中での消毒副生成物等としての存在および公共用水域への影響可能性が懸念される化学物質とし

て有機ハロゲン化合物類に着目し、1) 懸濁物質を含む水試料中の全有機ハロゲン化合物（TOX）のうち全有機

塩素化合物（TOCl）の分析手法の構築を試みるとともに、2) 塩素消毒副生成物の生成メカニズム検討と放流先

河川における挙動の検討、3) 応急復旧段階を模した下水を用い、特に塩素消毒副生成物の影響の観点からムレ

ミカヅキモ（Raphidocelis subcapitata）に対する影響評価を実施した。その結果、1) TOCl分析用下水試料の保

存性に関する知見を得るとともに、高 SS 濃度水試料の TOCl 分析前処理方法を見出した。2)模擬簡易沈澱下水

を用いた消毒副生成物の生成メカニズム検討実験から、塩素注入率・残留塩素濃度・反応時間と生成 TOCl濃度

の関係性を確認するとともに、消毒副生成物の放流先河川における挙動調査から、その影響に関する知見を得た。

3) 応急復旧段階を模した下水を用いたムレミカヅキモに対する影響評価から、消毒後に残留塩素を中和するこ

とで、藻類への影響が改善されることが推察された。塩素消毒副生成物として検出されたクロロホルム、トリク

ロロ酢酸、ホルムアルデヒド、アセトアルデヒドは、ムレミカヅキモの増殖に影響を与える濃度に達していな

かったため、ムレミカヅキモに対する影響が検出された原因として、上記以外の副生成物の影響が推察された。 

キーワード：下水処理場、医薬品、底質、収着、水系暴露解析モデル、濃度予測、精密質量分析、未知物質探索、

塩素消毒副生成物、藻類、影響評価 



 

 

1．はじめに 

近年、生活で使用され下水道を通して河川水中に

流出する微量化学物質による河川環境への影響が懸念

されている。国内河川では、環境リスク初期評価によ

り、一部の化学物質のリスクが示唆されている 1)、2)。

そのため、河川水環境において微量化学物質の効率的

な削減対策やリスクの管理を検討する必要がある。こ

のような背景のもと、本研究課題では、水生生物およ

びヒト健康への影響が懸念される化学物質のモニタリ

ングと定量的リスク評価手法の構築を目的としている。 

 

2．河川における医薬品類の下水処理水の寄与率 

本章では、都市河川に流入する負荷量や下水処理

場の放流水が流入する地点での負荷量に対する下水処

理場の寄与を把握することを検討した。多摩川中流域

における下水処理場を対象に、水生生物への影響が懸

念される医薬品類について、この流域に流入する医薬

品類の負荷量および下水処理場が流入する地点での医

薬品類の負荷量に対する下水処理場の寄与率を算出す

ることを試みた。 

2.1 調査方法 

2.1.1 調査対象の医薬品類 

本研究チームではこれまで、医薬品類等生理活性

物質を対象として、水環境中における実態把握、生態

リスクの検討などを進めてきた。本研究では、過年度

の研究成果を基に、多摩川において水生生物に対する

生態リスクの懸念が指摘されている医薬品類 5物質 1)

を調査対象に選定した（表 2-1）。 

2.1.1 対象地域 

本研究では、多摩川中流域を対象とした。多摩川

は、山梨県、東京都、神奈川県を流れる多摩川水系の

本川である（流域面積：1240 km2、流域人口：約 400

万人 3)）。代表的な都市河川であり、高度成長期の急

激な流域の都市化の影響を受けて水質が悪化したが、

下水道整備や河川浄化施設の設置などに伴い改善が進

み、近年では中流域（多摩川原橋）の水質は、BOD 

2mg/L程度で推移している（2001年以降の環境基準は

B 類型、BOD 3mg/L）。一方で、人口増加および下水

道普及率の上昇に伴い、中流域においては渇水期に河

川流量の 5割以上を下水処理水が占めることもある。 

2.1.3 寄与率の算出方法 

本研究チームでこれまでに算出した医薬品類の減

衰速度係数に基づき、多摩川中流域に設定した調査区

間に流入する医薬品類の負荷量および下水処理場の放

流水が流入する地点での医薬品類の負荷量に対する下

水処理場の寄与率を算出することを試みた。 

本研究における調査地点を図 2-1 に示す。本研究

チームでは、これまでに多摩川中流域の約 11km の調

査区間を設定し、2012 年の 1/31、2/16、8/22、2013 年

の 1/30、9/30、12/17、2014 年の 12/16 の合計 7 回、10

地点（St.1～St.6、A 処理場～D 処理場）における河川

水と下水処理放流水中の医薬品類の実態調査を実施す

るとともに、多摩川本川の 2地点と支川の 4地点にお

いて、「河川砂防技術基準（案）」に準じた流量観測を

行ってきた。ただし、根川の St.4では、2012年の 1/31、

2/16、8/22、2013年の 1 /30において流量観測を行わな

かったため、東京都より入手した調査日と同じ月の流

量データを採用した。また、東京都下水道局から調査

物質名 主な効用

Azithromycin マクロライド系抗生物質

Clarithromycin マクロライド系抗生物質

Ketoprofen 消炎・鎮痛・解熱剤

Levofloxacin フルオロキノロン系合成菌剤

Triclosan 殺菌剤

表 2-1 調査対象の医薬品類 

図 2-1 多摩川の調査地点図 
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日の下水処理場の放流量データを入手した。さらに、

得られたデータを基に、対象医薬品類が流下過程にお

いて、一次反応式に従って減少するという仮定の下で、

花本ら 4)の方法を参考に、以下の式から減衰速度係数

kを算出した。 

 

調査区間の最下流地点での負荷量 

= ∑調査地点𝑖の負荷量×

  𝑒(−𝑘×調査地点𝑖から最下流地点 St.5 までの流下時間) (1) 

                       

式(1)中の調査地点 iの負荷量は調査地点ごとに医薬品

類の濃度と調査日における一日当たりの流量の積から

算出された。また、調査地点 iから最下流地点 St.6ま

での流下時間はGoogle mapを用いて計測した流下距離

を流量観測時に得られた平均流速で除して求めた。算

出結果を図 2-2 に示す。Ketoprofen は他の医薬品に比

べて、高い減衰速度係数を示した。本研究では、下水

処理場の寄与率を算出するために、各調査地点の負荷

量と減衰速度係数の値を使用した。 

河川水中の医薬品類の負荷量に対する下水処理場

から放流された処理水の寄与率として、調査区間に流

入する負荷量（St. 1～St.5とA処理場~D処理場におけ

る負荷量の和）に対する各下水処理場の負荷量の割合

を算出した。また、下水処理放流水が流入する地点に

おける医薬品類の負荷量に対する下水処理場の寄与率

として、最下流地点St. 6を対象に、各下水処理場の寄

与率を以下の式から算出した。 

下水処理放流水
𝑖
の寄与率(％) 

=
負荷量

𝑖
×𝑒減衰速度係数×下水処理場 iからSt.6までの流下時間

最下流地点 St.6 での負荷量
× 100  (2) 

 

寄与率が高い処理場ほど、最下流地点St. 6での負荷

量に対する寄与の度合いが高いことを示す。本研究で

は、処理場A～処理場Dおよび下水処理場直下の根川

（多摩川の支川）のSt. 4 における寄与率を算出した。 

2.2 結果と考察 

対象とした医薬品類 5 物質について、調査区間に流

入する各下水処理水の寄与率を図 2-3に示す。処理場

A、処理場 B、St.4 の上流に位置する下水処理場は、

処理場C、処理場Dと比べ、対象医薬品類の流入負荷

量に対する高い寄与率を示した。医薬品類 5物質の調

査区間における合計流入負荷量に対する処理場 A、処

理場 B、St. 4の寄与率の平均値の範囲は、それぞれ、

22.9～33.1%、16.4～25.4%、24.4～38.1％であった。 

 調査区間の最下流地点 St.6での医薬品類の負荷量に

対する下水処理場の寄与率についてみると、

Ketoprofen 以外の医薬品類 4 物質では、上流にある処

理場Aと処理場Bにおいて、合計流入負荷量に対する

寄与率と比較して低い値を示した。これは、St.6 まで

の流下距離が長い上流の下水処理場から河川に流入し

た医薬品類が、流下過程で減衰するため、これらの下

水処理場の寄与が相対的に低くなったためであると考

えられる。一方で、下流側に位置する St. 4と処理場D

においては、St.6 での負荷量に対する下水処理場の寄

与率は、合計流入負荷量に対する寄与率と比較して高

い値を示した。また、Ketoprofen について、St.6 での

負荷量に対する下水処理場の寄与率は、合計流入負荷

量に対する寄与率に比べて、上流の処理場 A、処理場

B、処理場 C で著しく低い値を示し、St.4 と処理場 D

での寄与率がほとんどを占めた。さらに、処理場 D 

において、St.6 での Ketoprofen の負荷量に対する寄与

率は、他の医薬品類 4物質に比べて、高い値を示した。

この違いは、Ketoprofen の流下過程での減衰速度が他

の医薬品類に比べて高いために、最下流地点までの流

下距離の短い下流の下水処理場の寄与率が高くなった
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図 2-2 多摩川の調査区間において算出した減衰速度係数 



 

 

ためである。以上の結果のように、多摩川中流域にお

いて、流入負荷量および多摩川本川での負荷量に対す

る下水処理場の寄与率を示すことができた。 

 調査地点St. 6での医薬品類の負荷量に対する寄与率

が高い下水処理場は、St. 6での医薬品類の生態リスク

への寄与率が高いと考えられる。過年度の調査研究で

実施した生態リスク初期評価により、調査地点St. 6に

おいて、本研究で対象とした医薬品類のうち

Azithromycin、Clarithromycin、Triclosan の生態リスクが

懸念されている 1、5)。Azithromycin、Levofloxacin、

Triclosan については、生態リスクに対して St.4 の寄与

率が高く、Clarithromycinについては、生態リスクに対

して処理場 A、処理場 B、St.4 の寄与率が高いと考え

られる。そのため、上記の医薬品類について、これら

の下水処理場で負荷量の削減対策を実施し、例えば、

St.4 での負荷量の寄与率を下げることにより、調査地

点St. 6での生態リスクを効果的に下げることができる

と期待される。今後、下水処理場での医薬品類の削減

対策やリスク管理を検討していくために、生態リスク

初期評価で使用されているハザード比などを指標とし

て、下水処理場の放流水が流入する調査地点での負荷

量に対して高い寄与率を示す下水処理場から排出され

る負荷量が低下した時に、下水処理場の放流水が流入

する調査地点で生態リスクがどの程度低減するのかを

検討する必要がある。 

 

図 2-3 医薬品 5物質の調査区間合計負荷量と St.4での負荷量に対する下水処理場の寄与率 
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2.3 まとめ 

本章では、多摩川中流域において、河川中の医薬

品類の物質量に対する下水処理場の寄与を把握するこ

とを目的とした。野外調査に基づいて算出した減衰速

度係数と調査地点での負荷量から、調査区間に流入す

る負荷量および調査区間の最下流地点での負荷量に対

する下水処理場への寄与率を推計した。その結果、寄

与率の高い下水処理場を把握することができた。 

 

3．底質中の医薬品の存在実態と底質への吸着機構 

2 章では、都市河川である多摩川流域において、医

薬品既往の野外調査結果に基づいて算出した減衰速度

係数と調査地点での負荷量から、調査区間に流入する

負荷量および調査区間の最下流地点での負荷量に対す

る下水処理場への寄与率を推計し、下流地点の医薬品

濃度に対して寄与率の高い下水処理場を把握した。こ

の結果は、下水処理場の下流地点における濃度予測に

繋がると考えられる。一方で、河川水中の濃度をより

正確に予測するには、水中の濃度変化に影響を及ぼす

因子の詳細な検討が重要となる。 

本チームではこれまでにも、都市河川水中の医薬

品の動態を明らかにすることを目的とし、東京都の多

摩川において医薬品の現地調査を行ってきた 6)。また、

室内実験により医薬品の分解・吸着性を明らかにし、

河川における医薬品の減衰に対して、底質への収着が

重要な役割を担っていることを見出した 7)。しかし、

都市河川における底質中の医薬品の蓄積実態は不明な

点が多い。そこで、本章では、現地調査により、多摩

川を対象に河川水、底質中における医薬品の存在実態

を把握した。また、底質への収着をモデル化するため

に、医薬品の底質への収着機構を明らかにする必要が

ある。そこで、より広範囲の河川で採取した底質を用

いて医薬品の収着試験を行い、医薬品の底質への収着

機構の解明を試みた。 

3.1 方法 

3.1.1 現地調査 

多摩川の日野橋と関戸橋において河川水と底質を

採取し、医薬品 6物質（azithromycin：マクロライド系

抗菌剤、clarithromycin：マクロライド系抗菌剤、

crotamiton： 鎮 痒 剤 、ketoprofen： 解 熱 鎮 痛 剤 、

levofloxacin：キノロン系抗菌剤、sulfamethoxazole：サ

ルファ剤）の分析を行った。河川水中の医薬品は、ろ

過、固相抽出を行った後、高速液体クロマトグラフタ

ンデム質量分析計（LC-MS/MS）により測定、サロ

ゲート法により定量した。底質中の医薬品は、メタ

ノール：超純水＝1：1 にアンモニアを 0.3%含めたも

のを溶媒とし、室温で 2日間振とうして抽出した。抽

出液をろ過し、ろ液をメタノールの含有割合が 5%以

下となるように超純水で希釈したものを、河川水と同

様の方法で分析した。 

3.1.2 収着試験 

淀川水系の桂川（羽束師橋、宮前橋）、西高瀬川、

古川、多摩川水系の多摩川（日野橋、関戸橋）と浅川、

霞ヶ浦水系の桜川の計 8地点から採取した底質を用い、

経済協力開発機構（OECD）の試験ガイドライン（No. 

106）8)に準拠して、以下の手順で医薬品の収着試験を

行った。底質を風乾した後、2mm のふるいにかけ、

ガラス製遠沈管に入れた。超純水に塩化ナトリウムが

100mM、アジ化ナトリウムが 0.02%、医薬品が各 1μ

g/L となるように添加した。アジ化ナトリウムは試験

中における医薬品の生分解を抑えるために用いた。こ

の溶液を遠沈管に注ぎ、20℃の暗所においてローテー

タで 3日間撹拌した後、溶液中と底質中の医薬品の濃

度を 3.1.1 に示した方法で分析した。底質中濃度を溶

液中濃度で除したものを収着平衡定数とした。 

医薬品等の化学物質の底質への収着機構には、大

きく分けて、疎水性相互作用、イオン交換反応、金属

錯体形成反応が考えられる。本研究では、医薬品の中

でも、底質への収着性が特に高いと考えられ、生態リ

スクが懸念されている 1) マクロライド系抗菌剤の

azithromycin と levofloxacin を対象とし、収着試験の溶

媒（塩化ナトリウム水溶液）の pH（6.5、11.6）、イオ

ン強度（NaCl：100mM、10mM）、エチレンジアミン

四酢酸（EDTA）濃度（0mM、10mM）を変化させる

表1　多摩川における医薬品の河川水・底質中濃度と濃度比

日野橋 関戸橋 日野橋 関戸橋 日野橋 関戸橋

Azithromycin 102.1 54.9 89.7 89.2 879 1625

Clarithromycin 245.2 172.2 38.8 29.5 158 171

Crotamiton 390.4 390.0 2.8 2.3 7 6

Ketoprofen N.D. 2
2.1 N.D. N.D. N.A. 2 N.A.

Levofloxacin 159.5 154.4 146.4 160.4 918 1039

Sulfamethoxazole 100.6 109.3 0.1 0.1 0.9 0.5

河川水中濃度
(ng/L)

底質中濃度
(ng/g-dry)

濃度比

(L/kg-dry)
1

1：底質中濃度を河川水中濃度で除したもの
2：N.D.（検出下限値以下）、N.A.（データなし）

表 3-1多摩川における医薬品の河川水・底質中濃度と濃度比 



 

 

ことで収着機構の解明を試みた。 

3.2 結果と考察 

3.2.1 多摩川の河川水と底質における医薬品の分配 

多摩川の河川水と底質における医薬品の濃度と濃

度比（底質中濃度を河川水中濃度で除したもの）を表

3-1 に、河川水中濃度と底質中濃度をプロットしたグ

ラフを図 3-1 に示す。Ketoprofen 以外の 5 物質は、両

地点において河川水、底質から検出され、濃度比が定

量された。Crotamitonと sulfamethoxazoleは濃度比が 10

（L/kg）未満と低く算出され、底質に収着しにくいこ

とが示唆された。一方で、azithromycin、clarithromycin、

levofloxacin は濃度比が 158～1625（L/kg）と高く、底

質に蓄積されていた。 

対象とした医薬品 6物質のうち、これまでの現地調

査において多摩川で 0.10（h-1）以上の速い速度で減衰

した医薬品は、ketoprofen、azithromycin、clarithromycin、

levofloxacin の 4 物質であった 6)。また、過去の室内実

験の結果から、主な減衰要因は、ketoprofen では太陽

光による光分解、azithromycinとclarithromycinでは底質

への収着、levofloxacin は光分解と収着の両方であるこ

とが示唆されている 7)。以上より、平成29年度の調査

により、底質への収着の影響が示唆されていた 3物質

が、実際に多摩川の底質に蓄積していることが明らか

となり、これまでの研究で得られていた仮説が支持さ

れた。また、多摩川ではほとんど減衰しなかった

crotamiton と sulfamethoxazoleは濃度比（底質/河川水）

も低く、この点においてもこれまでの成果と調和した。 

3.2.2 医薬品の底質への収着機構 

イオン強度、EDTA濃度、pHを変化させた溶媒にお

ける azithromycin と levofloxacin の底質への収着平衡定

数を図 3-2 に示す。Azithromycin は分子内に 2 つのア

ミノ基を有しており、pKaはそれぞれ 8.7と 9.5であり、

levofloxacinはアミノ基のpKaが8.0、カルボキシル基の

pKaが5.5である。従って、pH=6.5の中性溶液中では、

両物質ともに分子内のアミノ基が正電荷を帯びており、

共存陽イオン濃度の増加により、陽イオン交換が抑制

される。本実験では、ナトリウムイオン濃度の増加に

より医薬品の収着平衡定数が 5～7 倍程度低下してい

た（図 3-2：溶媒 A と Bの比較）。また、低下の程度

を他物質の文献値と比較したところ、陽イオン交換が

主な収着機構である有機化学物質に対する報告値と類

似であった（図 3-3）。従って、azithromycin と

levofloxacin に対しても、陽イオン交換が主要な収着機
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（棒グラフとエラーバーは8ヵ所の河川底質における平均値と標準偏差を示す）

収着試験に用いた溶媒

溶媒A 溶媒B 溶媒C 溶媒D
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(mM)

10 100 100 100

EDTA 

(mM)
0 0 10 0
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図 3-2 各種溶媒における azithromycinと levofloxacinの底質への吸着平衡定数 

（棒グラフとエラーバーは 8ヵ所の河川底質における平均値と標準偏差を示す） 



 

 

構であることが示された。また、EDTA は底質の負電

荷サイトに吸着している交換性の金属イオンや底質の

鉱物中に含有される金属元素と錯体を形成するため、

医薬品の金属錯体形成反応による底質への収着を抑制

する。本実験では、EDTA の添加による医薬品の収着

平衡定数の変化はほとんどなかったことから（図 3-

2：溶媒BとCの比較）、金属錯体形成反応の影響は小

さいと考えられた。また、pH=11.6 の塩基性溶液中に

おいては、azithromycin と levofloxacin のアミノ基は帯

電していないため、陽イオン交換反応は生じない。本

実験では、塩基性溶液中において、医薬品の収着平衡

定数が大幅に低下していたことから（図 3-2：溶媒 B

と D の比較）、陽イオン交換反応の重要性が示され、

前述の結果と調和した。塩基性溶液中（溶媒 D）にお

いては、azithromycinは分子態、levofloxacinは陰イオン

として存在しており、疎水性相互作用や陰イオン交換

の影響は小さいことが示された。 

3.3 まとめ 

現地調査により、多摩川の河川水と底質における

医薬品 6物質の存在実態を明らかにし、azithromycin、

clarithromycin、levofloxacin が底質に蓄積されているこ

とを見出した。これにより、これまでの研究において

底質への収着の影響が示唆されていたこれら 3物質が、

底質に蓄積されやすいことが明らかになった。また、

溶媒のイオン強度、EDTA濃度、pHを変化させた収着

試験により、対象医薬品の中でも収着性が特に高い

azithromycin と levofloxacin に対して、河川底質への収

着機構を検討した。その結果、これら 2物質の底質へ

の収着は、主に陽イオン交換反応によるものであるこ

と、疎水性相互作用や金属錯体形成反応はほとんど影

響していないことが明らかになった。 

 

4．水系暴露解析モデルを用いた医薬品の濃度予測 

３章まで、水環境中での医薬品の存在実態や挙動

に関する知見は集積されつつある。一方で、回数が限

られた野外水質調査や室内実験による挙動の検証のみ

では流域全体の健康・生態リスクを的確・迅速に把握

することは困難である。そこで本章では、水系暴露解

析モデルを用いたシミュレーションにより、流域全体

における医薬品の暴露濃度の網羅的予測を試みた。 

4.1 方法 

4.1.1 対象流域（多摩川流域） 

ここでは、①下水処理場を経由して排出される医

薬品負荷量が多いと予想され、②シミュレーションの

妥当性の検証に適している、と考えられた多摩川流域

をモデル計算の対象とし、河川流域を単位メッシュサ

イズに分割してメッシュ毎の濃度推定を行い、流域全

体の生態リスク評価を試みた。 

4.1.2 適用したシミュレーションモデル 

日本国内において、環境中化学物質の環境動態予

測を試みることができるモデルとして G-CIEMS(Grid-

Catchment Integrated Environmental Modeling System)11)など

があり、流域を単位メッシュサイズに分割し水・熱輸

送統合解析を実施できるモデルとして WEP(Water and 
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文献1

吸着剤：雲母鉱物（イライト）
対象物質：下記9物質

Benzylamine,
Benzyltrimethylammonium, 
Bupivacaine, Lidocaine,
N-Benzyl-N-methylamine,
N-Benzyldimethylamine,
Prilocaine, Procaine, Serotonin

文献2
吸着剤：泥炭

対象物質：下記6物質

Atenolol, Benzylamine, 
Benzyldimethylamine, 
Benzylmethylamine, 
Benzyltriethylammonium, 
Bupivacaine

図 3-3 Azithromycinと levofloxacinの吸着平衡定数のイオン強度依存性と報告値との比較 

(文献 1,2は本文の参考文献 9,10に対応する。文献 1,2の対象物質は全てアミンであり、陽イオン交換が 

主な吸着機構だと考えられる有機化学物質である。棒グラフとエラーバーは平均値と標準偏差を示す。) 



 

 

Energy transfer Process)モデル 12)などがある。 

しかしながら、医薬品のような微量化学物質につ

いて河川流域全体を単位メッシュサイズに分割して

シミュレーションを実施できるモデルは多くみられ

ない。国立研究開発法人産業技術総合研究所（以

下、産総研）の産総研-水系暴露解析モデル(AIST-

SHANEL (Standardized Hydrology-based AssessmeNt tool for 

chemical Exposure Load) Ver.3.0は一定の入力データを準

備することで、空間解像度を 250 m、時間解像度を日

単位とした非定常解析により流域全体の濃度推定を

可能としている 13)。本研究では、AIST-SHANEL 

Ver.3.0を用いて多摩川流域の 250 mメッシュによる非

定常解析を行うこととした。モデルに内蔵されてい

たデータとその引用元情報を表4-1に示す。データの

対象年は 2006年～2011年であり、後述のように本研

究で検証する野外調査実測データの取得年が 2011 年

～2015 年であったが、適用範囲内であると考えその

ままの情報を用いた。次に、AIST-SHANEL Ver.3.0 で

求められる入力パラメーターを表4-2に示す。水理条

件、大気降下量など 23項目についてデフォルトパラ

メーターを用いた。一方で、蒸気圧、分子量、水溶

解度、有機炭素水分配係数分解速度については、シ

ミュレーション対象化学物質の物性に基づいて設定

した。計算期間は 4か月の助走期間を含め、487日間

で設定し、2011年 1月 1日から 2011年 12月 31日ま

での365日分の各メッシュにおける化学物質濃度を濃

度解析することとした。なお、多摩川流域を 250 m

メッシュで分割したところ、合計 19,784 メッシュで

あった。 

4.1.3 対象医薬品の選定と関連する入力データ 

本研究では、下水処理水中に残存しやすく、ま

た、生態リスクが懸念されている 6)、azithromycin、

levofloxacin、clarithromycin の 3 種の医薬品を濃度解析

対象とした。これらの物質の物性に基づいてあらか

じめ準備した入力データを表4-3に示す。蒸気圧と有

機炭素水分配係数（Koc）は EPI Suite version.4.で計算

表 4-2 入力パラメーターの一覧

 

デフォルトパラメーターを使用した項目 単位

空隙率 -

容積分率-気相 -

容積分率-液相 -

容積分率-固相 -

粗度係数 m-1/3*s
懸濁物質SS沈降速度 m/D

限界摩擦速度 m/s

掃流式指数 -

懸濁物質SS巻上げ速度定数 G/m
2
/s

河川底泥孔隙率 m3/m3

有機性炭素含有率 -

土壌気相分解速度 -

月別定常解析の計算日数 day

空間差分間隔 m

時間差分間隔 s

連立常微分方程式の元の数 -

水路液相の容積分率 -

水路液相の相当コンパートメント番号 -

水路底泥の相当コンパートメント番号 -

水路液相の堆積所要日数 day

水路底泥の負荷流出係数 1/m

大気湿性沈着量の投入先(0:土壌_水域:1) -

大気乾性沈着量の投入先(0:土壌_水域:1) -

対象化学物質の物性に基づいて設定した項目 単位

蒸気圧 Pa

分子量 g/mol

水溶解度 g/m
3

有機炭素水分配係数 m3/t
土壌A層液相 1/h

土壌A層固相 1/h

土壌B層液相（土壌Aと同じと仮定） 1/h

土壌B層固相（土壌Aと同じと仮定） 1/h

土壌C層液相（土壌Aと同じと仮定） 1/h

土壌C層固相（土壌Aと同じと仮定） 1/h

土壌D層液相（土壌Aと同じと仮定） 1/h

土壌D層固相（土壌Aと同じと仮定） 1/h

河川水相 1/h

河川底泥液相 1/h

河川底泥固相 1/h

分解
速度

表 4-1 AIST-SHANEL Ver.3.0に内蔵されていたデータおよびそのソース 

 

モデルに既登載の河川流域属性項目 データソ―ス 対象年

標高 国土数値情報　標高・傾斜度3次メッシュデータ 2011

土地利用 国土数値情報　土地利用3次メッシュデータ 2006

人口 平成22年地域メッシュ統計 2010

産業中分類別工業出荷額 平成20年工業統計メッシュデータ 2008

自治体コード 総務省データ 2011

下水処理場 下水道統計（平成23年度版） 2011

気象官署毎の気象データ 気象庁データ 2011



 

 

した。分子量はChemspiderで、検索し入力した。水溶

解度は PubChem の情報を基に入力した。分解速度に

関わる河川水半減期は、azithromycin、clarithromycin、

levofloxacin に対し、既往研究からデータを引用して

各々0.16 day、57.8 day、0.20 dayと入力し 14)、その他の

半減期の項目に対しても河川水と同様と仮定して同値

を代入した。 

4.1.4 調査実測データを用いた下水道からの排出量

推計 

AIST-SHANEL Ver.3.0 では、化学物質の濃度推定シ

ミュレーション対象流域への流入データ元として、

「特定化学物質の環境への排出量の把握及び管理の改

善の促進に関する法律（化管法）」に基づく化学物質

排出・移動量届出制度（PRTR 制度）により把握が図

られている情報を用いている。つまり、PRTR 制度の

第一指定化学物質については、排出元である個別事業

者の所在地情報を組み込むことで、対象物質の点源負

荷量を与えている、あるいは、流域内の土地利用情報

を利用して届出対象条件に満たない事業者からの「裾

切り以下の移動・排出量」を面源的に与えている。一

方で、azithromycin、clarithromycin、levofloxacin のよう

な医薬品は PRTR 第一指定化学物質とは異なり、移

動・排出量情報が把握されていないので、二次情報か

らは流域への流入量データを用意できない。そのため、

解析対象とする 3種医薬品については水環境への主要

な排出源が下水道であること、また、これらの医薬品

はほぼ全てヒトに消費されていることを踏まえて、3

種医薬品の河川流域への排出源を下水処理場のみと仮

定することとした。まず、過年度に実施した下水処理

場での調査実測データ（放流負荷量（kg/year）に変換）

と下水処理場の処理人口との関係から式（1）を作成

した。使用したのは 2011年~2015年の間に多摩川流域

内の 6 か所の下水処理場で調査した n =55 のデータ

セットである。放流負荷量の算出には下水道統計から

晴天時の日下水量（m3/day、年平均）を引用した。 

 

𝐿 = 𝑎𝑃 + 𝑏      (1) 

 

ここで、 

L :  下水処理場からの放流量（kg/year） 

a :    排出係数（kg/人・year） 

P :  流域人口（人） 

b : 排出定数（kg/year） 

 

次に、得られた変数を用いて流域内の 13 か所の下水

処理場に対して処理人口との関係から医薬品放流負荷

量を算出し、モデル解析に入力した。 

4.2 結果と考察 

4.2.1 下水処理場調査実測データと人口情報を用い

た下水処理場からの排出係数の算出 

3 種医薬品について放流負荷量と処理人口との関係

をプロットしたグラフを図4-1に示す。決定係数R2で

比較すると azithromycin では 0.757、clarithromycin では

0.697、levofloxacinでは 0.591であり、azithromycinにお

いて最も良好な相関関係が得られた。他の 2種の医薬

品の相関係数も概ね良好であり、下水処理人口を用い

た放流負荷量の推定が適用できる可能性が示唆された。

今回 55 の異なるデータを用いたが、処理場数として

は 6か所と少ないため、より多くの下水処理場のデー

タを使用して検証することで、広範囲の濃度域にも適

した推定式を設定できることが示唆された。 

今回のモデル計算では、デフォルトパラメーター

をそのまま入力した項目が多く、物性に基づく入力項

目も物質によっては環境での挙動を充分に考慮できて

表 4-3 シミュレーション対象医薬品 3種の物性に基づいた入力データ 

 

項目 単位 Azithromycin Clarithromycin Levofloxacin 情報元
蒸気圧 Pa 3.5E-22 3.1E-23 1.3E-10 EPI Suite version 4.1で計算
分子量 g/mol 749 748 361 ChemSpider

水溶解度 mg/L 514 217 54
PubChem (Sanford-Burnham Center
 for Chemical Genomics)

有機炭素水分配係数（Koc ） m3/t 3,135 149 12 EPI Suite version 4.1で計算(MCI method)

河川水半減期 文献8)に記載のデータを用いて計算
河川底泥液相半減期

河川底泥固相半減期

土壌A層液相半減期

土壌A層固相半減期

day
河川水と同じと仮定し、文献

8)
を採用

0.16 57.8 0.20
河川水と同じと仮定し、文献 14)を採用 

文献 14)に記載のデータを用いて計算 



 

 

いなかった可能性がある。そのため、推定精度の向上

のためには、環境での挙動や条件等を精査しながら入

力データを検討するとともに、測定データを蓄積して

キャリブレーションを行う必要があると考えられた。 

4.2.2 モデル計算値と河川調査実測データとの比較 

3 種医薬品類について、前項で得られた式（１）に

基づく変数を用いて、多摩川流域内の 13 か所の下水

処理場に対して処理人口との関係から放流負荷量を算

出して AIST-SHANEL Ver.3.0 に入力し、モデル解析を

実行した。その結果、多摩川流域全体の 19,784 メッ

シュ(250mメッシュ）に対し、2011年 1月 1日～12月

31日の 365日間分の河川水量および 3種医薬品の負荷

量と濃度が計算された。このうち、前章までの河川調

査実測データがある多摩川の上流点（八高線鉄橋）、

中流点（日野橋）、下流点（関戸橋）そして支川（浅

川高幡橋）の 4地点について、シミュレーションの計

算結果と実測データをプロットしたグラフを図 4-2に

示す。Clarithromycinの場合、計算結果と実測結果の中

央値を順に示すと、上流では0.13 ng/Lと0.30 ng/L（2.3

倍差）、中流では 78.7 ng/Lと 308.4 ng/L（3.9倍差）、下

流では 89.6 ng/Lと 162.2 ng/L(1.8倍差）、支流では 21.1 

ng/Lと 52.0 ng/L（2.5倍差）であった。Levofloxacin の

場合、計算結果と実測結果の中央値を順に示すと、上

流では 0.72 ng/Lと 0.14 ng/L（0.2倍差）、中流では 36.3 

ng/Lと180.2 ng/L（5.0倍差）、下流では26.6 ng/Lと140.0 

ng/L（5.3倍差）、支流では 15.3 ng/Lと 29.0 ng/L （1.9倍

差)であった。Azithromycin の場合、計算結果と実測結

果の中央値を順に示すと、上流では 0.11 ng/L と 0.29 

ng/L（2.5 倍差）、中流では 19.1 ng/Lと 115.0 ng/L（6.0

倍差）、下流では 12.4 ng/Lと 90.4 ng/L（7.3倍差）、支

流では 4.5 ng/Lと 5.6 ng/L （1.3倍差）であった。3種

の医薬品全てで、実測値の方が計算値よりも高い傾向

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 4-2 同一メッシュ中の医薬品濃度における SHANEL Ver.3.0計算値と河川調査実測値の比較 
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図 4-1 3種医薬品の放流負荷量と下水処理人口との関係 (n = 55) 
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があるものの、計算値は実測値の 1/10～10 倍の範囲

に収まっていた。 

4.2.3 多摩川流域における濃度解析結果のマッピン

グ 

計算終了となる 487日目（助走期間終了後 365日目）

のデータを使用して、多摩川流域全体のメッシュに河

川水流量と clarithromycinの負荷量および濃度をマッピ

ングした結果を図 4-3 に示す。まず、河川水の流量は、

奥多摩湖の出口付近で約 7.0 m3/s、流域最下流端の

メッシュでは 41.1 m3/sであった。2013年度の下水道統

計に基づいて、多摩川流域内に位置する下水処理場の

晴天時日平均下水量を合計すると 948,199 m3/day（= 

11m3/s）となり、流域最下流端のメッシュでは全流量

の 27%を下水処理水由来の流量が占めていた。次に、

clarithromycin の日負荷量をみてみると、負荷源として

設定した下水処理場がある中流域の八高線鉄橋付近で

99 g/day、流域最下流端のメッシュでは 872 g/day であ

り、8.8 倍の負荷量となっていた。この結果は、同一

地点間の河川水流量増加率（2.2 倍）と比較して高く、

河川流下過程における分解や底質への吸着による水中

からの減少量よりも都市域からの排出量の方が大きい

ことを示すものであった。最後に、clarithromycin の濃

度に着目してみると、最大濃度であった場所は支川流

域の負荷源付近で 427 ng/L であり、流域最下流端の

メッシュでは 245 ng/Lであった。本研究グループでは

過年度に、clarithromycin に対する初期リスク評価とし

て、ムレミカヅキモを用いた藻類生長阻害試験で得ら

れた EC50値 15)を基にして PNECを 20 ng/Lと算出して

いる 1)。この値を超過しているメッシュは全 19,784

メッシュのうち 219 メッシュ存在し、全体の 1.1%で

あった。また、河道範囲（河道次数が 3 以上、2852

メッシュ）に限った全メッシュと比較すれば 7.7%で

あった。今回得られた推定濃度と PNECとの単純比較

によるハザード比の結果を直ちに信頼することはでき

ないが、水系暴露解析モデルと毒性データを併せて検

討することで、流域の生態リスクを包括的に評価でき

る可能性が示唆された。一方で、本研究で実施した濃

度推定では、詳細なパラメーターの検討やキャリブ

レーションをせずに既存のシステムのデフォルト設定

を採用している点が多かったことから、濃度が的確に

推定されなかった可能性がある。水系暴露解析モデル

に基づいた生態リスク評価にあたっては、化学物質濃

度の推定精度を考慮した評価が必要である。 

今後、水系暴露解析モデルのようなシミュレー

ションモデルを適用して流域全体の濃度をなるべく精

度良く推定して実測データを補うことができれば、潜

在的な汚染を迅速に把握しつつ、視覚的にも理解しや

すい形で生態リスク評価が実施できるようになると考

えられた。 

4.3 まとめ 

水系暴露解析モデルを用いたシミュレーションに

より、多摩川流域全体での医薬品の暴露濃度の網羅的

予測を試みた。主要な成果を以下に示す。 

〇azithromycin、clarithromycin、levofloxacin の 3 種の

医薬品について、下水処理場における実測データ

を基に計算した処理場からの放流負荷量と下水処

理人口との間には良好な相関があった。下水処理

人口に基づいた 3種医薬品の放流負荷量の推定式が

得られ、未調査の下水処理場からの 3種医薬品の放

流負荷量が推定された。 

〇下水処理場からの放流負荷量推定値を適用し、

AIST-SHANEL Ver.3.0を用いた 250 mメッシュの非定

常解析を実行した。検討した 3種医薬品の全てで、

モデル計算濃度は野外実測濃度と比較して 1/10～

10倍の範囲に収まっていた。 

〇モデルによる推定濃度データを用いて流域全体

の濃度マッピングが達成された。水系暴露解析モデル

と毒性データを併せて検討することで、流域の生態リ

スクを包括的に評価できる可能性が示唆された。 

 

5．精密質量測定データを用いたモニタリング手法 

前章までのように、水環境中での医薬品の存在実

態や挙動に関する知見は集積されつつあるが、これら

は医薬品類について分析技術を含む既往情報が充実し

ていたことによるところが大きく、情報不足が懸念さ

れる多くの化学物質については、効率的かつ網羅的に

水環境中の存在実態を把握できるモニタリング手法の

開発とそれによる実態データの蓄積が望まれる。 

そこで、水環境への主要な経由点の一つである下

水処理場の処理水を対象に、精密質量分析技術を用い

た多成分の簡易一斉スクリーニングにおいて重要とな

る検出有無判定での見落とし低減に繋がるデータベー

ス（DB）の構築手法を検討するとともに、膨大な精

密質量測定データからの未知物質探索手法を検討した。 

5.1 方法 

5.1.1 試料の採取 

下水処理水中の簡易スクリーニングの実施と未知

物質の探索手順の検討のために、同様の水質の試料を 



 

 

 

  

図 4-3 AIST-SHANEL Ver.3.0による計算値を用いた 

多摩川流域における河川水流量および clarithromycinの負荷量と濃度のマッピング結果 
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複数入手することとした。実際の下水処理場の流入下

水を原水とする標準活性汚泥処理実験装置（パイロッ

トプラント）の処理水を対象に、2019 年 11 月 28 日

から 2020年 3月 17日の間に 15回試料を採取して化

学分析に供した。また、下水採取日に同施設の水道水

を採取し、塩素除去したものを分析した。なお、採取

期間中、生物処理は硝化抑制条件下で運転されていた。 

5.1.2 精密質量分析 

精度の高い多成分網羅測定には、高分解能で精密

質量スペクトルの取得が可能な精密質量分析装置が用

いられ、その一つに飛行時間型質量分析装置（Time-

of-Flight Mass Spectrometer、以下 ToF-MS）がある。

本研究では、液体クロマトグラフ-四重極 ToF-MS

（LC-QToF-MS）（ACQUITY UPLC H CLASS Plusおよ

び Xevo G2-XS QTof, 共に Waters）を使用して、水試

料を分析した。前処理の方法、測定の方法、データ解

析の方法をそれぞれ以下に述べる。 

(1) 分析前処理の方法 

下水処理水（100 mL）は固相カートリッジHLBと

AC2 を連結させたものに通液した。通液後のカート

リッジは脱水後、HLB と AC2 共に 5mL のメタノー

ルで溶出した。溶出液を窒素吹付装置で濃縮し 1 mL

に定容した。調製後の試料を 250 µL 分取し、超純水

250 µL との混合液をろ過機能付きバイアル（ミニユ

ニ、0.2 µm（ポリプロピレン）、GE ヘルスケア）に

収め、LC-QToF-MS に供した。試料には安定同位体

標識標準 12 物質を添加し、試料間の測定誤差を確認

した。 

(2) 測定の方法 

上述の方法に沿って前処理された試料は LC-QToF-

MS に導入され測定された。詳細な測定条件は表 5-1

に示す通りである。各条件はできるだけ多くの物質の

測定データを効率的に取得できるよう事前に検討し、

設定した。カラムにはACQUITY UPLC HSS T3を用い

た。イオン化はエレクトロスプレーイオン化法（ESI）

により行い、Positive(+)とNegative (-)の両モードを用い

た。測定範囲は m/z 50-1200 とし、ロックマスにはロ

イシンエンケファリンを用いた。本分析装置の特徴と

して、全測定時間にかけて 10-40 V のコリジョンエネ

ルギーを無段階（ステップレス）でかけて、測定デー

タを取得している（以下、無段階 MS/MS 法）ことが

挙げられる。これにより、対象物質を事前に定めなく

ても、検出の有無判定の際に有効となる個別物質のフ

ラグメントイオン情報の網羅的な収集が可能である。 

(3) データ解析の方法①：簡易スクリーニング 

簡易スクリーニング手法には、いわゆる「ター

ゲットスクリーニング分析」16)を用いることとした。

この手法は、未知試料中の網羅的な精密質量測定デー

タを一斉に取得し、目的物質の照合情報が収録された

DB と突合することで試料中に含まれる目的物質の有

無の一斉把握を行うものである。水環境試料中に含ま

れる有機物質は物質数が多く、物性が幅広いことが予

想されることから、適した方法であると考えられる。

スクリーニングにおいて試料中の目的物質の有無を的

確に判定するためには、誤検出や見落としのリスクを

極力低減できる照合用DBを構築する必要がある。本

研究では、特に見落としの低減を目指したDB作成手

順について検討し、次に、上述により登録された化学

物質を含むDBに対して、実際の下水処理場から採取

した下水処理水試料への標準品添加試験(n =11)を実施

して、適用可能性を検討した。添加物質は ESI(-)で検

表 5-1  LC-QToF-MSの測定条件 

HPLC装置

分析カラム

A: 水

B: MeOH/ACN (1/9)

C:

D:

min 0 3 23 31

A 90 90 0 0

B 0 0 90 90

C

D

平衡化時間 5分

注入量 30 µL

流速 0.4 mL/min

MS装置 Xevo G2-XS QTof

イオン化法 ESI-Positive/ Negative

イオン取得
モード

Sensitivity mode (Continuum)

質量範囲 m/z 50-1,200

キャピラリー
電圧

3 kV

コーン
電圧

40 V

コリジョン
電圧

10 - 40 V (無段階MS/MS)

ギ酸ナトリウム溶液, 10 µL/min

質量範囲: m/z 50-1,200

(＋) m/z 91-1,179 (17点)

(－) m/z 113-1,133 (16点)

(m/z 556.2771(＋), 554.2615(－))

キャリブレ
ーション条件

ロックマス
条件

ロイシンエンケファリン,
10 µL/min

MeOH: メタノール,  ACN: アセトニトリル,
AA: 酢酸アンモニウム

ACQUITY UPLC　H CLASS Plus

ACQUITY UPLC
HSS T3  (1.8 µm, 2.1 x 150 mm)

移動相
1% ギ酸水/MeOH/ACN (5/1/4)
（Positive分析用）

1 mol/L AA水/MeOH/ACN
(5/1/4)（Negative分析用）

グラジエント
条件

10 10 10 10



 

 

出される 9 物質とした。さらに、5.1.1 で示した下水

処理水(n =7)を対象とした簡易スクリーニングを実施

した。 

簡易スクリーニングにあたっては、DB と測定デー

タの突合に UNIFI Scientific Information System

（Waters）を用いた。検出の有無判定では、シグナ

ル強度（>1000）によりスペクトルデータを選抜後、

質量許容範囲±100 ppm以内で対象物質の m/zと一致

する物質候補を抽出した。次に、測定データの RT と

DB 登録データの RT（本研究の測定結果と比較でき

るよう補正した保持時間指標（RI））を照合（±1 min）

し、さらにフラグメントイオンの一致数（≧1）を元

に整合性を確認した。スクリーニング対象とした精密

質量値は水素付加体（[M+H]+）と脱水素体（[M-H]-）

である。 

(4) データ解析の方法②：未知物質の探索 

近年、事前に研究対象としていなかった化学物質

について、ノンターゲット解析により多成分の精密質

量網羅測定結果から予想していない化学物質を探索す

る技術が発展しつつある。この手法では、将来的に健

康生態リスクが懸念されることになった物質について

も、振り返って解析し水環境中の存在実態のトレンド

を把握することが可能となる。本研究では、下水処理

水を用いて、未知物質を探索する手法を検討した。 

測定データの解析には Progenesis QI (Nonlinear 

Dynamics, Waters)を用いた。解析対象試料は、下水

処理水と水道水（各 n =15）に加え、前処理後の下水

処理水と水道水をそれぞれ全試料等量混合した試料

（以下、下水処理水 MIX、水道水MIX、各 n =1）を

含めた合計 32 試料を 1 つのバッチとし、まとめて解

析した。Progenesis QI の初期設定でオートアライメ

ントおよびピークピッキングを行い、付加イオンの関

連付けを考慮しない設定（[M+H]+、[M-H]-のみを対

象精密質量値として選択）でピーク位置と強度の一覧

を出力した。得られたデータのさらなる整理と解析に

はExcelおよびRを用いた。ピーク強度データはRaw 

Abundanceの値を使用した。 

5.2 結果と考察 

5.2.1 スクリーニングデータベース（DB）構築手順

の検討 

スクリーニング用DBの構築のための標準品解析手

順を検討した。その結果を図 5-1に示す。本研究では

見落としを低減した汎用性の高いDB構築を目的とし

て、分析環境および条件の影響を受けにくい、MS 内

の真空環境下で発生するプロダクトイオンに着目し、

実測値を登録した。標準品の測定に際しては、非対象

物質由来の夾雑イオンの発生を極力避けつつ、正確な

プロダクトイオン候補を取得し登録するために単品の

標準品を用いた。本研究では、健康生態リスクが懸念

される化学物質群の一例としてPRTR第一種指定化学

物質を取り上げ、標準品を入手した 28 物質を対象と

し、DB 登録情報の取得手順を検討した。なお、ここ

ではノニルフェノール（NP）の例を示す。 

まず、メタノールを用いて 3段階で希釈した単品の

標準溶液（0.1、 1、 10 µg/mL）を表 5-1に示した装

フラグ

メント

番号

フラグメント

候補の

m/z (強度順)

決定

係数

(r 2)

該当する

元素組成

1 133.0656 0.9999 C9H9O
2 183.0119 0.9989 該当なし
3 134.0690 0.9967 該当なし

8 93.0342 0.9314 C6H5O

… ………

… ………

強
度 1x104

1x102

1x106
10 µg/mL0.1 µg/mL 1 µg/mL

(a) 3段階で希釈した単品の標準品を測定

0.1
µg/mL

10
µg/mL

1x105
10 µg/mL

強
度

1x104

1x103 0.1 µg/mL

1 µg/mL

(m/z) 探索範囲50

共通スペクトル

の強度を用いて

作成した線形近似

→r 2 > 0.9を抽出

F: フラグメント候補

2x104

2x103

強度

0.1               10    (µg/mL)

F1

F2

F3

…

x
〇

△

□

(d) 決定係数(r2)の確認

(c) 共通スペクトルの探索

220

対象物質：C15H24O, 質量誤差範囲±10 ppm

(e) 元素組成との整合性確認
→フラグメントイオンの決定

RT = 22.2分におけるプロダクトイオン候補

1
µg/mL

(b) モノアイソトピック質量を用いて
質量クロマトグラムを抽出

→プリカーサーイオンの決定

m/z 219.1750 (質量誤差範囲±< 1 ppm)

保持時間（RT）= 22.2分

0 20 0 20 0 20(min.)

図 5-1 見落としを低減したスクリーニング用データ
ベース作成のための標準品解析手順 
（解析例：ノニルフェノール） 

 



 

 

置条件で測定し（図 5-1（a））、DBへ登録するm/zや

RT 等の情報を順に取得した。標準品の測定から取得

したトータルイオンクロマトグラム（TIC）から、目

的物質であるNPのモノアイソトピック質量を用いて

質量イオンクロマトグラム（EIC）を抽出後、各濃度

における3つのクロマトグラム上でm/z、RT、ピーク

形状が同一であることを確認し、プリカーサーイオン

を決定した（質量誤差範囲: < ±1 ppm、図 5-1（b））。

次に、プリカーサーイオンと同一の RT に検出された

プロダクトイオン候補（無段階MS/MS法で取得:10～

40V）を全て抽出し、共通する m/zを持つデータのみ

を抽出した（図 5-1（c））。3点の異なる濃度データか

ら得られたスペクトル強度から、最小二乗法を用いて

一次方程式の各係数を算出し、その直線近似における

決定係数（r 2）を確認した（図5-1（d））。それらを強

度の高い順に並び替え、精密質量値から組成式を割り

出し、プリカーサーイオンと整合性のあるものをプロ

ダクトイオンとして決定した（図 5-1（e））。ここに

示した m/z 93.0342の例のように、主要なプロダクト

イオン候補（NP のフェノール構造）が前段で排除さ

れないよう、登録漏れと誤登録が低減される条件のバ

ランスを考慮した上で、決定係数の閾値を 0.90 以上

に設定した。 

標準品を入手できた 28 物質それぞれについてみて

みると、DB へ登録するプロダクトイオン候補の精査

過程で確認できたプロダクトイオンスペクトル数は、

共通スペクトルの探索段階（図 5-1（c））では最小で

9 スペクトル、最大で 97 スペクトルに絞り込まれ、

決定係数の確認段階（図 5-1（d））では最小で 5 スペ

クトル、最大で 55 スペクトルに絞り込まれた。元素

組成との整合性確認では、前段で絞り込まれたイオン

を強度の高い順に並べた上で、最大 4つのプロダクト

イオンを確定できるよう照合作業を行い、2～4 スペ

クトルをプロダクトイオンとして登録した（使用した

解析ソフトウェアでの登録上限 4 スペクトル）。登録

したプロダクトイオンについて、既報のモニターイオ

ンと照合したところ、主要なプロダクトイオンが取得

されていることが確認できた 17-21)。 

本研究で構築した手順を用いて作成されるDBは、

本研究グループ以外でDBが使用された場合に、他機

種の装置で取得された測定データとの突合においても、

有効な照合指標となることが期待できる。夾雑物が多

く含まれることが想定される下水試料中では、同一の

RT で溶出され MS 内で生成するイオンが複雑化する

ことで、本来検出されるべき対象物質が不検出となる

可能性があるが20)、本手法では、突合に有力なプロダ

クトイオンを複数個登録することにより、突合妨害の

リスクを低減し、検出漏れを最小限に抑え、汎用性の

高いDBを構築することができる。 

5.2.2 スクリーニング DBの実試料への適用性の検討 

上述の手法を用いてDB情報を収録した 9種の物質

(ESI(-)モードによる測定 )について、下水処理水

(n=11)を用いて標準添加試験を実施し、検出有無判定

の精度を検討した。その結果を表 5-2に示す。何も補

正せずにDBとの突合を実施した結果、全試料で検出

「有」と判定されたのは、標準添加を実施した９物質

のうち、ビスフェノール A、ノニルフェノール、

PFOSの 3物質だけであった。その他の物質の検出不

良の要因を検討した結果、DB 構築時の標準品測定時

の RT と標準添加した下水試料測定時の RT が分単位

で大幅に異なっていたことが確認された。そこで、

LC-QTOF-MS 測定用試料に常時添加している安定同

位体標識標準品のデータを用いて、 RTを補正して、

再突合を行った。その結果、テブフェノジド、ブロマ

シル、ベタナフトールの３物質が全試料から検出され

た。残りの 3物質のうち、p-オクチルフェノールと 2-

フェニルフェノールについては、検出が想定される

RT 近傍において明瞭なピークが確認できないケース

が多く、下水試料によるイオン化の妨害等が原因とな

り、添加濃度(50ng/mL)の範囲では適切に検出判定さ

れなかったことが示唆された。この点を解決するため

の対応策として、下水中の夾雑物に影響を受けにくい

フラグメントイオン情報のDBへの追加が考えられた。

表 5-2 下水試料への標準添加試験による 
実試料へのスクリーニング DBの適用性の検討結果 

RT補正
なし

RT補正
あり

ビスフェノールＡ 13.88 14.57 11 11

p-オクチルフェノール 22.34 21.03 2 2

ノニルフェノール 21.21 21.71 11 11

2－フェニルフェノール 18.06 15.67 1 7

フタル酸n -ブチル=ベンジル 18.17 N.A.* 0 0

テブフェノジド 14.06 18.06 0 11

ブロマシル 14.06 12.56 0 11

ベタナフトール 16.11 14.11 0 11

PFOS 16.11 16.74 11 11

* 自動では値が得られず、測定結果の目視が必要であった。

標準添加試料中で検出

「有」と判定された試料数
（RT許容範囲±1min）

DB構築用

標準品
測定時
のRT

(min.)

下水試料
測定時

のRT
(min.)

物質名

検出不良



 

 

また、フタル酸 n -ブチル=ベンジルは、解析ソフト

ウェアでは RT 情報が自動で捕捉されなかった。手動

で確認したフタル酸n -ブチル=ベンジルのEICの一例

を図5-2に示す。下水試料への標準添加試料のEICを

みたところ、有機溶媒中の標準品試料と同様に、

RT=18.0分の近傍にピークが確認された。また、下水

試料への添加試料からは溶媒試料の約600倍の強度が

確認され、実試料中にフタル酸 n -ブチル=ベンジルが

存在していたことが示唆された。つまり、現状のスク

リーニング条件ではこの物質の検出を適切に判定でき

ず、存在が見逃されてしまうことになる。この原因を

検討したところ、実試料にはフタル酸 n-ブチル=ベン

ジルの異性体が複数存在しており、それによりピーク

が十分に分離されずに突合条件であるRT許容範囲(±

1min)を超えるブロードなピークを形成してしまった

ことが理由の一つであると示唆され、異性体の分離は

本手法における課題の一つであると考えられた。異性

体同士を的確に分離するための最新技術として、イオ

ンモビリティー質量分析技術が有力であるとの報告が

あるが21)、水環境試料の測定データの蓄積を目指す上

では、汎用性に欠けることが懸念される。 

以上より、精密質量測定データを用いたスクリー

ニングにおいては、実試料中の夾雑イオンによる測定

妨害を想定しつつ、RTを補正したRIを登録しておく

ことの重要性が再確認され、また、異性体の存在に留

意しつつ、可能な限り異性体毎の情報をDBに登録し

ておく必要があることが示唆された。 

5.2.3 下水試料のスクリーニング結果 

PRTR 対象物質の簡易スクリーニング結果の一覧を

表 5-3に示す。簡易スクリーニングDBには、本研究

で見出した手法により登録した情報を一部含めて別途

作成したPRTR対象物質（81物質）のDBを用いた。

対象試料は試料採取期間前半の下水処理水(n=7)であ

る。解析の結果、いずれかの試料から検出された物質

の合計数は 32 種であった。最も高頻度で検出「有」

と判定されたのは、ESI(+)測定データではアトラジン、

ESI(-)測定データではテブフェノジドであった。アト

ラジンは、欧州連合では使用が禁止されているが世界

で最も多く使用されている除草剤の一つであり22)、テ

ブフェノジドは昆虫生育制御機能のある殺虫剤として

水稲、果樹等の栽培時に広く使用されている23)。下水

処理水から検出「有」と判定された物質については、

標準活性汚泥法（硝化抑制運転条件下）では処理水に

残留することが示唆され、健康・生態リスクが懸念さ

れる物質群としての側面があるPRTR対象物質として

は、今後も公共用水域での存在実態や健康・生態影響

図 5-2 標準添加した下水試料で検出不良であったフタ
ル酸 n-ブチル=ベンジルの質量イオンクロマトグラム 

強度

200,000

強度

12,000,000

(1)

有機溶媒中の標準品

(50 ng/mL)

（2）

測定試料中で50 ng/mL

相当となるよう標準品を

添加した下水処理水

フタル酸n-ブチル=ベンジル （m/z 311.1696, RT 18.18）

…RT許容範囲

±1min

保持時間（RT、min.）

1816 2014

PRTR
政令
番号

化合物名
ESI*

イオン化
モード

検出m/z
の例

検出数
（n =7
中）

17 oアニシジン + 124.0760 3
25 メトリブジン + 215.0878 1
27 メタミトロン + 203.0931 2
37 ビスフェノールＡ - 227.1087 3
46 キザロホップエチル + 373.1282 1
51 p-オクチルフェノール - 205.1615 3
52 アラニカルブ + 400.1401 1
90 アトラジン + 216.1014 4
091 シアナジン + 241.1188 1
113 シマジン又はＣＡＴ + 202.0879 1
114 インダノファン + 341.1083 1
116 ヘキシチアゾクス + 353.1047 1
119 フェンブコナゾール + 337.1091 2
124 クミルロン + 303.1062 1
143 4，4’－ジアミノジフェニルエーテル + 201.1034 2
172 オキサジクロメホン + 376.0784 1
224 Ｎ,Ｎ-ジメチルドデシルアミン=N -オキシド + 230.2490 1
267 チオジカルブ + 263.0734 2
320 ノニルフェノール - 219.1752 1
334 4－ヒドロキシ安息香酸メチル* + 153.0550 3
335 アセトアミノフェン + 152.0708 2
356 フタル酸n -ブチル=ベンジル - 311.1327 2
358 テブフェノジド - 351.1847 4
370 ピリダベン + 365.1709 1
393 ベタナフトール - 143.0501 1
402 メフェナセット + 299.0888 1
425 イソプロカルブ* + 194.1177 1
426 カルボフラン + 222.1137 1
431 アゾキシストロビン + 404.1205 1
443 メソミル + 163.0542 1
444 トリフロキシストロビン + 409.1466 1
446 4,4'メチレンジアニリン + 199.1218 1

合計

*ESI:エレクトロスプレーイオン化

32種

（スクリーニング対象数全81種）

表 5-3 PRTR対象物質の下水処理水における 
スクリーニング結果（スクリーニング対象全 81種） 



 

 

について詳細検討が必要な物質であると考えられた。 

以上、本研究で構築したスクリーニング用DBの構

築手法を基に登録された情報を含むPRTR-DBにより

簡易スクリーニングが実施され、下水試料から効率的

に対象物質群の存在実態を把握することが達成された。 

5.2.4 未知物質探索のためのデータ整理 

下水処理水と水道水（各 n =15）、下水処理水 MIX、

水道水MIX(各n =1）の合計32試料を同時にノンター

ゲット解析にかけたところ、いずれかの試料から確認

されたピーク数の合計は ESI(+)測定データでは

29,556、ESI(-)測定データでは 21,222であった。これ

らの内訳を表 5-4 に示す。なお、ピークは強度 1,000

以上であったもののみをカウントした。また、ここで

ピークとして示されたものは必ずしも固有の物質では

ないという点に留意されたい。15 回の採取試料のう

ち、ESI(+)測定データでは下水処理水から 2,284 ピー

ク(2020 年 1/17)～14,984 ピーク(3/10)の範囲で確認さ

れ、水道水から 755ピーク(2020年 1/17)～4,444ピー

ク(2/12)の範囲で確認された。また、ESI(-)測定デー

タでは下水処理水から 1,992ピーク(1/10)～8,192ピー

ク(3/17)の範囲で確認され、水道水から 415 ピーク

(2020 年 1/10)～2,976 ピーク(2019 年 12/26)の範囲で

確認された。下水処理水と水道水を比較すると、

ESI(+)測定データでは下水処理水の方が水道水より

2.0 倍(12/18)~4.1 倍(3/4)ピーク数が多く、ESI(-)測定

データも同様であった（2.3倍(11/28)~5.2倍(3/4)）。試

料採取日毎のピーク数の変動については明確な要因の

把握には至らず、今後の課題の一つとして考えられた。 

 各種試料の MIX試料の測定データと下水処理水 15

試料で共通して確認されたピークを図 5-3 に示す。

ESI(+)測定データでは、下水処理水 MIX から 13,610

ピークが確認され、水道水 MIX から 3,804 ピークが

確認された。これらの結果を踏まえ、下水処理水 15

試料に共通して確認され、水道水 MIX からはみられ

ない固有のピーク数をカウントしたところ、901 ピー

クが見出された。ESI(-)測定データに対し同様の操作

を行ったところ、下水処理水 15 試料に共通して確認

され水道水 MIX からはみられない固有のピーク数は

802 であった。以上、整理された下水処理水に共通か

つ固有なピーク群は今回調査した活性汚泥処理実験装

置に平常時に流入しつつ、標準活性汚泥処理後に残留

している物質群の探索対象として位置づけることがで

き、全ピーク数の 3-4%程度にまで探索候補を絞り込

むことができた。このように、精密質量分析により網

羅的に取得された測定データは、そのままでは膨大で

あり、未知物質の探索を効率的に行うためには、事前

の絞り込みが重要であることが再確認された。 

5.2.5 下水処理水からの未知物質の探索 

上述 5.2.4 において絞り込まれたピーク情報を基に

未知物質を探索した。検討は ESI(+)と ESI(-)の測定
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表 5-4 ノンターゲット解析により確認された各試料中のピーク数 

スクリーニング結果（スクリーニング対象全 81種） 

図 5-3 各種試料の MIX試料の測定データと下水処理水 15試料で共通して確認されたピーク 

スクリーニング結果（スクリーニング対象全 81種） 

2019

11/28
12/6 12/13 12/18 12/26

2020

1/10
1/17 1/28 2/4 2/12 2/18 2/25 3/4 3/10 3/17 MIX

下水処理水 6,522 7,563 3,370 3,813 6,376 2,540 2,284 14,512 14,238 11,398 13,387 13,510 13,752 14,984 14,894 13,610

水道水 3,130 1,841 1,613 1,899 3,021 770 755 3,683 3,573 4,444 4,160 3,924 3,319 3,828 3,670 3,804

2019

11/28
12/6 12/13 12/18 12/26

2020

1/10
1/17 1/28 2/4 2/12 2./18 2/25 3/4 3/10 3/17 MIX

下水処理水 6,548 4,240 2,375 3,054 7,145 1,992 3,084 7,968 7,127 5,656 7,077 7,155 7,808 7,628 8,192 6,930

水道水 2,897 977 965 1,130 2,976 415 761 1,594 1,570 1,891 1,797 1,730 1,494 1,576 1,621 1,681

ESI

(＋)

ESI

(-)

表-4 ノンターゲット解析により確認されたピーク数

採取日

等試料種

試料種

採取日

等



 

 

データの 2通りでそれぞれ行うこととし、さらなる探

索条件として、探索の容易さの観点で、検出強度が高

く、比較的分子量が低い(つまり、m/z 値が低いもの)

を優先的に検討することとした。 

 ESI(+)測定データから絞り込まれた 901のピークの

うち、上述の探索条件に当てはまるデータとして精密

質量 m/z=248.2399（RT:14.66）を選出し、この情報

に基づいて MassLynx V4.2（Waters）により元素組

成演算を行った。その際の条件はm/z値より推定され

る各元素の最大組成数を考慮して設定し、炭素数：1-

20、水素数：1-42、窒素数：0-17、酸素数：0-22、ナ

トリウム数：0-10、硫黄数：0-7、臭素数：1-10、

フッ素数：0-10、塩素数：1-10、リン数：0-10、許容

質量誤差範囲 50 ppmとした。その結果、462の組成

候補が選ばれた。この段階では詳細検討のための候補

が過大であるため、既報の絞り込み条件である H/C

比率 3.1以下 24)を導入して選抜したところ、候補組成

が 19 種に絞り込まれた。次に、これらについて、多

くの化学物質の情報を持つ Chemspider25)の検索機能

を用いて、実在の有無を検証したところ、C17H30N(モ

ノアイソトピックマス:248.23727)と C12H30N3O2（モ

ノアイソトピックマス: 248.23216）について情報が得

られた。なお、モノアイソトピックマスとは各元素に

ついて天然存在比が最大の同位体の質量を用いて計算

したイオンまたは分子の計算精密質量（exact mass）

を指す 26)。このうち、測定結果の精密質量 m/z 

248.2399 との質量誤差がより小さい C17H30N を第一

候補とし、Chemspider から推定構造情報を取り込ん

だところ、31 種の化学物質が提示された。ここで、

m/z =248.2399 に関する精密質量測定データを図 5-4

に示す。本研究で用いた測定装置では、各化学物質

（プリカーサーイオン）固有の精密質量データととも

に、無段階 MS/MS 法により、衝突誘起解離(CID)に

よりフラグメントイオンを発生させ、各化学物質に関

連する情報として取り込んでいる。この情報を活用し

て、Chemispider から提示された各化学物質の構造と

照合した結果、表 5-5 に示す化学物質（候補）N-

Benzyl-N,N-dimethyl-1- octanaminium が推定された。

この物質は、塩化物塩としては塩化ベンザルコニウム

に分類される陽イオン界面活性剤の一種である。塩化

ベンザルコニウムは消毒27)やコンタクトレンズの防腐

剤として広く用いられており、下水に含まれている可

能性としては十分に想定される物質であった。 

 ESI(-)測定データについても、ESI(+)測定データと

同様に未知物質探索の解析を行った。探索条件に当て

はまるデータとして精密質量m/z =199.0476（RT:9.52）

を選出し、この情報に基づいて元素組成演算を行い、

H/C比率 3.1以下の条件で選抜した結果、候補組成が

46種に絞り込まれた。次に、Chemspiderで実在の有

無を確認したところ、依然として候補組成が 8種あり、

この段階での物質推定は容易ではなかった。そこで、

他の手がかりを得ることを目的として m/z =199.0476

に関する精密質量測定データについて CID 情報を含

精密質量
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で抽出したEIC

TIC

RT(min.)

