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第 1章 緒論 

 

第 1節 日本の畜産と環境問題 

 日本の畜産の算出額は 3兆 1179億円（平成 27年）であり、農業全体の 35.4％を占め、卵、

肉、乳製品といった栄養価の高い食品の安定供給に貢献している。その一方で、家畜の飼養

に伴い様々な環境問題が発生している。これらの環境問題には、悪臭、水質汚濁、衛生害虫

の発生、酸性雨、温室効果ガスの発生（牛のルーメンからのメタン（CH4）、ふん尿処理によ

る CH4と一酸化二窒素（N2O））などがあり、その影響は広範囲に及ぶ（押田ら，2012）。畜産

に起因する環境問題の一部は、畜産経営に由来する苦情発生として表れている。なかでも悪

臭関連については、畜産に由来する苦情のトップであり、平成 28 年においても 51％を占め

ており（農林水産省, 2017）、畜産経営の存続に関わる問題となっている。苦情の発生件数は

減少傾向にあるが、農家戸数の減少が顕著なため、苦情発生農家の割合は特に養豚農家にお

いて増加している。苦情発生の背景には、宅地開発により住宅地が新たに畜産農家の近くに

できたことなどもあるが、ひとたび苦情が発生すると、感情的な問題もからみ解決が非常に

困難なため、畜産農家は日ごろから臭気対策を意識した経営を行う必要がある。畜産現場で

問題となる臭気は、ふん尿や餌に由来しており、蛋白質のアミノ酸や脂肪酸の分解によって

生じるものであるが、畜産における臭気は、その発生源が畜舎、家畜、家畜ふん尿処理施設、

放牧場、牧草地など多岐にわたり、臭気成分も多種多様であるという特徴がある（田中, 1989）。 

 日本における家畜排せつ物の処理は畜種ごとに様々であるが、固分については主に堆肥化

が行われている（Haga, 1998）。堆肥化は有機性廃棄物を肥料に変換し、資源循環の要となる

重要な技術である一方、その過程では臭気や温室効果ガスといった環境負荷ガスが発生する

（Kuroda et al., 1996; Fukumoto et al., 2003）。環境負荷ガスのなかでも、堆肥化過程で

は、アミノ酸の分解の過程で生じたアンモニア（NH3）が大量に発生する。NH3 の発生量は、

堆肥化原料や堆肥化方法により異なるものの、寳示戸ら（2003）によりまとめられている畜

種とふん尿処理方式に対応した NH3 揮散割合、全国の頭数ベースの排泄物処理方法の調査デ

ータ（農林水産省生産局, 2011）、家畜ふん尿中の窒素排泄量の原単位（畜産環境整備機構, 

1998; 寳示戸ら, 2003; Ogino et al., 2017）、飼養頭羽数（農林水産省統計情報）を基に堆

肥化の過程で揮散する NH3量を試算すると、ふん尿中に含まれる窒素に対して、乳牛で約 6％、

肉牛で約 13％、豚で約 8％、鶏で 29～45％である。NH3は悪臭防止法で規制されている 22の

特定悪臭物質の一つであるとともに（におい・かおり環境協会，2012）、酸性雨や富栄養化、
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河川の水質汚濁、温室効果ガスの増加などの環境汚染を引き起こす原因ともなる（Sutton et 

al. 2008; Hayashi and Yan, 2010）。なお、温室効果ガスインベントリー報告書では、NH3

および窒素酸化物（NOx）として揮散した窒素が沈着した後にその 1％（0.2～5％）が、N2O

として環境中へ排出されるとしている（IPCC, 2006）。 

 

第 2節 畜産現場での臭気対策 

 畜産現場での臭気対策の基本は発生抑制であり、畜舎におけるふん尿の早期分離、早期搬

出を初めとするさまざまな発生抑制方法がある。ふん尿を混合し、また、嫌気状態に放置す

ることは、不快な臭気の発生を増やすことになる（田中，1989）。臭気の排出口である換気扇

の位置を高くし、排出後に上昇気流にのせることで臭気の拡散を図り、希釈効果により悪臭

成分濃度を減らすといった対策もある。農家ではこの他に、散布型あるいは経口型の臭気低

減効果を謳った微生物等の資材を混ぜるといった対策がとられることも多い。これらのこと

を行ってもなお臭気が問題になる場合に、脱臭技術が用いられる。畜産現場で比較的よく用

いられる脱臭技術を表 1-2-1にまとめた（におい・かおり環境協会, 2012；道宗, 2014）。 

 

 脱臭のメカニズムは、臭気成分の吸着・吸収による除去および酸化分解、微生物分解によ

る除去であり、これらが一つあるいは複数組み合わさっている。畜産現場では、水への吸収

や吸着材への吸着がメインとなる物理的な方法は、装置の設置コストが低いために導入され

ることが多いが、吸収液（水）や吸着材の交換がなされず、脱臭性能が発揮されていないと

いった問題が生じているケースがしばしば見られる。化学的な方法は、高濃度で特定の臭気
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を処理するには効果が高いが、薬液や燃焼のための燃料費などの運転コストが高い。生物脱

臭は、物理的、化学的な脱臭技術と比較して運転コストが低く抑えられ、環境負荷の少ない

方法であり、有用な技術である（e.g., Wani et al., 1997）。生物脱臭技術は、下水処理過

程で発生する硫化水素の処理に関する文献が 1920年代前半にあり、産業利用に関しては1950

年代にアメリカで土壌を用いた土壌脱臭法で特許が取得されたのが初めであろうと考えられ

ている（Leson and Winer, 1991）。アメリカやヨーロッパで、初期には下水処理場、レンダ

リングプラント、堆肥化施設などで利用された。堆肥化施設の排気処理に土壌脱臭が使われ

ている例もすでにあり、その後さまざまな種類の産業において用いられるようになってきた。

生物脱臭装置には、Biofilter、Biotrickling filter（常時水が流れている散水ろ床あるい

は濡れ棚タイプ）、Bioscrubber の３種類がある（van Groenestijn and Hesselink, 1993）。

Biofilter は、脱臭担体を充填した槽に臭気ガスを通し、脱臭担体に生息している微生物に

よる分解を行うものである。Biotrickling filterは、常時水を脱臭素材に掛け流している。

Bioscrubber は、水に臭気ガスを溶け込ませるタイプであり、特に水への溶解度が高い成分

が対象となる。日本の畜産現場では、土壌やロックウール、軽石、木材チップなどを充填し

た biofilterタイプおよび Biotrickling filterタイプが比較的よく使われる形態である。 

これまでに生物脱臭装置で処理が可能であることが確認された物質の例を表 1-2-2に示した。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

これらには NH3、アミン類のほかに、硫黄化合物である硫化水素、メチルメルカプタン、硫

化メチル、二硫化メチル、硫化カルボニル、脂肪族化合物のプロパン、ブタン、アルコール、
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アルデヒド、ケトン、エステル類、有機酸、芳香族化合物のベンゼン、トルエン、スチレン、

フェノール、水不溶性のα-ピネンなど、微生物分解性、水への溶解度および pH等の化学的

性質が異なる多種類の物質が含まれる（Wani et al., 1997; Ralebitso-Senior et al., 2012）。

複数種類の臭気成分が混ざった複合臭を処理対象とする場合は、土壌や活性汚泥、堆肥など

に含まれる多種多様の微生物を有するものを微生物源として使用することが多い。生物脱臭

装置は、多種多様の臭気成分を含む混合臭を低いランニングコストで脱臭可能なため、今後

も畜産現場での普及が見込まれる。 

 

第 3節 生物脱臭における臭気除去メカニズム 

 生物脱臭は、臭気成分の脱臭資材への吸着、水への吸収、微生物分解の複合作用により臭 

気を除去する方法である（本多ら，1988; van Groenestijn and Hesselink, 1993）。処理対

象ガスの水への溶解反応、微生物を保持する脱臭担体への吸着反応と、それに引き続く微生

物分解反応それぞれが処理性能にかかわってくる。これらのプロセスを表す数学モデル式は

いくつか提案されており、プロセスの最適化に向けた取り組みも行われている（e.g., Wani et 

al., 1997; Devinny and Ramesh, 2005）。プロセスの反応速度は、微生物分解反応に依存し

ており、Monodあるいは Michaelis-Menten速度論に従う（van Groenestijn and Hesselink, 

1993）。基質となる処理対象ガス濃度が低いときは、最大除去能は濃度に比例して一次反応的

に増加するが、ガス濃度が高いときは、零次反応となる。微生物反応速度を決定する装置内

の基質濃度は、気相、液相、固相、バイオフィルム内の各部位の濃度が密接に関係したもの

であり、各部位の濃度は気液界面の移動係数、ヘンリー定数などによって計算される

（Baquerizo et al., 2005）。微生物反応は基質濃度のほかに、温度、水分、pH にも影響を

受けるため、これらの環境要因を考慮したモデル式も提案されている（Morales et al., 2003; 

Okkerse et al., 1999）。 

脱臭担体の物理的、化学的な性質は、脱臭槽内の水分、酸素濃度、栄養成分、pHなどを変

化させるため、微生物の増殖と活性に影響を与える。脱臭担体には、微生物保時機能、通気

性、保水性、表面積、耐久性、強度、低コストであることなどが求められ、土壌は脱臭技術

が開発された初期から利用されてきているが、他に、ピート、木材チップ、堆肥、多孔質粘

土、ポリウレタン、セラミックなど種々のものが単独あるいは混合状態で使われる（e.g., van 

Groenestijn and Hesselink, 1993; Wani et al., 1997; Andres et al., 2009; 

Ralebitso-Senior et al., 2012; Barbusinski et al., 2017）。 
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堆肥化で生じる NH3（～数百 ppmv）を生物脱臭で処理するには、NH3 の除去性能が低いた

めに難しいと考えられていた（Williams and Miller, 1992）。一方、日本の畜産分野では、

1967 年に土壌脱臭の検討が始まっている（福森・道宗, 1984）。ガスと脱臭素材の接触時間

を長くし、通気抵抗を少なくすることで通気性を確保し、NH3の処理へ適用できることが示さ

れている。国外においても、堆肥を使った堆肥化ガスの NH3処理の報告があり（Park et al., 

2002）、また、担体の窒素吸着能を上げるなど、NH3の負荷を上げるための工夫がされている

（Kim et al., 2002）。 

 生物脱臭装置内での NH3 の除去は、水への吸収、脱臭担体への吸着、および微生物による

硝化により行われる。硝化能力を上回る NH3 容積負荷では、NH3 の除去ができなくなること

（Togashi et al., 1986）、および、堆肥や剪定枝といった有機系の脱臭担体について、吸収

と吸着の寄与を算定した試験では、NH3については吸収の寄与が高いという結果が示されてお

り（Pagans et al., 2007）、硝化と水への吸収がメインの反応であると考えられている。す

なわち、理論的には以下に示す式１、２のように、約 50％が硝化されて、残りはアンモニウ

ムイオン（NH4
+）となり、pHが中性に保たれ、NH4

+と硝酸イオン（NO3
-）あるいは亜硝酸イオ

ン（NO2
-）の形で窒素が蓄積する（Joshi et al., 2000; Smet et al., 2000; Chen et al., 

2005; Ottosen et al., 2011）。 

  NH3 + H
+ → NH4

+           (式１．NH3の水への吸収) 

  NH3 + 2O2 → NO3
- + H+ + H2O    (式２．硝化) 

   2NH3 + 2O2 → NH4
+ + NO3

- + H2O   (式１＋２) 

このような塩類の蓄積は、生物脱臭での NH3 処理に付随する問題である。塩濃度が高まる

ことにより硝化阻害が起きることが知られており（Hunik et al., 1992）、脱臭装置内でも

NH4
+と NO3

-あるいは NO2
-の蓄積によって硝化が阻害され NH3処理ができなくなるとの報告があ

る（Smet et al., 2000）。ラボスケールの試験においても、pH7.5 では、循環水の NH4
+-N あ

るいは NO3
--N の濃度が 2,000 mg/L を超えるとアンモニア酸化阻害が顕著になることが示さ

れている（Kanagawa et al., 2004）。 

 

第 4節 生物脱臭装置内の窒素循環に関与する微生物種に関する既往研究 

窒素循環に関与する微生物種やその生態は、土壌などの陸域、海域、汚水処理施設などを

対象とした研究により、多くのことが明らかにされてきている。さらに、近年、アンモニア

酸化を担う古細菌の存在が示されるなど（Könneke et al., 2005）、新たな微生物種の発見も
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相次いでいる。図 1-4-1に微生物による窒素の循環の模式図をまとめた。 

 

 

 

図 1-4-1．微生物による窒素の循環の模式図 

amo ammonia monooxygenase, hao hydroxylamine oxidoreductase, nxr nitrite 

oxidoreductase, nar membrane bound nitrate reductasse, nap periplasmic nitrate 

reductase, nir nitrite reductase, nor nitric oxide reductase, nos nitrous oxide 

reductase, hzo hydrazine oxidoreductase, hh hydrazine hydrolase, nif nitrogen fixation 

enzyme, DNRA dissimilate nitrite reduction to ammonium 

（Guo et al., 2013を元に作図） 

 

 生物脱臭装置内での NH3 の微生物分解は、窒素循環に関わる微生物種が担っており、土壌

におけるものと同様であると考えられているが（Nicolai et al., 2006）、装置内で窒素循環

を担う微生物種に関する情報は断片的である。硝化は、アンモニア酸化細菌と亜硝酸酸化細

菌の働きにより行われると考えられており（金川, 1997）、堆肥化ガスを処理する冷涼地のロ

ックウール脱臭装置からも Nitrosomonas属のアンモニア酸化細菌が分離されている（Satoh 

et al., 2004）。しかし、アンモニア酸化を担う古細菌の生物脱臭装置での生態については全
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く報告がない。分子生物学的な手法による微生物群集解析では、牛糞の堆肥化ガスを処理す

るパイロットスケールの Biotrickling filterの試験において、16S rRNA遺伝子をターゲッ

トにした DGGE 法により、Nitrosospira 属に近縁なアンモニア酸化細菌と Nitrococcus に近

縁な亜硝酸酸化細菌の存在が示されている（Xue et al., 2011）。豚舎臭気を処理する実規模

の Biotrickling filterの菌叢解析では FISH法により Nitrosomonas eutropha様（Juhler et 

al., 2009）および 16S rRNA 遺伝子をターゲットとしたクローニング法により N. 

eutropha/Nitrosococcus mobilis-lineage のアンモニア酸化細菌の存在が示されている

（Kristiansen et al., 2011b）。なお、この装置からはアンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子

は検出されていない。 

 前節で述べたように、生物脱臭装置では NH3の大部分が無機態窒素として蓄積するものの、

NH3を使ったラボスケールの脱臭装置の窒素のマスバランスを調べた結果では、窒素消失も見

られており脱窒の存在が指摘されている。しかし、脱窒の寄与の程度および脱窒メカニズム

は明らかではない（Gracian et al., 2002; Malhautier et al., 2003; Chen et al., 2005）。

NO、NO2、N2Oの生成を検出している報告はわずかである（Joshi et al., 2000）。生物脱臭装

置内での脱窒に関与する微生物種については、animal-rendering plant のような NH3を含む

臭気を処理する脱臭装置から分離されたγ-ProteobacteriaのXanthomonadaceae科に属する

Luteimonas属、Pseudoxanthomonas属、Stenotrophomonas 属の菌が、NO2
-を N2Oまで還元で

きることが報告されている（Finkmann et al., 2000）。揮発性脂肪酸類を処理する

Biotrickling filter で、溶解度が高い臭気物質では、酸素の供給が律速となり硝酸が電子

受容体として使われ、脱窒も起きており、16S rRNA 遺伝子をターゲットにした DGGE 法で、

Halomonas属, Paracoccus属の菌の存在が指摘されている（Zhu et al., 2004）。豚舎臭気を

処理する実規模の Biotrickling filter の微生物群集解析では Comamonas 属に近縁な 16S 

rRNA遺伝子の配列が得られており、揮発性脂肪酸の酸化および硝酸還元への関与が推察され

ている（Kristiansen et al., 2011b）。窒素消失に関与する微生物としては、1990年代に発

見されたアナモックス菌も候補となる(Strous et al., 1999a)。日本の畜産排水処理施設を

調査した結果アナモックス菌が自生していることが明らかにされている（Waki et al., 2010）。

一方、畜産以外の産業で用いられる脱臭装置も含めて、アナモックス菌の存在の報告はない。 

 

第 5節 生物脱臭装置内の硝化・脱窒微生物群集を決定づける要因 

 生物脱臭装置内の微生物生態を解析する必要が指摘されており（van Groenestijn and 
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Hesselink, 1993）、装置の運転制御に対して、臭気分解に関与する微生物の種類や数がどの

ように変化し、臭気分解能が維持されるかといったことが研究対象となっている。NH3ガス単

体を処理するラボスケールの Biofilterの解析では、16S rRNA遺伝子をターゲットにしたク

ローンライブラリー法でアンモニア酸化細菌および亜硝酸酸化細菌は検出されず、amoAを対

象にしたクローンライブラリー法が適用されている。その結果、 Nitrosomonas 

europaea/eutropha と Nitrosospira 属に近縁なものから Nitrosospira 属に近縁なものへの

群集変化および102日目においてNitrosococcus属のAmoAのアミノ酸配列との相同性が76％

の配列が得られており、脱臭装置内でのアンモニア酸化細菌群集の変化の様相が示されてい

る（Sakano and Kerkhof, 1998）。また、汚水処理施設の汚泥および堆肥を脱臭担体に用いた

ラボスケールの Biofilterで、16S rRNA遺伝子をターゲットとしてアンモニア酸化細菌群集

の解析が行われており、汚泥では Nitrosomonas eutropha に、堆肥では Nitrosospira 

multiformis に近縁な配列が得られ、脱臭担体によって群集構造が異なること、および運転

期間中の変化が調べられている（Jun and Wenfeng, 2009）。しかし、これらの報告では装置

の窒素の動態との関連性が十分に議論されておらず、群集変化を引き起こした環境要因は明

らかではない。堆肥を充填した biofilterを用いたパイロットスケールの試験で、NH3除去に

ついても装置内の階層化が示されているが、微生物群集との対応は調べられていない（Liang 

et al., 2000）。先に紹介した豚舎臭気を処理する Biotrickling filterにおいては、アンモ

ニア酸化細菌が filterの外側に優占していることが示されている（Juhler et al., 2009）。

FISH法、リアルタイム PCR法、酸素のマイクロセンサー等を用い、アンモニア酸化細菌と従

属栄養細菌の間で酸素の競合があること、亜硝酸酸化活性が阻害されることで亜硝酸が蓄積

する可能性が指摘されている（Juhler et al., 2009）。一方、脱窒菌群集の変化を解析した

報告は見られない。 

 

第 6節 本研究の目的と本論文の構成 

 上述したように、畜産で特に問題となる NH3 の処理に対して、既存の装置では窒素が蓄積

するため脱臭担体の交換あるいは窒素廃水の処理が必要となる。脱臭担体の交換を前提とし

た方法では、完成堆肥を脱臭担体として用い高窒素堆肥として窒素を再利用する堆肥脱臭（田

中, 2009）などが開発されてきている。脱臭廃水は肥料として利用することも可能である（濱

戸ら，2003）。しかし、近隣に肥料としての利用先が確保できない、あるいは、脱臭廃水を処

理できる施設を持たない、排水処理施設があっても窒素負荷に余裕がないというような現場
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では有効な手段が確立していないというのが現状である。脱臭装置の排水対策を考える上で、

窒素のマスバランスと窒素除去のポテンシャルを把握し、窒素除去を駆動する微生物メカニ

ズムの理解を深めることが必要となる。これまでに脱臭装置での窒素消失は見られているが、

脱窒の寄与は十分に明らかにされていない。また、装置内での窒素除去を駆動する硝化ポテ

ンシャルは、ラボスケールの装置において求められているが（e.g., Choi et al., 2003; Chen 

et al., 2005; Blázquez et al., 2017）、実規模の装置について脱臭担体のアンモニア酸化

能の特徴をあらわすカイネティクスパラメーターを詳細に解析した研究は見当たらない。ま

た、堆肥化ガスには脱窒の電子供与体となりうる粉塵や NH3 以外の臭気成分が含まれるが、

堆肥化ガスを処理する実規模の装置において脱窒ポテンシャルや脱窒菌群集は解析されてい

ない。さらに、窒素のマスバランスと硝化と脱窒に関わる微生物群集との関係を解析した研

究は行われておらず、実規模の装置における窒素のマスバランスと窒素除去のポテンシャル

を把握し、窒素除去を駆動する硝化と脱窒に関わる微生物群集を解明する必要がある。 

 そこで、本研究では土壌脱臭装置の改良型であり、NH3に関する設計諸元が整備され堆肥セ

ンター等で普及しているロックウール生物脱臭装置を対象とし、まず第 2章において、解析

対象とした堆積型堆肥発酵の排気を処理する実規模ロックウール生物脱臭装置について、脱

臭微生物の生息場所としての装置内環境の特徴を明らかにするために、装置通過前後の NH3

および微生物活性と密接に関わりを持つ二酸化炭素（CO2）、CH4、N2O についてガス発生パタ

ーンを測定した。そして、実規模装置における硝化・脱窒活性ポテンシャルを測定した。特

に窒素除去ポテンシャルを決定づけるアンモニア酸化については基質濃度が活性と微生物群

集構造に影響を与える主要な要因であるため、基質濃度に対するカイネティクスを解析した。

脱窒活性については、脱臭装置内では電子供与体の利用性が律速になると考えられるが、脱

臭担体の硝酸還元反応に及ぼす電子供与体の利用性といった基礎的な知見が得られていなか

ったためその特徴を明らかにした。 

 第 3章においては、第 2章で解析した装置の脱臭担体について、アンモニア酸化細菌、ア

ンモニア酸化古細菌、脱窒菌群集をそれぞれ解析し、実規模装置におけるアンモニア酸化お

よび脱窒を担う微生物種に関する知見を得た。また、硝化・脱窒微生物群集と、第 2章で明

らかにした堆肥化運転に伴う装置内環境の局在性が関連していることを示した。 

 第 4章では、実規模装置では窒素のマスバランスを正確に把握するのが困難であるために、

ラボスケールの脱臭装置を試作し、実規模装置から採取した脱臭担体を用いて NH3 処理メカ

ニズムを確認した。窒素含有廃水の処理のために水を循環し、窒素が蓄積する環境下での窒
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素の動態と硝化・脱窒に関わる微生物群集構造の変化を網羅的に解析し、アンモニア酸化微

生物群集構造を決定する要因および水循環運転時に窒素消失に寄与していると考えられる脱

窒菌群を明らかにした。 

 第 5章では、一連の研究により得られた知見を位置づけ、装置の最適化にどう結びつける

のか、また、残された課題について考察を加えた。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

第 2章 畜産現場の堆積型堆肥発酵排気を対象としたロックウール生物脱臭装置の解析 
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＜背景と目的＞  

 生物脱臭装置での NH3 の除去は、ラボスケールの装置を対象とした試験が多いが、実規模

装置では、硝化および脱窒活性に影響を与えると考えられる基質濃度が一定ではない。実規

模装置を対象として NH3 酸化ポテンシャルを解析した報告はあるものの（Juhler et al., 

2009）、基質濃度に対するカイネティクスは調べられていない。また、脱窒については、実規

模装置を対象として脱窒ポテンシャルを詳細に調べた報告は見当たらない。土壌脱臭装置は、

ガス接触時間を確保するために広い設置面積を必要とするが、圧密に耐えうる素材として、

ロックウールを用いることで、充填高を高くし、設置面積を小さくできるロックウール生物

脱臭装置が開発された（全農 施設・資材部，1990）。ロックウールは、岩石などを溶融し、

繊維状に加工したもので、SiO2を 35～45％、Al2O3を 10～20％、CaOを 20～40％、MgOを 3～

10％、Fe2O3 + FeO を 0～12％含む。これを基材として、ゼオライト、有機物（籾殻等）、微

生物源（乾燥鶏糞等）、そして、通気性を確保するためにウレタンチップを混合したものが脱

臭材料として用いられる。ロックウール脱臭装置は NH3 除去に関する設計諸元が整備され、

堆肥センター等で普及している。そこで、本研究では農研機構畜産研究部門（つくば）で堆

積型堆肥発酵の排気を処理するために稼働しているロックウール生物脱臭装置を解析対象と

し、本章ではまず、硝化と脱窒に関わる微生物群集の解析に先立ち、実規模装置の脱臭に関

わる微生物活性の特徴を明らかにすることを目的とした。そのために、装置通過前後の NH3

および微生物活性と密接に関わりを持つ CO2、CH4、N2O のガス発生様式を調査した。続いて、

窒素除去ポテンシャルに影響を与える微生物活性を把握するために、ロックウール脱臭担体

の硝化、脱窒活性を測定した。 

 

第 1節 アンモニア、メタンおよび一酸化二窒素ガス発生量 

  

1-1．緒言 

 家畜ふんの堆肥化過程では、有機物分解の結果、CO2の発生と同時に、原料の C/N比が低い

ために NH3が大量に発生する。さらに、温室効果ガスである CH4と N2Oが発生し、これらの発

生量および堆肥化過程での発生パターンが、ラボスケールおよびパイロットスケールでの試

験により明らかにされている（Kuroda et al., 1996; Osada et al., 2000; Veeken et al., 

2002; Fukumoto et al., 2003）。堆肥排気を処理する脱臭装置では、NH3以外の臭気成分のほ
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かに、CH4と N2Oが供給され、装置内の微生物群集に影響を与えていると考えられる。比較的

低濃度(0.015-3％, v/v)の CH4の除去にメタン酸化細菌による biofiltration が有効である

という報告があり（Veillette et al., 2012）、ロックウール生物脱臭装置内でも除去されて

いる可能性がある。反対に、N2O は硝化および脱窒のいずれの反応からも生成されることが

知られており（Braker and Conrad, 2011）、脱臭装置内で増加している可能性がある。そこ

で、本節では、NH3および微生物活性と密接に関わりを持つ CO2、CH4、N2O の通過前後の発生

パターンの変化を堆肥の切返し前後で調べた。 

 

1-2．材料および方法 

1．ロックウール生物脱臭装置 

1998年より実稼働しているロックウール生物脱臭装置（高さ 3 m（うちロックウール脱臭

資材充填部 2.5 m）、幅 8 m、奥行き 5.8 m）を対象とした。図 2-1-1 に脱臭装置の写真を、

図 2-1-2に装置と堆肥化施設の模式図を示した。脱臭装置は上部に屋根がついており、脱臭

担体表面に設置してある 12個の散水ノズルから、一日一回 10分間、約 0.4 m3の水道水が散

水される。この間ブロアーは 30分間停止するようタイマー制御されている。 

脱臭装置には、堆積型堆肥化発酵施設からのガスが 3台の送風機（各約 20 m3/min（石橋，

2000）; No. 3BLF, Tecno Wasino Co. Ltd., Japan）でガス接触時間は 100～200秒となるよ

うに送風されている。堆肥化施設では、約 3週間に一度、所内の牛舎エリアおよび豚舎エリ

アからの糞を中心に、固液分離後の固形物、所内にある畜舎排水を処理する活性汚泥処理施

設の余剰汚泥、敷料に用いたおが屑や稲わら、サイレージの残りなどが一部混入した原料が

投入される。投入の際に第 1 槽から 2 槽、3 槽へと順に堆積物が移送され、堆肥の切り返し

が行われる。 
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図 2-1-1．ロックウール生物脱臭装置の全景 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 2-1-2. ロックウール生物脱臭装置と堆肥化施設の模式図. 

（1）屋根、（2）脱臭槽流出ガスの採取地点（1～9）、（3）散水ノズル、（4）ロックウール

脱臭担体充填部、（5）ウレタン混合部分、（6）通気溝、（7）水道水タンク、（8）浸透水槽、

（9） 脱臭槽流入ガスの採取地点（1～4）、（10）ブロアー、（11）堆肥化の進行方向、（12）

堆肥化施設.（Yasuda et al., 2009より改変） 

2．ガス採取および分析方法 

 ガスの採取は堆肥の切り返し作業に合わせて行った。脱臭槽への流入ガスは、脱臭槽に送

風するブロアーの後段に設置したダクトの 4箇所から採取した。脱臭槽からの流出ガスは、

脱臭装置上部に直径 24 cm、高さ 20 cm のプラスチック製ろうとを逆さにしばらくおいた後

に、ガスを採取した。NH3は気体採取器（GV-100、ガステック）にアンモニア用検知管を接続

し測定した。検知管の検知限界は 0.2 ppmv(20℃、1atm)である。CH4、N2O、CO2の測定用には、

真空引きしたバイアル瓶（約 10 mL容、ブチルゴム栓）にシリンジでバイアル瓶の容量に対
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し 1.5倍程度ガスを注入し、陽圧状態になるよう採取した後（長田ら，2002）、ガスクログラ

フを用いて以下の条件で測定した。 

 CH4 の測定には水素炎イオン化検出器（FID）つきガスクロマトグラフ（6890 Series GC 

system，Agilent Technologies, USA）を用いた。カラムは Molecular Sieve-13X, 2.0 m×

1/8 inch ID、オーブン温度 50℃、インジェクション温度 80℃、検出器温度 160℃、キャリ

アーはヘリウムガス、ガス流量は約 30 ml/minとした。N2Oの測定は、63Niを用いた電子捕獲

検出器（ECD）つきガスクロマトグラフ（GC-14A、島津）を使用した。カラムは Porapak Q 80/100 

mesh, 1/8 inch ID, 2.0 m、オーブン温度 45℃、インジェクション温度 70℃、検出器温度

348℃、キャリアーは 5％ CH4(Arベース)、ガス流量は約 40 ml/minとした。メインカラムの

前後にダミーのカラムを接続したプレカット、バックカット方式により N2O ピークのみを検

出した。CO2の測定には熱伝導度検出器(TCD)つきガスクロマトグラフ（model 802T、大倉理

研）を用いた。カラムは Porapak Q 50/80 mesh、2.0 m×3.0 mm ID、Molecular Sieve 5A 30/60 

mesh、3.0 m×3.0 mm ID、オーブン、インジェクション、検出器温度はいずれも 50℃、キャ

リアーガスは He、ガス流量は約 30 ml/minとした。それぞれ、標準ガスを用いて検量線を作

成し、サンプル濃度を求めた。脱臭槽流出ガスの採取地点間の値の差の検定は SAS（ver. 9.1、

SAS Institute Inc.、USA）の GLMプロシジャの Bonferroni法を用いた。 

 

1-3. 結果および考察 

 脱臭槽からの排気中の測定箇所による濃度の違いを調べた。NH3は、いずれの箇所でも検知

管の検出限界以下であった。図 2-1-3に 2004年 11月に採取した CH4、N2O、CO2濃度を示した。

CH4は、地点間で濃度に幅があったが、地点 1～3、地点 4～6、地点 7～9の順に濃度が低くな

る傾向が見られた。N2Oは、装置の奥行き方向の濃度は類似しており、地点 1～3、地点 4～6、

地点 7～9それぞれの変動係数は 2.4～7.2、1.0～7.3、1.1～8.6％であった（図 2-1-4）。地

点 7～9 でいずれのサンプリング時点でも濃度が高かった。CO2については、地点間の差にお

いて傾向が認められなかった。これらの結果と装置の構造（図 2-1-2）を考慮して、排気ガ

スについては地点 2、5、8の 3箇所について測定することとした。 

 図 2-1-5～2-1-8に 2004年 11月と 2006年 5～6月の切り返し前後の NH3、CH4、N2O、CO2濃

度の経時変化を示した。NH3は、堆肥の切り返し後に上昇し、その後徐々に低下するというパ

ターンを示した。切り返し後の濃度ピークは時期により異なるが、最大 150 ppmvまで上昇し

た。流入地点別に濃度変化を見ると、流入地点 2と 3でいずれの時期でもピーク濃度が高か



17 
 

った。2004 年 11 月では流入地点 4 で高かった。地点 1 は常に低めであった。地点 1 は堆肥

舎第 1槽の排気、地点 2は第 1、2槽の排気、地点 3は第 2、3槽の排気、地点 4は第 3槽の

排気を主に含んでいる（図 2-1-2 (模式図））。NH3の発生は、堆肥化による温度上昇と同様に

堆肥化が始まると速やかに始まり、切り返し時には堆積物内部に貯まっていた NH3が発生し、

発酵が進み有機物の分解の進行が緩やかになるにつれ、発生量は減少していくが（Kuroda et 

al. 1996; Osada et al., 2000）、実規模装置においては、初めの 3週間の切り返し後に有機

物分解がさらに進み、第２槽で最も NH3の発生が大きくなりその排気を含む流入地点 2 およ

び 3で NH3濃度が高くなっていることが予想された。2004年 11月では、有機物の分解が遅れ、

NH3の発生がさらに長期にわたり第 3槽でも続いていたと考えられた。脱臭装置上部では NH3

は検知管の検出限界以下にまで除去されていた。 

 CH4濃度は 2004年 11月と 2006年の 2回目の切り返し後で、流入地点 1で濃度が高く、地

点 2～4で低い傾向が見られた（図 2-1-6）。堆肥化では CH4の発生は主に初期に起こるとのラ

ボスケールでの過去の報告と一致していた（Kuroda et al., 1996; Osada et al., 2000; Veeken 

et al., 2002; Fukumoto et al., 2003）。流入ガス中の平均濃度は 430 ppmv (281 mg/m3 (25℃

換算、以下同じ); 0～2127 ppmv）であり、流出ガス中では 301 ppmv (197 mg/m3; 0～1158 ppmv）

であった。 

N2O濃度は 2006年の 2回目の切返し直後は流入地点 4が地点 2、3より低くなったものの、

その他のデータでは流入地点 4で高く、地点 1で低くなる傾向が見られた（図 2-1-7）。堆肥

化では上述の CH4とは異なり、N2O発生は堆肥化開始直後よりも、発酵が進んだころに発生量

が増え、発酵後期まで継続する（Kuroda et al., 1996; Fukumoto et al., 2003）。さらに、

通気量が低下すると、N2Oの発生量が増え（Osada et al., 2000）、強制通気を行わない条件

下で堆積量が多いと N2Oの発生量および発生する期間が増大する（Fukumoto et al., 2003）。

これらの既往研究結果を考慮すると、実規模の堆積型発酵において、堆肥化の後半で N2O 発

生が増えることが予想された。流入ガス中の平均 N2O濃度は 4.0 ppmv（7.3 mg/m3; 0.7～9.7 

ppmv）であり、流出ガス中では 3.7 ppmv（6.7 mg/m3; 0.1～8.0 ppmv）であった。 

CO2濃度は 2004年 11月に比べ、2006年 5～6月では高いピークが検出された。酸素の消費

が多いときに CO2 の発生が増えるという可能性が示されており（Veeken et al., 2002）、測

定した時期の微生物活性の違いを反映した結果が要因の一つであることが考えられた。しか

し、2連データでの濃度差が大きく、流入地点間の傾向は認められなかった（図 2-1-8）。流

入ガス中の平均濃度は 0.43％(v/v,CO2濃度について以下同じ)（7800 mg/m3; 0～5.0％）、流
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出ガス中では 0.40％（7420 mg/m3; 0～5.7％）であった。 