相
対

強
度

相
対

強
度

m/z

左記EICが確認されたRT=14.66における

無段階MS/MS法による

衝突誘起解離フラグメントスペクトル

相
対

強
度

フラグメント

精密質量値：
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フラグメント
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C7H7

プリカーサー
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図 5-4 m/z =248.2399の精密質量測定データと元素組成演算により推定されたフラグメント組成 

 

物質名 構造式(Chemspider19から抜粋）

N-Benzyl-N,N-

dimethyl-1-

octanaminium

表-5 ESI(+)測定データm/z=248.2399

から推定された化合物（候補）
表 5-5 ESI(+)測定データ m/z =248.2399から 

推定された化学物質（候補） 



 

 

めて事前に確認することにした。その結果を図 5-5に

示す。CIDによるフラグメントイオン情報から、精密

質量ｍ/z =79.958 に相当するフラグメントイオンが

SO3 であることが推定された。この情報を活用し、

Chemspider から提示された各化学物質と照合した結

果、C9H11O3S(モノアイソトピックマス: 199.04344)が

候補組成であることが示唆された。さらに

Chemspider から本組成の推定構造情報を取り込んだ

ところ、9 種の異なる構造異性体が提示された。この

うち、実際に下水試料中に存在する可能性のあるもの

を検討した結果、p-cumenesulphonate（p-クメンス

ルホン酸）が考えられた。 

以上、2 パターンのデータ解析で最終的に提示され

た物質（候補）については、約 4 ヶ月の間に 15 回採

取した試料全てで確認されていることを考慮すると、

今回調査した標準活性汚泥処理（硝化抑制運転条件下）

では処理水中に残留する可能性が示唆されるため、今

後も調査データを蓄積して検討していく必要があると

考えられた。なお、これらが実際に試料中に存在した

かどうかを明らかにするためには、各標準品を入手し、

本研究で用いた測定機器に導入して確認測定を行う必

要がある。一方で、その検討測定を実施できる段階ま

で物質を絞り込むことに成功したとも言える。 

本研究で構築した候補物質の絞り込むためのフ

ローを図 5-6 に示す。本研究で採用した LC-QTOF-

MS により取得された精密質量測定データは、それ自

体はビッグデータというべき膨大なデータ量ではある

が、一定の目的を設定し、探索の候補とするデータを

絞り込んだ上で、元素組成演算等の既往の探索ツール

や Chemspider 等の公開化学 DB、さらに、本手法の

特徴の一つである無段階 MS/MS法により取得したフ

ラグメントイオン情報を有効に活用することにより候

補物質をさらに絞り込むことができることを、手順を

追って示すことができた。本検討では、複数の下水処

理水中の共通データという条件により物質を探索した

が、例えば、水質事故等が発生した際に、その原因物

質を探索するような目的にも本手法は有効であると考

えられる。精密質量測定データは、取得から時間が経

図 5-5 m/z=199.0476の精密質量測定データとフラグメントイオンの検証から絞り込まれた探索物質の元素組成 
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図 5-6 精密質量測定データを用いた未知物質探索解
析における化学物質（候補）絞り込みフロー 
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過した後でも、振り返って解析に使用することができ

るため、整理して保存しておくことで、将来的に水質

リスク問題が発生した際にも、速やかな知見提供に繋

がることが期待できる。 

5.3 まとめ 

本章で得られた主な知見は以下のとおりである。 

LC-QTOF-MSで取得された精密質量測定データを用い

た多成分の簡易一斉スクリーニングを行うために重要

な、データベース（DB）構築手法を検討し、 

1) 標準品の多点濃度測定から取得した物質固有の

共通スペクトルとそれに紐づくフラグメントイ

オン情報を整合性の検証を経て登録することで、

見落とし低減に繋がるDB構築手法を提示した。 

2) 9物質の標準添加試験によりDBの適用可能性を

検討し、9物質中 6物質は良好に適用できること

を確認した上で、現状の課題を整理した。 

3) 標準活性汚泥処理（硝化抑制運転条件下）を採

用しているパイロットプラントから採水した下

水処理水7試料に対し、簡易スクリーニングを実

施した結果、今回対象とした 81 種の化学物質の

うち、いずれかの試料から検出された物質の合

計数は 32種であった。 

LC-QTOF-MS 測定データを用いた未知物質の探索手

法について、下水処理水 15 試料を対象として検討し、 

4) 探索解析を効率的に進めるための事前のデータ

整理手順を示しつつ、一定の探索目的を設定し、

探索候補データを絞り込む重要性を確認した。

さらに、既往の探索ツールである元素組成演算

や公開化学 DBの Chemspider、さらに、本研究の

特徴の一つである無段階 MS/MS 法により取得し

た物質固有の情報を有効活用することで物質

（候補）を推定する手順フローを構築した。 

5) 4)で示した手順に従って、下水処理水 15 試料に

共通して含まれていた物質を探索した結果、

ESI(+)測定データ（総ピーク数 28,399）から N-

Benzyl-N,N-dimethyl-1-octanaminium が 、

ESI(-)測定データ（総ピーク数 21,189）から p-

cumenesulphonateが推定された。 

 本章では、環境試料の中でも分析難易度が高い下水

試料を対象に、精密質量測定データを用いた簡易スク

リーニング用のDB構築手法と未知物質の探索手法に

ついてそれぞれ手順を示した。各手法について、改善

点はあるものの、公共用水域における健康・生態リス

クの懸念される化学物質のモニタリング手法として、

有効に適用できることが示された。 

今後の課題としては、事前に物質情報が把握され

ているものに対して、簡易スクリーニングによって効

率的に蓄積された環境中の存在実態データを用いて、

既往の毒性データとのマッチングによる半自動的なリ

スク評価の手法を検討する。将来的な化学物質リスク

へ柔軟に対応するための対策の一つとして、公共用水

域における各種水試料の精密質量分析データを獲得し

つつ、振り返り解析を行うためのDBとその解析環境

を整備しておくことが重要であると考えられる 

 

6．下水に含有される PRTR物質の簡易リスク評価手法 

「特定化学物質の環境への排出量の把握及び管理

の改善の促進に関する法律（化管法）」に基づく化学

物質排出・移動量届出（PRTR: Pollutant Release and 

Transfer Register）制度は、事業者が第一種指定化学

物質（以下「PRTR 物質」という。）の排出・移動量

の届出を行い、国がこれを公表するものである。また、

集計結果等を踏まえて環境モニタリングや影響に関す

る調査も実施される。これらにより、法の目的である

「事業者による化学物質の自主的な管理の改善を促進

し、環境の保全上の支障を未然に防止」につながるも

のである。下水道業は、PRTR制度の届出対象業種の

1 つであり、下水処理施設からの届出排出量及び国が

推計している届出外排出量において、公共用水域への

排出量に関する寄与が大きい業種である 28),29)。 

しかしながら、下水処理施設自身がPRTR対象物質

を製造・使用後に排出しているのではなく、流域内の

事業所から受け入れたものを経由させている場合がほ

とんどであるため、実際にどのようなPRTR物質が下

水処理施設に流入しているかは十分に捕捉されておら

ず、実態が的確に把握されていない可能性がある。 

本章では、簡易的に生態リスク評価を行い、下水

処理施設を経由した環境影響の実態把握の観点で、優

先的に測定又はモニタリング対象とすべきPRTR物質

の抽出を試みた。検証項目は以下３点である。1）下

水試料のスクリーニング分析を行い、PRTR物質の含

有有無判定と定量、2）下水処理における PRTR 物質

の除去率の算出、3）下水実測値と公表されている生

態毒性値に基づき、水生生物に対するハザード比（以

下「HQ」という。）を算出。 

6.1 測定対象の試料と PRTR物質及び評価方法 

6.1.1 試料採取と測定対象物質 

2019年冬期に 10か所の下水処理施設における流入



 

 

水及び二次処理水を採水し、前章で開発した分析法で

効率的に網羅測定可能な PRTR対象無機物質 15種と

有機物質 91 物質の分析試料とした。なお、対象とし

た下水処理施設は、生活排水の流入が多い 5処理施設

（A～E）及び事業所排水の流入が多い5処理施設（F

～J）である。 

また、2021 年には 2019 年冬期の一部を含む 11 か

所の下水処理施設における流入水及び二次処理水を採

水し、2019 年とほぼ同様に分析した（重複込みで 16

か所）。 

無機物質分析用試料は、硝酸によるホットプレー

ト分解法で前処理して測定に供した（図 6-1）。分析

装置は ICP-MS(サーモフィッシャーサイエンティ

フィック製X-Series X7CCT)を使用した（図 6-2）。な

お、本研究における無機物質は無ろ過で全濃度を分析

した。有機物質分析用試料は、ガラス繊維ろ紙でろ過

し、SS（浮遊物質）とろ液を分離した。SS は溶媒抽

出で、ろ液は固相カートリッジHLBとAC2（Waters

社製）で固相抽出し、溶出液を濃縮した（図 6-1）。

分析装置はLC-ESI(±)-QToF-MS（ACQUITY UPLC H 

CLASS PlusおよびXevo G2-XS QTof, 共にWaters）を

用いた（図6-2）。既報30)のターゲットスクリーニング

法（有機物質）で検出有と判定された化学物質につい

て、SS 及びろ液の測定データの双方を併せた定量値

を取得した。 

6.1.2 生態毒性値の取得及びハザード比の算出 

下水試料の実測により定量値が得られたPRTR物質

の生態毒性値は、環境リスク初期評価の評価書31)に掲

載されている予測無影響濃度（以下「PNEC」とい

う。）を引用した。下水に含まれる PRTR 物質の実測

濃度を、既報より引用したPNECで除することでHQ

（生態毒性値のハザード比）を算出した。計算式は下

記の通りである。なお、既報 31)中で PNEC 算出対象

となっていた生物は、藻・甲殻・魚類のうち最も感受

性の高い生物であった。 

 

 

 

6.2 結果及び考察 

6.2.1 下水処理施設における PRTR物質の除去率 

下水中で定量された PRTR 物質は、2019 年調査、

2021年調査の順に有機物質9種（0.0002－8.6 µg/L）、

11種（0.003－23 µg/L）、及び無機物質 15種（0.01－

4,700 µg/L）、11 種（23－3,600 µg/L）（計 30 種）で

あった。これらのうち、PNEC の報告値が既報より

得られた物質は、前述と同じ順に 5、4、6、7 種（計

16 種）であった。以降ではこれらの物質を対象とし

て述べる。2019 年調査の対象物質について、下水処

理施設ごとに積算した濃度を図 6-3に示す。高濃度で

検出された物質のほとんどが金属類であり、特に Mn

HQ= 
PRTR物質の下水濃度 (µg/L) 

PNEC (µg/L) 

図6-1 下水試料の前処理方法 
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及びVが高かった。有機物質では、フェノールが最も

高濃度であった。生活排水の流入が多い施設（A～E）

と比較し、事業所排水の流入が多い施設（F～J）の

方が、PRTR物質の流入総濃度が高い傾向が見られた。

施設 A, C, J 以外の二次処理水の濃度は流入水より低

下しており、各物質の施設別除去率は 2.5～99.7%、

全物質の積算濃度での施設別除去率は 12.0～83.7%で

あった。 

2021 年調査の対象物質について、下水処理施設ご

とに積算した濃度を図6-4に示す。2019年調査と同様

に検出された物質のほとんどが金属類であり、2019

年調査で濃度の高かったMnとVに加え、MoとBの

濃度が高い施設が見られた。有機物質では、ビスフェ

ノールAとノニルフェノールが高濃度であった。施設

D以外の二次処理水の濃度は流入水より低下しており、

全物質の積算濃度での施設別除去率は 4～100%（施

設 D を除く）であった。なお、2021 年調査では、

フェノールは分析対象としていない。 

下水試料は採取時刻や季節等により流入変動を大

きく受けるため、正確な実態把握には調査の継続が必

要である。 

また、下水処理施設では、最終沈殿池で分離され

た活性汚泥の一部は余剰分として引き抜かれ、その他

は返送汚泥として生物反応槽へ返送される。物質に

よっては、汚泥中に存在しながら生物反応槽へ再流入

し、その一部が放流水に移行することで下水処理施設

からの排出濃度が流入濃度を一時的に見かけ上で上回

ることもあると考えられる。 

図6-3 下水試料から検出されたPRTR物質9種の処理施設別積算濃度（2019年調査） 
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図6-4 下水試料から検出されたPRTR物質9種の処理施設別積算濃度（2021年調査） 



 

 

  

図6-6 流入水と二次処理水から検出されたPRTR物質13種のハザード比（2021年調査） 

図6-5 流入水と二次処理水から検出されたPRTR物質9種のハザード比（2019年調査） 
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6.2.2 下水処理施設におけるハザード比の低減と生

態リスク影響評価 

下水から検出された PRTR 物質のうち、既報 31)か

ら PNEC が引用できた 9 種（2019 年調査）、13 種

（2021年調査）における流入水及び二次処理水のHQ

を図 6-5及び図6-6に示す。Mn及びCrについては、

価数の違いにより 2 つの PNEC が報告されていたた

め、双方の HQを示した。2019年調査、2021年調査

ともに、無機物質は有機物質より高いHQを示す傾向

が見られた。 

2019 年調査の流入水の HQ は 2.7x10-5～2,395、二

次処理水は 1.8x10-5～2,186 であり、有機物質すべて

と2価Mnにおける二次処理水のHQ中央値は1以下

であった。 

2021 年調査の流入水の HQ は 4.4x10-5～4,174、二

次処理水は 2.2x10-5～2,622 であり、有機物質すべて

とBにおける二次処理水のHQ中央値は 1以下であっ

た。また、Mo(n=1)における二次処理水の HQは 1以

下であった。なお、Mn が流入水において定量された

8施設のうち 6施設は、二次処理水において定量下限

値以下であったため、HQ が算出されないことに注意

を要する。Coは、1施設の二次処理水において定量さ

れた結果、HQ が二次処理水にのみ存在するが、6.2.1

で述べたように一時的なものと考えられる。 

以上のように、下水実測値と既報の PNEC を用い

てHQを算出し、簡易的なリスク評価手法でも優先度

が高い物質を抽出できる可能性が示唆された。なお、

金属類は下水処理過程で形態が変化することが想定さ

れることから、二次処理水におけるHQの算出につい

ては、形態別の実測値を取得する、又は形態別の毒性

情報値の収集・引用をすることで、より精度の高い

HQ算出が期待される。また、今回PNECを引用でき

なかった物質についても、今後に評価対象とできるよ

う毒性情報値の充実が期待される。 

簡易的な生態リスク影響評価手法として検討する

ため、検出された無機及び有機物質ごとのHQの単純

合計値（積算ハザード比と呼ぶ）を、処理施設別に算

出した結果を図 6-7 及び図 6-8 に示す。なお、Mn 及

び Cr については、より安全側に評価するため 7 価及

び 6価をそれぞれ採用した。2019年調査、2021年調

査の順に、流入水の積算 HQ は 348～4,062、0.18～

4,175、二次処理水の積算 HQ は 87.5～2,257、0.086

～2,808 であった。有機物質において 10 以上の積算

HQ を示したのは 3 施設であった。このうち 2019 年

調査施設 E 流入水では、フェノールが、2021 年調査

施設A流入水及び施設D二次処理水では、ノニルフェ

ノールがそれぞれ大きく寄与している。また、2021

年調査施設 A 流入水では、ノニルフェノールの 97％

が SSに、施設D二次処理水では、全てろ液に含まれ

ていた。ここでも、6.2.1 で述べたように、汚泥中に

存在しながら生物反応槽へ再流入し、その一部が放流

水に移行することがこのような結果の 1要因と考えら

れた。 

2021 年調査の 2 か所を除き二次処理水において積

算 HQ の減少が見られたことから（3～100%減）、下

水処理により、公共用水域における水生生物への生態

リスクが低減していることが推察された。 

図6-8 下水試料から検出されたPRTR物質 
13種の積算ハザード比（2021年調査） 図6-7 下水試料から検出されたPRTR物質 

9種の積算ハザード比（2019年調査） 



 

 

下水処理施設におけるPRTR物質の除去率（全種積

算濃度）と積算HQの低減率の相関を図 6-9及び図 6-

10に示す。2019年調査の 10施設中 9施設、2021年

調査の 11施設中 8施設では、除去率と HQ 低減率が

ほぼ 1:1 であり、正の相関が見られたことから、

PRTR物質の除去によるリスクの低減傾向を反映して

いるものと考えられた。一方、2019 年調査では、除

去率は低いものの、HQ低減率が高い処理施設が 1か

所見られ、これはより高リスクである Ag や Cr の除

去率が 99.5%及び 77.6%と相対的に高いことに由来す

るものと考えらえる。2021 年調査では、除去率 30％

程度で、HQ低減率が非常に低い処理施設が 1か所見

られ、これはより高リスクである Mn や Cr の除去率

が相対的に低いことに由来するものと考えらえる。ま

た、2021年調査では、HQ低減率がマイナスになった

処理施設が 2 か所あった。6.2.1 と同様に、下水処理

施設からの排出濃度が流入濃度を一時的に見かけ上で

上回ることもあることなどが要因と考えられる。 

6.3 まとめ 

計 16 か所の下水処理施設の流入水及び二次処理水

について、PRTR物質に着目して網羅的な分析を行い、

30 種を定量した。定量された PRTR 物質のうち水生

生物における PNECの報告値が得られた 16種に着目

し、実測データと突合することで簡易的にリスク評価

を行ない、優先的に測定・モニタリングを行うべき化

学物質の抽出を試みた。16 種の PRTR 物質積算濃度

の下水処理施設における除去率は 4～100%で、流入

水の積算 HQ は 0.18～4,175、二次処理水は 0.086～

2,808 であった。ほぼ全ての二次処理水において積算

HQ の減少が見られたことから（3～100%減）、下水

処理により、公共用水域における水生生物への生態リ

スクが低減していることが推察された。一方で、HQ

は引用する PNEC 値や下水処理による除去率など、

複数の要素によって変動することから、HQ 計算に使

用するインプットデータや計算方法の精緻化が必要で

ある。本手法では、簡易的に算出されたHQを活用す

ることで、放流先河川における水生生物に対するリス

ク低減を相対的に把握できる可能性が示唆された。併

せて、WET 試験等により、本手法の相対把握の妥当

性が確認できれば、リスク評価の簡易化につながるこ

とが期待される。 

 

7．消毒副生成物のモニタリングと評価 

下水処理水中での消毒副生成物等としての存在お

よび公共用水域への影響可能性が懸念される化学物質

として有機ハロゲン化合物類がある。フッ素、塩素、

臭素を含む多様な有機化合物であり、水環境中におけ

る各々の存在実態に関する知見は十分でない。下水道

では、流入水にも含まれる可能性があり、消毒プロセ

スでの副生成物発生と合わせて、多様な発生源と種類

が想定しうることから、個別の把握は費用労力面から

も難しく、全有機ハロゲン化合物（TOX）等の包括

的指標の活用した把握・評価が有効と考えられる。本

年度は TOX に着目し、1) 懸濁物質を含む水試料中の

TOX 分析手法の構築を試みるとともに、2) 塩素消毒

副生成物の生成メカニズム検討と放流先河川における

挙動の検討、3) 応急復旧段階を模した下水を用い、

特に塩素消毒副生成物の影響の観点からムレミカヅキ

モ（Raphidocelis subcapitata）に対する影響評価を実

図6-10 下水処理施設におけるPRTR全物質の積算濃
度除去率と積算HQ低減率の相関(2021年調査) 
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図6-9 下水処理施設におけるPRTR全物質の積算濃
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施した。 

7.1 懸濁物質を含む水試料中の全有機ハロゲン化合

物の分析方法の検討 

7.1.1 背景と目的 

河川水質試験方法（案）によれば、有機ハロゲン

化合物は発ガン性、変異原性、肝毒性等、様々な生体

影響を持った化合物群であるといわれており、全有機

ハロゲン化合物（Total Organic Halide, 以下 TOX と

する）を測定することは、有機化合物による水の汚染

度を示す指標として重要であるとされている 32)。  

PRTR 制度では、2021 年時点で、人の健康や生態

系に有害なおそれのある化学物質として全462物質が

第一種指定化学物質に指定されているが、この中でハ

ロゲンを構造内に持つ物質数は有機塩素化合物類とし

て 82種（全 462種の 17.7%）、有機フッ素化合物類と

して 29種（同 6.3%）、有機臭素化合物類として 18種

（同3.9%）であり、合わせると全体数の1/4以上を占

める。その中には、炭素とハロゲンが直接結合してい

るペルフルオロオクタン酸（PFOS）33)やジウロン

（除草剤の一種）34)のように難分解性でありながら河

川水中での検出報告例があるものも存在する。 

以上のことを踏まえると、TOX 分析は、全てでは

ないものの環境水中に存在する幅広い影響懸念物質群

の簡易定量手法として活用できる可能性がある。しか

しながら、これまでの TOX 分析では、浄水処理にお

ける消毒副生成物の発生挙動の評価を中心とした適用

事例35)がほとんどであり、懸濁物質を含む環境水の分

析方法の検討事例はみられない。そこで本研究では、

環境水としては夾雑物が多い下水試料を対象として、

比較的懸濁物質（SS）濃度が高い水試料に適用可能

なTOX分析手法を検討した。 

7.1.2 実験の方法 

(1)燃焼イオンクロマトグラフィーの適用 

 本研究では代表的な TOX として全有機塩素化合物

（TOCl）について検討することとし、TOCl の分析

は既報の燃焼イオンクロマトグラフィー手法36)を基本

として検討した。装置は自動試料燃焼装置（イオンク

ロマトグラフ用前処理装置、AQF2100H、日東精工

アナリティック製、以下 TOX計）を用いた。TOX計

はオートボートコントローラー、燃焼ユニット、吸収

ユニットで構成され、ボートコントローラーにより燃

焼ユニットに導入された試料は、アルゴンガス雰囲気

下で熱分解された後、酸素と反応し、燃焼によりハロ

ゲン化水素およびハロゲンガスを発生させる。吸収ユ

ニットでは、発生したガスが吸収液（過酸化水素）に

より捕集され、ハロゲン化物イオンを含む水溶液とし

て、イオンクロマトグラフ（IC）への導入試料とな

る。ICには ICS-1100（Thermo Fisher Scientific製）

を用い、塩化物イオン（Cl-）濃度を測定することで、

試料中の TOCl濃度とした。定量は絶対検量線法によ

り行った。IC測定における Cl-の IDL（装置検出下限

値）は14 μg/L、IQL（装置定量下限値）は47 μg/Lで

あった。なお、吸収ユニットで吸収液量が変動するこ

とにより生じる濃度誤差は、吸収液に予め添加したリ

ン酸イオンの測定濃度を用いて、補正した。 

(2)TOX計導入前処理の検討 

 液体試料の TOX 計導入前処理としては、活性炭吸

着-無機ハロゲン除去法 36)がある。具体的には、水試

料に対し、試料の 5％量の硝酸ナトリウム（0.2 mol/L）

を添加して活性炭プリパックドカラム（TXAPPC、

日東精工アナリティック製）に通水した後、硝酸ナト

リウム（0.012 mol/L）を適量通水し、無機態ハロゲ

ンを除去するものである。一方で、本手法について、

1)下水試料のように夾雑物が多い試料の保存性に関す

る検討事例、2)下水試料のように SS 濃度の高い試料

に適した前処理方法に関する検討事例が見られない。

本検討では、1)および 2)について検討実験を行い、よ

り適切な前処理の提案を試みた。なお、予備実験とし

て TOClを含まないイオン交換水に 4-bromo-2-chloro-

1-fluorobenzene（Sigma-Aldrich製）を 500 μg/Lとな

るよう添加し（n =10）、前処理後に測定した時の回収

率の平均値は 72.3%、変動係数は 10.8%であった。 

a）TOCl分析用下水試料の保存性の検討 

試料採取から前処理を実施して測定するまでの間

における TOCl濃度の変化の有無を検証することを目

的とし、水試料およびカラム通水後試料の保存性を検

討した。具体的な実験条件を表 7-1に示す。保存条件

表 7-1 下水試料の保存性検討実験の概要 

 
TXAPPC
通水まで

TXAPPC通水後、
燃焼まで

TXAPPC: 活性炭プリパックドカラム

0,1,3,7,15
0,1,6,7,8,

14,15消毒処理後

実験
試料

（流入下水の
沈殿上澄液）

試料量
(mL)
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試料保存期間（日）

冷凍保存
（-20℃）

実験

消毒処理なし
100 0,14,28,56,84

消毒処理後

消毒処理なし
100

試料
（流入下水の
沈殿上澄液）

試料量
(mL)

試料保存期間（日）

実験

冷蔵保存
（4℃）
実験



 

 

として、冷蔵（4℃）と冷凍（-20℃）を設定した。 

冷蔵実験では、TXAPPC に通水するまでの保存期

間を 0日（採取当日）、1日、3日、7日、15日、の 5

通りとし、また、通水後のカラムをパラフィルムとア

ルミホイルで包んで冷蔵保存し、燃焼操作まで保存す

る期間を 0日（通水当日）または 1日、6日、から 8

日、14日または 15日の 3通りに設定した。 

冷凍実験では、TXAPPC に通水するまでの保存期

間を 0日（採取当日）、14日、28日、56日、84日の

5 通りを設定した。試料は沈殿させた流入下水の上澄

み（以下、消毒処理なし試料。SS 濃度 32 mg/L）お

よび同試料に塩素消毒処理を行ったもの（以下、消毒

処理後試料。SS濃度 26mg/L）を各 100 mL準備し、

それぞれの実験に供した。なお、塩素処理では、塩素

注入率を 10 mg/L、反応時間を 20 分として処理した

後、残留塩素を中和するために飽和濃度に調整したチ

オ硫酸ナトリウム溶液を試料に加え、5 分間反応させ

た。燃焼後の試料が IC で測定されるまでは 3 日以内

であった。 

b）高 SS濃度水試料のTOCl分析前処理方法の検討 

 試料に多くの懸濁物が含まれる場合、TXAPPC に

十分な量の通水ができず、試料定量下限値が悪化して

低濃度までの測定ができなくなるだけでなく、適切な

濃度評価ができなくなる恐れがある。また、試料をろ

別し、ろ液を溶存態試料、ろ紙上の残渣を懸濁態試料

として各々分析することで得られる形態別分析データ

は、環境中の挙動の把握や水処理の処理操作の評価に

おいて有効となる。 

本検討では、ろ過後のろ紙上の残渣を懸濁態試料

として燃焼イオンクロマトグラフィーに供するために

重要な検討項目として、ろ紙材の選定、無機ハロゲン

除去操作の検討、前処理後試料の保存を含めた一連の

操作における精度と確度の確認を行った。  

ろ紙材の検討では、SS 濃度測定で一般的に使用さ

れるガラス繊維ろ紙（GF/B, Φ47mm, Whatman

製）、セルロース混合エステルろ紙（MCE, Φ47mm, 

ADVANTEC製 ）、酢酸セルロースろ紙（CA,Φ47mm, 

ADVANTEC製）の 3種に対し、ろ紙由来のコンタミ

ネーションの有無と測定の再現性を確認した。 

無機ハロゲン除去の検討では、液体（水）試料と

同様に硝酸ナトリウム（0.012 mol/L）を用いること

とし、ろ紙の洗浄量を 0,30,60,90,120 mL の 5段階設

定し、適切な洗浄量を検討した。また、使用するろ紙

中の TOCl除去を目的として、比較的極性の低いトル

エンと比較的極性の高いメタノールによる事前洗浄操

作を検討した。実験に用いた試料は、流入下水を沈殿

させた上澄み液を塩素消毒処理後に NaCl を 60mg-

Cl/Lとなるよう添加して調整し、各々50 mLずつろ過

した残渣を用いた。 

最後に、SS濃度が 224 mg/Lの流入下水を用いて各

25 mLをろ過した懸濁態試料を準備し、標準添加回収

試験を実施した。標準物質には 4-bromo-2-chloro-1-

fluorobenzene を用い、前処理実施前に 1250 μg/試料

となるよう添加した試料と無添加試料を準備した。前

処理ではまず、見出したろ紙を用いたろ過と洗浄方法

を施した。次に、燃焼操作までの試料保存と効率的な

燃焼のために試料の乾燥処理が必要であることを考慮

して、上述の前処理を経た試料を凍結乾燥させてから

TOX計に供した。なお、高SS濃度の水試料に対する

分析手法全体としての精度と確度を確認するため、ろ

液についても TXAPPC 通水前の試料に同条件で標準

添加を行い、測定時の回収率を算出した。また、凍結

乾燥による測定への影響を確認するため、凍結乾燥前

後の懸濁態試料への標準添加回収試験も同条件で実施

した。全ての試験を n =5で実施した。 

7.1.3  結果 

(1)下水試料の TOCl分析試料の保存性の検討 

 水試料および通水後カラム試料の冷蔵保存実験の

結果を図 7-1に示す。なお、試料準備日に冷蔵保存を

せずに TXAPPC に通水し、当日中に燃焼操作を終え

た試料の測定データ（消毒処理なし:15.9 μg/L、消毒

処理後試料: 37.0 μg/L）をそれぞれTOCl残存率100%

として、保存期間ごとの残存率を算出した。各冷蔵保

存期間（n =6）の残存率の平均値は 112.6%（0 日後）、

80.4%（1日後）、71.0%（3日後）、79.0%（7日後）、
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図 7-1 冷蔵保存試料の TOCl残存率の推移 

 



 

 

79.8%（15 日後）であり、開始日～1 日後にかけて顕

著な減少傾向がみられた。一方で、通水後に

TXAPPC として保存したデータに着目すると、水試

料としての冷蔵保存期間が0日、あるいは7日、15日

では若干のばらつきはあったものの、カラムでの保存

期間による残存率への大きな影響はみられなかった。 

水試料の冷凍保存実験の結果を図 7-2 に示す。

TOCl 残存率の算出方法は上述通りである。また、本

実験はn=3で行ったが、全ての保存条件で測定値の変

動係数が 10%以下（最大で 9.5%（消毒なしの 28日冷

凍保存試料））であり、同じ試料群の再現性は良好で

あったため、グラフには平均値をプロットした。平均

残存率は、消毒処理なし試料では 67.6%（14 日後）、

73.8%（28 日後）、82.7%（56 日後）、68.7%（84 日

後）、消毒処理後試料では 59.9%（15 日後）、73.3%

（28 日後）、80.6%（56 日後）、50.4%（84 日後）で

あった。実験開始日とその他の保存試料の残存率の差

の要因は、冷凍試料の解凍操作等に半日程度の作業時

間がかかり、TOCl 濃度に変化が生じたためであると

推察された。一方で、解凍操作中の濃度減少を除けば、

56 日（約 2 ヶ月）程度の保存であれば残存率への顕

著な影響はないことが示唆された。 

以上の結果を整理すると、試料中の TOCl濃度をよ

り適切に測定するためには、試料取得後速やかに

TXAPPC への通水を開始することが望ましいことが

示唆された。一方で、試料取得から実験室での通水作

業までには 1日程度を要することも想定されるため、

水試料の速やかな冷凍ならびに迅速な解凍作業により、

1-2 ヶ月程度の冷凍保存が可能となることが示された。

また、通水後のTXAPPCを15日程度冷蔵保存しても

測定値に影響しないことが示唆された。 

 

(2)懸濁態試料中の低濃度 TOCl測定を目指したろ紙材

と洗浄法の検討 

SS 濃度が高い水試料中の TOCl 測定方法として適

した条件を検討するために、異なるろ紙材と洗浄方法

を用いてコンタミネーションの有無を確認した。その

結果を図 7-3 に示す。まず、MCE ろ紙を検討した結

果、無洗浄での吸収液（5mL 程度）の濃度が平均値

（n=3）で 670 μg/L、NaNO3による洗浄後で 435 μg 

/L検出された。GF/Bろ紙の場合には、NaNO3による

洗浄後で 158 μg/L 検出された。これらの濃度は、装

置定量下限値（IQL）の 47 μg/L よりも顕著に高く、

ろ紙に含まれる塩素化合物によるコンタミネーション

が示唆された。また、GF/B ろ紙の場合には燃焼後に

も燃焼ボートにガラス塊が残留してしまう課題もあっ

た。一方、CAろ紙では、無洗浄の場合でも 60.0 μg/L

の検出に留まり、MCE ろ紙や GF/B ろ紙と比べ、

バックグラウンド濃度が大幅に改善した。また、

NaNO3による洗浄後では 50.9 μg/Lであった。さらに
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図3 懸濁態試料中の低濃度TOX測定を目指したろ紙材と洗浄法の検討

図 7-2 水試料の冷凍保存後の TOCl残存率 

図 7-3 懸濁態試料中の低濃度 TOCl測定を目指したろ紙材と洗浄法の検討 



 

 

トルエン＋NaNO3洗浄後では 32.8 μg/L、メタノール

＋NaNO3洗浄後では 10.9 μg/Lの検出に留り、IQL の

47 μg/L よりも低くなった。以上より、メタノールと

NaNO3による事前洗浄をした CA ろ紙を採用する こ

とで、試料中 TOClが数 μg/L～数十 μg/Lの低濃度域

まで測定できる可能性が示された。 

 見出した洗浄方法で準備した CAろ紙を用いて、下

水試料をろ過した残渣を含むろ紙に対して無機ハロゲ

ン除去に必要な NaNO3（2.0 mol/L）洗浄液量を検討

した。結果を図 7-4 に示す。NaNO3液量が 0, 30, 60, 

90, 120 mLの時の TOCl濃度はそれぞれ、99.4, 58.3, 

34.7, 31.2, 36.5 μg/Lであり、60 mL以上では大きな差

はみられなかった。60 mLの洗浄液量があれば作業が

非効率化せずに、十分に無機ハロゲン（無機塩素化合

物）が除去されることが示唆された。 

(3)下水懸濁態試料への標準添加回収試験結果と結乾

燥による TOCl測定への影響の確認 

実下水試料を用いた標準添加回収試験の結果を図7-

5に示す。本研究で見出して(1)及び(2)に示した前処理

方法（試料水の冷凍保存期間、通水後カラムの冷蔵保

存期間、ろ紙の洗浄方法）で処理した後に凍結乾燥し

た上で TOX 計に供した懸濁態試料中の TOCl 標準添

加回収率は 62.3%であり、その変動係数は 11.4%で

あった。また、溶存態試料を既往の手法で前処理し

TOX 計に供した時の回収率は 62.1%であり、その変

動係数は 3.4%であった。これらを比較すると、回収

率の再現性は懸濁態試料でやや誤差が大きかったが、

回収率自体は懸濁態と溶存態とで同様であった。一方、

標準非添加試料の測定値から算出した試料中に元々含

まれていた TOCl濃度に着目すると、溶存態試料では

平均値 27.5 μg/L（濃度の変動係数 3.4%）であったの

に対し、懸濁態試料では平均値 118 μg/L（濃度の変動

係数 33.8%）と変動が顕著に大きかった。この要因の

一つには、標準添加試料中の TOCl濃度に対して、実

試料中の TOCl濃度が 2オーダー程度低かったことが

考えられた。 

懸濁態試料において分析値の変動係数が比較的高

かった結果を受け、前処理の後段で行う凍結乾燥処理

による TOCl測定結果への影響を検討した。結果を図

7-6 に示す。凍結乾燥後に標準添加した試料では、回

収率は 95.4%であり、その変動係数は 3.7%であった。

一方で、凍結乾燥前の添加試料では回収率は 75.0%で

あり、その変動係数は 22.9%であった。この結果から、

凍結乾燥処理により懸濁態試料中 TOClのロスや測定

図 7-6 ろ紙試料の凍結乾燥処理の有無による 
TOCl回収率の比較 

 

図 7-4 無機ハロゲン除去のための 
NaNO3洗浄における液量別の Cl測定濃度 

 

 

図 7-5 標準物質 4-bromo-2-chloro-1-fluorobenzene
を用いた下水試料への添加回収試験結果と 
同試料中に元々含まれていた TOCl濃度 
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誤差を生じていることが示唆された。一方で、凍結乾

燥処理を除いて試料への影響が少ない乾燥操作は現状

では提案は容易ではなく、凍結乾燥操作への対処方策

の検討が必要であることが示された。 

以上の検討結果より本研究で見出した TOClの測定

手順を図 7-7に示す。本手法の懸濁態分析では濃度が

数十 μg/L 程度以下の低い下水試料の分析では測定結

果が一定のばらつきを含むため、複数試料の分析によ

る誤差の確認が重要であると考えられた。また、全有

機フッ素化合物類（TOF）や、有機臭素化合物類

（TOBr）についても定量可能なことを確認しており、

今後の活用を検討していく。 

7.2 塩素消毒副生成物の生成メカニズム検討と放流

先河川における挙動把握 

7.2.1 背景と目的 

下水処理場が地震、豪雨等により被災しその処理

機能が喪失した場合、被災後の緊急措置として未処理

下水の消毒放流が行われ、また、応急復旧段階におい

ては沈殿や簡易生物処理を行った後、消毒放流されて

いる。これらの消毒放流についてはこれまでの知見か

ら衛生学的な安全を確保するために必要な主要消毒技

術の一つとして塩素消毒37)が用いられている。塩素注

入率は放流水の大腸菌群数を 3,000個/cm3以下に保ち

つつ消毒塩素の放流先への影響を考慮し、残留塩素

0.1mg/L 程度が目安となっている。残留塩素が

1.0mg/L を超えた場合には、放流先の水生生物への影

響懸念から還元剤による脱塩素や海水、環境水等によ

る希釈が必要となる場合もある。また、下水処理の消

毒の他、浄水処理の消毒においても用いられている塩

素消毒は、有害なトリハロメタン、ニトロソアミン類、

ホルムアルデヒド、全有機ハロゲン等の消毒副生成物

を生成する反応を起こしうることが知られている 38)～

43)。 

応急復旧段階の下水の塩素消毒は、通常の下水処

理水の塩素消毒に比べ、塩素注入率が高いことから消

毒副生成物の生成濃度が高くなることが予想されるが、

応急復旧段階の消毒副生成物に関する調査・研究報告

はみられず、その実態は不明である。また、これら消

毒副生成物の放流先河川における挙動の調査報告は少

なく、応急復旧段階の消毒放流を対象とした調査報告

はみられない。 

本研究は、応急復旧段階を模した下水を用い、消

毒副生成物の生成メカニズム検討として塩素注入率と

副生成物の関係、反応時間と副生成物の関係について

室内実験を行った。また、消毒副生成物の放流先河川

における挙動について応急復旧段階の下水処理場の放

流先河川における現地調査を行った。 

7.2.2  方法 

(1) 消毒副生成物の生成メカニズム検討 

塩素消毒における消毒副生成物の生成メカニズム

検討については、塩素注入率、反応時間をパラメータ

とした消毒副生成物の生成実験を行った。消毒副生成

 
図 7-7 本研究で見出した TOClの測定手順 



 

 

物として全有機ハロゲン（TOX）、ホルムアルデヒド

（HCHO）、ニトロソアミン類のN-ニトロソジメチル

アミン（NDMA）、N-ニトロソジエチルアミン

（NDEA）を分析した。HCHO は公共用水域におけ

る水生生物保全の要監視項目でその淡水域の指針値は

1mg/L以下とされている化学物質であり、水道水質基

準の基準値が 80 µg/L以下と設定されている。NDMA

は水道水の要検討項目としてその目標値 0.1 µg/Lが示

されている化学物質である。 

TOX の分析は、前述した 7.1.3(3)に示す方法により

行った。本研究は、塩素消毒副生成物の検討を主眼と

していることから TOX 化合物のなかでも塩素化有機

物について測定しTOCl濃度として「µg-Cl/L」で示し

た。また、HCHOは、化学物質と環境 平成27年度化

学物質分析法開発報告書44)の方法により、ろ過無しで

分析した。NDMA、NDEAは、試料を孔径 1 µmのガ

ラス繊維ろ紙で自然ろ過した後、ろ液を上水試験方法

-2011 年版・有機物編 45)の方法により分析した。また、

供試下水について水温、pH、ORP、SS、DOC、

NH4-Nを測定した。 

a）塩素注入率と副生成物生成の関係 

塩素注入率と副生成物生成の関係把握は、図 7-8に

示す 2Lのポリビンに pH計、ORP計をセットした実

験装置を 4組用いて行った。塩素注入率は、流入下水

の消毒において大腸菌群数を 3,000個/cm3以下にする

ために必要な 7～12mg/L46),47)を参考に 5～20mg/L と

し、また、反応時間は一般的な消毒槽の接触時間が

15分以上 47)を標準としていることを参考に 20分に設

定した。添加する塩素は、有効遊離塩素約 1,000mg/L

の次亜塩素酸ナトリウム溶液とした。各装置に塩素注

入率 5、10、15、20mg/Lで塩素添加し、20分撹拌し

た。残留塩素を測定した後、直ちに L-アスコルビン

酸を 1g/L 加え残留塩素の中和を行った。残留塩素中

和後の試料について消毒副生成物（TOCl、HCHO、

NDMA、NDEA）を分析した。 

実験は実処理場の流入下水を用いて 2回行った。実

験 1回目の試料は、ピット表層水を簡易沈澱下水の模

擬下水として用いた。実験 2回目は、ピット下水を採

取し嫌気化させる目的で 3日間室温で放置し、再混合

した後 1時間静置した上澄液を還元性簡易沈澱下水の

模擬下水とした。それぞれの供試下水の水質を表 7-2

に示した。実験 1回目に供した模擬簡易沈澱下水の水

質は、ORP-125 mV、SS91mg/L、DOC26mg/L、

NH4-N16mg/L であった。また、実験 2 回目の供試下

表 7-2 供試下水の水質（塩素注入率の影響実験） 

 

 

 
図 7-9 実験装置（反応時間の影響実験） 

 

表 7-3 供試下水の水質（反応時間の影響実験） 

 

 

表 7-4 塩素消毒後の水質(塩素注入率の影響実験) 

 

 水温

(℃)

ｐH

(－)

ORP

(mV)

SS

(mg/L)

DOC

(mg/L)

NH4-N

(mg/L)

1回目 22 7.0 -125 91 26 16

2回目 16 6.9 -225 28 39 26

 塩素注入率（15mg/L）

↓ pH ORP

6L

反応時間
10, 20, 40, 80min

マグネチックスターラー

 水温

(℃)

ｐH

(－)

ORP

(mV)

SS

(mg/L)

DOC

(mg/L)

NH4-N

(mg/L)

実験① 21 7.1 -220 165 24 17

実験② 10 7.3 -74 103 41 26

水温 ｐH ORP

Free Total （℃） （－） （mV）

添加20分後 0.20 0.02 22 7.1 -37

中和後 － － 22 4.1 64

添加20分後 0.21 4.0 21 7.1 450

中和後 － 0.00 21 4.2 74

添加20分後 0.09 7.2 21 7.1 499

中和後 － 0.00 21 4.3 67

添加20分後 0.48 13 21 7.1 519

中和後 － 0.00 21 4.3 68

添加20分後 0.06 0.00 17 7.1 -78

中和後 － － 17 4.6 -2

添加20分後 0.06 1.1 16 7.0 349

中和後 － － 16 4.6 62

添加20分後 0.12 5.0 16 7.1 430

中和後 － － 16 4.7 40

添加20分後 0.16 11 16 7.1 450

中和後 － － 16 4.8 92
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図 7-8 実験装置（塩素注入率の影響実験） 
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クロロホルム 0.0013 0.0033 

ブロモジクロロメタン 0.0002 0.0002 

ジブロモクロロメタン 0.0001 0.0001 

ブロモホルム <0.0001 <0.0001 

ブロモクロロメタン <0.0001 <0.0001 

ジブロモメタン <0.0001 <0.0001 
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ホルムアルデヒド <0.001 0.006 

アセトアルデヒド 0.01 0.03 

プロピオンアルデヒド <0.02 <0.02 

イソブチルアルデヒド <0.01 <0.01 

イソバレルアルデヒド <0.004 <0.004 
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水は、3日間室温放置によりORPが-225mVと還元は

進行し、模擬還元性簡易沈澱下水とすることができた。 

b) 反応時間と副生成物生成の関係 

反応時間と副生成物の関係把握は、前述の 1）と同

様に図 7-8の装置を 4組用い、それぞれの塩素注入率

を 15mg/L とし塩素添加から 10、20、40、80 分経過

後に各試料の残留塩素を測定した後、直ちに L-アス

コルビン酸を 1g/L 加え残留塩素の中和を行った。残

留塩素中和後の試料について消毒副生成物（TOX、

HCHO、NDMA、NDEA）を分析した（実験①）。 

また、別々の装置による実験①では、バラツキが

みられたことから同一ボトルを用い所定の反応時間経

過後に分析試料を採取する方式の実験②を行った（図

7-9参照）。実験②では消毒副生成物はTOClのみ分析

した。実験は試料 6L、塩素注入率 15mg/L とし、塩

素添加から10分経過後に試料約 300mLを採取し残留

塩素測定後、直ちに L-アスコルビン酸を 1g/L 加え残

留塩素の中和を行い TOCl 分析に供した。20 分経過

後、40分経過後、80分経過後においても10分経過後

同様に試料採取、残留塩素測定、残留塩素中和を行い

TOCl分析した。 

供試下水の水質を表 7-3に示した。実験①の試料は

実処理場の流入下水を午前中に採取し、直ちに実験に

供し、実験②の試料は午後採取したピット表層下水を

翌日まで室温保存したものを実験に供した。 

(2) 消毒副生成物の放流先河川における挙動 

 消毒副生成物の放流先河川における挙動調査は、K

浄化センターの放流先河川（A川）において実施した。

分析試料は、下水処理場の放流口と放流先河川 5地点

（放流口の上流約 0.7km、下流約 3km、約 7.5km、

約 11.5km、約 22km）で採取した。採取地点におい

て水温、pH、ORP、EC、濁度、DO、TDS、残留塩

素（遊離、全）を測定した。また、採取試料は、冷蔵

状態で分析所に持ち込み、一般項目（SS、DOC、T-P、

NH4-N、NOX-N、NO2-N）の測定と消毒副生成物

（TOCl、HCHO、NDMA、NDEA）を分析した。

TOCl 測定は、試料の SS 濃度が低いことから未ろ過

試料をそのまま活性炭カラムに通水した。 

7.2.3 結果と考察 

(1) 消毒副生成物の生成メカニズム検討結果 

a）塩素注入率と副生成物生成の関係 

 塩素消毒後の水質を表 7-4に示した。各実験とも残

留塩素は、遊離残留塩素の存在は少なく、ほとんどが

結合残留塩素であった。結合残留塩素としてクロラミ

ン（モノクロラミン、ジクロラミン、トリクロラミン）

が知られているが、本研究ではクロラミンの形態につ

 

図 7-10 TOCl測定結果（塩素注入率の影響実験） 

 

 

図 7-11 HCHO測定結果（塩素注入率の影響実験） 

 

 

図 7-12 塩素注入率と生成 TOCl濃度の関係 

 

 

図 7-13 残留塩素濃度と生成 TOCl濃度の関係 

懸濁態の測定値は精度に 

課題があるため参考値 



 

 

いては確認していない。また、いくつかの中和試料の

残留塩素測定を行い、中和後に残留塩素が不検出であ

ることを確認した。 

pH は、塩素添加前後の変化はほとんど見られない

が、残留塩素の中和剤として 1g/L の濃度で L-アスコ

ルビン酸を添加した後は4.1～4.8と酸性を示した。ま

た、ORP の変化から、還元状態の供試下水試料（表

7-2）が塩素添加後に酸化状態となっていることがわ

かる。還元剤としての作用をもつ L-アスコルビン酸

の添加により ORP の値が少し低下しているが、残留

塩素が中和されことによる。消毒副生成物の分析は、

中和後の試料を用いた。 

塩素無添加の TOCl濃度、塩素注入率を 5、10、15、

20mg/Lで添加し反応時間 20分とした試料のTOCl濃

度を図 7-10、HCHO 濃度を図 7-11に示した。実験 1

回目の TOCl 測定は、孔径 1µm のミックスセルロー

スエステル（MCE）ろ紙、実験 2 回目は、孔径

0.8µm のセルロースアセテート（CA）ろ紙によりろ

過したろ液（溶存態）とろ紙上残渣（懸濁態）に分け

て行った。また、HCHO 測定は懸濁態を含む試料を

PFBOA 誘導体化後、ヘキサン抽出し GC/MS により

測定した。図 7-10 より塩素消毒により TOCl の生成

がみられ、その生成濃度は、塩素注入率に比例し高く

なる傾向がみられた。1 回目、2 回目の結果を比較す

ると、溶存態と懸濁態の比率が異なる結果となったが、

懸濁態を捕捉するろ紙の孔径が 1 回目 1µm、2 回目

0.8µmと違うことが一因と考えられる。また、図7-11

の HCHO については、塩素注入率との間に強い相関

は認められなかった。塩素消毒の副生成物としての

HCHO は、ヘキサメチレンテトラミン、トリメチル

アミンの他種々の化学物質の存在下で生成することが

報告46),47)されている。本試料においてもこれら前駆物

質の存在と反応が想定されるが、塩素添加の有無で

HCHO 存在量にあまり差異がないことから、HCHO

生成への寄与は限定的と考えられた。 

 ニトロソアミン類の NDMA は、1 回目の塩素注入

率5mg/Lの試料が0.024µg/Lであった他は、どの試料

においても定量下限値（0.018µg/L）未満であった。

また、NDEA はいずれの試料においても定量下限値

（0.045µg/L）未満であった。本実験では、人健康の

懸念となるレベルのニトロソアミン類の生成は認めら

れなかった。 

図 7-12に塩素注入率と TOCl生成濃度、図 7-13に

残留塩素と TOCl 生成濃度、図 7-14 に塩素消費量と 生成 TOCl濃度の関係を示した。懸濁態の TOCl測定

 

図 7-14 塩素消費量と生成 TOCl濃度の関係 

 

表 7-5 塩素消毒後の水質（反応時間の影響実験） 

 

 

 

図 7-15 反応時間と TOCl濃度の関係 

 
図 7-16 反応時間と HCHO濃度の関係 

 水温 ｐH ORP

Free Total （℃） （－） （mV)

添加後10分 0.26 8.7 20 7.2 429

中和後 － 0.00 20 4.4 35

添加後20分 0.19 6.3 20 7.2 443

中和後 － 0.00 20 4.3 40

添加後40分 0.24 7.3 20 7.3 480

中和後 － 0.00 20 4.4 56

添加後80分 0.19 6.3 20 7.4 487

中和後 － 0.00 20 4.3 79

10 添加後10分 0.08 12 11 7.4 414

20 添加後20分 0.08 11 11 7.5 416

40 添加後40分 0.11 12 11 7.5 416

80 添加後80分 0.07 11 11 7.6 415
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については、測定結果の再現性に課題がみられるこ

とから、図 7-12、13、14 の塩素注入量、残留塩素、

塩素消費量と生成TOCl濃度の関係については溶存態

の測定データを用いて図示した。縦軸の TOCl 濃度

は、塩素添加後の試料の分析値から塩素無添加の値

を減じた濃度とした。図 7-12、13 からわかるように

塩素注入率と生成 TOCl 濃度、残留塩素濃度と生成

TOCl 濃度の間に強い正の相関がみられた。また、図

7-14に示した塩素消費量と生成TOCl濃度の関係は、

塩素消費量に比例し生成TOCl濃度が高くなる傾向は

認められるが、塩素注入率、残留塩素に比べるとそ

の相関は低い傾向であった。注入された塩素は、消

毒副生成物生成に使われる他、還元性物質の酸化に

も消費されることが原因と考えられる。 

b) 反応時間と副生成物生成の関係 

 塩素消毒後の水質を表 7-5に示した。残留塩素は、

前述の a）同様、遊離残留塩素の存在は少なく、ほと

んどが結合残留塩素であった。実験①は、それぞれ

別のボトルを用いた実験だったこともあり残留塩素

濃度のバラツキがみられる。実験②は、所定時間経

過後に試料採取する方式としたことから大きな変動

はみられなかった。pH は、L-アスコルビン酸の添加

で酸性に変化すること、ORP は、供試下水試料（表

6-3）の還元状態から塩素添加後に酸化状態となって

いること、還元剤の L-アスコルビン酸の添加後に値

が少し低下するなど、前述の a）と同様であった。 

消毒副生成物の分析結果については、実験①、実

験②の TOCl 測定結果を図 7-15、HCHO 測定結果を

図 7-16 に示した。バラツキが大きい結果となったが、

反応時間 10分～80分では TOCl濃度が大きく異なる

ことはなかった。この結果から、TOCl生成反応は 10

分の反応時間で既に平衡に達していると考えられる。 

 HCHO、NDMA、NDEA は、実験①のみ分析した。

図 7-16 に示すとおり、HCHO は反応時間が 10 分、

20 分、40 分までは反応時間が長くなるに従い高くな

り、80分の値は 40分とほぼ同じであった。反応時間

と HCHO 生成の関係の明確化には再試験による確認

などデータ蓄積が望ましいと考えられた。また、

NDMA は、0.020～0.027µg/L と低濃度で定量された

がバラツキが大きく反応時間との関係はみられなかっ

た。NDEA はいずれの試料も定量下限値（0.045µg/L）

未満であった。 

 なお、本項で得られた TOCl 濃度は、塩素消毒前が

約 25µg-Cl/L、塩素消毒試料は最大約 130µg-Cl/L で

あった。これらの値は、山根らの調査研究48)で報告さ

れている流入下水のTOCl濃度、高橋らの研究 49)で報

告されている塩素消毒下水の TOCl濃度と同レベルで

あった。 

(2) 消毒副生成物の放流先河川における挙動調査結果 

 河川調査結果一覧を表 7-6に示した。放流口上流約

0.7km、下流約 3km～22km の各地点の一般水質項目

（SS、DOC、T-P 等々）の数値は概ね同じ値であっ

た。放流口で採取した放流水の水質は、SS が河川水

の約 3倍、DOCが約 10倍、T-P が約 20倍であった

が、放流水流入前後の河川水質にほとんど変化はみら

れず放流水の河川水質への影響は小さかった。放流水

量が放流先河川水量の約 1/180であったことなど放流

負荷量が放流先河川の負荷量に比べ小さいことによる

と考えられる。他の一般水質項目についても同様で

あった。 

TOCl、HCHO濃度変化図を図7-17に示した。消毒

副生成物の TOCl 濃度は、放流先河川水濃度は 1.2～

1.9µg-Cl/L、放流口で採取した放流水は 21µg-Cl/L で

あった。放流水の TOCl 濃度は、放流先河川の 10～

上流 下流 下流 下流 下流

約0.7km 約3km 約7.5km 約11.5km 約22km

 水温 (℃) 19 22 18 17 17 17

 pH (-) 7.4 7.2 7.2 6.9 6.8 6.6

 ORP (mV) 150 360 170 140 150 190

 EC (mS/cm) 0.21 0.46 0.19 0.20 0.22 0.21

 濁度 (NTU) 9 50 12 14 14 16

 DO (mg/L) 9.6 11 8.0 9.4 9.6 9.7

 SS (mg/L) 8.9 30 8.7 12 12 13

 DOC (mg/L) 1.7 22 2.0 1.6 1.7 1.8

 T-P (mg/L) 0.08 2.1 0.08 0.09 0.09 0.09

 PO4-P (mg/L) 0.04 1.5 0.04 0.04 0.04 0.05

 NH4-N (mg/L) 0.06 17 0.15 0.13 0.14 0.11

 NOX-N (mg/L) 0.85 0.23 0.83 0.84 0.84 0.84

 NO2-N (mg/L) 0.05 0.05 0.05 0.05 0.05 0.05

放流口

(放流水)

表 7-6 河川調査結果一覧 

図 7-17 放流先河川における TOCl、HCHO濃度 

 



 

 

17倍であったが、水量が1/180であったことから、負

荷量では約1/10～1/16であり、放流先河川への影響は

小さいと考えられる。 

HCHO についても放流先河川水の濃度は、2.2～

5.0µg/L、放流水の濃度は 16µg/L であり、TOCl 同様

に放流水の放流先河川への影響は小さい。また、ニト

ロソアミン類の NDMA、NDEA は、放流水及び河川

のどの地点においても定量下限値（0.018µg/L、

0.045µg/L）未満であった。 

なお、TOCl、HCHO の調査結果から放流口から下

流約 22kmの区間における濃度は減少することなく概

ね同じ値であったことから、これらは河川水中におい

て保存性が高いことがわかった。HCHO については、

岡本ら 50)が多摩川の中流域 11km区間において実施し

た調査で減少係数は小さく、流下過程で減衰しにくい

化学物質であることが報告されている。また、南山ら

51)は HCHO 添加の二次処理水を用いた水路実験を行

い、約 45 分の流下時間では減衰がみられなかったと

報告している。今回の調査結果は、これらの既往知見

と一致していた。 

 TOCl、HCHO は、現時点で環境基準や排水基準に

おける規制項目ではない。HCHO は、水生生物の保

全に係る要監視項目として、環境中の指針値が淡水域

で 1mg/L とされており、今回の現地調査における放

流水濃度および河川水濃度、ならびに模擬排水実験に

おける生成濃度は、いずれも指針値を大幅に下回って

いた。また、TOCl には同じく水生生物の保全に係る

要監視項目であるクロロホルムが含まれるが、TOX

全体としては他のトリハロメタン類も含めた極めて多

様な有機塩素化合物の包括指標であり、個別物質はそ

の一部に過ぎないため、水環境影響の評価への包括指

標の活用方策も含めて、今後検討していくことが望ま

しいと考えられた。 

7.3 応急復旧段階における下水処理水の水生生物に

及ぼす影響評価 

7.3.1 背景と目的  

近年、震災や豪雨被害により下水処理施設の被災

が増加しており、汚水処理機能の一次停止や復旧が長

期間に及ぶ被害が報告されている。応急復旧段階では、

流入下水を沈殿や簡易生物処理を行った後、消毒放流

することが一般的であるが、この状態での処理水は有

機物やアンモニア性窒素濃度が高く、また消毒の塩素

添加量が平常時よりも多いため、消毒副生成物の生成

も促進されることが考えられる51)。一方、応急復旧下

における処理水の生物影響に関する調査報告は少なく、

特に消毒副生成物の影響観点から考えると、影響を受

けやすいとされる藻類を用いて評価する必要があると

考えられる。そこで本研究では、応急復旧段階を模し

た下水を用い、ムレミカヅキモ（Raphidocelis 

subcapitata）に対する影響評価を行った。 

7.3.2 実験材料および実験方法  

(1) 試験水の採取と調製  

試験水は、2021 年 3 月 1 日、K 浄化センターから

バッチ採取した。使用した試験水は、①塩素混和池流

入水（試験水①）、②塩素混和池流出水（試験水②）、

③塩素混和池流出水＋チオ硫酸 Na（試験水③）の 3

種である（図 7-18）。②の消毒用塩素には次亜塩素酸

Na が用いられていた。事前にムレミカヅキモの生育

に影響がないことを確認したチオ硫酸 Na（1.1mM）

を採取直後の試験水②に添加し、残留塩素を中和した

水試料を試験水③とした。各サンプルは低温下で速や

かに土木研究所に搬入し、試験に用いるまで 4℃冷暗

所に保管した。採取された各処理水は一般水質、消毒

副生成物を測定し、ムレミカヅキモの影響試験に用い

た。 

(2) 藻類を用いた処理水の影響試験 

試験には国立研究開発法人国立環境研究所から分

譲されたムレミカヅキモ（R. subcapitata; NIES-35株）

を用いた。保存飼育時は AAP 培地を用いてフラスコ

で培養し、25℃、3000 lx（白色蛍光灯下）で明期

16h/暗期 8h で培養を行い、1 週間おきに継代培養を

行った。 

本試験は OECD201 を基に、96 穴平底プレートを

用いて検討を行った 52)。超純水を用いて各処理水を 0

（Control）、1、5、10、20、40%濃度となるよう希釈

調製し、10倍濃度のAAP培地を最終濃度 1倍量にな

るよう添加して試験溶液を作製した。フィルター滅菌

した各試験溶液と前培養したムレミカヅキモ（最終濃

図 7-18 試験水採取場所の概略図 

 



 

 

度 1x104 cells/ml）を全量 200μLになるよう 96穴平

底プレートに添加し、1 週間静置培養を行った。培養

条件は 25℃、4,000 lxで連続照射とした。藻類の増殖

はクロロフィル aを指標とし、そこから比増殖速度を

算出した。クロロフィル a はプレートリーダー

（SoftMax® Pro、モレキュラーデバイスジャパン）

を用いて、励起 435/ 蛍光 685nmを測定した。試験は

各濃度 6連で行った。 

(3) 一般水質項目の測定 

 試験水①と②は、水温、pH、ORP、EC、DO、残

留塩素（全塩素、遊離塩素）、SS、DOC、NH4-N、

NOX-N、NO2-N を測定した。残留塩素は、採水翌日

にも全サンプルにおいて測定を行った。 

(4) TOXと消毒副生成物の測定 

 試験水①と②について、TOX と消毒副生成物を測

定した。消毒副生成物は、揮発性有機化合物（クロロ

フォルム、ブロモジクロロメタン、ジブロモクロロメ

タン、ブロモホルム、ブロモクロロメタン、ジブロモ

メタン、トリクロロブロモメタン、テトラブロモメタ

ン、クロロピクリン）、ハロアセトニトリル（ジクロ

ロアセトニトリル、トリクロロアセトニトリル、ブロ

モアセトニトリル、ジブロモアセトニトリル）、抱水

クロラール、ハロ酢酸（クロロ酢酸、ジクロロ酢酸、

トリクロロ酢酸）、アルデヒド（ホルムアルデヒド、

アセトアルデヒド、プロピオンアルデヒド、イソブチ

ルアルデヒド、イソバレルアルデヒド）を測定した。 

TOX の測定は、前述した 7.1.3(3)に示す方法により

行い、水中に含まれる塩素の有機ハロゲン化合物の総

量をTOClとして示した。 

揮発性有機化合物、ハロアセトニトリル、抱水ク

ロラール、ハロ酢酸測定用の試験水には、採取直後に

アスコルビン酸ナトリウム（最終濃度 1 g/L）を添加

し、アルデヒド測定用の試験水には、採取後に0.1mL

チオ硫酸ナトリウム（0.3w/v%）を添加した。揮発性

有機化合物の測定は、パージ・トラップガスクロマト

グラフ質量分析法を用いた。ハロアセトニトリルと抱

水クロラールの測定は、溶媒抽出ガスクロマトグラフ

-質量分析法を用いた。ハロ酢酸の測定では、溶媒抽

出-誘導体化-ガスクロマトグラフ-質量分析法を用いた。

またアルデヒドの測定には、溶媒抽出-誘導体化-ガス

クロマトグラフ-質量分析法を用いた。 

(5) 有機化学物質の精密質量分析 

試験水①、②、③について、髙沢ら30)の方法で固相

抽出を行った。無添加の超純水をコントロール試料と

表 7-7 試験水①と②の一般水質項目 

試料名 試験水① 試験水② 

採水時間 13:45 13:25 

水温 (℃) 16.3 17.4 

pH (-) 7.85 7.74 

ORP (mV) -19.2 -20 

EC (mS/cm) 469 500 

DO (mg/L) 6.8 7.5 

残留塩素 

(mg/L) 

遊離塩素 － 0.25 

全塩素 － 1.55 

SS (mg/L) 42  46  

DOC (mg/L) 14  27  

NH4-N (mg/L) 23  26  

NOX-N (mg/L) 1.12  0.59  

NO2-N (mg/L) 0.45  0.23  

 

表 7-8 各試験水で検出された残留塩素 

サンプル 遊離塩素(mg/L) 全塩素(mg/L) 

試験水① 0.03  0.04  

試験水② 0.03  0.15  

試験水③ 0.02  0.00  

 

図 7-19 各水試料がムレミカヅキモの生育速度に及

ぼす影響 

 

(A)

40     20     10      5       1       0

0

0.4

0.8

1.2

1.6

処理水濃度（％）

40     20     10      5       1       0
0

0.4

0.8

1.2

1.6

処理水濃度（％）

比
増

殖
速

度
(d

ay
-
1
)

試験水① 試験水②

(A)

(B)

40     20     10      5       1       0 

0

0.4

0.8

1.2

1.6

処理水濃度（％）

試験水③

比
増

殖
速

度
(d

ay
-
1
)

仮説
(A) 消毒副生成物の影響
(B) 残留塩素の影響



 

 

した。前処理した各試料を液体クロマトグラフ―精密

質量分析装置で測定し30)、各試料から検出された全ス

ペクトル（m/z）を抽出した。抽出したスペクトルは、

解析（A）と解析（B）で検討を行った。 

解析（A）：抽出した全スペクトルのうち、コントロー

ル試料におけるスペクトル強度が低く（<100）、かつ

試験水①～③では高い（>1000）スペクトルのみをカ

ウントした。 

解析（B）：試料①で検出されたスペクトル強度に対し、

試験水②および③においてスペクトル強度が 10 倍以

上または以下のものをカウントした。 

7.3.3 結果と考察 

(1) 使用した処理水の水質の特徴 

 試験水①と②の一般水質を表 7-7に示す。試験水②

で DOC の増加が見られたが、他の一般水質項目では

試験水①と②で大きな差は見られなかった。応急復旧

段階の下水であるため、いずれも NH4-N 濃度が高く、

試験水①で 23 mg/L、試験水②で 26 mg/Lが検出され

た。また塩素消毒を行った試験水②では残留塩素が確

認され、遊離塩素 0.25 mg/L、全塩素 1.55 mg/L が検

出された。 

(2) ムレミカヅキモに対する処理水の影響評価 

採水翌日にそれぞれの試験水を用いて、ムレミカ

ヅキモの影響評価を行った。始めに、各試験水の残留

塩素の測定を行った（表 7-8）。全ての試験水で遊離

塩素はほとんど検出されず、全塩素は試験水②のみ

0.15mg/L 検出されたが、前日の測定値の約 10％で

あった。次に各試験水がムレミカヅキモの増殖に与え

る影響を検討した（図 7-19）。試験水①では処理水濃

度 40％でもムレミカヅキモに対する影響は見られな

かった。試験水②における阻害率は処理水濃度 40％

で 61.9％、処理水濃度 20％で 12.3％を示した。この

結果は、消毒を目的として添加された塩素または消毒

副生成物が試験水中に残存し、ムレミカヅキモの増殖

に影響を与えたことが推察される。一方、試験水③に

おける阻害率は処理水濃度 40％で 40.2％であり、処

理水濃度 20％では影響が見られなかった。試験水②

と比べて試験水③の増殖阻害の影響が改善されたこと

から、残留塩素がチオ硫酸 Na により中和され、ムレ

ミカヅキモに対する影響が軽減されたことが推察され

る。本研究では、残留塩素としてのクロラミン類（モ

ノクロラミン、ジクロラミン、トリクロラミン）の測

定は行わなかったが、試験水②で検出された全塩素

（0.15 mg/L）の一部はモノクロラミンであることが

考えられる。ムレミカヅキモに対するモノクロラミン

の影響は 0.018 mg/L（EC50）であることが報告され

ており53)、ここから、試験水②に含まれるモノクロラ

ミンがムレミカヅキモに影響を与える可能性が推察さ

れた。一方、塩素中和後の試験水③において、試験水

濃度 40％でも影響が完全に軽減されなかった理由と

しては、何らかの消毒副生成物が残留することが推察

された。 

(3) 消毒副生成物の検出状況と影響検討 

高濃度の有機物が含まれる流入水を塩素消毒した

場合、塩素と有機物が反応し、消毒副生成物が生成さ

れることが推察される。そこで試験水①と②の消毒副

生成物について検討を行った。TOX 計を用いた溶存

態 TOCl の測定では、試験水①で 26.9μg-Cl/L、試験

水②で30.7μg-Cl/Lを示した。揮発性有機化合物、ハ

ロアセトニトリル、抱水クロラール、ハロ酢酸の測定

において、試験水①より試験水②で多く検出された消

毒副生成物は、22 化学物質中、クロロホルム、トリ

表 7-9 試験水①と②で検出された消毒副生成物

（mg/L) 
 

化学物質 ①塩素混和

池流入水 

②塩素混和

池流出水 

 
 
 

 
 

揮
発

性
有

機
化

合
物

 

クロロホルム 0.0013 0.0033 

ブロモジクロロメタン 0.0002 0.0002 

ジブロモクロロメタン 0.0001 0.0001 

ブロモホルム <0.0001 <0.0001 

ブロモクロロメタン <0.0001 <0.0001 

ジブロモメタン <0.0001 <0.0001 

トリクロロブロモメタン <0.0001 <0.0001 

テトラブロモメタン <0.0001 <0.0001 

クロロピクリン <0.0001 <0.0001 

ハ
ロ

ア
セ

ト
ニ

ト
リ

ル
・ 

 

抱
⽔

ク
ロ

ラ
ー

ル
 

ジクロロアセトニトリル <0.001 <0.001 

トリクロロアセトニトリル <0.001 <0.001 

ブロモアセトニトリル <0.001 <0.001 

ジブロモアセトニトリル <0.001 <0.001 

抱⽔クロラール <0.001 <0.001 

ハ
ロ

酢
酸

 クロロ酢酸 <0.002 <0.002 

ジクロロ酢酸 <0.002 <0.002 

トリクロロ酢酸 <0.001 0.003 

 ア
ル

デ
ヒ

ド
 

ホルムアルデヒド <0.001 0.006 

アセトアルデヒド 0.01 0.03 

プロピオンアルデヒド <0.02 <0.02 

イソブチルアルデヒド <0.01 <0.01 

イソバレルアルデヒド <0.004 <0.004 

 



 

 

クロロ酢酸、ホルムアルデヒド、アセトアルデヒドの

みであり、最も検出濃度が高いアセトアルデヒドは、

試験水②で 0.03 mg/Lであった（表 7-9）。これらの化

学物質が藻類に及ぼす影響は、クロロホルム： 437 

mg/L（EC50、Skeletonema costatum）54)、トリクロ

ロ 酢 酸 ： 3 mg/L （ 無 影 響 濃 度 NOEC 、

Pseudokirchneriella subcapitata）55)、ホルムアルデ

ヒド：0.1 mg/L＞（NOEC、Phyllospora comosa）56)、

アセトアルデヒド：236.6 mg/L（5 日間半数生存濃度

TLm 、Nitzschia linearis）57)であることが、報告され

ている。今回検出された濃度はこれらの既往報告の値

より大幅に低いことから、今回検出された消毒副生成

物はムレミカヅキモの生育に影響を与える可能性が低

いことが推察された。 

(4) 下水消毒で生成される副生成物の検討 

試験水①ではムレミカヅキモに対して影響は見ら

れなかったが、試験水②、③では影響が確認された。

しかし、今回測定した TOClや表 7-9に示す物質の影

響とは考えられず、下水の消毒過程において、表 7-9

以外の副生成物を生じることが要因の一つとして考え

られる。そこで原因物質同定のための初期解析として、

液体クロマトグラフ―精密質量分析装置を用いて、検

出された質量スペクトルの整理を行った。試験水②と

③でのみ共通して検出された質量スペクトルはポジ

ティブモード（Posi）では 7,287 種、ネガティブモー

ド（Nega）では 2,089種であった（図 7-20）。その中

で、試験水①に比べ試験水②と③でスペクトル強度が

10 倍以上・以下を示す質量スペクトルは Posi では

1,258 種、Nega では 842 種検出された。これらの結

果から、下水の消毒過程で、様々な副生成物が生成し

ている可能性が推察された。今回の結果では、藻類に

影響する化学物質の特定は行っていないが、今後下水

中の消毒副生成物の影響を考える上で、さらに知見の

蓄積が必要であると考えられる。 

 

7.4 まとめ 

本章では、有機ハロゲン化合物類に着目し、1) 懸

濁物質を含む水試料中の全有機ハロゲン化合物分析手

法の構築を試みるとともに、2) 塩素消毒副生成物の

生成メカニズム検討と放流先河川における挙動の検討、

3) 応急復旧段階を模した下水を用い、特に消毒副生

成物の影響の観点からムレミカヅキモに対する影響評

価を実施した。得られた主な知見を以下に示す。 

1) TOCl分析用下水試料の保存性を検討した結果、 

・下水試料中の TOCl濃度の適切な測定には、試料

取得後速やかに活性炭カラムへの通水を開始す

ることが望ましいが、試料水の速やかな冷凍な

らびに迅速な解凍作業により、1-2 ヶ月程度の冷

凍保存が可能となることが示された。また、通

水後の活性炭カラムを 15 日程度冷蔵保存しても

測定値に影響しないことが示唆された。 

高 SS濃度水試料のTOCl分析前処理方法を検討し、 

・メタノールとNaNO3 ( 0.012 mol/L )による事前洗

浄をした酢酸セルロースろ紙を採用して下水試

料をろ過し、残渣をNaNO3 ( 2 mol/L )洗浄するこ

とで無機ハロゲンを除去する手法を見出した。 

・本研究で見出した高 SS 濃度水試料の溶存態と懸

濁態の形態別分析手法では、両形態の回収率は

概ね良好であったものの、懸濁態 TOCl分析にお

いては、濃度が数十 μg/L 程度の低い下水試料の

分析では測定結果が一定のバラつきを含むため、

複数試料の分析による誤差の確認が重要である

と考えられた。 

2) 模擬簡易沈澱下水を用いた消毒副生成物の生成メ

カニズム検討実験から、 

・反応時間 20分で塩素注入率 5～20mg/Lの範囲に

おいて塩素注入率と生成 TOCl濃度、残留塩素濃

度と生成 TOCl濃度の間に強い正の相関がみられ

た。 

・塩素注入率 15mg/L で反応時間 10～80 分の範囲

において TOCl濃度に大きな違いはなく反応時間

と消毒副生成物の TOCl生成に関係性は認められ

なかった。 

消毒副生成物の放流先河川における挙動調査から、 

・放流口から下流約 22km区間における消毒副生成

1,060

984

1,492

22,471

1,339

412

水試料①

水試料③ 水試料②

7,287

解析（A）

解析（B）

1,258種

Posi

401

155

990

2,402

1,274

84

水試料①

水試料③ 水試料②

2,089

解析（A）

解析（B）

842種

Nega

図 7-20 液体クロマトグラフ－精密質量分析装置を

用いた、各水試料中の副生成物の検討 

試験水② 

試験水① 試験水① 

試験水② 試験水③ 
試験水③ 



 

 

物の挙動調査において河川水中の TOCl 濃度、

HCHO 濃度の減少はみられず、これらは河川水

中において保存性が高いことがわかった。また、

TOCl、HCHOの放流負荷量は放流先河川の 1/10

～1/16であり、放流先河川との流量比により希釈

倍率が高い場合は、放流水の放流先河川への影

響は小さかった。 

3) 応急復旧段階を模した下水を用いたムレミカヅキ

モに対する影響評価から、 

・ムレミカヅキモを用いて、①塩素混和池流入水

（試験水①）、②塩素混和池流出水（試験水②）、

③塩素混和池流出水＋チオ硫酸 Na（試験水③）

に対する影響評価を行ったところ、試験水②で

最も影響が強く、試験水③で影響が軽減された。

この結果から、消毒後に残留塩素を中和するこ

とで、藻類への影響が改善されることが推察さ

れた。 

・試験水②に含まれる消毒副生成物として、クロ

ロホルム、トリクロロ酢酸、ホルムアルデヒド、

アセトアルデヒドが検出されたが、ムレミカヅ

キモの増殖に影響を与える濃度は検出されな

かった。 

・ムレミカヅキモに対する影響が試験水③で検出

された原因として、上記以外の副生成物の影響

が推察された。 

なお、本章の検討は、国における下水道技術検討

タスクフォース（テーマ：災害時処理場の応急復旧検

討）の一環として土木研究所にて実施した。ご協力い

ただいた関係各位に感謝いたします。 
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13.1.2 公共用水域における消毒耐性病原微生物の管理技術に関する研究（消毒耐性を有する病原

微生物に対応した代替指標の提案） 

                       担当チーム：水環境研究グループ（水質） 

                                  研究担当者：山下洋正､諏訪守                                           

                                                     担当チーム：材料資源研究グループ（資源循環） 

                      研究担当者：植松龍二､重村浩之､李善太                     

 

【要旨】 

 本研究は、平成 28～令和 3 年度にかけ、①消毒耐性を有する病原微生物に対応した代替指標の提案、②公共用水域

へ及ぼす越流水の影響評価と対策技術の提案、③高度処理法などによる病原微生物の不活化･除去の向上評価、④リス

ク要因に応じた管理技術の提案、の各項目を達成目標に掲げ実施した。令和3年度は研究期間の最終年度であり、本項

では、①の消毒耐性を有する病原微生物に対応した代替指標の提案について、6年間で得られた成果をとりまとめた。 

消毒耐性病原微生物に対応した代替指標の提案では、ヒト腸管系ウイルスの代替指標として注目されている F 特異

RNAファージ（F-specific RNA bacteriophage; FRNAPH）遺伝子群について、活性汚泥処理での除去効果を評価し、

NoV の指標としてはFRNAPH GII が有効である可能性を示した。塩素消毒による不活化効果ではGII～GIVを指標

とすることで安全側の評価となることが確認された。紫外線消毒では、FRNAPH GI が最も紫外線に対する耐性が強

かった。 

環境基準の見直しにより、今後、放流水質基準項目の大腸菌群は大腸菌指標へ移行することが想定されるため、下水

試料に適した大腸菌の測定法の提案を目的に、各種特定酵素基質培地･手法による回収率、希釈水の違いおよび試料中

の大腸菌濃度がCVに及ぼす影響を評価し、公定法として許容値を満たす測定法を提示できた。水温上昇時に二次処理

水の大腸菌割合が高まる要因の 1 つは、流入下水の大腸菌/群の割合が高まっていることによる可能性が示唆された。

従来指標との関連性として、大腸菌群に占める大腸菌の平均割合は二次処理水が14％、残留塩素の平均濃度が0.25mg/L

の放流水では 12％であり、放流水質の技術上の基準値を検討するための知見が得られた。 

キーワード：F特異RNAファージ、ノロウイルス、塩素消毒、紫外線消毒、大腸菌、特定酵素基質培地 

 

１. はじめに 

日本国内の下水処理場の多くは、塩素消毒を行ってい

るが、近年では紫外線消毒を採用する処理場も増加傾向

にあり１）、塩素や紫外線消毒に対して耐性を有するウイ

ルスにおいては不活化効果が十分に得られていない可能

性がある。また、冬季における感染性胃腸炎の原因ウイ

ルスであるノロウイルス等のヒト腸管系ウイルスは培養

細胞による評価が確立されていないため２）、消毒による

不活化効果を評価できない課題がある。このため、ウイ

ルス代替指標として注目されているFRNAPH GI～GIV

を対象として、活性汚泥処理による除去効果や塩素と紫

外線消毒の不活化効果を各々把握し、NoVとの関連性を

評価することで NoV の代替指標としての利用可能性を

検討した。 

一方、環境基準の見直しにより大腸菌群から大腸菌指

標への移行を踏まえ、下水道からの放流水質の技術上の

基準項目として大腸菌への見直しについて今後検討が行

われる。大腸菌への見直しにあたり基準値への適合を判

断するため下水試料に適した公定法を検討しなければな

らない。このため、下水試料に適した測定法の提案を目

的に、各種特定酵素基質培地での大腸菌の回収率や希釈

水違いおよび大腸菌濃度が変動係数に及ぼす影響を評価

し、公定法のための精度等を明らかにした。さらに、従

来指標との関連性を評価するため、下水試料の大腸菌群

に占める大腸菌の割合を把握し、その関連性を明らかに

した。 

本項は、平成28年度から令和3年度にかけ実施した上

記の調査･研究結果をとりまとめたものである。 

 

２．FRNAPHの調査研究事例 

大腸菌に感染するウイルスの大腸菌ファージの中で、

FRNAPHは、大きさ（直径約20～40 nm）や構造（正

二十面体）がノロウイルス等のヒト腸管系ウイルスと類

似しているため、指標ウイルスとして注目されており、

多くの研究に用いられている 3）～7）。人への危険性が無く

培養が容易であり感染力の評価が可能であるため、塩素

や紫外線などの消毒実験の評価にも用いられている 5）､ 8）

～12）。ヒトノロウイルスに近縁で培養細胞による評価が可
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能なマウスノロウイルスやネコ、イヌカリシウイルスと

比べてFRNAPHのMS2が、塩素および紫外線消毒に対

する耐性がより強いことが多くの研究により確認されて

いる 10）～12）。さらに、米国のカルフォルニア州では、下

水処理水を高度処理した再生水を農業用水に用いる場合、

ウイルスの消毒処理等による除去・不活化の基準として、

培養や検出が容易なFRNAPHのMS2を用いて評価する

こととなっている 13)。これらFRNAPHを指標とするこ

とで衛生学的安全性をより高められる可能性がある。 

また、FRNAPHはGIからGIVの 4つの遺伝子群に分

けられ、それぞれの遺伝子群により環境水中において異

なる生存能力を示し 4）,8）、下水処理場での生物処理、凝

集や膜による除去効果も異なる 6）, 7), 9）, 14）。さらに、塩素

や紫外線消毒においても遺伝子群の間で異なる耐性を示

しており、前述したFRNAPHのMS2が属するGIが最も

耐性が強く、次いでGII、GIII、GIVの順であることが報

告されている 5), 8)。一方、Boudaud et alは 9)、遺伝子群に

よる評価結果とは異なり、遺伝子群に属する株を用いた

評価では塩素消毒においてGIIに属する株のGAがGIに

属する株のMS2より耐性が強いと報告している。上記の

報告例では 8), 9)、単離した株や実験室株を高濃度に培養し、

試験水のイオン交換水に添加した消毒実験にて評価を行

っている。しかし、下水試料のように汚泥や濁質等を含

む場合、水中での存在形態（汚泥や濁質等への吸着有無）

により消毒効果が異なることが報告されており 15), 16)、特

にFRNAPHは遺伝子群により表面特性が違うため水中で

の存在形態が異なることが報告されている 17),18)。そのた

め、実際の下水処理水を試験水として、また、その中に

存在するFRNAPH遺伝子群を用いた場合とは消毒効果が

異なる可能性がある。よって、下水処理場にてウイルス

に対する消毒効果の指標としてFRNAPHを用いる場合に

は、実際に下水処理水中に存在するFRNAPH遺伝子群を

用いた検討を行い、安全側の評価となる遺伝子群を選定

する必要があると考えられる。 

 

３．大腸菌等の測定法の現状 

大腸菌、大腸菌群の定量･定性試験について下水試験方

法 19）を参考に整理したものを図-1に示す。下水の水質の

検定方法に関する省令(環境大臣が定める排水基準に係る

検定方法告示でも同じ)で定める大腸菌群の検定方法は、

デソキシコール酸塩培地による平板培養法が定められて

いる。大腸菌指標への見直し以前の環境基準では､乳糖ブ

デソキシコール酸塩培地法(大腸菌群)

特定酵素基質培地法(大腸菌(群))

LB培地法(大腸菌群)

特定酵素基質培地法(大腸菌(群))

MF-エンドウ培地法(大腸菌群)

HGMF-特定酵素基質培地法(大腸菌(群))

推定･確定･完全試験(大腸菌群)

特定酵素基質培地法(大腸菌)

（下水試験方法を基に改変）

図-1 大腸菌(群)の定量･定性試験

定性試験

平板培養法

定量試験 最確数法

メンブレン
フィルター法

イヨン-ブリリアントグリーン乳糖胆汁ブイヨン培地法

(LB-BGLB)による最確数法が公定法であったが、見直し

後は特定酵素基質培地によるメンブレンフィルター法が

定められた。下水再生水利用に関しては、再生水の用途

別に水洗、散水、親水利用では特定酵素基質培地法によ

る大腸菌指標 20）、修景利用では暫定的にエンドウ培地に

よるフィルター法の大腸菌群指標 21）が採用されている。

特定酵素基質培地はMMO-MUG培地、IPTG添加

ONPG-MUG培地、XGal-MUG培地、ピルビン酸添加

XGal-MUG培地のいずれかの培地を用いるものとされ、

検水量を100 mLとした定性試験（大腸菌の有無判定）

としている 22）。下水試料等に関わる大腸菌群、大腸菌の

定量法は公定法として上記の4手法である。今後、放流

水質基準項目を大腸菌へ変更する際の基準値に対応した

公定法についても、これらの既存の手法を考慮しつつ検

討する必要があると考えられる。 

 

４．活性汚泥処理と消毒によるFRNAPHの除去不活化効果

の評価方法 

4.1 活性汚泥処理によるFRNAPH の除去効果 

調査は、A下水処理場内に設置されている標準活性汚泥

処理装置の流入水および二次処理水を平成29年5月から

平成31年3月の間に計61回採水した。流入下水と二次処理

水中のFRNAPHとNoVを定量し、活性汚泥処理による除

去効果を算出した。また、活性汚泥処理装置でのSS、有

機物等の除去効果を表-1に示すが､各測定項目の平均除

去率は94～98％であり、処理水質は良好であった。 

SS (mg/L) 98

濁度 96

T-CODcr (mg/L) 94

※ H30.5～H31.2の間の水質データ

平均除去
率(％)

分析項目

表-1 標準活性汚泥処理装置のSS等の除去効果

71-322 (109）

50-161 (81)

165-465 (287)

0.7-6.9 (2.6)

1.1-9.6 (3.2)

4-36 (18)

流入下水 二次処理水

濃度範囲 （平均）

 

FRNAPH遺伝子群（GI~GIV）とNoV GI, GIIは、リ

アルタイムRT-qPCR法（PCR）により試料中の遺伝子濃
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度を定量した。定量ではポリエチレングリコール沈殿法

によりサンプルを濃縮した。濃縮液からの核酸抽出は、

QIAamp Viral RNA Mini QIAcube Kit（QIAGEN）お

よびQIAcube（QIAGEN）にて抽出した。なお、ウイル

ス濃縮液をRNA抽出カラムに通水し遺伝子を捕捉させ

る際、検出感度にバラツキが生じないよう抽出カラム1本

あたりのSS負荷量が0.05 mg-SS以下となるようにウイ

ルス濃縮液の通水量を調整した13)。抽出したRNAは、

High-Capacity cDNA Reverse Transcription Kit

（Thermo Fisher Scientific）を用いてRT反応を行い、

cDNAを得た。この合成したcDNAをTaqManⓇプローブ

を用いたPCRにより定量した。TaqMan Ⓡ Gene 

Expression Master Mix（Thermo Fisher Scientific）を

用いて、QuantStudio™ 12K Flex Real-Time PCR 

System（Thermo Fisher Scientific）により検出した。

FRNAPH遺伝子群とNoVのプライマー、TaqManプロー

ブの配列およびアニーリング温度はWolfら3)のと

Kageyamaら24)報告をそれぞれ参考にした。PCRにおけ

る検出下限値は約1000 copies/L程度であった。さらに、

RNA抽出効率およびRT-qPCR阻害の影響を把握する目

的でRNA抽出に用いる濃縮後のサンプルにマウスノロ

ウイルス高濃度液を添加して回収率を評価した。なお、

da Silva ら25)は、回収率が10%を下回った場合は検出阻

害が生じたと判断し、1%を下回った場合は深刻な検出阻

害が生じたと判断すると報告している。本調査では全て

のサンプルの回収率が10%を上回っており大きな検出阻

害は見られなかったため、ここではPCRによる定量値に

おいて回収率による補正は行っていない。 

さらに、プラック形成法による感染力を有している総

FRNAPH濃度（Plaque）と、培養法とPCRを組み合わ

せたIC-PCR（Integrated Culture-PCR; IC-PCR）4), 5)