 CH4と N2O、CO2は温室効果ガスであり、大気中濃度はそれぞれ約 1.8ppmv、0.32ppmv、390ppmv

である（いずれも 2011年の大気中濃度; Hartmann et al. (2013)）。2005～2011年の平均で

見ると、CH4、N2O、CO2は年間それぞれ 4.5～4.8 ppbv、約 0.8 ppbv、2.0 ppmvずつ上昇して

いる。N2O は他にも成層圏のオゾン層の破壊を引き起こす原因物質である。CH4と N2O のガス

の発生は、微生物活動と密接な関係があり、土壌においては発生量が吸収量を上回るとされ

ている（Conrad, 1996）。本試験ではロックウール生物脱臭装置を通過することで、これらの

ガス濃度の上昇は確認されなかった。CH4については、発生量の変化が有意なものであるかは

今回の試験では明らかにできていないが、減少の傾向が見られた。実規模の脱臭装置を対象

とした文献では、一般廃棄物の堆肥化施設を処理する wood barkを充填した biofilterで、

CH4の発生量は変化せず、N2O は増加しており、N2O-N 発生量は除去された NH3-N の 26％に相

当すると試算されている（Clemens and Cuhls, 2003)。木材チップを充填した豚舎臭気を処

理する biofilter においても脱臭槽通過後に N2O 濃度が増加しており、NH3-N の 10～40％が

N2O-N に変換されるとの報告がある（Dumont et al., 2014）。今回調査したロックウール脱

臭装置では水を循環しておらず硝化産物の蓄積が少ないために、N2O 発生量が脱臭装置内で

増加していない可能性が考えられた。 

 CH4を処理する生物脱臭装置は、除去率を上げるためには 7～33分という長い接触時間が必

要であり（Veillette et al., 2012）、今回解析を行ったロックウール脱臭装置では 100～200

秒であるので、CH4の大半は通り抜けていると考えられるが、装置に供給された CH4の一部が

メタン酸化反応により酸化されている可能性は否定できない。第 4章で、本章で解析した脱

臭装置から採取した脱臭担体の微生物叢解析を行ったが、Type Iのメタン酸化細菌に属する

Methylomicrobium 属、Methylosarcina 属、および、Type II に属する Methylocystis 属、

Methylosinus 属の 16S rRNA 遺伝子に近縁な配列が得られている。また、アンモニア酸化細

菌は NH3の変わりに CH4を酸化できることが知られており（Jones and Morita, 1983）、土壌

においても、アンモニア酸化細菌およびアンモニア酸化古細菌が CH4 酸化に関与している可

能性が示されている（Akiyama et al., 2014）。逆に、メタン酸化細菌はアンモニアを酸化で

きることが報告されている（Dalton, 1977）。ロックウール生物脱臭装置に供給される CH4濃

度は NH3濃度に比べ高いため、NH3に加え CH4濃度の流入地点による濃度勾配はアンモニア酸

化のカイネティクスに影響を与える可能性が考えられた。 
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図 2-1-3. 脱臭槽流出ガスの採取地点による濃度の違い． 

（（a）CH4、（b）N2O、（c）CO2） 
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図 2-1-4. 脱臭槽流出ガスの採取地点による濃度の違い． 

（（a）CH4、（b）N2O、（c）CO2、 

図 2-1-3に示した地点 1～3、4～6および 7～9の平均値±標準誤差．各サンプリング日それ

ぞれにおいて、Bonferroni法により図中の異符号間で有意差あり（p<0.05））  
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図 2-1-5. 脱臭槽通過前後の NH3濃度の経時変化 

（(a) 2004年、(b) 2006年．流入 1 （●)、流入 2 (■)、流入 3 (▲)、流入 4 (◆)、流

出 2 (○)、流出 5 (□)、流出 8 (△)．矢印は堆肥の切り返し時を示す。2006年のデータ

については 2連の平均値とレンジを示した。）（Yasuda et al., 2009より改変） 

 

図 2-1-6. 脱臭槽通過前後の CH4濃度の経時変化 

（(a) 2004年、(b) 2006年．流入 1 （●)、流入 2 (■)、流入 3 (▲)、流入 4 (◆)、流

出 2 (○)、流出 5 (□)、流出 8 (△)．矢印は堆肥の切り返し時を示す。2006 年のデータ

については 2連の平均値とレンジを示した。）（Yasuda et al., 2009より改変） 
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図 2-1-7. 脱臭槽通過前後の N2O濃度の経時変化 

（(a) 2004年、(b) 2006年．流入 1 （●)、流入 2 (■)、流入 3 (▲)、流入 4 (◆)、流

出 2 (○)、流出 5 (□)、流出 8 (△)．矢印は堆肥の切り返し時を示す。2006 年のデータ

については 2連の平均値とレンジを示した。）（Yasuda et al., 2009より改変） 

 

図 2-1-8. 脱臭槽通過前後の CO2濃度の経時変化 

（(a) 2004年、(b) 2006年．流入 1 （●)、流入 2 (■)、流入 3 (▲)、流入 4 (◆)、流

出 2 (○)、流出 5 (□)、流出 8 (△)．矢印は堆肥の切り返し時を示す。2006 年のデータ

については 2連の平均値とレンジを示した。）（Yasuda et al., 2009より改変） 
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第 2節 硝化・脱窒ポテンシャル活性の解析 

 

2-1．緒言 

脱臭担体の硝化ポテンシャルはラボスケールの試験で得られたものが多いが（e.g., Choi 

et al., 2003; Chen et al., 2005; Blázquez et al., 2017）、実規模装置では、第 1節で見

てきたように、装置に流入する NH3 濃度は一定ではなく、硝化活性は様々な要因によって制

御されていると考えられる。Juhlerらは、豚舎臭気を処理する実規模の Biotrickling filter

について、アンモニア酸化細菌と従属栄養細菌との間で酸素の競合があり、装置内の部位で

アンモニア酸化ポテンシャルが異なることを示している（Juhler et al., 2009）。しかし、

アンモニア酸化能を特徴づけるカイネティクスパラメーターについては、実規模装置の脱臭

担体について調べられていない。 

 また、脱臭装置における窒素のマスバランスを解析した結果から、脱窒の関与が示唆され

ているが（Gracian et al., 2002; Malhautier et al., 2003; Chen et al., 2005）、脱窒活

性のポテンシャルは明らかでない。脱臭装置では硝化産物が蓄積することから、脱臭装置内

での脱窒反応は電子供与体の利用が律速になると予想された。堆肥ガス中には粉じん等の電

子供与体となりうる成分が含まれるため、ロックウール脱臭担体の硝酸還元反応に及ぼす電

子供与体の利用性の特徴を明らかにすることを試みた。 

 

2-2．材料および方法 

1．ロックウール脱臭担体、浸透水の採取および分析方法 

 第１節で調査した脱臭装置において、ライナー採土器（DIK-110B，大起理化工業）を用い、

堆肥切り返し後 NH3濃度が低下した脱臭担体を採取した（図 2-2-1）。2004 年 12 月には、図

2-1-2 の地点 1、2、3、5、8 の 5 箇所について表層から 30 cm、90 cm、140 cm の深さから、

2006年 6月には、地点 2(a)、5(b)、8(c)の 3箇所について表層から 50 cmおよび 140 cmの

高さから採取した。脱窒の電子供与体の利用性については、2013年 11月に地点 8(b)付近の

表層から採取した担体を用いた。比較のために、部門内で稼動している畜舎排水処理施設（複

合ラグーン）から引き抜き汚泥を採取して活性測定に供試した。浸透水は、2004年 11月に 6

回、2006 年 6 月に 3 回、図 2-1-2 の(8)の浸透水槽内の排水口にバケツをセットして採取し

た。 
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図 2-2-1. （a）ライナー採土器によるロックウール脱臭担体の採取風景． 

（b）ロックウール脱臭担体サンプル． 

 

脱臭担体の水分（％）は、105℃で一晩乾燥した後の重量の減少量から算出した。pH は湿

重サンプル 1に対して 9倍量の 2 mol/lの KCl溶液を混合し、30分振とうした後のろ液につ

いてガラス電極法（B-211、Horiba）により測定した。無機態窒素は pHを測定したろ液につ

いて、フローインジェクション法（Aquatec 5400、Tecator, Sweden）によりマニュアルに従

って測定した。2006 年 6 月のサンプルについて、全窒素および全炭素を NC アナライザー

（NC-220F、SCAS）を用いて測定した。浸透水の NO2
-と NO3

-はイオンクロマトグラフ（IC 7000 

analyzer、横河あるいは HIC-VP super system、島津）により、NH4
+はイオンクロマトグラフ

（DX-120 analyzer、Dionex）を用いて測定した。全炭素および全有機炭素は TC/TOCanalyzer

（TOC-VCSN、島津）を用いて測定した。サンプル間の値の差の検定は SAS（ver. 9.1、SAS 

Institute Inc.、USA）の GLMプロシジャの Bonferroni法を用いた。 

 

2．硝化活性 

 硝化活性ポテンシャルは、200 mlコニカルビーカーに脱臭担体（20～30 g）をいれ、最大

容水量の 60％になるように蒸留水を添加し、2004年 12月のサンプルについては、30℃で培

養 3、6、15日後、2006年 6月のサンプルについては 30℃で 8日間培養した後の NO2
--N, NO3

--N

の生成量から求めた。NO2
--N, NO3

—-Nは上記の項目 1．に記載した方法と同様の方法で測定し

た。培養は 2004年 12月のサンプルは 1連で、2006年 6月のサンプルは 3連で行った。 
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 アンモニア酸化カイネティクスを調べるため、振とう培養による硝化活性測定を行った。

2006年 6月に採取したサンプル 15 g（湿重）を 3日間暗所で、30℃で前培養した。サンプル

（2 g）を 0.2 µm Milliporeフィルターの上にのせ、吸引ろ過により蒸留水でサンプル中の

無機態窒素を洗い流した。その後、20 mlの 1 mMリン酸バッファー（pH7.4）に懸濁し、300 

mlの三角フラスコで、25℃、120 rpmで振とう培養した。このとき、NH4
+-N濃度が 0、1、3、

5、8、10、20 mMになるように(NH4)2SO4を添加した。培養は 1連で行った。培養 1、3.5、6、

24時間後にサンプリングし、NO2
-と NO3

-をイオンクロマトグラフ（LC-10AD、島津）により測

定した。NO2
--N と NO3

--N の生成速度と NH4
+-N 濃度の関係を KaleidaGraph 4(Hulinks)を用い

て Levenberg-Marquardt アルゴリズムにより Michaelis-Menten 式に当てはめ、

Michaelis-Menten定数と最大速度を求めた。 

 

3．脱窒活性 

脱窒活性ポテンシャルは、アセチレン阻害法により測定した（Tiedje、1994）。30 mL容の

ブチル栓つきネジ口試験管にサンプル 2 gを入れ、1 mM KNO3と 1 mMグルコースを含む 5 ml

の 5 mM リン酸バッファーに懸濁した後、10％アセチレン（C2H2）/Ar ベースを 5 分間パージ

し、25℃で培養した。培養 24時間後の N2O生成量を ECD付きガスクロマトグラフで前節の方

法で測定し、生成速度を求めた。培養は 2連で行った。 

 脱窒の電子供与体の利用性については、15Nトレーサー法を用いて解析した。サンプルを 1 

mMリン酸バッファー(pH7.4)に懸濁後、遠心分離（3000 g、5分）を 4回繰り返し、サンプル

中の有機物、NH4
+、NO3

-を洗った後、再度リン酸バッファーに懸濁した（ロックウール脱臭担

体:リン酸バッファー=1:19 (w/v); 活性汚泥：リン酸バッファー=1:199 (v/v)）。アルゴンガ

スをパージした後、嫌気条件下（嫌気チャンバー内）で 26 ml容バイアル瓶に 15 mlずつ分

注した。ブチル栓でフタをした後、ヘッドスペースを Heで置換し、一晩 28℃、120 rpmで振

とう培養を行った。その後、15NO3
-を最終濃度 5 mM になるように添加した。電子供与体とし

て H2S、プロピオン酸、堆肥の水抽出物、NH4
+（NH4Cl）、酢酸塩（酢酸ナトリウム）のいずれ

かを、全酸素要求量（TOD）が 1 mMに相当する量を添加した。ただし、H2Sについては、0.65 

mMTOD に相当する量を添加した。すなわち、H2S は 0.32 mM、プロピオン酸は 0.28 mM、堆肥

の水抽出物は生物化学的酸素要求量（BOD）で 1 mM、NH4
+は 0.67 mM、酢酸塩は 0.5 mM とし

た。培養は、無添加については 4連、電子供与体を添加したバイアルは 2連で行った。堆肥

の BODは、クーロメーター（OM3100、大倉電気）を用いて測定した。堆肥の水抽出物は、堆
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肥：滅菌水=1:1.85になるよう懸濁し、30分間振とうした後、13000 gで 30分遠心し、No.5A

のろ紙（Advantec）でろ過した後、さらに 0.22 µm のメンブレンフィルター(Millex GV、

Millipore、USA)でろ過したものを供試した。培養 4 日間のヘッドスペースの N2と N2O の同

位体比をガスクロマトグラフ四重極質量分析計（GC-2010、GC-MS QP2010plus、島津）を用い

て測定した（Waki et al., 2013）。カラムは CP-PoraBOND Q (FUSEDSILICA、25 m×0.32 mm、

Varian、USA)を使用した。サンプルの強熱減量は 600℃で燃焼した後の減量とし、汚泥量の

指標として用いた。活性汚泥の浮遊汚泥の強熱減量は APHA の standard methods に従った

（APHA 1998）。 

 

2-3．結果および考察 

 2004 年 12 月については、脱臭担体の水分、pH、無機態窒素の含量、硝化・脱窒活性ポテ

ンシャルと、浸透水の pH、無機態窒素濃度を予備的に調査した。その結果を表 2-2-1にまと

めて示した。2006年 6月の脱臭担体の理化学性を表 2-2-2、浸透水の性状を表 2-2-3に示し

た。水分は 2004 年 12 月のサンプルでは 50～57％、2006 年 6 月では 45～50％で、pH（KCl）

はいずれも中性付近（2004 年、6.3～7.4; 2006 年、6.9～7.2）であった。2004 年の気温は

測定していないが、アメダスデータ（つくば）によると 2004年のガスサンプリング時の気温

は 8.9～16.6℃、2006 年では 15.7～23.3℃であった。熱電対により測定した 2006 年のガス

サンプリング時の気温は 19.2℃（10.3～27.8℃）で、担体中（深さ 50cm）の温度は 25.5℃

（20.2～31.6℃）であり、担体中では気温より温度の低下が抑えられているものの、日内変

動が見られ、外気温の変動の影響を受けることが予想される。堆肥排気中の水蒸気が脱臭槽

内で冷やされることで、冬場のサンプルで水分が高めであったと考えられた。浸透水の pH

も担体と同様の値であった（表 2-2-1、表 2-2-3）。浸透水中にはいずれの時期でも NH4
+-Nが

1036～1283 mg/l、NO3
--Nが 1562～2031 mg/l含まれており、NO2

--Nは 2004年では 3.23～87.1 

mg/l、2006年では 119～286 mg/lであった。汚水処理施設では、20℃程度以下ではアンモニ

ア酸化細菌より亜硝酸酸化細菌の増殖が早く、速やかに亜硝酸酸化が進むことが知られてい

る（Hellinga et al., 1998）。浸透水中にも NO2
--N より NO3

--N を多く含むことから、亜硝

酸酸化が速やかに進んでいることがうかがえた。2006年 6月に 2004年 11月採取時より NO2
--N

濃度が高めであった理由として、流入 NH3濃度が高いこと、および温度の影響が考えられた。

ラボスケールの脱臭試験で、NH3の負荷が高いと亜硝酸酸化が抑制されることが示されている

（Baquerizo et al., 2009）。温度の影響としては、アンモニア酸化細菌、亜硝酸酸化細菌と
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も、10～30℃にかけて活性が増加するが、増加の傾きがアンモニア酸化細菌の方が高いため

（Bae et al., 2002）、10℃から 25℃程度の範囲内での温度上昇下では、アンモニア酸化細

菌の活性の増加の方が相対的に高くなり、NO2
--N が蓄積しやすくなると考えられた。これら

の硝化反応は、担体では、2004年 12月と 2006年 6月のサンプルで NO2
--N濃度に違いが見ら

れなかったことから、浸透後に浸透水槽内でも生じている可能性が考えられた。浸透水中に

は高濃度の無機態窒素が含まれるため、肥料として利用する、あるいは排水処理を別途行う

ことができない場合は、脱臭廃水の窒素濃度を下げるための窒素除去などの運転管理が必要

であることが確認された。 

 脱臭担体では、NH4
+-N は 2004 年では地点によっては下層で濃度が高い傾向は見られたが、

2006年では地点間の違いはあったものの、深さ方向の差はなかった。一方、NO3
--N濃度は 2006

年で、下層で有意に高く、浸出により下層にたまっていることが示唆された。下層で NO3
--N

濃度が高い傾向は地点 1を除いて 2004年のサンプルについても見られた（表 2-2-1）。NO2
--N

はどのサンプルにおいても低かった。2006年 6月のサンプルで、全窒素と全炭素は下層で高

かったが、下層にのみウレタンが含まれていた影響と考えられた。 
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（Yasuda et al., 2009より引用） 

 

 

 

 

 

（Yasuda et al., 2009より引用） 

予備的に測定を行った 2004年 12月のサンプルでは、硝化・脱窒活性ポテンシャルはそれ

ぞれ 0.44～4.37 mg N/100 g乾物/日、0.54～3.28 mg N/100 g乾物/日であった（表 2-2-1）。

硝化活性の測定において、15日間の培養中の NO2
--N, NO3

--Nの生成量はほぼ直線的に増加し

たため、2006 年 6 月のサンプルでは、8 日間培養した後の NO2
--N, NO3

--N の生成量から硝化

活性ポテンシャルを求めた。2006年 6月のサンプルの硝化・脱窒活性ポテンシャルはそれぞ

れ 8.2～12.2 mg N/100 g乾物/日、1.42～4.69 mg N/100 g乾物/日と見積もられた（図 2-2-2

および図 2-2-4）。硝化活性ポテンシャルはいずれの時期でも、地点 bの下層で高かった。第

１節で見たように、装置に流入する NH3濃度ピークは脱臭担体の地点 b の下層に近い流入地

点 2と 3で高かった。また、脱窒活性ポテンシャルは下層で高い傾向が見られたが、下層で

は NO3
--N濃度が高かった。これらから、硝化・脱窒いずれについても基質濃度が高い地点で

活性が高い傾向が見られ、装置内では基質濃度が飽和している環境ではないと推察された。

火山灰土壌のアンモニア態窒素の吸着量は土壌 100 g当たり 1600 mg程度、硝化能力は 10 mg 

NH4-N/100 g 土壌/日程度とされている（福森，1997）。ロックウール脱臭担体の硝化能力は

火山灰土壌と同等程度と考えられる。 

 アンモニア酸化に関するカイネティクスのパラメーターを図 2-2-3のデータから算出した。

Km（mM、NH4
+）は地点 aで 0.05～0.09、地点 bで 0.24～0.32、地点 cで 0.68～1.05であり、

装置の水平方向で、堆肥化の第 1槽に近い地点ほど親和性が高く、地点 a～cにかけて順に低
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くなる傾向が見られた。本章の第 1節で見たように、CH4濃度は地点 aで高い傾向があり、同