による感染力を有している FRNAPH遺伝子群

（GI~GIV）濃度の定量も行った。PCRは遺伝子をター

ゲットとしていることから，感染力の有無に関係なく試

料中の遺伝子情報を検出するため、下水処理中に不活化

され感染力を失ったものまで検出してしまう。このこと

から、FRNAPH遺伝子群（GI~GIV）においては、IC-PCR

（感染力を反映している）とPCR（感染力を反映してい

ない）の両手法を用いて定量し、下水処理場での存在実

態を詳細に把握した。IC-PCR法は、宿主菌のSalmonella 

enterica serovar Typhimurium WG49（WG49）を用い

て、試料中に存在する感染力を有したFRNAPHを液体培

養し、PCR法により増殖を確認する方法である。0.01～

100 mLまでの試料を10倍段階の3連で培養することで定

量値（MPN/L）を得るものである。 

4.2 塩素消毒によるFRNAPH の不活化効果 

塩素消毒実験は回分式により 6 回実施した。室温（20

～25℃）下でスターラーにより完全混合させながら初期

投入塩素濃度を 1、2、3、4 mg/L とし、接触時間は 20

分間とした。一方、実験で用いた二次処理水には、感染

力を有する野生株の FRNAPH が消毒後に全て検出され

るほど高濃度に存在していない可能性が想定されたため、

下記 4.4 に示す FRNAPH の培養液を二次処理水に添加

し、培養液の添加なしと同様な条件にて 6 回の塩素消毒

実験を行った。二次処理水の FRNAPH の初期濃度が約

106～109 MPN/Lとなるよう培養液を添加した。消毒強度

は残留遊離塩素濃度（C）と接触時間（t）の積で定義さ

れる CT 値とした。残留塩素の中和にはチオ硫酸ナトリ

ウム溶液を添加した。塩素消毒による FRNAPH 遺伝子

群（GI~GIV）の不活化効果は、4.1に示した IC-PCR4), 5)

法を用いて評価した。なお、実験に用いた二次処理水の

水質分析結果を表-2に示す。 

表-2 二次処理水の水質 

水質項目 試験水 (n = 12)

SS (mg/L) 3.4–6.7

Turbidity (NTU) 0.5–2.8

CODcr (mg/L) 11–27

pH 6.4–7.4

T-N (mg/L) 15–22

NH4-N (mg/L) 0.05–0.27

T-P (mg/L) 3.5–5.2

UV254 (Abs) 0.093–0.125

UV254 (%) 75–81
 

4.3 紫外線消毒によるFRNAPH の不活化効果 

消毒実験は、光化学反応用装置（ウシオ電機）を用い

て回分式により6回実施した。紫外線ランプは6Wの低圧

紫外線ランプ（ULO-6DQ、ウシオ電機）を用い、実験

開始前に照度を安定させるために30分間以上のウォーム

アップを行った。光化学反応用装置を4つ用いて試験水を

それぞれ300 mL入れた後、スターラーにより完全混合さ

せながら、それぞれ紫外線を照射し、照射前後での

FRNAPH遺伝子群の濃度を定量した。塩素消毒実験と同

様に紫外線消毒実験でも高濃度に培養したFRNAPH遺

伝子群を添加した二次処理水を用いて、添加なしと同様

な条件にて6回の紫外線消毒実験を実施した。実験直後に

ヨウ素/ヨウ素酸イオンによる指標化学物質を用いた化学

線量計26)により紫外線照射量を算定した。紫外線消毒に

よるFRNAPH遺伝子群（GI~GIV）の不活化効果は、4.1

に示したIC-PCR4), 5)法を用いて評価した。 

4.4 高濃度FRNAPH液の作製 

高濃度のFRNAPH液の作製は、宿主菌のWG49を含む

液体培地に二次処理水中のGI–GIV遺伝子群をそれぞれ

添加し、37℃で24時間培養してFRNAPH遺伝子群を再増
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殖させた。宿主菌を取り除くため、2000 rpm、4℃で10

分間遠心分離し、その上澄液を0.45 μmのメンブレンフィ

ルターでろ過した。なお、高濃度のFRNAPH液を消毒実

験用試験水に直接添加すると、培地成分により試験水の

水質性状が変化するため、試験水に添加する直前に

AmiconUltra-15（分画分子量100 kDa、Merck）を用い

て培地成分を取り除いた。また、作製したGI–GIVの各々

の高濃度FRNAPH液は、他の3つの遺伝子群が不検出あ

るいは低濃度であることを確認している。 

 

５. 大腸菌の測定法の評価 

5.1各種特定酵素基質培地による大腸菌の回収率評価 

評価対象とした特定酵素基質培地は、国内、海外メー

カーから市販されている培地A~Fの6種類とし、混釈法

とフィルター法にて、各々定量を行った。培養温度･時間

については各培地の取り扱い説明書に従った。回収率試

験は、A下水処理場の生物学的高度処理水（二次処理水）

を公称孔径が 0.2μm のメンブレンフィルターでろ過を行

い、無菌状態とした試料に大腸菌濃度が30CFU/mL程度

となるよう菌株（バイオボール:ビオメリュー･ジャパン

(株)製造･販売）を添加した。混釈法では上記の菌株添加

試料の1mLを用い定量を行った。フィルター法は50mL

の滅菌蒸留水に菌株添加試料を 1mL 添加しろ過を行い、

さらにファンネル等の洗浄ため 50mL の滅菌蒸留水を追

加ろ過することで定量を行った。混釈法､フィルター法と

も試験は 3 回行いその平均値から回収率を求めたが、1

試料あたりの定量数は5連（n = 5）とした。なお、全国

54 箇所の下水処理場における放流水の大腸菌平均検出濃

度が 35~60 CFU（MPN）/mLという報告 27)があったこ

とから、大腸菌濃度を30CFU/mL程度としたものである。 

5.2 希釈水の違いが変動係数に及ぼす影響評価 

処理水や放流水中の大腸菌濃度等が高い場合には、定

量精度を確保するため、測定試料の希釈が必要となる。

希釈水としては生理食塩水やりん酸塩希釈水などがある

が、特定酵素基質培地の利用時において、希釈水の違い

が大腸菌の定量精度に及ぼす影響に関する知見は少ない。

このため、各培地･手法にて希釈水として生理食塩水、り

ん酸塩希釈水および滅菌蒸留水の 3 種類を利用した際の

変動係数(CV)を比較評価した｡評価に利用した二次処理

水の大腸菌濃度が 30CFU/mL 程度となるよう各希釈水

で希釈し､各培地･手法にて定量値を得てCVを求めた。1

試料あたりの定量数は5連(n = 5)とし試験は2回行った｡  

5.3 処理水･消毒後水の大腸菌濃度の違いが変動係数に及

ぼす影響 

 今後、放流水質の技術上の基準値となる大腸菌濃度が

設定されることが予想される。下水処理法や消毒の方式･

強度の違いによって処理水、消毒後水の大腸菌濃度が異

なるが、測定精度を担保する観点から大腸菌濃度の違い

が CV に及ぼす影響を評価する必要がある。このため、

処理水とその処理水を次亜塩素酸ナトリウムで塩素消毒

を行うことで大腸菌濃度を変動させ CV に及ぼす影響を

評価した。試料はA下水処理場の二次処理水とその処理

水に次亜塩素酸ナトリウムを添加した消毒後水としたが、

その時の大腸菌濃度は二次処理水が約 20～270CFU/mL

（定量にあたって希釈は行っていない）、消毒後水が約1

～30CFU/mL であった。各培地･手法にて定量値を得て

CVを求めたが、1試料あたりの定量数は3連（n =3）と

した。なお、消毒後水では大腸菌濃度が低くなり CV の

高まりが想定されるため、その改善策として検水量を

1mLから2、3mLに増加させ評価を行った。混釈法では

検水量を1mLから2 mLあるいは3 mLとして定量を行

った。フィルター法は 50mL の滅菌蒸留水に検水量を

各々1、2、3mL添加しろ過を行い、さらにファンネル等

の洗浄ため 50mLの滅菌蒸留水を追加ろ過することで定

量を行った。 

5.4 検出コロニーの同定 

 各培地に形成される典型的なコロニーは、基本的に大

腸菌と推定されるが、偽陽性を示すことも考えられる。

また、培地の違いによりコロニーなどの発色状況が異な

るが、選定の判断に迷うこともある。このため、各培地

によって形成された典型的なコロニーを対象に、菌種の

簡易同定を行った。試料には二次処理水を用い同定にお

ける釣菌操作では、各培地による混釈法によって得られ

た典型コロニーを白金耳にて釣菌し、簡易同定は市販さ

れているキットを利用した。 

5.5 大腸菌群に占める大腸菌の割合の評価 

大腸菌群に占める大腸菌の割合の評価は、A 下水処理

場にてH31.4～R2.3月とR2.7～R3.3月の約21ケ月にわ

たり下水試料を採水し大腸菌/群を定量することにより行

った。対象試料は流入下水、生物学的高度処理水（二次

処理水）、放流水とし、定量法は大腸菌が上記のD培地の

混釈法、大腸菌群がデソキシコール酸塩培地の混釈法と

した。測定数は流入下水、二次処理水で各 7々2検体、放

流水が44検体である。 

なお、上記の 5.1から 5.5に関わる大腸菌等の定量は、

同一試料について同時測定、同一人物による操作とした。  

 

６．評価結果および考察 

6.1 活性汚泥処理によるFRNAPH の除去効果 

流入下水および処理水の濃度から算出した下水処理に

よるFRNAPHとNoVの除去効果を図-2に示す。感染力

を含めたFRNAPHの除去効果（IC-PCR、Plaque）は、
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GI＜GII＝Plaque＜GIII＝GIVの順であり、GIは下水処

理による除去・不活化効果が最も低かった。下水処理に

よる FRNAPH と NoV 遺伝子の除去効果（PCR）は、

FRNAPH GI＝NoV GI≦FRNAPH GII＝FRNAPH 

GIV＝NoV GII＜FRNAPH GIIIの順であり、FRNAPH 

GIとNoV GIが最も低かった。また、不活化効果を見込

んでいないPCRによるFRNAPHとNoVの除去効果の

関係を整理したが、FRNAPH GIIとNoV GIIのみで唯 

図-2 下水処理によるFRNAPHとNoVの除去効果 
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図-3 下水処理によるNoV GII とFRNAPH GIIの除去効果 

 

一高い相関関係が見られた（図-3）。FRNAPH GIIに関

しては、下水処理場での挙動 25)や牡蠣における存在実態
29)においてNoVとの関連性が報告されている。本項にお

いても下水処理での除去効果において相関関係が示され

たことから、NoVの指標ウイルスとしての利用可能性が

確認された。一方、FRNAPH GIは本項で対象とした指 

標の中で、下水処理により最も除去されにくかった。既

往の研究においても、NoVのみならずエンテロウイルス

やサポウイルス、アデノウイルスなどのヒト腸管系ウイ

ルスおよび大腸菌などの細菌と比べても下水処理による

除去効果が著しく低いことが報告されている 28), 30)。  

6.2 塩素消毒によるFRNAPHの不活化効果 

塩素消毒による試験水中に存在する野生株の

FRNAPH遺伝子群（添加なし）の不活化効果をIC-PCR

により定量し算出した結果（図-4の○）、Ct値の増加に伴

い、全ての FRNAPH 遺伝子群の不活化効果においてテ

ーリング現象が見られた。不活化結果から近似曲線を求

めてCt値5 mg‧ min/Lでの不活化効果を算出すると、

GIは3.4 log10、GIIは1.7 log10、GIIIは1.7 log10、GIVは

1.4 log10であり、GIが最も高く、GII、GIII、GIVは同程

度であった。また、人為的に高濃度に培養した FRNAPH

遺伝子群を添加した塩素消毒実験での不活化効果は（図-4

の◇）、添加無しの場合と同様にCt値の増加に伴いテーリ

ングした。不活化結果から近似曲線を求めてCt値5 mg

‧ min/L での不活化効果を算出すると、GI は 3.0 log10、

GIIは3.4 log10、GIIIは3.1 log10、GIVは3.4 log10であ

り、遺伝子群の間に大きな差はなかった。Ct値が24 mg

‧ min/Lでの不活化効果は、GIは 4.8 log10、GIIは 4.8 

log10、GIII は 4.0 log10、GIV は 4.8 log10であり、GIII

がやや低くその他の遺伝子群は同程度であった。また、

Ct値が20 mg‧ min/Lでの不活化効果は、GIは3.8 log10、

GIIは4.3 log10、GIIIは3.4 log10、GIVは4.8 log10であ

り、GIVが最も高く、GII、GI、GIIIの順であり、GIII

が最も低かった。一方、添加なしとありの不活化効果を

比較すると、GIは大きな差はなかったが、その他の遺伝

子群（GII～GIV）においては添加なしの方が添加ありと

比べて低かった。河川水や下水試料からGI～GIIIの遺伝

子群に属する2～4種類の株を単離・培養して添加し、塩

素消毒実験を実施した報告例では、GI～GIIIの塩素耐性

に差異が小さいことが確認されている（Ct値：0.4 mg‧

min/L）29)。本消毒実験において下水処理水中に存在する

FRNAPH 遺伝子群を高濃度に培養して添加した結果で

も、遺伝子群の間で塩素消毒に対する耐性に大きな差は

なかった（図-4 の◇、Ct 値：5 mg‧ min/L）。一方、下

水処理水中に元々存在する濃度で消毒実験を行った結果

（図-4 の○）と、高濃度に培養して添加した結果（図-4

の◇）を比較すると、GI 以外の遺伝子群（GII～GIV）

は添加しない場合において消毒効果が低かった。このよ

うな差が生じた理由としては、下水処理水中での存在形

態がFRNAPH遺伝子群により異なることが考えられる。

GIは他の遺伝子群と比べて下水処理での吸着・沈殿によ

る除去効果が著しく低いことが報告されており 25), 31), 32)、

下水処理水中での存在形態としては汚泥や濁質等に吸着

せず浮遊して存在している可能性が高い。一方、その他

の遺伝子群は GI と比べて下水処理での除去効果が高い

ため、下水処理水中において多くが汚泥や濁質等に吸着

して存在していることが考えられる。塩素消毒では、水

中で浮遊しているウイルスと比べて濁質等に吸着してい

る方が不活化効果が低い 17), 18)。そのため、GIと比べてそ

の他の遺伝子群（GII～GIV）は塩素による不活化効果が 
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       （〇:添加なし､◇:添加あり､×:塩素消毒後に不検出となり定量下限値から算出した値） 

図-4 塩素消毒によるFRNAPH遺伝子群の不活化効果 

 

低かったことが考えられる。しかし、添加したケースに

おいて遺伝子群の間に差がなかったのは、高濃度にして

添加しているため吸着部位が飽和状態になり、ほとんど

が浮遊している状態であったことから存在形態に関係な

く塩素消毒による不活化効果が得られたことが考えられ

た。 

以上の結果から、下水処理水中の FRNAPH の不活化

効果において、元々存在した濃度で評価した結果、GIと

比べて GII～GIV の方が低かったことから、これらを指

標として用いる場合、安全側の評価となることが確認さ

れた。また、塩素消毒による FRNAPH 遺伝子群の消毒

効果の差異は、遺伝子群により耐性が異なるのではなく

下水処理水中での存在形態が消毒効果に影響を及ぼして

いる可能性が示唆された。今後、この存在形態による塩

素消毒での不活化効果への影響についてより明確にする

ため、更なる検討が必要であると考えられる。 

6.3 紫外線消毒によるFRNAPHの不活化効果 

紫外線消毒による試験水中に存在する野生株の

FRNAPH（添加なし）の不活化効果（inactivation）を IC-PCR

により定量し算出した結果（図-5の○）、GIVが最も高く、

GII、GI の順であり、GI が最も紫外線に対する耐性が強

かった。近似曲線から不活化速度定数（y = kixの傾き：

ki）を求めると、GIは0.06、GIIは0.07、 GIVは0.12で

あった（GIIIはR2が0.09と低かったため除外している）。

人為的に高濃度に培養したFRNAPH遺伝子群を用いて添

加した紫外線消毒実験では（図-5の◇）、添加なしと同様

に GIV の紫外線感受性が最も高く、GIII、GII、GI の順

であり、GIが最も紫外線に対する耐性が強かった。同じ

く近似曲線より添加した FRNAPH 遺伝子群の不活化速

度定数（ki）を求めると、GIは0.06、GIIは0.07、GIII

は 0.08、GIV は 0.09 となり、添加なしと比べて大きな

差は無かった。紫外線照射量が61 mJ/cm2での不活化効

果は、GIは3.8 log10、GIIは4.2 log10、GIIIは5.0 log10、

GIVは4.8 log10であり、GIが最も低く、GII、GIV、GIII

の順であった。紫外線照射量が56 mJ/cm2での不活化効

果は、GIは3.0 log10、GIIは3.6 log10、GIIIは4.0 log10、

GIVは5.7 log10であり、GIが最も低く、GII、GIII、GIV

の順であり、GIVが最も高かった。 

下水処理水を用いた膜と紫外線処理を組み合わせた処

理プロセスにおいて、紫外線消毒でGIが最も紫外線に対

する耐性が強く（ki：0.04）、その次がGII（ki：0.05）で

あったことが報告されている 7）。また、下水処理場の最
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（〇:添加なし､◇:添加あり､×:紫外線消毒後に不検出となり定量下限値から算出した値）

                図-5 紫外線消毒によるFRNAPH遺伝子群の不活化効果 

初沈澱池越流水中に存在するFRNAPH遺伝子群の紫外線

感受性を評価した結果、GI が最も低く（ki：0.04）、GII

（ki：0.06）、GIII（ki：0.07）、GIV（ki：0.09）の順であ

り 5)、本実験結果と一致した。この結果から、下水処理

水中に存在する FRNAPH 遺伝子群の中では、GI が紫外

線消毒に対して最も耐性を有していることが確認された。

GI に属する株である MS2 がヒトノロウイルスに近縁の

マウスノロウイルスやカリシウイルスのみならず、ポリ

オウイルス、ロタウイルス、A 型肝炎ウイルス、コクサ

ッキーウイルスと比べても紫外線消毒に対する耐性がよ

り強いことが既往研究により報告されている 13), 14), 28)。そ

のため、紫外線消毒による下水処理水中のウイルスに対

する不活化効果を評価する上で、FRNAPH の GI は安全

側の指標となることが考えられた。 

一方、下水処理水中に元々存在する濃度で消毒実験を

行った結果（図-5の○）と、高濃度に培養して添加した結

果（図-5 の◇）を比較すると、塩素消毒実験の結果とは

異なり、FRNAPH遺伝子群の不活化効果に大きな差は無

かった。塩素消毒と同様に紫外線消毒においても試験水

中の汚泥や濁質等がウイルスへの不活化効果に影響する

ことが考えられるが 29)、下水処理場の二次処理水の濁度

範囲（0.2～2.5 NTU）では不活化効果に影響しなかった

ことや 28)、試験水中の濁質濃度を極端に高く調製した場

合（UV254：0.4～4.4%）以外の紫外線透過率条件

（UV254：56～70%）では粒子がない場合と不活化効果

に有意な差が無かったことも報告されている 30)。このこ

とから、本消毒実験で用いた試験水において、塩素消毒

と比べて紫外線消毒では下水処理水中の FRNAPH の存

在形態による不活化効果への影響は顕著でなかったこと

が考えられた。 

以上の結果から、下水処理水中に存在するFRNAPH

遺伝子群の中で GI が最も紫外線に対する耐性が強かっ

たことから、GIを指標として用いることでウイルスに対

する衛生学的安全性を担保できる可能性を示せた。 

 

７. 大腸菌の測定法の評価 

7.1各種特定酵素基質培地による大腸菌の回収率評価 

 各種培地･手法による大腸菌の回収率の評価結果を図

-6 に示す。各培地･手法にて概ね 90％程度の回収率が得

られており、混釈法が 81～93％、フィルター法が 86～

95％の範囲内であった。水道水質検査方法の妥当性評価

ガイドライン 33)によれば、細菌試験を含めた機器分析に

よらない検査方法は本ガイドラインの対象外としている

が、1つの尺度として農薬類の定量に関わる目標値は、繰

り返し精度（変動係数）が 30％以内、真度（回収率）が

70～120％とされている。大腸菌の定量法に関わる回収率

や変動係数の目標値について確立された基準はないが、

上述の目標値を参考として許容値とすると、本試験結果
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図-6 異なる培地･手法における大腸菌の回収率 

による真度（回収率）は培地･手法が異なっても概ね90％

で推移しており、許容値を満足するものと考えられた。 

7.2 希釈水の違いが変動係数に及ぼす影響評価 

培地･手法と希釈水の違いが大腸菌数測定値のCVに与

える影響について図-7、8に示す。混釈法の各培地間にお

いて、りん酸塩希釈水を利用した際のCVの範囲は12～

25％、生理食塩水は16～26％、滅菌蒸留水では11～19％

であった。 

  図-7 異なる培地と希釈水における大腸菌 

測定値のCV（混釈法） 

フィルター法（図-8）では各培地間において、りん酸

塩希釈水の CV の範囲は 11～20％、生理食塩水が 8～

23％、滅菌蒸留水は8～17％であり、培地･手法と希釈水

の違いが CV に与える影響は小さいものと考えられた。

本試験結果における繰り返し精度（変動係数：CV）は混

釈法、フィルター法ともに概ね許容値である30％以下で

あった。本評価結果から回収率、CVとも許容値を満たす

測定法を提示できた。 

なお、上記の回収率試験、希釈水の影響評価では、各

培地･手法において回収率やCVは許容値の範囲内であっ

たが、大腸菌やその他の雑菌等が高濃度の場合には、フ

ィルター法では大腸菌のコロニーとその他の菌が重なる

ことでコロニーの発色が滲み、その発色状況から大腸菌

であることの判断が難しくなる可能性が生じた。 
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図-8 異なる培地と希釈水における大腸菌 

測定値のCV（フィルター法） 

7.3 処理水･消毒後水の大腸菌濃度の違いが変動係数に及

ぼす影響 

各種培地･手法による処理水、消毒後水の大腸菌測定で

の CV について図-9、10 に示す。定量範囲が約 20～

270CFU/mL であった処理水では、混釈法の 1 部の培地

で若干高い値が見られたが、各種培地の混釈法、フィル

ター法ともに変動係数は概ね 30%以内であり、培地間、

手法の違いによる大きな差異は認められなかった。 
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一方、放流水を想定し処理水を塩素消毒した試料を対

象としたCVについて図-11、12に示す。この時の定量範

囲は約1~30 CFU/mLであった。混釈法、フィルター法

ともに大腸菌の検出濃度が 10 CFU/mL以下と低濃度と
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なることでCVが高まっており、CVに影響を及ぼすこと

が明らかとなった。水質基準項目などに関わる測定精度

において、変動係数は最大 10~20%とされているが 33）、

一般細菌、従属栄養細菌、大腸菌などに関しては特に変

動係数の目安は示されていないものの、特に10 CFU/mL

以下の試料では、CVが大幅に高まることが明らかとなっ

たため、安定した定量値を得るための改善策を考慮する

必要があるものと考えられた。 
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図-11 各培地による検出濃度と変動係数の関係(混釈法)

（n=3）
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図-12 各培地による検出濃度と変動係数の関係(ﾌｨﾙﾀ-法)  

このため、低濃度試料に対する具体の改善策として、

検水量を増加させ定量値の評価を行った。各培地･手法に

よる評価結果を図-13、14に示す。検水量を1 mLから2 

mLあるいは3 mLに増加させることで、混釈法とフィル

ター法でともに全体的にCVが低下傾向を示した。 
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7.4 検出コロニーの同定結果 

各種培地から得られた検出コロニーの同定結果を表-3

に示す。各々20のコロニーを対象とし、釣菌にあたって

は他の大腸菌等のコロニーと重なりが無い独立したコロ

ニーを選定した。培地A~Fにおける典型コロニーについ

て大腸菌（E.coli）と同定された割合（陽性率）は90~100%

であり、培地Fでは典型コロニーの10％が偽陽性を示し

た。各培地で偽陽性を示したコロニーの大部分は腸内細

菌科に分類されている種であり、典型コロニ－全体につ

いて大腸菌を含めた腸内細菌と同定された割合（陽性率）

は 95~100%であった。特定酵素基質培地を利用しても、

腸内細菌の一部が擬陽性を示すとされているが 34）、培地

が異なることで偽陽性の割合に若干の違いが生じる可能

性が示唆された。 

培地 同定数 同 定 結 果
 E.coli  の

割合 (%)

腸内細菌※
の割合 (%)

A 20 E.coli   (19)、E.coli ･K.ascorbata  混合(1) 100 100

B 20
E.coli  (18)､E.coli ･E.hermannii ･E.fergusonii 混

合(1)、K.cryocrescens (1)
95 100

C 20
E.coli  (17)、E.coli ･C.amalonaticus  混合(1)、E.coli ･

C.amalonaticus ･Y.frederiksenii  混合(1)、不明(1)
95 95

D 20   E.coli   (20) 100 100

E 20

E.coli  (16)､E.coli ･ S.flexneri  混合(1)、E.coli ･

S.dysenteriae  混合(1)、E.coli ･C.amalonaticus ･

Y.frederiksenii 混合(1)、E.hermannii (1)

95 100

F 20
E.coli   (17)、E.coli ･C.amalonaticus ･Y.frederiksenii

混合(1)、C.freundii (1)、不明(1)
90 95

  表-3　各培地における検出コロニーの同定結果 

 　　　（　）内は同定株数、  E.coli との混合同定分については、E.coli として評価

　　　※温血動物の腸管に常在している菌  

 

7.5 大腸菌群に占める大腸菌の割合の評価 

A 下水処理場における流入下水および二次処理水（生

物学的高度処理水）について、特定酵素基質培地のD培

地による大腸菌/群割合の評価結果を図-15、16 に示す。

夏季の水温上昇時において大腸菌群に占める大腸菌の割

合が上昇傾向を示していたため、水温と大腸菌/群の比の

関係を整理した。流入下水、二次処理水ともに水温が23℃

付近を境として割合が高まり、その平均割合は23℃以上
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において流入下水が 37％、二次処理水が 18％であった。

23℃以下では各々17％、7％となっており、割合の変動要

因として季節変動による水温の影響が見られ、夏季の高

水温期では割合が高く、冬季では低い状況であった。こ

の時の流入下水の大腸菌濃度は、大腸菌/群の割合が37％

以上とそれ以下で平均濃度を整理すると 9.1×10４

CFU/mLに対し7.2×10４CFU/mLであり、高水温期は約

30％の濃度上昇が見られた。20℃の水温では大腸菌が増

殖するとの報告 35)があることから、高水温期では流入下

水の流下過程において大腸菌が増殖することで割合が上

昇したものと考えられた。また、流入下水と二次処理水

の大腸菌/群の割合を整理した結果を図-17 に示す。相関

関係があり水温の上昇により、二次処理水の大腸菌割合

が高まる要因の1つは、流入下水の大腸菌/群の割合が高

まっていることによる可能性が示唆された。一方、全国

54箇所の下水処理場を対象にした既往の調査例では、各

種下水試料の大腸菌群に占める大腸菌の平均割合は概ね

20％であったとする報告例 27)がある。本調査の処理水等

の平均割合はこれと比較してやや低い状況にあるが、生

物学的高度処理を実施している 1 処理場の調査結果であ

ること、調査の継続期間の違いや、地域ごとに下水試料

の水温等が異なること等が要因となり、割合に違いが生

じたものと推定される。 
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図-15 A処理場の流入下水の水温変動と

大腸菌/群割合の関係
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図-16 A下水処理場の二次処理水(生物学的高度

処理水)の水温変動と大腸菌/群割合の関係
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次いで、従来指標との関連性として二次処理水の大腸

菌（特定酵素基質培地）と大腸菌群（デソキシコール酸

塩培地）について整理した結果を図-18に示す。やや弱い

相関関係が見られており、大腸菌群に占める大腸菌の割

合は2～35％の範囲内であり、平均割合は14％であった。

また、放流水では相関関係が見られ、大腸菌群に占める

大腸菌の割合は 1～33％の範囲内であり、平均割合は

12％であった（図-19）。この時の結合残留塩素濃度範囲

は0.13～0.51mg/L、平均濃度は0.25mg/Lであり、放流

水質の技術上の基準値を検討するための知見を得た。 
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５．まとめ 

本研究では、ヒト腸管系ウイルスの代替指標として注

目されているF特異RNAファージ遺伝子群について、活

性汚泥処理での除去効果、塩素と紫外線消毒の不活化効

果を各々把握し、ウイルスの代替指標としての可能性を

評価した。大腸菌に関しては、下水試料に適した測定法

の提案を目的に、各種特定酵素基質培地での大腸菌の回

収率や希釈水違いおよび試料中の大腸菌濃度が変動係数

に及ぼす影響を評価し、公定法のための精度等を明らか

にした。また、従来指標との関連性を評価するため、下

水試料の大腸菌群に占める大腸菌の割合を把握し、その

関連性を明らかにすることで放流水質の技術上の基準値

を検討するための知見が得られた。以下に得られた結果

を示す。 

1) 下水処理による NoV の除去効果を評価する指標とし

ては、FRNAPH GIIが有効である可能性が示された。 

2) 塩素消毒による下水処理水中の FRNAPH の不活化効

果において、GII～GIVを指標とすることで安全側の評

価となることが確認された。 

3) 紫外線消毒による下水処理水中の FRNAPH の不活化

効果は、GIVが最も高く、GIII、GII、GIの順であり、

GIが最も紫外線に対する耐性が強かった。 

4) 各種特定酵素基質培地･手法による大腸菌の回収率、

希釈水の違いおよび試料中の大腸菌濃度がCVに及ぼ

す影響を評価し、許容値を満たす測定法を提示できた。 

5) 水温上昇時に二次処理水の大腸菌割合が高まる要因

の1つは、流入下水の大腸菌/群の割合が高まっている

ことによる可能性が示唆された。 

6) 従来指標との関連性として、生物学的高度処理を行っ

ている処理場での約 21 ケ月の測定結果として、大腸

菌群に占める大腸菌の割合は処理水が 2～35%（平均

14％）、残留塩素の平均濃度が 0.25mg/L の放流水で

は1~33%（平均12％）であった。 
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13.1.3  底層環境に着目した停滞性水域の水環境管理技術に関する研究（簡易的な藻類定性

定量方法の開発） 

担当チーム：水環境研究グループ（水質） 

研究担当者：山下洋正、小川文章、南山瑞彦 

對馬育夫、服部啓太、末永敦士 

 

 

【要旨】 

本研究では、ダム貯水池における動植物プランクトンの省力かつ高度な検出方法の確立のため、並列型高速塩

基配列決定装置（次世代シーケンサー）を用いた 16S rRNA 遺伝子および 18S rRNA 遺伝子配列に基づく動植物

プランクトン等のモニタリング手法の開発と適用ならびに機械学習による自動画像認識技術を用いたプランクト

ンの判別技術の開発に取り組んだ。第 4期中長期研究計画期間中、ダム貯水池に存在する微生物（細菌、古細菌、

植物プランクトン、動物プランクトン等）を、次世代シーケンサーを用い網羅的に検出する方法を確立した。ま

た、機械学習による自動画像認識技術を用いたプランクトンの判別技術の開発を進め、ダム管理所から実務に用

いた画像を収集することで、効率的な自動画像分類モデルの構築が可能となり、訓練画像の質や枚数、組み合わ

せに応じて認識率が向上する分類モデルを作成することが可能になった。さらに、高濃度酸素溶解装置（WEPシ

ステム）が導入されているダム貯水池において、次世代シーケンサーによる詳細な微生物叢データを取得するこ

とで、環境改善効果の指標となるカビ臭産生細菌の分布や推移を把握することが可能となった。 

 

キーワード：ダム貯水池、プランクトン、次世代シーケンサー、自動画像分類、WEPシステム 

 

 

1．はじめに   

環境負荷の増大による湖沼やダム貯水池における

水質の悪化が長らく問題となっており、生物多様性国

家戦略に基づいて「豊かな生態系の確保」の視点から

河川・湖沼等の水質改善に関する調査・取り組みが実

施されている。しかしながら、湖沼における環境基準

達成率は約 50%と低い。国土交通省および独立行政法

人水資源機構が管理するダム貯水池においても、環境

基準設定地点の約 3 割が環境基準を満たしておらず、

約 4割の貯水池において、アオコやカビ臭等の富栄養

化現象が確認されている 1）。ダム管理者は、水質改善

対策を実施し、その影響の軽減・解消に努めているが、

課題解決には至っていない場合もある。 

水質異常時に原因種を特定し有効で効果的な対策

を実施するため、ダム貯水池における動植物プランク

トンのモニタリングは非常に重要である。また、植物

プランクトンの大量増殖が湖水の透明度や溶存酸素

濃度の低下を引き起こすこともある 2）ため、平常時に

おける優占種の把握も欠かせない。従来、ダム貯水池

の動植物プランクトンのモニタリングは、ダム管理者

は、「ダム貯水池水質調査要領 3）」及び「河川水辺の国

勢調査マニュアル【ダム湖版】4）」に準じ、定期的に実

施しているが、そのモニタリング方法に関して、DNA

に着目した新たな技術や AI 画像識別技術を導入する

ことにより、目的に応じたモニタリングの省力化や高

度化が可能となると考えられる。現在、動植物プラン

クトンのモニタリングは、光学顕微鏡を使用した検鏡

による同定が行われている。しかしながら、光学顕微

鏡を用いた同定には、熟練した技術が必要な上、対応

できる技術者も年々減少傾向にある。また、熟練者で

写真 1 次世代シーケンサー（NGS）外観 
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あっても、形態が似通ったプランクトンの同定は非常

に困難で個人差が大きいといった問題点がある。さら

に、カビ臭物質産生プランクトンやアオコの原因とな

る植物プランクトンは、主にシアノバクテリア（藍藻）

に属す細菌であり、一般的な植物プランクトンより小

さく、光学顕微鏡で同定できる種は非常に限られてい

る。 

一方、近年、ゲノム解析技術の急速な発展により、

次世代シーケンサー（New Generation Sequencer：以下

「NGS」という。）（写真 1）を使った大規模 DNA塩基

配列データの取得がより手軽に行えるようになって

きていることから 5)、本研究では、ダム貯水池におけ

るプランクトン等のモニタリングに本手法を適用す

ることにより上述の課題を解決することを目的とし

ている。また、近年、発達が目覚ましい AI技術を取り

入れ、動植物プランクトン画像の自動判別技術の開発

にも取り組んだ。さらに、高濃度に酸素を溶解させた

水を深層に供給できる気液溶解装置（以下、WEPシス

テム）が導入されているダム貯水池において、NGSを

用いたた微生物叢を含む詳細な水質を把握すること

で、WEP システムによる水質改善効果の確認を行っ

た。これらの新技術を導入することにより、従来のモ

ニタリングでは捉えられなかった詳細な微生物叢を

把握することで、水質の維持管理に有効な方法の提案

に資する知見を得ることが期待される。 

 

2．NGSを用いた簡易的な藻類モニタリング手法の開発 

平成 28~29年度は、細菌が持つ 16S rRNA遺伝子に

着目し、検出方法の検討等を行った。平成 30年度は、

真核生物が持つ 18S rRNA遺伝子にも着目し、ダム貯

水池や湖沼から採取した水試料を用い、月別の動植物

プランクトン及び細菌を検出した結果について報告

した。令和元年度は、ダム貯水池から採取した水試料

について、NGSを用いて検出された動植物プランクト

ンおよび細菌の結果と熟練者が光学顕微鏡を用いて

検出した結果を比較し、NGSの有用性を確認した。そ

の際、顕微鏡では観察されたが NGS では検出されな

かった種が明らかになったため、令和 2～3 年度は、

解析条件の見直し、改善策の検討を行った。本項目で

は、主に、調査に適したユニバーサルプライマーの選

定、ダム貯水池での適用例、検鏡結果との比較、プラ

イマーの網羅性向上に関する検討について報告する。

また、詳細は過去の報告書 6-10)も参考にされたい。 

2．1 実験方法 

2．1．1  NGSによる塩基配列解読 

本項目では、NGSを用いた一連の実験手法および解

析についてまとめる。なお、ここで記述する方法は淡

水であるダム貯水池に適した場合であり、塩水が混じ

る汽水湖や下水処理場を対象とする場合には、より適

した方法が別に存在するため留意が必要である。 

採水した水試料は、500 mLを 0.2 µmフィルターで

ろ過し、STEバッファー（10 mM Tris HCl、1 mM EDTA、

0.1 M NaCl、pH8）30 mLにフィルターを一晩浸漬させ

た後、激しく混合することにより、フィルターに捕集

された残渣を剥離させた。その後、遠心分離（3,000 g

で 20分間）で上澄水を除去し、全体量が 0.5 mLにな

るまで濃縮した。濃縮した懸濁物は、Nucleo Spin® Soil 

（MACHEREY-NAGEL）を用いて DNA を抽出した。

詳細な手順は使用したキットのマニュアルに従った。

特に、アオコ発生時には、DNA 抽出液に PCR阻害物

質が残留し、PCRで DNA が十分に増幅されない場合

があるので、DNA 抽出液の精製を入念に行う必要が

ある。DNA抽出後は、蛍光光度計を用い、蛍光試薬を

使用して DNA濃度の測定を行った。 

ライブラリ調整として、Amplicon PCR、PCR産物の

精製、Index PCR、その後、再度、PCR 産物の精製を

行った。PCR 反応条件は初期変性を 94℃で 30 秒間

行った後、乖離温度を 94˚C で 5 秒間、アニーリング

温度を 60˚Cから 58˚Cで 30秒間に設定し（アニーリ

ング温度は使用するプライマーによって変更）、10 サ

イクル毎に 1˚C下げるタッチダウン方式を採用し、伸

長温度を 72˚C で 30 秒間に設定し、合計 30 サイクル

行った。PCR 増幅産物は AMPure XP kit（Beckman 

Coulter Genomics）を用いて精製した。 

DNAシーケンシングにはMiseq reagent Kit v3 （600

サイクル、Illumina）を用い、塩基配列を決定した。解

析で得た各リードの分類および統計処理は QIIME2

（version2020.2）を用い、参照データベースは主に 

SILVA132_9711)を用いた。 

2．1．2 網羅的検出のためのプライマーの選定 

本研究では、より網羅性の高いプライマーを選定す

るため、既往のプライマーセット（表 1）を候補とし

て選定した。それらのプライマーの網羅性を確認する

ため、塩基配列情報が記載されているデータベース

SILVA132（表 2）を用いた。各分類（門及び一部綱等

を含む）の配列登録数に対して、プライマーの配列と

適合する登録数を確認した。表 2の登録数のうち、ど

の分類においても 100%に近く適合するプライマーが

最も網羅性の高いプライマーであると考えられる。

PCR にはフォワードプライマー及びリバースプライ
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マーが必要であるため、それらプライマーの相補配列

と完全に一致する条件（F0R0と記載）およびそれぞれ

1～2ミスマッチを許容した条件で抽出を行った（例え

ば、F1R2は、フォワードプライマーに 1塩基ミスマッ

チ、リバースプライマーに 2塩基ミスマッチを含む条

件で抽出を行ったことを意味する）。それぞれの分類

に含まれる配列登録数から抽出された配列数の割合

表 2 本実験で用いたデータベースにおける各分類に

おける配列登録数 

 

分類
データ
ベース
登録数

分類
データ
ベース
登録数

Bacteria Bacteria

Acidobacteria 14,534 Betaproteobacteriales 43,156

Actinobacteria 60,510 Gammaproteobacteria 119,171

Armatimonadetes 752 Deltaproteobacteria 15,396

Bacteroidetes 55,663 Epsilonbacteraeota 5,422

Chloroflexi 9,245 Archaea

Cyanobacteria 13,970 Euryarchaeota 12,957

Elusimicrobia 435 Crenarchaeota 4,611

Firmicutes 149,757 Eukarya

Fusobacteria 2,216 Amoebozoa 867

Gemmatimonadetes 2,185 Archaeplastida 13,111

Hydrogenedentes 271 Centrohelida 93

Nitrospirae 1,297 Cryptophyceae 364

Patescibacteria 4,521 Excavata 1,326

Planctomycetes 9,014 Haptophyta 370

Spirochaetes 4,253 Incertae Sedis 237

Synergistetes 1,152 Opisthokonta 41,748

Tenericutes 2,561 Stramenopiles 4,329

Verrucomicrobia 4,419 Alveolata 11,651

Alphaproteobacteria 60,871 Rhizaria 3,376

表 1 本実験で用いたプライマーセット 

 

プライマー名 プライマー配列(5'-3')

16S rRNA遺伝子

  Bac341F CCTACGGGNGGCWGCAG

  Bac850R GACTACHVGGGTATCTAATCC

  Pro341F CCTACGGGNBGCASCAG

  Pro850R GACTACNVGGGTATCTAATCC

  Pro341F(modi) CCTACGGGWBGCWSCAG

  Pro850R(modi) CACTACNVGGGTHTCTAATYC

18S rRNA遺伝子

  TAReuk454 CCAGCASCYGCGGTAATTCC

  TAReukREV3 ACTTTCGTTCTTGATYRA

  TAReukREV3(modi) RCTYWSRTYCTTGATYRR

  SSU-F1 TAYCTGGTTGATYCTGCCAGT

  SSU-R568 TGCTGGCACCAGACTTGCCCT

  SSU-F1289 TGGAGYGATTTGTCTGGTTDATTCCG

  SSU-R1772 TCACCTACGGAAACCTTGTTACG

 

図 1 原核生物を対象としたプライマーの適合率の比較 
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図 2 真核生物を対象としたプライマーの適合率の比較 
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（適合率）の合計をカバー率とした。 

2．1．3  NGSと光学顕微鏡による検鏡結果の比較 

NGS による塩基配列解読及び光学顕微鏡による検

鏡試験の結果を比較するため、上記で選定したプライ

マーセットを用い、2 箇所のダム貯水池（A ダム及び

Bダムと表記。Aダムは Bダムの約 50 km上流に位置

している。Aダムは清澄、Bダムは比較的富栄養化が

進んでいる）を対象に実験を行った。 

NGSによる実験方法は上述の通りである。一方、光

学顕微鏡による同定は、採水した試料 1L を中性ホル

マリンで固定し、光学顕微鏡を用いた検鏡試験を行い

た。分析方法は「河川水辺の国勢調査マニュアル【ダ

ム湖版】4）」に従った。実際の同定試験は、専門の業者

へ委託して行った。これらの結果を基に、プライマー

の改良を行った。 

2．1．4プライマーの改良 

通常、PCR増幅において数ミスマッチ程度であれば

増幅される場合もあるが、本研究で用いたプライマー

とその実験条件では、Excavataが検出できなかった（結

果は後述する）。したがって、モニタリングの観点で重

要な網羅性の向上のため、原核生物および真核生物用

のプライマーの塩基配列を一部改変することで、カ

バー率の向上を試みた。塩基配列を一部改変したプラ

イマーは表 1の(modi)と表記したプライマーである。

このプライマーについて、2.1.2 と同様の方法により

プライマーの網羅性を確認した。また、購入した分離

株である Excavataに属する Euglena sp. (NIES-2345株)

を環境試料に添加し、2.1.1と同様の方法により NGS

による検出を試みた。 

2．2 結果と考察 

2．2．1  原核生物(16S rRNA遺伝子)を対象としたプ

ライマーの網羅性 

細菌（Bacteria）および古細菌（Archaea）をターゲッ

トとした 16S rRNA遺伝子を対象とした場合の各分類

に対するカバー率を図 1に示す。Bac341F/850Rでは、

0 ミスマッチ（F0R0）の場合、Archaea である

Euryarchaeota および Crenarchaeota が適合した割合は

それぞれ 1.1%、0.1%と小さくほとんどの種が検出され

ないという結果だった。一方、Pro341F/850Rでは、Eur 

yarchaeota および Crenarchaeota の適合率は 85.5%、

72.0% と Bac341F/850R と比較し高いものの、

Patescibacteria や Planctomycetes については、48.1%、

2.5%と低い結果となった。また、Chloroflexiや未分離

種を多く含む Armatimonadaetesに関しては、どちらの

プライマーセットも適合率はそれぞれ 39.2%-40.4%、

30.9%-31.0%と他の門と比べ低かった。2ミスマッチま

で許容した場合、どちらのプライマーセットでもカ

バー率は全体として 95%まで向上した。ダム貯水池水

質を考える上で、古細菌に分類されるメタン生成古細

菌やアンモニア酸化古細菌の把握も重要になるため、

本研究では、Pro341F/850Rを選定し実験に用いた。 

2．2．2  真核生物(18S rRNA遺伝子)を対象としたプ

ライマーの網羅性 

真核生物（Eukarya）をターゲットとした 18S rRNA

遺伝子を対象とした場合の結果を図 2 に示す。

TAReuk454/REV3 の組み合わせにおいて、0 ミスマッ

チ（F0R0）の場合は 63.1%、2 ミスマッチまで許容し

た場合は 92.2%だった。また、SSU-F1/R568 の組み合

 

図3 NGSで同定された各ダムにおける細菌種数 
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わせにおいて、0ミスマッチの場合は 4.2%、2ミスマッ

チまで許容した場合は 51.5%、SSU-F1289/R17720の組

み合わせにおいて、0ミスマッチの場合は 24.0%、2ミ

スマッチまで許容した場合は 24.8%だった。したがっ

て、TAReuk454/REV3の組み合わせがダム貯水池の真

核生物の検出には最も適していることが示唆され、本

研究で実験に用いることにした。ただし、 

TAReuk454/REV3の組み合わせでは、Excavata（エクス

カバータ）や Haptophyta（ハプト藻類）のカバー率は、

F0R0では、それぞれ 3.2%、1.1%と低かった。F2R2ま

で許容した場合でも、Excavataは 57%までしかカバー

しないため、後述するミドリムシ藻（ユーグレナ藻）

の状況把握には留意が必要であることが明らかと

なった。 

2．2．3  NGSで同定された細菌（原核生物、16S rRNA

遺伝子） 

NGS を用いて A ダム及び B ダムで採水した試料に

含まれる細菌由来の DNA 配列を解析した。解析の結

果、それぞれから約 10万リード（取得データ量）分の

塩基配列データを取得することができた。取得した

リードを約 68 万種の DNA 配列データが登録されて

いるデータベース（原核生物：約 60万種、真核生物：

約 8万種）と照合し、それぞれのリードと種を紐づけ

する作業を行った。その結果、1 リード以上検出され

た種はAダムで 448種、Bダムで 556種であり、Bダ

ムの方が細菌種の多様性が高かった（図 3）。また、A

ダムと B ダムから共通して検出された種は 278 種で

あった。NGSを使うことで、検出率（データベースに

登録されたある配列に一致したリード数/全取得リー

ド数）が極めて低い種（0.001％程度）でも検出可能で

あることが示された。検出率が0.1％以上だった種は、

Aダムで 152種、Bダムで 154種、共通して検出され

た種は 100種であった。 

図 4 に各ダムにおいて検出率が 0.1％以上だった細

菌の構成を示す。各積上げ領域は、検出された種を示

している。門レベルの比較において、各ダム間で構成

に大きな差はなかったが、ウェルコミクロビウム門は、

Aダムでは検出率が約 20%を占めたのに対して、Bダ

ムでは検出率が約 10%だった。ウェルコミクロビウム

は未分離培養株が多く生理生態が不明な種も多いが、

メタン酸化細菌が含まれることが知られている 12）。A

ダムからは、同様にメタン酸化細菌として知られるガ

ンマプロテオバクテリア綱メチロバクター属

(Methylobacter sp.)が比較的多く検出されたことからも、

メタン酸化細菌の生育に適した環境、つまり、溶存メ

タン濃度が高い状態になっていることが示唆された。

また、データは示さないが、Aダムの底層からはメタ

ン生成古細菌が年間を通じてほとんど検出されない

が、一時的に酢酸資化成性のメタン生成古細菌である

Methanosaeta sp.が比較的多く検出された時期があっ

た（検出率として 2.0%程度）。Methylobacter spの増加

はこの影響を受けている可能性が考えられる。一方、

アオコやカビ臭の原因となるシアノバクテリアは検

出されず、光学顕微鏡では分類が困難なピコプランク

トンの一種であるシネココッカスに近縁な種

（Synechococcus sp.）が多数検出された。 

 

図5 NGSで同定された各ダムにおける 
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図6 NGSで同定された各ダムにおけるプランクトン構成 
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2．2．4  NGSで同定されたプランクトン（真核生物、

18S rRNA遺伝子） 

細菌と同様、試料に含まれるプランクトン由来の

DNA 配列を解析した。その結果、A ダム及び B ダム

から約 30 万リードを取得することができた。同定の

結果、1 リード以上検出された種は A ダムで 385 種、

Bダムで 423種とほぼ同数だったが、検出率が 0.1%以

上だった種を比較した場合、Bダムの方が若干多い結

果となった（Aダム：226種、Bダム：251種）（図 5）。

図 3および図 5から、近接するダム貯水池間でも共通

して検出される細菌・プランクトン種はそれほど多く

なく、固有の微生物叢を形成していることが示唆され

た。図 6 に各ダムにおいて検出率が 0.1％以上だった

プランクトン種の構成を示す。検出率が 0.1%以上だっ

た種を合計すると、Aダムでは全体の約 95%、Bダム

では約 70%に相当した。細菌の結果同様、Bダムでは

検出率が 0.1%に満たない種が占める割合が A ダムよ

り大きかった。Bダムには別の支流からの流入もあり、

そのため、構成される種数が多くなっている可能性が

考えられる。各構成に関して、Aダムからは系統的に

門の異なるプランクトンが比較的均衡して検出され

ていたが、Bダムからは珪藻の一種であるニセコアミ

ケイソウ（Thalassiosira sp.）が全体の約 16％と卓越し

て検出された（図 6 の☆印）。ニセコアミケイソウは

淡水域から汽水域にかけて広く検出され、比較的富栄

養化が進んだ水域で多く見られるプランクトンであ

る。 

2．2．5  光学顕微鏡による同定結果と NGSとの比較 

Aダム及びBダムにおける光学顕微鏡により同定さ

れた種とそれらの NGS による検出状況の比較を表 3

に示す。光学顕微鏡による同定では、各ダムから 16種

ずつ、計 25種の細菌・プランクトン（細菌 1種、プラ

ンクトン 24種）が同定された。NGSでは、細菌を 726

種、プランクトンを 580種同定できたことから、光学

顕微鏡で同定されなかった多くの種が、NGSで検出さ

れたことになる。今回、光学顕微鏡で同定された 25種

表3  光学顕微鏡により同定された種とそれらのNGSによる検出状況の比較 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

顕微鏡 NGS 顕微鏡 NGS

         綱 Synechococcus sp. ○ ○ ○

黄金色藻綱 Chrysococcus sp. ○ ○ ○

珪藻綱 Discostella stelligera ○ ○ ○

珪藻綱 Skeletonema sp. ○ ○

珪藻綱 Stephanodiscus sp. △ ○ △
△：検出されたStephanodiscus  sp.はわずかだが、
     近縁種であるThalassiosira sp.が多数検出

珪藻綱 Aulacoseira ambigua ○ ○ ○ ○

珪藻綱 Aulacoseira granulata ○ ○

珪藻綱 Aulacoseira pusilla ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

珪藻綱 Melosira varians ○ ○

珪藻綱 Acanthoceras zachariasii ○ ○

珪藻綱 Asterionella formosa ○ △ ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

珪藻綱 Fragilaria sp. (cf. asterionelloides) ○

珪藻綱 Fragilaria sp. (single cell) ○

ミドリムシ藻綱 Trachelomonas sp. ○ 未検出 未検出：NGSでは検出されなかった

緑藻綱 Yamagishiella unicocca ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

緑藻綱 Spondylosium planum ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

肉質鞭毛虫門 Trinema  sp. ○ ○

繊毛虫門 Coleps sp. ○ ○ △ △：わずかに検出

繊毛虫門 Tintinnopsis  sp. △ ○ ○ △：わずかに検出

輪形動物門 Keratella cochlearis  f. macracantha ○ △ ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

輪形動物門 Polyarthra  sp. (cf. remata ) ○ △ ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

輪形動物門 Synchaeta sp. ○ ○

輪形動物門 Filinia longiseta ○ ○

節足動物門 Cyclopoida  sp. ○ ○ ○ ○

節足動物門 Copepoda  sp. ○ ○ ○ ○

節足動物門 Bosmina tanakai ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が検出

備考

○ ○

門・綱 種名
Aダム Bダム
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のうち、16種については、NGSで同種が検出された。

また、7 種については、解析に用いたデータベース上

に登録のない種であったため、同種は検出されなかっ

たが、その近縁種が検出されていたことから、データ

ベースを更新することにより検出されるものと考え

られる。珪藻の一種である Stephanodiscus sp.に関して

は、光学顕微鏡では非常に多く検出されたのに対して、

NGSではわずかしか検出されなかった。一方、NGSで

は、この珪藻と近縁な Thalassiosira sp.が多数検出され

ていたため、 Thalassiosira sp.が光学顕微鏡では

Stephanodiscus sp.と誤同定されていた可能性が考えら

れる。また、ミドリムシ藻（ユーグレナ藻）である

Trachelomonas sp.に関しては、光学顕微鏡ではある程

度観察されたのに対して、NGS では全く検出されな

かった。これは、本研究で使用したプライマーでは、

図 2に示すように Trachelomonas sp.が分類されている

Excavataをほとんど検出しないためである考えられる。 

2．2．6  プライマーの改良 

改変前後のプライマーによるカバー率を比較した

結果、真核生物を対象とした結果を図 7に、原核生物

を対象とした結果を図 8に示す。真核生物を対象とし

たプライマーでは、改良前の Excavata のカバー率は、

0 ミスマッチの場合は、3.2%、2 ミスマッチまで許容

しても 56.9%と他のグループと比較して著しく低い値

であった。一方、改良後の Excavata のカバー率は、0

ミスマッチの場合は 56.9%、2 ミスマッチまで許容し

 

図7 改良前後のプライマーによるカバー率の比較

（真核生物） 
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図9 改良前後のプライマーによる検出率の比較 
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図8 改良前後のプライマーによるカバー率の比較

（原核生物） 
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た場合は 92.2%と大幅に向上させることができた。ま

た、同時に、淡水湖沼では検出されることは少ないが

海水では頻繁に検出されるHaptophytaの0ミスマッチ

時のカバー率も大幅に向上させることができた。原核

生物を対象としたプライマーでは、改良前の

Planctomycetes のカバー率は、0 ミスマッチの場合は、

2.5%と他のグループと比較して著しく低い値であっ

た。また、2 ミスマッチまで許容した場合は 83.6%と

他のグループと比べ若干低い程度であった。一方、改

良後の Planctomycetes のカバー率は、0 ミスマッチの

場合は 71.6%と大幅に向上させることができた。 

改良後のプライマーによる NGS での検出を試みた

結果、改良前のプライマーでは検出されなかった

Excavata が検出されたことを確認した（図 9）。また、

Planctomycetes の相対存在率（同定された種数/検出さ

れた全種数）が 2.1%から 8.4%に増加した（図 10）。プ

ライマーの網羅性向上により、これまで検出されな

かった細菌も検出されるようになった。 

2．3  NGSを用いた簡易的な藻類モニタリング手法の

開発のまとめ 

本項目では、NGSを用いたダム貯水池の水試料に含

まれる細菌および動植物プランクトンのモニタリン

グ手法の開発について報告した。NGSはミドルスペッ

クの機種でも、一度の解析で、96サンプルを同時に解

析でき、合計で約 150億もの塩基配列情報を取得する

ことができる。これまで顕微鏡による同定では困難

だった網羅的な微生物叢の把握が手軽にできるよう

になった。本研究においても、プライマーを改良する

ことにより NGS は検鏡と同等以上にプランクトン類

を網羅的に検出できることが示唆された。また、後述

するが、光学顕微鏡では検出されにくいシアノバクテ

リアについても、NGSを使うことで多数検出可能であ

るとの結果を得ている。水質変化予測に活用すること

も見込まれ、ダム貯水池の効率的な水質の維持管理へ

の貢献が期待される。また、本研究成果の一部は「ダ

ム貯水池水質改善に向けた気泡式循環施設マニュア

ル」13）にも反映されている。 

 

3．プランクトン自動判別技術の開発 

検鏡によるプランクトン同定の効率化を図るため、

自動画像認識技術による動植物プランクトンの判別

技術の開発に取り組んだ。本技術が確立されれば、ダ

ム管理事務所等において、より安価で高頻度にモニタ

リングを行うことが可能となる。また、浄水施設や下

水処理での試験にも活用されることが予想され、汎用

性は極めて高いと考える。研究着手にあたり、令和元

年度は、国内のダム貯水池において頻繁に検出される

19種の植物プランクトンについて、インターネット上

から収集した画像を用い、機械学習による画像分類を

試みた。令和 2-3 年度は、ダム管理所から実務に用い

た画像を収集し、機械学習による画像分類システムの

性能向上を試みた。本項目では、主に、実務に用いた

画像を収集し、機械学習による画像分類システムに関

する検討について報告する。また、詳細は過去の報告

書等も参考にされたい 9-10および 14)。 

3．1．  実験方法 

3．1．1  画像データ収集と選定 

R1 年度は「河川水辺の国勢調査のための生物リス

ト」15）の中からダム貯水池で頻繁に検出される 102種

を抽出し、さらに、水質管理に重要な種、形状の似た

種等を考慮し、対象を 19種に絞りこみ、インターネッ

ト上から画像を収集してデータセットを作成した。令

和 2-3 年度は、国交省直轄ダムおよび水資源機構ダム

から定期モニタリングで取得する直近 1～6 年分のダ

ム貯水池水質調査要領「様式 1-1-14_定期調査_動植物

プランクトン写真票」に準ずる画像データを収集した。

また、Microcystis aeruginosaに関しては、実験室にて顕

微鏡画像を 500枚以上取得した。本報告書では、その

中からダム貯水池で比較的よく検出される動物プラ

ンクトンであるスナカラムシ属とハネウデワムシ属

表 4 除外対象データ 

対象 効果 

重複画像 過学習を防ぐ 

つぎはぎのあ

る画像 

つぎはぎの直線を特徴として

捉え、直線を特徴とするクラス

と誤分類してしまうのを防ぐ 

文字入り画像 文字を特徴と捉えてしまうの

を防ぐ 

複数種が混合

している画像 

他クラスの特徴を学習してし

まうのを防ぐ 

写る面積が小

さい画像 

特徴が捉えられないため、テス

トデータに混ざると正答率が

下がるのを防ぐ 

過度にスケー

ルが違う画像 

プランクトンは拡大すると網

目状になっているものが多く、

全体像としての形状は異なる

にも関わらず同種と分類され

てしまう問題を防ぐ 
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の組み合わせや形状が類似している珪藻類のコアミ

ケイソウ属と藍藻類のミクロキスティス属を選定し、

機械学習を行った。 

3．1．2  データの事前処理（クレンジング） 

データクレンジングとして、データセットの中学習

に悪影響のあると思われる種々の画像を除外した。除

外対象データを表 4に示す。 

3．1．3  データ拡張 

今回用意したデータセットは 1プランクトン種（ク

ラス）平均約 100枚と少ないため、データの拡張を行っ

た。元画像を縦横 2倍に拡大したものに対して、縦横

に 4分割した画像と中央部分を切り抜いた画像を作成

し（図 11）、これに元画像を加えた計 6 種類の画像を

作成し、データを拡張した。この処理により、学習さ

せる画像数を増やすだけではなく、微細な特徴に着目

させ効率的に学習させることが期待できる。また、こ

の処理により生じる画像に対しても上記のクレンジ

ングを行う。さらに、画像を 90、180、270回転させ、

拡張を行った（図 12）。実際に、光学顕微鏡を用いて

プランクトンを撮影する際は、様々な向きで撮影され

るため、回転を加えることで汎化性を獲得できる。 

3．1．4  グレースケール化 

プランクトンの種判別は、形状による分類が主であ

り、色に頼らなくとも識別可能であると考えられるた

め、画像はすべてグレースケール化を行った。グレー

スケール化には学習速度向上の利点もある。 

3．1．5  分類モデル 

 

図 12 回転によるデータ拡張の例 

 

 

図 13 一般的な畳み込み層（上図）と RES NET（下

図）の構造 

 

 
図 11 分割と切り抜きによるデータ拡張の例 
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本研究では、画像の分類に Residual Networks 

(ResNet)モデルを使用した。ResNetモデルは、Heらが

2015 年に考案したニューラルネットワークのモデル

である 16)。ResNetモデルは、一般的な畳み込みニュー

ラルネットワーク（Convolutional Neural Network: CNN）

に加えて、基本的な恒等写像を学習することを目的と

して開発されたショートカット構造が、複数の畳み込

み層をスキップするように組み込まれているため、深

い層においても、学習が進むという利点を持っている

（図 13）。本研究では ResNet-152を用いた。 

3．2 実験結果と考察 

3．2．1  画像データ収集と選定 

各管理所から収集した報告書 457 編からプランクト

ン画像約 12,000 枚を抽出した。抽出された上位 30 位

のプランクトン種を表 5に示す。そのうち、多くのダ

ムにおいて高頻度で検出される動物プランクトンと

して繊毛虫門多膜綱スナカラムシ科スナカラムシ属

（Tintinnopsis spp.）、輪形動物門ワムシ綱ヒゲワムシ科

ハネウデワムシ属（Polyarthra vulgaris）の 2種および

植物プランクトン（藍藻を含む）としてアオコの原因

となるシアノバクテリア門クロオコッカス目ミクロ

キスティス属（Microcystis aeruginosa）、アオコと形状

の似ているオクロ植物門珪藻類コアミケイソウ属

（Coscinodiscus sp.）について（図 14）、深層学習を行

い、画像分類を試みた。 

3．2．2  スナカラムシ属とハネウデワムシ属の画像

識別 

スナカラムシ属とハネウデワムシ属について、深層

学習を行った結果について、表 6に示す。本研究では、

3～10 回以上学習させても認識率が向上しない場合、

学習を打ち切った。No.1～No.3に関して、訓練画像の

枚数を変えず、種類を変えて学習を行った結果、訓練

画像の選び方次第で、認識率は 0.85～1.00と異なった。

訓練データ数を 100としたNo.4は、学習は収束せず、

認識率は低かった。この原因として、訓練データの画

像の中には、対象が不鮮明のものや小さ過ぎるものが

含まれていたことが考えられた。No.5～No.8では、訓

練データの中から、対象が不鮮明なものや小さすぎる

ものを除外した。その結果、特に、多くの訓練画像を

用いたNo.8において、大きく認識率が向上した。しか

し、この場合においても、8 回目の学習以降は認識率

が低下していった。これは訓練データ数の不足による

ものと思われる。訓練データを追加したNo.9では、訓

練画像の認識率は高いが、訓練に用いなかった未学習

の検証用データに対する認識率が低くなった。一方、

訓練データを可能な限り減らした No.10でも、認識率

はNo.9と大きく変わらない結果となった。これは、プ

ランクトンの形状だけではなく、顕微鏡の種類、撮影

条件、写り込みのプランクトンの大きさなどバリエー

図 14  分類に用いたプランクトン画像の例 （A; スナ

カラムシ属、B; ハネウデワムシ属、C; ミクロキスティ

ス属、D; コアミケイソウ属） 

(A) (B)

(C) (D)

表 5  プランクトン画像収集結果 

 

順位 分類
画像数
（H28-R2）

R3

追加

合計
枚数

1 Asterionella formosa complex 331 345 676

2 Cryptophyceae 392 338 730

3 Polyarthra vulgaris 321 198 519

4 Tintinnopsis 230 195 425

5 Achnanthidium  (sensu lato) 52 164 216

6 Aulacoseira pusilla complex 206 159 365

7 Peridinium  (others) 114 157 271

8 Coscinodiscineae (others) 577 141 718

9 Cymbella (sensu lato) 52 138 190

10 Other green flagellate 196 137 333

11 Aulacoseira granulata  f. granulata 144 136 280

12 Copepoda  (nauplius) 208 132 340

13 Chrysophyceae  (others) 307 130 437

14 Nitzschia  (others) 149 129 278

15 Dinobryon 126 126 252

16 Peridinium bipes 111 113 224

17 Thalassiosiraceae  (others) 67 111 178

18 Naviculaceae  (others) 54 110 164

19 Bosmina longirostris 83 102 185

20 Fragilaria crotonensis 149 82 231

21 Synchaeta 185 72 257

22 Eudorina 96 68 164

23 Ploesoma truncatum 71 56 127

24 Lindavia 76 55 131

25 Dolichospermum-Sphaerospermopsis 51 48 99

26 Diatoma 61 47 108

27 Pandorina morum 67 45 112

28 Trichocerca 70 42 112

29 Aulacoseira ambigua  f. ambigua 51 40 91

30 Bosminopsis deitersi 52 33 85
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ションが豊富であるため、No.10 においても当該条件

を満たす必要な訓練データ数を担保できなかった可

能性が考えられる。画像識別の精度を向上させるには、

訓練データ数を増やすことで対応可能であるが、訓練

データの中に違う条件で撮影された画像が大量に含

まれている場合、正しく学習が進まず、誤同定してし

まう。また、正しく学習していても、検証用データに

含まれる別条件で撮影された画像を別種と判断して

しまい正しく認識できない場合もある。そのため、実

用化を考える上では、訓練データ、検証データともに

条件を絞った運用にするか、汎用性を高めるため、

様々な条件の下で撮影された訓練データ数を大量に

（少なくとも 1 条件につき 2～300 枚以上）用意する

必要があると考えられる。No.11～No.13で試行した結

果も訓練画像の認識率は高いが、未学習の訓練用デー

タでは十分な認識率を得ることができなかったこと、

試行毎でばらつきも大きいことから訓練データの不

足を示唆していた。 

3．2．3  ミクロキスティス属とコアミケイソウ属の

画像識別 

ミクロキスティス属とコアミケイソウ属について、

深層学習を行った結果について、表 6に示す。訓練画

像を 30枚で試行したNo.1は、認識率が 0.83と本研究

における平均的な認識率となった。訓練画像の枚数を

増やした No.2では、認識率が若干増加した。単一顕微

鏡の多数のデータで訓練した場合、過学習が進み別種

の顕微鏡画像が識別できなくなったものと考えられ

たため、訓練データのバリエーションを調整した No.3

では、高い認識率（0.90）となった。ミクロキスティス

属のように群体を形成し存在している種類のプラン

クトンも良質な訓練データが 100枚程度あれば認識可

能であることが示唆された。したがって、年間にダム

管理所から収集できる画像数が少ない種でも、年数を

重ねていけば、いずれ高い認識率が達成できると思わ

れる。 

3．3  プランクトン自動判別技術の開発のまとめ 

機械学習によるプランクトンの自動判別を試みた

結果、分類精度の導出までのアプローチを確認するこ

とができた。試行したパターンにおける認識率は 0.73-

1.00であり、今後、継続的にダム管理所から画像を収

集し、質の高い訓練データ数を増やすことにより、認

識率が向上すると思われる。また、今後は、ダム水質

管理に重要な種について、現場での導入を見据えた検

討をしていく。また、将来的には、本技術を用いて、

一般的な植物プランクトンのモニタリングに留まら

ず、水質に影響を与える特定種の常時監視等、能動的

なダム貯水池の水質管理手法の提案を目指していき

たい。 

 

4． WEPシステムを導入しているダムにおける水質改

善効果の確認 

4．1  実験方法 

本研究では、WEPシステムを導入しているダム貯水

池において、WEPシステムの水質改善効果の確認を目

的として、令和 2年および令和 3年に現地調査、水質

分析、検鏡によるプランクトンの同定および NGS を

用いた微生物叢解析を行った。 

4．1．1  調査概要 

令和 2 年度の現地調査は、8 月 20 日および 10 月 5

日の計 2回実施し、湖内 2地点（St. Aと St. B、図 15）

において多項目水質計を用いて水温、pH、酸化還元電

位（ORP）、溶存酸素濃度（DO）、電気伝導率（EC）、

濁度について現地観測を行うとともに、St. Aでは 6水

深（水深 0.5 m、5 m、10 m、15 m、20 m、25 m）、WEP

システム設置箇所から約 600 m離れた St. Bでは 4水

深（水深 0.5 m、5 m、10 m、13 m）から採水を行い、

表 8に示す各種分析を行った。令和 2年度は、金属分

表 6  スナカラムシ属とハネウデワムシ属の深層学

習結果 

 

No
訓練
画像

検証
画像

訓練画像
の認識率

認識率
最良時の学
習回数

最大学習回数
時の認識率

打ち切り
時の学習
回数

1 30 10 1.00 0.85 13 0.85

2 30 10 1.00 1.00 13 0.95

3 30 10 1.00 0.95 20 0.95

4 100 10 0.56 0.80 1 0.80 11

5 30 10 0.82 1.00 3 0.75 13

6 30 10 0.98 0.90 13 0.90

7 30 10 0.97 0.90 6 0.80 16

8 100 10 0.99 0.90 8 0.90 18

9 150 20 0.98 0.78 13 0.68 16

10 30 10 0.96 0.70 10 0.70 10

11 100 10 0.88 0.55 1 0.55 4

12 100 10 0.93 0.70 5 0.70 8

13 100 10 0.92 0.70 2 0.60 2

表 7  ミクロキスティス属とコアミケイソウ属の深層学

習結果 

 

No
訓練
画像

検証
画像

訓練画像
の認識率

認識率
最良時の学
習回数(*/20)

最大学習回数
時の認識率

打ち切り
時の学習
回数

1 30 10 0.99 0.83 17 0.83

2 500 10 1.00 0.85 1 0.83

3 100 10 1.00 0.90 2 0.90 12
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析を含む詳細な水質分析を実施した。また、NGSの結

果と光学顕微鏡による検鏡結果を比較するため、NGS

解析では 16S rRNA（原核生物）のみならず、18S rRNA

（真核生物）を対象とした解析を実施した。 

令和 3 年度の現地調査は、7 月 2 日、7 月 26 日、8

月 24 日、9月 29日および 12月 24日の計 5回実施し

た。湖内 4地点（St1.0、St1.5、St2.5 および St3.0、図

15）において、令和 2年度と同様に多項目水質計を用

いて、現地観測を行うとともに、表 7に示した観測水

深地点の 4 地点で 4～5 水深の試料水の採水を行い、

各種分析を行った。令和 3年度は、カビ臭産生微生物

を含む微生物動態の季節性変化を調査するために、採

水地点および採水頻度を増やした。水質分析について

は藻類の動態に強く影響を与える栄養塩である T-N、

T-P に絞り、NGS 解析も 16S rRNA のみを解析対象と

した。 

 

4．1．2  水質分析 

水試料の NH4-N、NO2-N、NO3-N、T-N、PO4-P、T-P

はオートアナライザー（ビールエルテック製 

QuAAtro2-HR）により測定した。各種金属は ICP‐MS

（Thermo Fisher SCIENTIFIC、X7CCT）により分析し

た。 

4．1．3  光学顕微鏡による同定 

2．1．3に記載の同定手法により実施した。 

4．1．4  NGSによる塩基配列解読 

2．1．1に記載の分析手法により実施した。 

 

4．2  実験結果と考察 

4．2．1  水温、DO、ORPについて 

令和 2年 8月 20日および 10月 5日調査時の各調査

ポイントにおける多項目水質計による水温、DO の現

地観測結果を図 16に示す。 

8月調査時の水温分布は、WEPシステム設置近傍箇

所に位置する St. A では表層から水深 10 m までは

28.4°C～25.7℃と高く、水温躍層は水深 10 mから 15 m

にかけて形成されており、その下層となる水深 15 m以

深から水深 25 m（湖底直上＋1.0 m）では 20.8°C～

17.0°Cと緩やかに低下する傾向にあった。St. Bの水温

分布は、表層 0.5 mおよび水深 5 mでは 31.5°Cおよび

28.3°C と St. A と比べて高く、水深 10 mおよび 13 m

では 24.8°Cおよび 21.2°Cと低い結果となった。 

10月調査時の水温分布は、St. Aの水温は表層 0.5 m

から水深 10 m にかけて 21.0°C～18.7℃と 8 月調査に

比べて低下していたが、水深 15 m以深から水深 25 m

でも 12.7°C～8.9°C と低下していたため、水温躍層は

依然として水深 10 mから 15 mにかけて形成されてい

た。また、St. Bの水温分布は、表層 0.5 mから水深 13 

mにかけて St. Aと同様の分布傾向にあり、8月調査時

のような地点間での水温分布の違いは認められな

かった。 

 

 

図 15 対象としたダム貯水池における調査地点 

St1.0 (St.A)

St2.5 (St.B)

WEPシステム

●

●

●

●

●

●

●

●

●

●

St.A St.B

気液溶解装置
稼働範囲（EL.102.5-114.5ｍ）

▼常時満水位（EL.127.0m）

▼選択取水深（10m）

● 観測・採水水深

表 8 現地調査概要と分析項目 

 

調査実施日

令和2年8月20日、令和2年10月5日、

令和3年7月2日、令和3年7月26日、

令和3年8月24日、令和3年9月29日、

令和3年12月24日

調査地点 St1.0(St.A)、St1.5、St2.5(St.B)およびSt3.0（図15参照）

現地観測 多項目水質計による

観測項目 水温、pH、EC、DO、ORP、濁度

St1.0(St.A)：0.5m、5m、15m、20m、25m（湖底直上1m）

St1.5 : 0.5m、5m、15m、20m、25m（湖底直上1m）

St2.5(St.B)：0.5m、5m、10ｍ、13m（湖底直上1m）

St3.0 : 0.5m、5m、10ｍ、13m（湖底直上1m）

水質分析
SS、VSS、DOC、各態窒素（NO2+NO3-N、

NH4-N及びT-N）と各態リン（PO4-P及びT-P）

金属分析※1
Mg、Al、P、K、Ca、V、Cr、Mn、Fe、

Co、Ni、Cu、Zn、As、Mo、Ag、Cd、Sn及びPb

顕微鏡分析※2 植物プランクトン、動物プランクトン

次世代シーケンス解析 16SrRNA（原核生物）及び18SrRNA（真核生物）

※1：St.Bは水深0.5m、5m、13mの3水深のみ分析対象とした

※2：St.Aは水深0.5mと水深25m、St.Bは水深0.5mと13mの各2水深を分析対象とした

観測水深
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8月調査時の DO分布は、St. Aでは水深 0.5 mで 7.9 

mg/L と最も高く、下層に向けて低下する傾向があっ

た。特に水温躍層の上層側となる水深 10 m と下層側

となる水深 15 m 間では DO が大きく低下しており、

水温躍層下層への酸素供給が遮断されている様子が

確認できた。St. BのDO分布は表層 0.5 mでは 8.6 mg/L

と St. Aよりも高い値が観測されたが、水深 10 mおよ

び 13 mでは 3.6 mg/Lおよび 2.6 mg/Lと St. Aの同水

深よりも低い値が観測された。10月調査時の DO分布

は、St. Aの表層 0.5 mは 10.7 mg/Lと高かったが、湖

底直上 1 mとなる水深 25 mでは 0.7 mg/Lと 8月調査

時よりも貧酸素化が進行していた。一方、St. BのDO

分布は表層 0.5 mでは St. Aと同等であったが、水深 5 

mと 10 mでは約 8 mg/Lと St. Aの同水深よりも高い

値が観測された。 

8月調査時の ORP分布は、St. Aでは表層 0.5 mから

水深 15 m までは約 170 mV と一定であったが、水深

20 mでは 201 mVと高く、水深 25 mでは 29 mVと急

激に低下した。St. Bでは、表層 0.5 mでは 99 mVと低

く、また水深 5 mから 13 mでは明確な分布傾向はな

く、158 mV～188 mVで推移していた。10月調査時の

ORP分布は、St. Aでは表層 0.5 mから水深 23 m付近

にかけて 150～184 mV で推移していたが、水深 25 m

では 87 mVと急激に低下した。St. Bでも、St. Aと同

様の分布傾向にあり、表層 0.5mから水深 13mにかけ

て 139～181 mVで推移していた。 

8 月調査において、選択取水深付近（水深約 10 m、

EL.117 m）に形成される水温躍層により、その上層と

下層の水塊は分断されると考えられる。また、St. Bで

は水深の浅い上流部で受熱した表層水と澪筋を流下

する水温の低い流入水の影響により、St. Aよりも鉛直

方向の水温差が大きかったものと推察される。通常、

水温躍層より下層側では酸素供給が遮断されるため、

湖底付近から貧酸素水塊が形成され、還元状態へと至

る。実際に、St. Bでは水深 10 mおよび 13 mではDO

が 4 mg/L以下にまで低下していた。一方、St. Aでは

水深 15 m に比べて 20 mで高い DO及び ORP 値が観

測された。これは、この時期WEPシステムが水深 18.5 

m（EL.108.5 m）で運用されていたことから、装置から

吐出された高濃度酸素水の効果によるものと考えら

れる。10月調査においても、水温躍層は選択取水深付

近（水深約 10 m、EL.117 m）に形成されている状態に

あった。しかし、8 月調査で確認された St. A と St. B

との縦断方向での鉛直水温分布の違いは解消されて

おり、また水深 10 m以深の複数の水深にWEPシステ

ムから供給された高濃度酸素水による影響と考えら

れる断続的に高い DOが確認された。特に、水深 13 m

付近（EL.114.5 mに相当）には St. Aと St. Bの双方で

前後の水深よりも高い DO が観測されたことから、

WEP システムによる酸素供給範囲が少なくとも St. B

近傍まで波及していたと推察される。 

次に令和 3 年 7 月 2日、令和 3 年 7 月 26 日、令和

3 年 8 月 24 日、令和 3 年 9 月 29 日、令和 3 年 12 月

24 日に調査した際の多項目水質にて測定した水温の

結果を図 17に、DOを図 18に示す。 

 令和 3年 7月 2日は各地点で表層の水深 0.5 mから

水深 15 mにかけて、ほぼ一定に水温が減少していた。

St1.0および St1.5では、水深 15 m以深から水深 25 m

では緩やかに水温が減少していた。 

7月 26日以降は 12月 24日を除いて、水深 10 mか

ら 15 mにかけて水温躍層が形成されていた。St2.5お

よび St3.0 は湖底までの水深が浅いため、水温躍層の

途中で湖底に達していたが、St1.0および St1.5では、

水深 15 m以深から水深 25 mにかけて、7月 2日と同

様に緩やかに水温が減少していた。 

表層（0.5 m）の水温は 7月 2日および 7月 26日は

24～26℃、8月 24日および 9月 29日は 21～22℃であ

あった一方、図 16の通り令和 2年度の 8月 20日は 28 

～31℃と前年の方が表層の水温は高かった。さらに湖

底付近の水温を見ても、令和 3 年度は水深 25 m では

 

図 16 令和 2 年度の水温、DO、ORP の現地観測結

果 
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8.0℃前後まで低下していたが、令和 2 年度の 8 月 20

日は水深 25 mでも 17.0℃あり、令和 2年度 8月 20日

の水温分布は令和 3年度よりも全体的に高かった。令

和 2年 10月 5日は表層（0.5 m）で 21.0℃で水深 25 m

で 8.9℃であり、令和 3 年 8 月 24 日および 9 月 29 日

と似た挙動であった。12 月 24 日は鉛直方向の水温に

変化はほとんどなく、全層循環となっていた。 

 DO に関して、St1.0 および St1.5 において 7 月 2 日

から 9月 29日にかけての水温躍層形成時は、表層（0.5  

m）はおおよそ 10.0 mg/L以上となっており、DOは過

飽和となっていたが、水深 10 m にかけて DO は徐々

に減少していった。これは表層では植物プランクトン

による光合成と大気からの酸素供給により、過飽和と

なっていた DOが、水深が深くなるにつれて、光量低

下に伴う光合成活動の減少や従属栄養細菌等の働き

により減少していったものと考えられる。その後、水

深 15 m 付近で大幅に DO は増加しているが、これは

WEP システムにより高濃度酸素水が供給された効果

であると考えられる。しかし、水深 20 m 以下では急

激にDOが減少しており、水深 25 mでは多くの場合、

1 mg/L未満であり、貧酸素環境となっていた。ただし、

9月 29日は WEP システムの稼働水位を 13 m から 25 

mへ変更する日に採水しているので、25 mで稼働させ

た場合の効果が検証できていないと思われる。 

 St2.5 および St3.0 は WEP システムから 600 m以上

離れており、且つ、水深も浅いことから、St1.0および

St1.5と比較するとはっきりした効果は見えない。しか

し、St2.5において水深 10 m付近で 7月 26日および 9

月 29 日において DO が増加していることから、WEP

システムによる高濃度酸素水の影響がわずかに見ら

 

図 18 令和 3年度の各調査地点における DO濃度 

 

 

図 17 令和 3 年度の各調査地点の水温 
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れたが、一方で 7月 2日では湖底付近でほぼ 0 mg/Lに

なっていることから、WEPシステムの遠方への効果は

様々な環境条件によって変動するものであると考え

られる。 

 12 月 24 日は全層循環となっており、調査地点およ

び水深が変わっても大きな差異はなかった。 

4．2．2  窒素、リンについて 

アオコやカビ臭を産生する有害藍藻類の増殖には

窒素・リンに代表される栄養塩の存在が不可欠である。

そこで、採水地点毎に窒素およびリンの濃度を測定し、

表 9に示した坂本（1966）が提唱した T-N および T-P

による湖沼の栄養塩レベルの分類 17)に従って、栄養塩

状態の把握を行った。 

 

表 9 T-N、T-Pによる湖沼の栄養塩レベルの分類 17) 

 

 令和 2 年度の窒素およびリンの測定結果を図 19 に

示す。藻類は増殖に光合成が必要なため、表層の栄養

塩に着目したところ、令和 2年 8月の試料では、St. A

と St. Bともに T-Pは 0.02～0.03 mg/Lであり、T-Nも

0.3 mg/L程度であった。表 9の分類に従うと、中栄養

状態であったといえる。令和 2年 10月の試料も St. A

と St. Bともに T-Pは 0.02～0.03 mg/Lであり、T-Nも

0.5 mg/L程度であり、中栄養状態であった。 

 水深が深くなるにつれて T-N、T-P ともに濃度が増

加する傾向にあり、湖底付近では大きく濃度が増加し

ていたものもあった。特に令和 2 年 8 月の St. A の試

料は T-N、T-Pともに濃度が大幅に増加しており、令和

2年10月のSt. Aの試料のT-Nも大幅に増加していた。 

 各態窒素は、NH4-N とその他窒素（T-N から

NO2+NO3-N と NH4-N を差し引いた値）は水深方向で

増大傾向を示し、NO2+NO3-Nは表層 0.5 mと湖底直上

1 m（St. A水深 25 m、St. B水深 13 m）で低かった。

St. Aにおいて、水深 15 m以深では、NH4-Nが増加す

る傾向が確認され、水深 25 m ではその他窒素も大幅

に増加していた。これは、嫌気条件下において、タン

パク質分解活性の高い嫌気性細菌属が優占し、それに

伴い、タンパク質分解によって底質間隙中の NH4-N濃

度が増加・拡散 18）、または、底泥中に溜まったガス泡

が噴出し、直上水中に NH4-N が放出されること 19）等

によるものと推察されるが、詳細なメカニズムは不明

である。 

各態リン濃度は、その大部分がその他リン（T-P か

ら PO4-P を差し引いた値）であった。PO4-P は最大で

も St. A水深 25 mで 0.007 mg/Lと低く推移していた。

10月調査時の各態リン濃度も、その大部分がその他リ

ンであり、PO4-P は最大でも St. B 水深 10 m で 0.004 

mg/L と全地点で 8 月調査時よりも低濃度で推移して

いたことから、植物プランクトンは強いリン制限を受

けていた可能性が考えられる。 

次に、令和 3年度の各調査地点における T-P濃度を

図 20に、T-N濃度を図 21に示した。令和 3年 7月 2

日の表層試料では、T-Pは 0.05～0.07 mg/Lであり、

T-Nも 1 mg/L程度であった。表 9の分類に従うと富

 

図 19 令和 2 年度の窒素、リンの測定結果 
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栄養化状態であったといえる。7月 26日および 8月

24日の表層は T-Pは 0.03～0.04 mg/L、T-Nは 0.4～0.6 

mg/Lであり、7月 2日から栄養塩濃度は減少して中

栄養状態であった。9月 29日および 12月 24日は T-

Pは 0.01 mg/L程度、T-Nは 0.5 mg/L程度であり、貧

栄養状態にまで T-Pは減少していた。このように季

節に応じて、表層の栄養塩濃度は大きく変化してい

ることが把握できた。 

また、令和 3 年度も前年度と同様に湖底付近になる

と T-N、T-Pともに濃度が上昇する傾向にあった。これ

も湖底付近が貧酸素環境になり、栄養塩の溶出が起

こっているものと考えられる。 

 

4．2．3  実験結果と考察(金属分析について) 

令和 2年度の調査では、サンプル水中に含まれる金

属について、総量と溶存態濃度をそれぞれ分析した。

分析対象とした金属は、Mg、Al、K、Ca、V、Cr、Mn、

Fe、Co、Ni、Cu、Zn、As、Mo、Ag、Cd、Sn及び Pb

の 18 項目であるが、これらのうち Cr、Co、Zn、Cd、

Sn 及び Pbの 6項目については、全試料が定量限界も

しくは検出限界以下であった。また、Mg、K、Ca及び

Vは全ての試料から検出されたが、地点間に明確な違

いはなく、また大部分が溶解性であることから流水中

に含まれるイオン成分を反映しているものと考えら

れる。したがって、特筆すべきMn、Fe、As濃度につ

いて整理した結果を図 22に示す。Tは全量態、Dは溶

存態を示している。いくつかの地点において、全量態

よりも溶存態が高い値を示しているが、その理由は不

明である。 

8月調査時および 10月調査時ともに、Mn、Feおよ

びAsは、貧酸素状態にあった St. A水深 25 mにおい

て高濃度で検出されていた。このことは、底質からの

溶出による影響を反映していると考えられる。また、

水深 20 m 以浅では総量が大きく減少していた。これ

図 20 各調査地点における T-P濃度 
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図 21 各調査地点における T-N濃度 

0

10

20

30

0 1 2 3 4

水
深

（
m

）

TN（mg/L）

St1.0のTN濃度

0

10

20

30

0 1 2 3 4

水
深

（
m

）

TN（mg/L）
St1.5のTN濃度

0

10

20

30

0 1 2 3 4

水
深

（
m

）

TN（mg/L）

St2.5のTN濃度

0

10

20

30

0 1 2 3 4

水
深

（
m

）

TN（mg/L）
St3.0のTN濃度

0

10

20

30

0 1 2 3 4

水
深

（
m

）

TN（mg/L）
St1.5のTN濃度

0

10

20

30

0 1 2 3 4

水
深

（
m

）

TN（mg/L）

St2.5のTN濃度

0

10

20

30

0 1 2 3 4

水
深

（
m

）

TN（mg/L）
St3.0のTN濃度



13 地域の水利用と水生生態系の保全のための水質管理技術の開発 

  

は、水深 20 m では DO が高く保持されているため、

底質から溶出した金属イオンが上層側に拡散しても、

酸化を受けて粒子態となり、速やかに沈降するためと

推察される。また、FeとAsは水深 20 mではほとんど

溶解性成分が検出されなかったのに対して、Mn は溶

解性成分が多く残存していた。これらの違いは、それ

ぞれの金属イオンの酸化還元電位と物質間の吸着特

性を反映しているものと考察される。すなわち、酸化

還元電位が低く速やかに酸化される Fe は水酸化鉄と

なり、且つ、Asは水酸化鉄に吸着・固定され共沈する

一方、鉄より酸化還元電位が高いMnは、鉄イオンの

存在下においてイオン態として水中に残存していた

と考えられる 20)。 

 

 

4．3  実験結果と考察(微生物解析) 

4．3．1  顕微鏡との比較 

光学顕微鏡での同定の結果、シアノバクテリア門は

2種、植物プランクトンは 34種、動物プランクトンは

32 種検出された。一方、同様の水試料の NGS による

DNA 塩 基 配 列 解 読 で は 、 デ ー タ ベ ー ス

SILVA132_SSURef_Nr99を用いた場合、細菌 2，232種

（うちシアノバクテリア門は 51 種）、古細菌 65 種、

植物プランクトン 347 種、動物プランクトン 767 種、

分類不明種 13種が検出された。また、前述のとおり、

Excavataに含まれる Euglena sp.や Trachelomonas sp.は

光学顕微鏡による同定では検出されるが NGS では検

出されなかった。 

光学顕微鏡で検出されたシアノバクテリア門は

Aphanocapsa 属および Aphanizomenon 属であったが、

これらも NGS では検出されていない。その理由とし

て、形態学的に類似した種と誤認した可能性、または

近年、遺伝子情報に基づく研究結果が加味され、藍藻

類の分類が変更されていること 21)や、検鏡と NGS の

同定における参照データベースの違いが影響してい

ると考えられる。そのため、検鏡の検出結果における

Aphanocapsa属はNGSではミクロキスティス属 22)、同

様に検鏡の検出結果におけるAphanizomenon属はNGS

ではカスピドスリックス属 21)に、それぞれ分類された

と考えられる。 

 

4．3．2  16S rRNA遺伝子（古細菌・真正細菌） 

令和 2年度に実施した 16S rRNA遺伝子を対象とし

た微生物叢解析について門レベルで整理した結果を

図 23に示す。主な菌叢はプロテオバクテリア門、バク

テロイデス門、ウェルコミクロビウム門、放線菌門、

 
図 22 金属濃度測定結果 
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シアノバクテリア門、アルマティモナス門、プランク

トミケス門であった。水深が変化すると、構成する門

の割合が変化していた。 

8月調査時、選択取水深度（10 m）より浅層側では

独立栄養細菌であるシアノバクテリア門やアルマ

ティモナス門が多く存在していた。アルマティモナス

門は、2011年に提唱された新規の門であり、ウキクサ

やヨシなどの水生植物の根圏環境に多く生息してい

ることが知られている 23)。そのため、増殖のために光

が必要なシアノバクテリア門と共に浅層で多く存在

していたものと思われる。その他に浅層側ではバクテ

ロイデス門が多く存在していた。バクテロイデス門は

幅広い代謝能力を持ち、特にタンパク質や多糖類の分

解作用 24)が報告されている。また、有機体窒素をアン

モニアへ変換し、微生物や水生植物に供給する 25)とい

う点において、窒素循環の中で重要な役割があり、

Flavobacteriaや Fluviicolaが優占していた。一方、下層

側では従属栄養細菌が多く、その中でもγプロテオバ

クテリア綱のメタン酸化能を有するMethylobacter、β

プロテオバクテリア綱の Rhodoferax が特に多く存在

していた。Rhodoferaxは鉄・マンガンの酸化を担うこ

とが報告されている。これらの細菌は一般的に、好気

環境においてメタンや鉄・マンガンの酸化を行う 26)も

のである。本調査では貧酸素環境になる傾向にある下

層側の試料から多く検出されており、WEPシステムの

設置により、温度躍層より下層の溶存酸素が増えたこ

とが大きな要因であると考えられ、WEPシステムが微

生物叢に影響を与えていることが示唆された。底層付

近（ St.A 25 m）からは、メタン生成古細菌

（Methanomicrobia）が検出されており、且つ、上記の

通り、生成したメタンを利用するメタン酸化細菌

（Methylobacter）も多く検出されていることから、湖

沼における炭素循環において、WEPシステムはメタン

の資化を増大させている可能性がある。即ち、細菌叢

のみならず、物質循環にも影響を与えていると考えら

れるが、それらがどの程度の寄与であるかは不明であ

り、今後さらなる研究が必要である。また、全地点で

比較的多く検出された放線菌（Sporichthyaceae）は、主

に土壌に生息する細菌であり、流域の土壌から流入河

川を通じてダム湖に流入した可能性が考えられる。 

10月調査時の微生物叢の構成は、概ね 8月調査時と

類似していた。主な構成の変化としては、独立栄養細

菌であるシアノバクテリア門およびバクテロイデス

門の検出率が減少した一方、ウェルコミクロビウム門、

およびプランクトミケス門の検出率は増加した。プラ

ンクトミケス門では、Rubinisphaeraceae科に属す細菌

が大きく増加していた。メタンをポリヒドロキシ酪酸

に変換させる際に優占する細菌であり、メタン酸化細

菌のMethylocystisとともに検出されることが報告され

ている 27)。10月調査時はMethylocystisも増加している

ことから、上記の反応によりポリヒドロキシ酪酸が生

成されていることが示唆された。ウェルコミクロビウ

ム門では Terrimicrobium が優占していた。この細菌は

幅広い多糖類だけでなく、セルロース、キチン、キシ

ランなどの難分解性の炭素源に対して、高い分解能を

有している。即ち、植物、藻類、カイアシ類、真菌類

等の細胞壁を構成する主要、且つ難分解性の物質の分

解者 28)である可能性がある。 

令和 3年度に実施した 16S rRNA遺伝子を対象とし

た微生物叢解析の結果を図 24 に示す。菌叢を構成す

る主要な門は令和 2年度と同じであった。また、水温

躍層形成期である 7月から 9月にかけては、令和 2年

度と同様に表層から底層にわたって、構成する門の割

合が変化しており、水深が深くなるにつれて、メタン

酸化機能を有する γプロテオバクテリア綱が優占する

傾向であった。 

一方で、12 月 24 日の試料は、採水地点や水深が変

化しても菌叢の割合に変化が少なかった。これは気温

が低下したことにより全層循環しているため、採水地

点や水深が変化しても環境要因の変化が乏しいため

 
図 23 令和 2 年度の 16S rRNA 遺伝子を対象とした

微生物叢解析結果 
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であると考えられる。 

7月 2日の試料では、水深の浅いところではウェル

コミクロビウム門の割合が著しく高く、水深が深く

なるに従って、その割合が減少していた。ウェルコ

ミクロビウム門の中では、Terrimicrobiumとその近縁

種が優占しており、一般的な微生物では分解の難し

い細胞壁を構成するキシランなどの分解を担ってい

た可能性がある。 

8月 24日および 9月 29日の試料は表層（0.5 m）

ではバクテロイデス門の割合が増えており、水深が

深くなると割合が減少していた。特に Flavobacterium

や Fluviicolaが優占していたが、令和 2年 8月も同様

の傾向が観察されたことから、季節性を表している

可能性がある。 

このように季節や水深ごとの水質状況に応じて門

レベルの菌叢は変化していることが把握できた。 

また、令和 2年度および令和 3年度の藍藻類が属す

るシアノバクテリア門を見ると、令和 2 年 8 月 20 日

の St.Bの表層（0.5 m）、令和 3年 7月 26日の表層（0.5 

m）では 16～18%程度であったが、その他の試料は全

て 10 %未満であった。夏期に藻類が増殖するとシアノ

バクテリア門が 30%以上を占めることは珍しいこと

ではないため、シアノバクテリア門の増殖は全体とし

ては抑制されていたと考えられる。次に、シアノバク

テリア門の中の詳細な内訳について、属レベルでの把

握を行った。 

4．3．3 シアノバクテリア門（藍藻類）に属する細菌にお

けるカビ臭産生種の割合 

このダムにおいて過去にジオスミンが高濃度に検

出された際にドリコスペルマム属に属する細菌がジ

オスミン生産菌として報告されている。そこで、各試

料におけるドリコスペルマム属を含むシアノバクテ

リア門を構成する細菌の存在割合について、令和 2年

度の結果を図 25に示す。 

8 月調査時では全ポイントでシアノビウム属が優占

していた。シアノビウム属はピコ植物プランクトンの

一種で、アオコやカビ臭には直接関与しないが、高濃

度により浄水場においてろ過障害などの問題を発生

させることがあるので、注意が必要である。既往の報

告では貧栄養湖から中栄養湖におけるピコ植物プラ

ンクトンの優占が報告されている 29-30)ことから、その

ような環境が反映されていると考えられる。St. Aの水

深 25 m からドリコスペルマム属が検出され、同時期

にジェオスミンが 40 ng/L 検出されていたことから、

本種はこのダムの主なジェオスミン生産種であると

考えられる。 

10 月調査時では、St.A の水深 20 m および 25 m を

除き、シアノビウム属が優占していた。ミクロキス

ティス属が St.Aの水深 15 mを除く全地点から検出さ

れ、特に St.A の水深 20 m および 25 m ではシアノバ

図 24 令和 3 年度の 16S rRNA 遺伝子を対象とした 

微生物叢解析結果 
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クテリア門の 80%前後を占めており、シアノバクテリ

ア門を構成する細菌が変化していることが確認でき

た。ドリコスペルマム属は検出されなかったが、2-MIB

産生種であるシュードアナベナ属が全試料から検出

され、特に St. A水深 5 m~15 m、St. B水深 5 m以深に

おいて高頻度で検出された。同時期に 2-MIBが 4 ng/L

検出されていたことから、本種はこのダムの主な 2-

MIB産生種である可能性が考えられる。なお、光学顕

微鏡での同定では、このシュードアナベナ属も他の 2-

MIB 産生種も検出されなかったことから、NGS はカ

ビ臭産生種を含むシアノバクテリア門を網羅的に検

出し、相対存在比の増減を把握することができたため、

カビ臭原因種を推定するために効果的な手法である

ことが確かめられた。 

次に令和 3年度のシアノバクテリア門を構成する細

菌の存在割合結果を図 26に示す。 

7月 2日の試料では表層付近の 0.5 mおよび 5 mの

水域においてミクロキスティス属とドリコスペルマ

ム属が多く検出され、水深が深くなるについてミク

ロキスティス属の存在割合は減少しており、ドリコ

スペルマム属が優占するようになった。しかし、7月

26日以降、ドリコスペルマム属はほとんど検出され

ず、12月 24日にわずかに検出されたのみであった。 

7月 26日の表層（0.5 m）では上述の通りシアノバ

クテリア門の割合が増えているにも関わらず、ドリ

コスペルマム属は非検出となっており、一方で 7月 2

日の試料では非常に少量しか検出されなかったシア

ノビウム属が急増していた。上述したように、貧栄

養湖から中栄養湖におけるピコ植物プランクトンの

優占が報告されている 29-30)ことから、7月 26日以

降、表層の栄養塩が減少したことを表した結果であ

ると考えられる。 

また、7月 26日以降、2-MIBを産生すると報告のあ

るシュードアナベナ属が検出されている。これらのこ

とから、Aダムにおいて藍藻類の増殖が全体としては

抑制されている傾向にあるが、藍藻類でカビ臭産生す

る種は継続的に発生しており、カビ臭産生する藍藻類

の制御に向けたさらなる対策の検討が有用であると

考えられる。 

4．3．4  18S rRNA遺伝子（真核生物） 

令和 2年度の 18S rRNA遺伝子を対象とした微生物

叢解析の結果を図 27に示す。8月調査時は、ストラメ

ノパイル(Stramenopiles)、アルベオラータ(Alveolates)、

リザリア(Rhizaria)を含む系統群である SAR スーパー

グループ、動物(Holozoa)、真菌(Nucletmycea)等を含む

オピストコンタ(Opisthokonta)、及び緑藻、車軸藻類等

を含むアーケプラスチダ(Archaeplastida)の検出率が高

かった。SARスーパーグループのうち、繊毛虫や渦鞭

毛藻等を含むアルベオラータ(Alveolata)は、St. A では

表層 0.5 mと水深 15 mから湖底直上となる 25 mで検

出率が高く、水深 5 m と 10 mでは他の水深に比べて

大きく減少したのに対して、St. Bでは水深方向での顕

著な違いは認められなかった。また、肉質鞭毛虫（ア

メーバ鞭毛虫）等を含むリザリア(Rhizaria)は、St. Aと

St. Bともに中層付近（水深 5～20 m）で多く検出され

た。珪藻類や黄色鞭毛藻類等を含むストラメノパイル

(Stramenopiles)は、St. A水深 25 mからの検出率が低い

ものの、水深方向での明確な違いは認められなかった。

オピストコンタは、その大部分がホロゾアエによって

占められており、St. Aと Bともに、表層側ではカイア

シ亜綱やワムシ類の単生殖巣綱が多く、選択取水深度

（水深 10 m）以深では襟鞭毛虫綱が多く検出される傾

向があった。アーケプラスチダは、その大部分が緑藻

綱によって占められており、St. Aでは表層から選択取

水水深（10 m）で多く検出されていたのに対し、St. B

では表層の検出率は高いものの、水深 5 mと 10 mで

は少なく、湖底直上となる 13 m からは多く検出され

た。 

 

図 25 令和 2 年度のシアノバクテリア門の内訳 
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10月調査時は、SARスーパーグループ、オピストコ

ンタおよびアーケプラスチダ(Archaeplastida)の検出率

が全検出率の 90%を占めていた。SARスーパーグルー

プの検出率は、繊毛虫や渦鞭毛藻等を含むアルベオ

ラータ(Alveolata)が 8 月調査に比べて減少傾向を示し

たのに対して、ストラメノパイル(Stramenopiles)の検出

率は増加傾向を示し、特に St. A表層 0.5 m～水深 15 m

および St. B 全層で顕著であった。ストラメノパイル

の検出率の増加は、主に珪藻綱（Ulnaria 属及び

Aulacoseira属）のリード数の増加と一致していた。オ

ピストコンタは、8 月調査に比べて、St .A 表層 0.5 m

から水深 15 m、および St. B全層においてホロゾアエ

の検出率が大きく低減したのに対し、St. A 水深 20 m

と 25 m では減少幅はわずかであった。この原因は、

カイアシ亜綱や単生殖巣綱のリード数が 8月調査に比

べて減少したのに対して、St. A水深 20 mと 25 mでは

襟鞭毛虫綱のリード数は 8月調査と同様に高く維持さ

れていたことによるものと考えられる。アーケプラス

チダは、St. Aと St. Bともに表層 0.5 mで最も検出率

が高く、深度方向に減少する傾向が認められた。 

 

4．3．5  細菌叢比較 

16S rRNA 遺伝子を対象とした検体間の微生物叢の

類似度を Bray-Curtis 距離を用いた主座標分析結果に

より図 28に示す。各試料における細菌・古細菌の群集

構造は、第 1軸により 20.99％、第 2軸により 14.83%

を説明することができた。 

全層循環期である令和 3 年（2021 年）12 月の試料

は、全て図の左上の所にプロットされていた。 

一方で、水温躍層形成期の試料は、試料の水深が変

わると同一日に採取した試料であっても、プロットさ

れる位置は大きく変化していた。ただし、水深 25 mの

試料は採取日が異なっても、図の左下の位置にプロッ

 

 
図 27  18S rRNA 遺伝子を対象とした微生物叢解析 
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図 26 各試料中のシアノバクテリア門を構成する最

近の割合 
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トが集中していた。その理由として、湖底直上で水塊

が停滞し、且つ、貧酸素環境であることから、環境の

変化に乏しく、微生物叢の変化も少なかったものと考

えられる。水深が浅くなるにつれて、プロットの位置

は図の右上に移動していく傾向にあった。ただし、令

和 3 年（2021 年）7 月 2 日の表層（0 m）試料は図の

右下の方にプロットされていた。これらの試料にはジ

オスミンの生成報告のあるドリコスペルマム属が多

く検出されていることから、高濃度にジオスミンを生

成する細菌叢を主座標分析のプロットから予測でき

る可能性があるが、この点についてはさらなるデータ

の蓄積が必要である。 

また、表層でジオスミンが非検出となった 7月後半

から 8月、9月にかけて、プロットは左上に移動した。

しかし、令和 2年（2020年）8月 20日と令和 3年（2021

年）8 月 24 日のプロットや、令和 2 年（2020 年）10

月 5 日と令和 3 年（2021 年）9 月 29 日のプロットを

比較すると、年度が違うと採取時期が似ていても、水

温などの環境条件が異なるのであまり近くにプロッ

トされておらず、菌叢全体としては類似度が低かった。 

 

4．4  WEPシステムを導入しているダムにおける水

質改善効果の確認のまとめ 

本研究では、WEPシステムを導入しているダム貯水

池において、WEP システムの水質改善効果の確認を

行った。その結果、WEPシステム設置点付近では、最

下層で濃度が高かった溶解性のリンや鉄、マンガンが、

WEPシステムの稼働範囲において、急激に濃度が減少

した。これは WEP システムから供給される高濃度酸

素水により、底層から溶出した溶解性のリンや金属が

粒子化され沈降することで、表層への移動が制限され、

表層では植物プランクトンは強いリン制限を受けて

いた可能性が示唆された。また、WEPシステムの効果

は、約 600 m離れた地点においても波及していたこと

が示唆された。 

一方、NGSによる微生物叢解析の結果、光学顕微鏡

による同定結果と比べ、極めて多くの種類に分類する

ことができた。さらに、光学顕微鏡では検出されな

かったカビ臭産生種を含むシアノバクテリア門を

NGSにより網羅的に検出することができた。これによ

り相対存在比の増減を把握することができ、カビ臭原

因種を推定することができた。このことから、NGSは

水質障害の原因種を特定するために効果的な手法で

あることが示唆された。また、下層部で好気性細菌が

優占している、夏期の表層のシアノバクテリア門が抑

制傾向にあるなど、WEPシステムが微生物叢や物質循

環に影響を与えていることが示唆された。しかし、こ

れがアオコやカビ臭の発生に与える影響については

現時点では不明確な点も多く、今後、ダム貯水池にお

いて NGS で検出される原核生物および真核生物を含

めた詳細な検討を行う必要がある。 

 

5．まとめ 

本研究では、ダム貯水池水質モニタリングの効率化

に資する NGS 解析手法の開発に関して、既存のユニ

バーサルプライマーの塩基配列を一部変更すること

よりに既往のプライマーよりも網羅的にプランクト

ン類を検出でき、検鏡と同等以上の高度なモニタリン

グが可能であることが示唆された。機械学習による自

動画像認識技術を用いたプランクトンの判別技術の

開発に関して、ダム管理所から実務に用いた画像を収

集することで、効率的な自動画像分類モデルの構築が

可能となり、認識率が 0.73-1.00の分類モデルを作成す

ることができた。今後は、質の高い訓練データ数を増

やすことにより、認識率を向上させ、現場での導入を

見据えた検討をしていく。WEPシステムが導入されて

いるダム貯水池における水質改善効果の NGS を用い

た検討について、光学顕微鏡では検出されなかったカ

ビ臭産生種を含むシアノバクテリア門を NGS により

網羅的に検出することができた。これにより、相対存

在比の増減を把握することができ、カビ臭原因種を推

定することができた。さらに、本ダム貯水池ではシア

ノバクテリア門の検出割合は他の富栄養化が問題と

 

図 28  16S rRNA 遺伝子を対象とした主座標分析 
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なっているダム貯水池と比べ比較的低く、WEPシステ

ムによるシアノバクテリア抑制効果を示唆するよう

な関連性も確認された。今後は、NGSの定量性を改善

する手法やダム貯水池において NGS で検出される原

核生物および真核生物を含めたダム貯水池における

微生物間のネットワーク解析などの統計解析手法の

検討を重ねることにより、効果的な水質管理に向けた

研究を進めていく予定である。 
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13.1.3  底層環境に着目した停滞性水域の水環境管理技術に関する研究（簡易的な藻類定性

定量方法の開発） 
担当チーム：水環境研究グループ（水質） 

研究担当者：山下洋正、小川文章、南山瑞彦 

對馬育夫、服部啓太、末永敦士 

 

 

【要旨】 

本研究では、ダム貯水池における動植物プランクトンの省力かつ高度な検出方法の確立のため、並列型高速塩

基配列決定装置（次世代シーケンサー）を用いた 16S rRNA 遺伝子および 18S rRNA 遺伝子配列に基づく動植物

プランクトン等のモニタリング手法の開発と適用ならびに機械学習による自動画像認識技術を用いたプランクト

ンの判別技術の開発に取り組んだ。第 4 期中長期研究計画期間中、ダム貯水池に存在する微生物（細菌、古細菌、

植物プランクトン、動物プランクトン等）を、次世代シーケンサーを用い網羅的に検出する方法を確立した。ま

た、機械学習による自動画像認識技術を用いたプランクトンの判別技術の開発を進め、ダム管理所から実務に用

いた画像を収集することで、効率的な自動画像分類モデルの構築が可能となり、訓練画像の質や枚数、組み合わ

せに応じて認識率が向上する分類モデルを作成することが可能になった。さらに、高濃度酸素溶解装置（WEP シ

ステム）が導入されているダム貯水池において、次世代シーケンサーによる詳細な微生物叢データを取得するこ

とで、環境改善効果の指標となるカビ臭産生細菌の分布や推移を把握することが可能となった。 

 

キーワード：ダム貯水池、プランクトン、次世代シーケンサー、自動画像分類、WEP システム 

 

 

1．はじめに   

環境負荷の増大による湖沼やダム貯水池における

水質の悪化が長らく問題となっており、生物多様性国

家戦略に基づいて「豊かな生態系の確保」の視点から

河川・湖沼等の水質改善に関する調査・取り組みが実

施されている。しかしながら、湖沼における環境基準

達成率は約 50%と低い。国土交通省および独立行政法

人水資源機構が管理するダム貯水池においても、環境

基準設定地点の約 3 割が環境基準を満たしておらず、

約 4 割の貯水池において、アオコやカビ臭等の富栄養

化現象が確認されている 1）。ダム管理者は、水質改善

対策を実施し、その影響の軽減・解消に努めているが、

課題解決には至っていない場合もある。 

水質異常時に原因種を特定し有効で効果的な対策

を実施するため、ダム貯水池における動植物プランク

トンのモニタリングは非常に重要である。また、植物

プランクトンの大量増殖が湖水の透明度や溶存酸素

濃度の低下を引き起こすこともある 2）ため、平常時に

おける優占種の把握も欠かせない。従来、ダム貯水池

の動植物プランクトンのモニタリングは、ダム管理者

は、「ダム貯水池水質調査要領 3）」及び「河川水辺の国

勢調査マニュアル【ダム湖版】4）」に準じ、定期的に実

施しているが、そのモニタリング方法に関して、DNA

に着目した新たな技術や AI 画像識別技術を導入する

ことにより、目的に応じたモニタリングの省力化や高

度化が可能となると考えられる。現在、動植物プラン

クトンのモニタリングは、光学顕微鏡を使用した検鏡

による同定が行われている。しかしながら、光学顕微

鏡を用いた同定には、熟練した技術が必要な上、対応

できる技術者も年々減少傾向にある。また、熟練者で

写真 1 次世代シーケンサー（NGS）外観 
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あっても、形態が似通ったプランクトンの同定は非常

に困難で個人差が大きいといった問題点がある。さら

に、カビ臭物質産生プランクトンやアオコの原因とな

る植物プランクトンは、主にシアノバクテリア（藍藻）

に属す細菌であり、一般的な植物プランクトンより小

さく、光学顕微鏡で同定できる種は非常に限られてい

る。 

一方、近年、ゲノム解析技術の急速な発展により、

次世代シーケンサー（New Generation Sequencer：以下

「NGS」という。）（写真1）を使った大規模 DNA 塩基

配列データの取得がより手軽に行えるようになって

きていることから 5)、本研究では、ダム貯水池におけ

るプランクトン等のモニタリングに本手法を適用す

ることにより上述の課題を解決することを目的とし

ている。また、近年、発達が目覚ましい AI 技術を取り

入れ、動植物プランクトン画像の自動判別技術の開発

にも取り組んだ。さらに、高濃度に酸素を溶解させた

水を深層に供給できる気液溶解装置（以下、WEP シス

テム）が導入されているダム貯水池において、NGS を

用いたた微生物叢を含む詳細な水質を把握すること

で、WEP システムによる水質改善効果の確認を行っ

た。これらの新技術を導入することにより、従来のモ

ニタリングでは捉えられなかった詳細な微生物叢を

把握することで、水質の維持管理に有効な方法の提案

に資する知見を得ることが期待される。 

 

2．NGSを用いた簡易的な藻類モニタリング手法の開発 

平成 28~29 年度は、細菌が持つ 16S rRNA 遺伝子に

着目し、検出方法の検討等を行った。平成 30 年度は、

真核生物が持つ 18S rRNA 遺伝子にも着目し、ダム貯

水池や湖沼から採取した水試料を用い、月別の動植物

プランクトン及び細菌を検出した結果について報告

した。令和元年度は、ダム貯水池から採取した水試料

について、NGS を用いて検出された動植物プランクト

ンおよび細菌の結果と熟練者が光学顕微鏡を用いて

検出した結果を比較し、NGS の有用性を確認した。そ

の際、顕微鏡では観察されたが NGS では検出されな

かった種が明らかになったため、令和 2～3 年度は、

解析条件の見直し、改善策の検討を行った。本項目で

は、主に、調査に適したユニバーサルプライマーの選

定、ダム貯水池での適用例、検鏡結果との比較、プラ

イマーの網羅性向上に関する検討について報告する。

また、詳細は過去の報告書 6-10)も参考にされたい。 

2．1 実験方法 

2．1．1  NGSによる塩基配列解読 

本項目では、NGS を用いた一連の実験手法および解

析についてまとめる。なお、ここで記述する方法は淡

水であるダム貯水池に適した場合であり、塩水が混じ

る汽水湖や下水処理場を対象とする場合には、より適

した方法が別に存在するため留意が必要である。 

採水した水試料は、500 mL を 0.2 µm フィルターで

ろ過し、STE バッファー（10 mM Tris HCl、1 mM EDTA、

0.1 M NaCl、pH8）30 mL にフィルターを一晩浸漬させ

た後、激しく混合することにより、フィルターに捕集

された残渣を剥離させた。その後、遠心分離（3,000 g

で 20 分間）で上澄水を除去し、全体量が 0.5 mL にな

るまで濃縮した。濃縮した懸濁物は、Nucleo Spin® Soil 

（MACHEREY-NAGEL）を用いて DNA を抽出した。

詳細な手順は使用したキットのマニュアルに従った。

特に、アオコ発生時には、DNA 抽出液に PCR 阻害物

質が残留し、PCR で DNA が十分に増幅されない場合

があるので、DNA 抽出液の精製を入念に行う必要が

ある。DNA 抽出後は、蛍光光度計を用い、蛍光試薬を

使用して DNA 濃度の測定を行った。 

ライブラリ調整として、Amplicon PCR、PCR 産物の

精製、Index PCR、その後、再度、PCR 産物の精製を

行った。PCR 反応条件は初期変性を 94℃で 30 秒間

行った後、乖離温度を 94˚C で 5 秒間、アニーリング

温度を 60˚C から 58˚C で 30 秒間に設定し（アニーリ

ング温度は使用するプライマーによって変更）、10 サ

イクル毎に 1˚C 下げるタッチダウン方式を採用し、伸

長温度を 72˚C で 30 秒間に設定し、合計 30 サイクル

行った。PCR 増幅産物は AMPure XP kit（Beckman 

Coulter Genomics）を用いて精製した。 

DNA シーケンシングには Miseq reagent Kit v3 （600

サイクル、Illumina）を用い、塩基配列を決定した。解

析で得た各リードの分類および統計処理は QIIME2

（version2020.2）を用い、参照データベースは主に 

SILVA132_9711)を用いた。 

2．1．2 網羅的検出のためのプライマーの選定 

本研究では、より網羅性の高いプライマーを選定す

るため、既往のプライマーセット（表 1）を候補とし

て選定した。それらのプライマーの網羅性を確認する

ため、塩基配列情報が記載されているデータベース

SILVA132（表2）を用いた。各分類（門及び一部綱等

を含む）の配列登録数に対して、プライマーの配列と

適合する登録数を確認した。表 2 の登録数のうち、ど

の分類においても 100%に近く適合するプライマーが

最も網羅性の高いプライマーであると考えられる。

PCR にはフォワードプライマー及びリバースプライ
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マーが必要であるため、それらプライマーの相補配列

と完全に一致する条件（F0R0 と記載）およびそれぞれ

1～2 ミスマッチを許容した条件で抽出を行った（例え

ば、F1R2 は、フォワードプライマーに 1 塩基ミスマッ

チ、リバースプライマーに 2 塩基ミスマッチを含む条

件で抽出を行ったことを意味する）。それぞれの分類

に含まれる配列登録数から抽出された配列数の割合

表 2 本実験で用いたデータベースにおける各分類に

おける配列登録数 

 

分類
データ
ベース
登録数

分類
データ
ベース
登録数

Bacteria Bacteria

Acidobacteria 14,534 Betaproteobacteriales 43,156
Actinobacteria 60,510 Gammaproteobacteria 119,171
Armatimonadetes 752 Deltaproteobacteria 15,396

Bacteroidetes 55,663 Epsilonbacteraeota 5,422

Chloroflexi 9,245 Archaea

Cyanobacteria 13,970 Euryarchaeota 12,957
Elusimicrobia 435 Crenarchaeota 4,611

Firmicutes 149,757 Eukarya

Fusobacteria 2,216 Amoebozoa 867

Gemmatimonadetes 2,185 Archaeplastida 13,111

Hydrogenedentes 271 Centrohelida 93
Nitrospirae 1,297 Cryptophyceae 364
Patescibacteria 4,521 Excavata 1,326
Planctomycetes 9,014 Haptophyta 370
Spirochaetes 4,253 Incertae Sedis 237
Synergistetes 1,152 Opisthokonta 41,748
Tenericutes 2,561 Stramenopiles 4,329
Verrucomicrobia 4,419 Alveolata 11,651

Alphaproteobacteria 60,871 Rhizaria 3,376

表 1 本実験で用いたプライマーセット 

プライマー名 プライマー配列(5'-3')

16S rRNA遺伝子

  Bac341F CCTACGGGNGGCWGCAG

  Bac850R GACTACHVGGGTATCTAATCC

  Pro341F CCTACGGGNBGCASCAG

  Pro850R GACTACNVGGGTATCTAATCC

  Pro341F(modi) CCTACGGGWBGCWSCAG

  Pro850R(modi) CACTACNVGGGTHTCTAATYC

18S rRNA遺伝子

  TAReuk454 CCAGCASCYGCGGTAATTCC

  TAReukREV3 ACTTTCGTTCTTGATYRA

  TAReukREV3(modi) RCTYWSRTYCTTGATYRR

  SSU-F1 TAYCTGGTTGATYCTGCCAGT

  SSU-R568 TGCTGGCACCAGACTTGCCCT

  SSU-F1289 TGGAGYGATTTGTCTGGTTDATTCCG

  SSU-R1772 TCACCTACGGAAACCTTGTTACG

 

図 1 原核生物を対象としたプライマーの適合率の比較 

0

20

40

60

80

100

A
ci
d
o
b
ac
te
ri
a

A
ct
in
o
b
ac
te
ri
a

A
rm

at
im

o
n
ad
et
e
s

B
ac
te
ro
id
et
es

C
h
lo
ro
fl
ex
i

C
ya
n
o
b
ac
te
ri
a

El
u
si
m
ic
ro
b
ia

Fi
rm

ic
u
te
s

Fu
so
b
ac
te
ri
a

G
em

m
at
im

o
n
ad
et
es

H
yd
ro
ge
n
ed

en
te
s

N
it
ro
sp
ir
ae

P
at
es
ci
b
ac
te
ri
a

P
la
n
ct
o
m
yc
et
es

Sp
ir
o
ch
ae
te
s

Sy
n
er
gi
st
et
es

Te
n
er
ic
u
te
s

V
er
ru
co
m
ic
ro
b
ia

A
lp
h
ap
ro
te
o
b
ac
te
ri
a

B
et
ap
ro
te
o
b
ac
te
ri
…

G
am

m
ap
ro
te
o
b
ac
t…

D
el
ta
p
ro
te
o
b
ac
te
ri
a

Ep
si
lo
n
b
ac
te
ra
e
o
ta

Eu
ry
ar
ch
ae
o
ta

C
re
n
ar
ch
ae
o
ta

割
合

（％
）

（マ
ッ

チ
し

た
配

列
数

/
デ

ー
タ

ベ
ー

ス
登

録
数

）

Bac341F/850R

F2R2

F2R1

F2R0

F1R2

F1R1

F1R0

F0R2

F0R1

F0R0

0

20

40

60

80

100

A
ci
d
o
b
ac
te
ri
a

A
ct
in
o
b
ac
te
ri
a

A
rm

at
im

o
n
ad
et
e
s

B
ac
te
ro
id
et
es

C
h
lo
ro
fl
ex
i

C
ya
n
o
b
ac
te
ri
a

El
u
si
m
ic
ro
b
ia

Fi
rm

ic
u
te
s

Fu
so
b
ac
te
ri
a

G
em

m
at
im

o
n
ad
et
es

H
yd
ro
ge
n
ed

en
te
s

N
it
ro
sp
ir
ae

P
at
es
ci
b
ac
te
ri
a

P
la
n
ct
o
m
yc
et
es

Sp
ir
o
ch
ae
te
s

Sy
n
er
gi
st
et
es

Te
n
er
ic
u
te
s

V
e
rr
u
co
m
ic
ro
b
ia

A
lp
h
ap
ro
te
o
b
ac
te
ri
a

B
e
ta
p
ro
te
o
b
ac
te
ri
…

G
am

m
ap
ro
te
o
b
ac
t…

D
el
ta
p
ro
te
o
b
ac
te
ri
a

Ep
si
lo
n
b
ac
te
ra
eo

ta

Eu
ry
ar
ch
ae
o
ta

C
re
n
ar
ch
ae
o
ta

割
合

（％
）

（
マ

ッ
チ

し
た

配
列

数
/
デ

ー
タ

ベ
ー

ス
登

録
数

）

Pro341F/850R

F2R2

F2R1

F2R0

F1R2

F1R1

F1R0

F0R2

F0R1

F0R0

 

図 2 真核生物を対象としたプライマーの適合率の比較 

0

20

40

60

80

100

A
m
o
eb

o
zo
a

A
rc
h
ae
p
la
st
id
a

C
en

tr
o
h
e
lid
a

C
ry
p
to
p
h
yc
ea
e

Ex
ca
va
ta

H
ap
to
p
h
yt
a

In
ce
rt
ae
 S
ed

is

O
p
is
th
o
ko
n
ta

SA
R
:S
tr
am

en
o
p
ile
s

SA
R
:A
lv
eo

la
ta

SA
R
:R
h
iz
ar
ia

割
合

（
％

）

（マ
ッ

チ
し

た
配

列
数

/
デ

ー
タ

ベ
ー

ス
登

録
数

）

TAReuk454/REV3 

F2R2

F2R1

F2R0

F1R2

F1R1

F1R0

F0R2

F0R1

F0R0

0

20

40

60

80

100

A
m
o
eb

o
zo
a

A
rc
h
ae
p
la
st
id
a

C
en

tr
o
h
el
id
a

C
ry
p
to
p
h
yc
ea
e

Ex
ca
va
ta

H
ap
to
p
h
yt
a

In
ce
rt
ae

 S
ed

is

O
p
is
th
o
ko
n
ta

SA
R
:S
tr
am

en
o
p
ile
s

SA
R
:A
lv
eo

la
ta

SA
R
:R
h
iz
ar
ia

割
合

（
％

）

（
マ

ッ
チ

し
た

配
列

数
/デ

ー
タ

ベ
ー

ス
登

録
数

）

SSU-F1/R568 

F2R2

F2R1

F2R0

F1R2

F1R1

F1R0

F0R2

F0R1

F0R0

0

20

40

60

80

100

A
m
o
eb

o
zo
a

A
rc
h
ae
p
la
st
id
a

C
en

tr
o
h
e
lid
a

C
ry
p
to
p
h
yc
ea
e

Ex
ca
va
ta

H
ap
to
p
h
yt
a

In
ce
rt
ae
 S
ed

is

O
p
is
th
o
ko
n
ta

SA
R
:S
tr
am

en
o
p
ile
s

SA
R
:A
lv
eo

la
ta

SA
R
:R
h
iz
ar
ia

割
合

（
％

）

（マ
ッ

チ
し

た
配

列
数

/
デ

ー
タ

ベ
ー

ス
登

録
数

）

SSU-F1289/R1772

F2R2

F2R1

F2R0

F1R2

F1R1

F1R0

F0R2

F0R1

F0R0



13 地域の水利用と水生生態系の保全のための水質管理技術の開発 

  

（適合率）の合計をカバー率とした。 

2．1．3  NGSと光学顕微鏡による検鏡結果の比較 

NGS による塩基配列解読及び光学顕微鏡による検

鏡試験の結果を比較するため、上記で選定したプライ

マーセットを用い、2 箇所のダム貯水池（A ダム及び

B ダムと表記。A ダムは B ダムの約 50 km 上流に位置

している。A ダムは清澄、B ダムは比較的富栄養化が

進んでいる）を対象に実験を行った。 

NGS による実験方法は上述の通りである。一方、光

学顕微鏡による同定は、採水した試料 1L を中性ホル

マリンで固定し、光学顕微鏡を用いた検鏡試験を行い

た。分析方法は「河川水辺の国勢調査マニュアル【ダ

ム湖版】4）」に従った。実際の同定試験は、専門の業者

へ委託して行った。これらの結果を基に、プライマー

の改良を行った。 

2．1．4プライマーの改良 

通常、PCR 増幅において数ミスマッチ程度であれば

増幅される場合もあるが、本研究で用いたプライマー

とその実験条件では、Excavata が検出できなかった（結

果は後述する）。したがって、モニタリングの観点で重

要な網羅性の向上のため、原核生物および真核生物用

のプライマーの塩基配列を一部改変することで、カ

バー率の向上を試みた。塩基配列を一部改変したプラ

イマーは表 1 の(modi)と表記したプライマーである。

このプライマーについて、2.1.2 と同様の方法により

プライマーの網羅性を確認した。また、購入した分離

株である Excavata に属する Euglena sp. (NIES-2345 株)

を環境試料に添加し、2.1.1と同様の方法により NGS

による検出を試みた。 

2．2 結果と考察 

2．2．1  原核生物(16S rRNA遺伝子)を対象としたプ

ライマーの網羅性 

細菌（Bacteria）および古細菌（Archaea）をターゲッ

トとした 16S rRNA 遺伝子を対象とした場合の各分類

に対するカバー率を図 1に示す。Bac341F/850R では、

0 ミスマッチ（F0R0）の場合、Archaea である

Euryarchaeota および Crenarchaeota が適合した割合は

それぞれ 1.1%、0.1%と小さくほとんどの種が検出され

ないという結果だった。一方、Pro341F/850R では、Eur 

yarchaeota および Crenarchaeota の適合率は 85.5%、

72.0% と Bac341F/850R と比較し高いものの、

Patescibacteria や Planctomycetes については、48.1%、

2.5%と低い結果となった。また、Chloroflexi や未分離

種を多く含む Armatimonadaetes に関しては、どちらの

プライマーセットも適合率はそれぞれ 39.2%-40.4%、

30.9%-31.0%と他の門と比べ低かった。2 ミスマッチま

で許容した場合、どちらのプライマーセットでもカ

バー率は全体として 95%まで向上した。ダム貯水池水

質を考える上で、古細菌に分類されるメタン生成古細

菌やアンモニア酸化古細菌の把握も重要になるため、

本研究では、Pro341F/850R を選定し実験に用いた。 

2．2．2  真核生物(18S rRNA遺伝子)を対象としたプ

ライマーの網羅性 

真核生物（Eukarya）をターゲットとした 18S rRNA

遺伝子を対象とした場合の結果を図 2 に示す。

TAReuk454/REV3 の組み合わせにおいて、0 ミスマッ

チ（F0R0）の場合は 63.1%、2 ミスマッチまで許容し

た場合は 92.2%だった。また、SSU-F1/R568 の組み合

 

図3 NGSで同定された各ダムにおける細菌種数 

 

 
図4  NGSで同定された各ダムにおける細菌構成 
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わせにおいて、0 ミスマッチの場合は 4.2%、2 ミスマッ

チまで許容した場合は 51.5%、SSU-F1289/R17720 の組

み合わせにおいて、0 ミスマッチの場合は 24.0%、2 ミ

スマッチまで許容した場合は 24.8%だった。したがっ

て、TAReuk454/REV3 の組み合わせがダム貯水池の真

核生物の検出には最も適していることが示唆され、本

研究で実験に用いることにした。ただし、 

TAReuk454/REV3 の組み合わせでは、Excavata（エクス

カバータ）や Haptophyta（ハプト藻類）のカバー率は、

F0R0 では、それぞれ 3.2%、1.1%と低かった。F2R2 ま

で許容した場合でも、Excavata は 57%までしかカバー

しないため、後述するミドリムシ藻（ユーグレナ藻）

の状況把握には留意が必要であることが明らかと

なった。 

2．2．3  NGSで同定された細菌（原核生物、16S rRNA

遺伝子） 

NGS を用いて A ダム及び B ダムで採水した試料に

含まれる細菌由来の DNA 配列を解析した。解析の結

果、それぞれから約 10 万リード（取得データ量）分の

塩基配列データを取得することができた。取得した

リードを約 68 万種の DNA 配列データが登録されて

いるデータベース（原核生物：約 60 万種、真核生物：

約 8 万種）と照合し、それぞれのリードと種を紐づけ

する作業を行った。その結果、1 リード以上検出され

た種は A ダムで 448 種、B ダムで 556 種であり、B ダ

ムの方が細菌種の多様性が高かった（図3）。また、A

ダムと B ダムから共通して検出された種は 278 種で

あった。NGS を使うことで、検出率（データベースに

登録されたある配列に一致したリード数/全取得リー

ド数）が極めて低い種（0.001％程度）でも検出可能で

あることが示された。検出率が0.1％以上だった種は、

A ダムで 152 種、B ダムで 154 種、共通して検出され

た種は 100 種であった。 

図 4 に各ダムにおいて検出率が 0.1％以上だった細

菌の構成を示す。各積上げ領域は、検出された種を示

している。門レベルの比較において、各ダム間で構成

に大きな差はなかったが、ウェルコミクロビウム門は、

A ダムでは検出率が約 20%を占めたのに対して、B ダ

ムでは検出率が約 10%だった。ウェルコミクロビウム

は未分離培養株が多く生理生態が不明な種も多いが、

メタン酸化細菌が含まれることが知られている 12）。A

ダムからは、同様にメタン酸化細菌として知られるガ

ンマプロテオバクテリア綱メチロバクター属

(Methylobacter sp.)が比較的多く検出されたことからも、

メタン酸化細菌の生育に適した環境、つまり、溶存メ

タン濃度が高い状態になっていることが示唆された。

また、データは示さないが、A ダムの底層からはメタ

ン生成古細菌が年間を通じてほとんど検出されない

が、一時的に酢酸資化成性のメタン生成古細菌である

Methanosaeta sp.が比較的多く検出された時期があっ

た（検出率として 2.0%程度）。Methylobacter sp の増加

はこの影響を受けている可能性が考えられる。一方、

アオコやカビ臭の原因となるシアノバクテリアは検

出されず、光学顕微鏡では分類が困難なピコプランク

トンの一種であるシネココッカスに近縁な種

（Synechococcus sp.）が多数検出された。 

 

図5 NGSで同定された各ダムにおける 

プランクトン種数 

 

 

図6 NGSで同定された各ダムにおけるプランクトン構成 
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2．2．4  NGSで同定されたプランクトン（真核生物、

18S rRNA遺伝子） 

細菌と同様、試料に含まれるプランクトン由来の

DNA 配列を解析した。その結果、A ダム及び B ダム

から約 30 万リードを取得することができた。同定の

結果、1 リード以上検出された種は A ダムで 385 種、

B ダムで 423 種とほぼ同数だったが、検出率が 0.1%以

上だった種を比較した場合、B ダムの方が若干多い結

果となった（A ダム：226 種、B ダム：251 種）（図5）。

図3および図5から、近接するダム貯水池間でも共通

して検出される細菌・プランクトン種はそれほど多く

なく、固有の微生物叢を形成していることが示唆され

た。図 6 に各ダムにおいて検出率が 0.1％以上だった

プランクトン種の構成を示す。検出率が 0.1%以上だっ

た種を合計すると、A ダムでは全体の約 95%、B ダム

では約 70%に相当した。細菌の結果同様、B ダムでは

検出率が 0.1%に満たない種が占める割合が A ダムよ

り大きかった。B ダムには別の支流からの流入もあり、

そのため、構成される種数が多くなっている可能性が

考えられる。各構成に関して、A ダムからは系統的に

門の異なるプランクトンが比較的均衡して検出され

ていたが、B ダムからは珪藻の一種であるニセコアミ

ケイソウ（Thalassiosira sp.）が全体の約 16％と卓越し

て検出された（図 6 の☆印）。ニセコアミケイソウは

淡水域から汽水域にかけて広く検出され、比較的富栄

養化が進んだ水域で多く見られるプランクトンであ

る。 

2．2．5  光学顕微鏡による同定結果とNGSとの比較 

Aダム及びBダムにおける光学顕微鏡により同定さ

れた種とそれらの NGS による検出状況の比較を表 3

に示す。光学顕微鏡による同定では、各ダムから 16 種

ずつ、計 25 種の細菌・プランクトン（細菌 1 種、プラ

ンクトン 24 種）が同定された。NGS では、細菌を 726

種、プランクトンを 580 種同定できたことから、光学

顕微鏡で同定されなかった多くの種が、NGS で検出さ

れたことになる。今回、光学顕微鏡で同定された 25 種

表3  光学顕微鏡により同定された種とそれらのNGSによる検出状況の比較 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

顕微鏡 NGS 顕微鏡 NGS

ｼｱﾉﾊﾞｸﾃﾘｱ綱 Synechococcus sp. ○ ○ ○

黄金色藻綱 Chrysococcus sp. ○ ○ ○

珪藻綱 Discostella stelligera ○ ○ ○

珪藻綱 Skeletonema sp. ○ ○

珪藻綱 Stephanodiscus sp. △ ○ △
△：検出されたStephanodiscus  sp.はわずかだが、
     近縁種であるThalassiosira sp.が多数検出

珪藻綱 Aulacoseira ambigua ○ ○ ○ ○

珪藻綱 Aulacoseira granulata ○ ○

珪藻綱 Aulacoseira pusilla ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

珪藻綱 Melosira varians ○ ○

珪藻綱 Acanthoceras zachariasii ○ ○

珪藻綱 Asterionella formosa ○ △ ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

珪藻綱 Fragilaria sp. (cf. asterionelloides) ○

珪藻綱 Fragilaria sp. (single cell) ○

ミドリムシ藻綱 Trachelomonas sp. ○ 未検出 未検出：NGSでは検出されなかった

緑藻綱 Yamagishiella unicocca ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

緑藻綱 Spondylosium planum ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

肉質鞭毛虫門 Trinema  sp. ○ ○

繊毛虫門 Coleps sp. ○ ○ △ △：わずかに検出

繊毛虫門 Tintinnopsis sp. △ ○ ○ △：わずかに検出

輪形動物門 Keratella cochlearis f. macracantha ○ △ ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

輪形動物門 Polyarthra  sp. (cf. remata ) ○ △ ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が多数検出

輪形動物門 Synchaeta sp. ○ ○

輪形動物門 Filinia longiseta ○ ○

節足動物門 Cyclopoida  sp. ○ ○ ○ ○

節足動物門 Copepoda  sp. ○ ○ ○ ○

節足動物門 Bosmina tanakai ○ △
△：同種はデータベースに存在していないが
    近縁種が検出

備考

○ ○

門・綱 種名
Aダム Bダム
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のうち、16 種については、NGS で同種が検出された。

また、7 種については、解析に用いたデータベース上

に登録のない種であったため、同種は検出されなかっ

たが、その近縁種が検出されていたことから、データ

ベースを更新することにより検出されるものと考え

られる。珪藻の一種である Stephanodiscus sp.に関して

は、光学顕微鏡では非常に多く検出されたのに対して、

NGS ではわずかしか検出されなかった。一方、NGS で

は、この珪藻と近縁な Thalassiosira sp.が多数検出され

ていたため、Thalassiosira sp.が光学顕微鏡では

Stephanodiscus sp.と誤同定されていた可能性が考えら

れる。また、ミドリムシ藻（ユーグレナ藻）である

Trachelomonas sp.に関しては、光学顕微鏡ではある程

度観察されたのに対して、NGS では全く検出されな

かった。これは、本研究で使用したプライマーでは、

図2に示すように Trachelomonas sp.が分類されている

Excavata をほとんど検出しないためである考えられる。 

2．2．6  プライマーの改良 

改変前後のプライマーによるカバー率を比較した

結果、真核生物を対象とした結果を図7に、原核生物

を対象とした結果を図8に示す。真核生物を対象とし

たプライマーでは、改良前の Excavata のカバー率は、

0 ミスマッチの場合は、3.2%、2 ミスマッチまで許容

しても 56.9%と他のグループと比較して著しく低い値

であった。一方、改良後の Excavata のカバー率は、0

ミスマッチの場合は 56.9%、2 ミスマッチまで許容し

 

図7 改良前後のプライマーによるカバー率の比較

（真核生物） 
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図9 改良前後のプライマーによる検出率の比較 
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図8 改良前後のプライマーによるカバー率の比較

（原核生物） 
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図10 改良前後のプライマーによる検出率の比較

（原核生物） 
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た場合は 92.2%と大幅に向上させることができた。ま

た、同時に、淡水湖沼では検出されることは少ないが

海水では頻繁に検出されるHaptophytaの0ミスマッチ

時のカバー率も大幅に向上させることができた。原核

生物を対象としたプライマーでは、改良前の

Planctomycetes のカバー率は、0 ミスマッチの場合は、

2.5%と他のグループと比較して著しく低い値であっ

た。また、2 ミスマッチまで許容した場合は 83.6%と

他のグループと比べ若干低い程度であった。一方、改

良後の Planctomycetes のカバー率は、0 ミスマッチの

場合は 71.6%と大幅に向上させることができた。 

改良後のプライマーによる NGS での検出を試みた

結果、改良前のプライマーでは検出されなかった

Excavata が検出されたことを確認した（図 9）。また、

Planctomycetes の相対存在率（同定された種数/検出さ

れた全種数）が 2.1%から 8.4%に増加した（図10）。プ

ライマーの網羅性向上により、これまで検出されな

かった細菌も検出されるようになった。 

2．3  NGSを用いた簡易的な藻類モニタリング手法の

開発のまとめ 

本項目では、NGS を用いたダム貯水池の水試料に含

まれる細菌および動植物プランクトンのモニタリン

グ手法の開発について報告した。NGS はミドルスペッ

クの機種でも、一度の解析で、96 サンプルを同時に解

析でき、合計で約 150 億もの塩基配列情報を取得する

ことができる。これまで顕微鏡による同定では困難

だった網羅的な微生物叢の把握が手軽にできるよう

になった。本研究においても、プライマーを改良する

ことにより NGS は検鏡と同等以上にプランクトン類

を網羅的に検出できることが示唆された。また、後述

するが、光学顕微鏡では検出されにくいシアノバクテ

リアについても、NGS を使うことで多数検出可能であ

るとの結果を得ている。水質変化予測に活用すること

も見込まれ、ダム貯水池の効率的な水質の維持管理へ

の貢献が期待される。また、本研究成果の一部は「ダ

ム貯水池水質改善に向けた気泡式循環施設マニュア

ル」13）にも反映されている。 

 

3．プランクトン自動判別技術の開発 

検鏡によるプランクトン同定の効率化を図るため、

自動画像認識技術による動植物プランクトンの判別

技術の開発に取り組んだ。本技術が確立されれば、ダ

ム管理事務所等において、より安価で高頻度にモニタ

リングを行うことが可能となる。また、浄水施設や下

水処理での試験にも活用されることが予想され、汎用

性は極めて高いと考える。研究着手にあたり、令和元

年度は、国内のダム貯水池において頻繁に検出される

19 種の植物プランクトンについて、インターネット上

から収集した画像を用い、機械学習による画像分類を

試みた。令和 2-3 年度は、ダム管理所から実務に用い

た画像を収集し、機械学習による画像分類システムの

性能向上を試みた。本項目では、主に、実務に用いた

画像を収集し、機械学習による画像分類システムに関

する検討について報告する。また、詳細は過去の報告

書等も参考にされたい 9-10 および 14)。 

3．1．  実験方法 

3．1．1  画像データ収集と選定 

R1 年度は「河川水辺の国勢調査のための生物リス

ト」15）の中からダム貯水池で頻繁に検出される 102 種

を抽出し、さらに、水質管理に重要な種、形状の似た

種等を考慮し、対象を 19 種に絞りこみ、インターネッ

ト上から画像を収集してデータセットを作成した。令

和 2-3 年度は、国交省直轄ダムおよび水資源機構ダム

から定期モニタリングで取得する直近 1～6 年分のダ

ム貯水池水質調査要領「様式 1-1-14_定期調査_動植物

プランクトン写真票」に準ずる画像データを収集した。

また、Microcystis aeruginosa に関しては、実験室にて顕

微鏡画像を 500 枚以上取得した。本報告書では、その

中からダム貯水池で比較的よく検出される動物プラ

ンクトンであるスナカラムシ属とハネウデワムシ属

表4 除外対象データ 

対象 効果 

重複画像 過学習を防ぐ 

つぎはぎのあ

る画像 

つぎはぎの直線を特徴として

捉え、直線を特徴とするクラス

と誤分類してしまうのを防ぐ 

文字入り画像 文字を特徴と捉えてしまうの

を防ぐ 

複数種が混合

している画像 

他クラスの特徴を学習してし

まうのを防ぐ 

写る面積が小

さい画像 

特徴が捉えられないため、テス

トデータに混ざると正答率が

下がるのを防ぐ 

過度にスケー

ルが違う画像 

プランクトンは拡大すると網

目状になっているものが多く、

全体像としての形状は異なる

にも関わらず同種と分類され

てしまう問題を防ぐ 



13 地域の水利用と水生生態系の保全のための水質管理技術の開発 

  

の組み合わせや形状が類似している珪藻類のコアミ

ケイソウ属と藍藻類のミクロキスティス属を選定し、

機械学習を行った。 

3．1．2  データの事前処理（クレンジング） 

データクレンジングとして、データセットの中学習

に悪影響のあると思われる種々の画像を除外した。除

外対象データを表4に示す。 

3．1．3  データ拡張 

今回用意したデータセットは 1 プランクトン種（ク

ラス）平均約 100枚と少ないため、データの拡張を行っ

た。元画像を縦横 2 倍に拡大したものに対して、縦横

に 4分割した画像と中央部分を切り抜いた画像を作成

し（図 11）、これに元画像を加えた計 6 種類の画像を

作成し、データを拡張した。この処理により、学習さ

せる画像数を増やすだけではなく、微細な特徴に着目

させ効率的に学習させることが期待できる。また、こ

の処理により生じる画像に対しても上記のクレンジ

ングを行う。さらに、画像を 90、180、270回転させ、

拡張を行った（図 12）。実際に、光学顕微鏡を用いて

プランクトンを撮影する際は、様々な向きで撮影され

るため、回転を加えることで汎化性を獲得できる。 

3．1．4  グレースケール化 

プランクトンの種判別は、形状による分類が主であ

り、色に頼らなくとも識別可能であると考えられるた

め、画像はすべてグレースケール化を行った。グレー

スケール化には学習速度向上の利点もある。 

3．1．5  分類モデル 

 

図 12 回転によるデータ拡張の例 

 

 

図 13 一般的な畳み込み層（上図）とRES NET（下

 
図 11 分割と切り抜きによるデータ拡張の例 
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本研究では、画像の分類に Residual Networks 

(ResNet)モデルを使用した。ResNet モデルは、He らが

2015 年に考案したニューラルネットワークのモデル

である 16)。ResNet モデルは、一般的な畳み込みニュー

ラルネットワーク（Convolutional Neural Network: CNN）

に加えて、基本的な恒等写像を学習することを目的と

して開発されたショートカット構造が、複数の畳み込

み層をスキップするように組み込まれているため、深

い層においても、学習が進むという利点を持っている

（図13）。本研究では ResNet-152 を用いた。 

3．2 実験結果と考察 

3．2．1  画像データ収集と選定 

各管理所から収集した報告書 457 編からプランクト

ン画像約 12,000 枚を抽出した。抽出された上位 30 位

のプランクトン種を表 5 に示す。そのうち、多くのダ

ムにおいて高頻度で検出される動物プランクトンと

して繊毛虫門多膜綱スナカラムシ科スナカラムシ属

（Tintinnopsis spp.）、輪形動物門ワムシ綱ヒゲワムシ科

ハネウデワムシ属（Polyarthra vulgaris）の 2 種および

植物プランクトン（藍藻を含む）としてアオコの原因

となるシアノバクテリア門クロオコッカス目ミクロ

キスティス属（Microcystis aeruginosa）、アオコと形状

の似ているオクロ植物門珪藻類コアミケイソウ属

（Coscinodiscus sp.）について（図 14）、深層学習を行

い、画像分類を試みた。 

3．2．2  スナカラムシ属とハネウデワムシ属の画像

識別 

スナカラムシ属とハネウデワムシ属について、深層

学習を行った結果について、表6に示す。本研究では、

3～10 回以上学習させても認識率が向上しない場合、

学習を打ち切った。No.1～No.3 に関して、訓練画像の

枚数を変えず、種類を変えて学習を行った結果、訓練

画像の選び方次第で、認識率は 0.85～1.00と異なった。

訓練データ数を 100 としたNo.4 は、学習は収束せず、

認識率は低かった。この原因として、訓練データの画

像の中には、対象が不鮮明のものや小さ過ぎるものが

含まれていたことが考えられた。No.5～No.8 では、訓

練データの中から、対象が不鮮明なものや小さすぎる

ものを除外した。その結果、特に、多くの訓練画像を

用いた No.8 において、大きく認識率が向上した。しか

し、この場合においても、8 回目の学習以降は認識率

が低下していった。これは訓練データ数の不足による

ものと思われる。訓練データを追加した No.9 では、訓

練画像の認識率は高いが、訓練に用いなかった未学習

の検証用データに対する認識率が低くなった。一方、

訓練データを可能な限り減らした No.10 でも、認識率

は No.9 と大きく変わらない結果となった。これは、プ

ランクトンの形状だけではなく、顕微鏡の種類、撮影

条件、写り込みのプランクトンの大きさなどバリエー

図 14  分類に用いたプランクトン画像の例 （A; スナ

カラムシ属、B; ハネウデワムシ属、C; ミクロキスティ

ス属、D; コアミケイソウ属） 

表 5  プランクトン画像収集結果 

 

順位 分類
画像数

（H28-R2）

R3
追加

合計
枚数

1 Asterionella formosa complex 331 345 676
2 Cryptophyceae 392 338 730
3 Polyarthra vulgaris 321 198 519
4 Tintinnopsis 230 195 425
5 Achnanthidium  (sensu lato) 52 164 216
6 Aulacoseira pusilla complex 206 159 365
7 Peridinium  (others) 114 157 271
8 Coscinodiscineae (others) 577 141 718
9 Cymbella (sensu lato) 52 138 190

10 Other green flagellate 196 137 333
11 Aulacoseira granulata  f. granulata 144 136 280
12 Copepoda  (nauplius) 208 132 340
13 Chrysophyceae  (others) 307 130 437
14 Nitzschia  (others) 149 129 278
15 Dinobryon 126 126 252
16 Peridinium bipes 111 113 224
17 Thalassiosiraceae  (others) 67 111 178
18 Naviculaceae  (others) 54 110 164
19 Bosmina longirostris 83 102 185
20 Fragilaria crotonensis 149 82 231
21 Synchaeta 185 72 257
22 Eudorina 96 68 164
23 Ploesoma truncatum 71 56 127
24 Lindavia 76 55 131
25 Dolichospermum-Sphaerospermopsis 51 48 99
26 Diatoma 61 47 108
27 Pandorina morum 67 45 112
28 Trichocerca 70 42 112
29 Aulacoseira ambigua  f. ambigua 51 40 91
30 Bosminopsis deitersi 52 33 85
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ションが豊富であるため、No.10 においても当該条件

を満たす必要な訓練データ数を担保できなかった可

能性が考えられる。画像識別の精度を向上させるには、

訓練データ数を増やすことで対応可能であるが、訓練

データの中に違う条件で撮影された画像が大量に含

まれている場合、正しく学習が進まず、誤同定してし

まう。また、正しく学習していても、検証用データに

含まれる別条件で撮影された画像を別種と判断して

しまい正しく認識できない場合もある。そのため、実

用化を考える上では、訓練データ、検証データともに

条件を絞った運用にするか、汎用性を高めるため、

様々な条件の下で撮影された訓練データ数を大量に

（少なくとも 1 条件につき 2～300 枚以上）用意する

必要があると考えられる。No.11～No.13 で試行した結

果も訓練画像の認識率は高いが、未学習の訓練用デー

タでは十分な認識率を得ることができなかったこと、

試行毎でばらつきも大きいことから訓練データの不

足を示唆していた。 

3．2．3  ミクロキスティス属とコアミケイソウ属の

画像識別 

ミクロキスティス属とコアミケイソウ属について、

深層学習を行った結果について、表 6 に示す。訓練画

像を 30 枚で試行した No.1 は、認識率が 0.83 と本研究

における平均的な認識率となった。訓練画像の枚数を

増やした No.2 では、認識率が若干増加した。単一顕微

鏡の多数のデータで訓練した場合、過学習が進み別種

の顕微鏡画像が識別できなくなったものと考えられ

たため、訓練データのバリエーションを調整した No.3

では、高い認識率（0.90）となった。ミクロキスティス

属のように群体を形成し存在している種類のプラン

クトンも良質な訓練データが 100枚程度あれば認識可

能であることが示唆された。したがって、年間にダム

管理所から収集できる画像数が少ない種でも、年数を

重ねていけば、いずれ高い認識率が達成できると思わ

れる。 

3．3  プランクトン自動判別技術の開発のまとめ 

機械学習によるプランクトンの自動判別を試みた

結果、分類精度の導出までのアプローチを確認するこ

とができた。試行したパターンにおける認識率は 0.73-

1.00 であり、今後、継続的にダム管理所から画像を収

集し、質の高い訓練データ数を増やすことにより、認

識率が向上すると思われる。また、今後は、ダム水質

管理に重要な種について、現場での導入を見据えた検

討をしていく。また、将来的には、本技術を用いて、

一般的な植物プランクトンのモニタリングに留まら

ず、水質に影響を与える特定種の常時監視等、能動的

なダム貯水池の水質管理手法の提案を目指していき

たい。 

 

4． WEPシステムを導入しているダムにおける水質改

善効果の確認 

4．1  実験方法 

本研究では、WEP システムを導入しているダム貯水

池において、WEP システムの水質改善効果の確認を目

的として、令和 2 年および令和 3 年に現地調査、水質

分析、検鏡によるプランクトンの同定および NGS を

用いた微生物叢解析を行った。 

4．1．1  調査概要 

令和 2 年度の現地調査は、8 月 20 日および 10 月 5

日の計 2 回実施し、湖内 2 地点（St. A と St. B、図 15）

において多項目水質計を用いて水温、pH、酸化還元電

位（ORP）、溶存酸素濃度（DO）、電気伝導率（EC）、

濁度について現地観測を行うとともに、St. A では 6 水

深（水深 0.5 m、5 m、10 m、15 m、20 m、25 m）、WEP

システム設置箇所から約 600 m 離れた St. B では 4 水

深（水深 0.5 m、5 m、10 m、13 m）から採水を行い、

表 8 に示す各種分析を行った。令和 2 年度は、金属分

表 6  スナカラムシ属とハネウデワムシ属の深層学

習結果 

 

No
訓練
画像

検証
画像

訓練画像
の認識率

認識率
最良時の学
習回数

最大学習回数
時の認識率

打ち切り
時の学習
回数

1 30 10 1.00 0.85 13 0.85

2 30 10 1.00 1.00 13 0.95

3 30 10 1.00 0.95 20 0.95

4 100 10 0.56 0.80 1 0.80 11

5 30 10 0.82 1.00 3 0.75 13

6 30 10 0.98 0.90 13 0.90

7 30 10 0.97 0.90 6 0.80 16

8 100 10 0.99 0.90 8 0.90 18

9 150 20 0.98 0.78 13 0.68 16

10 30 10 0.96 0.70 10 0.70 10

11 100 10 0.88 0.55 1 0.55 4

12 100 10 0.93 0.70 5 0.70 8

13 100 10 0.92 0.70 2 0.60 2

表 7  ミクロキスティス属とコアミケイソウ属の深層学

習結果 

 

No
訓練
画像

検証
画像

訓練画像
の認識率

認識率
最良時の学
習回数(*/20)

最大学習回数
時の認識率

打ち切り
時の学習
回数

1 30 10 0.99 0.83 17 0.83

2 500 10 1.00 0.85 1 0.83

3 100 10 1.00 0.90 2 0.90 12
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析を含む詳細な水質分析を実施した。また、NGS の結

果と光学顕微鏡による検鏡結果を比較するため、NGS

解析では 16S rRNA（原核生物）のみならず、18S rRNA

（真核生物）を対象とした解析を実施した。 

令和 3 年度の現地調査は、7 月 2 日、7 月 26 日、8

月 24 日、9 月 29 日および 12 月 24 日の計 5 回実施し

た。湖内 4 地点（St1.0、St1.5、St2.5 および St3.0、図

15）において、令和 2 年度と同様に多項目水質計を用

いて、現地観測を行うとともに、表 7 に示した観測水

深地点の 4 地点で 4～5 水深の試料水の採水を行い、

各種分析を行った。令和 3 年度は、カビ臭産生微生物

を含む微生物動態の季節性変化を調査するために、採

水地点および採水頻度を増やした。水質分析について

は藻類の動態に強く影響を与える栄養塩である T-N、

T-P に絞り、NGS 解析も 16S rRNA のみを解析対象と

した。 

 

4．1．2  水質分析 

水試料の NH4-N、NO2-N、NO3-N、T-N、PO4-P、T-P

はオートアナライザー（ビールエルテック製 

QuAAtro2-HR）により測定した。各種金属は ICP‐MS

（Thermo Fisher SCIENTIFIC、X7CCT）により分析し

た。 

4．1．3  光学顕微鏡による同定 

2．1．3に記載の同定手法により実施した。 

4．1．4  NGSによる塩基配列解読 

2．1．1に記載の分析手法により実施した。 

 