様に地点 a～cにかけて低くなる傾向があった。ロックウール生物脱臭装置には NH3より高い

濃度の CH4が流入している。アンモニア酸化細菌は NH3の変わりに CH4を酸化できることが知

られており（Jones and Morita, 1983）、土壌においても、アンモニア酸化細菌およびアンモ

ニア酸化古細菌が CH4 酸化に関与している可能性が示されている（Akiyama et al., 2014）。

CH4の存在はアンモニア酸化微生物の代謝に影響を与える。ロックウール脱臭装置内のアンモ

ニア酸化のカイネティクスはNH3のみならずCH4の影響も受けている可能性が考えられた。Vmax

は中央の下層である地点 bの 140cmのサンプルで 0.36 µmol/g/h（0.12 g/kg/d）と最も高く、

他は 0.19～0.29であった。硝化活性ポテンシャルでも地点 bの下層で最も高い結果であった

ことと一致していた。アンモニア除去速度は、堆肥を用いたラボスケールのbiofilterで1.77 

g N/kg/d、汚泥を用いた biofilter で 0.57 g N/kg/d（Chen et al., 2005）、有機物を充填

した biofilterで 1.79 g N/kg/dである（Choi et al., 2003）。Blázquezら（2017）はポリ

ウレタンフォームを充填した Biotrickling filterで、アンモニア酸化活性を装置の気相 NH3

および液相中の NH4
+濃度の減少から求めているが、その結果では、最大アンモニア酸化活性

は約 70 g N/m3/hであった。ロックウール脱臭担体の見かけ密度を約 400 kg/m3(全農 施設・

資材部, 1990)として最大アンモニア酸化活性を計算すると、2 g N/m3/h となり、実規模装

置のロックウール脱臭担体はこれらと比較すると低く、ピートに硝化菌を接種した担体につ

いての硝化活性（0.091-0.523 g/kg/d; Togashi et al., 1986）に近い値であった。 

 15N トレーサー法により測定した脱窒活性ポテンシャルは、ロックウール脱臭担体で 0.38 

µmol/g 乾物/hで、比較測定を行った畜舎排水を処理する活性汚泥のわずか 8.6％と低かった。

さらに、ロックウール脱臭担体では N2Oが検出されたが、活性汚泥では検出されなかった（図

2-2-5）。培養 1 日後では、46N2O/
30N2+

46N2O 比は電子供与体無添加で 29.4％であり、堆肥抽出

物添加で 8.2％であった。H2S 添加では、ロックウール担体の脱窒活性は阻害され、N2O のみ

が検出されたが、培養 4日後では脱窒活性が増加した。異なる電子供与体を添加した培養試

験の結果は、ロックウール脱臭担体では活性汚泥と異なり、堆肥抽出物を添加した場合に無

添加と比べて活性が 2倍になり、調査した電子供与体の中で最も利用性が高かった。脱臭装

置には、0.3～25 µm径の微粒子が流入しており、流出ガス中で減少することが確認されてい

る（安田ら、2012）。電子供与体の利用性の結果は、堆肥化ガスを処理する実規模の脱臭装置

内で、粉じん由来の易分解有機物が電子供与体となりうることを示していると考えられた。

一方、活性汚泥では、酢酸塩の添加で 6.4倍に活性が上昇した。ロックウール脱臭担体にお
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いても、培養時間を長くすると、プロピオン酸、酢酸塩を利用した脱窒活性が高くなった。

硝酸存在下での土壌の有機化合物の利用性は有機物の種類により分類でき、土壌の種類によ

らず基本的に同じであることが示されている（佐藤ら, 1989, 1990）。本試験で用いた堆肥抽

出物は易分解性有機物を含み、佐藤らが指摘している単糖類・少糖類等に相当し、プロピオ

ン酸、酢酸塩は低級脂肪酸等に相当する。これらに対するロックウール脱臭担体の反応は佐

藤らの結果に類似している。一方、ロックウール脱臭担体の脱窒菌群集は活性汚泥と異なる

ことが示唆された。 

 なお、アナモックス菌が存在していれば NH4
+添加区で 29N2が生成する可能性があるが、今

回の試験条件下では 29N2の生成は確認されなかった。 

 

 

 

図 2-2-2. ロックウール脱臭担体のアンモニア酸化活性． 

（バーは SEを示す。Bonfferoniの多重比較により異なる符号間で有意差あり（P<0.05）） 
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図 2-2-3. ロックウール脱臭担体のアンモニア酸化活性に与える NH4
+-N濃度の影響． 

（（a）～（c）はそれぞれ地点 a～cのサンプルを示す．図中に Michaelis-Menten式の近似曲

線を示した．） 

 

 

 

 

図 2-2-4. ロックウール脱臭担体の脱窒活性． 

（バーは SEを示す。Bonfferoniの多重比較により異なる符号間で有意差あり（P<0.05））  
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図 2-2-5. 異なる電子供与体を添加した培養 1 日後および 4 日後の 30N2+
46N2O 生成量．(a)ロ

ックウール脱臭担体 (b)活性汚泥 ．（白、30N2；黒、46N2O。バーは無添加では SD、その他は

レンジを示す。） 

 

第 3節 要約 

 設計諸元が確立され、堆肥センター等で普及しているロックウール生物脱臭装置を対象と

して、NH3および微生物活性と密接に関わりを持つ CO2、CH4、N2O の装置通過前後の発生パタ

ーンを調査した。NH3、CH4、N2Oは、堆肥化の過程で発生パターンが異なるため、実規模装置

においても脱臭装置の流入箇所により濃度勾配があることが明らかとなった。すなわち、NH3

は脱臭装置の中央にあたる流入地点 2と 3でピーク濃度が高く、CH4は地点 1で濃度が高く、

地点 2～4で低い傾向が、N2Oは逆に地点 4で高く、地点 1で低くなる傾向が見られた。これ

らのガスの濃度勾配により、硝化活性が影響を受ける可能性が示された。調査したロックウ
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ール生物脱臭装置では CH4と N2O 濃度が増加することなく、NH3を除去可能であった。脱臭担

体の硝化活性ポテンシャルは 8.2～12.2 mg N/100 g乾物/日、アセチレン阻害法により測定

した脱窒活性ポテンシャルは 1.42～4.69 mg N/100 g乾物/日と見積もられた。装置内では装

置中央の下層で硝化活性が高く、装置の下層で脱窒活性が高い傾向が示された。硝化と脱窒

反応いずれに対しても基質濃度が飽和している環境ではないと推察された。堆肥化ガスを処

理する実規模の脱臭装置内では粉じん由来の易分解有機物が電子供与体となりうることが示

された。15N トレーサー法による脱窒活性ポテンシャルの測定では、NH4
+添加区で 29N2の生成

は確認されず、今回の試験条件下ではアナモックス細菌の関与は示されなかった。脱臭槽の

浸透水中には高濃度の無機態窒素が含まれるため、窒素除去を行う必要性があることを確認

した。 
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第 3章 実規模ロックウール生物脱臭装置のアンモニア分解微生物群集の解析 

 

＜背景と目的＞ 

 実規模の生物脱臭装置内でアンモニア酸化および脱窒を担う微生物として、これまでに実

規模装置から Nitrosomonas属のアンモニア酸化細菌（Satoh et al., 2004）および NO2
-還元

能を持つ Luteimonas属、Pseudoxanthomonas属、Strenotrophomonas属の菌が分離されてい

る（Finkmann et al., 2000）。また、分子生物学的手法を用いた研究により、Nitrosomonas 

eutropha/Nitrosococcus mobilis-lineageのアンモニア酸化細菌が優占していることが報告

されている（Juhler et al., 2009; Kristiansen et al., 2011b）。また、一般細菌の 16S rRNA

遺伝子を対象としたクローニング解析で、脱窒菌として知られている Mesorhizobium 属、

Alcaligenes属、Stenotrophomonas属などに近縁な配列が得られている（Friedrich et al., 

2002）。窒素除去ポテンシャルを上げるためには、装置の運転制御に対してこれらの微生物群

集がどのように変化し、微生物活性が維持されるかといったことを理解することが必要であ

るが、実規模装置内でのアンモニア酸化および脱窒を担う微生物群集を決定する要因は十分

に理解されていない。本章では、第 2章で解析した脱臭担体について、アンモニア酸化細菌、

アンモニア酸化古細菌、脱窒菌群集をそれぞれ解析し、実規模装置におけるアンモニア酸化

および脱窒を担う微生物種、および堆肥化の進行に伴う装置への流入ガス組成の変化が微生

物群集構造に与える影響を解析した。 

 

第 1節 アンモニア酸化細菌およびアンモニア酸化古細菌群集の解析 

   

1-1．緒言 

 生物脱臭装置内で、NH3はアンモニア酸化細菌により亜硝酸まで酸化され、その後亜硝酸酸

化細菌により硝酸まで酸化されると考えられており、装置内での窒素除去を駆動するのはア

ンモニア酸化反応である。第 2章において、ロックウール脱臭担体のアンモニア酸化活性は、

装置内の地点で異なることが示唆された。特に堆積発酵による堆肥化の一回目の切返し後の

高濃度の NH3 が導入される装置中央の下部でアンモニア酸化活性が高いことが示唆された。

アンモニア酸化細菌については、その種類によって NH3酸化のカイネティクスおよび NH3耐性

が異なることが知られている（Suwa et al., 1994）。アンモニア酸化細菌群集とアンモニア

酸化のカイネティクスの関係を明らかにすることで、実規模装置内でのアンモニア酸化に寄
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与する微生物群の理解を深めることができる。さらに、近年アンモニア酸化を行う古細菌の

存在が明らかにされている（Könneke et al., 2005）。これまでに土壌や海洋、汚水処理施設

など様々な環境中における存在が調べられてきているが（e.g., Francis et al., 2005; 

Leininger et al. 2006; Park et al., 2006）、脱臭装置での存在は報告されていない。そこ

で、本節では、アンモニア酸化細菌およびアンモニア酸化古細菌について amoA遺伝子をター

ゲットとして変性剤濃度勾配ゲル電気泳動（DGGE）法を用いて微生物群集を解析した。 

 

1-2．材料および方法 

1．サンプルからの DNA抽出 

 ロックウール脱臭担体からの DNAの抽出は、土壌サンプルからの direct法による抽出方法

に準じて行った（Watanabe et al. 2004）。第 2章第 2節で 2006年 6月に採取したサンプル

約 0.5 gを 2 mlスクリューキャップチューブに量り取り、720 µlの抽出バッファー（100 mM 

Tris-HCl[pH8.0]、100 mM EDTA-2Na、1.5 M NaCl、1％ hexadecylmethylammonium bromide）、

1.0 g ジルコニアビーズ（φ0.2 mm、ニッカトー）、180 µlの 10％SDSを加えた。6分間水平

方向に 2500 rpmで振とう培養機（M・BR-022、タイテック）で振とうした後、65℃で 30分間

インキュベートした。その間 10分ごとにチューブの内容物を混合した。遠心分離により上清

を取り、フェノール：クロロホルム：イソアミルアルコール（25:24:1、v/v/v）を加え、2500 

rpmの振とうを10秒行った。上清を取った後抽出バッファーを再度添加し、10秒振とうした。

この作業をさらに 3回繰り返した。上清はクロロホルム：イソアミルアルコール（24:1）混

合液と混和し、フェノールを除いた。上清中の核酸を 0.6倍量のイソプロパノールにより沈

殿させ、70％エタノールで沈殿をリンスした後、TE (10 mM Tris-HCl、1 mM EDTA、pH 8.0)

に溶解した。2 mlチューブ 3本分の粗抽出 DNA溶液を混合し、RNase A (Wako)を最終濃度 0.1 

g/l になるように添加し、37℃で 30 分インキュベートした（Nakamura et al., 2004）。DNA

は 2×PEG (20％ ポリエチレングリコール 6000、0.6 M NaCl)を加え、4℃で 2時間インキュ

ベートした後、沈殿させ、再度 TEに溶解した。上述の操作を 2連で行った。 

 

2．PCR-DGGE 

 表 3-1-1に PCRに用いたプライマーセットおよび PCR反応条件をまとめた。アンモニア酸

化細菌の amoA 遺伝子をターゲットとした PCR は 5 µl の 10×PCR Gold Buffer (Applied 

Biosystems, USA)、各 0.2 mMの dNTPミックス、2.5 mMの MgCl2、1Uの AmpliTaq Gold (Applied 
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Biosystems)、 20 µg bovine serum albumin、10ngの鋳型 DNA、各 0.5 µMのプライマーを含

む 50 µl の反応系で iCycler (Bio-Rad, USA)を用いて行った。PCR 産物の電気泳動は DCode 

Universal Mutation Detection System（Bio-rad）を用い、変性剤の濃度勾配を 45％から 65％

（100％は 7 M尿素、40％ホルムアミド）とした 6％のポリアクリルアミドゲルで、0.5×TAE

（20 mM Tris-acetate、0.5 mM EDTA）バッファーで 100 V、17時間、60℃の条件で行った。

アンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子の DGGE条件は、以下に述べたクローン解析により得ら

れたクローンを用いて検討を行った。変性剤の濃度勾配を 35％から 55％とした 6％のポリア

クリルアミドゲルで、0.5×TAEバッファーで 120V、8時間、60℃の条件で PCR産物を分離し

た。バンドは SYBR Green I (Molecular Probes、USA)で染色をし、UV励起下でゲルの写真を

取得した。特徴的な DGGE バンドを切り出し、TE に溶解した後、同じプライマーセットを用

いて PCRを行った。切り出したバンドの DGGEゲル上の泳動位置を確認し、目的のバンドのシ

ークエンスを行った。得られた塩基配列は DDBJの BLASTプログラムにより相同性検索を行っ

た。アンモニア酸化細菌、アンモニア酸化古細菌それぞれについて、得られた塩基配列およ

び近縁の配列を用い、MEGA ソフト（ver. 3.1、Kumar et al., 2004）を用いて ClustalW に

よりアライメントを行った後、近隣結合法により系統樹を作成した。 

 DGGE バンドの統計解析のために、バンドを目視で 4 段階に分類した（0、バンドなし; 1、

薄い; 2、中間の濃さ; 3、濃い）。SAS（ver. 9.1、SAS Institute）の CORRESPプロシジャを

用いて、DGGE バンドとサンプルについて対応分析を行った。得られた DGGE バンドの塩基配

列をDDBJに登録し、アンモニア酸化細菌については AB303315-17、AB303324-26、AB303328-30、

アンモニア酸化古細菌については AB525381-86のアクセッション番号をそれぞれ取得した。 

 

3．アンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子のクローン解析 

 アンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子の解析では、プライマーセット（amoA19F（Leininger 

et al., 2006）/amo643R（Treusch et al., 2005））を用いて得られた PCR産物のクローン解

析を行った。PCRは 2.5 µlの 10×PCR Gold Buffer (Applied Biosystems, USA)、各 0.2 mM

の dNTPミックス、2.5 mMの MgCl2、1 Uの AmpliTaq Gold (Applied Biosystems)、 10 µg bovine 

serum albumin、5 ngの鋳型 DNA（サンプル地点 b-50cm）、各 0.5 µMのプライマーを含む 25 µl

の反応系で iCycler (Bio-Rad, USA)を用いて行った。PCR産物は PCR精製キット（QIAGEN、

Germany）を用いて精製した後、pGEM T-easy vector（Promega、USA）にライゲーションし、

Escherichia coli JM109のコンピテントセル（Zymo research、USA）に形質転換した。イン
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サートの有無は上述のプライマーによるダイレクト PCR により確認した。PCR 産物を制限酵

素 RsaI（Nippon Gene、Japan）処理により異なる配列を持つクローンを選んだ。プラスミド

DNAは QIA prep Spin Miniprep kit（QIAGEN、USA）を用いて抽出し、Dye Terminator Cycle 

Sequencing Quick Start Kit（Beckman Coulter、USA）を用いてシークエンシング反応を行

い、シークエンサー（CEQ8000、Beckman Coulter）を用いて塩基配列を解析した。得られた

塩基配列を DDBJに登録し、アンモニア酸化古細菌のクローンについて AB525377-80のアクセ

ッション番号を取得した。 

 

 

1-3．結果および考察 

 図 3-1-1に DGGEのバンドプロファイルを示した。アンモニア酸化細菌、アンモニア酸化古

細菌ともに、DNA 抽出と PCR を独立して行った 2 連のパターンには再現性がみられた。アン

モニア酸化細菌のバンドはサンプルあたり 2～14本と異なり、共通のバンドがなかったが、

アンモニア酸化古細菌ではバンドの本数は 2～7本であり、バンド A6はすべてのサンプルに

共通していた。サンプル間のバンドパターンを比較するために、DGGEバンドの対応分析を行

った（図 3-1-2）。その結果、アンモニア酸化細菌の地点 b の深さ 140 cm のサンプルは他の

サンプルと異なる群集構造を示し、バンド B6がこの群集を特徴づけることが示された。地点

a と c はそれぞれ深さ方向でサンプルのバンドパターンは類似していた。アンモニア酸化古

細菌では地点 bは 50 cmと 140 cmのサンプル間で特にパターンが似ていた。 

アンモニア酸化細菌の amoA 遺伝子の系統樹を図 3-1-3 に示した。DGGE バンド B2、B3 が

Nitrosomonas europaea lineage に、バンド B4、B6-9 が Nitrosospira cluster 3 に属する

ものであった。サンプル b-140に特徴的なバンド B6の塩基配列は Nitrosospira multiformis 

ATCC25196と 93％の相同性を示した。バンド B4は b-140と b-50-1以外に共通して現れたも



38 
 

のであるが、Nitrosospira sp. Np39-19 に近縁であった。バンド B3 は地点 c のサンプルに

共通して濃いバンドであったが、Nitrosomonas sp. GH22と 99％の相同性を示した。 

アンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子のクローニングにより 28個のクローンを得、制限酵

素 RsaIで処理した結果 4種類のパターンを示した（clone RW-1、RW-2、RW-3、RW-4）。各ク

ローンと同じパターンのクローン数はそれぞれ 1、3、23、1個であった。これらの塩基配列

の系統関係を amoA の系統樹の中に示した（図 3-1-4）。RW-1、RW-3、RW-4 はいずれも

soil/sedimentクラスター内で同一のクラスターを形成した。一方、RW-2は marineグループ

を含む sedimentsクラスターに属し、系統的に異なる種類であることが示唆された。DGGEの

バンド A6は、シークエンスとゲル上の位置から、クローン RW-3と同一であると考えられた。

クローンを得た b-50 のサンプルの中でバンド A6 は最も濃く、クローン RW-3 が得られた 28

クローン中の多数である 23クローンを占めたことと一致する結果であった。同様に、バンド

A1はクローン RW-2と塩基配列の相同性が 98.7％であり、A3はクローン RW-4と 99.6％の相

同性を示した。バンド A1と A3はサンプル b-50の中では薄く、クローン中に占める割合が低

いことと一致していた。バンド A2-6 はいずれも Candidatus Nitrososphaera gargensis と

86-92％の相同性を示した。 

アンモニア酸化は、生物脱臭装置内で重要な反応である。第 2章で述べたように、実規模

ロックウール脱臭装置内では地点 b-140でアンモニア酸化活性が他の地点より高かったが、

本章で明らかとなったアンモニア酸化細菌群集は、地点 b-140で他の地点と異なる群集構造

を示しており、硝化活性との関連性が示唆された。地点 b-140 に特徴的なバンド B6 は

Nitrosospira cluster 3の中でも N. multiformisに近縁であり、地点 aと b-50に特徴的な

バンドである B7-9は N. briensisと同じクラスターを形成していた。N. multiformisは N. 