4．2  実験結果と考察 

4．2．1  水温、DO、ORPについて 

令和 2 年 8 月 20 日および 10 月 5 日調査時の各調査

ポイントにおける多項目水質計による水温、DO の現

地観測結果を図 16 に示す。 

8 月調査時の水温分布は、WEP システム設置近傍箇

所に位置する St. A では表層から水深 10 m までは

28.4°C～25.7℃と高く、水温躍層は水深 10 m から 15 m

にかけて形成されており、その下層となる水深 15 m以

深から水深 25 m（湖底直上＋1.0 m）では 20.8°C～

17.0°C と緩やかに低下する傾向にあった。St. B の水温

分布は、表層 0.5 m および水深 5 m では 31.5°C および

28.3°C と St. A と比べて高く、水深 10 m および 13 m

では 24.8°C および 21.2°C と低い結果となった。 

10 月調査時の水温分布は、St. A の水温は表層 0.5 m

から水深 10 m にかけて 21.0°C～18.7℃と 8 月調査に

比べて低下していたが、水深 15 m 以深から水深 25 m

でも 12.7°C～8.9°C と低下していたため、水温躍層は

依然として水深 10 m から 15 m にかけて形成されてい

た。また、St. B の水温分布は、表層 0.5 m から水深 13 

m にかけて St. A と同様の分布傾向にあり、8 月調査時

のような地点間での水温分布の違いは認められな

かった。 

 

 

図 15 対象としたダム貯水池における調査地点 

●

●

●

●

●

●

●
●

●

●

St.A St.B

気液溶解装置
稼働範囲（EL.102.5-114.5ｍ）

▼常時満⽔位（EL.127.0m）

▼選択取⽔深（10m）

● 観測・採⽔⽔深

表 8 現地調査概要と分析項目 

 

調査実施⽇

令和2年8⽉20⽇、令和2年10⽉5⽇、
令和3年7⽉2⽇、令和3年7⽉26⽇、
令和3年8⽉24⽇、令和3年9⽉29⽇、
令和3年12⽉24⽇

調査地点 St1.0(St.A)、St1.5、St2.5(St.B)およびSt3.0（図15参照）
現地観測 多項⽬⽔質計による
観測項⽬ ⽔温、pH、EC、DO、ORP、濁度

St1.0(St.A)：0.5m、5m、15m、20m、25m（湖底直上1m）
St1.5 : 0.5m、5m、15m、20m、25m（湖底直上1m）
St2.5(St.B)：0.5m、5m、10ｍ、13m（湖底直上1m）
St3.0 : 0.5m、5m、10ｍ、13m（湖底直上1m）

⽔質分析
SS、VSS、DOC、各態窒素（NO2+NO3-N、
NH4-N及びT-N）と各態リン（PO4-P及びT-P）

⾦属分析※1 Mg、Al、P、K、Ca、V、Cr、Mn、Fe、
Co、Ni、Cu、Zn、As、Mo、Ag、Cd、Sn及びPb

顕微鏡分析※2 植物プランクトン、動物プランクトン
次世代シーケンス解析 16SrRNA（原核⽣物）及び18SrRNA（真核⽣物）
※1：St.Bは⽔深0.5m、5m、13mの3⽔深のみ分析対象とした
※2：St.Aは⽔深0.5mと⽔深25m、St.Bは⽔深0.5mと13mの各2⽔深を分析対象とした

観測⽔深
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8 月調査時の DO 分布は、St. A では水深 0.5 m で 7.9 

mg/L と最も高く、下層に向けて低下する傾向があっ

た。特に水温躍層の上層側となる水深 10 m と下層側

となる水深 15 m 間では DO が大きく低下しており、

水温躍層下層への酸素供給が遮断されている様子が

確認できた。St. BのDO分布は表層 0.5 mでは 8.6 mg/L

と St. A よりも高い値が観測されたが、水深 10 m およ

び 13 m では 3.6 mg/L および 2.6 mg/L と St. A の同水

深よりも低い値が観測された。10 月調査時の DO 分布

は、St. A の表層 0.5 m は 10.7 mg/L と高かったが、湖

底直上 1 m となる水深 25 m では 0.7 mg/L と 8 月調査

時よりも貧酸素化が進行していた。一方、St. B の DO

分布は表層 0.5 m では St. A と同等であったが、水深 5 

m と 10 m では約 8 mg/L と St. A の同水深よりも高い

値が観測された。 

8 月調査時の ORP 分布は、St. A では表層 0.5 m から

水深 15 m までは約 170 mV と一定であったが、水深

20 m では 201 mV と高く、水深 25 m では 29 mV と急

激に低下した。St. B では、表層 0.5 m では 99 mV と低

く、また水深 5 m から 13 m では明確な分布傾向はな

く、158 mV～188 mV で推移していた。10 月調査時の

ORP 分布は、St. A では表層 0.5 m から水深 23 m 付近

にかけて 150～184 mV で推移していたが、水深 25 m

では 87 mV と急激に低下した。St. B でも、St. A と同

様の分布傾向にあり、表層 0.5m から水深 13m にかけ

て 139～181 mV で推移していた。 

8 月調査において、選択取水深付近（水深約 10 m、

EL.117 m）に形成される水温躍層により、その上層と

下層の水塊は分断されると考えられる。また、St. B で

は水深の浅い上流部で受熱した表層水と澪筋を流下

する水温の低い流入水の影響により、St. A よりも鉛直

方向の水温差が大きかったものと推察される。通常、

水温躍層より下層側では酸素供給が遮断されるため、

湖底付近から貧酸素水塊が形成され、還元状態へと至

る。実際に、St. B では水深 10 m および 13 m では DO

が 4 mg/L 以下にまで低下していた。一方、St. A では

水深 15 m に比べて 20 m で高い DO 及び ORP 値が観

測された。これは、この時期 WEP システムが水深 18.5 

m（EL.108.5 m）で運用されていたことから、装置から

吐出された高濃度酸素水の効果によるものと考えら

れる。10 月調査においても、水温躍層は選択取水深付

近（水深約 10 m、EL.117 m）に形成されている状態に

あった。しかし、8 月調査で確認された St. A と St. B

との縦断方向での鉛直水温分布の違いは解消されて

おり、また水深 10 m 以深の複数の水深に WEP システ

ムから供給された高濃度酸素水による影響と考えら

れる断続的に高い DO が確認された。特に、水深 13 m

付近（EL.114.5 m に相当）には St. A と St. B の双方で

前後の水深よりも高い DO が観測されたことから、

WEP システムによる酸素供給範囲が少なくとも St. B

近傍まで波及していたと推察される。 

次に令和 3 年 7 月 2 日、令和 3 年 7 月 26 日、令和

3 年 8 月 24 日、令和 3 年 9 月 29 日、令和 3 年 12 月

24 日に調査した際の多項目水質にて測定した水温の

結果を図17に、DO を図 18 に示す。 

 令和 3 年 7 月 2 日は各地点で表層の水深 0.5 m から

水深 15 mにかけて、ほぼ一定に水温が減少していた。

St1.0 および St1.5 では、水深 15 m 以深から水深 25 m

では緩やかに水温が減少していた。 

7 月 26 日以降は 12 月 24 日を除いて、水深 10 m か

ら 15 m にかけて水温躍層が形成されていた。St2.5 お

よび St3.0 は湖底までの水深が浅いため、水温躍層の

途中で湖底に達していたが、St1.0 および St1.5 では、

水深 15 m 以深から水深 25 m にかけて、7 月 2 日と同

様に緩やかに水温が減少していた。 

表層（0.5 m）の水温は 7 月 2 日および 7 月 26 日は

24～26℃、8 月 24 日および 9 月 29 日は 21～22℃であ

あった一方、図 16 の通り令和 2 年度の 8 月 20 日は 28 

～31℃と前年の方が表層の水温は高かった。さらに湖

底付近の水温を見ても、令和 3 年度は水深 25 m では

 

図 16 令和 2 年度の水温、DO、ORP の現地観測結

果 
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8.0℃前後まで低下していたが、令和 2 年度の 8 月 20

日は水深 25 m でも 17.0℃あり、令和 2 年度 8 月 20 日

の水温分布は令和 3 年度よりも全体的に高かった。令

和 2 年 10 月 5 日は表層（0.5 m）で 21.0℃で水深 25 m

で 8.9℃であり、令和 3 年 8 月 24 日および 9 月 29 日

と似た挙動であった。12 月 24 日は鉛直方向の水温に

変化はほとんどなく、全層循環となっていた。 

 DO に関して、St1.0 および St1.5 において 7 月 2 日

から 9 月 29 日にかけての水温躍層形成時は、表層（0.5  

m）はおおよそ 10.0 mg/L 以上となっており、DO は過

飽和となっていたが、水深 10 m にかけて DO は徐々

に減少していった。これは表層では植物プランクトン

による光合成と大気からの酸素供給により、過飽和と

なっていた DO が、水深が深くなるにつれて、光量低

下に伴う光合成活動の減少や従属栄養細菌等の働き

により減少していったものと考えられる。その後、水

深 15 m 付近で大幅に DO は増加しているが、これは

WEP システムにより高濃度酸素水が供給された効果

であると考えられる。しかし、水深 20 m 以下では急

激に DO が減少しており、水深 25 m では多くの場合、

1 mg/L 未満であり、貧酸素環境となっていた。ただし、

9 月 29 日は WEP システムの稼働水位を 13 m から 25 

m へ変更する日に採水しているので、25 m で稼働させ

た場合の効果が検証できていないと思われる。 

 St2.5 および St3.0 は WEP システムから 600 m 以上

離れており、且つ、水深も浅いことから、St1.0 および

St1.5 と比較するとはっきりした効果は見えない。しか

し、St2.5 において水深 10 m 付近で 7 月 26 日および 9

月 29 日において DO が増加していることから、WEP

システムによる高濃度酸素水の影響がわずかに見ら

れたが、一方で 7 月 2 日では湖底付近でほぼ 0 mg/L に

なっていることから、WEP システムの遠方への効果は

様々な環境条件によって変動するものであると考え

られる。 

 12 月 24 日は全層循環となっており、調査地点およ

び水深が変わっても大きな差異はなかった。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 17 令和 3 年度の各調査地点の水温 
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4．2．2  窒素、リンについて 

アオコやカビ臭を産生する有害藍藻類の増殖には

窒素・リンに代表される栄養塩の存在が不可欠である。

そこで、採水地点毎に窒素およびリンの濃度を測定し、

表 9 に示した坂本（1966）が提唱した T-N および T-P

による湖沼の栄養塩レベルの分類 17)に従って、栄養塩

状態の把握を行った。 

 

表 9 T-N、T-Pによる湖沼の栄養塩レベルの分類 17) 

 

 令和 2 年度の窒素およびリンの測定結果を図 19 に

示す。藻類は増殖に光合成が必要なため、表層の栄養

塩に着目したところ、令和 2 年 8 月の試料では、St. A

と St. B ともに T-P は 0.02～0.03 mg/L であり、T-N も

0.3 mg/L 程度であった。表 9 の分類に従うと、中栄養

状態であったといえる。令和 2 年 10 月の試料も St. A

と St. B ともに T-P は 0.02～0.03 mg/L であり、T-N も

0.5 mg/L 程度であり、中栄養状態であった。 

 水深が深くなるにつれて T-N、T-P ともに濃度が増

加する傾向にあり、湖底付近では大きく濃度が増加し

ていたものもあった。特に令和 2 年 8 月の St. A の試

料は T-N、T-P ともに濃度が大幅に増加しており、令和

2年10月のSt. Aの試料のT-Nも大幅に増加していた。 

 各態窒素は、NH4-N とその他窒素（T-N から

NO2+NO3-N と NH4-N を差し引いた値）は水深方向で

増大傾向を示し、NO2+NO3-N は表層 0.5 m と湖底直上

1 m（St. A 水深 25 m、St. B 水深 13 m）で低かった。

St. A において、水深 15 m 以深では、NH4-N が増加す

る傾向が確認され、水深 25 m ではその他窒素も大幅

に増加していた。これは、嫌気条件下において、タン

パク質分解活性の高い嫌気性細菌属が優占し、それに

伴い、タンパク質分解によって底質間隙中の NH4-N 濃

度が増加・拡散 18）、または、底泥中に溜まったガス泡

が噴出し、直上水中に NH4-N が放出されること 19）等

によるものと推察されるが、詳細なメカニズムは不明

である。 

各態リン濃度は、その大部分がその他リン（T-P か

ら PO4-P を差し引いた値）であった。PO4-P は最大で

も St. A 水深 25 m で 0.007 mg/L と低く推移していた。

10 月調査時の各態リン濃度も、その大部分がその他リ

ンであり、PO4-P は最大でも St. B 水深 10 m で 0.004 

mg/L と全地点で 8 月調査時よりも低濃度で推移して

いたことから、植物プランクトンは強いリン制限を受

けていた可能性が考えられる。 

 

図 19 令和 2 年度の窒素、リンの測定結果 
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図18 令和3年度の各調査地点におけるDO濃度 
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次に、令和 3 年度の各調査地点における T-P 濃度

を図 20 に、T-N 濃度を図 21 に示した。令和 3 年 7 月

2 日の表層試料では、T-P は 0.05～0.07 mg/L であり、

T-N も 1 mg/L 程度であった。表 9 の分類に従うと富

栄養化状態であったといえる。7 月 26 日および 8 月

24 日の表層は T-P は 0.03～0.04 mg/L、T-N は 0.4～0.6 

mg/L であり、7 月 2 日から栄養塩濃度は減少して中

栄養状態であった。9 月 29 日および 12 月 24 日は T-

P は 0.01 mg/L 程度、T-N は 0.5 mg/L 程度であり、貧

栄養状態にまで T-P は減少していた。このように季

節に応じて、表層の栄養塩濃度は大きく変化してい

ることが把握できた。 

また、令和 3 年度も前年度と同様に湖底付近になる

と T-N、T-P ともに濃度が上昇する傾向にあった。これ

も湖底付近が貧酸素環境になり、栄養塩の溶出が起

こっているものと考えられる。 

 

4．2．3  実験結果と考察(金属分析について) 

令和 2 年度の調査では、サンプル水中に含まれる金

属について、総量と溶存態濃度をそれぞれ分析した。

分析対象とした金属は、Mg、Al、K、Ca、V、Cr、Mn、

Fe、Co、Ni、Cu、Zn、As、Mo、Ag、Cd、Sn 及び Pb

の 18 項目であるが、これらのうち Cr、Co、Zn、Cd、

Sn 及び Pb の 6 項目については、全試料が定量限界も

しくは検出限界以下であった。また、Mg、K、Ca 及び

V は全ての試料から検出されたが、地点間に明確な違

いはなく、また大部分が溶解性であることから流水中

に含まれるイオン成分を反映しているものと考えら

れる。したがって、特筆すべき Mn、Fe、As 濃度につ

いて整理した結果を図 22 に示す。T は全量態、D は溶

 

図 20 各調査地点におけるT-P濃度 
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図 21 各調査地点におけるT-N濃度 
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存態を示している。いくつかの地点において、全量態

よりも溶存態が高い値を示しているが、その理由は不

明である。 

8 月調査時および 10 月調査時ともに、Mn、Fe およ

び As は、貧酸素状態にあった St. A 水深 25 m におい

て高濃度で検出されていた。このことは、底質からの

溶出による影響を反映していると考えられる。また、

水深 20 m 以浅では総量が大きく減少していた。これ

は、水深 20 m では DO が高く保持されているため、

底質から溶出した金属イオンが上層側に拡散しても、

酸化を受けて粒子態となり、速やかに沈降するためと

推察される。また、Fe と As は水深 20 m ではほとんど

溶解性成分が検出されなかったのに対して、Mn は溶

解性成分が多く残存していた。これらの違いは、それ

ぞれの金属イオンの酸化還元電位と物質間の吸着特

性を反映しているものと考察される。すなわち、酸化

還元電位が低く速やかに酸化される Fe は水酸化鉄と

なり、且つ、As は水酸化鉄に吸着・固定され共沈する

一方、鉄より酸化還元電位が高い Mn は、鉄イオンの

存在下においてイオン態として水中に残存していた

と考えられる 20)。 

 

 

4．3  実験結果と考察(微生物解析) 

4．3．1  顕微鏡との比較 

光学顕微鏡での同定の結果、シアノバクテリア門は

2 種、植物プランクトンは 34 種、動物プランクトンは

32 種検出された。一方、同様の水試料の NGS による

DNA 塩 基 配 列 解 読 で は 、 デ ー タ ベ ー ス

SILVA132_SSURef_Nr99 を用いた場合、細菌 2，232 種

（うちシアノバクテリア門は 51 種）、古細菌 65 種、

植物プランクトン 347 種、動物プランクトン 767 種、

分類不明種 13 種が検出された。また、前述のとおり、

Excavata に含まれる Euglena sp.や Trachelomonas sp.は

光学顕微鏡による同定では検出されるが NGS では検

出されなかった。 

光学顕微鏡で検出されたシアノバクテリア門は

Aphanocapsa 属および Aphanizomenon 属であったが、

これらも NGS では検出されていない。その理由とし

て、形態学的に類似した種と誤認した可能性、または

近年、遺伝子情報に基づく研究結果が加味され、藍藻

類の分類が変更されていること 21)や、検鏡と NGS の

同定における参照データベースの違いが影響してい

ると考えられる。そのため、検鏡の検出結果における

Aphanocapsa 属は NGS ではミクロキスティス属 22)、同

様に検鏡の検出結果におけるAphanizomenon属はNGS

 
図 22 金属濃度測定結果 
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ではカスピドスリックス属 21)に、それぞれ分類された

と考えられる。 

 

4．3．2  16S rRNA遺伝子（古細菌・真正細菌） 

令和 2 年度に実施した 16S rRNA 遺伝子を対象とし

た微生物叢解析について門レベルで整理した結果を

図 23 に示す。主な菌叢はプロテオバクテリア門、バク

テロイデス門、ウェルコミクロビウム門、放線菌門、

シアノバクテリア門、アルマティモナス門、プランク

トミケス門であった。水深が変化すると、構成する門

の割合が変化していた。 

8 月調査時、選択取水深度（10 m）より浅層側では

独立栄養細菌であるシアノバクテリア門やアルマ

ティモナス門が多く存在していた。アルマティモナス

門は、2011 年に提唱された新規の門であり、ウキクサ

やヨシなどの水生植物の根圏環境に多く生息してい

ることが知られている 23)。そのため、増殖のために光

が必要なシアノバクテリア門と共に浅層で多く存在

していたものと思われる。その他に浅層側ではバクテ

ロイデス門が多く存在していた。バクテロイデス門は

幅広い代謝能力を持ち、特にタンパク質や多糖類の分

解作用 24)が報告されている。また、有機体窒素をアン

モニアへ変換し、微生物や水生植物に供給する 25)とい

う点において、窒素循環の中で重要な役割があり、

Flavobacteria や Fluviicola が優占していた。一方、下層

側では従属栄養細菌が多く、その中でもγプロテオバ

クテリア綱のメタン酸化能を有する Methylobacter、β

プロテオバクテリア綱の Rhodoferax が特に多く存在

していた。Rhodoferax は鉄・マンガンの酸化を担うこ

とが報告されている。これらの細菌は一般的に、好気

環境においてメタンや鉄・マンガンの酸化を行う 26)も

のである。本調査では貧酸素環境になる傾向にある下

層側の試料から多く検出されており、WEP システムの

設置により、温度躍層より下層の溶存酸素が増えたこ

とが大きな要因であると考えられ、WEP システムが微

生物叢に影響を与えていることが示唆された。底層付

近（ St.A 25 m ）からは、メタン生成古細菌

（Methanomicrobia）が検出されており、且つ、上記の

通り、生成したメタンを利用するメタン酸化細菌

（Methylobacter）も多く検出されていることから、湖

沼における炭素循環において、WEP システムはメタン

の資化を増大させている可能性がある。即ち、細菌叢

のみならず、物質循環にも影響を与えていると考えら

れるが、それらがどの程度の寄与であるかは不明であ

り、今後さらなる研究が必要である。また、全地点で

比較的多く検出された放線菌（Sporichthyaceae）は、主

に土壌に生息する細菌であり、流域の土壌から流入河

川を通じてダム湖に流入した可能性が考えられる。 

10 月調査時の微生物叢の構成は、概ね 8 月調査時と

類似していた。主な構成の変化としては、独立栄養細

菌であるシアノバクテリア門およびバクテロイデス

門の検出率が減少した一方、ウェルコミクロビウム門、

およびプランクトミケス門の検出率は増加した。プラ

ンクトミケス門では、Rubinisphaeraceae 科に属す細菌

が大きく増加していた。メタンをポリヒドロキシ酪酸

に変換させる際に優占する細菌であり、メタン酸化細

菌のMethylocystis とともに検出されることが報告され

ている 27)。10 月調査時は Methylocystis も増加している

ことから、上記の反応によりポリヒドロキシ酪酸が生

成されていることが示唆された。ウェルコミクロビウ

ム門では Terrimicrobium が優占していた。この細菌は

幅広い多糖類だけでなく、セルロース、キチン、キシ

ランなどの難分解性の炭素源に対して、高い分解能を

有している。即ち、植物、藻類、カイアシ類、真菌類

等の細胞壁を構成する主要、且つ難分解性の物質の分

解者 28)である可能性がある。 

令和 3 年度に実施した 16S rRNA 遺伝子を対象とし

た微生物叢解析の結果を図 24 に示す。菌叢を構成す

る主要な門は令和 2 年度と同じであった。また、水温

躍層形成期である 7 月から 9 月にかけては、令和 2 年

 
図 23 令和 2 年度の 16S rRNA 遺伝子を対象とした

微生物叢解析結果 
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度と同様に表層から底層にわたって、構成する門の割

合が変化しており、水深が深くなるにつれて、メタン

酸化機能を有する γプロテオバクテリア綱が優占する

傾向であった。 

一方で、12 月 24 日の試料は、採水地点や水深が変

化しても菌叢の割合に変化が少なかった。これは気温

が低下したことにより全層循環しているため、採水地

点や水深が変化しても環境要因の変化が乏しいため

であると考えられる。 

7 月 2 日の試料では、水深の浅いところではウェル

コミクロビウム門の割合が著しく高く、水深が深く

なるに従って、その割合が減少していた。ウェルコ

ミクロビウム門の中では、Terrimicrobium とその近縁

種が優占しており、一般的な微生物では分解の難し

い細胞壁を構成するキシランなどの分解を担ってい

た可能性がある。 

8 月 24 日および 9 月 29 日の試料は表層（0.5 m）

ではバクテロイデス門の割合が増えており、水深が

深くなると割合が減少していた。特に Flavobacterium

や Fluviicola が優占していたが、令和 2 年 8 月も同様

の傾向が観察されたことから、季節性を表している

可能性がある。 

このように季節や水深ごとの水質状況に応じて門

レベルの菌叢は変化していることが把握できた。 

また、令和 2 年度および令和 3 年度の藍藻類が属す

るシアノバクテリア門を見ると、令和 2 年 8 月 20 日

の St.B の表層（0.5 m）、令和 3 年 7 月 26 日の表層（0.5 

m）では 16～18%程度であったが、その他の試料は全

て 10 %未満であった。夏期に藻類が増殖するとシアノ

バクテリア門が 30%以上を占めることは珍しいこと

ではないため、シアノバクテリア門の増殖は全体とし

ては抑制されていたと考えられる。次に、シアノバク

テリア門の中の詳細な内訳について、属レベルでの把

握を行った。 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 24 令和 3 年度の 16S rRNA 遺伝子を対象とした 

微生物叢解析結果 

 

 

4．3．3 シアノバクテリア門（藍藻類）に属する細菌にお

けるカビ臭産生種の割合 

このダムにおいて過去にジオスミンが高濃度に検

出された際にドリコスペルマム属に属する細菌がジ

オスミン生産菌として報告されている。そこで、各試

料におけるドリコスペルマム属を含むシアノバクテ

リア門を構成する細菌の存在割合について、令和 2 年

度の結果を図 25 に示す。 

8 月調査時では全ポイントでシアノビウム属が優占

していた。シアノビウム属はピコ植物プランクトンの
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一種で、アオコやカビ臭には直接関与しないが、高濃

度により浄水場においてろ過障害などの問題を発生

させることがあるので、注意が必要である。既往の報

告では貧栄養湖から中栄養湖におけるピコ植物プラ

ンクトンの優占が報告されている 29-30)ことから、その

ような環境が反映されていると考えられる。St. A の水

深 25 m からドリコスペルマム属が検出され、同時期

にジェオスミンが 40 ng/L 検出されていたことから、

本種はこのダムの主なジェオスミン生産種であると

考えられる。 

10 月調査時では、St.A の水深 20 m および 25 m を

除き、シアノビウム属が優占していた。ミクロキス

ティス属が St.A の水深 15 m を除く全地点から検出さ

れ、特に St.A の水深 20 m および 25 m ではシアノバ

クテリア門の 80%前後を占めており、シアノバクテリ

ア門を構成する細菌が変化していることが確認でき

た。ドリコスペルマム属は検出されなかったが、2-MIB

産生種であるシュードアナベナ属が全試料から検出

され、特に St. A 水深 5 m~15 m、St. B 水深 5 m 以深に

おいて高頻度で検出された。同時期に 2-MIB が 4 ng/L

検出されていたことから、本種はこのダムの主な 2-

MIB 産生種である可能性が考えられる。なお、光学顕

微鏡での同定では、このシュードアナベナ属も他の 2-

MIB 産生種も検出されなかったことから、NGS はカ

ビ臭産生種を含むシアノバクテリア門を網羅的に検

出し、相対存在比の増減を把握することができたため、

カビ臭原因種を推定するために効果的な手法である

ことが確かめられた。 

次に令和 3年度のシアノバクテリア門を構成する細

菌の存在割合結果を図 26 に示す。 

7 月 2 日の試料では表層付近の 0.5 m および 5 m の

水域においてミクロキスティス属とドリコスペルマ

ム属が多く検出され、水深が深くなるについてミク

ロキスティス属の存在割合は減少しており、ドリコ

スペルマム属が優占するようになった。しかし、7 月

26 日以降、ドリコスペルマム属はほとんど検出され

ず、12 月 24 日にわずかに検出されたのみであった。 

7 月 26 日の表層（0.5 m）では上述の通りシアノバ

クテリア門の割合が増えているにも関わらず、ドリ

コスペルマム属は非検出となっており、一方で 7 月 2

日の試料では非常に少量しか検出されなかったシア

ノビウム属が急増していた。上述したように、貧栄

養湖から中栄養湖におけるピコ植物プランクトンの

優占が報告されている 29-30)ことから、7 月 26 日以

降、表層の栄養塩が減少したことを表した結果であ

ると考えられる。 

また、7 月 26 日以降、2-MIB を産生すると報告のあ

るシュードアナベナ属が検出されている。これらのこ

とから、A ダムにおいて藍藻類の増殖が全体としては

抑制されている傾向にあるが、藍藻類でカビ臭産生す

る種は継続的に発生しており、カビ臭産生する藍藻類

の制御に向けたさらなる対策の検討が有用であると

考えられる。 

 

 

 

 

 

図 25 令和 2 年度のシアノバクテリア門の内訳 

0%

20%

40%

60%

80%

100%

検
出

率
（

％
）

シアノビウム属 カスピドスリックス属 ドリコスペルマム属
ミクロキスティス属 ネンジュモ科 シュードアナベナ属
スノウェラ属 その他

8⽉調査

0%

20%

40%

60%

80%

100%

検
出

率
（

％
）

シアノビウム属 カスピドスリックス属 ドリコスペルマム属
ミクロキスティス属 ネンジュモ科 シュードアナベナ属
スノウェラ属 その他

10⽉調査



13 地域の水利用と水生生態系の保全のための水質管理技術の開発 

  

 

 
図 26 各試料中のシアノバクテリア門を構成する細菌

の割合 

 

4．3．4  18S rRNA遺伝子（真核生物） 

令和 2 年度の 18S rRNA 遺伝子を対象とした微生物

叢解析の結果を図 27 に示す。8 月調査時は、ストラメ

ノパイル(Stramenopiles)、アルベオラータ(Alveolates)、

リザリア(Rhizaria)を含む系統群である SAR スーパー

グループ、動物(Holozoa)、真菌(Nucletmycea)等を含む

オピストコンタ(Opisthokonta)、及び緑藻、車軸藻類等

を含むアーケプラスチダ(Archaeplastida)の検出率が高

かった。SAR スーパーグループのうち、繊毛虫や渦鞭

毛藻等を含むアルベオラータ(Alveolata)は、St. A では

表層 0.5 m と水深 15 m から湖底直上となる 25 m で検

出率が高く、水深 5 m と 10 m では他の水深に比べて

大きく減少したのに対して、St. B では水深方向での顕

著な違いは認められなかった。また、肉質鞭毛虫（ア

メーバ鞭毛虫）等を含むリザリア(Rhizaria)は、St. A と

St. B ともに中層付近（水深 5～20 m）で多く検出され

た。珪藻類や黄色鞭毛藻類等を含むストラメノパイル

(Stramenopiles)は、St. A 水深 25 m からの検出率が低い

ものの、水深方向での明確な違いは認められなかった。

オピストコンタは、その大部分がホロゾアエによって

占められており、St. A と B ともに、表層側ではカイア

シ亜綱やワムシ類の単生殖巣綱が多く、選択取水深度

（水深 10 m）以深では襟鞭毛虫綱が多く検出される傾

向があった。アーケプラスチダは、その大部分が緑藻

綱によって占められており、St. A では表層から選択取

水水深（10 m）で多く検出されていたのに対し、St. B

では表層の検出率は高いものの、水深 5 m と 10 m で

は少なく、湖底直上となる 13 m からは多く検出され

た。 

10 月調査時は、SAR スーパーグループ、オピストコ

ンタおよびアーケプラスチダ(Archaeplastida)の検出率

が全検出率の 90%を占めていた。SAR スーパーグルー

プの検出率は、繊毛虫や渦鞭毛藻等を含むアルベオ

ラータ(Alveolata)が 8 月調査に比べて減少傾向を示し

たのに対して、ストラメノパイル(Stramenopiles)の検出

率は増加傾向を示し、特に St. A 表層 0.5 m～水深 15 m

および St. B 全層で顕著であった。ストラメノパイル

の検出率の増加は、主に珪藻綱（Ulnaria 属及び

Aulacoseira 属）のリード数の増加と一致していた。オ

ピストコンタは、8 月調査に比べて、St .A 表層 0.5 m

から水深 15 m、および St. B 全層においてホロゾアエ

の検出率が大きく低減したのに対し、St. A 水深 20 m

と 25 m では減少幅はわずかであった。この原因は、

カイアシ亜綱や単生殖巣綱のリード数が8月調査に比

べて減少したのに対して、St. A 水深 20 m と 25 m では

襟鞭毛虫綱のリード数は 8月調査と同様に高く維持さ

れていたことによるものと考えられる。アーケプラス

チダは、St. A と St. B ともに表層 0.5 m で最も検出率

が高く、深度方向に減少する傾向が認められた。 

 

 

 
図 27  18S rRNA 遺伝子を対象とした微生物叢解析 
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4．3．5  細菌叢比較 

16S rRNA 遺伝子を対象とした検体間の微生物叢の

類似度を Bray-Curtis 距離を用いた主座標分析結果に

より図 28 に示す。各試料における細菌・古細菌の群集

構造は、第 1 軸により 20.99％、第 2 軸により 14.83%

を説明することができた。 

全層循環期である令和 3 年（2021 年）12 月の試料

は、全て図の左上の所にプロットされていた。 

一方で、水温躍層形成期の試料は、試料の水深が変

わると同一日に採取した試料であっても、プロットさ

れる位置は大きく変化していた。ただし、水深 25 m の

試料は採取日が異なっても、図の左下の位置にプロッ

トが集中していた。その理由として、湖底直上で水塊

が停滞し、且つ、貧酸素環境であることから、環境の

変化に乏しく、微生物叢の変化も少なかったものと考

えられる。水深が浅くなるにつれて、プロットの位置

は図の右上に移動していく傾向にあった。ただし、令

和 3 年（2021 年）7 月 2 日の表層（0 m）試料は図の

右下の方にプロットされていた。これらの試料にはジ

オスミンの生成報告のあるドリコスペルマム属が多

く検出されていることから、高濃度にジオスミンを生

成する細菌叢を主座標分析のプロットから予測でき

る可能性があるが、この点についてはさらなるデータ

の蓄積が必要である。 

また、表層でジオスミンが非検出となった 7 月後半

から 8 月、9 月にかけて、プロットは左上に移動した。

しかし、令和 2 年（2020 年）8 月 20 日と令和 3 年（2021

年）8 月 24 日のプロットや、令和 2 年（2020 年）10

月 5 日と令和 3 年（2021 年）9 月 29 日のプロットを

比較すると、年度が違うと採取時期が似ていても、水

温などの環境条件が異なるのであまり近くにプロッ

トされておらず、菌叢全体としては類似度が低かった。 

 

4．4  WEPシステムを導入しているダムにおける水

質改善効果の確認のまとめ 

本研究では、WEP システムを導入しているダム貯水

池において、WEP システムの水質改善効果の確認を

行った。その結果、WEP システム設置点付近では、最

下層で濃度が高かった溶解性のリンや鉄、マンガンが、

WEP システムの稼働範囲において、急激に濃度が減少

した。これは WEP システムから供給される高濃度酸

素水により、底層から溶出した溶解性のリンや金属が

粒子化され沈降することで、表層への移動が制限され、

表層では植物プランクトンは強いリン制限を受けて

いた可能性が示唆された。また、WEP システムの効果

は、約 600 m 離れた地点においても波及していたこと

が示唆された。 

一方、NGS による微生物叢解析の結果、光学顕微鏡

による同定結果と比べ、極めて多くの種類に分類する

ことができた。さらに、光学顕微鏡では検出されな

かったカビ臭産生種を含むシアノバクテリア門を

NGS により網羅的に検出することができた。これによ

り相対存在比の増減を把握することができ、カビ臭原

因種を推定することができた。このことから、NGS は

水質障害の原因種を特定するために効果的な手法で

あることが示唆された。また、下層部で好気性細菌が

優占している、夏期の表層のシアノバクテリア門が抑

制傾向にあるなど、WEP システムが微生物叢や物質循

環に影響を与えていることが示唆された。しかし、こ

れがアオコやカビ臭の発生に与える影響については

現時点では不明確な点も多く、今後、ダム貯水池にお

いて NGS で検出される原核生物および真核生物を含

めた詳細な検討を行う必要がある。 

 

5．まとめ 

本研究では、ダム貯水池水質モニタリングの効率化

に資する NGS 解析手法の開発に関して、既存のユニ

バーサルプライマーの塩基配列を一部変更すること

よりに既往のプライマーよりも網羅的にプランクト

ン類を検出でき、検鏡と同等以上の高度なモニタリン

グが可能であることが示唆された。機械学習による自

動画像認識技術を用いたプランクトンの判別技術の

開発に関して、ダム管理所から実務に用いた画像を収

 
図 28  16S rRNA 遺伝子を対象とした主座標分析 
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集することで、効率的な自動画像分類モデルの構築が

可能となり、認識率が 0.73-1.00 の分類モデルを作成す

ることができた。今後は、質の高い訓練データ数を増

やすことにより、認識率を向上させ、現場での導入を

見据えた検討をしていく。WEP システムが導入されて

いるダム貯水池における水質改善効果の NGS を用い

た検討について、光学顕微鏡では検出されなかったカ

ビ臭産生種を含むシアノバクテリア門を NGS により

網羅的に検出することができた。これにより、相対存

在比の増減を把握することができ、カビ臭原因種を推

定することができた。さらに、本ダム貯水池ではシア

ノバクテリア門の検出割合は他の富栄養化が問題と

なっているダム貯水池と比べ比較的低く、WEP システ

ムによるシアノバクテリア抑制効果を示唆するよう

な関連性も確認された。今後は、NGS の定量性を改善

する手法やダム貯水池において NGS で検出される原

核生物および真核生物を含めたダム貯水池における

微生物間のネットワーク解析などの統計解析手法の

検討を重ねることにより、効果的な水質管理に向けた

研究を進めていく予定である。 
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13.1.4  底層環境に着目した停滞性水域における水環境管理技術に関する研究（藻類増殖に

関与する水質項目の影響評価）   

担当チーム：水環境研究グループ（水質チーム） 
研究担当者：山下洋正、小川文章、南山瑞彦、 

對馬育夫、村田里美、服部啓太、 
武田文彦、金子陽輔 

 
【要旨】 
本研究では、微量金属が藍藻類の生長に及ぼす影響について検討するために、アオコ発生の主要な原因藻類と

考えられる M. aeruginosa を用いた 3 種の藻類生長試験を行った。ダム貯水池表層水に Mn 添加を行った試験の

結果では、一部のダム貯水池表層水では Mn 添加により M. aeruginosa の生長が促進されることが明らかになっ

た。5 種の金属の添加を行った試験の結果では、M. aeruginosa の生長に対して Fe が第一制限物質となること、

Mn と Co が第二制限物質となることが示唆された。Fe 濃度を調整した培地の試験の結果では、Fe 濃度が 20 
µg/L 以下と 50 µg/L 以上の場合で生長に明確な違いが表れ、ダム貯水池における Fe 濃度が実環境中の M. 
aeruginosa の生長に対しても影響している可能性が示唆された。 
キーワード：湖沼・ダム貯水池、アオコ、Microcystis aeruginosa、微量金属、藻類生長試験 

 
 

1. はじめに 

日本の多くのダム貯水池や湖沼において富栄養化

が確認され、アオコや淡水赤潮などの植物プランクト

ンの異常増殖が全国の水域で発生している 1)。植物プ

ランクトンの生長は窒素やリンなどの栄養塩によって

制限を受けることから、栄養塩濃度によって湖沼・ダ

ム貯水池の植物プランクトンの状況を分類できると考

えられているが 2)、近年の研究では、窒素・リンに加

え、鉄（Fe）などの微量金属も植物プランクトンの生

長に必須な物質であることが示唆されている 3)。 
既往の研究においては、実湖沼での水質調査から

DRMn（dissolved reactive manganese）のような溶

存態のマンガン（Mn）が湖沼における一次生産量の決

定に寄与する一因子であることが提案されている 4)。

また、藍藻類 Synechocystis の生長については、鉄源

として Fe-EDTA を与えた藻類培養培地において Mn
欠乏の状況下ではほとんど増殖しないが、Mn 共存下

では増殖が促進されるとの知見がある 5)。 
上記の通り、微量金属は水環境中のアオコ発生（藍

藻類の異常増殖）に対して関連されることが考えられ

るが、既往研究の培養試験で用いられたのは藻類培養

培地であり、実環境水においても同様の結果が得られ

るか否かを検証した研究例や実環境中の金属濃度を考

慮した事例は少ない。そこで本研究では、アオコ発生

の 主 要 な 原 因 藻 類 と 考 え ら れ る Microcystis 
aeruginosa を用いて複数の藻類生長試験を実施し、微

量金属がダム貯水池の藍藻類の生長に及ぼす影響につ

いて検討した。 
 
2. ダム貯水池表層水における藻類生長に対する Mn添

加の影響の検討 

 既往研究等から藍藻類の生長に対してMnが強く影

響することが考えられた。そこで平成 28 年度では、

Mn がダム貯水池表層水における藍藻類への生長に対

する影響を把握することを目的として、4 つのダム貯

水池表層水に対し Mn 添加・無添加での藻類生長試験

を行った。 

2. 1  方法 

2.1.1 使用したダム貯水池表層水と培地の作成方法 

本実験では、国内の A～D ダム（2016 年 9 月採水）

の表層水を試験に供した。それぞれ採水水深は水面か

ら 0.5 m とした。水質項目として T-N、T-P、NH4-N、

NOx-N（NO2-N と NO3-N の総和）、PO4-P、T-Fe、
D-Fe、T-Mn、D-Mn、DOC を測定した。これらの水

試料は藻類生長試験に供するまで 4℃暗所で保管した。 
試験に供する培地の作成においては、それぞれのダ

ム貯水池表層水に対し、0.22 µm ポアサイズのメンブ

レンフィルターでろ過滅菌を行った。ろ過滅菌を行っ
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た各ダム貯水池表層水を用いて Mn 添加・無添加系を

用意し、Mn 添加系には溶存態マンガン濃度が 30 µg/L
上昇するように MnCl2・4H2O を添加した。この濃度

は CB 培地におけるマンガン濃度を参考に決定した。 
2.1.2 藻類生長試験 

 藻類生長試験に供した藻類株は、国立研究開発法人

国立環境研究所 NIES Collection より分譲された M. 
aeruginosa （NIES-87 株）を使用した。M. aeruginosa
の継代培養には富栄養培地である CB 培地を使用した。 
試験では、オートクレーブで加熱滅菌（121℃、15

分）した 50 mL 三角フラスコに対し、作成した各培地

を 30 mL 分注し、初期細胞濃度が 1.0×104 cells/mL
となるよう M. aeruginosa を接種した。培養条件は光

強度 40 µmol/m2/s、明暗 12 時間周期、25±1℃、90 
rpm 回転振とうとし、人工気象機内で培養した。各培

養系はいずれも 4 連とした。培養開始から 3 日あるい

は 4 日おきに細胞濃度を測定した。これらの条件は

Algal Growth Potential（AGP）試験 6)を参考にした。

各培養系において、AGP 試験に基づき 1 日あたりの

平均細胞濃度増加率が 5%未満となった場合に培養を

終了した。Mn 添加・無添加における最大細胞濃度に

ついて、有意差の有無を t 検定（有意水準 α=0.05）に

より評価した。 

2. 2  結果と考察 

2.2.1  ダム貯水池表層水の水質 

各ダム貯水池表層水の水質項目の分析結果を表 1に

示す。全般的に、A ダム、D ダムは B ダムや C ダムに

比べて各水質項目の濃度が高い傾向にあることが分

かった。 
2.2.2  Mn添加がダム貯水池表層水での藻類生長に及

ぼす影響 

図 1に各ダム貯水池表層水における Mn 添加・無添

加時の M. aeruginosa の生長曲線を示す。C ダムの水

では、Mn 添加系の方が培養開始時から生長速度が大

きく、最大細胞濃度も有意に増大した。A ダムでは培

養開始から 7日目まではMn添加系の方が細胞濃度が

高くMn添加により初期の生長速度が増加した。一方、

最大細胞濃度はマンガン無添加系の方が有意に大き

かった。B ダム、D ダムでは Mn 添加の有無に関係な

くほぼ同じ生長曲線を描いたが、最大細胞濃度は B ダ

ムではわずかながら Mn 無添加の方が有意に高く、D
ダムでは Mn 添加・無添加系で同等となった。 
試験の結果、A ダムと C ダムの水ではマンガン添加

による M. aeruginosa の生長が促進され、B ダムと D
ダムでは促進しないことが確認された。表 1に示した

各水質項目をみると、例えば A ダムの水は D-Fe、D-
Mn いずれも他のダム貯水池表層水より高い傾向にも

あるにもかかわらずMn添加による生長促進が確認さ

れ、一方でそれらの濃度が最も低い B ダムでは Mn 添

表 1 各ダム貯水池表層水の水質分析結果 

 

 T-N T-P NH4-N NO2-N + NO3-N PO4-P T-Fe D-Fe T-Mn D-Mn DOC

(mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (µg/L) (µg/L) (µg/L) (µg/L) (mg/L)

A ダム 0.355 0.140 0.014 0.155 0.018 2663 43.7 141 35.2 1.10

B ダム 0.266 0.025 0.010 0.173 0.007 96.1 14.0 12.9 ND 0.24

C ダム 0.232 0.017 0.012 0.168 ND 61.8 15.5 24.0 0.32 0.85

D ダム 1.225 0.149 0.009 0.867 0.018 3274 61.9 135 4.86 1.02

ND: Not Detected

 

図 1 ダム貯水池表層水における藍藻 M.aeruginosa

の生長に及ぼす Mn添加の影響 
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加による生長促進がないなど、一貫性のある傾向が見

られなかった。本研究では既往の研究 5)を参考に Mn
に着目して評価を行ったが、Mn 存在下において摂取

能力が向上する微量金属は Fe 以外にもあると推定さ

れ、その微量金属の解明とダム貯水池表層水中の濃度

測定が重要であると考えられた。また、A ダムの水で

は Mn 添加系の最大細胞濃度が低下した。既往の知見

や土木研究所の先行研究ではこれまでにそのような事

例はなく、原因は不明である。今後も知見を収集し、

そのメカニズムについて検討する予定である。 
  

3. ダム貯水池表層水に 5 種の金属を添加した藻類生

長試験 

 2.2 にてダム貯水池表層水においても Mn の添加に

より、藻類の生長が促進される可能性が示唆された。

そこで平成 30 年度では、M. aeruginosa の飼育・継代

に使用される MA 培地中（表 2）に含まれる 5 種の金

属（Fe、Mn、亜鉛（Zn）、コバルト（Co）、モリブデ

ン（Mo））に着目した。M. aeruginosa の生長に対す

るこれらの金属の影響を明らかにすることを目的とし、

ダム貯水池表層水に 5種の金属を添加した培地を用い

て M. aeruginosa の生長試験を行った。 

3. 1  方法 

3.1.1 使用したダム貯水池表層水と培地の作成方法 

本実験では、2.1 で対象とした A～D ダムからダム

貯水池表層水を採取し（2018 年 9 月採水）、生長試験

に供した。4 つのダム貯水池表層水に加えて、対象区

として Milli-Q 水を供した。それぞれのダム貯水池表

層水は 5 種金属（Fe、Mn、Zn、Co、Mo）を測定し

た。金属分析では硝酸を用いた前処理操作を行い、測

定は ICP-MS（X7CCT、Thermo Fisher Scientific 製）

を用いた。 

培地の作製においては、ダム貯水池表層水または

Milli-Q 水（水道水を超純水製造装置（Merck 製）に

より精製した超純水）に MA 培地の栄養塩類成分を添

加したものを No Metal 培地とした。No Metal 培地を

基に各金属成分を一種類ずつ表 2に示す濃度になるよ

う添加し、1 つのダム貯水池表層水につき 32 パターン

（表 3）の金属を含む培地を作成した。作成した培地

は0.22 µmポアサイズのメンブレンフィルターにより

濾過滅菌を行い、生長試験に用いた。 
3.1.2  藻類生長試験 

生長試験における藻類株はM. aeruginosa を使用し、

継代培養には MA 培地を用いた。 
生長試験では多数の培地の検討を簡易に可能とす

るために、 96 穴のマイクロプレート上で M. 
aeruginosa を培養する手法を用いた 7)。生長試験では

各培地 200 µL と約 2.2×106 cells/mL に濃度調整した

藻類細胞懸濁液 20 µL をウェルに添加し、温度 25±
1 ℃、光強度 40 µmol/m2/s 連続照射の条件下で培養し

た。M. aeruginosa の生長の定量には、波長 450 nm
の吸光度をマイクロプレートリーダー（CHROMATE
製）で測定した。予備試験の結果より、試験開始から

8 日目で吸光度の増加が収束する傾向が見られたため、

表 2 MA培地成分表 

MA培地成分一覧 (mg/L) 

栄養塩類成分 

（No Metal 培地成分） 
金属成分 

Ca(NO3)2・4H2O 50  FeCl3・6H2O 0.5  

KNO3 100  MnCl2・4H2O 5.0  

NaNO3 50  ZnCl2 0.5  

Na2 SO4 40  CoCl2・6H2O 5.0  
MgCl2・6H2O 50  Na2MoO4・2H2O 0.8  

β-Na2 
glycerophospher・5H2O 

100    

Bicine 500    

H3BO3 20    

Na2EDTA・2H2O 5.0    

 
表 3 培地の金属添加パターン 

 

0 5

Fe 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇
Mn 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇
Zn 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇
Co 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇
Mo 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇 〇

1 2 3 4
金属種数
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生長の傾向が明確に表れる 3、5、7 日目に測定を行っ

た。培養は一つの金属添加パターンに対して 5 ウェル

を用いて行い、以下では測定した吸光度は平均値（n=5）
で評価した。 
また、生長試験におけるプレート間の誤差を補正す

るため、各プレートに金属 5 種を含む培地に M. 
aeruginosa を添加した系（Control）と金属 5 種を含

む培地に M. aeruginosa を添加していない系（Blank）
を加え、生長試験を行った。それらの吸光度を用いて

次の式に示す生長指数により、M. aeruginosa の増殖

を規格化して各培地の生長を評価した。 

生長指数 =
𝑆𝑆ample吸光度450𝑛𝑛𝑛𝑛 − Blank吸光度450𝑛𝑛𝑛𝑛

Control吸光度450𝑛𝑛𝑛𝑛 − Blank吸光度450𝑛𝑛𝑛𝑛

 

3.2  結果と考察 

ダム貯水池表層水の金属分析の結果を表 4 に示す。

4 つのダム貯水池表層水の金属濃度は低く、今回測定

対象とした 5種の金属はほとんどが測定限界値未満で

あった。 
生長の傾向が明確に表れた 7 日目の生長指数を図 2

に示す。4 つのダム貯水池表層水と Milli-Q 水すべて

において、Fe を含まない培地では、7 日目の生長指数

Feを含まない培地 

 
Feを含む培地 

 
図 2 M.aeruginosaの生長に対する 5種の金属の影響 
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が 0.1 以下と M. aeruginosa の生長が制限された。こ

の結果より、本実験系ではM. aeruginosa の生長に対

して Fe が第一制限物質となることが示唆された。Fe
を含む培地を比較した場合、Mn と Co をどちらも含

まない培地では生長指数がすべて 0.4 以下であった。

一方、Mn と Co の両方を含む培地では、すべての培地

で生長指数が 0.8 以上となり、Control と同程度の値

を示した。これらの結果から、M. aeruginosa の生長

に対して Mn と Co が第二制限物質となることが示唆

された。Mn の効果は 2.2 と同様の結果が得られた。

また、Co は Anabaena の生長に対して制限物質とな

ることも報告されており 8)、M. aeruginosa も Co が制

限物質になりうるものと考えられた。 

また、「Fe と Fe+Zn」や「Fe+Co と Fe+Co+Zn」な

どの「Zn を含まない培地と含む培地」を比較した場合、

Zn を含む培地では生長指数が減少する傾向がみられ

た。Zn は一定の濃度で M. aeruginosa の生長を阻害

することが報告されており 9)、本実験においても Zn の

影響により生長が阻害されたことが考えられた。 
4 つのダム貯水池表層水と Milli-Q 水を比較した場

合、Fe+CoやFe+Co+Moなどの培地においては、Milli-
Q 水を基にした培地は生長指数が 1.0 に近い値を示し、

金属 5種が含まれている培地とほぼ同様の生長を示し

た。一方、4 つのダム貯水池表層水を基にした培地は

生長指数が 0.2－0.4 程度の値を示し生長が抑制され

た。ダム貯水池表層水には金属以外にも様々な物質が

含有されるため、Milli-Q 水には含まれていない何ら

かの物質が Co の効果を低減させていることが考えら

れた。 
4 つのダム貯水池表層水の比較では、生長指数に明

確な違いは見られなかった。いずれのダム貯水池表層

水も金属濃度は低く、生長に影響を与える微量金属は

いずれも不足していたため、明確な違いは現れなかっ

たと考えられた。 
 

4. Fe濃度の変化による藻類生長に対する影響の検討 

 3.2 の結果から微量金属の中で藍藻類の生長に Fe
が最も重要であると考えられた。そこで令和元年度で

は、Fe 濃度の変化による藻類生長に対する影響の変化

を把握することを目的として、Fe濃度を変化させたM. 
aeruginosa の生長試験を行い、水環境中における Fe
濃度の変化が藍藻類の生長に与える影響を検討した。 

4. 1  Fe濃度を調整した培地の作製と実験方法 

 本実験では Fe 濃度を変化させた培地による藻類生

長試験の実施を試みた。培地の作成においては、Milli-
Q 水に MA 培地（表 2）の栄養塩類成分と MnCl2・
4H2O 及び CoCl2・6H2O を 5.0 mg/L ずつ添加し、そ

れらに FeCl3・6H2O を 6 段階の Fe 濃度（0、10、20、
50、100、200 µg/L）になるように添加した。これら 6
種類の培地と No Metal 培地及び金属 5 種を含む MA
培地を生長試験に供した。生長試験は 3.1.2と同様の

方法で行った。 
4. 2  結果と考察 

藻類生長試験の結果を図 3に示す。試験の結果、0－
20 µg/L の範囲では、生長指数が 0.1 以下であり、M. 
aeruginosa の生長がほとんど見られなかった。一方、

50 µg/L を超える濃度では、生長指数は 1.0 を超える

値を示し、Control（MA 培地）と同等程度の生長が確

認された。既往研究における培養実験では、M. 
aeruginosa は Growth rate が 0.5 day-1を超える期間

において、溶存態 Fe が約 40 µg/L から 5.0 µg/L 以下

にまで低下することが確認されている 10)。本実験にお

いては、Fe 濃度が 0－20 µg/L の培地では Fe 濃度が

不十分であり、十分な生長を示さなかったと考えられ

た。 
 また、既往研究において国内複数のダム貯水池の溶

存態 Fe 濃度を調査した事例では 0－400 µg/L の濃度

表 4 ダム貯水池表層水の金属濃度（µg/L） 

 Mn Fe Co Zn Mo 
Aダム 1.11 DL DL DL 0.76 
Bダム DL 8.16 DL DL 0.69 
Cダム DL DL DL DL 0.78 
Dダム DL DL DL DL 0.75 

※DL：測定限界（各 DL の値は Mn: 0.27、Fe: 7.1、 
Co: 0.16、Zn: 2.0）  

図 3 Fe濃度と藻類生長指数の関係 
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範囲であり、また川内ダムでの連続的な調査において

溶存態Fe濃度が 0－60 µg/Lの範囲で変動することが

報告されている 11)。これらのダム貯水池における水質

調査事例と本実験の結果から、Fe 濃度はダム貯水池な

どの水環境で藍藻類の生長を左右する要因となる可能

性が示された。 
 

5. まとめ 
本研究では、湖沼・ダム貯水池のアオコ発生（藍藻

類の異常増殖）に対して影響を持つと考えられる微量

金属について以下の結果を得た。 
1)  M. aeruginosa の藻類生長試験を Mn 添加・無添

加の 4 種のダム貯水池表層水で実施した結果、一部

のダム貯水池表層水では Mn 添加により M. 
aeruginosa の生長が促進されることが明らかに

なった。 

2)  5 種の金属（Fe、Mn、Zn、Co、Mo）の添加・無

添加の組み合わせによる培地で藻類生長試験を実

施した結果、Fe、Mn、Co は M. aeruginosa の生長

に対して制限物質となることが示唆された。また、

Zn は M. aeruginosa の生長を阻害する効果がある

ことが示唆された。 
3)  Fe 濃度を変化させた培地で藻類生長試験を実施

した結果、Fe 濃度が 20 µg/L 以下と 50 µg/L 以上の

場合で M. aeruginosa の生長に明確な違いが表れ、

これらの濃度域で藍藻類の生長傾向が大きく変化

することが示唆された。 
これらの結果より、富栄養化の著しいダム貯水池・

湖沼の水質管理において Fe や Mn 等の微量金属濃度

を把握することが重要と考えられた。Fe や Mn の供

給源は流入河川からの外部負荷だけでなく湖底からの

溶出による内部負荷も供給源の一つであることかから、

底層嫌気化の抑制等の底層環境改善について Fe や

Mn の溶出抑制効果の把握を進めることが期待される。 
また、本研究の成果の一部は「ダム貯水池水質改善

に向けた気泡式循環施設マニュアル(案) ～富栄養化

対策のための気泡式(曝気式)循環施設に関する技術資

料」に記載され、藻類の基礎的な知見を提供すること

でダム貯水池の水質管理に貢献した。 
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13.1.5  気候変動による停滞性水域の熱・物質循環と水質環境への影響評価と適応策に関す

る研究（機械学習手法を用いたダム貯水池におけるアオコ発生予測の検討）   

担当チーム：水環境研究グループ（水質チーム） 
研究担当者：山下洋正、小川文章、南山瑞彦、 

平山孝浩、對馬育夫、服部啓太、 
金子陽輔 

担当チーム：水工研究グループ（水理チーム） 
研究担当者：石神孝之、猪股広典、櫻井寿之、 

宮川仁、中西哲 
 
【要旨】 
 本研究では、気候変動の影響によりダム貯水池において発生頻度が増大すると考えられているアオコ発生予測

手法の検討として、既存の実測データを基にした Chl-a 濃度予測モデル及び計算結果を基にした長期 Chl-a 濃度

予測モデルの構築を試みた。短期 Chl-a 濃度予測モデルを構築した結果、最も高い予測精度を示したダムにおけ

るモデルの相関係数は R＝0.70 であり、藻類の夏季の濃度ピークをある程度再現可能であった。一方で、Chl-a
濃度の変動が複雑なダムでは十分な予測精度が得られなかった。これらの原因は Chl-a 濃度のみでは藻類種に応

じた増殖の特性をとらえられていないためと推測され、予測精度の向上には異なった変数の学習データが必要と

考えられた。また、計算結果を基にした長期 Chl-a 濃度予測モデルを構築した結果、1 ヵ月間の平均 Chl-a 濃度

を精度よく予測することができ、計算結果を基にした機械学習モデルの長期的な予測手法としての有用性が示さ

れた。 
キーワード：ダム貯水池、アオコ発生、機械学習手法、短期予測、長期予測 

 
 

1. はじめに 

国内のダム貯水池では、特定の藍藻類の異常増殖に

よるアオコ発生やアオコの集積・腐敗による悪臭が水

質管理上の問題となっている。特に利水目的を有する

ダム貯水池では利水障害の発生につながり、ダム下流

域の社会活動に影響をおよぼすことも懸念される。ま

た、気候変動による水温上昇や流出特性の変化は藻類

濃度の増加に寄与する可能性が示唆されており、将来

気候下では水環境におけるアオコ発生の頻度・規模が

増加することが想定される。 

ダム貯水池の水質管理や対策手法導入の検討のた

めにアオコ発生の予測技術が求められる。しかし、従

来の物理・化学・生物学的プロセスを基にした生態系

モデルでは、藻類濃度の短期的な変動予測を高い再現

性で行うことは難しい。また、貯水池の流動と生態系

を計算する水質シミュレーションは高度な専門知識を

必要とするため、個々のダム貯水池ごとに独自で実施

することは困難である。近年、水質予測の分野におい

ては、統計学的手法を用いた再現・予測モデルが様々

な研究で検討されており、霞ヶ浦におけるアオコ発生

を検討した既往研究では、機械学習手法を生態系モデ

ルに組み込んだ予測手法の構築を行い、優れた予測精

度が得られたことを示しており 2)、その他の水域にお

いても様々な検討がなされている 3、4)。このように機

械学習手法は、データが充実している現象に対する再

現・予測手法として画期的なアプローチとなることが

期待されている。加えて、現象をモデル化した従来の

シミュレーションモデルの計算結果を学習に用いる

データとして使用し、それらを基にした機械学習によ

る予測手法等も環境分野では検討が行われている 5)。

閉鎖性水域の水質変化を考えたときに、流量や気象等

の短期的な変動が大きく、水質に密接にかかわってい

ると考えられるデータから水質を予測できる可能性が

考えられる。一方で、データから予測できる事象は実

測データが存在するものに限定される。十分なデータ

がない事象の中長期的な変動を予測する際には、数値

計算による計算データを基にした予測が有効となるこ

とも考えられる。 
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そこで本研究では、アオコ発生が確認されているダ

ム貯水池を対象として水質や気象、水象、その他デー

タの収集を行い、実測データを基にした短期的な Chl-
a 濃度の予測モデルの構築を試みた。また、ダム貯水

池の計算結果を学習データとした、長期的な Chl-a 濃

度の予測手法の構築を試みた。 
 

2. 実測データに基づく機械学習手法を用いた短期予

測モデルの構築 

2. 1  方法 

2.1.1  対象としたダムと実測データ 

本研究においては、アオコの発生が確認されている

中国地方の 5つのダムを対象としてモデル構築を行っ

た。 

5 つのダムのアオコ発生に関する諸元と解析対象の

期間を以下に記す。 

A ダム及び B ダムでは 2012 年の竣工から 6 年間の

うち 3 年間でアオコの発生が確認されている。本研究

では 2012 年 1 月から 2017 年 2 月を解析対象期間と

した。 

C ダムでは 2011 年の竣工から 7 年間のうち 5 年間

でアオコの発生が確認されている。本研究では2011年

3 月から 2017 年 12 月を解析対象期間とした。 

D ダムに関しては少なくとも 1998 年よりアオコの

発生が確認されている。なお、D ダムは 2008 年以降、

アオコ対策施設としてフェンスと表層水移送装置が設

置されており、水質改善対策の前後でアオコ発生の特

性が変化することが考えられるため、本研究では 2000
年 1 月から 2007 年 12 月までを解析対象期間とした。 

E ダムでは 2004 年の竣工から 14 年間のうち 5 年

間でアオコの発生が確認されている。研究では 2004
年 6 月から 2016 年 8 月を解析対象期間とした。 

これらのダムで取得・管理されている実測データを

本研究では解析用のデータとした。検討に用いたデー

タの一覧を表-1に示す。湖沼・貯水池における藻類の

増殖に強く影響すると考えられる気象・水象・貯水池

水質・流入水質の大項目にデータを分類し、それらの

中で取得可能なデータを下記の通りに整理して入力変

数とした。また、これらの季節に関わる情報が重要で

あると考えたため季節変数を入力変数に加えた。 

2.1.2  機械学習手法を用いた短期予測モデル構築方

法 

本研究では、機械学習手法として代表的な手法であ

る全結合型のニューラルネットワークモデル（NN モ

表-1 モデル構築に用いたデータ 

 
※1 月 1 回の定期観測データであるため、観測日間を線形補完することで日データとした 

観測・算出 単位 備考

日平均気温 観測 ℃

前30日平均気温 算出 ℃

日平均日射量 観測 MJ/m2

前30日平均日射量 算出 MJ/m2

風速 日平均風速 観測 ｍ/ｓ

雨量 ダム地点雨量 観測 mm

ダム流入量 観測 m3/s
前30日平均流入量 算出 m3/s
ダム放流量 観測 m3/s
貯水位 観測 m

貯水量 算出 m3 H-V式から算出

灌水面積 算出 m2 H-A式から算出

水深0.5m水温 観測 ℃

水深5m水温 観測 ℃

水温勾配 算出 ℃

濁度 水深0.5m濁度 算出 度 自動観測データ

貯水池上層T-P 観測 mg/L ※1

貯水池上層T-N 観測 mg/L ※1

水温 流入水温 観測 ℃

貯水池上層T-P 観測 mg/L ※1

貯水池上層T-N 観測 mg/L ※1

季節変
数

月
※各データの対応
する月を表す変数

観測 -

出力 Chl-a 水深0.5mChl-a 観測 µg/L

項目

栄養塩

流入
水質 栄養塩

気象

気温

日射

自動観測データ

貯水池
水質

流量

運用

水温

水象
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デル）と時系列データの取り扱いに優れるとされる長

短期記憶モデル（LSTM モデル）を用いて Chl-a 濃度

予測モデルの構築に取り組んだ。NN モデルや LSTM
モデルについては参考文献で詳細が述べられているた

め 6)、本報では数学的な説明等を省略する。中間層の

活性化関数は代表的な関数である ReLU 関数、linear
関数、hard sigmoid 関数の 3 つについて感度解析を行

い、最も高い精度（RMSE 及び相関係数）が得られた

関数をそれぞれのダムにおけるモデルで採用した。最

適化手法についても rmsprop および Adam の両方につ

いて感度解析を行い、精度の高い手法を採用した。ま

た、中間層の層数及び中間層の各ニューロン数につい

ては感度解析を行い、最も精度が良かったモデルの形

状をそれぞれのダムで用いた。 

 モデルの構築においては、精度検証のために対象の

データを教師データとテストデータに分割した。教師

データで作成したモデルの予測値をテストデータと比

較することで、それぞれのモデルの精度を検証した。 

 加えて、一定の予測精度が得られたダムについて一

部の入力データを変化させたモデルの構築を行い、入

力変数の種類に関する感度解析を行った。これらの解

析では、気象・水象・貯水池水質・流入水質・季節変

数の大項目から一つずつ項目を除外し、モデルの精度

の変化を確認した。 

2. 2  解析結果 

2.2.1  各ダムにおけるモデル構築結果 

表-2に各ダムにおけるモデルの構築結果を示す。A
ダムや C ダムにおいては相関係数が 0.5 を超え、一定

の精度を示すモデルが構築されたが、B、D、E ダムに

おいては相関係数がすべて 0.3 以下であり、十分な予

測精度を得ることが難しかった。 
 図-1に各ダムのテストデータ期間におけるChl-a濃

度の実測と高い精度示したモデルによる予測値を示す。

A ダムにおいては 9~11 月の Chl-a 濃度の上昇傾向を

再現することができており、これらは夏~秋季の藍藻

由来の植物プランクトンの増殖をある程度表現してい

ると考えられた。C ダムにおいては 6~7 月の Chl-a 濃

度の上昇傾向をある程度再現していたが、4~5 月の珪

藻由来と考えられるChl-a濃度の上昇傾向については

再現が難しかった。B、D、E ダムにおいては Chl-a 濃

度のピークが年間で複数のタイミングで観測されてお

り、それらの変動傾向を再現することは難しく、十分

な予測精度が得られなかった。 

 上記の結果から、A ダムにおいては本手法による

Chl-a 濃度予測が有効となる可能性が考えられたが、

B、C、D、E ダムでは適用が難しいことが考えられた。

これらの要因として、A ダムにおいては Chl-a 濃度の

上昇が 9~11 月の時期に限られており、春季の珪藻由

来と考えられるChl-a濃度の上昇が起こらないダムで

あるため濃度変化の予測が容易であると推察された。

一方で、B、C、D、E ダムのような 1 年間を通じて複

数のタイミングでChl-a濃度の上昇ピークが存在する

ようなダムでは、珪藻や藍藻等の植物プランクトン種

の違いによる複数の濃度ピークが存在すると考えられ、

これらの違いに起因する変動傾向を学習することは本

研究で使用したデータからは難しいと推察された。 

表-2 各ダムにおけるモデル構築の結果 

 

ダム名

モデル 全結合 LSTM 全結合 LSTM 全結合 LSTM 全結合 LSTM 全結合 LSTM

入力変数 32 32 32 32 32 32 32 32 32 32
中間層数 4 1 4 1 1 1 5 1 1 1

32 5 64 10 16 5 64 1 10 2
32 64 32
32 32 32
16 32 32

32

学習率 0.0001 0.01 0.001 0.01 0.0001 0.01 0.0001 0.01 0.00001 0.0001
活性化関数 linear linear hard_sigmoid relu linear hard_sigmoid relu relu linear linear
最適化 rmsprop rmsprop Adam Adam rmsprop rmsprop rmsprop Adam rmsprop rmsprop
エポック 100 100 200 100 100 100 100 100 300 100

バッチサイズ 64 32 64 8 16 16 16 256 128 256
平均二乗誤差（RMSE） 7.33 6.66 33.39 33.02 9.12 9.38 11.27 12.93 21.50 20.98

相関係数 0.46 0.70 0.16 0.19 0.57 0.56 0.23 0.01 -0.15 -0.04

Aダム Bダム Cダム EダムDダム

ユニット数

表-3 入力変数の項目群の組み合わせによる感 

度解析の結果 

 

Case-0 Case-1 Case-2 Case-3 Case-4 Case-5

気象 ○ ○ ○ ○ 〇
水象 ○ ○ 〇 〇 〇

貯水池水質 ○ ○ 〇 〇 〇
流入水質 ○ ○ 〇 〇 〇
季節変数 ○ ○ ○ ○ ○

RMSE 6.66 850.11 inf 7.51 314.64 6.82
相関係数 0.70 0.49 0.01 0.38 0.52 0.61
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図-1 各ダムにおける短期予測モデルによる Chl-a予測値と観測値の比較 

0

25

50

75

100

C
h
l
-
a
(
μ
g
/
l
)

Aダム

観測値

予測値

0

50

100

150

200

C
h
l
-
a
(
μ
g
/
l
)

Bダム

観測値
予測値

0

25

50

75

100

C
h
l
-
a
(
μ
g
/
l
)

Cダム

観測値
予測値

0

25

50

75

100

C
h
l
-
a
(
μ
g
/
l
)

Dダム

観測値

予測値

0

40

80

120

160

C
h
l
-
a
(
μ
g
/
l
)

Eダム

観測値

予測値



13 地域の水利用と水生生態系の保全のための水質管理技術の開発 

 

2.2.2  入力変数を変化させた感度解析の結果 

2.2.1にて最も高い精度が得られた A ダムを対象と

して入力変数を変化させた感度解析を行った。それら

の結果を表-3に示す。A ダムにおいては、すべての変

数を入力データに使用したモデル（Case-0）に対して、

大項目の変数群を一つずつ除いたそれぞれのモデル

（Case-1 ~ Case-5）は相関係数が低下する結果となっ

たが、その低下の度合いは除いた変数群に応じて異

なっていた。構築したそれぞれのモデルを比較したと

きに、水象データを除いたモデル（Case-2）は相関係

数が 0.01 となり精度の低下が著しく、A ダムの Chl-a
濃度予測に最も影響を与えている変数群であることが

示唆された。一方で、季節変数を除いたモデル（Case-
5）の精度低下は限定的であり、気象や貯水池水質など

に含まれる気温や水温などのパラメーターが季節変数

と同様の役割を果たすため、精度低下が限定的である

と考えられた。 
 
3. 水質計算結果を基にした Chl-a 濃度長期予測手法

の構築 

3. 1  方法 

3.1.1 長期予測モデル構築における対象とした計算

データ 

本研究においては「13.3.2  気候変動による停滞性

水域の熱・物質循環と水質環境への影響評価と適応策

に関する研究（気候変動にともなう流域からダム貯水

池・湖沼に流入する土砂量・栄養塩負荷量の変化の把

握、ダム貯水池・湖沼の水質予測手法の構築と水質へ

の影響評価、適応策の検討）」において構築した計算モ

デルを用いて、気象条件、貯水池の規模及び流入栄養

塩濃度を変化させた各条件における計算を行い、それ

らの計算結果を基に表層Chl-a濃度の中長期的な予測

を行う機械学習モデルの構築を行った。モデルの基と

なる計算ケースの一覧を表-4に示す。これらの計算の

諸条件については「13.3.2  気候変動による停滞性水

域の熱・物質循環と水質環境への影響評価と適応策に

関する研究（気候変動にともなう流域からダム貯水池・

表-4 学習データに用いた計算結果の各ケースの条

件  

 

0.53億 0.8億 1.2億 2.4億 6.0億 0.005 0.015 0.05

23回/年 15回/年 10回/年 5回/年 2回/年 最小 平均 最大

A-1 ● ●

A-2 ● ●

A-3 ● ●

A-4 ● ●

A-5 ● ●

A-6 ● ●

A-7 ● ●

A-8 ● ●

A-9 ● ●

A-10 ● ●

A-11 ● ●

0.53億 0.8億 1.2億 2.4億 6.0億 0.005 0.015 0.05

23回/年 15回/年 10回/年 5回/年 2回/年 最小 平均 最大

B-1 ● ●

B-2 ● ●

B-3 ● ●

B-4 ● ●

B-5 ● ●

B-6 ● ●

B-7 ● ●

B-8 ● ●

B-9 ● ●

B-10 ● ●

B-11 ● ●

0.53億 0.8億 1.2億 2.4億 6.0億 0.005 0.015 0.05

23回/年 15回/年 10回/年 5回/年 2回/年 最小 平均 最大

C-1 ● ●

C-2 ● ●

C-3 ● ●

C-4 ● ●

C-5 ● ●

C-6 ● ●

C-7 ● ●

C-8 ● ●

C-9 ● ●

C-10 ● ●

C-11 ● ●

0.53億 0.8億 1.2億 2.4億 6.0億 0.005 0.015 0.05

23回/年 15回/年 10回/年 5回/年 2回/年 最小 平均 最大

D-1 ● ●

D-2 ● ●

D-3 ● ●

D-4 ● ●

D-5 ● ●

D-6 ● ●

D-7 ● ●

D-8 ● ●

D-9 ● ●

D-10 ● ●

D-11 ● ●

HPA_m02
貯水池規模(m³) 平均T-P濃度(mg/l)

RCP_4.5
貯水池規模(m³) 平均T-P濃度(mg/l)

RCP_6.0
貯水池規模(m³) 平均T-P濃度(mg/l)

RCP_8.5
貯水池規模(m³) 平均T-P濃度(mg/l)

表-5 モデル構築に使用した変数の一覧  

 

変数 分類 項目
気温
日射
雲量
風速
湿度
流入量
貯水量
流入T-P
流入T-N
流入水温
流入SS(濁度)
流入DO(溶存酸素)

季節 季節変数（１～12月を0,1で表現）
出力
変数

貯水池水質 Chl-a濃度

気象

流入水質

入力
変数

ダム諸量
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湖沼に流入する土砂量・栄養塩負荷量の変化の把握、

ダム貯水池・湖沼の水質予測手法の構築と水質への影

響評価、適応策の検討）」に詳細が記載されている。こ

れらの計算ケースを対象とした予測モデルを構築する

ことで、気象条件・貯水池規模・流入栄養塩濃度が変

化した場合にもChl-a濃度が予測可能となる手法の構

築を試みた。 
3.1.2 計算結果に基づく機械学習手法を用いた長期

予測モデルの構築 

 機械学習手法で学習データとして使用した変数の一

覧を表-5に示す。貯水量以外は貯水池の水質計算で外

力変数として使用するデータを主に採用し、外力に

よって貯水池内部の状態を推定できるかを検討した。

予測モデルではChl-a濃度の月平均値を出力するため

に、これらの変数の同月の月平均値をモデルに入力し

た。 
機械学習手法は NN モデルを採用し、活性化関数は

hard_sigmoid、最適化手法は rmsprop をそれぞれ用

いた。中間層数および中間ユニット数についてはそれ

ぞれを変化させた感度分析を行い、モデル構造の変化

による応答を調べた。感度分析の際のそれぞれのモデ

ル構造を表-6に示す。モデル構築においては 3 つの気

候シナリオを学習データ、1 つの気候シナリオをテス

トデータとして分割し、その組み合わせを 4 通り行っ

て予測モデルをそれぞれ作成した。 
予測モデルの精度検証においては、平均二乗誤差

（RMSE）、相関係数（R2）、予測モデルの出力値と検

証データによる回帰直線の傾き（a）を 4 通りの分割

したモデルの平均値から算出し、それぞれのモデルの

予測精度を評価した。本検討の予測モデルは夏季の濃

度の再現性が重要であると考えたため、これらの値の

算出においては、4 – 10 月のデータのみを対象として

計算を行った。 
3. 2  解析結果 

機械学習手法を用いて構築した長期予測モデルの

結果を表-6 及び図-2 に示す。構築したモデルによる

R2はすべて 0.8 を超えており、一定の予測精度が得ら

表-6 構造を変化させたモデル構築の詳細と結果 

 
 

項目 case3-1 case3-2 case3-3 case3-4 case3-5
モデル 全結合モデル 全結合モデル 全結合モデル 全結合モデル 全結合モデル
入力変数 13 13 13 13 13
中間層数 1 1 3 5 3

16 64 32 32 64
32 32 64
32 32 64

32
32

学習率 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01
活性化関数 hard_sigmoid hard_sigmoid hard_sigmoid hard_sigmoid hard_sigmoid
最適化 rmsprop rmsprop rmsprop rmsprop rmsprop
エポック 100 100 100 100 100

バッチサイズ 16 16 16 16 16
RMSE 3.121 2.808 2.419 2.699 2.380

R² 0.885 0.884 0.881 0.872 0.886
a 1.127 0.965 0.957 0.965 0.971

ユニット数

 
図-2 Case3-5における計算結果 Chl-a濃度と機械

学習による予測値の比較（月平均値） 
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れていると考えらえた。また、モデルの構造の違いに

よる予測精度の差は大きく生じないと考えられる結果

であった。構築したモデルは高濃度域の Chl-a 濃度を

やや低く予測する傾向が見られ、高濃度域はサンプル

プロットが少ないためこのような傾向が生じると考え

られた。 
本研究で作成したモデルは計算結果を基に予測す

るモデルであるため、計算結果を事前に作成可能な水

域に限定されるが、中長期的な水質変動の予測にこの

ような機械学習手法を用いたアプローチの有効性が示

唆された。 

 

4. まとめ 
 機械学習手法を用いたアオコ発生予測手法の検討と

して、既存の実測データを基にした短期 Chl-a 濃度予

測モデル及び計算結果を基にした長期Chl-a濃度予測

モデルの構築を試みた。 

 既存の実測データを基にした短期Chl-a濃度予測モ

デルにおいては、一部のダム貯水池では相関係数が

0.5 を超え、一定の精度を示すモデルが構築できた。一

方で、複数のタイミングで Chl-a 濃度の上昇ピークが

存在するようなダム貯水池ではモデルの精度が低く、

藻類濃度の指標としてChl-a濃度のみを使用したデー

タセットからは珪藻や緑藻、藍藻等の複数の植物プラ

ンクトンのピークを含む年間の変動傾向を予測するこ

とは難しいと考えられた。 

 計算結果を基にした長期Chl-a濃度予測モデルにお

いては、相関係数 R2が 0.8 を超える結果が得られ、一

定の精度を有するモデルが構築できた。中長期的な水

質変動の予測において、このような機械学習手法を用

いたアプローチの有効性が示唆された。 
 上記の結果から、機械学習手法を用いた Chl-a 濃度

の予測には解決すべき技術的課題が複数存在するもの

の、特定のケースでは有効な手法であると考えられた。

現場の貯水池水質管理における短期的なアオコ発生へ

の対策のための予測や気候変動による長期的な水質変

化の予測に対して、このような手法が今後活用される

ことが期待される。 
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13.2  水質リスク軽減のための処理技術の開発 