briensis と比べ、細胞あたりの活性が高い（Belser, 1979）。また、Km が比較的高かった地

点 cに特徴的なバンド B3は、基質親和性の低いことが知られている Nitrosomonas sp. GH22

（Suwa et al., 1994）の配列との相同性が高かった。一方、アンモニア酸化古細菌の群集に

ついては、アンモニア酸化活性およびカイネティクスとの関連性が認められなかった。アン

モニア酸化活性の測定系はアンモニア酸化古細菌に最適化された培養条件ではないが、ロッ

クウール脱臭担体の pHおよび温度はカイネティクスを測定した条件に近いものであり、現場

においてもアンモニア酸化古細菌よりもアンモニア酸化細菌がよりダイレクトに硝化に関わ

っている可能性が高いと考えられた。 
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図 3-1-1. アンモニア酸化細菌（a）およびアンモニア酸化古細菌（b）の amoA遺伝子の増幅

産物の DGGEバンドプロファイル．ゲル上の記号はサンプル採取地点および深さを示し、同一

サンプルについて 2連で行った結果を示す． 

 

 

図 3-1-2. DGGE バンドプロファイル（図 3-1-1）の対応分析結果．（a）アンモニア酸化細菌 

（b）アンモニア酸化古細菌．×はバンドを示す． 
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図 3-1-3. アンモニア酸化細菌の amoA遺伝子の系統樹． 
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図 3-1-4. アンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子の系統樹． 

 

 

第 2節 脱窒菌群集の解析 
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2-1．緒言 

 脱窒能を有する微生物は系統的に様々な種類の分類群に属することが知られており、脱窒

菌群集の解析には酵素遺伝子がターゲットにされることが多い（e.g., Braker et al., 2012）。

これまでに報告のある生物脱臭装置内の脱窒に関わる微生物群は、分離の他には 16S rRNA

遺伝子をターゲットにした研究によりその存在が示唆されているのみである（Friedrich et 

al., 2002; Zhu et al., 2004）。そこで、本節では、脱窒菌の酵素遺伝子である nirK、nirS、

nosZ遺伝子をターゲットとした PCR-DGGE法により脱窒菌群集の解析を行った。 

 

2-2．材料および方法 

 第 1節の解析に用いた DNAサンプルについて、脱窒菌の nirS, nirK, nosZ遺伝子をターゲ

ットとし、PCR-DGGE 法により群集構造を解析した。用いたプライマーおよび反応条件を表

3-2-1に示した。PCRは 5 µlの 10×PCR Gold Buffer (Applied Biosystems, USA)、各 0.2 mM

の dNTPミックス、1.5 mMの MgCl2、2.5 Uの AmpliTaq Gold (Applied Biosystems)、 bovine 

serum albumin、10-20 ngの鋳型 DNA、プライマーを含む 50 µlの反応系で iCycler (Bio-Rad, 

USA)を用いて行った。プライマーと bovine serum albumin の濃度は、nirK、nirS、nosZ そ

れぞれ、1 µMと 1000 ng/µl、1 µMと 400 ng/µl、0.5 µMと 600 ng/µlとした。PCR産物の電

気泳動は DCode Universal Mutation Detection System（Bio-rad）を用い、7％のポリアク

リルアミドゲルの変性剤の濃度勾配は nirK、nirS、nosZそれぞれ、50-70％、60-80％、45-75％

（100％は 7 M尿素、40％ホルムアミド）とした。電気泳動条件は 0.5×TAEバッファーで nirK

は 100 V、13 時間、nirS は 100 V、17 時間、nosZ は 130 V、17 時間、いずれも 60℃の条件

で行った。バンドは SYBR Green I (Molecular Probes、USA)で染色をし、UV励起下でゲルの

写真を取得した。特徴的なバンドの切り出しおよび nirKと nirSバンドのシークエンスは前

節と同様に行った。nosZバンドのシークエンスはマクロジェンジャパンの依頼分析にて行っ

た。すなわち DNA Engine Dyad PTC-220 Peltier Thermal Cyclerを用い、ABI PRISM BigDye 

Therminator v3.1 Cycle Sequencing Kit を用いてシークエンシング反応を行い、シークエ

ンサー（ABI 3730xl、 Applied Biosystems）を用いて塩基配列を解析した。得られた塩基配

列は第 1節と同様に DDBJの BLASTプログラムにより相同性検索を行った。得られた塩基配列

から翻訳したアミノ酸配列と、データベース上の配列を用い、MEGAソフト（ver. 5.1、Tamura 

et al., 2011）を用いて ClustalWによりアライメントを行った後、ポアソン補正距離につい
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て近隣結合法により系統樹を作成した。DGGE バンドの統計解析のために、ゲルの写真を

Luminous Imager（Aisin Cosmons R&D Co., Ltd., Japan）で読み込み、バンドの濃さを数値

化した。バンドの濃さから各バンドの Piを計算した(Pi = ni/N（ni、バンド iの濃さ; N、サ

ンプル中のバンドの濃さの合計）)。Piを用いて Shannon の多様性指数 Hを計算した（H = -

ΣPi ln Pi; Magurran, 1988）。さらに、Piをもとに、SAS の PRINCOMP および CORR プロシジ

ャを用いて主成分分析を行った。t検定は TTESTプロシジャを用いて行った。得られた DGGE

バンドの塩基配列を DDBJ に登録し、nirK については LC095668-72、nirS については

LC095665-67、nosZ については LC093888-90、LC093892、LC093893 のアクセッション番号を

それぞれ取得した。 

 

 

2-3．結果および考察 

 図 3-2-1に nirK, nirS, nosZ遺伝子の PCR-DGGEバンドプロファイルを、図 3-2-2に DGGE

バンドの主成分分析結果を示した。主成分分析の結果、nirK遺伝子では第 2主成分で上層と

下層のサンプルに分けられた。第 1主成分には地点の違いが示されていると考えられたが、

地点別での分類はできなかった。一方、nosZ 遺伝子では、第 1 主成分でまず地点 a と b、c

が分かれ、さらに地点 b、cは第 2主成分でそれぞれの地点で分かれ、地点間でバンドプロフ

ァイルを分類できた。nirS遺伝子については、第 1主成分では地点 bについては下層のサン

プルが他の上層のサンプルに近いものの、a～cそれぞれの地点について上層は正の方向、下

層は負の方向に分かれる傾向が見られた。これらの結果は、脱臭装置内で、脱窒の酵素遺伝

子の種類により分布の様相が異なることを示していると考えられた。さらに、これらの違い

は、装置内で下層に硝酸が蓄積していること、および、流入ガスの入気地点 1～4にかけて生

じている N2Oに濃度勾配を反映したものと考えられた。DGGEのバンドプロファイルから算出

した Shannonの多様性指数を表 3-2-2に示した。 
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 全サンプルを合わせてみると、nirK では 1.90～2.77、nirS では 0.61～1.87 で、nirK で

nirSより有意に高かった(p<0.05; t-test, n=6)。また、nirKでは上層より下層のサンプル

で指数が高く、nirSでは逆に上層の方が高かった。 

 特徴的なバンドのシークエンスを行い、得られた配列から翻訳したアミノ酸配列と、デー

タベース上配列との系統樹を図 3-2-3～3-2-5に示した。シークエンスを行った nirKのバン

ドは、4つのクラスターに分かれた。バンド K4、K5は農耕地土壌および活性汚泥から得られ

たクローンと同じクラスターに位置し、連続曝気をしている粒状汚泥から得られたクローン

と高い相同性を示した。バンド K1は、土壌、河口の堆積物、河口域の水から得たクローンと

同じクラスターに位置した。地点 a-140のサンプル以外で共通して見られたバンド K3は、メ

タン酸化脱窒のために微好気条件で集積をした汚泥から得られたクローンとの高い相同性を

示した。このバンドは第 2主成分の因子負荷量が有意に高く（表 3-2-3）、上層サンプルを特

徴づけるバンドでもある。バンドK2は第1主成分の因子負荷量が有意に高いバンドであるが、

Mesorhizobium sp. 4FB11、活性汚泥、農耕地土壌、河口域の水に由来するクローンと同じク

ラスターに属した。Mesorhizobium 属は、微好気条件下でメタン酸化細菌と共存して酢酸を

利用した脱窒を行う可能性が指摘されている（Costa et al., 2000）。第 2章第 1節で解析し

たように、脱臭装置には平均 430ppmvの CH4が導入されているため、CH4の酸化産物を利用し

た脱窒が起きている可能性がある。 

 nirS の DGGE バンドの塩基配列は、純粋分離された脱窒菌との相同性が低かったが、いず

れも nirSがコードする亜硝酸還元酵素（シトクロム cd1）の d1ヘムとの水素結合サイトの一

つであるアミノ酸残基（Arg-391; Fülöp et al., 1995）をコードする配列を有していること

を確認した。nirSのアミノ酸配列は、農耕地土壌、川の堆積物、汚水処理施設から得られた

クローンの配列と 94-99％の相同性を示した。 

 nosZの DGGEバンドは、4つのクラスターに分かれた。このうち、3つのクラスター（A～C）

は、いずれもα-Proteobacteriaに属する菌を含んでいた。このうち、バンド Z3のアミノ酸
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配列は Oligotropha carboxidovorans と 100％の相同性を示した。バンド Z4 のみ

β-Proteobacteria に由来する配列である Castellaniella 属の nosZ のアミノ酸配列との相

同性が高かった。バンド Z2と Z5は第 1主成分の因子負荷量が低く（表 3-2-3）、地点 aに特

徴的なバンドであるが、根分泌物を添加した土壌や、昆虫の幼虫の消化管内容物から得られ

たクローンと近縁であった。これらは易分解性有機物の利用性が比較的高い環境と考えられ

る。地点 aは堆肥化前半のガスが導入される場所であり（図 2-1-2）、易分解性の有機物を含

む粉塵が多く流れ込んでいる可能性が考えられた。 

 

 

 

 

図 3-2-1. 脱窒菌の nirK（a）、nirS（b）および nosZ（c）遺伝子の増幅産物の DGGE バンド

プロファイル．ゲル上の記号はサンプル採取地点および深さを示す． 
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図 3-2-2. DGGE バンドプロファイル（図 3-2-1）の主成分分析結果．(a) nirK、(b) nirS 、

(c) nosZ遺伝子． 
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図 3-2-3．脱窒菌の NirK配列の系統樹． 
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図 3-2-4. 脱窒菌の NirS配列の系統樹． 
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図 3-2-5. 脱窒菌の NosZ配列の系統樹． 
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第 3節 要約 

 

 実規模装置においてアンモニア酸化および脱窒を担う微生物種についての知見を得た。 

アンモニア酸化細菌群集の構成種は Nitrosomonas europaea lineage と Nitrosospira 

cluster 3に属するものであることが示唆された。さらに、Nitrosopumilus maritimusと 84％

の相同性を示す amoA 配列を含め、soil/sediment group に属するアンモニア酸化古細菌の

amoA配列が検出された。実規模装置内でのアンモニア酸化細菌の分布は均一ではなく、流入

する NH3濃度の影響を受け、NH3に対する親和性および細胞あたりの活性が異なるアンモニア

酸化細菌が優占した群集が形成される可能性が示唆された。アンモニア酸化微生物群集とア

ンモニア酸化カイネティクスの関係から、現状ではアンモニア酸化古細菌よりもアンモニア

酸化細菌がよりダイレクトに硝化に関わっている可能性が高いと考えられた。 

 脱窒菌の酵素遺伝子の解析により、α、β-Proteobacteria に属する菌および環境サンプ

ルから得られたクローン由来の遺伝子との相同性の高い配列を保有する脱窒菌種の存在が示

唆された。Oligotropha carboxidovoransの nosZ遺伝子と 99％の相同性を示す配列が得られ

た。nirK 遺伝子の解析結果からは、微好気環境を好む脱窒菌の存在が示唆された。さらに、

脱窒遺伝子の DGGEパターンから、脱窒菌群の装置内の分布の様相に堆肥化排気の組成や硝酸

濃度が影響していることが予想された。本章の結果は、装置の運転管理方法によって基質濃

度を制御することで、アンモニア酸化および脱窒を担う微生物群集が変化する可能性を示唆

している。 
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第 4章 ラボスケールの水循環式ロックウール生物脱臭装置の微生物群集解析 

 

＜背景と目的＞ 

 第 2章、第 3章において、実規模装置における硝化・脱窒を担う微生物の活性と群集につ

いて解析した。脱臭装置の排水対策を考える上では、窒素のマスバランスと窒素消失に対す

る脱窒の寄与を明らかにする必要がある。実規模の Biotrickling filterでは、不確実性は

大きくなるものの、入気および排気、循環水、排水中の窒素から、窒素のマスバランスを見

積もることは可能である（Melse et al., 2012）。Biofilterにおいても、長期間運転を行い

定常状態となった装置であれば実規模装置で窒素のマスバランスをおおまかに見積もること

は可能であるが、実規模装置で風量、散水量、排水量、脱臭担体への蓄積分などを正確に求

めて窒素のマスバランスを把握するのは困難である。これまでラボスケールの脱臭装置で窒

素のマスバランスを調べた試験では、窒素消失に対する脱窒の寄与は明らかにされていない。

そこで、本章ではラボスケールの脱臭装置を試作し、実規模装置から採取した脱臭担体を用

いて窒素のマスバランスを調査した上で、脱窒の寄与を明らかにすることを試みた。そのた

めに窒素含有廃水の処理のために水を循環し、窒素が蓄積する環境下での窒素の動態と硝

化・脱窒に関わる微生物群集構造の変化を網羅的に解析した。 

 

第 1節 窒素収支の解析 

 

1-1．緒言 

 ロックウール生物脱臭装置では、高濃度の窒素を含む排水が生じるが、水を循環利用する

ことで排水の外部流出量を減らすことができる（佐藤、2000）。しかしこのような運転条件下

では循環水中に窒素が蓄積し、無機態窒素濃度で 1％を超える高濃度の状態で装置の運転が

行われることになる。高窒素濃度下では、一般的に微生物の活性は阻害されると考えられる。

一方、循環水中の窒素濃度が増加しない時期があり、佐藤（2000）は水循環運転を行うと脱

臭槽での脱窒が促進されると推測しているが、その理由は明らかにされていない。本節では、

実規模のロックウール脱臭装置をスケールダウンさせたラボスケールの試験装置を試作し、

NH3ガスを用いて脱臭運転を行い、窒素収支を調査した。そして NH3除去プロセスを確認する

と共に、窒素消失に対する脱窒とアナモックスの寄与を評価した。 
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1-2．材料および方法 

1．ラボスケール装置の運転 

 図 4-1-1に示したようなラボスケールのロックウール生物脱臭装置を試作した。微生物を

馴養する期間を設けないために、第 2および 3章で解析したロックウール脱臭装置から 2007

年 11月に採取した脱臭担体（水分 53.6%）を用いた。内径 8 cm、高さ 30 cmの透明プラスチ

ック製円筒容器にロックウール脱臭担体を 0.8 l（乾物 223g）充填し、28℃の恒温槽の中に

設置した。5000 ppmvの NH3ガスをコンプレッサーにより大気で約 110 ppmv程度まで希釈し、

装置下部から毎分 0.4Lで通気し、436日間運転した。ガス流量は面積式の精密ニードルバル

ブ付フローメータ（RK1250; コフロック）を用いて調整し、乾式ガスメータ（DC-1; シナガ

ワ）により試験開始時、脱臭担体サンプリング時、試験終了時に流量の確認を行った。循環

水を上部から 4 時間ごとに 1 分間（8 ml）滴下した。流入 NH3量を把握するため、流路を分

岐させ、1.5 M硫酸トラップにより NH3を回収した。流出ガスについても 1.5 M硫酸トラップ

で回収した。リアクターの運転は 20℃の恒温室内で行った。 

 

2．サンプリングと分析 

 経時的にガスを採取し、第 2章第 1節で示した方法により NH3および N2O濃度を測定した。

運転開始後 0、32、150、317、436日目に脱臭担体を表層 1cmから採取した。循環水は経時的

に採取し、NH4
+-N、NO2

--N、NO3
--Nをイオンクロマトグラフ（DX-120、Dionex; および HIC-VP 

super、島津）を用いて分析した。pHと電気伝導率（EC）はそれぞれコンパクト pHメーター

（Twin pH、Horiba）、EC メーター（Twin Cond、Horiba）を用いて測定した。脱臭担体の理

化学性の解析は第 2章第 2節に示した方法と同様に測定した。全窒素については、NH3の揮散

を防止するために、5％塩酸を噴霧した上で、48時間 55℃で乾燥させた後（石橋、2001）、乳

鉢で粉砕したものを NCアナライザーの測定に供試した。 

 窒素バランスの計算は以下のように行った。 

 N in = Σ (N-NH3) 流入ガス  + Σ N (ロックウール脱臭担体 +循環水) 持ち込み 

 N out = Σ (N-NH3) 流出ガス+ Σ (N- N2O) 流出ガス  

              + Σ N (ロックウール脱臭担体 +循環水) 回収分+ Σ N サンプリングロス 

 ここで、NOと NOxは測定していない。 

 不明窒素（％）=  (N in － N out) / N in× 100 
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図 4-1-1. ラボスケール脱臭試験装置の概要図 

（1）NH3ガスボンベ、（2）コンプレッサー、（3）ガス混合装置、（4）ニードルバルブ付きフ

ロート式流量計、（5）ガスサンプリング口、（6）ロックウール脱臭担体、（7）小石、（8）循

環水貯め、（9） 加水用水貯め、（10）水トラップ、（11）電磁弁、（12）ポンプ、(13)恒温槽、

（14）冷蔵庫、（15）硫酸トラップ (Yasuda et al., 2013より引用）． 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 4-1-2. ラボスケール脱臭試験装置のロックウール脱臭担体充填部（図 4-1-1の（6））． 
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3．脱窒活性およびアナモックス活性測定 