13.2.1 流域の水環境を的確・迅速に把握するための影響評価、モニタリング手法の開発 

公共用水域における健康・生態リスクが懸念される化学物質の制御手法に関する研究（水質

リスクを軽減するための処理技術） 
担当チーム：水環境研究グループ（水質） 
研究担当者：山下洋正、小川文章、南山瑞彦、平山孝浩、

北村友一、對馬育夫、鈴木裕識、金子陽輔、

小森行也、髙沢真里、厚朴大祐 
 
【要旨】 
都市河川で検出される化学物質の中には、下水道を経由して到達するものが存在する。下水処理場における水

質リスク軽減技術の開発については、平常時と災害時で適応技術が異なることに留意する必要がある。平常時は

下水処理水中の残存する微量化学物質の除去技術の開発、災害時は流入下水に含まれる有害物質の応急的除去技

術の開発が求められる。本研究は、平常時の下水処理水に残存する直鎖アルキルベンゼンスルホン酸（LAS）、医

薬品 3 物質（アジスロマイシン、クラリスロマイシン、レボフロキサシン）の担体を用いた追加的処理法の開発

および災害時に被災した下水処理場を想定した沈殿処理での有害金属の除去特性を把握した。 
下水処理水中の直鎖アルキルベンゼンスルホン酸（LAS）の除去については、流動型担体処理で除去率 90％を

得るのに必要な水理学的滞留時間は約 2 時間、99％では約 4 時間であることを確認した。 
NH4-N が残存する下水処理水中の医薬品 3 物質（アジスロマイシン、クラリスロマイシン、レボフロキサシ

ン）の除去については、NH4-N の除去率は水理学的滞留時間 45 分の固定床型担体処理で 92％が得られ、このと

きのアジスロマイシン、クラリスロマイシン、レボフロキサシン除去率は、9.6％、4.9％、72％となった。活性汚

泥処理の後段に固定床型担体処理を追加することにより、アジスロマイシン、クラリスロマイシン、レボフロキ

サシンの下水処理全工程での除去率を 17％、51％、78％程度まで向上できることがわかった。 
簡易沈殿処理における有害金属の除去特性については、Pb、As、B、Cu、Zn、Mn の簡易沈殿処理での除去率

は 30%以下で、これらは沈殿除去困難物質であることがわかった。 
 

キーワード：下水処理水、LAS、レボフロキサシン、微生物保持担体、簡易沈殿処理 
 

 
1．はじめに 

公共用水中で検出される多様な化学物質による汚

染の実態や健康・生態影響に対する関心、懸念が高まっ

ており、安全で快適な水環境の実現・保全に向けた取

り組みが求められている。都市河川で検出される化学

物質の中には、下水道を経由して到達するものもある

ことから、下水処理水中の化学物質の除去技術の開発

が必要となる。水質リスク軽減技術の開発については、

平常時と災害時で適応技術は異なる。平常時は下水処

理水中の残存する微量化学物質の除去技術の開発、災

害時は流入下水に含まれる有害物質の応急的除去技術

の開発が求められる。 

平常時としては以下の水質規制等の動向に対応可

能な処理技術の開発が求められる。平成 25 年 3 月に

直鎖アルキルベンゼンスルホン酸及びその塩（LAS）
が水生生物の保全に係る水質環境基準項目として追加

された。LAS は下水処理の標準活性汚泥法で 99％以上

除去 1)2)3)されるが、回転生物接触法、礫間接触酸化法、

好気性ろ床法、接触ばっき法、高速散水ろ床法の LAS
除去率は 87％～100％3)で、除去率が低下する場合もあ

る。下水放流水中に LAS が高濃度で残存する場合は、

下水処理工程で LAS の低減手法の開発が必要となる。 

また、下水中には日常生活で使用されている医薬品

類も存在している。下水処理における医薬品類の除去



 

 
 

特性については多くの調査報告 4)5)6)がみられその実態

が明らかになりつつある。医薬品類の中で抗生物質や

抗菌剤は、藻類増殖に悪影響する 7)ことがわかってき

ている。下水処理水中の医薬品類の処理については物

理化学処理による調査報告 8)9)がみられるが、安価な生

物処理による除去技術の開発が求められている。 

アンモニアの水生生物への影響も懸念されており、

今後、水生生物の保全の観点からアンモニア性窒素（以

下、NH4-N とする）の濃度の低減について議論される

可能性がある。濃度の目標値が低く設定された場合に

対応するため、特に、硝化の促進運転が難しい下水処

理方式に対応可能な NH4-N の低減法を開発しておく

必要がある。生物学的硝化時は一部の医薬品の除去率

が向上するとの報告もあり 10）、NH4-N と医薬品の低減

が同時に進行できれば有効な処理法となる。 

災害時については、応急的処理時の実態解明や処理

法の提案が必要とされる。近年、下水処理場が地震、

洪水等の災害時に被災する事例がみられる。下水処理

場が被災し処理機能停止となった場合は、応急復旧の

第一段階として簡易沈殿処理が行われている。簡易沈

殿処理における有害物質等の除去特性に関する知見は

未だ十分とはいえない状況にある。 

以上の水質規制などの動向に応じて、本主要研究の

研究内容は表-1 のとおり、機動的に対応し、処理技術

の開発を進めた。平常時の処理技術については、既存

の処理施設に後付け可能な担体処理法とし、流動型、

固定床型方式の違いによる処理特性の把握を行った。 

災害時を想定した簡易沈殿処理による有害物質の

除去特性把握については、実流入下水を用いた簡易沈

殿処理実験から、有害物質、排水基準項目の金属類を

対象として除去特性を把握した。 

 

2. 実験方法 

2.1 流動型担体処理による下水処理水に残存する

LAS の除去実験 

2.1.1 実験装置 

LAS の除去実験に用いた流動型担体処理実験装置

の概要を図-1 に、外観を写真-1 に示す。嫌気好気ろ床

法を採用している下水処理場に実験装置を設置し実験

を行った。反応槽（A）は容量 5.6 L の槽を 3 つ、反応

槽（B）は容量 10 L の槽を 4 つ連結した。 
各反応槽には、写真-2 示したポリプロピレン製の中

空円筒状の担体（4 mmOD×3 mmID×5 mmL）を添加率 35%
（嵩比率）で投入した。また、反応槽（B）はヒーター

を投入した恒温水槽を用いて水温コントロールを可能

写真-1 LAS の除去実験に用いた流動型担体処理装置 

反応槽（B）

反応槽（A）

図-1 LASの除去実験に用いた流動型担体処理実

験装置の概要 

第一 第二
ポンプ井 嫌気槽 嫌気槽 好気槽 逆洗水槽 消毒槽

　流入水 　放流水

　

反応槽（A)

 ● ： 試料採取箇所

●

エアーポンプ

● ● ●

●

● 実験装置流入水

10L

恒温水槽
（25℃） 反応槽（B)

●

5.6L 5.6L 5.6L

10L 10L 10L

●

表-1 各年度の対象物質と処理技術の関係 

処理法 処理対象 H28 H29 H30 H31 R２ R3

流動型担体
（ポリプロピレン製担体）

二次処理水 NH4-N

固定床担体
（繊維状担体）

二次処理水

災害時 簡易沈殿処理 流入下水

LAS：直鎖アルキルベンゼンスルホン酸及びその塩
NH4-N：アンモニア性窒素

平常時

金属（Cd、Pb、
As、Se、B、Cu、
Zn、Fe、Mn、Cr）

NH4-N、医薬品LAS

NH4-N
医薬品

写真-2  LAS の除去実験に用いた流動型担体の外観 



 

 
 

にした。担体は、実流入下水を流入水とした活性汚泥

処理実験プラントの二次処理水で数ヶ月間馴致したも

のを投入した。反応槽（A）の流入水量は 79 mL/min、
反応槽（B）の流入水量は 190 mL/min とし、それぞれ

の反応槽全体の水理学的処理時間（HRT）は 3 時間に

設定した。実験原水は、本施設の逆洗水槽の処理水を

定量ポンプにより連続注入した。 
2.1.2 試料採取と分析方法 

試料採取は、平成 29 年 12 月～平成 30 年 1 月にか

けて数回行った。試料採取はスポット採取とし、図-1
に試料採取カ所として示すとおり、実験装置の流入水

および各反応槽の流出水について行った。採取試料は

LASの保存性 11)を考慮し分解を抑えるため直ちに氷水

に浸けて冷却した。また、試料採取後、各反応槽の水

温測定と流入水量の確認を行なった。 
LAS の分析は、「水質汚濁に係る環境基準について

（平成 26 年 11 月 17 日環境省告示第 126 号）」の付表

12 に示す方法により行った。また、有機物指標として

DOC を全有機炭素計（島津製作所 TOC-5000）で測定

した。 
2.2 流動型担体処理による下水処理水に残存する

NH4-N と医薬品の除去実験 

2.2.1 実験装置 

NH4-Nと医薬品の除去実験で用いた流動型担体処理

装置の概要を図-2 に、外観を写真-3 に示した。表-2 は

処理条件である。有効容量 60 L のステンレス製反応槽

を 2 つ直列に設置し、各反応槽に 2.1.1 と同様のポリ

プロピレン製中空円筒状担体（4 mmOD×3 mmID×5 
mmL）を嵩比率 35％で充填した。各反応槽には、機械

攪拌装置を設置し、充填した担体が軽く流動する程度

の回転数（80 rpm）に設定した。原水は、実流入下水

を活性汚泥処理実験装置で硝化抑制運転し、下水二次

処理水中に NH4-N を残留させたものである。本実験で

は、NH4-N 濃度のオンラインモニタリングと NH4-N 負

荷変動に応じた曝気量制御運転のために、アンモニア

センサーを下水二次処理水貯留槽および各担体処理槽

に設置した。曝気量制御方法は第二担体槽に設置した

アンモニアセンサーによるフィードバック方式とし、

図-2 中に記載した条件で行った。 
2.2.2 医薬品の分析方法 

流動型担体処理による NH4-N と医薬品の除去効果

を明らかにするため、原水（二次処理水）と第二担体

処理槽流出水をスポット採水として、医薬品の分析を

行った。分析対象とした医薬品は、PNEC が低く 7)12)、

下水処理水中に残存すると報告されている 12)13)抗生物

質のアジスロマイシン、クラリスロマイシン、抗菌剤

図-2 NH4-N、医薬品の除去実験に用いた活性汚泥処理装置と流動型担体処理実験装置（機械攪拌）の概要 

活性汚泥法：曝気量抑制による
硝化抑制運転

HRT：約8時間、SRT：約9日

初
沈

反応タンク 終
沈

DO
計

第二担体処理槽

NH4-N
計

A

第一担体処理槽

A

実流入下水

二次処理水
貯留槽

制御設定値NH4-N
計

NH4-N
計

M M

1.3 mg-N/L以上で
ポンプ 4 台稼働

1.5 mg-N/L以上で
ポンプ 5 台稼働

1.7 mg-N/L以上で
ポンプ 6 台稼働

0.8 mg-N/L以上で
ポンプ 1 台稼働

1.0 mg-N/L以上で
ポンプ 2 台稼働

1.2 mg-N/L以上で
ポンプ 3 台稼働

A A AA

P1P2P3P4P5P6

活性汚泥処理実験装置

ポンプ1 ポンプ2 ポンプ3 ポンプ4 ポンプ5 ポンプ6

180分
令和2年10月9日

～令和3年2月10日
0.61 1.8 1.8 1.8 1.8 1.8 1.8

※曝気量は第二担体処理槽のNH4-N濃度に応じた制御

HRT
（2槽当たり）

実験期間
二次処理水流量

（L/分)

第一担体槽曝気量(L/分）※ 第二担体槽曝気量（L/分）※

表-2 NH4-N、医薬品の除去実験における流動型担体処理の処理条件 



 

 
 

のレボフロキサシンである。測定頻度は実験期間中、

週 1 回のスポット採水とし、採水回数は 17 回となっ

た（採水日は図-10 中の↑で表示）。医薬品測定の前処

理は、遠心分離（3,500 rpm、5 分）のみとし、その上

澄水を分析試料とした。測定には LC/MS（Waters 製

Xevo G2-XS）を用い、LC 条件は逆相カラムによるグ

ラジエント分離とし、分析試料はメタノールで 1：1 に

希釈したものを 60μL 分析装置に注入した。MS 条件

は、ESI、Positive モードによる MSE（網羅分析モード）

分析であった。アジスロマイシン、クラリスロマイシ

ン、レボフロキサシンの定量は、これら 3 物質の同位

体（13Cd3体）を添加した内部標準法とした。医薬品の

他に、担体処理時の有機物の除去能を確認するため

DOC を全有機炭素計（島津製作所 TOC-5000）で測定

した。 
2.2.3 担体付着微生物量の測定 

第一、第二担体処理槽の担体付着微生物量の測定を、

実験期間中に週に 1 回程度行った。測定方法は次のと

おりである。各担体処理槽から担体 50 mL をビーカー

に採取し、純水を 100 mL 加えた後、担体と純水の入っ

たビーカーを超音波発生器（出力 200 W）に 10 分間接

触させ、純水中に担体付着微生物を抽出した。その懸

濁液を試料として、下水試験方法-2012 年版（公益社団

法人日本下水道協会）に従い浮遊物質濃度を測定し、

その測定結果を担体 1 L 当たりの担体付着微生物量と

した。 
2.2.4 担体付着細菌中の硝化細菌の割合測定 

担体付着細菌中の硝化細菌の割合を求めるため、第

一、第二担体処理槽の担体付着細菌について、16S 
rRNA 遺伝子配列に基づく菌叢解析を行った。令和 3

年 1 月 13 日に試料の採取を行った。測定方法は次の

とおりである。各担体処理槽から採取した担体を液体

窒素で凍結させ、粉砕したものからDNAを抽出した。

DNA 抽出には、Extrap Soil DNA Kit Plus ver.2（日鉄住

金環境）を用い、抽出した DNA を鋳型として真正細

菌の 16S rRNA 遺伝子 V3-V4 領域を標的としたプライ

マーを用い、PCR 増幅を行った。DNA シーケンシング

には次世代シーケンサー（Miseq、Miseq reagent Kit v3、
600 サイクル、Illumina）を用いて解析した。解析で得

た各リードの細菌・古細菌種の同定は QIIME2 を用い

た。各塩基配列の同定には Silva 132 をリファレンス

データベースとした。担体付着細菌中の硝化細菌の割

合は、全リード数に占めるアンモニア酸化細菌

（Nitrosomonas）と亜硝酸酸化細菌（Nitorospira）のリー

ド数とした。 
2.3 固定床型担体処理による下水処理水に残存する

NH4-N と医薬品の除去実験 

2.3.1 実験装置 

NH4-N と医薬品の処理をより効率化するため、微生

物量を高濃度に保持可能と考えられる繊維状担体を用

いて固定床型での処理特性の把握を行った。本実験で

用いた固定床型担体処理装置の概要を図-3 に、外観を

写真-4 に示した。表-3 は処理条件である。容量 20 L の

塩化ビニル製円筒（内径 11cm、高さ 2.8ｍ）、2 筒を下

部で連結し、各反応槽にポリアミド系繊維状担体

（52cm×25cm、嵩容積 3L、約 60 g）6 枚を嵩比率約

90％で充填した。各反応槽下部に散気球を設置した。

原水は、実流入下水を活性汚泥処理実験装置で硝化抑

制運転し、二次処理水中に NH4-N を残留させたもので

ある。本実験では、NH4-N 濃度のオンラインモニタリ

ングと NH4-N 負荷変動に応じた曝気量制御運転のた

めに、アンモニアセンサーを二次処理水貯留槽および

担体処理水貯留槽（3 L）に設置した。曝気量制御方法

は担体処理水貯留槽に設置したアンモニアセンサーに

よるフィードバック方式とし、図-3 中にした条件で

行った。筒型反応槽および連結部の目詰まりを防ぐた

め、第一固定床担体槽下部に設置した電磁弁付き排水

弁から 1 回/日、タイマーで筒内の水を排水した。 
2.3.2 医薬品の分析方法 

調査期間は令和 3 年 9 月～令和 4 年 3 月で、流入下

水、二次処理水、第一、第二担体処理水を週 1 回、微

量定量ポンプによる 24 時間連続採水を行った。得ら

れたコンポジット試料を医薬品の分析に供した。採水

回数は 27 回となった。測定は LC/MS/MS（AB SCIEX 

写真-3 NH4-N と医薬品除去実験に用いた流動型担体

処理装置 



 

 
 

API4000）で行った。LC/MS/MS の測定のための前処理

は、0.45μm のシリンジフィルターによるろ過のみで

あった。LC(Agilent 1100HPLC)の分析条件は、逆相カラ

ムによるグラジエント条件とし、メタノールと試料を

1:9に調整した試料80μＬを注入した。MS/MS条件は、

ESI、Positive モードによる MRM 分析とした。アジス

ロマイシン、クラリスロマイシン、レボフロキサシン

は、同位体（13Cd3体）を添加した内部標準法で定量し

た。医薬品の他に、一般水質項目として、pH、DO、DOC
（島津製作所 TOC-V）、NH4-N、NO2+3-N（ビーエルテッ

ク株式会社製：QuAAtro2-HR）を測定した。 
2.3.3 担体付着微生物量の測定 

繊維状担体に付着している微生物量の測定は、実験

期間中に 1 回（令和 4 年 12 月 11 日）行った。第一固

定床と第二固定床担体槽の上から 3 枚目の繊維担体を

取り出し、110℃で乾燥し、乾燥後の重量と生物膜付着

前との重量差から、1 枚当たりの生物量を求めた。 
2.3.4 担体付着微生物中の硝化細菌の測定 

繊維状担体に付着している細菌のうち硝化細菌の

割合を求めるため、各固定床担体槽の上から 2 枚目の

担体を取り出し、手作業でSSを絞り出した抽出液を、

次世代シーケンス解析のサンプルに供した。DNA の抽

出操作、解析方法は、2.2.4 のとおりである。 写真-4 NH4-N、医薬品の除去実験に用いた

固定床型担体処理装置 

繊維状担体

P
2

P
4

変換機（送風量コントローラー）
ポンプ1（P1）：常時ON
ポンプ2（P2）：0.5mg-N/L以上でON
ポンプ3（P3）：1.0mg-N/L以上でON
ポンプ4（P4）：1.5mg-N/L以上でON

オンライン
NH4-N計

P
1

P
3

担体処理水貯留槽
エアーポンプ
（P1)常時ON

二次処理水

活性汚泥法：曝気量抑制による硝化抑制
運転

HRT：約8時間、SRT：約9日

初沈
反応タンク

終沈

実流入下水

二次処理水
貯留槽

オンライン
NH4-N計

活性汚泥処理実験装置

電磁弁

第一固定床担体槽 第二固定床担体槽

図-3  NH4-N、医薬品の除去実験に用いた活性汚泥処理装置と固定床型担体処理の概要 

表-3  NH4-N、医薬品の除去実験に用いた固定床型担体処理の処理条件 

ポンプ1 ポンプ2 ポンプ3 ポンプ4

45分
令和3年9月17日

～令和4年3月29日
0.88

0.88
常時曝気

0.88 0.88 0.88

※曝気量は第二担体処理水貯留槽のNH4-N濃度に応じた制御

第一固定床担体槽曝気量(L/分）※ 第二固定床担体槽曝気量（L/分）※
HRT

（2槽当たり）
実験期間

二次処理水流量
（L/分)



 

 
 

2.4 簡易沈殿処理における金属類の除去実験 
本実験で用いた簡易沈殿処理実験装置の概要を図-4

に、外観を写真-5 に示した。実験装置は、最初沈殿池

(29 L)、曝気槽(146 L)、最終沈殿池(44 L)で構成され、

流入水量 500 L/d における水面積負荷、滞留時間は表-

4 のとおりである。実験は、同型の装置を 2 系列運転

し、同一条件の平行再現実験とした。実下水処理場の

流入下水を実験装置に流量 500 L/d（約 350 mL/min）
で通水し、流入水、処理水（A）、処理水（B）を 1 回

/週の間隔で 5 週間にわたって 5 回採取した。通常、曝

気槽はエアレーションが行われ生物処理の主要部分と

なる重要施設であるが、災害時に被災しその機能が損

なわれることがある。本実験では、曝気槽が機能停止

したことを想定し、実験装置を構成する最初沈殿池、

曝気槽、最終沈殿池すべてを沈殿池とした。また、実

験期間中、汚泥の引抜は行わなかった。なお、本実験

における実験装置全体の沈殿時間は 10.4 時間となる。

試料採取時に水温、pH、ORP を測定するとともに、採

取試料は分析室に持ち帰り BOD、COD、SS、DOC、
TN、TP の他、有害物質等として金属類を分析した。

分析した金属類は一律排水基準項目の有害物質から

Cd、Pb、As、Se、B、その他の項目から Cu、Zn、Fe、
Mn、Cr の計 10 元素とした。 
 

3 実験結果 
3.1 流動型担体水処理による下水処理水に残存する

LAS の除去実験 

3.1.1 形状・容量が異なる反応槽の LAS 除去特性比

較 

実験に用いた流動型担体処理実験装置の反応槽（A）、
反応槽（B）は、その形状・容量が異なることから実験

装置の違いによる LAS 除去特性の比較を行った。実験

装置の運転開始から約 2週間後に採取した試料のLAS
分析結果を図-5 に示す。試料採取時の反応槽水温は、

反応槽（A）が 10.4～12.2℃（平均 11.3℃）、反応槽（B）
が、10.7～12.9℃（平均 11.7℃）であった。図-5 に示さ

 
図-5 反応槽（A）、（B）の LAS除去特性 

 
図-6 反応槽（A）、（B）の DOC除去特性 

実下水処理場の
流入下水

●

流入水 ●

ｵｰﾊﾞｰﾌﾛｰ

●

最終沈殿池(44L)

最終沈殿池(44L)

処理水（A)

処理水（B)

P

P

350mL/min

350mL/min

最初沈殿池（29L) 曝気槽(146L)

最初沈殿池（29L) 曝気槽(146L)

中継ピット②

●：試料採取箇所

中継ピット①

図-4 簡易沈殿処理実験装置の概要 

最初沈殿池 曝気槽 最終沈殿池

水面積負荷 （m
3
/m

2
･d) 33 - 22

滞留時間 (h) 1.4 7.0 2.1

W　(m) 0.15 0.15 0.15

L　(m) 0.10 0.50 0.15

H　(m) 1.96 1.95 1.94

表-4 簡易沈殿処理実験装置の諸元 

写真-5 簡易沈殿処理装置 



 

 
 

れるように反応槽（A）、反応槽（B）の LAS 除去に大

きな違いはみられず、HRT が長くなるに従い大きく減

少した。反応槽の形状・容量が異なる反応槽（A）、反

応槽（B）においても LAS 除去特性は同等であること

が確認された。 
また、有機物指標の DOC 分析結果を図-6 に示す。

DOC として測定される溶解性有機物濃度に大きな変

化はみられず、流動型担体処理では下水処理水に残存

する有機物はほとんど除去されないことが確認された。 
3.1.2 反応槽水温と LAS除去の関係 

水温コントロール無しの反応槽とヒーターを用い

て水温コントロールした反応槽の LAS 除去特性を図- 
7 に示す。前述の 3.1.1 形状・容量が異なる反応槽の

LAS 除去特性比較で得たデータも併せて図中に示し

た。水温コントロール無しの反応槽の水温は 10～13℃
（平均 11℃）、水温コントロールした反応槽の水温は

19～22℃（平均 21℃）であった。実験は複数回行って

おり、流入水の LAS 濃度は 0.75～1.3 mg/L であった。

図-7に示すように両反応槽とも約 2時間の処理でLAS
濃度は環境基準の河川・生物特 A で設定された基準値

0.02mg/L の 10 倍濃度（0.2mg/L）以下となった。 
有機物指標の DOC 分析結果を図-8 に示す。DOC 濃

度は、反応槽水温が 11℃では、HRT が長くなっても大

きな変化はみられないが、水温 21℃では 20％程度の

減少がみられた。反応槽水温を 21℃程度に加温するこ

とにより、下水処理水に残存する有機物を約 20%除去

できることがわかった。 
各調査の流入水 LAS 濃度が異なることから、それぞ

れの実験装置流入水の LAS 濃度を C0、担体処理水の

LAS 濃度を C として C/C0を算出し、HRT と C/C0の関

図-10 流動型担体処理における担体処理水の水温と原水（二次処理水）と第一、第二担体処理水中 NH4-N 濃度 

 
図-7 異なる反応槽水温における LAS 除去特性 
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図-8 異なる反応槽水温における DOC 除去特性 

図-9 異なる反応槽水温における LAS 除去速度 
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係を図-9 に示す。C/C0の減少が 1 次反応と仮定し反応

係数 k1 (1/h)を求めた。 
反応槽水温 11℃で反応係数 1.19、反応槽水温 21℃で

反応係数 1.24 が求められた。この関係式より、反応槽

の平均水温が 11℃、21℃とも LAS 除去率 90％を得る

のに必要な水理学的滞留時間（HRT）は、約 2 時間、

99％除去には約 4 時間の処理時間が必要であることが

明らかとなった。担体処理において水温 11℃と 21℃で

LAS の除去速度に大きな違いはみられなかった。ただ

し、担体付着生物量を考慮して生物反応速度に水温が

与える影響を比較できていないことに留意する必要が

ある。 
3.2 流動型担体処理による下水処理水に残存する

NH4-N と医薬品の除去実験 

3.2.1 流動型担体処理による NH4-N の除去 

図-10 に本実験期間中の担体処理水の水温ならびに

原水、第一および第二担体処理槽水中のアンモニアセ

ンサーによる NH4-N の連続測定結果を示す。原水の

NH4-N に変動がみられたものの、第二担体処理槽の

NH4-N 濃度は 1.3 mg-N/L 程度で安定していた。この間

の NH4-N の除去率は平均値で約 93％であった。 
3.2.2 流動型担体処理による医薬品の除去 

 図-11 に原水（二次処理水）と第二担体処理水中の各

医薬品の平均濃度を、図-12 に除去率（採水日毎に得ら

れた除去率の平均値）を示した。図-13 は原水と流動型

担体処理水中の平均 DOC 濃度である。原水中のアジ

スロマイシン、クラリスロマイシン、レボフロキサシ

ン濃度の平均値は、約 0.336、0.237、1.37 μg/L、流動

型担体処理水では約 0.267、0.196、0.632 μg/L となった。

毎回の採水から得られた除去率を平均すると 14.9％、

12.7％、50.7％となった。DOC 除去率の平均値は 8.7％

図-11 流動型担体処理における原水（二次処理

水）と担体処理水中医薬品濃度 
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図-12 流動型担体処理における医薬品除去率 
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図-13 流動型担体処理水中の DOC 濃度 
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図-14 固定床型担体処理における担体処理水の水温と原水（二次処理水）と担体処理水中 NH4-N 濃度 



 

 
 

であり、DOC の顕著な低減はみられなかった。 

 レボフロキサシンの除去率が 50.7％と高かったもの

のアジスロマイシン、クラリスロマイシンの除去率は

低く限定的であった。 

3.3 固定床型担体処理による下水処理水に残存する 
NH4-N と医薬品の除去 

3.3.1 固定床型担体処理による NH4-N の除去 

図-14 に本実験期間中の担体処理水の水温ならびに

原水、第二担体処理水貯留槽中のアンモニアセンサー

によるNH4-Nの連続測定結果を示す。原水のNH4-Nに

変動がみられたものの、担体処理水の NH4-N 濃度は

0.94 mg-N/L 程度で安定していた。この間の NH4-N の

除去率は平均値で約 92％であった。 
3.3.2 固定床型担体処理による医薬品の除去 

図-15 に流入下水と二次処理水、固定床型担体処理

水（二段目）中の各医薬品の平均濃度を、図-16 に二次

処理水に対する担体処理での除去率、図-17 に流入下

水に対する二次処理、二次 + 担体処理での除去率を

示した。なお、除去率は採水日ごとに得られた除去率

の平均値である。流入下水中のアジスロマイシン、ク

ラリスロマイシン、レボフロキサシン濃度の平均値は、

0.132、0.382、0.493 μg/L、二次処理水では 0.118、0.201、
0.400 μg/L、固定床担体理水（二段目）では0.105、0.191、
0.110 μg/L となった。アジスロマイシン、クラリスロ

図-15 固定床型担体処理実験における流入下

水、二次処理水、担体処理水中医薬品濃度 
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図-18 固定床型担体処理実験における流入下

水、二次処理水、担体処理水中 DOC 濃度 
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図-17 固定床型担体処理実験における流入

下水に対する医薬品の除去率 
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表-5  NH4-N と医薬品の除去特性に関する流動型と固定床型の担体処理比較 

水理学的
滞留時間

（分）

NH4-Nの

除去率
（％）

NH4-N

容積負荷

（kg-N/m3/日）

送気倍率
（送風量/流

入水量）

AZM
除去率
（％）

CAM
除去率
（％）

LVFX
除去率
（％）

流動型担体処理 180 93 0.12 9.26 14.9 12.7 50.2

固定床型担体処理 45 92 0.44 2.37 9.6 4.9 71.6

　AZM:アジスロマイシン、CAM：クラリスロマイシン、LVFX：レボフロキサシン



 

 
 

マシン、レボフロキサシンの固定床担体での除去率は、

9.56％、4.90％、71.6％となった。二次処理と担体処理

の全体での除去率は、アジスロマインは 16.8％、クラ

リスロマイシンは 50.9％、レボフロキサシンは 78.2％
となった。固定床型担体処理を追加することにより、

レボフロキサシンの除去率が向上できることがわかっ

た。図-18 は流入下水、二次処理水、担体処理水中の平

均 DOC 濃度である。固定床型担体処理での DOC の低

減はみられなかった。 
3.4 流動型と固定床型担体処理の処理能の比較 

 表-5 に NH4-N とアジスロマシン、クラリスロマイシ

ン、レボフロキサシンの流動型と固定床型担体の処理

結果の一覧を示した。 
NH4-N の除去については、水理学的滞留時間 45 分

の固定床型担体処理でも、180 分の流動型担体と同等

の 92％の除去率が得られた。NH4-N の容積負荷（反応

槽容量）で比較すると、流動型担体処理は 0.12 kg-N/m3/
日、固定床型担体処理では、0.44 kg-N/m3/日となり、固

定床型担体処理は流動型担体処理の約 3.7 倍負荷量を

高めることが可能であった。送風量は、反応槽の形状

が異なることから、送気倍率での単純比較はできない

が、固定床型担体は、流動型の 1/4 程度であり、固定

床型担体処理で送風量が増大することはなかった。 
表-6に流動型担体と固定床型担体処理の担体当たり

の付着物質の重量と、MLSS 濃度に換算した値を示し

た。流動型担体処理の担体付着生物量を MLSS に換算

すると 266 mg/L (一段目と二段目の平均値)となった。

固定床型担体処理は 4,160 mg/L となり、固定床型担体

は、流動型担体の約 16 倍の生物量が維持されていた。 
図-20 は、次世代シーケンサーによる細菌叢解析結

果から、流動型、固定床型担体の付着細菌に占める硝

化細菌である Nitrosomonas.sp と Nitorospira.sp の割合

を、リード数の比率から求めたものである。流動型担

体と固定床型担体の硝化細菌の存在割合は、二槽の平

表-6 流動型担体と固定床型担体の生物量 

処理方式 段目 単位当たり生物量 MLSS濃度換算

第一槽 0.717 g/担体-L 251 mg/L

第二槽 0.803 g/担体-L 281 mg/L

第一槽 13.5 g/担体-枚 4,120 mg/L

第二槽 13.7 g/担体-枚 4,200 mg/L

流動型担体

固定床型担体

図-20 流動型と固定床型担体の硝化細菌存在割合 
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図-21 流動型と固定床担体の硝化細菌の推定量 
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図-22 固定床型担体処理での NH4-N 除去率、pH、水温とレボフロキサシンの除去率の関係 
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均値で27％と4.4％となり、流動型担体で高くなった。

図-21 は、槽内に存在する硝化細菌量を生物量と存在

割合から算出した推定値である。固定床型での硝化細

菌の存在量は、固定床担体処理の生物量が多かったた

め、流動型よりも約 2.7 倍高くなる結果となった。固

定床担体処理で NH4-N の除去効率が高かった理由と

して、硝化細菌の存在量が多かったことが考えられる。

固定床型担体処理は、流動型担体処理よりも単位容積

当たりの NH4-N の負荷量を高めることが可能なこと

から、省スペースでの設置が期待でき、さらに、アン

モニアセンサーによる風量制御も可能であったことか

ら、省エネルギー運転が期待できる。 
流動型、固定床型担体処理とも図-12、図-16 に示し

たとおり、アジスロマイシン、クラリスロマイシンの

除去率は限定的であったが、レボフロキサシンの除去

率は、流動型、固定床型とも高かった。流動型と固定

床型を比較すると、固定床型担体処理で高く、71.6％の

除去率が得られた。 
図-22 に NH4-N 除去率、pH、水温とレボフロキサシ

ンの除去率の関係を示した。図には第一固定床型担体

と第二固定床担体処理水のそれぞれの水質と各槽での

レボフロキサシン除去率の関係を合わせてプロットし

ている。第一固定床の処理時間は約 23 分、第二固定床

の処理時間は約 45 分となる。NH4-N の除去率は第二

固定床で 90％以上となり、レボフロキサシンの除去率

は 40～99％と幅があるものの、第二固定床で上昇する

傾向となった。pH は第二固定床で、第一固定床より低

下する傾向がみられた。第二固定床処理水の pH とレ

ボフロキサシンの除去率の関係には、明確な関係はみ

られなかった。水温については、水温の上昇に従いレ

ボフロキサシンの除去率が増加する傾向もみられた。

レボフロキサシン除去に関わる影響因子の解明につい

ては、NH4-N 除去率等と単独の因子で説明することに

限界があり、今後は複合的な因子と網羅的解析等の取

り組みが期待される。 
3.5 簡易沈殿処理における金属類の除去特性 

簡易沈殿処理実験結果と各項目の排水基準を表-7に
示す。流入水の平均水温は 20.5℃、処理水（A）、処理

水（B）の平均水温はそれぞれ 15.8℃、16.0℃であり、

約 10 時間の沈殿で水温が約 4℃低下した。流入水、処

理水の pH の値はほぼ同じであった。また、流入水の

ORP は-166 mV、処理水（A）、処理水（B）の ORP は

それぞれ-268 mV、-267 mV であり、約 10 時間の沈殿

処理により、流入水がより強い還元状態の処理水に変

化していた。 

本実験の流入水は、図-4 に示したとおり、実下水処

理場の流入下水を用いているが、幾つかのピットを経

由していることもあり、一般的な流入下水の水質 14)に

比べ低い値となっており、BOD、COD、SS、DOC、TN、

TP の平均値は、それぞれ 66 mg/L、48 mg/L、70 mg/L、

最小値 平均値 最大値 最小値 平均値 最大値 最小値 平均値 最大値

　水温　（℃） 19.2 20.5 22.0 13.9 15.8 17.0 13.7 16.0 17.3 -

　ｐH　（-） 7.2 - 7.4 7.3 - 7.3 7.2 - 7.3 5.8 - 8.6※1

　ORP　（mV） -175 -166 -156 -276 -268 -260 -272 -267 -262 -

　BOD　(mg/L) 37 66 108 41 63 88 38 64 105 160※2

　COD　(mg/L) 35 48 69 37 41 45 37 41 43 160※3

　SS　(mg/L) 44 70 120 25 32 39 23 29 36 200

　DOC　(mg/L) 17 22 28 21 26 31 23 27 31 -

　TN　(mg/L) 24 30 36 21 24 26 22 24 26 120※4

　TP　(mg/L) 2.6 3.2 3.8 2.1 2.4 2.6 2.2 2.4 2.6 16※4

　Pb　（µg/L) 0.31 0.42 0.65 0.27 0.35 0.40 0.27 0.33 0.39 100

　As　（µg/L) 0.72 0.81 0.92 0.68 0.74 0.80 0.62 0.72 0.82 100

　B　（µg/L) 58 61 73 60 61 62 59 60 62 10,000

　Cu　（µg/L) 13 18 24 15 17 18 15 16 18 3,000

　Zn　（µg/L) 25 34 50 24 25 28 22 26 30 2,000

　Fe　（µg/L) 2,300 2,700 4,200 570 780 920 550 770 880 10,000

　Mn　（µg/L) 73 77 86 49 55 60 48 55 58 10,000

通水量（mL/min） - - - 330 354 375 305 346 370 -

沈殿時間（hr） - - - 11.1 10.3 9.8 12.0 10.6 9.9 -

※1：海域以外の公共用水域に排出　　　　　　※2：海域及び湖沼以外の公共用水域に排出　　　　　　※3：海域及び湖沼に排出

※4：湖沼植物プランクトンの著しい増殖をもたらすおそれがある湖沼として環境大臣が定める湖沼、海洋植物プランクトンの著しい増殖をもたらすおそれがある海域として

環境大臣が定める海域及びこれらに流入する公共用水域に排出

流入水 処理水（A） 処理水（B)
排水基準

表-7 簡易沈殿処理実験結果と排水基準 



 

 
 

22 mg/L、30 mg/L、3.2 mg/L であった。分析した金属

類の Pb、As、B、Cu、Zn、Fe、Mn の平均値は、それ

ぞれ 0.42 µg/L、0.81 µg/L、61 µg/L、18 µg/L、34 µg/L、
2,700 µg/L、77 µg/L であり、Cd、Se、Cr の 3 元素は不

検出であった。本実験では、調査対象金属類の添加に

よる濃度調節は行っていない。比較的高濃度で検出さ

れた Fe は排水基準値の約 1/4、他の金属類は排水基準

値の約 1/60 以下であった。 

表-7 に示すとおり、処理水（A）の BOD、COD、SS、
DOC、TN、TP の平均値は 63 mg/L、41 mg/L、32 mg/L、
26 mg/L、24 mg/L、2.4 mg/L であった。同一条件で行っ

た処理水（B）の値は、処理水（A）とほぼ同じ値であ

り処理実験の再現性が確認できた。 

これらの結果から約 10 時間の沈殿処理による除去

率を算出すると、BOD は 4～6％、COD は 14～15%、

SS は 55～58%、TN は 18～19%、TP は 23～24%であっ

た。これらに対し DOC は、沈殿処理により、濃度が

17～19%増加する結果となった。BOD、COD、SS、TN、

TP の除去は、浮遊物質の沈降によるものと考えられる。

DOC の増加は、約 10 時間の沈殿処理による強い還元

状態において嫌気性分解により一部の有機物が可溶化

したことによると考えられる。 

金属類は、流入下水の中でも排水基準値に比べ低い

濃度ではあったが沈殿処理による除去率を算出した。

Pb 除去率は 17～23％、As は 9～11%、B は 1～2%、

Cu は 8～9%、Zn は 23～24%、Fe は 71%、Mn は 29%
であった。本実験で対象とした金属類は、下水処理に

おいて処理困難とされている物質であり、簡易沈殿処

理においても除去率は 30%以下であり、除去が困難で

あることが確認された。一方、比較的高濃度の Fe は、

沈殿処理によって 71%が除去されていた。これは還元

状態の強い嫌気性条件下において硫化鉄となり沈殿除

去されたものと考えられる。しかしながら、沈殿汚泥

の滞留による嫌気化は、水処理の観点で好ましい現象

でなく、処理の復旧に伴い解消が図られるものである

ため、Fe の除去原理として期待することは妥当ではな

いと考えられた。 

 

4. まとめ 

 下水処理場における水質リスク軽減技術の開発につ

いては、平常時と災害時で適応技術が異なることに留

意する必要がある。平常時は下水処理水中の残存する

微量化学物質の除去技術の開発、災害時は流入下水に

含まれる有害物質の応急的除去技術の開発が求められ

る。平常時の処理技術の開発として、二次処理水に残

留する LAS、アジスロマイシン、クラリスロマイシン、

レボフロキサシンの担体処理の適用性を評価した。 

災害時の下水処理については、下水処理場被災時を

想定した簡易沈殿処理での有害金属の除去特性を把握

した。 

本研究で得られた知見を以下にまとめる。 

4.1 流動型担体処理による下水処理水に残存する

LAS の除去特性について 
1) LAS 濃度が 0.75～1.3mg/L の流入水（嫌気好気ろ

床法の実下水処理場の処理水）を流動型担体処理し

たところ、流入水中の LAS は約 2 時間の処理で環

境基準の河川・生物特 A で設定された基準値

0.02mg/L の 10 倍濃度（0.2mg/L）以下となった。 
2) 反応槽の水温が 11℃、21℃の反応槽で LAS 除去率

90％を得るのに必要な水理学的滞留時間（HRT）は

約 2 時間、99％では約 4 時間であった。 
3) 担体処理における水温の影響について、反応槽水温

が 11℃と 21℃で LAS 除去特性を比較したところ、

LAS 除去速度に大きな違いはみられなかった。ただ

し、水温別の担体付着生物量の観点での比較も必要

と考えられる。 
4.2 流動型および固定床担体処理による下水処理水

に残存する NH4-N と医薬品の同時除去について 
1) 流動型担体処理実験装置では、水理学的滞留時間

（HRT）180 分で NH4-N の除去率 93％が得られ、

このときのアジスロマイシン、クラリスロマイシン、

レボフロキサシン除去率は、15％、13％、51％が得

られた。 

2） 固定床型担体では、水理学的滞留時間（HRT）45
分でも NH4-N 除去率 92％の除去率が得られ、この

ときのアジスロマイシン、クラリスロマイシン、レ

ボフロキサシンの除去率は、9.6％、4.9％、72％が

得られた。 

3） 活性汚泥処理の後段に固定床型担体処理を追加す

ることにより、アジスロマイシン、クラリスロマイ

シン、レボフロキサシンの下水処理工程での除去率

17％、51％、78％程度まで向上できることがわかっ

た。 

4.3 簡易沈殿処理による有害金属の除去特性 

簡易沈殿処理における有害金属の除去特性につい

ては、流入下水より検出された7種のうち有害物質Pb、
As、B および排水基準項目 Cu、Zn、Mn は、簡易沈殿

処理における除去率は 30%以下であり、通常処理にお



 

 
 

いて処理困難物質とされているのと同様に、災害時を

想定した沈殿処理においても除去が困難な物質である

ことがわかった。 
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13.2.2 公共用水域における消毒耐性病原微生物の管理技術に関する研究（リスク要因に応じた管

理技術の提案） 

                      担当チーム：水環境研究グループ（水質）                                                                             
  研究担当者：山下洋正､諏訪守､北村友一､高沢麻里 
担当チーム：材料資源研究グループ（資源循環） 

  研究担当者：植松龍二､重村浩之､李善太 
 

【要旨】 

 本研究は、平成 28～令和 3 年度にかけ、①消毒耐性を有する病原微生物に対応した代替指標の提案、②公共用水域

へ及ぼす越流水の影響評価と対策技術の提案、③高度処理法などによる病原微生物の不活化･除去の向上評価、④リス

ク要因に応じた管理技術の提案、の各項目を達成目標に掲げ実施した。令和3年度は研究期間の最終年度であることか

ら、本項では、リスク要因に応じた管理技術の提案として、達成目標の②、③、④について6年間で得られた成果をと

りまとめた。 
②の成果では､各種の合流改善事業におけるノロウイルス(Norovirus: NoV)の流出抑制効果を明らかにした。また、

越流水の影響下による河川水中のNoV濃度は、ろ過により0.9～1.4log低下することから、越流水対策として高濁度水

を対象としたろ過等の SS 低減プロセスの導入によっても、ウイルス負荷の低減が図れるものと考えられた。③では、

NoV の除去効果向上要因の 1 つとして活性汚泥中のタンパク質（ペプチド）量が深く関与している可能性を明らかに

した。膜分離活性汚泥法は、通常の活性汚泥法と比較してNoVの除去効果が2log程度高まることが明らかにし、技術

の有効性を確認した。④に関しては､消毒耐性病原微生物として NoV と F 特異 RNA ファージ(F-specific RNA 
bacteriophage; FRNAPH)を指標にオゾン･塩素消毒による不活化効果の向上と､消毒副生成物の生成抑制の観点から

有効となる消毒条件を明らかにした｡さらに、被災下水処理場において段階的な復旧対策技術による水質改善に伴う消

毒効果および消毒副生成物抑制の向上効果を明らかにし、復旧段階に応じた塩素消毒の運転管理の適正化に資する知見

を得た。 
キーワード：合流式下水道越流水、高度処理法、オゾン･塩素消毒、ノロウイルス、FRNAPH 、復旧対策技術 
 

１. はじめに 

下水道は公衆衛生の向上に寄与することを目的の一つ

としていることから、グローバル化にともなう多様な感

染症を含めた水系感染症拡大防止にも貢献することが期

待１）されている。公衆衛生をめぐる社会情勢の変化へ対

応するため、感染拡大防止に資する下水道システムを確

立することが求められている。従来、公衆衛生の観点で

は、大腸菌、一部のウイルスを指標として衛生学的評価

を行ってきたが、現在、新型コロナウイルスの世界的流

行例もあることから、今後、多種多様な病原微生物の出

現も予想される。分子生物学的手法の発展により、社会

活動に重大な影響を及ぼす病原微生物の知見が集積され

つつあり、新興感染症の病原微生物として一部のウイル

スや、再興感染症として多剤耐性菌などが大きな社会問

題２)、３)となっているが、対策手法構築のために必要な研

究･調査は途上段階にある。公共用水域の水質管理のため

には、その水質に大きな影響を及ぼす下水処理場にて、

多様化する重大な感染症要因である消毒耐性病原微生物

への効率的な対応を図る必要があり、包括的な観点に基

づく評価手法を構築した上で、対策手法を提案すること

が必要である。 
本研究では、上記を踏まえ、様々なリスク要因に対応

した包括的な観点に基づく評価手法の構築と､放流先水

利用や異常時･災害時に対応した水処理･消毒技術の開発

を目的とするものである。令和 3 年度は、本研究の最終

年度であることから、本項では、リスク要因に応じた管

理技術の提案として、達成目標の②、③、④について得

られた成果をとりまとめた。 
  

２．研究目的および方法 

2.1 公共用水域へ及ぼす越流水の影響評価と対策技術の

提案 

下水道の普及に早くから取り組んできた大都市を中心

に、下水と雨水の排除を同一の管渠とした合流式下水道

が採用されてきた（全国191都市）。合流式下水道では降

雨時において、雨水量が増加し下水道施設において対応
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が困難になる場合には、未処理下水等が公共用水域へ放

流されることから、衛生学的な安全性を担保するため合

流式下水道越流水の対策技術の構築が必要となる。平成

15年の下水道施行令改正を踏まえ、合流式下水道緊急改

善事業（以下、合流改善事業という）が実施され、処理

区域の面積が1,500ヘクタール未満（流域関連は5,000
ヘクタール未満）の都市はH25年度までに、それ以上の

規模の都市はR5年度までに対策を完了すべく進められ

てきている。合流式下水道緊急改善計画における当面の

改善目標としては、汚濁負荷量の削減、公衆衛生上の安

全確保、夾雑物の削減の3つが挙げられている。合流改

善事業の具体の対策としては、雨水浸透施設の設置、完

全（部分）分流化、下水処理場の処理能力の増強（遮集

容量の増強、雨天時活性汚泥法の適用など）、雨天時下

水の貯留などである４)。一方、公共用水域の衛生学的な

指標として主に大腸菌群数が用いられているが、越流水

の影響調査にて適切なリスク評価の観点から、ウイルス

の直接計測が必要との報告５)がある。また、雨天時の簡

易処理放流の大腸菌、F特異大腸菌ファージの排出負荷

量は、年間負荷量の半分以上を占めることから放流先水

域への衛生学的安全性確保のため、簡易処理放流対策が

必要との報告があるが６)、これらウイルス等を対象とし

た調査･研究事例は限られている。 

このような背景から本項では、ウイルス指標として

NoVを対象に、各種の合流改善事業による低減効果や越

流水が放流先水域へ及ぼす影響評価を目的として、降雨

時において実態調査を行った。 

調査対象は、合流改善事業として雨天時活性汚泥法を

導入しているA下水処理場および、雨天時合流下水の貯

留施設の影響を受けるB市C河川とした。A下水処理場

の処理フローの概略を図-1に示す。晴天時の受け入れ可 

　　 １Q 最大３Q
初沈 反応タンク

最大２Q（雨天時バイパス）

終沈
合流
下水

図-1 雨天時活性汚泥法の概略図
 

能な流入水量である 1Q 分に対し、降雨時には最大の受

け入れ流入水量を3Qとし、2Q分の流入下水を反応タン

クの後段にバイパス流入させ処理を行っている。降雨時

の雨天時活性汚泥処理時の運転直後から終了時にかけ、

流入下水と処理水を採水し NoV 濃度を測定することで、

その削減効果を明らかにした。A 下水処理場での降雨時

調査は 9 回行っており、その時の累積降雨量は 9.5～
54mm であった。また、この時のバイパス流量は 0.3～
1.7Q（晴天時1Qに対する最大の水量比は1.3～2.7倍）

であった。 
C 河川の調査では、降雨初期から降雨中にかけ河川水

を採水し NoV 濃度を測定することで影響評価を行った。

なお、B 市の合流下水の貯留施設建設による期待される

効果は、雨天放流時の BOD 負荷を分流式並み、越流回

数の半減としており、その時の降雨条件は 1 降雨の総雨

量を最大約 280mm と見込んでいる。C 河川での降雨時

調査は4回行っており、累積降雨量が約10～120 mmに

おいて、2 箇所の雨水吐き地点（採水箇所から上流約

1,000mと約4,000mに位置）の下流にて河川水を採水し

た。雨水吐き地点の河川上流にて採水は行っていないが、

降雨初期における越流水の越流が無い状況と越流後に採

水を行うことにより、越流水の影響を評価した。水質測

定項目は NoV の他、濁度、SS とした。さらに、越流水

影響下での河川水中の NoV の存在形態を推測するため、

SS濃度が異なる一部の河川水試料を用いてろ過（GF/B）
によるNoV濃度の低減効果を把握した。 
2.2活性汚泥中のタンパク質と NoV除去効果の関係 

NoV は、活性汚泥法により 2 log 程度の除去効果が得

られるが、活性汚泥法の変法である生物学的高度処理法

では3 log程度に向上する報告がある 7)。感染性胃腸炎の

流行により、流入下水中の NoV 濃度が高まることから、

放流先の水利用の状況によっては、下水処理場において

より高度な除去効果が必要となることも予想される。 
本項では、活性汚泥法によるNoVの除去効果向上要因

を明らかにすることを目的に、吸着効果に関与が推定さ

れる活性汚泥中のタンパク質と NoV の除去効果との関

係を評価した。 
処理プロセスが異なる活性汚泥を評価対象とするため、

生物学的高度処理法を導入している D 下水処理場の

A2O 法の好気槽（凝集剤、担体等の投入無）、D 下水処

理場内において標準法で運転している活性汚泥処理プラ

ントの反応タンクから活性汚泥を各々採取した。採取し

た活性汚泥により MLSS が 500、1,000、2,000mg/L と

なるように 30L の反応系を 6ケース（2種類の活性汚泥

×MLSS 濃度が 3 ケース）作成した。MLSS の調整方法

は、MLSSが2,000mg/L程度の活性汚泥30Lを分取し、

静置沈殿の後15Lの上澄液を引き抜き、15Lの沈殿汚泥

に 15L の流入下水を添加すること設定 MLSS を

2,000mg/Lとした。1,000mg/Lでは15Lの活性汚泥を分

取し、上記の引き抜き上澄液15Lを加え混合し静置沈殿

の後、15L の上澄液を引き抜き、15L の沈殿汚泥に 15L
の流入下水を添加した。500mg/L では 7.5L の活性汚泥

を分取し、上記の1,000mg/Lの調整時に引き抜いた上澄

液7.5Lを加え混合し、15Lの流入下水を添加した。この
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30L の反応系を利用し回分実験として 7 時間の曝気混合

後に混合液を採取、その後静置沈殿させ上澄液を採水し

た。回分実験から得られた上澄液については NoV と SS
を測定した。 
活性汚泥中のタンパク質の測定は、Bicinchoninic Acid

（BCA 法）により行った 8)。まず、20mL の試料を

2,400×G、15 分間、4℃にて遠心分離を行い上澄液と沈

渣に分別し、上澄液には滅菌蒸留水を加え 20mL とし、

透析膜により 3KDa 以下、3～10KDa 以下、10KDa 以

上に分子量分画を行った後にタンパク質を測定した。沈

渣からのタンパク質の抽出は、抽出液を添加し超音波処

理により行った 9)。抽出液として 50mM りん酸緩衝液

+1％SDS を 20mL になるまで添加、撹拌混合の後、10
分間の超音波処理、その後、遠心分離により上澄液と沈

渣に分別、同様の操作を繰り返し 2 回の抽出操作を行っ

て得られた上澄液を上記と同様に透析膜で分子量分画を

行った後にタンパク質測定用試料とした。なお、BCA法

における標準タンパク質としては、牛血清アルブミンを

希釈して利用した。 
2.3 高度処理法としての MBRによる NoV除去効果の向上

評価 

 活性汚泥処理水や再生水の水質向上などを目的として

膜分離技術の導入が徐々に行われつつある。除去対象物

質に応じて膜の公称孔径は精密（MF膜）、限外（UF膜）、

逆浸透（RO膜）などに大別されるが、MF膜が多く用い

られているMBR の適用事例は平成 23 年 3 月時点で 16
箇所となっている 10)。SSや細菌類の除去により良好な水

質が得られるとともに、ウイルスの除去効果が高いとの

報告事例 11)があるが、知見は限られている。 
 本項では、下水の高度処理法などによる病原微生物の

不活化･除去の向上評価の一環として、MBRによるNoV
の除去効果を評価した。除去効果の評価は、活性汚泥処

理パイロットプラント（以下 P.P.）および実下水処理場

のMBRにて行った。P.P.の評価では、D下水処理場内の

活性汚泥処理プラントの生物反応槽にMF膜（無機系/平
幕/公称孔径 0.1µm）を浸漬させ、HRT を約 8 時間とし

た連続処理を行った。処理開始当初の MLSS は

2,200mg/Lであったが、最終的には7,400mg/Lまで上昇

した。実下水処理場の評価では、堺市泉北水再生センタ

ーにて稼動しているMBR（有機系/平膜/公称孔径0.2µm、

MLSS 7,500～11,200mg/L、HRT6.8 時間）を対象とし

た。また、MBRによるNoVの除去率の向上割合を把握

するため、比較対象として P.P.から MF 膜を引き抜いた

状態による活性汚泥法（標準法）と、泉北水再生センタ

ーにて MBR とは別に並列処理を行っている標準法の各

処理水のNoV 濃度を測定した。さらに、P.P.のMBR で

は原因不明の発泡が反応タンク内で生じたため、発泡に

よる活性汚泥のフロックの解体が NoV 除去に及ぼす影

響を把握した。採水･調査期間は P.P.が約 18 ヵ月間（4
回程度の採水/月）、実プラントが約12ヵ月間（1回/月）

とした。水質測定項目は、NoV および大腸菌である。

MBR処理水の大腸菌の測定では、低濃度であることが予

測されたことから、QTトレイによるMPN法（分析水量

100mL）とした。 

2.4リスク要因に応じた管理技術の提案 
下水道で広く用いられる塩素消毒に耐性を有する病原

微生物としてはウイルス等の存在が知られており、水系

感染症への対策として、下水処理における効果的な消毒

技術･管理手法の検討が重要である。消毒強化と消毒副生

成物抑制の間にはトレードオフの関係が想定されるため、

これらの観点から合理的な水質安全性向上手法の提案が

期待される。特に、衛生学的安全性をより高めるために

消毒耐性病原微生物に対して消毒を強化することは、消

毒副生成物の生成増大につながることが懸念される。そ

の中でもオゾン処理 12）､塩素消毒 13）によって生成の可能

性が報告されている N-ニトロソアミン類の 1 種である

N-ニトロソジメチルアミン（NDMA）は、水道水質の要

検討項目に位置づけられているが、下水処理水を対象と

した調査例は少ない。また、N-ニトロソアミン類以外に

も複数の既知の副生成物に加え、未知の生成物の存在も

想定されるが、それらを物質ごとに個別に同定･定量する

ことは容易ではない。 
本項では、消毒耐性病原微生物および消毒副生成物の

リスク要因に応じた管理技術の提案を目的として、NoV
と FRNAPH GⅡを指標にオゾン･塩素消毒による低減･

不活化効果の向上と、消毒副生成物の生成抑制の観点か

ら有効となる消毒条件を明らかにした。 
消毒の対象水は、活性汚泥法の二次処理水、硝化抑制

活性汚泥法のNH4-N 残存二次処理水（NH4-N 残存水）、

窒素･りんの高度処理法である生物学的高度処理水（高度

処理水）の 3 種類とした。塩素の添加濃度を大幅に高め

ることなく消毒効果を向上させるため、塩素消毒前にオ

ゾン処理を行った。オゾンの添加濃度は対象水ごとに 0
～5mg/L、塩素消毒では次亜塩素酸ナトリウムの添加濃

度を 0～4mg/L とした。オゾン処理、塩素消毒の接触時

間は各々20分間とした。 
消毒副生成物の生成評価では、LC/MS/MSでのニトロ

ソアミン類の定量と LC-QTOF/MS による消毒副生成物

の探索を試みた。ニトロソアミン類の測定方法は上水試

験方法など 14)､15)、16） を参照した。試料 1L をろ過
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（GF/B:1.0μm）し、ろ液に内部標準物質のメタノール混

合溶液を添加した。固相カートリッジを利用し加圧型固

相抽出装置により固相抽出を行い、ジクロロメタン溶出

液を窒素気流下で乾固直前まで濃縮し、メタノール、ミ

リQ水溶液（2：8）1mLで定容、ろ過（0.2μm）した後、

LC/MS/MS によりニトロソアミン類の定性･定量を行っ

た。消毒副生成物の探索では、同じ試料をLC-QTOF/MS
（Xevo G2-XS QTof:Waters社）で分析し、解析ソフト

（Progenesis）でピークの溶出時間、m/z、ピーク強度を

網羅的に取得した。その他、上記以外の水質分析項目は、

NH4-N、DOC、残留塩素とした。 
2.5 NoVとFRNAPH GⅡの測定法 

上記 2.1～2.4 で得られた試料のNoV は、ポリエチレ

ングリコール沈殿法（PEG沈殿法）により濃縮し、回収

した沈渣を RNase-free 水（遺伝子分解酵素を除去した

水）に再浮遊させてウイルス濃縮液とし、リアルタイム

RT-PCR 法により定量を行った。詳細は次のとおりであ

る。ウイルス遺伝子の抽出は、ウイルス濃縮液から

QIAamp Viral RNA Mini Kit（QIAGEN社）の抽出カ

ラムを用いたグアニジン法とした。抽出した RNA に微

量に含まれているDNAを除去するためDNaseI処理し、

RNeasy MinElute Clean up Kit（QIAGEN社）でウイ

ルスRNAを精製した。上記で抽出したウイルスRNA試

料 0.5μg をランダムプライマ－、Omniscript RT Kit
（QIAGEN社）を用い全量50μLの系で逆転写反応によ

り cDNA を作製し 5μL をリアルタイムPCR に供した。

NoVの検出に用いたプライマ－、プロ－ブおよび反応条

件は、「ノロウイルスの検出法について」17）に準じた。

リアルタイム PCR 反応のための試薬は QuantiTect 
Probe PCR Kit（QIAGEN 社）を用い、リアルタイム

PCR装置はQuantStudio™ 12K Flex Real-Time PCR 
System（Thermo Fisher Scientific）を使用した。逆転

写反応に使用する抽出 RNA 量は Spectrophotometer 
（NanoDrop社製）により定量した。なお、PEG沈殿法

では、遺伝子抽出カラムへの濃縮試料のSS負荷量を低減

させることで、陰電荷膜法に比較してNoVの検出濃度を

高められる。また、ウイルス回収率への影響のバラツキ

を抑えるため、ウイルス遺伝子抽出カラムへのウイルス

濃縮液の通水量は、抽出カラム1本あたり0.05mg-SSと

なるように統一した 18）。 
上記2.4で得られた試料のFRNAPH GⅡの測定法は、

定量的タイピング手法 19）による感染力の有無の判断が

可能な IC-PCR法（培養法と分子生物学的手法のPCR法

を組み合わせた手法）とした。 
３．応急復旧段階における水質改善が消毒効果向上およ

び消毒副生成物の生成抑制に及ぼす影響評価 

 東日本大震災や台風では津波･浸水により下水処理場

は壊滅的な被害を受け、水･汚泥処理の復旧に長期間を要

した。簡易沈殿処理や簡易生物処理などの応急復旧段階

を経て本復旧へ至るが、応急復旧段階の下水の消毒は、

通常の塩素消毒に比べ塩素注入濃度を高める必要がある。

応急復旧段階で処理水質が悪化している状況において、

塩素注入濃度を高めることは、消毒副生成物の生成を促

進することが懸念されるが、応急復旧段階の消毒副生成

物に関する調査･研究例は少なく、その実態は不明である。 

このような背景から本項では、段階的な復旧対策技術

による水質改善効果が消毒効果および消毒副生成物の生

成抑制へ及ぼす影響評価を目的に、台風による浸水被害

を受けたE 下水処理場を対象として復旧段階ごとの下水

試料を採水し塩素消毒実験を行った。消毒実験は大腸菌

群数が基準値（3,000CFU/ｍL）以下となるよう次亜塩素

酸ナトリウムの添加濃度を変動させ、接触時間を20分間

とした。大腸菌群数の測定は、デソキシコール酸塩培地

の平板培養法とした。消毒副生成物は全有機塩素（TOCl）
を指標とした。TOCl の測定はメタノール＋NaNO3＋純

水で洗浄したろ紙（酢酸セルロース）によりろ過し、そ

のろ液をTOX計に供した 20）｡ 

 

４．研究結果および考察 

4.1 公共用水域へ及ぼす越流水の影響評価と対策技術の

提案  

4.1.1雨天時活性汚泥法による NoVの除去効果 

降雨時に行った全 9 回の調査結果を図-2 に示す。調査

時における降雨状況は、時間最大降雨量が 2.0～
18.5mm/h、累積降雨量は9.5～54mmであり、この時の

最大のバイパス流量は0.3～1.7Q（晴天時1Qに対する最

大の水量比は 1.3～2.7 倍）であった。雨天時活性汚泥運

転時における流入NoV負荷量（流入水のNoV濃度×流

入水量）を1として、処理水からの流出NoV負荷量（処

理水の NoV 濃度×処理水量）の割合を求めたところ

0.016～0.115 となり、その平均値は 0.052 であったこと

から流入負荷量に対する NoV の除去効果は約 95％と見

積もられた。一方、流出負荷量の割合に 7 倍量程度の違

いが見られたことから、その要因を推定するためNoVの

流出負荷とバイパス流量比、反応タンク内のMLSSおよ

び処理水のSSとの関係を各々整理した。整理結果を図-3
～5に示したが、晴天時の1Qに対するバイパス流量比の

高まりや、反応タンク内のMLSSの変動に関してはNoV
の流出負荷へ及ぼす影響は小さいものと考えられた。SS 
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図-2 雨天時活性汚泥法によるNoVの削減効果
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に関しては、雨天時活性汚泥処理時の処理水の平均 SS
濃度と NoV の流出負荷割合との間に正の相関が見られ

るものの（図-5）、バイパス流量比や MLSS 関連性は認

められず、流出負荷量割合の変動要因の解明には至らな

かった。 
4.1.2公共用水域へ及ぼす越流水の影響評価 

C河川における4回の調査時の降雨状況を図-6、7に示

す。時間最大降雨量は 2.5、9.5、14、20mm/h、累積降

雨量は概ね10、30、60、120mmであり、全て異なった

降雨状況での実態調査となった。調査時における河川水

の NoV 濃度の推移を図-8、9 に示す。1 降雨あたりの累

積降雨量が 10mm 程度であれば NoV 濃度の顕著な上昇

は認められず、概ね 104copies/L レベルで推移しており、

調査開始当初から大きな変動は見られなかった。しかし、

累積降雨量が約30mm以上となったケースにて放流先河

川水のNoV濃度は上昇しており、降雨初期の調査開始時

と比較して 2 オーダーの濃度上昇が認められ、その最大

濃度は106～107copies/Lとなった。 
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（総降雨量約60～120mm）  

当面の暫定的な達成目標として雨天放流時の BOD 負

荷を分流式並み、越流回数を半減としている B 市におけ

る合流改善事業後において、NoV の流出抑制にも一定の

効果があるものと推定されたが、降雨の状況に応じて越

流水による放流先水域への影響が懸念された。 
次いで、越流水の影響下におけるNoVの汚染状況を簡

易に把握するため、水質指標として濁度またはSSとの関

連性を評価した結果を図-10、11に示す。総降雨量が

10mm程度と約30～120mmとに分けて評価し、さらに

後者については越流水の越流前後に分けて整理を行った。

総降雨量が10mm程度では越流水の影響により河川水の

濁度が最大値で20度、SSは20mg/L程度に上昇したが、

NoV濃度の顕著な上昇が見られなかったため、濁度等と

の明確な関連性は見出せなかった。また、総降雨量が約

30～120mmでも越流が発生する以前では濁度、SSの最

大値は各々20度、20mg/L程度であり、NoV濃度がやや

変動しているが顕著な上昇は見られなかった。一方、総

降雨量が約30～120mmにおける越流後の状況では、河

川水の濁度は最大値で300度、SSは500mg/L以上に上

昇し、それに伴ってNoV濃度が大幅に高まった。このこ

とから、総降雨量が比較的多くかつ濁度、SSの顕著な上 
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昇時には、NoV汚染の簡易なモニタリングのための代替

指標として濁度または SS が活用できる可能性が示唆さ

れた。 
越流水影響下での河川水の濁度またはSSとNoV濃度

との関連性が認められたため、越流水のSS等の制御が

NoV対策に有効となる可能性がある。このため、SSが

異なる河川水試料を対象に、ろ過（GF/B）によるNoV
の除去効果を評価した。越流水の影響割合が異なる河川

水試料として、SSが7、19、410mg/Lの試料を評価対象

とした結果を図-12に示す。ろ過によるNoVの除去率は

0.9～1.4logであり、越流水対策として、高濁度水を対象

としたろ過等のSS低減プロセスの導入によっても、ウイ

ルス負荷の削減が図れるものと考えられた。 
過去に行った調査 21）を含めた各種合流改善対策技術の

評価結果を表-1に示す。現在、合流改善事業においてNoV
の放流負荷に関わる目標値は定められていないが、放流

先水域が重要影響水域である場合には、将来的には衛生

学的な観点からウイルスに対する安全性の確保に関する

検討を行うことも考えられる。 
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図-12 SSが異なる河川水のろ過（GF/B）

によるNoVの除去率  
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対策条件
評価結果

（NoVを指標）

遮集倍率最大7Q
 対策後､河川水のNoV
濃度の上昇無21）

 流入水量の最大

3Q処理

 NoV負荷量の平均除去

率は95％

 流出負荷量が分流
並､越流回数の半減

 総降雨量の増加に伴い河
川水のNoV濃度が上昇

対策技術

表-1　各種合流改善対策技術の評価結果

遮集倍率の向上

雨天時活性汚泥法

雨水貯留管の設置

  
  
4.2 活性汚泥中のタンパク質と NoV低減除去効果の関係 

活性汚泥のタンパク質（ペプチド）量とNoV濃度の関

係を図-13に示す。なお、分子量分画において10Kda未

満のものをペプチド､10KDa以上をタンパク質として整

理した。また、図中の〇印はA2O法、△印は標準法のプ

ロットである。単位水量あたりの活性汚泥中には10KDa
以上のタンパク質が最も多く、次いで、3KDa未満、3～
10KDa未満のペプチドの順であり、かつ、A2O法の活

性汚泥は標準法に比較してタンパク質、ペプチド量とも

に多い状況であった（表-2）。さらに、A2O法では全体的

に上澄液中のNoV濃度が低くなる傾向が見られた。 
次いで、図-13 に示した活性汚泥中のタンパク質･ペプチ

ド量についてA2O法と標準法ごとに整理した結果を表-2
に示す。設定 MLSS 濃度を 500、1,000、2,000mg/L と

した 4 回の回分実験結果の平均値を示したものであり、

平均値の最小値は設定MLSSを500mg/L、平均値の最大

値は設定MLSSが2,000mg/Lとしたものである。3KDa
未満のペプチド量は標準法に比較して A2O 法では最大

4.5 倍量、同様に 3～10KDa 未満のペプチド量は 7.1 倍

量の違いが見られた。10KDa以上のタンパク質に関して

は 1.4 倍量多かった。A2O 法の活性汚泥は、標準法に比

較してペプチドやタンパク質の含有量が多く、特にペプ

チド量に大きな違いが見られた。 
 上記では、回分実験で得られた上澄液のNoV濃度の違

いにより低減効果を評価したが、改めて、回分実験に利

用した流入下水と回分実験による上澄液の NoV 濃度か

ら除去効果を求めた。A2O法と標準法の活性汚泥MLSS
とNoV除去効果の関係を図-14に示すが、MLSSの高ま

りとともにNoVの除去効果が向上するが、標準法に比較

してA2O法ではNoVの除去効果が大であった。 
なお、本結果は 1 下水処理場のみの評価であることか

ら、今回の評価結果を裏付けるためにも、他の下水処理

場の活性汚泥を利用した評価を行う必要がある。一方、

対象とするウイルスが異なるが、活性汚泥から分離した

タンパク質には、ポリオウイルスに対して高い吸着性能

を有することが報告 22）されており、活性汚泥中のタンパ

ク質がウイルスの吸着に関与している可能性が示されて

いる。 

A2O法／標準法

の比

A2O法 0.021～0.28

標準法 0.0069～0.062
A2O法 0.0025～0.05

標準法 0.00092～0.007
A2O法 0.16～1.0

標準法 0.12～0.7
10KDa以上

（タンパク） ｝1.3～1.4

4回の回分実験の平均値

（g/L）

3KDa未満

（ペプチド） ｝3.0～4.5

3-10KDa未満

（ペプチド） ｝2.7～7.1

表-2 A2O法と標準法のタンパク質量とペプチド量の比較

  設定MLSS濃度500、1,000、2,000mg/Lとした４回の回分実験結果の平均

値。平均値の範囲である最小値（g/L）は設定MLSSを500mg/L、平均値の最

大値は設定 MLSSが2,000mg/Lのものである。  
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図-14  A2O法と標準法の活性汚泥MLSS
とNoV除去効果の関係  

4.3 高度処理法としてのMBRによるNoV除去効果の向

上評価 
P.P.と実下水処理場のMBRにおける流入下水および

処理水中のNoV濃度の推移を図-15、16に示す。調査期

間中の流入下水のNoV濃度は概ね106〜108copies/Lの範

囲内で推移しており、夏季と冬季において2オーダー程

度の違いが見られた。各MBR処理水のNoV濃度は102

〜103copies/Lレベルで推移しており、流入下水に比較し

て濃度の変動幅は小さい状況であった。全期間における

NoVの平均除去率はP.P.が4.0log、実下水処理場のMBR
が3.9logとなり概ね4logであった。一方、反応タンク内

のMLSSとNoVの除去率について図-17に示すが、P.P.
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の運転立上げ時にはMLSSが低く6,000mg/L以下の状

況ではNoVの除去率にバラツキが見られ除去率は2.3～
5.0logであった。このため、6,000mg/L以上のデータの

みとした除去率で整理を行うと3.9～5.2log、平均で

4.4logであった。今回のMBRでのMF膜は公称孔径が

0.1µm（P.P.）と0.2µm（実処理場）の平膜であり、ウイ

ルスが通過できる孔径ではあるが、MLSSの上昇ととも

にNoVの除去率がやや向上傾向を示している。ファウリ

ング等を含めた除去効果と区別できていないが、活性汚

泥のフロック形成時にウイルスが吸着され、粒径の大き

いフロックが膜に捕捉されることが除去率向上の一因で

ある可能性が示唆された。実下水処理場のMBRでは

MLSSがP.P.よりも全体的に高濃度ではあったが、NoV
の除去率は3.1～4.5logで推移しており、P.P. （MLSS 
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図-15 P.P.のMBRでのNoV濃度の推移  
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図-16 実下水処理場のMBRでのNoV濃度の推移  
 6,000mg/L以上時）と比較してやや低い状況にあった。 

標準法の処理水のNoV濃度はP.P.と実下水処理場でと

もに10４〜10６ copies/Lレベルで推移しており、膜処理

水と比較して2～3オーダー程度高い状況にあった。平均

除去率はP.P.が2.0log（除去率の範囲は1.6～2.6log）、実

下水処理場で2.0log（1.0～2.7log）であり、既往の報告

例 9)と同等の値であった。これらの結果から、MBRの

NoV除去率は標準法に比較して2オーダー程度向上し、

NoVの最大除去率としては4.5～5.2logであった。 
併せて測定を行った大腸菌の除去率の推移について図

-18に示す。大腸菌は膜の公称孔径よりも大きいためろ過

捕捉されることからNoVの除去率よりも高い状況にあ

った。流入下水の大腸菌濃度に影響を受け除去率が変 

動しているが、多くのデータは6log以上でありMBR処

理水中の大腸菌濃度は定量限界値以下あるいは、採水時

等において極微量の汚染の可能性があったことから、そ

れに近い値となった。一方、標準法によるP.P.と実下水

処理場の大腸菌の除去率は概ね2log程度であり、MBR
と比較して大腸菌の除去率に大きな違いが見られた。 
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図-18 反応タンク内MLSSと大腸菌の除去率の関係
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定量限界値以下

 
一方、P.P.反応槽の発泡の影響については、泡とともに

活性汚泥が流出したため、MLSSが7,000mg/L程度から

2000mg/Lに低下した（図-17）。曝気を止め汚泥を沈降

させても上澄液は濁っており、活性汚泥によるフロック

の形成能力は失われていた。図-15、17にNoV濃度と除

去率について追記したが、処理水のNoV濃度の上昇が見

られ除去率がやや低下した。大腸菌の除去率への影響は

見られなかったが（図-18）、ろ過水量の減少とろ過圧力

の上昇が生じたため、MBR処理の継続は難しい状況とな

った。発泡の原因は不明である。この時の反応槽の汚泥

について、顕微鏡による生物相を観察した結果Aspidisca 
sp.、Vorticella sp.などが確認されたが、個体数は160～
280細胞/mLであった。処理水質悪化時におけるMBR
法の微生物相を観察した報告例が見当たらず、標準的な

活性汚泥法の微生物相 23）と比較すると、浄化の程度が低

い時に出現 23）するAmoebida（アメーバ目）が1,360細

胞/mLで優占していた。 
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図-17 反応タンク内MLSSとNoVの除去率の関係



13 地域の水利用と水生生態系の保全のための管理技術の開発 

 

4.4リスク要因に応じた管理技術の提案 

4.4.1 消毒条件に応じた FRNAPH GⅡの不活化効果と

NoVの低減効果 

ウイルスの代替指標として利用した FRNAPH GⅡの

不活化効果について図-19に示す。消毒対象水が高度処理

水で次亜塩素酸ナトリウムの添加濃度を2mg/Lとした消

毒条件では、FRNAPH GⅡが定量下限値以下となり、高

い不活化効果（3.7log 以上）が得られた。オゾン処理を

先に行った場合でも定量下限値以下であったため、オゾ

ン処理と塩素消毒の併用による不活化効果の向上を本条

件では確認できなかった。高度処理水に次亜塩素酸ナト

リウムを1mg/Lとなるよう添加した場合、および二次処

理水に次亜塩素酸ナトリウムを2mg/Lとなるよう添加し

た場合には､先に行ったオゾン処理の添加濃度に応じて

それぞれ不活化効果の向上が見られたが、FRNAPH GⅡ

が定量下限値以下となる場合もあり、確認できた効果は

最大で1.6logであった。高度処理水のFRNAPH GⅡの

濃度が低かったため定量できたデータ数が限定的であっ

たことから、試料の濃縮や定量手法の改善を図る必要が

あると考えられた。 
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亜塩素酸ナトリウム添加濃度を2mg/Lとしたケース

 
 