 第 2章第 2節に示した 15Nトレーサー法と同様の方法を用いて、150日目と 317日目のサン

プルについて測定した。アナモックスの活性測定は Yoshinaga ら(2011)および Yasuda ら

（2011)に準じて行った。すなわち、サンプルは 10倍に希釈した無機塩培地（van de Graaf et 

al., 1996を改変; 5 mM KHCO3の代わりに 5 mM NaHCO3を使用）に懸濁後、遠心分離（4400 g、

5分）を 3回繰り返し、サンプル中の NH4
+、NO3

-を洗った後、再度無機塩培地に懸濁した（サ

ンプル:培地=1:50 (w/v)）。アルゴンガスをパージした後、嫌気条件下（嫌気チャンバー内）

で 26 ml容バイアル瓶に 15 mlずつ分注した。ブチル栓でフタをした後、ヘッドスペースを

Heで置換し、一晩 25℃、160 rpmで振とう培養を行った。その後、脱窒活性測定用に NH4
+と

15NO2
-を、アナモックス活性測定用に 15NH4

+と NO2
-をそれぞれ、最終濃度 1 mMになるように添

加し、25℃、160 rpm でスターラー撹拌をしながら培養した。ヘッドスペースの N2の同位体

をガスクロマトグラフ四重極質量分析計を用いて測定した（Yoshinaga et al., 2011）。アナ

モックス活性用には GC-IRMSを用いた（Yasuda et al., 2011）。培養は 2連で行った。 

 

1-3．結果および考察 

 図 4-1-3に、リアクターの NH3の除去性能、循環水中の窒素成分濃度と pHの経時変化を示

した。流入 NH3は約 100～120 ppmvで推移していた。循環水中には NH4
+-Nと NO3

--Nが徐々に

蓄積し、運転終了時にはそれぞれ 9567、15792 mg/lであった。NO2
--Nは運転開始後 9日目に

ピークがあり、その後は減少し、再び 182日目に 2回目のピークがあった。循環水中の無機

態窒素濃度が2％を超えてもNH3は良好に処理できていたが運転開始後158日目に流出ガス中

の NH3濃度が 8 ppmv まで増加した。循環水中の pH は、運転開始時は 7.8 であったが、徐々

に低下していき、150日付近では再び上昇し 7以上であった。この間、遊離態の NH3（FA）濃

度が 25 mg/l を超えるまで増加した。流出ガス中に NH3が検出され除去率が低下した時期と

FA濃度が上昇した時期が一致しており、NH3除去性能の低下は FA濃度の上昇と関係している

ことが推察された。この後、NO3
--Nの蓄積により 188日目以降 pHが 5.1以下まで低下してお

り、脱臭装置内で NH3 が硝化され、イオンバランスを保つために一部は吸収されるが、NO3
-

の生成が NH3の吸収を上回り pHの低下が起こるという理論的な除去プロセスを再現している

と考えられた。 

 ECはこの間徐々に増加し、無機態窒素との関係は、EC（mS/cm）= 4.8 × 無機態窒素（g  

N/L）- 1.1 (R2=0.93)で表された。NH4
+、NO2

-、NO3
-の当量イオン伝導度（S・cm2/mol）はそれ
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ぞれ 73.5、72.0、71.5（25℃）である（化学便覧, 1966）。これらの値から計算される電気

伝導率はそれぞれ 5.3、5.1、5.1 mS/cm/(g N/L)となり、得られた回帰式の傾きより高いも

のの、循環水中の ECの 9割以上が無機態窒素濃度で説明できると考えられた。これは、豚舎

臭気を対象にした Biotrickling filter の循環水において示された 4.6 mS/cm/(g N/L)とい

う値に近かった（Melse et al., 2012）。 

 遊離態の亜硝酸（FNA）濃度は、pHが低下した 186日から 253日にかけて 0.2 mg/l以上ま

で増加した。FAと FNAは硝化を阻害することが知られており、Anthonisenら（1976）による

と、アンモニア酸化の阻害が始まる下限の FA濃度は 10 mg/l、硝化の阻害が始まる下限の FNA

濃度は 0.2 mg/lである。上述した FA濃度の上昇は硝化の阻害を引き起こした可能性が考え

られた。Schmidtら（2004）は Nitrosomoas europaeaなどのアンモニア酸化細菌が、1 Mも

の NH4
+を細胞内に蓄積できると報告している。NH4

+塩の蓄積した運転後半においても pHの低

下により FA 濃度は低く保たれており、NH3 除去性能が維持されたと考えられた。一方、FNA

による阻害は亜硝酸酸化細菌に対して先に起きると考えられている（Anthonisen et al., 

1976）。2回目の NO2
--Nのピークは FNAの増加した時期とずれており、FNA濃度の影響につい

ては明確ではなかった。 

 図 4-1-4にロックウール脱臭担体と循環水への一日当たりの無機態窒素の蓄積量を示した。

0～32 日の期間では NH4
+-N と NO3

--N の蓄積量が同程度であったのに対し、32～150 日ではい

ずれも蓄積量は減少した。特に NH4
+-N が減少し NH4

+-N と NO3
—-N の比が高くなっていた。150

～317日の期間では、NH4
+-Nの蓄積量が再度増加し、NO3

--Nの蓄積と同程度になったが無機態

窒素の蓄積量としては少なく、また、NO3
--N については、循環水への蓄積が増加していた。

これらの NH4
+-Nと NO3

--Nの蓄積量の変動には、硝化と脱窒活性のバランスが影響しているも

のと予想された。317～436 日の期間では NH4
+-N と NO3

—-N の蓄積量は再び増加し、EC 濃度の

増加による微生物活性の低下が推察された。 

 図 4-1-5に N2O濃度の経時変化を示した。流出ガス中の濃度は平均 0.81 ppmv（0.42～4.10 

ppmv）で、流入ガスの 0.39 ppmv（0.35～0.46 ppmv）より増加しており、変動が見られた。

第 2 章第 1 節で調査した実規模装置とは異なり、脱臭槽からの N2O の生成が認められたが、

窒素バランスに占める割合は 0.4～0.6％と少なかった。 

 運転に伴う窒素バランスの変化を表 4-1-1に示した。32日目に流入アンモニアの大半は脱

臭材料に保持されていたが、その後、脱臭材料に約 50％、循環水中に約 10％の窒素が含まれ

た。150 日以降、29.6～39.1％が不明であった。不明分に対する脱窒活性およびアナモック
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ス活性の寄与を、15N トレーサー試験により調べた結果を図 4-1-6、4-1-7 に示した。NH4
+と

15NO2
-を添加して嫌気培養を行ったサンプルでは、培養前にサンプルを培地で洗っているが、

14NOx
-を完全に除去することができず、29N2と

30N2の直線的な増加が見られた（図 4-1-6）。ア

ナモックス活性を測定するために 15NH4
+と NO2

-を添加し嫌気培養を行ったサンプルでは、培養

時間を長くしてもアナモックス反応が起きるときに生成される 29N2が認められなかった（図

4-1-7）。29N2と
30N2の生成量から算出した脱窒活性ポテンシャルは 0.24、0.22 mg N2/g/日で

あった。不明窒素分がすべて脱窒されたと仮定して、脱窒量を見積もったところ、150 日で

は 0.07 mg N/g/日、317 日では 0.08 mg N/g/日、436 日では 0.003 mg N/g/日であり、脱窒

活性ポテンシャルは窒素消失を説明しうる量であると判断した。第 2章第 2節で解析した結

果から、実規模装置から採取した脱臭担体でもアナモックスの寄与は見られず、ロックウー

ル脱臭担体にアナモックス細菌が存在していないか、存在していてもごくわずかであること

が考えられた。塩濃度を徐々に上げていくことで、3％の高塩環境にアナモックス細菌を適応

させることができることが示されている（Kartal et al., 2006）。しかし、アナモックスプ

ロセスが阻害されない NH4
+-N と NO3

--N 濃度として 1 g/l が示されており（Strous et al., 

1999b）、本試験条件下のような高濃度の NH4
+-N と NO3

--N により阻害が起きた可能性がある。

また、脱臭担体の内部の酸素分圧は、絶対嫌気性で増殖の遅いアナモックス細菌が増えるの

に適したものではなかったと考えられた。 
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図 4-1-3. NH3除去性能と循環水中の窒素成分濃度および pHの経時変化.  

（a）NH3除去性能（●流入ガスの NH3濃度、○流出ガスの NH3濃度、＋除去率）．（b）▲NH4
+-N

濃度、△NO3
--N 濃度、☓pH.（c）--- NO2

--N 濃度、   遊離態の亜硝酸（FNA）濃度、  遊離

態の NH3（FA）濃度 （Yasuda et al., 2013より引用）． 



59 
 

 

 

 

図 4-1-4. ロックウール脱臭担体および循環水中への一日当たりの NH4
+-N、NO2

—Nおよび NO3
—N

の蓄積量の変化．（グレイ、ロックウール脱臭担体； 白、循環水）．（Yasuda et al., 2017b

より引用） 

 

 

 

 

図 4-1-5. N2O濃度の経時変化． 

（グレイ 流出；白丸 流入）（Yasuda et al., 2017bより引用） 
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（Yasuda et al., 2013より引用） 
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図 4-1-6. NH4
+と 15NO3

-添加嫌気培養時のバイアル当たりの 29N2および 30N2の経時変化（（a）

150日目、（b）317日目のサンプル、白とグレイは２連のサンプルを示す。）（Yasuda et al., 

2013より引用） 

図 4-1-7. 15NH4
+と NO2

-添加嫌気培養時のバイアル当たりの 29N2の経時変化（（a）150 日目、

（b）317日目のサンプル、白とグレイは２連のサンプルを示す。）（Yasuda et al., 2013よ
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り引用） 

第 2節 アンモニア酸化細菌およびアンモニア酸化古細菌群集の解析 

 

2-1．緒言 

 第 1節において、ラボスケールの脱臭装置の窒素バランスを詳細に調べたところ、窒素は

蓄積の傾向にあるものの、その蓄積程度は運転期間で異なることが明らかとなった。

Nitrosomonas europaea を用いた試験では、塩濃度が上昇すると、活性が減少することが示

されている（Hunik et al., 1992）。また、Nitrosomonas 属に属するアンモニア酸化細菌の

種類により、NH3の耐性が異なることが知られている（Suwa et al., 1994）。第 3章で、ロッ

クウール脱臭担体のアンモニア酸化を担うアンモニア酸化細菌群集の構成種は

Nitrosomonas europaea lineageと Nitrosospira sp.の cluster 3に属するものであること、

アンモニア酸化古細菌群集の構成種は主に soil/sediment groupである GroupⅠ.1bに属する

ものであることが明らかにされた。アンモニア酸化細菌とアンモニア酸化古細菌群集は NH3

のほかに、塩濃度、pH、NO2
-濃度、溶存酸素濃度などの影響を受けて変化することが示され

ている（e.g., Limpiyakorn et al., 2005; Tourna et al., 2008; Erguder et al., 2009）。

そこで、窒素が蓄積する生物脱臭環境下で存在するアンモニア酸化細菌とアンモニア酸化古

細菌の種類と数の変化を調べるために、amoA 遺伝子をターゲットとした DGGE 法とリアルタ

イム PCR法により群集構造の変化を解析した。 

 

2-2．材料および方法 

 第 1節で試作したラボスケールから採取した脱臭担体サンプルを用いた。運転終了時にあ

たる 436日目には、表層 1 cmに加え深さ 4.5-4.4 cm、9-10 cmの担体を採取し供試した。ア

ンモニア酸化細菌およびアンモニア酸化古細菌群集をPCR-DGGE法とリアルタイムPCR法によ

り解析した。DNAの抽出、および PCR-DGGEは第 3章第 1節に示した方法で行った。317日お

よび 436 日に採取した循環水について、3300 g で 20 分間の遠心により微生物を回収し供試

した。リアルタイム PCRには、436日目は表層 1 cmのサンプルのみ供試した。 

 リアルタイム PCRには、アンモニア酸化細菌は amoA-1F/amoAR1、アンモニア酸化古細菌は

amoA19F/amo247Ry1 のプライマーセットを用いた。アンモニア酸化細菌は 10 µl の 2×mix

（Sso-Fast EvaGreen; Bio-Rad）、0.5 µMの各プライマー、4µg bovine serum albumin、1.2

～4.4 ng の鋳型 DNA を含む 20 µl の反応系で、アンモニア酸化古細菌は 5 µl の 2×mix
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（Sso-Fast EvaGreen; Bio-Rad）、0.5 µMの各プライマー、2 µg bovine serum albumin、1.2

～4.4 ngの鋳型 DNA10µlを含む 10 µlの反応系で、MyiQ2 real-time PCR systems (Bio-Rad)

を用いて行った。98℃2分の熱変性後、98℃5秒、57℃（アンモニア酸化細菌）あるいは 55℃

（アンモニア酸化古細菌）10秒を 45サイクル行い、その後 95℃1分、50℃1分、55-95℃ま

で 0.5℃ずつ 10 秒ごとに 0.5℃ずつ上昇させる融解曲線解析を行った。反応は各サンプル 2

～3連で行った。検量線は、アンモニア酸化細菌についてはNitrosomonas europaea（NBRC14298）

の amoA 遺伝子を導入したプラスミド pGEM-T Easy vector (Promega)を使用し、アンモニア

酸化古細菌については、第 3章第 1節で得られた clone RW-1（accession number AB525377）

を用いて作成した（増幅効率は 70～97％、検量線の r2＞0.98）。サンプル間の値の差の検定

は SAS（ver. 9.1、SAS Institute Inc.、USA）の GLMプロシジャの Bonferroni法を用いた。 

 DGGE 解析により得られたバンドの塩基配列は DDBJ に登録し、アンモニア酸化細菌につい

ては AB702697-706、アンモニア酸化古細菌については AB702707-14のアクセッション番号を

それぞれ取得した。得られた塩基配列および近縁の配列を用い、MEGAソフト（ver. 5.1、Tamura 

et al., 2011）を用いて ClustalWによりアライメントを行った後、近隣接合法により系統樹

を作成した。 

 

2-3． 結果および考察 

 図 4-2-1に DGGEバンドプロファイルを、図 4-2-2に主成分分析結果を示した。運転期間中

のアンモニア酸化細菌およびアンモニア酸化古細菌の群集変化は異なる様相を示した。アン

モニア酸化細菌は 0、32、150日とそれぞれ群集が変化し、その後は群集構造が類似していた

のに対し、アンモニア酸化古細菌では 32 日から 150 日にかけて群集が変化し、さらに 150

日から 317日にかけて変化していた。また、担体と循環水の群集を比較すると、アンモニア

酸化細菌では多くのバンドが共通して存在していたが、アンモニア酸化古細菌では、担体で

は 9～10本なのに対し循環水のバンドは 2本であった。アンモニア酸化古細菌については、

異なるプライマーセット（amoA19F1-GC/amo247Ry1および CrenamoA23f/CrenamoA616r）につ

いて、同様の群集変化を確認した（図 4-2-3）。amoA遺伝子のコピー数の結果を図 4-2-4に示

した。アンモニア酸化細菌の amoA コピー数は 1.7×106～1.6×109/g の範囲で、32日目に増

加し、その後 317日まで減少し、ふたたび増加するといった変動を示した。一方、アンモニ

ア酸化古細菌は 1.5×106～5.2×107/g の範囲で、アンモニア酸化細菌と同様に 32 日で増加

し、その後 150日まで減少した後、横ばいという変動を示した。表 4-2-1に群集変化と循環
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水水質との関係を解析した結果を示した。群集変化を Shannonの多様性指数および主成分得

点で示した場合、アンモニア酸化細菌では、多様性指数および第一主成分の得点と、循環水

中の FA 濃度（amoA コピー数当たり）の間でそれぞれ負の相関が認められた。また、アンモ

ニア酸化古細菌では、第二主成分の得点と循環水中の FA 濃度（amoA コピー数当たり）の間

で正の相関が認められた。これらの結果から、循環水中の amoAコピー数当たりの FA濃度が

増加すると、アンモニア酸化細菌の多様性が減少するという関係が示された。amoAコピー数

当たりの FA 濃度はアンモニア酸化古細菌の群集にも何らかの影響を与えていることが示唆

された。Weckhuysenら（1994）は、Biofilterにおいて、アンモニア除去能が FA濃度の影響

を受けることを示している。 

 図 4-2-5、4-2-6にアンモニア酸化細菌とアンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子の系統樹を

示した。アンモニア酸化細菌の DGGEバンドの多くは、実規模装置から得られた配列と類似し

ており、Nitrosospira cluster 3と Nitrosomonas europaea lineageに属した。アンモニア

酸化細菌の群集で32日のサンプルに特徴的なバンドRB5は実規模装置で硝化活性が高かった

地点 b-140 に特徴的なバンドに近縁であった。150 日以降に特徴的なバンド RB6～10 はバン

ド RB5と同様に Nitrosospira cluster 3の中で N. multiformisと同じクラスターであった

が、バンド RB5とはさらに異なるサブクラスターに属していた。バンド RB3、4、8は循環水

と共通したバンドであるが、Nitrosospira cluster 3の中で N. briensisを含むクラスター

に属した。担体と循環水で、異なるアンモニア酸化細菌種のすみわけが起きていることが示

唆された。 

アンモニア酸化古細菌についても DGGEバンドの多くは、実規模装置から得られた配列と類

似していた。0日、32日に特徴的なバンド RA2は Thaumarchaeotal Group Ⅰ.1aに属してい

たが、150 日以降はこのバンドは薄くなった。他のバンドはすべて Thaumarchaeotal Group 

Ⅰ.1b に属していたが、この中で、バンド RA3～5は実規模装置から得られた配列とは異なる

クラスターを形成していた。さらに、317 日以降の担体および循環水に特徴的なバンドであ

る RA1は Thaumarchaeotal Group Ⅰ.1bに属する水族館の海水水槽から得られたクローンと

近縁であり、窒素が蓄積する生物脱臭環境下で、アンモニア酸化古細菌についても異なる種

類の遷移が生じていたことが示された。 
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（Yasuda et al., 2013より引用） 
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図 4-2-1. アンモニア酸化細菌（a）およびアンモニア酸化古細菌（b）の amoA遺伝子の増幅

産物の DGGEバンドプロファイル．ゲル上の数字はサンプリング日数を示す．（436日目の u、

m、lはそれぞれ表層 1cm、4.5-5.5cm、9-10cmから採取したサンプルを示す。（b）の RA9*は、

第3節第1節で得られたクローンRW-3と泳動位置が同じバンドであることを示す）（Yasuda et 

al., 2013より引用） 

 

図 4-2-2. DGGE バンドプロファイル（図 4-2-1）の主成分分析結果．（a）アンモニア酸化細

菌 （b）アンモニア酸化古細菌．数字はサンプリング日数、w は循環水、436 日目の u、m、

lはそれぞれ表層 1cm、4.5-5.5cm、9-10cmから採取したサンプルを示す）（Yasuda et al., 2013

より引用） 
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図 4-2-3.  アンモニア酸化古細菌の amoA 遺伝子に特異的なプライマーセット

CrenamoA23f/CrenamoA616rを用いて増幅した PCR産物の DGGEバンドプロファイル（a）およ

び DGGEバンドの主成分分析結果（b）（数字はサンプリング日数、wは循環水、436日目の u、

m、lはそれぞれ表層 1cm、4.5-5.5cm、9-10cmから採取したサンプルを示す）（Yasuda et al., 

2013より引用） 
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図 4-2-4. ロックウール脱臭担体中の amoA遺伝子コピー数の変化． 

（グレイ アンモニア酸化細菌、白 アンモニア酸化古細菌; 

アンモニア酸化細菌、アンモニア酸化古細菌それぞれについて、Bonferroniの多重比較によ

り図中の異なる符号間で有意差あり（P<0.05）) （Yasuda et al., 2013より改変） 
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図 4-2-5. アンモニア酸化細菌の amoA遺伝子の系統樹． 

（Yasuda et al., 2013より引用） 

 



70 
 

 

 

 

 

図 4-2-6. アンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子の系統樹． 

（Yasuda et al., 2013より引用） 
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第 3節 脱窒菌および一般細菌群集の解析 

 

3-1．緒言 

 第 1節において、不明窒素消失が見られたが、15Nトレーサー試験ではアナモックス活性は

認められなかった。そこで、本節では窒素消失に関わる脱窒菌の群集変化について、nosZ遺

伝子をターゲットにして第 3 章で用いたものと同じプライマーを用いて解析を行った。第 3

章第 1節、第 4章第 2節で用いた amoA遺伝子に特異的なプライマーは、β-Proteobacteria

に属するアンモニア酸化細菌をターゲットにしたもので、γ-Proteobacteria に属するアン

モニア酸化細菌を検出することはできない。γ-Proteobacteria に属するアンモニア酸化細

菌は海洋などの高塩濃度環境に生息しており（Guo et al., 2013）、淡水環境では通常検出さ

れないが、ラボスケールの Biofilter を用いた試験で、運転日数を経たサンプルでγ

-Proteobacteriaに属するNitrosococcus属のAmoAのアミノ酸と76％の相同性を持つ配列が

得られており（Sakano and Kerkhof, 1998）、本試験においても、窒素が高濃度に蓄積した環

境下でγ-Proteobacteria に属するアンモニア酸化細菌が出現していた可能性が考えられる。

脱窒の酵素遺伝子に特異的なプライマーについても、第 3章で用いたプライマーでは検出さ

れない脱窒菌の存在が近年明らかにされている（Sanford et al., 2012）。そこで、装置の窒

素の動態と硝化・脱窒にかかわる微生物群集を網羅的に解析するため、一般細菌群集の 16S 

rRNA遺伝子をターゲットとした次世代シークエンスによる解析を行った。 

 

３－２．材料および方法 

1. PCR-DGGEおよび次世代シークエンスによる群集解析 

 第 2節と同じ DNAサンプルを用い、脱窒菌群集の変化を、第 3章第 2節に示した方法で nosZ

遺伝子をターゲットとした PCR-DGGE 法で解析した。DGGE 解析で得られたバンドの塩基配列

を DDBJに登録し、LC093891、LC093894-97のアクセッション番号を取得した。 

一般細菌群集の次世代シークエンス用の 16S rRNA 遺伝子の PCR は、V4 領域をターゲット

とした 563F/R1-4（Zhang et al., 2012）を用い、10×PCR Gold Buffer (Applied Biosystems)、

各 0.2 mMの dNTPミックス、1.5 mMの MgCl2、1.25 Uの AmpliTaq Gold (Applied Biosystems)、

200 ng/μlの bovine serum albumin、0.6-1.7 ngの鋳型 DNA、各 0.5 µMのプライマーを含

む50 µlの反応系でiCycler (Bio-Rad)を用いて行った。PCR反応条件は95℃5分の熱変性後、

95℃30秒、56℃60秒、72℃60秒を 32サイクル行い、その後 72℃10分で伸長反応を行った。
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各サンプルにつき 6本の PCR産物を混合し、精製キット（QIAGEN）を用いて精製した。次世

代シークエンス反応および得られた塩基配列の OTU解析は、農研機構次世代作物開発研究セ

ンターのゲノム解析支援を受け実施した。すなわち、Ion Xpress Plus Fragment Library Kit

（Life Technologies）を用い PCR 産物にアダプターを付け、Ion PGM sequencing kit を用

い、IonPGM system（Thermo Fisher Scientific)によりシークエンスを行った。150 bp未満

のリードを除き、クオリティスコアの低いリードは Btrimを用いて除去した（Kong, 2011）。

Chimera Slayer（Haas et al., 2011）によりキメラ配列を検出し、その後の解析から除いた。

OTU解析および Shannonの多様性指数 H’は QIIMEを用いて行った（Caporaso et al., 2010）。

各 OTUの代表配列について、RDP pipeline classifierを用いて、分類群の帰属を行った（Wang 

et al., 2007）。得られたシークエンスリードは DDBJ に登録し、DRA004708 のアクセッショ

ン番号を取得した。 

 

2．nosZおよび 16S rRNA遺伝子の定量的 PCR 

 nosZの定量は MPN-PCRを用いた(Braker et al., 2012)。nos2F/nosZ2R (Henry et al., 2006)

を用いて、2.5 µl の 10×PCR Gold Buffer (Applied Biosystems)、各 0.2 mM の dNTP ミッ

クス、1.5 mMの MgCl2、1.25 Uの AmpliTaq Gold (Applied Biosystems)、鋳型 DNA、各 0.5 µM

のプライマーを含む 25 µlの反応系で、10倍希釈系列 3連で iCycler (Bio-Rad)を用いて行

った。PCR反応条件は 94℃2分の熱変性後、94℃30秒、60℃30秒、72℃60秒を 10サイクル

でアニーリング温度を 1サイクルごとに 0.5℃ずつ下げ、その後 94℃30秒、55℃30秒、72℃

60 秒を 30 サイクル、その後 72℃10 分で伸長反応を行った。Achromobacter denitrificans  

(NBRC15125)のゲノム DNAから同じプライマーを用いて増幅した nosZの PCR産物を精製した

後、Fluorescent DNA Quantification Kit (Bio-Rad)で DNA 濃度を測定し、DNA のコピー数

を算出したものを用いて、MPN-PCRの反応系の検出限界を評価した（約 6コピー/µl）。 

16S rRNA遺伝子のリアルタイム PCRは、357f/517r（primers p1/p3; Muyzer et al., 1993）

を用いた。2×iQ SYBR Green Super mix（Bio-Rad）、0.2 µMの各プライマー、400 ng/µl bovine 

serum albumin、0.2～0.4 ngの鋳型 DNAを含む 12.5 µlの反応系で、95℃3分の熱変性後、

95℃20秒、55℃30秒、72℃30秒を 30サイクル行った。その後 65-95℃まで 10秒ごとに 0.5℃

ずつ上昇させ融解曲線解析を行った。検量線の作成には、Achromobacter denitrificans 

(NBRC15125)の DNAから増幅した 16S rRNA遺伝子を用いた。検量線の増幅効率は 94％、R2>0.99

であった。Achromobacter denitrificans (NBRC15125)の DNAから増幅した 16S rRNA遺伝子
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に 32 日のサンプル DNA を添加した場合と、添加しなかった場合の値の比較から、約 15％の

PCR 反応阻害が認められたため、定量的 PCR で得られた値はすべてのサンプルについて補正

係数として 1.18をかけて補正した。 

 

3-3． 結果および考察 

運転期間中の nosZ遺伝子コピー数は、0、32、150、317、436日でそれぞれ 6.59×106、5.74

×107、5.18×107、3.33×108、1.72×108 コピー/g乾物と変化しており、運転に伴う増加が

見られた。16S rRNA 遺伝子コピー数は、それぞれ 2.83×109、4.02×109、3.78×109、1.76

×109、1.64×109 コピー/g乾物であり、運転期間中の全細菌数の変化は少ないと推察された。

図 4-3-1に nosZ遺伝子の増幅産物の DGGEバンドプロファイルおよび主成分分析結果を示し

た。nosZバンドのプロファイルは運転開始から 32日の間に大きく変化していた。このとき、

nosZのコピー数も増加していたので、運転開始後早い時期に脱窒菌群集の変化が起きたと推

察された。その後のバンドプロファイルの変化は少なかった。バンドプロファイルが変化し

た後に特徴的なバンド Zl-4 および循環水に特徴的な Zl-1 は、Castellaniella defragrans

の nosZ遺伝子配列との相同性が 87％と 94％であった。バンド Zl-3は Pseudomonas stutzeri

の nosZ遺伝子配列との相同性が 99％であった（図 4-3-2）。 

次世代シークエンスの結果では、11965の OTUが得られた。細菌群集の多様性の変化を OTU

数、Shannonの多様性指数からみた結果を図 4-3-3に示した。OTUと多様性指数はともに 150

日で最も低くなっているが、多様性指数は運転開始時より増加しており、nosZ の DGGE バン

ドとは異なる変化を示していた。図 4-3-4に門レベルの細菌群集の変化を示した。運転開始

時のサンプルは実規模装置から採取したロックウール脱臭担体であるが、Acidobacteria 門

の割合が 57.9％と最も高かった。運転に伴い、この割合は 33.8％まで減少したが、常に多数

を占めていた。図 4-3-5に Acidobacteria門の属レベルの存在割合を示した。属レベルでは、

Gp4 と Gp6 がほとんどを占めていたが、これらは土壌サンプルにおいても優占しているグル

ープであり、存在量と pHに相関があることが示されている（Jones et al., 2009）。ゲノム

解析と分離された菌の特徴から、Acidobacteria 門に属する細菌は、増殖が遅く、低栄養の

環境での炭素や窒素の代謝に寄与していることが示唆されているが（Ward et al., 2009）、

ロックウール脱臭担体で多数を占めていた理由は不明である。Proteobacteria門は 6.6％か

ら 150日目まで 26.2％まで増加し、その後 18.0％に減少した。運転開始時に他に多数を占め

ていたのは Chloroflexi 門（8.7％）、Verrucomicrobia 門（7.2％）であった。Chloroflexi
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門は 150 日には 4.1％まで減少したがその後 23.％まで増加した。Proteobacteria 門の中で

は、αグループが最も多かった（2.7～13.6％）。βグループは 0.2～0.3％であった。 

脱窒能あるいは nosZ 遺伝子の保有が確認された菌を含む属を文献から抽出し（e.g., 

Philippot et al., 2007; Jones et al., 2008; Sanford et al., 2012）、存在割合の変化を

調べた（表 4-3-1）。その結果、運転開始時に 0.62％であったものが、150日目に 8.34％に増

加していた。その後は 3.84％まで減少した。150 日目の増加に寄与していたのは、γ

-Proteobacteria に属する Rhodanobacter 属とα-Proteobacteria に属する Bradyrhizobium

属であった。特に Rhodanobacter属が 150日では 62.8％を占めていた。脱窒能あるいは nosZ

遺伝子の保有が確認された菌を含む属の変化は、本章の第 1節で見た窒素の蓄積量の変化（図

4-1-4）と対応があるように思われた。一方で、先に示した nosZ遺伝子のコピー数の変化と

は異なっていた。本試験で使用した nosZプライマーはこれまでに知られている脱窒菌に特異

的なプライマーとしてよく用いられるものであるが、Rhodanobacter thiooxydansの nosZ遺

伝子とは、1～5のミスマッチの配列を持っている。nosZ遺伝子のコピー数の変化と一致して

いなかった理由として、プライマーの特異性および増幅効率の違いが影響している可能性が

考えられた。第 1節で調べた脱窒活性は、窒素の消失を説明するに足りる量である。nosZコ

ピー数の変化は窒素消失と必ずしも一致していないが、運転に伴い増加していることから、

水循環に伴い脱窒量が増えた可能性が考えられた。水を循環しているためにバイオマスが装

置外に出ないで利用されることのほかに、硝酸濃度の増加により、バイオフィルム内での硝

酸の利用性があがったことがその理由として考えられる。気相中と液相中のバイオフィルム

内の酸素濃度の分布を、マイクロセンサーを用いて解析した結果では、液相中ではバイオフ

ィルム内の酸素濃度が低いという結果が示されている（Zhu et al. 2001）。本試験において、

散水頻度が増えたことにより、脱臭担体上の液相部分が増えて、酸素の移動速度が低下する

効果があったことも考えられた。水を常時流している Biotrickling filterでは、Juhlerら

（2009）もアンモニア酸化細菌と従属栄養細菌で酸素の競合が起きていることを示唆してお

り、バイオフィルム上に液相が存在すると、酸素分圧の低い部位が増えることが予想される。 

次世代シークエンスで検出されたアンモニア酸化細菌および亜硝酸酸化細菌の存在割合の

変化を表 4-3-2 に示した。アンモニア酸化細菌は、運転開始から 150 日まではβ

-Proteobacteriaのみであったが、317日以降、γ-Proteobacteriaの Nitrosococcusに帰属

された割合が増加していた。16S rRNA 遺伝子コピー数に対する amoA コピー数の割合から予

想される量と比べると、次世代シークエンス解析で検出されたβ-Proteobacteria の存在割
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合は非常に少なかったが、β-Proteobacteriaの存在割合の変化は第 2節で調べた amoA遺伝

子のコピー数の変化と比較的よく一致していた。317 日から 436 日にかけて NH4
+-N に対して

NO3
—-Nの蓄積量が増えているが、このとき循環水の窒素濃度は NO3

—-Nが 10000 mg/Lを超えて

おり、ECが高い環境である。γ-Proteobacteriaへの変遷が起こったことで本試験のような

高濃度の窒素環境下でアンモニア酸化が維持された可能性が考えられた。16S rRNA遺伝子で

γ-Proteobacteria が検出されるようになったのは 317 日目のサンプル以降であるが、150

から 317日の間に無機態窒素濃度は 5169から 15810 mg/Lに、また ECは 24.4から 84.7 mS/cm

に増加していた。なお、第 2節で述べたように、アンモニア酸化古細菌についても 317日以

降に特徴的なバンド RA1は海水環境から得られたクローンに近縁であったことから、アンモ

ニア酸化細菌と同様にアンモニア酸化古細菌群集も ECの上昇に応じて、耐塩性の菌種への変

化が起きており、耐塩性の菌種への変遷が起きる EC濃度範囲も近いことが推察された。亜硝

酸酸化細菌に関しては、一般に知られている Nitrospira 属と Nitrobacter 属では、

Nitrobacter 属の存在割合が高かったが、それ以上に高い割合で、近年亜硝酸酸化能が報告

された Chloroflexi門に属する Nitrolancea属（Sorokin et al., 2014）の存在が示唆され

た。 
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（Yasuda et al., 2017bから引用） 

 

 

図 4-3-1. 脱窒菌の nosZ遺伝子の増幅産物の DGGEバンドプロファイル（a）と主成分分析結

果（ｂ）．（ゲル上および座標上の数字はサンプリング日数、wは循環水、436日目の u、m、l

はそれぞれ表層 1cm、4.5-5.5cm、9-10cmから採取したサンプルを示す）（Yasuda et al., 2017b

から引用） 
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図 4-3-2. 脱窒菌の NosZ配列の系統樹． 

（Yasuda et al., 2017bから引用） 
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図 4-3-3．16S rRNA遺伝子産物の次世代シークエンス解析による細菌群集の多様性の変化．

（a）OTUについての rarefaction curve、（b）Shannonの多様性指数(○ 0日、△ 32日、☓ 

150日、□ 317日、◇ 436日)、（c）OTU数（●）と Shannonの多様性指数（○）の変化．（Yasuda 

et al., 2017bから引用） 
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図 4-3-4. 16S rRNA遺伝子産物の次世代シークエンス解析による門レベルの細菌群集の変化． 

（Yasuda et al., 2017bから引用） 
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図 4-3-5.Acidobacteria門における属レベルの存在割合の変化． 

（Yasuda et al., 2017bから引用） 
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第４節 要約  

 ラボスケールの水循環式ロックウール生物脱臭装置を試作し、脱臭装置内で NH3 が硝化さ

れ、イオンバランスを保つために一部は吸収されるが、NO3
-の生成が NH3 の吸収を上回り pH

の低下が起こるという理論的な除去プロセスを再現できた。 

 試作した装置を用いて、実規模装置で把握することが困難な窒素マスバランスを精査した。

運転期間中に確認された窒素消失は最大 39.1％であり、この窒素消失に対して、アナモック

スの寄与は認められず、脱窒の寄与が示唆された。脱窒の酵素遺伝子である nosZ遺伝子およ

び 16S rRNA遺伝子をターゲットにした解析において、水循環に伴う脱窒菌の存在量の増加が

見られ、水循環の過程で脱窒により窒素の消失が増えることが示唆された。水循環の過程で

重要な脱窒菌種として、 nosZ 遺伝子をターゲットにした DGGE の結果からはβ

-Proteobacteriaの Alcaligenaceae科、16S rRNA遺伝子をターゲットにした次世代シークエ

ンスの結果からは、γ-Proteobacteriaに属する Rhodanobacter属とα-Proteobacteriaに属

する Bradyrhizobium属が候補種として示された。 

 水循環運転下で、FA濃度の上昇はアンモニア酸化微生物群集の変化を引き起こす要因とな

り、特に、アンモニア酸化細菌の多様性が減少する可能性が示された。また、FA濃度はアン

モニア酸化古細菌の群集にも何らかの影響を与えており、種類の遷移が生じていたことが示

唆された。窒素が蓄積していった運転後半ではpHの低下によりFA濃度は低く保たれており、

γ-Proteobacteria に属するアンモニア酸化細菌への変遷が起こり、NH4
+-N の形態で高濃度

に窒素が蓄積してもアンモニア酸化能が維持された可能性が考えられた。 
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第 5章 総合考察 