ウイルス指標としてNoVの低減効果について図-20に

示す。消毒対象水が高度処理水である場合には、オゾン

処理後に次亜塩素酸ナトリウムの添加濃度を2mg/Lとし

た消毒条件にて最大 2.3log 以上の低減効果が得られた。

二次処理水、NH4-N 残存二次処理水では最大で 1.2log程
度であった。 
消毒の対象水が異なることで､FRNAPH GⅡや NoV 

の不活化･低減効果に大きな違いが生じたが、1つの要因

としては水質性状の影響が推定される。このため､水質性

状が異なる各対象水について、同一の消毒条件として次

亜塩素酸ナトリウムの添加濃度が 2mg/L、オゾンの添加

濃度を 0、2mg/L とした場合の遊離残留塩素濃度とその

CT値について整理した結果を表-3に示す。遊離残留塩素

濃度は次亜塩素酸ナトリウムの添加から接触時間の 20
分後に測定した値、CT値は5分間隔で測定した遊離残留

塩素濃度の積算値から算出し整理した結果を図-21 に示

す。FRNAPH GⅡとNoVの不活化･低減効果が高かった

オゾン添加濃度を 2mg/L、次亜塩素酸ナトリウムの添加

濃度を2mg/Lとした高度処理水は、他の試料と比較して

塩素の消費量が低く遊離の残留塩素濃度が高く保持され

ていた。また、二次処理水と比較して DOC もやや低い

状況にあった。オゾンの添加濃度が0mg/Lの消毒条件で

は、オゾンの添加濃度が2mg/Lよりも遊離の残留塩素濃

度が低いことから、塩素を消費する有機物がオゾンの添

加によって分解されているものと推定された。NH4-N残

存水では、クロラミンの生成が優先することで遊離の残

留塩素濃度が低かった。 
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（次亜塩素酸ナトリウム添加濃度2mg/L）

 

DOC
(mg/L)

NH4-N
(mg/L)

遊離残留塩素
(mg/L)ｵｿﾞﾝ2

遊離残留塩素
(mg/L)ｵｿﾞﾝ0

CT値(mg･
min/L)ｵｿﾞﾝ2

CT値(mg･
min/L)ｵｿﾞﾝ0

高度処理水 4.9 0.01 0.64 0.12 19.3 9.4
二次処理水 5.3 0.01 0.29 0.04 13.4 6.4

NH4-N残存水 6.4 14.4 0.06 0.07 6.3 6.2

表-3　消毒対象水の水質性状

 
    ※ 次亜塩素酸ナトリウムの添加濃度は2mg/L 

 

4.4.2ニトロソアミン類の生成評価 
各種処理水の消毒条件によるニトロソアミン類の生成

状況について図-22に示す。N-ニトロソジメチルアミン

（NDMA）、N-ニトロソメチルエチルアミン（NMEA）、
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N-ニトロソジエチルアミン（NDEA）、 N-ニトロソジ-n-
プロピルアミン（NDPA）、N-ニトロソピロリジン

（NPYR）、N-ニトロソモルホリン（NMOR）、 N-ニト

ロソピペリジン（NPIP）、N-ニトロソジ-N-ブチルアミン

（NDBA） の8生成物を評価したが、図中に示した4
生成物についてのみ二次処理水とNH4-N残存水で多く

の定量値が得られた。高度処理水ではオゾン処理後に塩

素消毒を行って検出された4生成物の多くが定量下限値

以下（3.3～40ng/L）の濃度であった。二次処理水（NH4-N
残存水を含）では、オゾン添加によってニトロソアミン

類の生成濃度が高まり、特にNPYRの生成が顕著であっ

たが、硝化抑制のNH4-N残存水は二次処理水と比較して

全体的にニトロソアミン類の生成濃度が低い状況であっ

た。この理由を明らかにするためには、遊離塩素および

クロラミンならびにオゾンについて、前駆物質との反応

特性を詳細に把握する必要がある。 
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図-22 各種処理水の消毒条件によるニトロソアミン類の生成

※ 横軸のオ1塩1表記は､オゾン添加濃度を1mg/L､次
亜塩素酸ナトリウム添加濃度を1mg/Lとしたケース

 
 
上述したニトロソアミン類の測定結果の内、水道水質

基準の要監視項目であるNDMAの生成濃度について整

理した結果を図-23に示す。高度処理水ではオゾン処理後

に塩素消毒を行ってもNDMAの検出濃度は定量下限値

以下（3.3ng/L）であった。一方、二次処理水やNH4-N
残存水ではオゾン処理後に塩素消毒を行うことで

NDMAの生成濃度が高まるケースも見られたが、最大値

は10ng/L程度であった。NDMAに関しては、参考とし

て水道水質要監視項目の100ng/Lの目標値があるが、今

回の各種対象水の消毒条件下では超過したケースはなか

った。 
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図-23 各種処理水の消毒条件によるNDMAの生成

高度処理水 二次処理水 NH4-N残存水

※ 横軸のオ1塩1表記は､オゾン添加濃度を1mg/L､次
亜塩素酸ナトリウム添加濃度を1mg/Lとしたケース

（NDMAの定量下

限値は3.3ng/L）

 
次いで、FRNAPH GⅡ等の不活効果やニトロソアミン

類等の生成に影響を及ぼすと考えられる各種消毒条件下

でのCT値（5分間隔で測定した遊離、全残留塩素濃度の

積算値から算出）について図-24に示す。なお、消毒実験

は条件ごとに別々に行っているが見やすさの観点からグ
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図-24 各種消毒条件下のオゾン添加濃度と塩素のCT値
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※凡例の次亜1の表記は､次亜塩素酸ナトリウム

添加濃度を1mg/Lとしたケース

ラフは積上げ表記とした。高度処理水と二次処理水等で

は次亜塩素酸ナトリウムの添加濃度が1mg/Lである場合

にはオゾン添加濃度を高めてもCT値に大きな変化がな

かったが、次亜塩素酸ナトリウムの添加濃度を2mg/Lと

しオゾン添加濃度を高めることで塩素消費量が減少し、

遊離･全塩素のCT値に高まりが見られた。NH4-N残存

水では、次亜塩素酸ナトリウムの添加濃度を2mg/Lとし

オゾン添加濃度を高めてもCT値に変化はなかったが、

4mg/Lとすることで遊離･全塩素のCT値が上昇した。次

亜塩素酸ナトリウムとオゾンの添加濃度に応じてCT値

に変化が生じたが、塩素の消費物質の1つである有機物

がオゾンにより分解されることにより、CT値が上昇して

いると推定されたことから、上記の4.4.1で示した結果と

は別に、高度処理水を対象にDOCを有機物指標として

オゾン添加濃度ごとに測定を行った。オゾン添加濃度ご

とのDOCとCT値の関係について図-25に示す。オゾン

添加濃度を高めることでDOCの若干の低下が見られた

ことから、塩素を消費する有機物の分解が1つの要因と

なりCT値が上昇した可能性が示唆された。 
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4.4.3 LC-QTOF/MSによる消毒副生成物の探索試行 
 LC-QTOF/MSによる消毒副生成物の探索試行として

Progenesisを用いたノンターゲット解析を実施した。

PositiveとNegativeのピーク強度について、各種消毒後

水と消毒前原水を比較し、t検定と倍率（消毒前の10倍

以上）をもとに消毒前後で有意な増加を示したピークを

抽出した。その結果、消毒副生成物の候補ピークは170
個が抽出された。その中でオゾン処理･塩素消毒後の試料

にてピーク強度が大きかった1つの例を図-26に示す。消

毒原水が高度処理水である場合と比較して、二次処理水

とNH4-N残存水を原水としたオゾン処理･塩素消毒後の

試料でピーク強度が大きかった。このように消毒副生成

物が未知の物質でも探索できる可能性が示唆されたが、

多数のピーク候補を検討するには多大な時間･労力を要

する点が課題と考えられた。 
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図-26 消毒で増加したピーク強度の比較の1例

※ 横軸のオ1塩1表記は､オゾン添加濃度を1mg/L､次
亜塩素酸ナトリウム添加濃度を1mg/Lとしたケース

 
５.応急復旧段階における水質改善が消毒効果向上およ

び消毒副生成物の生成抑制に及ぼす影響評価 
被災後から応急復旧段階にかけてのE下水処理場にお

いて、簡易沈殿処理水と簡易生物処理水を対象とした塩

素消毒による大腸菌群数の不活化効果について図-27に

示す。応急復旧の初期段階である簡易沈殿処理水では、

次亜塩素酸ナトリウムの添加濃度を5mgCl/L以上としな

ければ大腸菌群数の基準値を達成できない状況であった

が、段階的な復旧として簡易生物処理へ移行することで、

基準値達成のための塩素添加濃度を低くすることができ

た。ただし、簡易生物処理への移行において、基準値達

成のための塩素添加濃度をより低減できるまでに約2ケ

月を要したことから、簡易生物処理へ移行しても消毒効

果が向上するまでには一定の期間を要することが考え

られた。 
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図-27 簡易沈殿処理と簡易生物処理による消毒効果の比較

次いで、段階的な復旧対策による消毒副生成物（TOCl）
の生成抑制効果について図-28に示す。図中のプロット

は大腸菌群数の基準値を達成（35～280CFU/ｍL）し

ている消毒条件である。図中の初沈+簡易生物混合は、

沈殿処理水と簡易生物処理水が混合（ほぼ1:1の割合）

された下水試料、放流水はその混合水を塩素混和池に

て消毒した試料である。簡易沈殿処理から簡易生物処

理への移行により、基準値達成のための塩素添加濃度

を低く（5→1mg/L）でき、TOClの生成が抑制された。

TOClの生成には前駆物質量も影響するため、段階的な

復旧対策による前駆物質の挙動評価も必要であると考

えられた。消毒効果や消毒副生成物の生成抑制の観点

から、復旧段階に応じた塩素消毒の運転管理の適正化

に資する知見を得た。 
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図-28 段階的な復旧対策によるTOClの生成状況  
 

６．まとめ 

本研究は、平成28～令和3年度にかけ、①消毒耐性を

有する病原微生物に対応した代替指標の提案、②公共用

水域へ及ぼす越流水の影響評価と対策技術の提案、③高
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度処理法などによる病原微生物の不活化･除去の向上評

価、④リスク要因に応じた管理技術の提案、の各項目を

達成目標に掲げ実施した。令和 3 年度は研究期間の最終

年度であることから、本項では、リスク要因に応じた管

理技術の提案として、達成目標の②、③、④について 6
年間で得られた成果を以下にとりまとめた。 
｢公共用水域へ及ぼす越流水の影響評価と対策技術の提

案｣ 
1) 各種の合流改善事業における NoV の流出抑制効果を

明らかにした。 
2) 越流水の影響下による河川水中の NoV 濃度は、ろ過

により 0.9～1.4log 低下することが明らかとなった。越

流水対策として高濁度水を対象としたろ過等のSS低減

プロセスを導入することにより、ウイルス負荷の低減が

図れるものと考えられた。 
｢高度処理法などによる病原微生物の不活化･除去の向上

評価｣ 
3) NoVの除去効果向上要因の1つとして活性汚泥中のタ

ンパク質（ペプチド）量が深く関与している可能性を明

らかにした。 
4) 膜分離活性汚泥法は、通常の活性汚泥法と比較して

NoV の除去効果が 2log 程度高まることを明らかにし、

技術の有効性を確認した。 
｢リスク要因に応じた管理技術の提案｣ 
5) 消毒耐性病原微生物として NoV とFRNAPH を指標

にオゾン･塩素消毒による不活化効果の向上と、消毒副

生成物の生成抑制の観点から有効となる消毒条件を明

らかにした。 
6) 被災下水処理場において段階的な復旧対策技術によ

る水質改善に伴う消毒効果および消毒副生成物抑制の

向上効果を明らかにし、復旧段階に応じた塩素消毒の運

転管理の適正化に資する知見を得た。 
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13.3  停滞性水域の底層環境・流入負荷変動に着目した水質管理技術の開発  

13.3.1  底層環境に着目した停滞性水域における水環境管理技術に関する研究（結氷する汽

水湖の生物生息環境への支配要因の機構解明と貧酸素化予測手法の高度化、および貧酸素化

改善技術の開発と生物影響評価及び管理手法の提案）   

担当チーム：寒地水圏研究グループ（水環境保全） 
研究担当者：新目竜一、村山雅昭、巖倉啓子、谷瀬敦、野上毅、杉原幸樹  

 
【要旨】 
塩淡二層汽水湖で塩水層の貧酸素解消を目的に、通年での水質挙動の観測および実水域で酸素溶解装置(WEP)

の運用試験を行った。 2 ヶ月の装置運転でおよそ 210,000 m2に酸素供給影響が確認された。一方で残存酸素量

は装置の運転時間と含有硫化水素濃度に依存して、水塊移動と供給酸素濃度が重要であることが確認された。ま

た装置の筐体耐久度も強還元状態の水中においては、2 カ年ほどで破損を生じることが確認された。これらの知

見から本研究の条件では運転費用に加え、2 年おきの保守修繕費が必要となり、年間の維持費用として 390～550
万円が必要であることが明らかとなった。一方で保守頻度を減少させるための装置も開発し、想定どおりに保守

頻度の減少を達成した。 
キーワード：汽水湖、硫化水素、貧酸素、WEP、酸素供給   

 
 

1．はじめに   

淡水と塩水が混合する汽水域は、生産力の高さから、

漁業など生活の場として重要な水域である。一方で、

汽水湖のように停滞性の強い場合には、塩水と淡水が

明確な層構造を形成し、水域内の水質が鉛直方向に二

分され、主に底層の塩水によって、水質障害が顕在化

している 1)。水質改善のためには塩水総量や長期変動

を把握することは定量的な対策のためには必要不可欠

である。猪鼻湖 2)、十三湖 3)、4)、宍道湖 5)、6)など比較的

浅い湖沼では風や潮汐によって塩水の消長が観測され、

主に夏期に貧酸素水塊を形成して水質障害の原因と

なっている。一方で小川原湖 7)、8)や網走湖 9)、10)､11）など

深い湖沼では、塩水が局在化して恒常的に底層水質が

悪化している挙動がみられる。局在化する塩水は無酸

素化して、塩水層の水質悪化に加え、上層の淡水層に

も影響を与える挙動が共通している。さらに塩淡境界

位置は両湖沼ともに上昇傾向を示している。湖内水質

を考慮する上で、塩水挙動を把握し、無酸素水塊量を

簡便に算出することは重要な課題である。また、無酸

素水塊の溶存酸素回復や水質改善は湖内生態系の保全

の観点からも解決すべき課題である。 
そこで、本研究は網走湖の無酸素水塊挙動を明らか

にし、水質改善手法の開発および効果の検証を行い。

実水域での運用について試験、研究を行うものである。 
 

2．対象水域 

 対象水域の網走湖(図1参照)は北海道北東部に位置し、

面積 32.3 km2、最大水深 16.1 m、平均水深 6.1 m、貯水

量約 2 億 3 千万 m3の海跡湖である。主な流入河川は

網走川と女満別(メマンベツ)川であり、網走川が流入

河川水量の約 97％を占めている。平均水位は標高 0.39 
m(水文水質 DB より 1971～2016 年の川尻観測所平均)
である。また、下流部では網走川を通じてオホーツク
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海に接続し、海水が遡上して湖内では塩水と淡水の二

層構造を形成している。網走湖では内水面漁業が重要

な産業であり、ワカサギ、シジミなど国内でも有数の

漁獲量である。一方で塩水層は湖内に局在化して無酸

素化しているため、無酸素水塊中の硫化水素やアンモ

ニアなど有害物質が、強風等で淡水層に暴露し、たび

たび大規模な魚介類の斃死が生じ、水質改善が重要な

課題である。なお、網走湖は例年 12 月～3 月まで湖面

が全面結氷し、氷厚は 1 m ほどになる。結氷前後も塩

水密度が高いために塩水と淡水が混合せず循環期は存

在しない。さらに氷板により水面からの酸素供給が遮

断されるため、湖水全体の酸素濃度が低下する挙動を

示す。 加えて、2016 年 8 月 17 日～23 日に台風 7、9、
11 号が連続して通過し、網走湖内の川尻水位観測所で

既往最高水位(標高 2.4 m)を更新する洪水が発生した。

また、網走湖の水位は潮位や洪水により標高-0.2～2.4 
m で変動し、塩淡境界は標高-4～-7 m で表面水位とは

独立に変動する。 
 

3． 結氷する汽水湖の生物生息環境への貧酸素影響把

握 

3.1 機器観測、水質分析外 

3.1.1 鉛直観測 

2016 年 9 月 7 日に湖内全域の 18 地点(図 1 参照)で
鉛直投下式の水質計(Hydrolab 社、DS5)を用いて、湖内

の水質分布観測を実施した．観測項目は水深、水温、

溶存酸素（DO）、濁度、塩分、観測時の網走湖の水位

は標高 0.9 m であった。  
3.1.2連続観測 

図 1中 St.1～6 に自記式観測器を係留し、1 時間間隔

で連続観測を行った。図 2に観測標高の断面図を示す。

下流側の St.1(標高-2.0 m)、St.3(標高-5.0 m)、上流側の

St.5 (標高-6.5 m)、St.6(標高-4.0 m)に水温塩分計(JFE ア

ドバンテック製、Compact-CT)、クロロフィル濁度計

(JFE アドバンテック製、Infinity-CLW)、光学式溶存酸

素計(JFE アドバンテック製、RINKO-W)を設置した。

さらに St.2 (標高-4.0 m)、St.4 (標高-8.0 m)に超音波流速

計(RDI 製、Workhorse sentinel 1200 kHz) 及び圧力式水

位計(Onset Computer 製  HOBO-U20)を設置した。全

ての機器は設定標高になるように立上係留または架台

を用いて係留した。観測期間は 2016 年 7 月 13 日～

2017 年 5 月 31 日である。ただし 2016 年 12 月 6 日～

2017 年 2 月 8 日は薄氷や漁業のために欠測、2017 年 4
月 24 日～2017 年 5 月 9 日は強風のため再設置できず

に欠測している。 
3.1.3データ収集 

 降雨量、潮位など気象データは気象庁ホームページ

より網走観測所のデータを引用した。図 1中本郷、川

尻、大曲地点の水位、流量は国土交通省水文水質デー

タベースより対象期間のデータを引用した。各データ

は毎正時データとして整理した。さらに湖心における、

塩淡境界標高値(鉛直分布観測から塩分10の標高)につ

いて網走開発建設部ホームページより定期水質データ

より収集した。  
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3.2 観測結果 

3.2.1 鉛直観測結果 

図 3に 2016 年 7 月～2017 年 5 月までの、湖内の川

尻水位、河口潮位、湖心における塩淡境界標高の経時

変化を示す。8 月下旬から洪水により湖内水位が上昇

し、対応して塩淡境界標高が下降している。12 月から

の結氷期には潮位が川尻水位を逆転する頻度が増加

して、塩淡境界標高は上昇に転じる。その後 4 月に融

雪出水によって湖内水位の上昇と塩淡境界標高の下

降が起こっている。 
本研究では流入河川水量と貯留塩水量の関係を明

らかにするため、図 3中 2016 年 8 月 1 日～2016 年 10
月 30 日を夏期洪水、2017 年 3 月 15 日～2017 年 5 月

31 日を融雪洪水として抽出し、以下に整理する。 
まず 2017年 9月 7日に実施した鉛直機器観測より、

図 1 中 AB 断面における塩分の観測結果を図 4、CD
断面を図 5に鉛直断面コンターとして示す。なお、D
点は湖内の漁港で岸壁である。標高-7 m に明瞭な躍層

を有し、湖内水平面内にほぼ均一に躍層が分布して、

明瞭な塩淡二層構造を形成していた。このとき既往最

大水位を更新した後であるが、底層に塩水水塊が残留

することが明らかとなった。このため水温、DO、濁度

も淡水と塩水で明瞭に分割され、淡水層内、塩水層内

は各々、鉛直方向均一に分布する傾向が確認された．

やや異なる特徴が確認されたAB断面のDO分布を図

6に示す．塩水層は無酸素水塊が維持され、加えて下

流側河床付近に DO の低下が確認された。洪水期間中

のため塩水層の連行流下の影響と考えられるが、塩分

は明瞭な上昇はみられなかった。 

3.2.2 連続観測結果 

a)夏期洪水 

 当初、連続観測はセイシュによる塩水湧昇を観測す

る計画であった。結果的に塩水湧昇と思しき挙動は 2
時間ほどの継続で断続的にみられ、風速との関係は不

明瞭であった。一方で、洪水時の連続データを取得し

た。 
図 7に夏期洪水時の気象および水位を示す。8 月 15

日から断続的な降雨が約 1 ヶ月継続し、川尻水位が平

水位に回復する 9 月 30 日までの約 45 日間高水位が

継続していた。図 8に下流区間(図 2参照)の濁度およ

び川尻水位の変化を示す。St.1 は水位の変動に追従し

て変動しており、St.3 は本郷水位(図 7 参照)に追従し

て変動していた。最初の上昇挙動となる 8 月 19 日か

ら濁度が上昇し、水位のピークである 8 月 22 日以降
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は水位上昇に同調して濁度の変動が観測された。同様

に塩分と DO の変化を図 9に示す。台風通過前の 8 月

1 日前後、通過後の 10 月 20 日前後に塩分の上昇が確

認され、St.1 から St.3 に向かい濃度が低下しており、

塩水が逆流していることが確認される。洪水中は全地

点で 8 月 19 日に塩分が 1.5 から 0.5 に低下していた。

また、川尻水位上昇中の 8 月 15 日から 9 月 30 日まで

の間は St.1 に比べ St.3 の DO が低濃度で推移し、図 6

からも湖内塩水が流出したと考えられる。 
図 10に夏期出水時の上流側の濁度変化を示す。8 月

20 日および 9 月 10 日前後に図 8に比べ短期間の濁度

上昇が確認され、標高毎の差はほぼ無かった。図 11に

上流側の塩分、DO の変化を示す。図 9 と同様に 8 月

19 日に塩分が 1.5 から 0.5 へと低下して、観測機器の

設置標高-6.5 m 以浅では淡水となっていた。一方で 8
月 17 日、10 月 5 日に St.5 の塩分上昇、DO 低下がみ

られ、より浅い St.6 では対応する変動が小さかった。

この挙動はセイシュに由来する塩水湧昇と推察される

が、St.1、St.3 の挙動や風速などと明瞭な関係は見られ

なかった。DO をみると洪水前半の 8 月 16 日から 8 月

31 日までは St.5 は St.6 に比べ、やや低濃度で推移す

るが、その後は同程度であった。夏期洪水時は湖水位

の上昇に伴って標高-6.5 m 以上で淡水化が進行し、標

高が低いほど、DO の低下が観察された。加えて湖出

口で淡水流出に伴う底層水の流出が DO の低下として

顕著に観測された。7 月 9 日(図 3 参照)の標高-7 m の

塩分は 20 であり、20 倍以上の希釈によって塩分は 1
以下となり、連続観測塩分挙動に合致する。このとき

塩水層にはアンモニアや硫化水素など還元性物質が多

量に含まれおり 11)、希釈されても溶存酸素を消費する

には十分な濃度が存在していたと考えられる。 
b)融雪洪水 

 次に融雪洪水時の連続観測結果をまとめる．図 12に

融雪期の気象、水位変化を示す。4 月 1 日より気温が

プラスとなり水位上昇がみられ、4 月 25 日には平水位

となっていた。図 13に下流側の濁度変化を示す。St.1
の濁度は 4 月 7 日の水位ピークまで断続的に 150 FTU
まで変動していたが、ピーク以降は濁度が低下し、清

澄になっていた。St.3 ではピークによらず低濁度で推

移していた。このときの塩分、DO変化を図14に示す。

4 月 17 日～4 月 23 日に St.3 で塩分の上昇と DO の低

下が観測され、St.1 に塩分上昇が見られないことから

底層塩水の流出と考えられる。また、5 月 29 日前後に

は塩水の逆流と降雨流入が同時に起こり、水位が上昇
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図 12 融雪期気象，水位変化 

図 13 融雪期下流区間濁度変化 

図 14 融雪期下流区間塩分，DO変化 

図 15 融雪期上流区間濁度変化 

図 16 融雪期上流区間塩分，DO変化 

図 17 超音波流速計観測結果例 
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している。図 15 に上流側の濁度変化を示す。4 月 14
日以降に濁度の上昇がみられるが、融雪期間では低濃

度で推移している。塩分、DO を図 16に示す。融雪洪

水前の塩淡境界標高は-6.4 m であり、St.5 の観測器は

塩水層に貫入している。4 月 15 日から 4 月 16 日にか

け一旦、塩分上昇(塩淡境界が浅くなる)した後、淡水化

(塩淡境界標高が-6.7 m)してDOが上昇する挙動を示し

た。4 月前半の流入時には浅い層(St.1)に変化がみられ

るが、塩淡境界付近には変化が見られなかった。しか

し 4 月 15 日以降の流入時には塩水の流出、塩淡境界

の低下挙動が確認された。また、5 月 14 日には St.6 に

及ぶまで塩水の湧昇が観察され、その後も断続的に

DO 低下が観察された。なお、4 月 1 日前後の St.6 の

DO 挙動については要因が不明である。 
c)流向・流速変化 

 次に超音波流速計の観測結果をまとめる．図 17 に

観測値の例として、夏期洪水時の St.2 の 8 割水深にあ

たる標高-3 m の北方流速の経時変化を示す。St.2 の他

の標高および東方成分、St.4 の観測結果においても、

川尻水位に応じた顕著な流速変化は確認されない。全

ての観測結果はほぼ±15 cm/s で変動していた。このと

き鉛直方向の流速は±1 cm/s で変動し、明確な湧昇流は

観測されなかった。そこで平面内の水塊移動を検討す

るため、標高毎に北方成分と東方成分の流速値を各々、

毎正時毎に正負そのまま加積算した分散図をまとめる。 
夏期洪水時は 8 月 1 日 0 時から 10 月 31 日 23 時まで

の積算、融雪洪水時は 3 月 15 日 0 時から 5 月 31 日 23
時までの積算とし、起算時を原点として作図した。な

お、起算点により積算値は大きく異なるため、定性的

な取扱いとする。図 18 に St.2 における積算値の分布

を示す。なお、夏期洪水および融雪洪水時の St.2 の 8
割水深および 2 割水深に相当する標高-3 m、-1 m を抽

出して図示する。St.2 では洪水の発生時期によらず東

北東向きに水塊が移動していた。他の標高でのデータ

10 層分を含め鉛直方向均一に湖出口に向かって流出

する挙動となっていた。また、塩水遡上時(図 9、図 14

参照)には西向きの流れが確認された。同様に St.4 にお

ける積算値の分布を図 19に示す。なお、St.2 との比較

のために同一標高と常に塩水中となる標高-7.5 ｍを

抽出した。夏期洪水時には標高-1 m では初期は北西に

移動するが、ピーク後の 8 月 22 日以降は南東方向に

流向を変化させた。標高-3 m、標高-7.5 m では南東方

向に移動し、ピーク後は南向きに流れを変えていた。

融雪洪水時には全層で南向きに移動しており、St.4 に

おいては洪水時に流下方向である北向きと逆方向に水

塊が移動していることが確認された。また、積算量を

大まかに比較すると St.2と St.4ともに夏期洪水時が融

雪洪水の 3 倍程度多い結果となった。 
3.3塩水量の検討 

 洪水に伴い流出する塩水量を検討する。本郷、大曲

地点(図 1 参照)の毎正時流量が 1 時間継続すると仮定

して各洪水期間で積算した総水量、塩淡境界標高およ

び横断測量結果から算出した塩水体積や湖水量をとり

まとめ表 1に示す。なお、大曲流量は塩分濃度を均一

として平成 28 年の HQ 式より算出した。夏期洪水時

の本郷総流入量は約 51 千万 m3に達し、平水時の網走

湖容量の 2 倍に相当する流入であった。しかし塩水は

残存し、流出した塩水は約 1 千万 m3である。これら本

郷流入量と流出塩水量から塩水は約 50 倍に希釈され

ていると推察され、流出塩水層の塩分を 20 とすると

洪水によって 0.4 まで濃度が低下する。このとき流出
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図 18 St.2における流速積算図 

表 1 水収支とりまとめ 

図 19 St.4における流速積算図 

単位：x10
7
m
3 夏期洪水 融雪洪水

本郷流入量 51.16 17.62

大曲逆流量 1.47 1.91

大曲流出量 52.04 21.56

塩水体積(洪水前) 8.07 8.38

塩水体積(洪水後) 7.04 7.91

塩水体積変化量 1.03 0.47
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層には硫化水素が 100 mg/L 程度含まれ(標高-8m の硫

化水素分析値および水塊酸素消費速度より 11))、50 倍

希釈により 2 mg/L まで濃度が低下するが、同程度の酸

素を消費することから図 6 に見られるように DO が 8 
mg/L から 6 mg/L まで低下することになる。このため

洪水時に塩分流出が観測されずに下流側の DO 低下が

観測されることとなる。総量としての希釈効果はほぼ

観測値と一致する結果であった。次に融雪洪水を見る

と、本郷の総流入は約 18 千万 m3であり、夏期洪水が

3 倍ほど多く、超音波流速計の結果に反映されている

ことが推察される。また塩水の希釈は 36 倍に相当し、

この場合も塩分濃度はほぼ検出されず、DO が低下す

ると考えられる。 
塩淡境界標高と流入量の関係を検討するため、図 3

の結果に加え、図 16の結果から 4 月 15 日の塩淡境界

標高を-6.5 m とし、池永ら 12) の 1998 年の観測結果を

加え、図 20 に本郷積算流入量に対する塩淡境界標高

の変化を示す。総流入量が増加するほど境界標高が低

下しているが、初期値は様々である。このとき塩水容

量は地形形状に影響を受けるため初期境界標高によっ

て変化する。そこで洪水毎に境界標高の変化量として

図 21 に示す。この結果から境界標高の変化量は初期

値によらず流入量に依存する結果となった。一次式に

よる最小二乗近似では決定係数が 0.91 となり、相関性

が強いことが示された。また塩淡境界の初期値に依存

しないことから、塩淡界面のごく薄い層で、淡水と塩

水が混合されると同時に流出が継続されて塩淡境界が

低下することが示唆される。さらに図 21 の結果から

本郷積算流入量のみで塩水流出量が推定可能と示唆さ

れる。池永ら 12)は流出塩分量を大曲地点(図 1 参照)の
塩分濃度、流量、流出時間、流出水の密度で算出して

いる。本研究の成果はより簡便に流出塩分を推定可能

となった。 
3.4シジミ生息数と塩淡境界標高の関係 

 図 22に川尻地点(図 1参照)における採取標高毎のシ

ジミ生息数と年間の平均塩淡境界標高の関係を示す。

これらのデータは網走開発建設部の公表データをもと

に編集した。塩淡境界標高が低い程、シジミ生息数が

増加し、採取標高に塩水が長期間曝露される状況では

シジミが死滅する傾向であることが確認される。シジ

ミは塩水耐性のある生物であるが、網走湖の無酸素塩

水中には有毒成分である、高濃度の硫化水素が含まれ

ている。そのため塩淡境界標高の上昇によって、生息

水深に底層塩水が曝露されると、塩分濃度としては生

息範囲内であるにもかかわらず、死滅が卓越する挙動

を示している。このことからも汽水湖においては、有

毒成分の無害化が実現しなければ、水質改善が起こら

ないことが想定された。 

 

4． 結氷する汽水湖の貧酸素化予測手法の空間再現性

の向上 

 網走湖における水質挙動を予測するために、数値計

算モデルを構築した。日本造船学会海洋環境研究委員

会を母体として開発されたMECモデルを参考にして、

3 次元の直交座標格子による流動モデルに水質項目を

付加して、流動部分の密度項で淡水と塩水を表現出来

るモデルとしている。水質項目は水温、塩分、濁度を

基本として構築した。算出結果の一例として濁度と流

速ベクトルの水面での平面分布算出例を図 23に示す。
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鉛直方向を含め約 2 万格子の算出が出来る数値モデル

を構築した。 
 図 24 に川尻地点における水面水温の時系列再現比

較を示す。計算期間は 2014 年 1 月 1 日から 2015 年 12
月 31 日としている。結氷を考慮した表面熱収支を適

用し、結氷を含めて連続計算が可能となり、十分な精

度を有していることを確認した。 
 図 25 に川尻地点地先の水深 10m 地点での鉛直塩分

分布の再現性を示す。図は 2014 年 8 月 10 日を抽出し

ている。観測値の塩淡境界における塩分躍層を完全に

は再現できていないが、計算上塩分値が 11 の標高は観

測での塩淡境界標高と一致し、概ね現況水質を再現可

能であることが確認された。 

 
5． 貧酸素化改善技術の開発と生物影響評価及び管理

手法の提案 

5.1 事前実験 

5.1.1 実験方法 

図 1 中川尻地点と同位置の呼人(ヨビト)漁港近傍で

酸素溶解装置を用いた酸素供給実験を実施した。図 26

に現地実験の実験位置、採水位置および AB 断面図を

示す。呼人漁港沖合水深 10 m(岸壁から約 200 m 西)の
A 地点で水深 9 m より、水中ポンプで試験水を 90 L 採

取し、安全確保のため漁港内で各種実験を船上で行う

工程を繰り返して試験水を確保した。  
写真 1に実験装置の全景を示す。吐出量 30 L/min の

小型酸素溶解装置を作成し、90 L の試験水を開放水槽

内で循環させ、酸素ガス(99.5％)を 1 気圧条件で溶解さ

せた。水槽内の DO、濁度、ORP の変化を水質計で 1
秒間隔、約 3 時間モニタリングした。加えて、一定時

間毎にシリンジで試験水を分取し、大気に接触しない

ように室内に輸送して化学分析を行った。なお、原水

として標高-8 m の塩水、標高-4 m の淡水を分取して、

ブランクとした。 
また、化学分析において、日本工業規格(JIS)に準じ

た水質分析では硫化物イオンを定量できるが、硫化水

素に限定できないため、菅原ら 13 )の手法を用いて、酸

固定法により硫化水素を定量した。なお、JIS 準拠によ

り分析した水質項目は全有機炭素(TOC)、全リン(TP)、
オルトリン酸態リン(PO4)、全窒素(TN)、アンモニウム

態窒素(NH4)、亜硝酸態窒素(NO2)、硝酸態窒素(NO3)
であり、底質分析項目は TOC、TP、TN、硫化物であ

る。  

5.1.2 実験結果 

酸素溶解水による試験水への酸素供給結果を図 27

に示す。酸素供給から 10 分ほどで DO は 40 mg/L まで

上昇し、50 分ほどで一旦濃度が低下した後、以降は 41 
mg/L でほぼ一定値となった。実験時の試験水水温は

17℃であり、大気条件下の DO 飽和濃度は 9.3 mg/L で
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図 23 数値モデルによる濁度と流速ベクトルの計算例 

図 24 川尻地点での水温時系列再現結果 

図 25 鉛直塩分分布の再現性確認 
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あることから、酸素分圧がほぼ 100％で吸気した場合

には最大で 46.5 mg/L ほどになる。 
次に濁度をみると 50 分まで単調上昇し、その後一

定値となった。目視による変化(写真 2 参照)として、

初期の試験水は黒色半透明であったが、酸素供給直後

から変色しはじめ、120 分後には完全に白濁して、微

粒子状物質が確認された。対応するように ORP も 5～
50 分までは-290 mV でほぼ一定値、50 分以降は上昇傾

向を示し、140 分後には-10 mV となった。この間は DO
が過剰に存在しても ORP は負値を示していた。これら

の挙動は、複数回試行しても同様であった。また酸素

濃度を変化させた場合でも変化点(図 27中の場合は 50
分)に至るまでの時間に差が生じるものの挙動は同様

であり、WEP による酸素供給時の初期変化の再現性が

確認された。 
表 2 に原水(淡水と塩水)、酸素供給 120 分後の試験

水の水質分析結果をまとめる。表中 ND は未検出を意

味する。まず、現状の網走湖の淡水と塩水の水質を比

較すると、TOC は同一であるが、リンや窒素の濃度は

大きく異なり、特に PO4 と NH4 は顕著であった。こ

のことから有機物は塩淡によらず、均一に分布してい

るが、栄養塩は塩水層に高濃度に蓄積されていること

がわかる。次に酸素を供給した場合、PO4 と NH4 が若

干濃度低下を示したが、他の項目に変化は見られな

かった。特に NO2、NO3 は酸素を供給しても検出され

なかった。次に現地で採取した底泥を直径 8 cm のア

クリル管に入れ底泥を乱さないように、図 27 の実験

後の試験水を注水して 3 日間 5℃暗条件で静置した後

の試験水の分析結果をみると TOC が低下、TP、PO4 は

顕著に低下、TN、NH4 は上昇する結果となった。この

場合も NO2、NO3 は検出されなかった。なお、3 日後

の試験水の DO は 1 mg/L 以下となっており、白濁物質

はほぼ消失していた。この結果から、試験水のみの場

合は酸素を供給しても有機物やリン、窒素に大きな変

化は見られず、他の物質が反応していることが確認さ

れた。一方で酸素を飽和させた試験水を底泥と接触さ

せた場合には水中のリンが急激に低下する挙動が確認

され、底泥表面の酸化によって PO4 が吸着されたと推

察される。 
次に酸素供給時の硫化水素の経時変化を図 28 に示

す。初期試験水中には 130 mg/L の硫化水素を含有して

おり、酸素供給開始から直線的に減少し、50 分でゼロ

となった。図 27 からも酸素供給後 0～50 分の間は供

給した酸素は硫化水素の酸化に使われ、硫化水素消失

図 26 実験位置図 
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後に次段階の反応が起こっていることが推察される。 
ここで、酸素供給によって白濁して濁度が上昇する

ことから、酸素供給後の試験水を 0.45 μm のメンブラ

ンフィルターで濾過し、濾別された固体について蛍光

X 線分析(XRF)および X 線回折分析(XRD)を行った。

XRF は日本電子製 JSX-3400RII を使用し、含有元素の

定性分析を実施した。XRF の結果から、白色固体は硫

黄 84％、ケイ素 8％、リン 3％、鉄 1％、その他 4％で

構成されることを確認した。XRD の結果から、白色固

体はほぼ立方晶単純格子の硫黄で、立方晶面心格子の

塩化ナトリウム、斜方晶系の硫黄が含まれることが確

認された。よって酸素供給時に生成する白色固体は、

ほぼ立方晶単純格子の硫黄であり、不純物として塩や

土砂を含有することを確認した。 
生成した固体硫黄の挙動を写真 3に示す。酸素供給

条件を変えた 3 本の試料を 10 日間静置した前後の比

較である。写真中の左瓶は試験原水、中瓶は原水に 3
分酸素供給して初期 DO を 40 mg/L にした酸素一時供

給のもの、右瓶は原水に 3 時間以上酸素供給して酸素

飽和にしたもので、各試料は気泡が入らないよう充填

して冷暗所で静置した。原水は 10 日後も変化は観察

されなかった。一時供給は供給直後に固定硫黄が生成

し、白濁していたが、10 日後には固体硫黄が消失して

外観は原水とほぼ変わらず、やや黒色が退色していた。

酸素飽和したものは充填直後に固体硫黄が分散して白

濁していたが、10 日後には固体が沈降し、上澄みは無

色透明となっていた。このことから、生成した固体硫

黄は貧酸素状態で硫化水素として再溶解すること、酸

素飽和を維持することで硫黄の沈降除去が可能である

ことが推察される。 
5.1.3 酸素供給時の反応 

以上の実験から、無酸素塩水層に酸素供給を行った

ときの、数分から数日の極めて初期に起こる反応は硫

化水素が酸化し、固体硫黄の析出が優先することが明

らかとなった。このとき硫化水素は 1 時間弱で完全に

酸化され、有機物や栄養塩に明瞭な変化が見られない

ことがわかった。特に硝化の影響は確認されず、NH4
の酸化は化学的過程ではないことが示唆される。また、

析出した硫黄は貧酸素化にともない溶解する挙動が見

られ、無酸素塩水中に酸素供給したときの反応は中間

体を無視し、最終的には【1】式のように推察される。 

OHSOSH 222 222 +↓↔+    【1】 

【1】式から硫化水素の無害化には反応を右辺に偏

らせることが有利であり、酸素の供給および沈殿硫黄

の除去が有効と考えられる。  
5.2 試験プラントの施工 

現地底層水の酸素供給を行うことで有毒物質の無

毒化が起こり、現状含有物質の有害化は確認されな

かった。このことから呼人漁港に酸素溶解装置（WEP）
の試験プラントを施工して、現地スケールでの実証試

験を実施した。酸素精製機など陸上設備、および岸壁

から 160 m 湖心側(図 29中 B2 地点)の標高-7 m の位置

に WEP など水中設備を建設・設置し、概略を図 30に

示す。水中設備は大きさ 20 m3、陸上重量 1.2 t で吐出

量 120 m3/h のポンプを搭載し、浮力が 100 kg になるよ

うに浮子を取り付けた。図 31 に岸壁からの断面図お

よび 2017 年 8 月 28 日の B2 での鉛直投下式の水質計

(Hydrolab 社、DS5x)での鉛直水質観測結果を示す。B2
において標高-6.2 m に明瞭な塩淡境界が存在し、塩水

図 28 酸素供給時の硫化水素濃度変化 

写真 3 固体硫黄の経時挙動 

(左：実験開始時，右：静置 10日後) 

＊左瓶：原水，中瓶：酸素一時供給，右瓶：酸素飽和 
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TOC 9.7 10 10 8.8

TP 0.12 4.3 4.3 1.3

PO4 0.086 4 3.8 1.1

TN 1.3 22 22 25

NH4 0.1 21 20 23

NO2 0.06 ND ND ND

NO3 0.91 ND ND ND

表 2 水質分析結果 
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層は無酸素状態であった。水中設備は 500 kg のアン

カーで固定、吐出口が標高-7.3 m、吸入口が標高-6.8 m
になるように係留した。設置時の塩淡境界は標高-6.2m
であったが、残気吐出口は塩水の連行が起きないよう

に標高-3.5m に設定した。陸上設備は酸素圧送するた

めの圧縮機や配電盤を装備し、送気管と電線を水中設

備に接続させた。2017 年 8 月 28 日に施工、調整完了

し、2017 年 8 月 29 日以降、運転時間や吐出標高など

を様々な条件で運転を開始し、実証試験を行った。 
5.3 効果の検証 

5.3.1 現地観測 

効果を検証するため、鉛直観測、自記計観測、採水

水質分析を継続的に実施した。 
鉛直観測は投下式水質計（環境システム DS5x）を

用いて、水中設備設置位置および吐出口位置を中心に

鉛直観測を実施した。また一定期間ごとに水中設備設

置位置を中心に平面的に複数点の水質鉛直分布観測を

行い、空間的な水質観測を実施した。 
自記計観測は図 29 中 A 地点に超音波流速計

(TELEDYNE RD Instruments Workhorse sentinel 1200 
kHz) と圧力式水位計 (Onset Computer Corporation  
HOBO-U20)を標高-9 m に係留した。B1、B2、B3 の各

地点の標高-7.5 m に塩分水温計(JFE アドバンテック 

Compact-CT)、光学式溶存酸素計(JFE アドバンテック 

RINKO-W)、クロロフィル濁度計(JFE アドバンテック 

Infinity-CLW)を係留した。B1 と B2 間、B2 と B3 間は

25 m の距離をとって南北方向に配置した。全ての測器

は 1 時間間隔でデータを取得した。 
水質分析は鉛直観測と同一日に B2 地点および A 地

点の標高-3 m(淡水)と標高-7.5 m(塩水)で採水を行い、

日本工業規格に準じた水質分析を行った。分析項目は

全有機炭素(TOC)、溶存態有機炭素(DOC) 、全リン(T-
P)、オルトリン酸態リン(PO4)、全窒素(T-N)、アンモニ

ウム態窒素(NH4)、亜硝酸態窒素(NO2)、硝酸態窒素

(NO3)である。加えて、硫化水素については、管原ら 13)

の手法を用いて、採水直後の試験水を酸固定法により

定量した。また、参考として北海道開発局網走開発建

設部のホームページで公開されている定期水質観測結

果から湖心のデータを比較した。 
5.3.2 観測結果 

図 32に酸素供給後のB2地点での鉛直分布の時間変

化を示す。塩分は塩淡境界位置が 10 cm ほど変動する

が、鉛直分布に大きな差は見られない．DO は標高-6.2 
m 以上の淡水部は、ほぼ鉛直均一に分布し、8～12 mg/L

となっていた。塩水部は標高-7.3 m にピークを有する

分布となり、底層方向にも濃度の拡散が確認された。

濁度は標高-7.3 ｍに特異的にピークを有する分布と

なっていた。この結果から試験プラントにより現地ス

ケールにおいても、設定標高に選択的に酸素供給を行

い、硫化水素の酸化によって固体硫黄が生成して濁度

上昇 11)となっていることが確認された。なお標高-7.3m
における別途採水分析した硫化水素、全鉄、全マンガ

ンの濃度は 110 mg/L、1 mg/L、0.8 mg/L であり、生成

する固体の成分組成 11)からも鉄やマンガンの影響は小

さいことを確認している。塩分の分布からも塩淡境界

を破壊することなく酸素供給できていることが確認さ

れる。 
次に A 地点の超音波流速計の観測結果より標高-7.5 
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図 29 設置位置図 
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図 31 断面位置図と鉛直水質分布（B2地点：8/28） 
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m を抽出して北方成分と東方成分の流速変化図を図

33に示す。強風に対応して流速が増加するような挙動

がみられるが、おおよそ±5 cm/s の間で変動していた。 
2 ヶ月間の平均流速は北方成分 0.47 cm/s、東方成分-
0.32 cm/s であり、北北西方向に 0.57 cm/s であった。1
時間同一流速とするならば、時間あたり 20 m ほどの

移動に相当する。なお、鉛直方向の流速は±1 cm/s 以下

で変動し、平均は 0.03 cm/s であった。次に水塊の移動

を確認するため、図 33 の結果を成分毎の流速を加算

して軌跡として図 34に示す。積算期間は 2017 年 8 月

29 日 15：00～11 月 2 日 12：00 である。起算時刻や積

算期間によって距離や方向が変化するため厳密な定量

的取扱いはしないが、この軌跡は約 2 ヶ月間の定性的

な水塊移動を示している。 運転開始直後は原点付近に

水塊が固まり最大限に酸素供給効果が現れると推察さ

れる。9 月 4 日に、おおよそ 7 m/s の風の発生にともな

い北北西方向に水塊が移動しはじめ、強風発生時に対

応して流向に変化がみられ、おおまかに強風時に南向

きに流向が変化する挙動を繰り返すことが確認される。 
この結果から B2 地点で酸素供給した水塊は南北方向

にゆらぎながら、北北西に移動すると推察される。な

お、淡水層（標高-6 m 以上）では南向きに卓越する流

れが観測され、その流速は塩水層の 10 倍ほどであっ

た。よって塩水層の流れは、降雨や風波による淡水層

流速による摩擦や水面変動に伴う動水勾配の発生に起

因すると考えられる。  
次に B1、B2、B3 における DO と濁度の観測値次に

濁度の観測結果から各観測データの統計値をまとめて

表 3に示す。B2 で酸素供給と硫黄生成し、流動にそっ

て下流側の B3 に流され、その間に DO を消費するた

めに DO は検出できないが、濁度が増加傾向を示し、

硫化水素の反応が進行しながら硫黄が輸送されること

が推察され、卓越流の上流にあたる南側の B1 では酸

素供給影響が小さくなる結果であった。 
次に WEP 運転 58 日後に WEP 設置位置を中心とし

て、面的に鉛直観測を行い標高-7.5 m の DO と濁度を

抽出したコンター図を図 35、図 36 に示す。図 35 の

DO は中心付近に 20 mg/L の高濃度がみられるが、5 m
ほどの距離で 3 mg/L 以下となっていた。北北西方向お

よび南方向に有酸素がみられるが、DO 濃度は低く、

40 m四方の範囲であった。図36に濁度の分布を示す。

濁度は中心から北側に広く分布し、その範囲は 120 m
四方に及んでいる。また、東側 100 m ほどの地点にも

高濁度帯がみられ、酸素供給の影響とも考えられるが、

地形上ほぼ湖底に位置する地点であり、底泥の巻き上

げ等の観測影響も考えられる。酸素供給による硫化水

素の酸化は水塊の移動に添って北北西方向に拡大して

いることが確認された。 
水質分析結果について B2、A(B2 からの距離 40 m)、
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図 33 流速観測結果(A地点標高-7.5m抽出) 

図 32 B2地点の鉛直分布の変化 
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観測 項目 B1 B2 B3

平均 0.18 11.69 1.11

標準偏差 1.23 7.61 3.01

平均 9.03 21.35 25.91

標準偏差 16.68 28.61 41.59

DO

濁度

表 3 DOと濁度観測値の統計値 
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湖心(B2 から距離 1.7 km)の 3 地点で塩水(標高-7.5 m)
中の比較を行う。図 37に上段に T-P、下段に T-N の時

系列変化を示す。湖心の T-P は、ほぼ 3～4 mg/L の間

で大きな変動なく推移している。B2 は WEP 運転前は

湖心と同程度であったが、運転後は濃度が低下してい

た。A 地点では湖心と B2 の中間となり、時間ととも

に湖心濃度に漸近する挙動であった。このことは酸素

供給によって PO4 が減少し、塩水層内で土粒子や硫化

物などに吸着されて濃度の減少となると推察される。

湖心の T-N 濃度は 14～18 mg/L でほぼ横ばいで推移し

た。B2地点やA地点では酸素供給後に濃度が低下し、

吐出点から離れるほど湖心濃度に漸近する挙動を示し、

T-P と同様の挙動となった。なお、塩水層での無機態窒

素は NH4 のみが検出された。 
次に B2 地点における、硫化水素の鉛直分布の変化

を図 38 に示す。WEP 運転前の 6 月 30 日では塩水層

(標高-6.5m)以深で濃度が急増し、深いほど濃度が高く、

B2 地点の湖底付近では 112 mg/L となっている。WEP
の吐出口である標高-7.5 m 付近では 57 mg/L となって

いた。WEP 運転を開始して 1 日後の 8 月 30 日には塩

淡境界は標高-6.2 m であり、標高-6.2 m～-7.5 m は塩水

層であるが、硫化水素がゼロとなっていた。さらに湖

底付近も 56 mg/L まで濃度が低下していた。その後は

湖水の流動によって沖合の硫化水素が供給されること

で、濃度が上昇する挙動となった。標高-7.5 m では継

続的に 24 mg/L となっており、湖水が循環するなかで

約 60％の硫化水素削減が持続される結果となった。残

留濃度としては高い値を維持しているが、B2 地点の標

高-7.3m からの酸素供給によって B2 地点では湖底に

およぶまでの塩水層内（標高-6.2m～-8.2m）全体で、約

50％の硫化水素の濃度低下が確認された。 
5.4 結氷下の運用  

ここまでは 2017 年 8 月 29 日から 11 月 20 日までの

24 時間の連続運転の状況であった。次に結氷期の 2017
年 11 月 20 日から 2018 年 4 月 20 日までの観測結果，

及び融雪後の 2018 年 5 月 25 日から 2018 年 8 月 20 日

までの観測結果をまとめる。なお、上記期間に故障等

による WEP の運転停止はなく観測機器の故障等によ

るデータの未取得もないが、2018 年 4 月 20 日～2018
年 5 月 25 日までは薄氷流出や融雪出水によって現地

作業が危険なため機器の再設置ができずにデータが取

得できなかった。  
5.4.1 水位・気象 

図 39に気象庁網走観測所の風速と降水量、図 40に

気温と積雪深、図 41に国土交通省網走潮位、網走湖水

位をまとめる。各データは気象庁 WEB より毎正時

データを取得した。なお、目視観察による湖水面の全

面結氷日は 2017 年 12 月 10 日、全面開氷日は 2018 年

4 月 10 日であった。本研究では便宜上 2017 年 12 月 10
日から 2018 年 4 月 10 日を結氷期、2018 年 4 月 10 日

以降を融雪後と呼称する。結氷期は融雪後よりも風速

が強く、降水量は少なくなっていた。結氷期の降水は
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気温が氷点下であり、雪として降下して積雪深の上昇

となっている。積雪深は気温が上昇に転じる 2 月 20 日

をピークとして減少に転じ、3月26日にゼロとなった。 
図 41 より結氷期でも氷面が変動することが確認さ

れる。観測水位は水面高さであり、氷面高さは 0～10 
cm 程度水面高さよりも高くなるが、ほぼ観測水位と

同程度である。高さの変動は水位変動に依存し、網走

湖では 0.1～0.3 m の範囲で変動していた。なお、氷厚

の連続観測データはない。気温が 10 ℃まで上昇した 3
月 10 日に湖水位も急上昇し、水際の開氷により氷面

変動が助長されたと推察される。さらに 4 月 1 日に気

温が 20 ℃まで急上昇すると融雪洪水流入により、湖

水位の上昇となった。なお、このとき降雨はなく、氷

板も残存していた。また、結氷期は潮位が湖水位より

も高くなる頻度が多いため、海水の逆流により湖内に

海水が流入している。一方で融雪後は降雨に連動して

湖水位が上昇し、6 月 15 日や 7 月 10 日に水位のピー

クが観測された。  
5.4.2 水塊移動の変化 

まず A 地点（図 29参照）の超音波流速計の標高-7.5 
mの観測結果を抽出して北方成分と東方成分の各成分

毎に流速を積算し、北向きおよび東向きの流速を正値

として、任意期間中の毎時観測流速を単純加算して、

時系列の積算値とした後、横軸に東方積算流速、縦軸

に北方積算流速をとり、標高-7.5 m における水塊の移

動軌跡を図42に示す。積算期間は結氷期について2018
年 1 月 1 日 0 時～3 月 20 日 23 時、融雪後について

2018 年 6 月 1 日 0 時～8 月 18 日 23 時の各 80 日間と

した。結氷期の水塊はやや北西に向かい揺らぎながら、

原点近傍に集中する軌跡であった。一方で融雪後は北

西に向かい移動する結果となった。2017 年の秋期の結

果 10)からも北西方向に水塊が移動しており、無氷期は

同様の水塊移動となっていた。この結果から、結氷の

有無により水塊移動は大きく異なり、結氷により水塊

移動が抑制されることが確認された。 
次に B1地点 3標高の水温変化を図 43に塩分変化を

図 44に示す。図 43の標高-3 m の結果から 12 月 10 日

に水温変曲点がみられ、4 月 10 日までは水温 2 ℃以下

の低水温を維持していた。これら変曲点は結氷日と開

氷日に一致しており、結氷により表層ほど水温が低く、

底層は 5～6℃で一定の水温変化を示した。図 44 の塩

分変化から結氷中は各層の急激なばらつきは観測され

ず、淡水流入や風の影響がないことで、塩水状況が安

定していると推測される。一方で標高-5.5 m では結氷

図 40 網走観測所の気温と積雪深変化 

図 41 網走港潮位と網走湖水位 

図 39 網走観測所の風速と降水量変化 
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とともに塩分の上昇が観測される。逆水温分布になる

ことや塩分躍層は破壊されるが DO 躍層が存在し続け、

栄養塩濃度は DO 躍層前後で大きく異なる挙動が見ら

れる。水温と塩分は上方拡散して二重拡散対流の挙動

が見られる、一方で DO や栄養塩については二重拡散

対流挙動は確認されなかった。しかしながら、結氷期

は氷面の氷板によって、風などの外力攪乱が抑制され、

流況や水質鉛直分布の変動が少なくなることが確認さ

れた。 
結氷期の 2月 28日の B2地点における水質鉛直分布

を図 45に示す。このとき氷厚は 80 cm であった。DO
の躍層は標高-6.5 m 付近にみられるが、水温や塩分は

躍層を形成せずに、緩やかな連続勾配を有して、表層

ほど小さい値となる分布であった。さらに WEP の吐

出口である標高-7.3 m 付近に DO と濁度のピークが確

認された。WEP の吐出によって水塊の攪乱が起きない

ことは確認 14)しており、この結果からも逆水温勾配や

塩分躍層の破壊に影響せずに、DO を供給して、硫化

水素の酸化により無害化していることが確認された。 
次に自記計連続観測結果より各データの統計値を

表 4 にまとめる。参考として 2017 年秋期の結果 14)も

加える。B1 では秋期、結氷期ともに DO と濁度が同程

度であり、通年で南向きの流れが発生しづらいためと

考えられる。一方で、B2 では結氷期に DO、濁度とも

に高濃度となり、B3 まで効果が波及していることがわ

かる。秋期に比べて水塊流動が抑制されることで、硫

化水素の酸化反応がより進行しやすくなるため、B2 の

水質変化が確認しやすくなっているものと推察される。

一方で秋期は水塊流動が卓越するため、B2 より北側の

B3 で濁度が上昇するような流下挙動が観測されてい

る。さらに、融雪後には結氷期に比べ水塊流動が活発

になり、流下輸送が再開されると同時に流動接触する

新規硫化水素に対して十分な反応時間と酸素量が確保

できないことで、DO や濁度の急激な低下が観測され

ている。秋期では濁度が B2 から B3 にかけて上昇傾向

を示すが、融雪後では逆に低下傾向を示していた、こ

れらは水塊の流動方向に起因していると推察される。 
5.4.3 水質空間分布の変化 

次にWEP設置位置を中心として、面的に鉛直観測を

行い標高-7.5 mのDOと濁度を抽出し、クリギング法に

より内挿したコンター図を示す。図46は2月28日、図47

は5月25日の観測結果である。図46のDOは中心付近に

10 mg/Lの高濃度がみられ、半径50～100 mの同心円状

に分布するDOが検出された。2月28日はWEPの運転開

始から178日、結氷後から78日経過しており、継続運転

と水塊移動抑制の影響により、秋期の分布14)と比較し

ても、DO、濁度はいずれも高濃度で広範囲に効果が観

測された。図42の水塊移動状況からも、WEP本体付近

に水塊が滞留するため、硫化水素の酸化が進行しやす

く、DOが残存することが確認される。濁度は本体より

図 45 B2地点の水質鉛直分布（2018/2/28） 
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平均値 0.18 11.69 1.11
標準偏差 1.23 7.61 3.01
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50 m西側が最も高濃度で160 NTUであり、その地点か

ら同心円状に約300 m四方の範囲に濁度が分布してい

た。 
図47より融雪後の5月25日では、DOの分布はWEP本

体より北西向きにのびる楕円状となり、本体近傍のDO
も結氷期と比較すると4.0 mg/L程に低下した。濁度も

本体から北西向きに広がる分布となり、結氷期に比べ

濁度も低下していた。これらは開氷にともなって滞留

水塊の移動が促進され、結氷期の改善水塊が流下拡散

したことを示しており、DO供給点においては新規無酸

素水塊の暴露によって、改善効果が更新されることが

確認された。固体硫黄の溶解度は試薬安全データシー

ト(SDS)からは不溶となっており、酸化除去された固

体硫黄が硫化水素として再溶存する量は非常に少ない

と思われる。そのため水塊流動が湖内循環するならば、

DO供給をする限り、硫化水素は漸減すると想定される。

また、5月25日はWEPの運転開始から265日経過してい

るが、含有硫化水素が膨大なため、開氷による流動再

開で改善効果が初期化されるように見える。一方で、

水塊移動が抑制される結氷期では、約2ヶ月のDO供給

でおよそ90000 m2に影響が波及することが確認された。 

5.5 吐出標高の影響 

5.5.1 吐出標高の影響（流況） 

吐出標高の影響評価を行うため、WEP の設置位置を

沖側に移設し、運転試験を行った。2017 年は標高-7 m
の位置に 2017 年 8 月 28 日に建設・設置し、2018 年は

湖底標高－10 mの位置にWEPなど水中装置を2018年
8 月 26 日に移設・再設置した。図 48 に岸壁からの断

面図および 2017 年設置日の鉛直投下式の水質計(環境

システム、DS5)での水質鉛直観測結果を示す。B 地点

（図 29 中 B2 地点相当の水中本体位置、B3 相当の北

側観測点を N 地点と呼称）において標高－6.2 m に明

瞭な塩淡境界が存在し、塩水層は無酸素状態であった。

2017 年は境界面付近に DO 供給するため、500 kg のア

ンカーで固定、吐出口が標高－7.3 m、吸入口が標高－

6.8 m になるように係留した。ここで、陸上で精製され

た酸素ガス(濃度 92 ％)は水中設備に圧送し、圧送総量

の 80 ％が水中溶解する。そのため余剰酸素を残気吐

出口から排気する必要がある。設置時の塩淡境界は標

高－6.2 m であったが、残気吐出口は、気泡上昇による

塩水の連行が起きないように標高－3.5 m に設定した。

陸上設備は酸素圧送するための圧縮機や配電盤を装備
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し、送気管と電線を水中設備に接続させた。2017 年 8
月 29 日より 24 時間の連続運転を開始した。次に 2018
年 8 月 26 日からは吐出口を標高－9.0 m に再設置して

2 時間毎の運転と休止を繰り返す間欠運転とした。こ

の時、吐出口は陸上装置のコンプレッサーで圧送でき

る限界水深である 10 m 以浅とし、なおかつ底面付近

の吐出とした。なお、2018 年 10 月 28 日～2019 年 1 月

29 日までは故障が発生して WEP の運転を停止してい

る。故障修理後 2019 年 8 月 25 日まで 2 時間毎の間欠

運転を継続し、2019 年 8 月 25 日に WEP を水中より引

き揚げて、筐体の点検を行った。 
塩分観測 14)（図 44標高-7.5m参考）の結果から水中

装置の運転期間中は塩分値の変動がなく、塩水や淡水

の鉛直混合を引き起こさず、選択した標高で吸水と吐

出ができていることが確認された。DO を供給しても、

水塊中の硫化水素濃度が高いために、DO はすぐに消

費され、酸化反応の痕跡である固体硫黄の生成によっ

て濁度の上昇として計測される。B 地点および N 地点

の 2018 年 8 月 26 日から 10 月 25 日までの 60 日間の

DO と濁度の統計値を表 5 にまとめる。なお、参考と

して 2017 年時の吐出標高が異なる場合の同時期の統

計値 14)も加える。 
2017年と2018年は観測標高や運転時間が異なるが、

標高が低いほど検出 DO（換言すれば残存 DO）が低く、

濁度が高くなる結果となった。次に B 地点と N 地点の

挙動をみると、観測標高によらず、B 地点では N 地点

よりも DO が高く、濁度が低い挙動が一致していた。

WEP の最大の特徴は標高選択性である。網走湖の栄養

塩や硫化水素など含有物質の水質分布の特徴は水平方

向均一で、鉛直方向に低層ほど高濃度に分布する 10)、11)

こと、間欠運転では連続運転に比べて供給 DO は半分

であるが、B 地点の DO 平均値は連続運転の半分以下

となり、これらの差は含有する硫化水素の濃度に起因

していると推察される。 
次に各標高の水塊の軌跡を図 49 に示す。A 地点で

計測した標高－9.0 m の超音波流速計の結果より 2018
年 8 月 26 日から 10 月 25 日までの 60 日間の流速を北

方および東方成分毎に積算して軌跡としたものである。

なお、参考として 2017 年 8 月 29 日から 10 月 28 日ま

での 60 日間の軌跡（図 34同一）を加える。この結果

からA地点での秋期の塩水層は標高が低いほど流速が

遅く、東西に揺らぎながらほぼ北向きに移動している

ことが確認された。標高－7.5 m では塩淡境界が近く

淡水層の影響が強いため、南向きの流れや東西方向に

も大きく変動し、水塊の混合が促進されていることが

示唆される。一方で標高－9.0 m においては淡水境界

の影響が小さくなり、混合影響も小さくなるために安

定した水塊の移動となっていた。なお、各年の 60 日間

の平均流速は 2017 年が東方－0.22 cm/s、北方 0.53 cm/s
であり、2018 年が東方－0.02 cm/s、北方 0.43 cm/s で

あった。これより、低標高（水深が深い）ほど流速が

遅く、北向きに偏向することがわかった。 
 図 50 に水中装置の再設置後の運転 7 日後の B 地点

におけるDO、濁度と塩分の鉛直分布と2017年の結果、

および湖心における硫化水素の鉛直分布を示す。なお、

湖心の最低標高は－16 m であるが機器観測結果と比

較するため標高－10 m までを抽出した。ここで、計測

時期 項目 統計値 B N
平均値 11.69 1.11
標準偏差 7.61 3.01
平均値 21.35 41.59
標準偏差 28.61 41.59
平均値 2.25 0.39
標準偏差 4.60 0.96
平均値 48.60 97.06
標準偏差 86.32 75.44

2017秋期
EL-7.5m
連続運転

DO

濁度

2018秋期
EL-9.0m
間欠運転

DO

濁度

表 5 自記水質計観測値の統計 

図 49 各標高の 60日間の積算流速の変化 
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時の塩淡境界標高は 2017 年で標高－6.0 m、2018 年で

標高－6.8 m であった。両年ともに吐出口を施工した

標高に DO と濁度の上昇が計測された。濁度の分布を

みると吐出水塊の標高選択性が非常に高く、ピーク幅

は 40 cm ほどであった。一方で貧酸素層の DO ピーク

は幅が 1 m ほどになっていた。DO センサーは蛍光式

光学センサーであり、濁度センサーと時定数は同程度

であることから、ピーク幅の違いは計測時の落下速度

に起因するとは考えづらく、水塊中の含有物質に由来

していると推察されるが、詳細は不明である。なお、

N 地点における DO と濁度の鉛直分布のピーク標高は

B 地点と同じで 2017 年は標高－7.5 m、2018 年は標高

－9.0 m に観測され、DO ピーク値が小さく、濁度ピー

ク値が大きくなっていた。このとき塩分の鉛直分布に

DO や濁度のピーク標高に対応する標高に急激な変化

は見られず、標高が低いほど塩分が増加して、装置の

運転による強制的な鉛直混合が起きていないことが確

認された。  
 鉛直観測を平面的に実施し、2017 年は標高－7.5 m、

2018 年は標高－9.0 m を抽出して、コンター図として

図 51に示す。2017 年は水中装置を中心に 300 m 四方

の範囲で計測し、2018 年は明瞭な濁度を検出できなく

なるまで範囲を拡大して計測している。2017 年は装置

の北西の範囲に濁度の上昇が確認された。2018 年は装

置から北側に 600 m の距離まで濁度上昇が確認された。

観測範囲内の濁度上昇は幅 300 m で南北方向 700 m の

210,000 m2 に広がり、酸素供給影響が確認された。図

49の水塊移動の痕跡を参考すると、DO 供給して生成

した固体硫黄は水塊の移動に追随して広がっているこ

とが明らかとなった。なお、2017 年時は塩淡境界近傍

で DO 供給を行い、2018 年時は 2017 年に比べて深い

位置としている。このことから両年の差は塩淡境界の

影響が強いと推察される。図 49 の結果から、2017 年

の軌跡が 2018 年に比較して同一期間での南北、東西

方向の変化が大きく(流向の変化および流速が大きい)、
塩淡境界面近傍では水平面の水塊の混合や往復移動が

大きいと推察され、生成固体硫黄の沈降が促進されて

濁度の広がりが小さいと考えられる。また図 51 から

濁度の上昇が水中装置より北側に 600 m まで観測され

ており、2018 年の濁質の移動速度は 60 日で 600 m 移

動したとすると、0.012 cm/s となる。一方で観測期間中

の水塊の北向の平均流速は図 49より 0.43 cm/s であっ

た。つまり水塊の移動よりも濁度の移動が遅くなって

いた。これらは濁度を構成する固体硫黄が沈降してい

るために、見かけ上の濁度の広がる速度が水塊の移動

速度と一致しないためと考えられる。 
5.5.2 吐出標高の影響（水質影響） 

2017 年の観測結果から T-N や T-P は 20 ％ほど濃度

が低下する挙動が確認された（図 37参照）が、2018 年

の標高－9.0 m においては T-N は 20 mg/L、T-P は 4.1 
mg/L で季節によらずほぼ一定しており、装置運転によ

る濃度の変化はほぼ見られず、最も大きく変化しても

10 ％以下の濃度低下となっていた。TOC についても

標高－9.0 m においては 7.0 mg/L ほどで一定して推移
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し、装置運転による明瞭な差異は確認できなかった。 
一方で硫化水素については装置運転により明確な

差異が確認された。B 地点の吐出口標高を抽出し、時

系列の変化として図 52に示す。B 地点から 3 km はな

れた湖心における同一標高の値も加えている。まず

2017 年 6 月～2018 年 8 月までは湖心の標高－7.5 m で

は時間の経過とともに 60 mg/L から 90 mg/L に濃度が

上昇していた。B 地点では 24 時間連続運転を継続し、

湖心に比べて約 45 mg/L 濃度が低下しながら、時間軸

方向では増加傾向を示していた。この時、湖心の硫化

水素の増加率を便宜的に直線回帰によって見積もると

日当たり 0.071 mg/L となった。同様に B 地点の増加率

を見積もると 0.077 mg/L となりほぼ一致していた。こ

こで、酸素供給により反応する硫化水素量を推定する。

硫化水素の酸化反応（【1】式参照）から硫化水素と酸

素分子の物質量は 2 mol：1 mol である。これより反応

する原子質量比を算出すると硫黄原子：酸素原子＝

1.06：1 となる。ここで水質分析による結果から硫化水

素は硫黄原子換算、DO は酸素原子換算の質量濃度で

ある。これより同一体積内の反応を考慮するとほぼ同

質量が反応して硫化水素が酸化され、DO が消費され

ることになる。B 地点で供給される水塊は吐出 DO が

40～50 mg/L(平均 43.6 mg/L)で、時間あたりの吐出量が

120 m3/h である。 B 地点で連続して DO を供給し、沖

合から連続して硫化水素がB地点に流入する場合には、

B 地点での硫化水素低下量は供給した DO とほぼ等し

くなると考えられる｡硫化水素の低下量は 46.2 mg/Lと

なり、平均吐出 DO の観測結果(43.6 mg/L の 1.06 倍)と
ほぼ一致した。この結果から、硫化水素濃度が供給 DO
より高い場合、供給した DO はすべて硫化水素の酸化

のために消費されることがわかる。このとき原水の硫

化水素濃度が経時的に増加する場合、供給 DO はほぼ

一定であるため、供給 DO よりも硫化水素濃度が高い

と、酸化後の残存する硫化水素濃度が経時的に増加す

る挙動となると考えられる。 
次に 2018年 8月から 2019年 6月までの標高－9.0 m

の変化をみる。この期間中の 2018 年 11 月から 2019 年

1 月までは故障のため装置が停止している。標高－7.5 
m と同様に酸素供給による硫化水素低下を把握する。

湖心での硫化水素増加率は日あたり 0.080 mg/Lであっ

た。停止期間を除いた B 地点での増加率は 0.079 mg/L
であり、同程度で増加していた。B 地点では湖心に比

べて 24 mg/L 低下しており、経時的には増加挙動を示

した。2018 年は 2 時間おきの間欠運転であり、供給 DO

のおよそ半分相当の硫化水素低下を示していた。また

運転を停止すると、湖心とほぼ同程度まで、硫化水素

が増加していた。 
 
5.6 維持管理 

これまで複数年にわたり、現地に試験プラントを建

造して運用を実施した。その結果、運転費用や保守費

用、筐体の耐久性や点検頻度などの知見が得られた。

これらの知見を以下にまとめる。 
5.6.1 使用電力 

本システムは陸上で空気より酸素を濃縮して、酸素

濃度 92 ％ほどの気体を水深 10 m まで圧送して、水中

装置に供給している。加えて、結露や凍結、過熱対策

として、陸上装置には空調機器を併設している。この

ため、酸素濃縮器やコンプレッサー等を電力稼働させ

ており、運転のために電力を必要とする。本試験にお

いては、電力のすべては電気供給会社との契約により

0

50

100

150

200

250

2
01

7/
6/

1

2
01
7/
8/
31

2
01

7/
11

/3
0

2
01

8/
3/

1

2
01
8/
5/
31

2
01
8/
8/
30

2
01

8/
11

/2
9

2
01
9/
2/
28

2
01
9/
5/
30

硫
化

水
素

(
mg

/L
)

B：EL-7.5m 湖心EL-7.5m

B：EL-9.0m 湖心EL-9.0m

停止期間

2
0
1
7/

9
/1

2
0
1
7/

1
2/

1

2
0
1
8/

6
/1

2
0
1
8/

9
/1

2
0
1
8/

1
2/

1

2
0
1
9/

3
/1

2
0
1
9/

6
/1

0

100

200

300

400

500

600

2
01

7/
7/

1

2
01
7/
9/
30

2
01

7/
12

/3
0

2
01
8/
3/
31

2
01
8/
6/
30

2
01
8/
9/
29

2
01

8/
12

/2
9

2
01
9/
3/
30

2
01
9/
6/
29

使
用
電
力
量
(
kW

/日
)

2
01
7/
10
/1

2
01

8/
1/

1

2
01

8/
4/

1

2
01

8/
7/

1

2
01
8/
10
/1

2
01

9/
1/

1

2
01

9/
4/

1

2
01

9/
7/

1

図 52 硫化水素濃度の変化 

図 53 使用電力量の推移(日換算) 
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使用している。毎月の検針結果より日当たりの使用電

力量を算出し、図 53に示す。2017 年 9 月～2018 年 8
月までは 24 時間連続運転を継続しており、期間平均

で 1 日あたり 516 kW を使用していた。2018 年 9 月以

降は 2 時間おきの間欠運転では期間平均で 1 日あたり

272 kW を使用していた。2018 年 12 月～2019 年 1 月

は機器故障による運転停止となり電力使用は極端に減

少している。このときの 1 日あたりの電気料金は 24 時

間運転時で11,000円、間欠運転時は6,600円であった。

本試験では水深 10 m に酸素圧送するためコンプレッ

サーは 11.4 kW/h の電気容量のものを使用している。

コンプレッサーを 20 kW/h にすると水深 18 m まで対

応可能となるが、使用電力量は 2 倍となる。コンプレッ

サーを 40 kW/hとすると水深 37 m まで対応できるが、

使用電力量は 4 倍となり、目標水深によって運転費用

はより高額になる。 
そこで圧送目標水深毎に必要な電力量を図 54 に示

す。現地試験と同じポンプ容量や凍結対策を行い、圧

送機を目標水深毎に適応させて 24 時間の連続稼働を

1 年間継続した場合の 1 日あたりの使用電力量をまと

めた。現状システムは酸素を圧送する方式のため、目

標水深が深いほど電力を消費することとなる。このと

きの使用量を金額換算したものが図 55 である。金額

は北海道電力の単価基準に準拠する。このとき受電契

約容量によって適用単価は変動するが、30A 電灯、低

圧電力 B の併用で算出した。図は 1 年間合計の料金と

してまとめる。これより水深 10m で年 350 万円の運転

費用が発生する。仮にダム等で運用する場合、ダムサ

イトでは水深 30-40m となり、その場合は運転費用の

みで年 800 万円程が必要となることがわかった。 
5.6.2 保守費用 

酸素供給を継続すると、水中硫化水素が酸化され、

固体硫黄として析出する。このため、水中ポンプの吸

水口に硫黄が固着する挙動が確認された。写真 4 に

2018 年 8 月 26 日から 2019 年 8 月 25 日までの 1 年間

（実質 10 カ月の間欠運転）の運転による、吸水口の状

況を示す。ポンプはロータリー式のため、枝などが混

入しないように保護具を装着している(右写真参照)。 
左の写真から明らかなように、保護具に硫黄が固着し、

通水阻害となっていた。原水の硫化水素濃度は標高が

低いほど高濃度になっている、固着する硫黄量は原水

の硫化水素濃度に依存すると考えられ、2017-2018 年

の吸水口標高－6.8 m のときよりも 2018-2019 年の吸

水口標高－8.5 m の時のほうが硫黄の固着が顕著で

あった。 
また、塩水中に金属筐体を設置することから、電気

防食のため亜鉛板を接合させている。写真 5に示すよ

うに約 2 年の設置で、2 kg の亜鉛板がほぼ消失してい
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図 55 使用電力量の推移(日換算) 

写真 4 吸水口の閉塞状況 
(左：EL-9.0 mで 1 年稼働後，右：設置時) 

写真 5 電気防食のための亜鉛板状況 
(左：2年稼働後，右：設置時) 
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た。筐体重量から水中装置合計で 8 kg の亜鉛板を使用

したが、2 年でほぼ消失していた。加えて耐久試験の

ため、ボルトなどを鉄、ステンレス、チタンなど様々

な材質を用いて、劣化確認も行ったが、防食機能が維

持されており、いずれの材質においても重大な欠損は

確認されなかった。 
これらの挙動から水中装置においては少なくとも 2

年に 1 度の点検、補修が必要であることが明らかと

なった。水中装置の陸揚げや再設置には、用船や部材

費を含めて水深 10m の位置で 200 万円ほどの維持費

が必要となる。 
次に陸上装置における消耗品は酸素精製装置やコ

ンプレッサーの電磁弁やパッキン、フィルターなどが

ある。これらは年数もしくは開閉回数で交換目安が設

定されている。本試験における陸上装置では 2 年で交

換が必要となり、およそ 100 万円の費用が発生した。 
一方で、想定外の故障による支出が発生する場合も

ある。2018 年 10 月 28 日に装置が緊急停止し、酸素精

製装置の異常警報があった。結果として写真 6に示す

酸素濃縮機の開放用電磁弁のバネが折損して弁に噛み

込み、閉塞しないことが原因であったが、原因が判明

して修理するまでに 2 カ月を要し、2019 年 1 月 29 日

まで酸素供給を停止することとなった。この故障は陸

上装置であったため、比較的容易に修理が可能であっ

た。一方で 2019 年 11 月から 2020 年 5 月までの期間

は結氷期間中に故障が発生し、保守作業が実施できな

い状況となった。解氷後に検査した結果、故障は水中

ポンプの動力線劣化およびポンプ内シーリング劣化に

よる漏水・漏電であることが確認された。ポンプは 4
年間継続使用しており、スペック上の耐用年数以内で

あったが、無酸素強還元状態の水塊に浸漬していた影

響と思われ、ポンプの交換補修に 300 万円の費用が発

生した。 

これらの結果から水深 10 m 圧送で 1 日 12 時間～24
時間の運転で電気料金は年間 240～400 万円、また 2 年

に 1 度の頻度で保守点検や部品交換で 300 万円が必要

となる。このことから年平均として 390～550 万円の

維持費用が発生することが確認された。この他にも想

定外の支出は起こりうるが、保守点検を厳守すること

で、故障発生頻度は抑制できると思われる。 
5.7 メンテナンスに対する課題 

5.7.1 メンテナンスサイクル対策 

本試験から得られた課題を以下に示す。本システム

を本試験規模の装置を新造して導入する場合には約

5,000 万円の初期投資が必要である。目標の水深と水量

によって陸上装置のコンプレッサーおよび水中装置の

水中ポンプの吐出量が決まり、必要とする電気容量に

よって使用電力が概算される。目標水深が深く、大量

の吐出を行うほど初期費用と運転費用は増大し、本試

験機を基準に 10 m 深くなるごとに運転費用は 2 倍と

なる。また、対象水塊が解放水塊で流れがある場合は

写真 6 酸素精製装置の故障個所 

(上：装置内部，下：バネの欠損) 

4 ㎝ 

電磁弁 

写真 7 水流生成装置初期型（腕部の延長は 20m） 

写真 8 実験後の腕部拡大写真 
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本試験の装置仕様の範囲では、平均水塊流速が 0.5 cm/s
以上で一定方向に卓越するときは、DO 供給効果は流

れに沿って流下する。また流れのある場合に無害化で

きる硫化水素濃度は供給 DO に依存して最大でも 45 
mg/L 程度である。冬季の観測結果 11)から水塊流速が

遅い場合には、DO 供給効果は流出せずに吐出口から

同心円に拡大し、DO も残存することを確認している。

このことから、対象水塊の流況と原水の含有硫化水素

濃度によって効果の発現および発現範囲が変化すると

考えられる。一方で、冬季には氷によるケーブル等の

損傷、陸上装置の保温が必要であることなど、低温対

策も必要となる。本稿の維持費にはこれら低温対策費

用も含まれており、本試験で実装した陸上装置の仕様

は必要な対策を全て見込んでいる。そのため陸上設備

の維持費としては、寒冷地運用を考慮しても、ほぼ上

限であり、これ以上の費用は発生しないと想定される。 
また、運転上の課題として、水中ポンプの硫黄固着

による吸入口の閉塞がある。現地実験上、毎年水中装

置を陸揚げして保守を行ったが、吸入口の閉塞はポン

プの故障を助長するため、修理費用の削減のためにも

吸入口清掃は必須となる。そのため装置の機能維持の

ためメンテナンス頻度増えることとなり、結果として

保守費用の増大となる。 
5.7.2 吸水口閉塞対策（水流生成装置の開発） 
メンテナンス頻度を低下させる効果を想定し、2019

年より硫黄吸入回避のため、吸入口と吐出口の位置を

はなすよう、付属装置の開発および運用実験を行った。

具体的には図 30 での吐出位置を改造して、実験時の

吸水標高は-8.5m、吐出標高は-9.5m とし、吸水と吐出

の平面位置は 30m 離して設置した。 
2019 年はポンプの故障および付属装置の不具合や

施工の困難さからほとんどデータを取得出来なかった。

2020 年 9 月に写真 7 に示すような硫黄吸入回避のた

め、吸入口と吐出口の位置をはなすよう、付属装置の

開発および運用実験を行った。結果として初期型の形

状（吐出口を T 字配管として、T 字腕部から複数穴で

吐出）では、腕部配管内に硫黄が蓄積して 2 ヶ月ほど

で本線配管から漏れが発生し、先端まで溶存酸素が供

給されないことがわかった。写真 8に腕部の拡大を示

す。吐出穴が白色となり、運転初期には溶存酸素の供

給が行われ、硫黄固体が固着している様子が確認され

る。これらの結果から、水流生成装置の形状、施工方

法、係留方法を全て見直し、2021 年 8 月に再設置し、

2022 年 11 月まで運用実験を行った。まず吐出口は写

真 9 に示すように 360°均一に水平吐出できる形状と

し、管内流速が 2 m/s となるよう管路を調整して、管

路内堆積を予防した。実験後の吐出部状況を写真 10に

示す。写真に示すように流速の遅くなる部分に硫黄の

固着がみられるが、管路閉塞は起こらなかった。実験

時の吸水標高は-8.5m、吐出標高は-9.5m とし、吸水と

吐出の平面位置は 30m 離して設置した。写真 11 に管

路の状況を示す。管路内の流速が速いが、管路内壁に

写真 9 水流生成装置吐出部状況 

写真10 水流生成装置吐出部の実験後状況 

写真 11 水流生成装置管路内の実験後状況 
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図 56 水流生成装置運転時の本体近傍の鉛直

濁度分布 
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硫黄が固着していた。閉塞までは至っていないが、硫

黄の吸着性状が強く、完全に防止することは困難であ

ると推察される。吸着量は原水中の硫化水素濃度に依

存するが、網走湖ほどの高濃度水塊では 1 年ほどの運

用で管路内に 300kg 以上の硫黄が回収された。吐出水

の分離状況を図 56 に示す。本体近傍の濁度鉛直分布

であるが、吐出標高に高濃度濁度が検出され、吸水標

高により低濃度の濁度ピークが観測され、濁度の分離

および吸水口による濁度吸入の抑制となっていること

を確認した。実際に運転実験終了後の吸水口の外観を

写真 12 に示す。写真 4 と比較しても明らかに吸水口

の閉塞が解消されていた。電蝕防止板が溶解している

ことからも実験後の写真であることが示されている。

これらの結果から、酸素溶解装置本体と吐出口を分離

設置することが可能となり、吸水口の閉塞を抑制出来

ることが明らかとなった。このことは、装置を他の水

域に設置することを考慮すると、地形的制約に対して

柔軟に対応出来ることを示し、かつ保守頻度を低減さ

せる手法を提供できることを意味している。 
 

6.まとめ 

 網走湖の底層貧酸素改善のため、現地に酸素供給装

置を建設し、現地スケールでの運用試験を実施した。 
塩淡二層湖の塩水貧酸素改善のために、吐出口標高を

変化させて酸素溶解装置による DO 供給を行ったとき

の、水質変化や維持費等の運用費用の算出を行った。

本研究により得られた成果を以下にまとめる。 
○結氷期を含めた停滞性貧酸素水域の流動および水質

挙動を把握した。氷板により湖水の流動抑制と水面か

らの酸素供給抑制のため貧酸素化が助長されることが

確認された。 
○生物は硫化水素を含む貧酸素水塊に曝露されること

で、生息数が減少する傾向であった。そのため塩淡境

界標高および塩水量によって生物生息範囲が変動する。 
○湖内の流出塩分量を流入淡水量のみで簡易推定でき

る手法を開発した。 
○三次元数値モデルを構築した。 
○純度 90％の酸素を精製・圧送して水塊中で酸素を溶

解させ、吐出量 120 m3/h のポンプで DO を供給した結

果、吐出点近傍では DO が 20 mg/L まで上昇した。 
○硫化水素の酸化によって生成する固体硫黄を濁度と

して追跡することで、影響範囲を検出可能となった。 
○溶存酸素供給によりリン、窒素、有機態炭素、硫化

水素の濃度低下が確認された。硫化水素については吐

出標高が最も酸化が進行するが、塩水層内の鉛直方向

にも影響が波及し、吐出地点では継続的に硫化水素の

50％削減となっていた。 
○結氷期を含め、通年での継続運転を実施した結果、

結氷下においても DO 供給は可能で、結氷により水塊

流動が抑制されることで、DO の上昇が明瞭に観測さ

れた。融雪後には水塊流動が大きくなるため、効果範

囲が局在化しないために固定地点の DO や濁度は低下

するが、その影響は広範囲に拡散する結果となった。 
○標高が低い(水深が深い)ほど、硫化水素の酸化痕跡

が残存し、2 ヶ月の運用で 210,000 m2(300 m × 700 m)の
範囲に影響が確認された。 
○硫化水素の低下量は、供給酸素濃度と運転時間およ

び水塊移動速度に依存する。  
○水深10 m対応の酸素供給装置の維持費用は年間390
～550 万円が必要となる。 
 以上の結果から、平均水塊速度が 0.5 cm/s 以上であ

り、原水の硫化水素濃度が 45 mg/L 以上ならば、一台

の運用では硫化水素の完全酸化は困難であることが示

唆された。結氷下の結果や維持費用を鑑みても隔離水

塊等の流速が遅く、有限容量の改善手法とするほうが、

効果の確認と改善達成までの期間の面で有利と考えら

れる。本機の最大の特徴は標高選択的な高濃度 DO 供

給である。硫化水素を含む塩水水塊においては、酸素

供給能力は高いがライフサイクルコストは改善の余地

がある。漁業や景観、水生生物を維持するための、硫

化水素や無酸素被害の緊急対策が必要な場合や維持費

を上回る便益のある場合には解放水塊での導入も検討

写真 12 水流生成装置付属した実験後の吸水口状況 
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されるが、その場合でも目標とする改善範囲が本結果

以上の場合には、運転期間の長期化もしくは複数台の

システムが必要であることが推察された。 
また、副生成物の付着を回避もしくは低減することで、

維持費用の圧縮や水質改善効率の上昇が見込まれる。 
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13.3.2  気候変動による停滞性水域の熱・物質循環と水質環境への影響評価と適応策に関す 

る研究（気候変動にともなう流域からダム貯水池・湖沼に流入する土砂量・栄養塩負荷量の 

変化の把握、ダム貯水池・湖沼の水質予測手法の構築と水質への影響評価、適応策の検討）   

担当チーム：水環境研究グループ（水質チーム） 

研究担当者：山下洋正、小川文章、南山瑞彦、 

平山孝浩、對馬育夫、服部啓太、 

金子陽輔 

担当チーム：水工研究グループ（水理チーム） 

研究担当者：石神孝之、猪股広典、櫻井寿之、 

宮川仁、中西哲 

 

【要旨】 

 本研究では、気候変動による気温、降雨、流入量の変化がダム貯水池の水質、濁質に与える将来影響及び影響

に対する適応策効果の評価について 3段階の規模を設定した仮想ダム貯水池における鉛直 2次元モデルの水質計

算により検証した。将来影響の評価については気候変動シナリオに応じた外力条件（気象条件、流入条件）を作

成し、気候変動シナリオごとの水質計算を実施し、各種の水質障害（富栄養化、底層貧酸素化、冷温水放流、濁

水長期化）について発生の頻度や規模の変化を定量的に示した。この結果において水質障害の進行が著しいと考

えられた気候変動シナリオの条件を用いて、各種の水質障害に対する適応策を設定した水質計算を行い、それぞ

れの適応策の効果を定量的に示した。 

キーワード：気候変動、ダム貯水池、水質、影響評価、適応策 

 

 

1. はじめに 

地球温暖化が水環境に与える影響は徐々に顕在化

しており、現在における全ての温室効果ガス排出とそ

の他の強制力因子は、今後数十年にわたる気候変動の

速度及び程度に影響を及ぼすと報告されている 1、2)。

日本国内においても気候変動適応法が 2018 年に策定

され 3)、自然環境・人間社会に対する気候変動の影響

予測と適応策の検討を進めることを推進している。 

気候変動は自然環境に様々な影響を及ぼすことが

予想されている。水環境に対する影響は、気温上昇に

伴う水温上昇や、降雨形態の変化による流量・流出負

荷量の変化が考えられ 4)、これらの条件変化によりダ

ム貯水池においても水質の変化が発生することが想定

される 5)。 

既往の研究において、気候変動による水環境への影

響に関する予測は様々な手法で検討されており、ダム

貯水池や湖沼等への影響の予測において様々な水域に

おいて水温上昇と同時に他の水質変化が発生すること

が予測されている 5-10)。これまで土木研究所では、本

課題の先行研究にあたる『地球環境の変化が河川湖沼

水質に及ぼす影響に関する調査(H21 ~ H25)』の中で、

地球温暖化に伴う水温の上昇が湖沼における硝酸イオ

ン濃度の上昇や藻類種の変化(珪藻→藍藻)を引き起こ

す可能性を1Box モデルを作成することにより導き出

した。しかしながら、将来の外力条件（気象条件およ

び流入条件）の変化による貯水池の水質変化を検討す

るためには、より詳細な検討ができる物理・生態系モ

デルを利用する必要がある。 

そこで本研究では、岩手県盛岡市の御所ダムを検討

例として、将来気候シナリオに応じた気候変動による

外力条件の変化について検討を行った。さらに、それ

らの将来気候シナリオごとの外力条件を用いて、ダム

貯水池の規模を変化させた仮想ダム貯水池を用いて貯

水池の流動及び水質を対象とした数値計算を行い、ダ

ム貯水池の規模に応じた気候変動の水質への影響を簡

易的に評価することを試みた。加えて、ダム貯水池の
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各種の水質障害（底層貧酸素化、富栄養化、温水放流、

濁水長期化）に対する適応策として有効と考えられる

手法について 11)、ダム貯水池の規模ごとにそれらを適

用させた数値計算を実施し、適応策としての有効性を

評価することを試みた。 

 

2. 方法 

2. 1  検討流域の選定 

気候変動の影響が大きいと考えられる東北地方の

国土交通省管理の 18 ダム貯水池から、ダムの諸元・

地形条件・流域状況・水質障害の発生状況を基に、「現

在水質障害が生じていないダム」、「10 年以上前に竣工

されたダム」に着目し、1 次選定を実施し、浅瀬石川

ダム、御所ダム、四十四田ダム、湯田ダム、七ヶ宿ダ

ム、玉川ダム、月山ダム、白川ダム、摺上川ダムの 9

ダムを選定した。次いで、ダムフォローアップ資料等

に記載されている貯水池や下流河川の水質を確認し、

「気候変動の影響で将来水質問題（冷温水放流、底層

貧酸素化、濁水長期化、富栄養化等）が顕在化する可

能性のあるダム」の観点から 2次選定を行い、さらに、

データの存在状況等を確認し、検討対象ダムとして御

所ダムを選定した。 

 御所ダムは岩手県盛岡市に位置する国土交通省管理

ダムであり、流域形状は南北に長く東西に比較的狭く、

流域面積は 635 km2である。御所ダムの諸元を表 1に、

容量配分図を図 1に示す。 

2. 2  将来予測シナリオによる外力データ（気象条件      

ん及び流入条件）の作成 

2.2.1  将来気候シナリオによる気象条件 

将来における気象条件は RCP_4.5、RCP_6.0、

RCP_8.5の3シナリオに基づく地域気候モデル（MRI- 

NHRCM20：水平格子 20 km）の海面水温 SST1、積

表 1 御所ダム諸元 

項目 内容 

ダ

ム 

位置 岩手県盛岡市 

形式 コンクリート・ロックフィル

複合ダム 

目的 洪水調節、灌漑、発電、上水道 

堤高 52.5 m 

堤長 327.0 m 

堤体積 フィル：980.0 千 m3 

コンクリート：220.0 千 m3 

計画高水量 2450 m3/s 

計画調節量 1250 m3/s 

放流設備 洪水吐：ラジアルゲート（オリフィス）

3 門 

洪水吐：ラジアルゲート（クレスト）

4 門 

利水放流：ホロ-ジェットバルブ 1 門 

表層取水：鋼製 2 段式ローラーゲート 

貯

水

池 

流域面積 635 km2 

湛水面積 6.4 km2 

総貯水量 65000 千 m3 

有効貯水量 45000 千 m3 

地形 

 

 

 

図 1 御所ダム容量配分図 

 

 

図 2 気候変動シナリオに応じた外力条件を考慮し

た貯水池水質計算フロー 

EL.186.5m

洪水時最高貯水位 EL.182.0m

52.5m

432 12月111098765１

堆砂容量 20,000千m3

基礎地盤 EL.134.0m

7/1 9/30

洪水期

最低水位 EL.172.2m

非洪水期利水容量 32,700千m3 洪水期利水容量
5,000千m3

平常時最高貯水位 EL.180.0m

洪水期治水容量
40,000千m3

非洪水期治水容量 12,300千m3

洪水貯留準備水位
EL.174.0m
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雲対流スキーム YS の条件による出力結果を用いた。

また、比較のために現在気候シナリオ HPA_m02 の気

象条件に基づく出力結果も使用した 12)。各シナリオの

計算期間は 20 年間であり、御所ダム流域の気象デー

タを用いて気温及び降水量の出力結果についてバイア

ス補正を施したデータを計算に用いた。 

2.2.2  将来気候シナリオ下での流入条件 

流入量の条件については上記の 4つの気候シナリオ

の気象データからダム貯水池に流入する流量を算出す

るための分布型流出モデルとして、本研究では WEP 

（Water and Energy transfer Process）モデル 13)を用

いた。WEP モデルとは土木研究所が開発したメッ

シュベースモデルであり、流域スケールで水収支量の

計算が可能である。一方、春季の融雪による流入量の

増加を考慮するにあたっては別途、御所ダム流域にお

ける既存の観測所の積雪データを用いて分布傾向を分

析し、融雪量を計算した。これらの流入量算出の計算

フローを図 2に示す。流入量算出の妥当性については，

HPA_m02 の気象条件による計算結果と 1984 ~ 2004

年の御所ダムの実測値との比較を付録に記した。 

 流入水温については実測データから気象条件との相

関関係が見出されたため、それらの相関関係を基に設

定した。 

 流入水質については御所ダムの主要流入河川である

葛根田、南川、春木場の 3河川の過去の実測値を参考

にしつつ、国内のアオコが発生しているダム貯水池の

実測値を参考に藻類増殖が発生しやすいと考えられた

N/P 比 33.6 程度となるように TP 流入量についてα

の値を増加させた L-Q 式を使用した。3河川の L-Q 式

の各係数を表 2に示す。また、濁水長期化の検討にお

ける流入 SS 濃度は、全国のダムの SS 濃度の情報等

を参考に、L-Q 式を基に計算した年間総 SS 流入量を

年間総流入量で割った値が 75 mg/l となるようパラ

メーターを定め、以下の L-Q 式を定めた。 

比流量が 0.095 より小さい場合： 

  SS 負荷量 (g/s/km2) = 11.3 q1.1 式(1) 

比流量が 0.095 以上の場合： 

  SS 負荷量 (g/s/km2) = 987 q3 式(2) 

ここで、q：比流量 (m3/s/km2) 

2. 3  将来予測計算 

2.3.1  ダム貯水池鉛直 2次元モデル 

気候変動による水質の変化を検証するために、2. 2

で作成した各気象条件における外力条件を用いたダム

貯水池の水質計算を試みた。本研究では、流動及び植

物プランクトン濃度の動態を再現可能かつ計算負荷が

比較的小さい鉛直 2次元モデルを用いて、気候変動下

における水質を試算した。採用した流動モデルは連続

式、水平方向の運動方程式、鉛直方向の運動方程式、

水面変動の式、水温の輸送方程式を基に構成されたモ

デルであり、基礎式等は既往研究に基づいている 14)。

本研究では、濁水長期化に対する検討のうえで重要と

なる鉛直拡散係数の設定のために、リチャードソン数

を用いて鉛直渦動粘性係数を定式化する改良を行った。

これらの改良及び濁水挙動の再現性については過年度

の検討で報告している 15)。 

水質及びプランクトンについては図 3に示す項目を

考慮可能な生態系モデルを用いて、各水質項目の変化

を計算した。水質計算に当たって必要な基礎式やパラ

メーター等は既往研究を参考に設定した 16)。水質計算

モデルとしての計算結果の妥当性については、付録に

表層水温、底層水温、表層 Chl-a 濃度、底層 DO 濃度

に関する検討を記した。 

2.3.2  仮想ダム貯水池の設定 

ダム貯水池の規模は御所ダムの諸元を参考に、横断

形状を台形型に簡素化して設定した小ダム（回転率：

表 2 流入 3河川の L-Q式（L＝αQβ）の各係数 

河川 項目 α β 

葛根田 
TN 0.3822 1.0294  

TP 0.0052 1.2116  

南川 
TN 0.3047 1.1248  

TP 0.0040 1.2966  

春木場 
TN 0.2034 1.1157  

TP 0.0053 1.2233  

 

 

図 3 生態系モデルの概念図及び計算項目 
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23 回/年、常時満水位時容量：0.53 億 m3）と小ダム

の規模を大きくした中ダム（回転率：10 回/年、常時

満水位時容量：1.2 億 m3）及び大ダム（回転率：5/年、

常時満水時容量：2.4億 m3）の 3 通りを設定した。規

模ごとの貯水池の地形形状の設定を図 4に示す。各貯

水池規模の計算において水平拡散係数はリチャードソ

ンの 4/3 乗則を基に、メッシュサイズに応じた水平拡

散係数を設定した。 

また、取水施設の条件については通常時は表層放流

を基本としてダム堤体に隣接する表層 2 m 下のメッ

シュから放流する設定とし、その他の放流施設は多目

的ダムである御所ダムの施設諸元を参考に常用洪水吐

と非常用洪水吐を設定した。洪水時においては、コン

ジットゲートの位置によって貯水池内の SS濃度が変

化することが考えられるため、コンジットゲートが下

層に設置されている場合及び表層に設置されている場

合を設定した。 

放流量は利水モデルを作成し、施設別放流量データ

の作成を行った。利水モデルについては下流の利水基

準点や取水地点、治水基準点における確保水量および

御所ダムの過去の運用時の特徴を考慮して構築した。

利水モデルについては下流の利水基準点や取水地点、

治水基準点における確保水量および御所ダムの過去の

運用時の特徴を考慮して構築した。構築した利水モデ

ルによる総放流量の比率は、表層放流がそれぞれ

HPA_m02：77.3%、RCP_4.5：77.8%、RCP_6.0：74.5%、

RCP_8.5：76.7%、常用洪水吐がそれぞれ HPA_m02：

22.7%、RCP_4.5：22.2%、RCP_6.0：25.5%、RCP_8.5：

23.3%であり、非常用洪水吐による放流は各計算でほ

とんど存在しなかった。 

2.3.3  将来気候下における水質計算 

 将来気候下における富栄養化、底層貧酸素化、温水

放流の評価を目的として、三つの規模の仮想ダム貯水

池（小ダム、中ダム、大ダム）における 4 つの気候シ

ナリオの外力データを用いた水質計算を行った。計算

の期間は各シナリオの 20 年間を対象とし（現在気候

シナリオは 1984/9/1 ~ 2004/8/31、将来気候シナリオ

は 2080/9/1 ~ 2100/8/31）、すべての計算ケースで

1984/1/1 ~ 1984/8/31 の御所ダムの外力条件の実測値

に基づく 8 ヵ月分の計算を助走期間として実施した。

気候変動シナリオを変化させた仮想ダム貯水池の計算

ケースの一覧を表 3に示す。 

 濁水長期化に関する計算における流入 SS 負荷量の

計算方法は 2.2.2で述べた通りである。また、洪水時

における濁質の放流量によって、洪水後の貯水池内で

の SS濃度が変化することが考えられるため、2.3.2で

述べたコンジットゲートの設置高さによる放流 SS 濃

度への影響を調べる（中ダムのみ）。ここで表層の条件

は、中ダムの洪水貯留準備水位から-0.5 m の位置にコ

ンジットゲートを設定し、下層の条件では常時満水位

 

図 4 規模ごとの貯水池形状の設定 

 

表 3 気候変動シナリオ及び貯水池規模の設定を変化

させた計算パターン 

ケース名 貯水池規模 
気候変動 

シナリオ 

A-S-02 小 

（回転率：23回/年， 

常時満水位時容量： 

0.53億 m3） 

HPA_m02 

A-S-4.5 RCP_4.5 

A-S-6.0 RCP_6.0 

A-S-8.5 RCP_8.5 

A-M-02 中 

（回転率：10回/年， 

常時満水位時容量： 

1.2億 m3） 

HPA_m02 

A-M-4.5 RCP_4.5 

A-M-6.0 RCP_6.0 

A-M-8.5 RCP_8.5 

A-L-02 大 

（回転率：5回/年， 

常時満水位時容量： 

2.4億 m3） 

HPA_m02 

A-L-4.5 RCP_4.5 

A-L-6.0 RCP_6.0 

A-L-8.5 RCP_8.5 
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から堤体直上流の河床標高の間の 3 割の水深の位置

（洪水貯留準備水位から-21.0 m）にコンジットゲート

を設定することとした。コンジットゲートの設定につ

いては、御所ダムの実態にはあてはまらないが、国内

の他ダムにおいて、このような設定に近い事例も存在

する。このため、コンジットゲートの効果検討として、

非現実的な条件設定ではないと考えられる。 

2. 4  各種水質障害に対する適応策の検討 

2.4.1  底層貧酸素化に対する適応策の検討 

 底層貧酸素化に対する適応策として有効と考えられ

る①高濃度酸素供給装置 17)及び②異高同時取水を適

用させた貯水池の計算を大中小すべての規模で行い、

気候変動の影響に対する適応策としての有効性の評価

を試みた。 

高濃度酸素供給装置を適応させた計算ケースにつ

いては酸素水供給量 80 m3/h、吐出 DO 濃度 30 mg/L

で設定し、すべての貯水池規模で 1基の運用として計

算を行った。高濃度酸素供給装置の設置位置について

は、貯水池下流の堤体近傍から水平方向に 1 メッシュ

分及び底層面から 1 メッシュ分離れた位置で設定し

た。運用期間については貧酸素化が進行する 6 - 11月

の 6ヵ月間と躍層の形成により貧酸素化が最も進行し

やすいと考えられた 7 - 8 月の 2 ヵ月間の 2 通りの条

件で計算を行った。 

異高同時取水を適応させた計算ケースについては、

表層 5割、底層 5割の 1対 1の引き抜きを行い、底層

の取水深については計算メッシュ上の最下層からの引

き抜きと、ダム運用上の最低水位等踏まえた水深での

引き抜きの 2パターンを設定した。最下層からの引き

抜きの計算ケースについては運用期間を 4 - 11 月の

8 ヵ月間と 6 - 9月の 4 ヵ月間で設定した。 

上記に示す底層貧酸素化の適応策を行った水質計

算の一覧を表 4に示す。これらの計算は 2.3.3と同様

に 1984/1/1 ~ 1984/8/31 の御所ダムの外力条件の実測

値に基づく 8ヵ月分の助走計算をそれぞれの適応策を

稼働させた状態で実施した。各計算における外力条件

は RCP_8.5 のシナリオにおける条件を用いた。 

2.4.2  富栄養化に対する適応策の検討 

 富栄養化に対する一般的な対策として考えられる曝

気循環施設を適用させた貯水池の計算を行い、気候変

動の影響に対する適応策としての有効性の評価を試み

た。計算モデルでは Asaeda and Imberger による二重

プルームモデルを元に曝気循環のモデル化を行った

18)。曝気循環によって生ずる流動場をモデル化するに

あたり、中央の上昇プルームの部分と周囲の下降プ

ルームの部分による二重円筒構造を持ったプルームモ

デルを採用した。これらのモデル化にかかわる基礎方

程式等は既往研究にて詳細に記されている 19、20)。 

曝気循環施設は小ダム、中ダム、大ダムそれぞれに

表 5に示す台数を設定し、曝気循環施設の吐出水深は

貯水池の水量に対応して水位が変化した場合も常に水

深 15 m から吐出されるよう設定した。各計算におけ 

表 4 気候変動シナリオ及び貯水池規模の設定を変化させた計算パターン 

ケース名 貯水池規模 対策 運用期間 補足 

B-S-1 
小 

高濃度酸素

供給装置 

6/1 - 11/30 すべての計算ケースで以下の緑色のメッシュに

設定 

  

B-S-2 7/1 - 8/31 

B-M-1 
中 

6/1 - 11/30 

B-M-2 7/1 - 8/31 

B-L-1 
大 

6/1 - 11/30 

B-L-2 7/1 - 8/31 

B-S-3 

小 

異高同時 

取水 

4/1 - 11/30 
底層からの引き抜き 

B-S-4 6/1 - 9/31 

B-S-5 4/1 - 11/30 底層から 4m上メッシュでの引き抜き 

B-M-3 

中 

4/1 - 11/30 
底層からの引き抜き 

B-M-4 6/1 - 9/31 

B-M-5 4/1 - 11/30 底層から 6m上メッシュでの引き抜き 

B-L-3 

大 

4/1 - 11/30 
底層からの引き抜き 

B-L-4 6/1 - 9/31 

B-L-5 4/1 - 11/30 底層から 7m上メッシュでの引き抜き 

 

 

 ケース

名 

貯水

池 

規模 

対策 
運用期

間 

 B-S-1 
小 

高濃度酸素

供給装置 

6/1 - 

11/30 

 B-S-2 7/1 - 8/31 

 B-M-1 
中 

  
6/1 - 

11/30 

 B-M-2   7/1 - 8/31 

 B-L-1 
大 

  
6/1 - 

11/30 

 B-L-2   7/1 - 8/31 

 B-S-3 

小 

異高同時 

取水 

4/1 - 

11/30 

 B-S-4 6/1 - 9/31 

 B-S-5 
4/1 - 

11/30 

 B-M-3 

中 

4/1 - 

11/30 

 B-M-4 6/1 - 9/31 

 B-M-5 
4/1 - 

11/30 

 B-L-3 

大 

4/1 - 

11/30 

 B-L-4 6/1 - 9/31 

 B-L-5 
4/1 - 

11/30 

 

 

装置堤体

底層面
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図 5 各貯水池規模における曝気施設の設置位置の設定 

 

表 5 貯水池規模及び曝気循環施設の台数と吐出水深の設定を変化させた計算パターン 

ケース名 規模 施設台数 吐出水深(ｍ) 運用 設置位置 

C-S-1 

小 

3 

15 

半年運転 

（4-9月に全

台数稼働） 

①，②，③ 

C-S-2 4 ①，②，③，④ 

C-S-3 5 ①，②，③，④，⑤ 

C-S-4 

6 

①×2，②，③，④，⑤ 

C-S-5 夏季集中 ①×2，②，③，④，⑤ 

C-S-6 早期集中 ①×2，②，③，④，⑤ 

C-M-1 

中 

4 

15 

半年運転 

（4-9月に全

台数稼働） 

①，②，③，④ 

C-M-2 5 ①，②，③，④，⑤ 

C-M-3 6 ①×2，②，③，④，⑤ 

C-M-4 

8 

①×2，②×2，③×2，④，⑤ 

C-M-5 夏季集中 ①×2，②×2，③×2，④，⑤ 

C-M-6 早期集中 ①×2，②×2，③×2，④，⑤ 

C-M-7 
4 

20 
半年運転 

（4-9月に全

台数稼働） 

①，②，③，④ 

C-M-8 25 ①，②，③，④ 

C-M-9 
8 

20 ①×2，②×2，③×2，④，⑤ 

C-M-10 25 ①×2，②×2，③×2，④，⑤ 

C-L-1 

大 

5 

15 

半年運転 

（4-9月に全

台数稼働） 

①，②，③，④，⑤ 

C-L-2 6 ①，②，③，④，⑤×2 

C-L-3 8 ①×2，②×2，③×2，④，⑤ 

C-L-4 

10 

①×2，②×2，③×2，④×2，⑤×2 

C-L-5 夏季集中 ①×2，②×2，③×2，④×2，⑤×2 

C-L-6 早期集中 ①×2，②×2，③×2，④×2，⑤×2 

C-L-7 
6 

20 
半年運転 

（4-9月に全

台数稼働） 

①×2，②，③，④，⑤ 

C-L-8 25 ①×2，②，③，④，⑤ 

C-L-9 
10 

20 ①×2，②×2，③×2，④×2，⑤×2 

C-L-10 25 ①×2，②×2，③×2，④×2，⑤×2 
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る設置位置を図 5に示す。運用期間は水温躍層が形成

される 4 - 9月の 6ヵ月とし（半年運転）、散気量は 1

台あたり 3700 L/min で設定した。曝気循環施設の台

数やその他の諸条件は文献値 11)を参考に一般的と考

えらえる数値を設定した。また、運用期間に関する検

討として、すべての貯水池規模において最も台数を多

く設定した計算（小：6 台、中：8台、大:10 台）にお

いては、運用期間を夏季集中（7 - 9 月のみで全台数を

運転）と早期集中（4 - 5、9月に半数、6 - 8 月に全台

数を運転）の 2通りを追加で計算した。 

加えて、中ダムと大ダムにおいては曝気循環施設の

吐出水深を変更することによる効果変化を確認するこ

とを目的として、20 m と 25 m に設置した場合の計算

も実施した。これらの曝気循環施設を導入した計算パ

ターンの一覧を表 5に示す。これらの計算は 2.3.3と

同様に 1984/1/1 ~ 1984/8/31 の御所ダムの外力条件の

実測値に基づく 8ヵ月分の助走計算をそれぞれの適応

策を稼働させた状態で実施した。各計算における外力

条件は RCP_8.5 のシナリオにおける条件を用いた。 

2.4.3  温水放流に対する適応策の検討 

 温水放流に対する一般的な対策として考えられる選

択取水を適用させた貯水池の計算を行った。選択取水

の条件としては流入水温=放流水温となるように取水

深を設定し、数値計算を行った。これらの計算ケース

についてはD-S-1、D-M-1、D-L-1と称す。 

2.4.4  適応策を組み合わせた検討 

 2.4.3 の検討の際に選択取水は温水放流の対策とし

ては有効だが、表層水の滞留時間の増加により富栄養

化を進行させる懸念が生じた。そこで曝気循環施設を

選択取水と組み合わせた計算を行い、富栄養化と温水

放流の同時対策を検討した。曝気循環施設の台数は各

貯水池規模で 2通り行った。これらの適応策を組み合

わせた計算ケースについて表 6に示す。これらの計算

は 2.3.3と同様に 1984/1/1 ~ 1984/8/31 の御所ダムの

外力条件の実測値に基づく 8ヵ月分の助走計算をそれ

ぞれの適応策を稼働させた状態で実施し、選択取水の

取水深は流入水温=放流水温となるように設定した。各

計算における外力条件は RCP_8.5 のシナリオにおけ

る条件を用いた。 

2.4.5  濁水長期化に対する適応策の検討 

 濁水に対する適応策として有効と考えられる手法及

びその組み合わせにより下記 4種類の対策効果につい

て検討を行った。各対策の検討概要を下記に示す。 

1) 流動制御フェンス 

 ダム堤体より上流に、深さ 5 m のフェンスを設置す

る。設置位置は、貯水位が洪水貯留準備水位にある時

の貯水池の縦断距離に対して 2/3 を乗じた距離をダム

堤体から離した位置とする。 

2) 選択取水による濁水早期放流 

 水深 5 m地点で選択取水を行う。実施期間は、出水

時～1 週間後まで及び出水時～2 週間後までの 2 通り

とする。 

3) 流動制御フェンス＋選択取水 

 1)及び 2)を組み合わせる。選択取水の実施期間は 2

週間とした。 

4) 清水バイパス 

 清水バイパスは、ダム貯水池に流入する前の SS 濃

度が低い水をダム貯水池に流入させずにダム下流に迂

回させる手法である。これまで実施されている清水バ

イパスの運用実績等を参考に、バイパス放流量を 12.0 

m3/s 及び 35.0 m3/sの 2 通りについて検討する。出水

時にはダム流入水の SS 濃度が上昇して希釈効果が得

表 6 曝気循環施設と選択取水を組み合わせた計算パターン 

ケース名 規模 
施設台

数 
吐出水深 運用 設置位置 

D-S-1 

小 

- - - - 

D-S-2 3 
15 

半年運転 ①，②，③ 

D-S-3 6 半年運転 ①×2，②，③，④，⑤ 

D-M-1 

中 

- - - - 

D-M-2 4 
25 

半年運転 ①，②，③，④ 

D-M-3 8 半年運転 ①×2，②×2，③×2，④，⑤ 

D-L-1 

大 

- - - - 

D-L-2 6 
25 

半年運転 ①×2，②，③，④，⑤ 

D-L-3 10 半年運転 ①×2，②×2，③×2，④×2，⑤×2 
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られないため、出水時以外の期間において運用される

ものとし、具体的にはダム貯水池の流入 SS 濃度が

25.0 mg/l以下の際に運用されるものとした。 

上記の対策を適応させた計算を中ダムの条件で実

施した。また、気候シナリオは将来予測計算において

濁水長期化の傾向が RCP_6.0 で最も強く見られたた

め、RCP_6.0 の条件を採用した。 

 

3. 将来気候下における各種計算の結果 

3. 1  将来気候下における流入条件の変化 

 現在気候 HPA_m02 及び将来気候 RCP_4.5、

RCP_6.0、RCP_8.5の 4 つのシナリオの各気象条件か

ら、WEPモデルにより計算した流入量の 20 年間平均

値の年間推移を図 6に示す。それぞれのシナリオを比

較すると、4 - 5 月の融雪期の流入量が高位のシナリオ

ほど小さくなっていることが確認された。この融雪期

の流入量変化の傾向については東北地方の釜房ダムや

寒河江ダム、北海道の金山ダムを対象とした既往検討

においても確認されており 5、21)、融雪出水が発生しや

すい降雪地域のダムにおいてはこのような流入量の変

化が発生しやすいと考えられた。加えて、将来気候シ

ナリオすべてにおいて 7月の流入量の増加が確認され

た。HPA_m02 と最も流入量の増加が著しい RCP_8.5

における 7 月の総雨量の平均値を比較すると、

HPA_m02：274.7 mm/month と RCP_8.5：333.5 

mm/month であり、夏季の降雨形態の変化により、流

入量も変化することが示唆された。 

また、L-Q 式より流入量を基に算出された流入 TP

量の年間変動を図 7 に示す。流入量の変化と同様に 4 

- 5 月の融雪期の低下や 7 月の増加傾向が確認され、

１日あたりの流入 TP 量の年間平均値は HPA_m02：

0.606 ton/day、RCP_4.5：0.614 ton/day 、RCP_6.0：

0.637 ton/day 、RCP_8.5：0.573 ton/day であった。 

 

図 6 気候シナリオごとの流入量の 10日間平均値

20年間平均値の年間推移 

 

 

図 7 気候シナリオごとの流入 TP量の 10日間平均

値の 20年間平均値の年間推移 

0

20

40

60

80

100

2001/1/12001/3/32001/5/32001/7/32001/9/22001/11/2

1
0
日
間
平
均
流
入
量
（

m3
/
S）

月

HPA_m02

RCP_4.5

RCP_6.0

RCP_8.5

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12

0.0

0.4

0.8

1.2

1.6

2.0

36892 36953 37014 37075 37136 37197

1
0
日
間
平
均
流
入

T
P量

（
t
on
/d
a
y
）

月

HPA_m02

RCP_4.5

RCP_6.0

RCP_8.5

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12

 

 

 
図 8 貯水池規模及び気候シナリオごとの底層 DO

濃度の 20年間平均値の年間推移 
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RCP_8.5 のシナリオにおいては 4 - 5 月の著しい流入

量の低下に伴い年間の TP 流入量も大きく減少するが、

RCP_6.0 のシナリオにおいては夏季の流入量の増加

に伴い年間の TP 流入量が増加する傾向が確認された。 

3. 2  将来気候下における底層貧酸素化状況の変化 

 現在気候 HPA_m02 及び将来気候 RCP_4.5、

RCP_6.0、RCP_8.5の 4 つのシナリオの外力条件から

計算した各貯水池規模の水質計算における底層（ダム

貯水池の堤体近傍の最下層から 2番目のメッシュを対

象とした）DO 濃度の 20 年間平均値の年間推移を図 8

に示す。将来気候シナリオの計算ケースと現在気候シ

ナリオの計算ケースを比較すると、RCP_8.5 のシナリ

オはHPA_m02の計算ケースに対してDO濃度の低下

傾向がすべての貯水池規模で明確に表れた。しかし、

RCP_6.0 のシナリオでは、A-S-6.0 の計算ケースにお

いて 7 - 8月のDO 濃度が A-S-02 の計算ケースよりも

高くなる傾向が見られており、A-M-6.0 の計算ケース

においてもDO濃度の明確な減少傾向はみられなかっ

た。これらは貯水池全体の攪拌・DO 濃度回復を引き

起こす大規模な流入がA-S-6.0やA-M-6.0の計算ケー

スでは増加するためと考えられた。 

また、年間の DO 濃度の変動傾向について、各シナ

リオで大きな差は生じないと考えられた。 

3. 3  将来気候下における富栄養化状況の変化 

 

 

 
図 9 貯水池規模及び気候シナリオごとの Chl-a濃

度の 20年間平均値の年間推移 
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図 10 貯水池規模及び気候シナリオごとの表層水

温の 20年間平均値の年間推移 
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各条件の表層（ダム貯水池の堤体近傍の表層第 1層

を対象とした）Chl-a 濃度の 20 年平均値の年間推移を

図 9に、表層水温の 20 年平均値の年間推移を図 10に

示す。将来気候シナリオの計算ケースでは、HPA_m02

の計算ケースと比較して 5 - 6月の Chl-a 濃度の上昇

傾向が小、中、大すべての貯水池規模で明確に見られ

た。 5 - 6月の平均 Chl-a 濃度の比を将来気候と現在

気候で比較すると、小ダムでは 128 – 149 %、中ダム

では 141 – 176 %、大ダムでは 134 – 159 %の上昇が

見られ、特に RCP_8.5 の計算ケースでは濃度増加傾

向が各貯水池規模で最も大きかった。また、5 - 6月の

表層水温について RCP_8.5 の計算ケースと

HPA_m02 の計算ケース結果を比較すると、小ダムに

おいては 1.1 ℃、中ダムにおいては 2.3 ℃、大ダムに

おいては 3.4 ℃上昇し、貯水池の規模が大きいほど水

温上昇が大きい傾向が見られた。これらの 5 - 6 月の

水温上昇や流入条件の変化を起因として、高濃度の植

物プランクトンが発生する時期が早期化することが考

えられた。このような藻類増殖期の早期化は釜房ダム

を対象とした既往検討においても確認されており 5)、

気温上昇による明確な影響として多くのダム貯水池で

発生する可能性があると考えられた。 

また、将来気候シナリオの計算ケースすべてにおい

て、7 月前後に一度 Chl-a 濃度のピークを迎えて 8 月

 

 

 

図 11 貯水池規模及び気候シナリオごとの放流水

温の 20年間平均値の年間推移 
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図 12 貯水池規模及び気候シナリオごとの流入と

放流の水温差の 20年間平均値の年間推移 
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までの間に減少していく傾向がみられた。これは将来

気候シナリオの計算条件における 7月の流入量の極端

な増加により貯水池の短期回転率が高まり、Chl-a 濃

度の低下につながったと考えられた。Chl-a 濃度の低

下の原因は水温の変化や栄養塩の枯渇なども考えられ

るが、将来気候シナリオにおける 7月の表層水温の変

化は植物プランクトンの成長速度を著しく変化させる

ものとは考えにくく、さらに NO3 濃度や PO4濃度の

低下傾向等も計算結果では確認されなかった。 

3. 4  将来気候下における温水放流状況の変化 

各条件の放流水温の 20 年間平均値の年間推移を図

11 に、放流水温と流入水温の差を図 12 に示す。放流

水温は表層水温と同様にHPA_m02の計算ケースで最

も高くなる傾向が各貯水池の規模で確認され、貯水池

の規模が大きいほど水温上昇が大きい傾向が見られた。

また、流入水温と放流水温の差について、小ダムにお

ける A-S-4.5 や A-S-8.5 の計算ケースは A-S-02 の水

温差よりも大きくなる傾向が見られ、温水放流の頻度

増加も増加すると考えられた。一方で、大ダムの計算

においては将来気候の計算ケースが現在気候の計算

ケースと比較して水温差が大きくなるような傾向はみ

られず、温水放流に対する影響は限定的であると考え

られた。  

3. 5  将来気候下における濁水長期化状況の変化 

 2.2.2及び2.3.3で述べた手法で計算された流入SS

濃度の将来予測計算結果を図 13 に示す。各ケースの

棒グラフは下記の式(2)、エラーバーの上限及び下限は

下記の式(3), (4)で計算された値を示す。将来気候につ

いては、いずれのシナリオにおいても流入 SS 濃度が

現在気候と比較して増加することが示された。 

𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒(𝑚) = ((∑ 𝑄𝑠(𝑦, 𝑚)20
𝑦=1 )/20) 式(1) 

𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒 = ((∑ 𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒(𝑚)12
𝑚=1 )/12) 式(2) 

𝑄𝑠_𝑚𝑎𝑥 = 𝑚𝑎𝑥{𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒(1), 𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒(2), … 𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒(12) } 

     式(3) 

𝑄𝑠_𝑚𝑖𝑛 = 𝑚𝑖𝑛{𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒(1), 𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒(2), … 𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒(12) } 

     式(4) 

ここで、𝑦：年、𝑚：月、𝑄𝑠(𝑦, 𝑚)：𝑦年𝑚月における流

入 SS 濃度の平均値(mg/l)、𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒(𝑚)：𝑚月における

流入 SS 濃度の 20年間平均値(mg/l)、𝑄𝑠_𝑎𝑣𝑒：流入 SS

濃度の全期間平均値(mg/l)、𝑄𝑠_𝑚𝑎𝑥：月毎の流入 SS 濃

度の 20 年間平均値の最大値(mg/l)、𝑄𝑠_𝑚𝑖𝑛：月毎の流

入 SS 濃度の 20年間平均値の最小値(mg/l) 

また、放流水の SS 濃度について濁水の基準となる

25 mg/l を超過する日数の気候シナリオ及びコンジッ

トゲートの位置毎の比較を図 14 に示す。将来気候に

おいては、RCP4.5_c1 の場合は現在気候と比較して大

きく変化しないものの、RCP6.0_c1 及び RCP8.5_c1

については、現在気候よりも放流水の SS 濃度が 25 

mg/l を超過する日数が増加することが示された。さら

に、コンジットゲートが表層に位置するよりも、下層

に位置する場合の方が、放流水の SS 濃度が 25 mg/l

を超過する日数が低下することがいずれのケースにつ

いても示された。 

 

図 13 気候シナリオごとの流入 SS濃度の計算結果 

 

 

図 14 気候シナリオごとの放流水の SS濃度が 25 

mg/lを超過する日数（年平均） 

 

 

図 15 コンジットゲートの位置別の貯水池下層に

おける SS濃度 
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図 15 にコンジットゲートの位置別の貯水池下層の

SS濃度に関するシミュレーション結果の一例を示す。

図には併せて流入量を第 2軸で示している。この図か

ら、コンジットゲートが下層に位置する場合、コンジッ

トゲートが上層に位置する場合と比較して出水中は

SS 濃度が高いものの SS 濃度の低下が速いことが分

かる。この要因は以下のように考えらえる。一般的に

濁質は洪水時において貯水池の下層に流入し、コン

ジットゲートが下層に位置する場合、洪水時において

は多くの濁質が下層にあるコンジットゲートに引き込

まれるため下層の SS 濃度が高くなる。それに対しコ

ンジットゲートが表層に位置する場合、下層に流入す

る濁質を洪水中に効率的に放流できないため、コン

ジットゲートが下層に位置する場合と比較して洪水中

の SS 濃度は低いものの、洪水後濁質が長期間貯水池

内に留まるため、貯水池下層の SS 濃度の減衰が緩や

かになると考えられる。まとめると、貯水池下層にコ

ンジットゲートが設置される場合の方が、濁水長期化

の緩和効果が大きいと言える。 

 

4. 適応策を用いた水質計算の結果 

4. 1  底層貧酸素化に対する適応策の効果 

 底層貧酸素化に対する適応策を導入した計算結果

（B-S-1~B-L-5）を図 16に示す。小ダムの計算におい

 

 

図 16 底層貧酸素化の適応策導入時の底層 DO濃度

の 20年間平均値の年間推移 
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図 17 富栄養化の適応策導入時の表層 Chl-a濃度

の 20年間平均値の年間推移 
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ては、適応策を導入したすべての計算ケースで底層

DO 濃度の改善が見られ、適応策として十分な効果が

あると考えられた。一方で、B-M-1と B-M-2 の計算に

おいて 7 - 9 月の DO 濃度が上昇し、高濃度酸素供給

装置はDO濃度の上昇に一定の効果があることが確認

されたが、小ダムと比べてその効果は限定的であり、

B-L-1 と B-L-2 の計算においても改善効果は限定的で

あった。本計算においてはすべての計算において同じ、

酸素供給量を与えていたため、このような結果が生じ

たと考えられる。また、異高同時取水を適用させた計

算において、底層から引き抜いた場合（B-S-3、B-S-4、

B-M-3、B-M-4、B-L-3、B-L-4）はすべての貯水池規

模、運用期間で DO 濃度が回復したが、B-M-5や B-L-

5 などの引き抜き位置が高い場合は DO 濃度が増加宇

する傾向が見られなかった。これらの結果から底層の

引き抜きによるDO濃度回復は底面に近い層からの取

水を行わないと、効果が得られないことが示唆された。 

4. 2  富栄養化に対する適応策の効果 

底層貧酸素化に対する適応策を導入した計算結果

（C-S-1~C-S-6、C-M-1~C-M-6、C-L-1~C-L-6）を図

17にしめす。適応策を導入したすべての計算ケースで

表層 Chl-a濃度の減少傾向が確認され、適応策として

の有効性が確認された。一方で適応策を導入しても、

5 月の表層 Chl-a 濃度が現在気候の計算結果以下とな

るケースは存在せず、5 - 6月の表層 Chl-a 濃度上昇傾

向を十分に低下させることが難しいと考えられた。ま

た、夏季集中運転については運転を開始した 7月頃か

ら半年運転と同程度まで濃度を低下させることが確認

されたが、将来気候下においては 5 - 6 月に高濃度化

する傾向が見られたため、この運転方法は気候変動に

対する適応策の運用としては合理的でないと考えられ

た。対して、早期集中運転は 6月の表層 Chl-a濃度を

現在気候と同程度まで下げることができ、半年運転よ

 

 

※5/1 から 9/30 までを対象とした表層 Chl-a 濃度

の統計値（n=3060） 

図 18 中ダムと大ダムにおける曝気循環施設の吐

出水深の設定値を変化させた場合の表層 Chl-

a濃度の変化 
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図 19 選択取水導入時の表層 Chl-a濃度の 20年間

平均値の年間推移 
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りも運用コストが少なく合理的な運転と考えられた。

また、中ダムおよび大ダムの曝気循環施設を吐出水深

15 m、20 m、25 m で設定した計算ケースの 20年間

における 5/1から9/30までを対象とした表層Chl-a濃

度の箱ひげ図を図 18 に示す。吐出水深の増加により

平均値と中央値ともにすべての計算ケースで低下する

傾向が見られ、表層 Chl-a 濃度の低減効果が増加する

ことが確認された。特に、中ダムにおいては C-M-10

の計算ケースで Chl-a 濃度の最大値 30.1 µg/L が A-

M-8.5（曝気循環施設なし）の最大値 42.4 µg/Lと比較

して 12.3 µg/L 低下しており、鉛直攪拌作用が貯水池

で十分働くことにより、表層 Chl-a 濃度の顕著な低減

効果が得られると考えられた。一方で、大ダムにおい

ては中ダムと同様に表層 Chl-a濃度の低減効果の増加

が確認されたが、C-L-10 の計算ケースにおいても最大

濃度は 39 µg/Lであり、中ダムほどの改善効果は得ら

れなかった。 

4. 3  温水放流に対する適応策及び適応策を組み合わ 

せた場合の効果 

選択取水を導入した計算（D-S-1~D-S-3、D-M-1~D-

M-3、D-L-1~D-L-3）の表層 Chl-a 濃度を図 19にしめ

す。流入水温＝放流水温となるような運用をしている

ため、温水放流は改善されるが、選択取水の導入によ

り表層放流の計算ケースよりも Chl-a濃度が高くなる

ことが明らかとなり、それらの傾向は規模の小さいダ

ムの方が大きかった。また、選択取水と曝気循環施設

を同時に運用した場合、中ダムや大ダムにおいては曝

気循環施設を十分に活用することで、選択取水による

Chl-a 濃度の増加傾向を低減させることが示された。 

4. 4  濁水長期化に対する適応策の効果 

 2.4.4 で挙げた対策を実施した計算における放流水

の SS 濃度別年平均放流日数（20年間の年平均値）を

図 20及び図 21に示す。図 20は、コンジットゲートが

表層、図 21 はコンジットゲートが下層に位置してい

る場合の結果であり、両図ともに流入 SS 濃度が 25 

mg/l を超過している日については除外して整理して

いる。図 20及び図 21を比較すると、どの対策を実施

した場合においても、図 20 に示したコンジットゲー

トが表層に位置する場合よりも、図 21 に示したコン

ジットゲートが下層に位置する場合の方が値は小さく

なった。これは既に述べた通り、コンジットゲートが

下層に設置されている場合のほうが洪水時に効率的に

濁質を排出できるからと考えられる。また、フェンス

や選択取水については、無対策の場合と比較してそれ

ほど大きな効果は得られなかった。その理由としては、

フェンスは上層に侵入した濁質を下層に誘導する効果

を有するが、下層に侵入してきた濁質に対しては効果

が出にくいためである。また選択取水についても無対

策と比較して大きな改善は見られない。その理由とし

て、洪水時の高濃度の濁質は貯水池の下層に入り込む

ため、コンジットゲートからの排水が主体的となり、

水面から5 mの深さにおける選択取水では十分に高濃

度の濁質を排出できないためと考えられる。また、選

択取水とフェンスを合わせた対策についても大きな効

果は得られなかった。その一方で清水バイパス（放流

量 35 m3/s）は、その他の対策と比較して効果が大き

く、コンジットゲートの位置について表層、下層を問

わずに効果が得られている。なお、コンジットゲート

が下層に位置している場合の方が、表層に位置してい

る場合と比較して放流水の SS 濃度は低くなっている。

今回の計算では出水時に清水バイパスの運用は行わず、

 

図 20 コンジットゲートが表層に位置する場合の

放流水における SS濃度別年平均放流日数

（20年間の年平均値） 

 

図 21 コンジットゲートが下層に位置する場合の

放流水における SS濃度別年平均放流日数（20年

間の年平均値） 
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平水時のみの運用としている。濁質の大部分は出水時

に貯水池に流入し、その一部がコンジットゲートを主

として排出され、出水時に排出されなかった濁質が貯

水池に残り、その後利水放流によって下流に排出され

る。清水バイパスにおいては、貯水池に流入する前の

SS 濃度の低い流量の一部をダムを迂回してダム下流

に放流するものであり、ダム下流において利水放流に

よる SS 濃度の高い放流水と混合することで SS 濃度

の低い放流水となる。この効果は出水時を除いた平常

時において常時得られる効果であるため、図 20、図 21

に示したように他の対策と比較して高い結果が得られ

た。一方で、利水放流量が減少するため、従属発電を

伴うダムにおいて減電となりうることに留意が必要で

ある。また、他対策と比較して対策費用が高くなる傾

向があることも課題である。 

 

5. まとめ 

 本研究において得られた結論を以下にまとめる。 

1) 現在気候 HPA_m02 及び将来気候 RCP_4.5、

RCP_6.0、RCP_8.5の 4 つの気候シナリオから流入

量を分布型流出モデルにより計算した結果、4 - 5月

の流入量は気温上昇が大きいシナリオ程小さくな

り、融雪量の減少が春季の流入量を低下させている

と考えられた。また、7 - 8 月の流入量については気

温上昇が大きいシナリオ程大きくなり、夏季の短期

的な降雨量の増加が流入量の変化をもたらしてい

ると考えられた。 

2) 将来の気象データおよび計算した流入量データを

用いて仮想貯水池の水質計算を行った結果、底層

DO 濃度については RCP_4.5 及び RCP_8.5 の条件

で濃度が低下する傾向が見られ、底層貧酸素化が深

刻化する可能性が示唆された。表層 Chl-a 濃度につ

いては将来気候の条件すべてにおいて 5 - 6 月の

Chl-a 濃度の上昇傾向が確認され、高濃度の植物プ

ランクトンが発生する時期が早期化することが考

えられた。温水放流については小ダムや中ダムでは

将来気候の条件で温水放流日数が増加することが

示唆されたが、大ダムにおいてはそれらの影響は限

定的であると考えられた。濁水長期化については将

来気候の条件すべてにおいて流入 SS 濃度の増加が

確認され、放流水の SS 濃度 25 mg/l を超過する日

数が RCP_6.0及び RCP_8.5の条件で増加すること

が示され、濁水長期化が深刻化することが示唆され

た。 

3) 各種の水質障害に対する適応策を導入した仮想貯

水池の水質計算を行った結果、底層貧酸素化の対策

として高濃度酸素供給装置及び異高同時取水は一

定程度の効果があることが確認された。富栄養化の

対策として曝気循環施設は台数を増加すれば効果

が増加することが確認されたが、5 月の Chl-a 濃度

増加傾向を十分に低下させることは難しいと考え

られた。温水放流の対策として選択取水は流入水温

＝放流水温となる取水を行えば、温水放流を十分に

緩和できるが、表層水の滞留時間の増加により富栄

養化を促進してしまうことが考えられた。選択取水

と曝気循環施設を併用した計算では、選択取水によ

る Chl-a濃度の増加傾向を、小ダムや中ダムにおい

ては十分に低減可能なことが示唆された。濁水長期

化の対策として清水バイパスが最も有効な効果が

得られる手法であることが示唆された。 

 上記の気候変動による影響の把握及び適応策の効果

の検討により、将来気候下で発生しうる水質変化への

対応方針が見いだされた。今後は気候変動を見据えた

ダム貯水池の運用方法の変更等も踏まえた水質影響を

検討していく予定である。 

 

付録 

 本研究で行ったモデル計算の妥当性を検証するため、

HPA_m02 の気象条件による小ダムの計算結果と御所

ダムにおける 1984 ~ 2004 年の実測値の比較から検討

した。HPA_m02 の気象条件は 1984 ~ 2004 年の過去

の気象を再現した計算結果ではないため、流出計算及

び水質計算は過去の現象の再現とはなっていないが、

モデル化による各計算結果の絶対値や季節変動の妥当

性の検証においては十分な比較と考えられる。 

WEP モデルを用いた現在気候（HPA_m02）条件下

での 10 日間平均流入量の計算結果と御所ダムにおけ

る 1984 ~ 2004 年の実測値の比較を図 22に示す。10

日間平均流入量は 1 - 3 月の流入量を計算では過大評

価、5 月の流入量を過小評価する傾向が見られた。こ

れらは降雪・融雪による流出過程のモデル化が不十分

であったため、過大及び過小評価していると考えられ

る。一方で、流入量の絶対値及び年間の変動傾向を計

算ではおおむね表現できていた。これらの比較から、

気象条件の変化に基づく流出量の変化を検討するうえ

では流出過程は十分な妥当性が得られていると考えら

れた。 

 鉛直 2次元モデルを用いた表層水温及び底層水温の
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計算結果と御所ダムにおける 1984 ~ 2004 年の実測値

の比較を図 23に示す。表層水温は 1 - 3 月においてや

や過大評価している傾向が見られたが、年間の変動傾

向を表現することができていた。また、底層水温につ

いても 9月付近をやや過大評価していたが、年間の変

動傾向を表現することができていた。これらの比較か

ら、貯水池の鉛直的な分布については一定の妥当性が

得られていると考えられた。 

鉛直 2次元モデルを用いた底層DO濃度の計算結果

と御所ダムにおける 1984 ~ 2004 年の実測値の比較を

図 24 に示す。底層 DO 濃度は年間の変動傾向を表現

することができていたが、計算値の 25 - 75%から外れ

る実測値が多かった。御所ダムの実測値は濃度変動幅

が大きく、モデル計算は各種の現象を単純化して計算

を行っているため、このような変動幅の違いが存在し

ていると考えられる。一方で、4 - 7 月の水温躍層の形

成に伴う DO 濃度の低下や、8 月付近の出水時の攪拌

によるDO濃度の回復、9 - 12月の全層循環によるDO

濃度の回復など、ダム貯水池の DO 濃度変化の重要な

要素は表現されていると考えられた。これらの比較か

ら、気候変動による影響の把握を行う上では一定の妥

当性を有していると考えられた。 

鉛直 2次元モデルを用いた表層Chl-a濃度の計算結

 
図 22 御所ダムにおける流入量の 1984-2004年に

おける実測値と現在気候条件における小ダム

の計算結果の 20年平均値の比較 

 

 

図 23 御所ダムにおける水温の実測値と現在気候

条件における小ダムの計算結果の比較（a:表

層水温、b:底層水温） 
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図 24 御所ダムにおける底層 DO濃度の実測値と現

在気候条件における計算結果の比較 

 

図 25 御所ダムにおける表層 chl-aの実測値と現

在気候条件における計算結果の比較 
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果と御所ダムにおける 1984 ~ 2004 年の実測値の比較

を図 25 に示す。御所ダムの表層 Chl-a 濃度の実測値

は 20 µg/Lを超える外れ値が数点存在したがほとんど

が 20 µg/L以下の濃度であり、小ダムの計算における

表層Chl-a濃度については実現象と概ね同程度のオー

ダーの範囲であった。本計算における生態系モデルは

各種のパラメーターについて文献値を参考に一般的と

考えられる値を設定しており、実現象を再現するもの

でないが、濃度のオーダーが実測値と同程度であるこ

とでモデルの妥当性が示されたと考えられる。また、

冬季に低濃度及び夏季に高濃度を示す一般的な藍藻類

の年間の変動傾向は十分に表現できている計算結果で

あると考えられた。  
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13.3.3  気候変動による停滞性水域の熱・物質循環と水質環境への影響評価と適応策に関す

る研究（異高同時取水を用いた放流水温調整の有効性の検討） 
担当チーム：水工研究グループ（水理チーム）           
研究担当者：石神孝之、猪股広典、櫻井寿之、 

宮川仁、中西哲 
担当チーム：水環境研究グループ（水質チーム） 
研究担当者：山下洋正、小川文章、南山瑞彦、 

平山孝浩、對馬育夫、服部啓太、 
金子陽輔 

 
【要旨】 
本研究では、気候変動による気温、降水量の変化がダム貯水池の水質、濁質に与える影響についての将来的な

予測に取り組んでいる。今年度は、気候変動影響下において貯水池の水温が上昇した際に、放流水温を下げるた

めの方策の一つとして考えられる異高同時取水の取水特性について検討した。具体的には、多孔式取水ゲートを

有するダムを対象として、貯水池上方及び下方の取水孔から同時に取水した際の、それぞれの取水孔からの取水

率について水理実験及び数値計算により検討した。ここでは、下方取水孔からの取水量を下げるための試みとし

て、下方取水孔のゲートを半開とした場合の取水率についても検討した。結果として、取水塔内の流速が小さい

ほど下方取水孔からの取水率が大きくなることや、下方取水孔のゲートを半開とすることで下方取水孔からの取

水率を抑えることが可能であること等が確認された。得られた結果は、実ダムにおける異高同時取水の導入検討

において、異高同時取水を実施した場合の放流水温の概算等に用いられることが期待される。 
キーワード：地球温暖化、湖沼・ダム貯水池、異高同時取水、取水率 

 
 

1. はじめに 

地球温暖化により、貯水池等の停滞性水域の水温が

上昇することが懸念されている。例えば、琵琶湖では

表層の水温が 1.1～1.3℃程度上昇することが予測さ

れており、これに伴って全循環不全やその影響による

下層の溶存酸素濃度の低下等が予測されている 1)。そ

の他にも貯水池水温の上昇に伴って下流への放流水

温が上昇し、魚類等へ影響を及ぼすことが懸念される。

この問題に対し、ダム運用による改善余地について検

討することが必要である。対策案の一つとして、近年

「異高同時取水」が提案されている。異高同時取水は、

異なる高さに存在する水温の異なる水を同時に取水

することで、表層からのみ取水する場合と比較して放

流水温を抑えることを図るものである。放流水温の抑

制に加え、水温の低い下層の水を取水することにより

全循環の促進や底層貧酸素化の回避が期待される。 
異高同時取水については、これまで多段のサイフォ

ンが備わっている連続サイフォン形式を対象とした

水理特性について検討が行われている 2)3)4)。連続サイ

フォン形式は取水口が高さ方向に多く存在するため、

きめ細かく放流水温を制御することが期待できる。し

かし、連続サイフォン形式は国直轄管理ダムの一部に

おいて採用されている形式であり、県管理ダムに多く

採用されている多孔式取水方式は、複数の取水口があ

るものの取水口の位置が固定されているため、連続サ

イフォン形式と比較するときめ細かく放流水温を設

定することは難しいと考えられる。さらに、多重式

ゲートを対象とした既往研究では、複数の開口部が存

在する場合、密度の違いに起因して下方の開口部から

の取水が上方からの取水と比較して多くなることが

報告されている 5)。 
以上の背景を踏まえ、県管理のダムにおいて多く採

用されている多孔式取水を対象とした異高同時取水

の水理特性について検討する。具体的には、異高同時

取水を行ったときの、下方の開口部と上方の開口部か

らの取水比率に関する水理実験及び数値計算を行っ

た。さらに、上述した通り多項式取水形式は連続サイ

フォン形式と比較して、高さ方向に多くの開口部を有

していない。そのため、数少ない開口部で温度調整を

行う必要が出てくる。その場合、既往研究に従えば下
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方開口部から多くの水が取水されることが想定され

る。これを防ぐための案として、下方開口部の開度を

調節した場合の取水率についても検討を行った。本報

告は下記の手順で一連の検討を実施した。 
① 異高同時取水に関する水理実験 
② 数値計算モデルの構築 
③ 数値計算モデルを用いた取水率の計算 
 
2. 水理実験 

2.1 水理実験の概要・模型 

異高同時取水では、温度が異なる水を扱うものであ

り、言い換えると密度の異なる水を扱うものである。

そのため、水理実験は密度の違いを扱う実験となる。

実験の目的は、異なる高さから水を取水する際に、下

方開口部からと上方開口部からの取水比率を求める

ことである。この目的に沿った実験を実施しようと考

える場合、1 つの水槽において高さ方向に温度の異な

る水を配置して異なる高さから取水することが考え

られるが、その場合密度の異なる水がすぐに混合して

鉛直方向の温度分布を維持できず定常状態とみなす

ことができなくなることが予想される。そこで本研究

では、温度の異なる水槽を別々に用意し、取水塔に見

立てた水槽に異なる高さから給水することで定常状

態の確保を試みた。図 1 が本研究において製作した異

高同時取水の模型であり、以下概要を述べる。 
 高水温の水が貯水されている水槽 1 と、水槽 1 と

比較して低水温の水が貯水されている水槽 2 を

配置する。水槽 1 と水槽 2 の間に取水塔に見立て

た水槽 3 を配置する。水槽 1 は管路 1 を経由し

て水槽 3 の高い位置で接続し、水槽 2 は管路 2 を

経由して水槽 3 の低い位置で接続する。 
 管路 1、管路 2 及び管路 3 には超音波式流量計を

配置し、流量を測定する。 
 水槽 3 の出口には、流量を制御できるバルブを設

置する。水槽 3 のバルブを開けて放流することに

より水槽 1 及び水槽 2 から管路 1 及び管路 2 を

経由して水槽 3 への流れが発生する。 
 タンク 1 及びタンク 2 から水槽 1 及び水槽 2 に

対して、管路 1 及び管路 2 の流量よりも大きい流

量で給水を行う。水槽 1 及び水槽 2 には余水吐き

が設置されており、余水吐きから水からこぼれる

ことにより水槽 1 と水槽 2 の水位を一定に保つ。

このことと管路 3 からの放流を一定とすること

で、水槽 1 及び水槽 2 から水槽 3 への流れを定

常状態とみなすことができる。 

 水槽 1、水槽 2、水槽 3、管路 3、タンク 1 及びタ

ンク 2 に温度計（熱電対）を設置（水槽 3 のみ高

さ方向に 3 つ、他は 1 つずつ）し、各水温を測定

する。 
 

 

図 1 異高同時取水の水理模型 
 

 
図 2 全開 

 

 
図 3 半開 

 

流量計

水槽2 水槽1
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水温計（8カ所、熱電対）
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 水槽 2 と管路 2 の接続部（以下、ゲート 2）は、

全開設定（図 2）に加え流量を調整することを目

的として半開設定（図 3）を可能とする。 
 
2.2 実験方法 

 水槽 1、水槽 2、水槽 3 の水温を変化させて異高同

時取水の実験を実施した。表 1 が実施した実験ケース

の一覧である。水温調整はヒーターを使って行った。

表 1 は初期条件として設定したものであるが、実際に

は外気温等の影響を受けたため、表 1 に示す設定値か

ら±1℃程度の離れた状態から実験を開始した。 
 また、管路 3 からの放流量は 5.0 L/min とするよう

に調整し、管路 1 及び管路 2 の流量や水温が安定した

時の流量及び水槽 3の水温や管路 3からの放流水温の

値を取得した。得られた管路 2 の流量値から、水槽 2
からの取水率を（管路 2 の流量値／放流量(=5.0 
L/min)）として計算した。また、管路 3 に設置されて

いる水温計により放流水温を計測した。 
2.3 実験結果 

 図 4 は実験結果である。ゲート 2 を全開とした場

合、いずれのケース（1-1, 1-2, 1-3, 1-4）においても水

槽 2 からの取水率が 50%を超えた。これは、多重式

ゲートや連続サイフォンを対象として行われた既往

研究 2)3)4)5)と同様の結果である。また、水槽 2 と水槽 1
の水温差が小さいケース（1-3）と比較して、例えば 1-
4 のように水温差が大きいほど下方からの取水率が高

くなる結果が得られた。また、同じ水温設定でゲート

2 の開度が異なる条件同士（1-1 と 2-1、1-2 と 2-2、
1-3 と 2-3、1-4 と 2-4）で比較した場合、半開とする

ことで全開の場合と比較して下方である管路2からの

取水率を 7%程度低減できることが確認された。 
 
3. 数値計算 

3.1 モデル構築 

次に、前節で述べた水理実験について数値計算モデ

ルを構築して再現計算を行った。解析には、流体解析

ソフト PHOENICS を用いた。図 5 は PHOENICS で

図1の水理模型をモデル化したものである。寸法は2.3
で実施した水理実験模型と同じとした。また、実験と

同様に管路 3から 5 L/minの放流を行う境界条件とす

ることで、水槽 1 及び水槽 2 から水槽 3 に水が流入す

る構造とした。表 1 に示した計 8 ケースについて計算

を行い、水槽 2 からの取水率及び管路 3 からの放流水

温の計算結果を実験値と比較して精度検証した。 
 

表 1 実施実験ケース 

ケース ゲート 
水槽 1
の水温 
（℃） 

水槽 2
の水温 
（℃） 

水槽 3
の水温 
（℃） 

1-1 

全開 

25.0 10.0 18.0 
1-2 30.0 15.0 23.0 
1-3 25.0 20.0 23.0 
1-4 35.0 20.0 28.0 
2-1 

半開 

25.0 10.0 18.0 
2-2 30.0 15.0 23.0 
2-3 25.0 20.0 23.0 
2-4 35.0 20.0 28.0 

 

 
図 4 実験結果

 
図 5 数値計算ソフト上で構築した水理模型 

 
3.2 計算・検証結果 

 図 6 は、ケース 1-1 について実施した計算結果に関

する水温と流速ベクトルの分布図である。水槽 1 から

流入する温かい水と水槽2から流入する冷たい水が管 
路 2 周辺で混合することで、水槽 3 の下部において水

温分布が一様となり、その水が管路 3 から放流されて

いることが確認できる。以上から、定性的な傾向とし

て水理実験結果との矛盾がないことは最初に確認で

きる。 
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図 6 水温分布・流速ベクトル分布の計算結果事例

（ケース 1-1） 
 

 
図 7 下段からの取水率に関する実験値と計算値の比

較 
 

 
図 8 放流口水温に関する水理実験と数値計算結果の

比較 
 

 
図 9 異高同時取水計算結果 

次に計算結果と実験値の比較について述べる。図 7
は水槽2からの取水率に関する実験値と計算値の比較

である。全ての計算ケースについて計算結果と実験値

は概ね整合しており誤差は最大で-10%、概ね±5%程

度に収まっている。また、図 8 は管路 3 からの放流水

温に関する実験と数値計算の結果の比較である。全て

の計算ケースについて誤差は±0.5℃程度に収まって

おり、両者は概ね一致していると言える。以上の点か

ら、構築した数値計算モデルは水理模型実験の結果を

適切に再現できていると考えられる。 
 
4. 数値計算モデルを用いた取水率の計算 

 3.において構築した数値計算モデルを利用し、水温、

ゲート 2 の開度、流量を変化させた数値計算を実施し

た。ここでは、水槽 1 と水槽 2 の水の密度比を 4 通り

（1.001, 1.002, 1.003, 1.004）、放流量を 4 通り（2.5, 
5.0, 7.5, 10.0 L/min）、ゲート 2 の開度を 2 通り（全

開、半開）の合計 32 通りの計算を実施した。 
実施した計算結果について、水槽 2 からの取水率と

水槽 3 内（管路 2 と管路 3 の中間箇所）の流速の関係

を表示したものが図 8 となる。図 9 において、水槽 2
からの取水率は「下段管路からの取水率」、水槽 3 内

の流速は「取水塔内の流速」と表記されている。実線

はゲート 2 全開、鎖線は半開の計算結果を示し、色の

違いは密度比の違いを示している。図 9 より、以下の

ことが分かる。 
 取水塔内の流速が小さく、かつ密度比が大きい場

合、下段からの取水率が 100%近くになる場合が

存在する。ただし、その場合にゲート 2 を半開と

することで取水率を 80%程度まで低減可能であ

る。 
 流速が大きくなるにつれて、密度比による取水率

の差が縮まる。流速 0.006 m/s のところでは、取

水率はどの密度比においても概ね 50%～55%程

度に収束することが分かる。また、密度比による

取水率の違いは数%程度である。これらの値が

ゲート 2 を半開とすることでおよそ 40%～45%
程度の値となり、全開の場合と比較して 10%程度

下げることができることが分かる。 
 取水塔内の流速が大きくなるにつれて、ゲート 2

全開・半開ともに値が概ね収束し、流速 0.006 m/s
においては全開の場合約50%、半開の場合約40%
であることが分かる。これ以上の流速の場合でも

この取水率からは大きく下がらないことが推測

される。 
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5. まとめ 

多孔式取水方式を対象とした異高同時取水の取水

特性について、水理実験及び数値計算により検討した。

その結果、以下の結論を得た。 
 上層と下層のゲート開度を同開度とする場合、下

層からの取水量が上層からの取水量を上回るこ

とが確認された。 
 取水塔内の流速が小さく、かつ上層と下層の水温

に応じた密度比が大きくなるにつれて、下層から

の取水率が高くなることが確認された。その逆に、

取水塔内の流速が大きくなるにつれて下層から

の取水率は小さくなることが確認された。 
 下層のゲートを半開とすることにより、下層から

の取水量を制限し、上層からの取水率を高くでき

ることが確認された。上層と下層の取水率の差は、

密度比や取水塔内の流速によって異なり、一定以

上の流速となると密度比によらず取水率の差は

概ね収束すると推察された。 
このように多孔式取水形式における異高同時取水

の取水率について検討し、その実施可能性を示した。

今回の水理実験や数値計算は上述した取水特性の把

握を目的として実施したものであり、異高同時取水を

実施することで放流水を所定の水温に制御できるの

かについては検討していない。今後は今回得られた取

水率の結果を用いて、所定の放流水温への制御実施可

能性について、水理実験、数値計算、実ダム貯水池を

対象とした検討を通じて確認する必要がある。さらに、

取水率を考慮した異高同時取水により、貯水池内の全

循環の促進や水質改善にどの程度の効果が得られる

のかを定量的に検討することが望まれる。 
また、貯水池水質シミュレーション結果から得られ

る鉛直方向の温度分布の結果と図9の結果を用いるこ

とで下流への放流水温を概ね推定することが可能と

なるため、実ダムにおける異高同時取水の導入検討に

おいて貢献することが期待される。 
本検討ではゲート構造については検討対象外とし

ており、異高同時取水の実施に向けてはゲート構造に

関する検討が別途求められることに留意が必要であ

る。 
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