 

第１節 本研究の位置づけ 

 本研究は、生物脱臭での NH3 処理に付随する装置内への塩類の蓄積に対して、脱臭担体の

交換を行わず脱臭排水の処理が必要となる場合を念頭に行った。脱臭装置の排水対策を考え

る上で、窒素のマスバランスと窒素除去のポテンシャルを把握し、窒素除去を駆動する微生

物メカニズムを理解することが重要であると考えた。 

 これまでの生物脱臭装置の研究において、ラボスケールの脱臭装置を用いた窒素のマスバ

ランスの解析により、窒素の消失が見られていたが（e.g., Gracian et al., 2002; Malhautier 

et al., 2003; Chen et al., 2005）、脱窒の寄与は明らかにされていなかった。そこで、本

研究では、現状の装置における窒素のマスバランスと窒素除去のポテンシャルを把握し、窒

素除去への硝化と脱窒の寄与を見積もること、および硝化と脱窒に関わる微生物群集を解明

することを目的とした。そのために、堆肥化ガスを処理する実規模のロックウール生物脱臭

装置の解析と、窒素のマスバランスをより正確に評価するためにラボスケールの脱臭装置を

用いた試験を行った。 

 

第 2節 実規模のロックウール生物脱臭装置の窒素除去ポテンシャル 

 まず、実規模のロックウール生物脱臭装置を対象として、2006年 6月のデータを用いて現

状の窒素のマスバランスと窒素除去ポテンシャルを試算する。ロックウール脱臭担体の硝化

活性ポテンシャルは、8.2～12.2 mg N/100g乾物/日で、火山灰土壌と同程度であった（福森、

1997）。脱臭装置の送風機の風量（20m3/min×3台）、送風機稼働時間（23.5時間/日）と本調

査結果による入気ガス中の NH3濃度の平均（32 ppmv）から脱臭装置に流入する NH3-Nを試算

すると、約 1.58 kg/日であった。一方、ロックウール脱臭担体の硝化活性ポテンシャルは、

脱臭担体（充填容積 116 m3）の見かけ密度を約 400 kg/m3(全農 施設・資材部, 1990)、採

取した脱臭担体の平均値より水分 47％として計算すると 2.00～2.98 kg/日となった。豚舎臭

気を対象とした実規模のBiotrickling filterで、循環水の引き抜きにより減少したNOx-と、

バイオフィルムの N2O 生成量から計算した脱窒活性の合計を装置内での硝化活性とし、装置

内の硝化活性はポテンシャルの約半分程度であると試算されている（Juhler et al., 2009）。

Togashiら（1986）は、安全を見越して、硝化活性の 70％程度の負荷を推奨している。本研

究で調査したロックウール脱臭担体は、基質濃度が高い箇所で硝化活性ポテンシャルが高い
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傾向が見られ、装置内では基質濃度が飽和した環境ではないと推察される。流入 NH3 濃度や

気温の変動などを考慮して、現場では安全を見越して低負荷で運転しており、流入 NH3 をす

べて硝化できるポテンシャルを有すると考えられた。一方、アセチレン阻害法で求めた実規

模装置の脱窒活性ポテンシャルは 1.42～4.69 mg N/100g乾物/日、15Nトレーサー法で求めた

脱窒活性ポテンシャルは 25.4 mg N/100g乾物/日であった。15Nトレーサー法では、一晩前培

養を行っているので、アセチレン法で求めた値がより現場に近いものと考えられるが、その

場合は硝化活性ポテンシャルの約 29％と見積もられた。第 1章で述べたように、理論的には

生物脱臭装置内では流入 NH3の 50％が硝化されると、残りはイオンバランスをとるためにア

ンモニウム塩として固定されるので（Joshi et al., 2000; Smet et al., 2000; Chen et al., 

2005; Ottosen et al., 2011）、アルカリ度を供給することがなければ、それ以上硝化は進ま

ないと考えられる。そこで流入 NH3-N の半分が硝化されると仮定すると、硝化される窒素は

約 0.79 kg/日であり、これに対して脱窒活性ポテンシャル（約 0.66 kg/日）は約 16％不足

していた。ロックウールには毎日約 0.4 m3散水され、蒸発散により排水量は約 0.3 m3となる

（石橋, 2000）。排水中の窒素濃度を本調査結果の無機態窒素濃度の平均である約 3.1 g/L

とすると、一日当たり約 0.93 kgの窒素が排出される計算となる。N2Oに由来する窒素は NH3

と同様に計算すると流入量は約 0.47 kg/日、流出量は約 0.43 kg/日となる。流入窒素（約

1.58 + 約 0.47 kg/日）と排水中および N2O として排出される窒素（約 0.93 + 約 0.43 kg/

日）の差は約 0.69 kg/日であり、本試験で得られた脱窒活性と同等、もしくは少し上回って

いた。流入と流出の差として、脱窒以外に脱臭担体への蓄積および NO, NO2 などの窒素含有

ガスとしての揮散などが考えられる。脱窒活性ポテンシャルは、NO3
--N 濃度が高い箇所で活

性が高い傾向が見られた。さらに、脱窒反応の過程では、好気条件から嫌気条件へ移行した

際に N2O 還元酵素の発現が遅れることで N2O が発生すると考えられるため（Stief et al., 

2009）、ロックウール脱臭担体のバッチ培養 1日後に N2Oの発生が見られ、培養日数を伸ばす

と N2O の発生量が減っていたことから、ロックウール脱臭担体に存在する脱窒菌の N2O 還元

酵素の発現が始まるのに時間がかかることを示唆していると考えられた。これらのことをま

とめると、調査したロックウール生物脱臭装置では少なくとも流入 NH3-N の半分を硝化でき

るポテンシャルを持つが、脱窒活性ポテンシャルは硝化された窒素の全量を除去するのには

不足している可能性があり、その理由として、主に装置内では NO3
--N の利用性が低いこと、

および、酸素分圧が高いことにより脱窒活性が抑制されるためと考察された。 
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第 3節 水循環条件下での窒素のマスバランスと窒素除去ポテンシャルの変化 

 実規模装置を対象とした解析から、現状のロックウール生物脱臭装置の NH3 容積負荷に対

して、実規模装置では硝化活性のポテンシャルは、流入 NH3 の半量を処理するのに十分であ

るが、脱窒活性は不足している可能性が示唆された。しかし、第 2節の実規模装置を対象と

した窒素のマスバランスの見積もりは送風量、蒸発散量、脱臭担体の見かけ密度について文

献値を用いており、調査点数も限られているため、不確実性を多大に含む。また、脱臭担体

への蓄積分を評価できておらず、脱窒の寄与を明らかにすることは困難であった。送風量お

よび散水量について制御された環境下でのラボスケールの試験では、窒素のマスバランスを

より正確に把握できる。畜産現場では、排水処理のために水循環をしていることが多いため、

第 4章において、ラボスケールの装置を用い、水循環運転の場合を想定した試験を行った。

32日目に流入 NH3の大半は脱臭材料に保持されていたが、その後、脱臭材料に約 50％、循環

水中に約10％の窒素が含まれた。運転32日目では窒素の消失がほとんど見られなかったが、

脱臭担体の持ち込み分に流入 NH3-Nを含めた窒素量を 100%とすると、150日目以降に 29.6～

39.1％の窒素の消失が見られた。水循環条件下での窒素除去ポテンシャルは変動があり、最

大で 39%であると考えられた。不明窒素分がすべて脱窒されたと仮定して、脱窒量を見積も

ったところ、150日では 0.07 mg N/g/日、317日では 0.08 mg N/g/日、436日では 0.003 mg N/g/

日であった。一方、29N2と
30N2の生成量から算出した脱窒活性ポテンシャルは 150日、317日

でそれぞれ 0.12、0.11 mg N/g/日であったので、不明窒素分を説明できるだけの脱窒活性ポ

テンシャルを有すると考えられた。但し、この試験ではアナモックス活性の寄与を同時に評

価するためにサンプルを遠心分離により無機塩培地で洗った後、一晩前培養を行った上で活

性を評価している。流入 NH3-Nは運転期間を通じて 34～39 mg/日で、脱窒ポテンシャルによ

る消失は、乾物重から 150 日、317 日ではそれぞれ 14.7、15.7 mg/日となり、流入 NH3-N の

約 40％と見積もられた。水循環中の担体の水分は 59％であり、実規模装置と比較して増加し

ており、担体内の水分量が 10％近く増加していた。バイオマスの流出がないこと、NO3
--Nの

蓄積により利用性が上がったこと、液相分が増えたことなどから、実規模装置の運転条件下

よりも水循環により脱窒の寄与が増加している可能性が考えられた。32日で窒素消失が見ら

れなかった理由は今のところはっきりしないが、Gilbert ら（2008）は、豚糞の希釈液を処

理する Biofilterで硝化活性が先に現れ、嫌気部分の構築に時間を有し、脱窒活性が現れる

のに 30日以上を有することを示している。ロックウール脱臭担体でも 32日目には amoA遺伝

子コピー数が増加しており、その後 150日にかけて減少しており、脱窒活性がその後現れた
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可能性が考えられた。本試験の窒素の動態解析では、酸化物である NO、NO2 を把握できてい

ない。微生物による窒素除去のポテンシャルをより正確に把握するために、今後もこれらの

ガス態も含め、精度の高いマスバランスの解析を進めていく必要がある。 

 

第 4節 ロックウール生物脱臭装置の硝化と脱窒に関わる微生物群集 

 実規模装置内で硝化・脱窒を担う微生物群集に関して、図 5-4-1に、本研究の結果から推

定される微生物メカニズムをまとめた。 

 

図 5-4-1.実規模ロックウール脱臭装置内の NH3分解に関わる微生物メカニズムの推定 

（水循環なし） 

 

 ロックウール生物脱臭装置内にはβ-Proteobacteria に属するアンモニア酸化細菌の他に

アンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子も検出されたが、アンモニア酸化のカイネティクスの解

析から、現状ではアンモニア酸化細菌が主にアンモニア酸化に寄与していると推察された。

脱窒菌の酵素遺伝子の解析結果からは、α、β-Proteobacteria に属する菌および環境サン

プルから得られたクローン由来の遺伝子に相同性の高い配列が得られた。さらに



87 
 

Oligotropha carboxidovoransに 99％の相同性を示す配列が得られた。nirK遺伝子の解析結

果から、微好気環境を好む脱窒菌の存在が示唆され、脱臭担体のバイオフィルム内の酸素分

圧が高いことを支持する結果であると考えられた。脱窒遺伝子の DGGEパターンから、脱窒菌

群の装置内の分布の様相に堆肥化排気の組成や NO3
--N濃度が影響していることが予想された。 

γ-Proteobacteriaに属するアンモニア酸化細菌の 16S rRNA遺伝子は実規模装置から採取

した担体からは検出されなかったが、水循環運転を行ったラボスケールの装置で EC が 24.4

から 84.7 mS/cmに徐々に上昇していく過程で出現した。第 4章第 1節でみたように、このと

きの ECの 9割以上は無機態窒素濃度で説明できると考えられた。通常γ-Proteobacteriaに

属する Nitrosococcus属のアンモニア酸化細菌は海水環境下でのみ検出されると考えられて

いるが（Klotz et al., 2006）、NH3 を処理する Biofilter からも、推定アミノ酸配列がγ

-Proteobacteriaに属するアンモニア酸化細菌の AmoAと 76％の相同性を持つ amoA遺伝子が

検出されている（Sakano and Kerkhof, 1998）。排水を出さないタイプのラボスケールの

Biofilterにおいても担体内への無機態窒素の蓄積が示されている（Jun and Wenfeng, 2009）。

生物脱臭装置は淡水環境であるものの、無機態窒素が蓄積した際に、海水環境に生息するγ

-Proteobacteria に属するアンモニア酸化細菌と同様に、耐塩機構を持つアンモニア酸化細

菌がアンモニア酸化機能を補完しうる可能性が考えられた。一方、アンモニア酸化古細菌は、

これまで脱臭装置内での報告はなかったが、本研究の結果では、水循環運転を行ったラボス

ケールの試験で ECが上昇し、pHが低下した際にアンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子の DGGE

プロファイルの変化が見られ、こうした装置内環境の変化にアンモニア酸化古細菌群集が応

答している可能性が示唆された。 

水循環の過程で重要な脱窒菌種として、nosZ 遺伝子をターゲットにした DGGE の結果から

はβ-Proteobacteriaに属する Alcaligenaceae科、16S rRNA遺伝子をターゲットにした次世

代シークエンスの結果からは、γ-Proteobacteria に属する Rhodanobacter 属とα

-Proteobacteriaに属する Bradyrhizobium属が候補種として示された。亜硝酸酸化細菌につ

いても Nitrolancea属の存在が示唆され、窒素負荷が高い脱臭環境下での亜硝酸酸化反応を

理解する上で重要な知見が得られた。図 5-4-2に、本研究の結果から推定される窒素蓄積環

境下での NH3分解に関わる微生物群集の変化をまとめた。 

 NH3の処理は、微生物分解が律速となっていることが示されており（Cabrol et al., 2012）、

装置の運転制御に対して、NH3分解を担う微生物の種類や数がどのように変化するかといった

ことを理解することは NH3除去を維持するうえで重要となる。アンモニア酸化、亜硝酸酸化、
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脱窒の各反応について、これまで脱臭装置内での活性が確認されていない複数の微生物種の

関与が示された。環境中で実際に機能している微生物種を特定する手法としては、酵素遺伝

子の発現量を調べる方法や（Watanabe et al., 2009; Pastorelli et al., 2011）、安定同位

体で標識した基質の資化を調べる方法があり（Murase and Frenzel, 2007; Kristiansen et al., 

2011a）、このような手法を適用し脱臭装置内で実際に機能しているかを検証する必要がある。

また、本研究に用いた手法は、既に知られている微生物種をターゲットとしている。未だそ

の存在が知られていない微生物種が生物脱臭装置内で硝化・脱窒反応に関与している可能性

も否定できない。 

 

図 5-4-2.窒素蓄積環境下での NH3分解に関わる微生物群集の変化 

 

第 5節 残された課題 

 生物脱臭技術の高度化の一つとして、高濃度NH3への対応（NH3許容容積負荷を上げること）

が目標となっている（e.g., Kawase et al., 2014; Blázquez et al., 2017）。第 4章の結果

では、NH4
+-N の形態であればアンモニア酸化活性が維持できることが示唆され、気液接触の

向上により NH3 負荷を上げることは可能であると予想される。一方で、装置内のアンモニア
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酸化能と同時に脱窒能を上げない限り、高濃度の窒素含有水を発生させることになり、水処

理の負担がより大きくなる。窒素除去ポテンシャルはアルカリ度を添加しないかぎり現状で

は 50％であるので、残存 NH4
+-Nの除去率を上げるためにアナモックス菌の利用は有用である

と考えられた。De Clippeleir ら（2012）は汚水処理装置由来のアンモニア酸化細菌とアナ

モックス菌のグラニュールを NH3の Biofilter に適用し、その可能性と同時に、亜硝酸酸化

細菌との競合が起きるため、アナモックス反応を持続するために精密な運転条件のコントロ

ールが必要なことを示している。現状のロックウール脱臭担体はアナモックス菌が自生する

環境ではなく、亜硝酸酸化細菌のみならず、実規模装置においては従属栄養細菌との競合が

大きな課題となることが予想された。脱臭装置内での溶存酸素および窒素濃度を制御し、ア

ナモックス反応を生かした装置の開発が今後の課題となるであろう。本研究の結果、硝化と

脱窒に関わる微生物群集が装置内の環境に応答して変化していること、また、その変化の様

相が微生物種により異なることが明らかとなった。アンモニアの除去性能のみを見ていては

わからない微生物叢の水面下での変化は、生物脱臭装置内では微生物叢は一定ではなく、装

置に新たな機能を付与する際には、装置環境を変えることにより微生物群の変化を引き起こ

すことができる可能性を示しており、脱臭技術の高度化において重要な示唆を与えるものと

期待される。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

主論文の要約 
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１．背景および目的 

 畜産経営に由来する苦情のトップは、悪臭関連であり、畜産経営の存続に関わる問題とな

っている。畜産現場で問題となる臭気はふん尿や餌に由来しており、発生源、臭気成分が多

種多様であるという特徴がある。日本においては家畜排泄物の固形分の処理には主に堆肥化

が利用されているが、堆肥化の過程では有機物分解に伴い、アンモニアが大量に発生する。

アンモニアは悪臭防止法で規制されている特定悪臭物質の一つであるとともに、環境汚染を

引き起こす原因ともなりうるため、適切な処理が必要となる。畜産現場で用いられる脱臭技

術のうち、生物脱臭技術は多種多様の臭気成分を含む混合臭を比較的低いランニングコスト

で除去可能なため、今後も畜産現場での普及が見込まれる。 

 生物脱臭装置内でのアンモニアの除去は、水への吸収、脱臭担体への吸着、微生物による

硝化により行われるが、理論的には、約 50％が硝化されると残りはイオンバランスをとるた

めにアンモニウム塩として固定され、無機態窒素が蓄積する。そのため、脱臭担体の交換あ

るいは窒素廃水の処理が必要となる。畜産現場では、脱臭担体の交換を前提としていない装

置において、近隣に肥料としての利用先が確保できない、あるいは、脱臭廃水を処理できる

施設を持たない、廃水処理施設があっても窒素負荷に余裕がないというような場合に、現状

では有効な手段が確立していない。脱臭装置の排水対策を考える上で、窒素のマスバランス

と窒素除去のポテンシャルを把握し、窒素除去を駆動する微生物メカニズムの理解を深める

ことが必要となる。 

 これまでに、生物脱臭装置での窒素消失は見られているが、脱窒の寄与は十分に明らかに

されていない。装置内で窒素循環を担う微生物種に関する情報は断片的であり、実規模装置

内でのアンモニア酸化および脱窒を担う微生物群集を決定する要因は十分に理解されていな

い。さらに、窒素のマスバランスと、硝化と脱窒に関わる微生物群集との関係を解析した研

究は行われてきていない。 

 そこで、本研究では、現状の装置における窒素のマスバランスと窒素除去のポテンシャル

を把握し、窒素除去への硝化と脱窒の寄与を見積もること、および硝化と脱窒に関わる微生

物群集を解析することを目的とした。そのために、堆肥化ガスを処理する実規模のロックウ

ール生物脱臭装置の解析と、窒素のマスバランスをより正確に評価するためにラボスケール

の脱臭装置を用いた試験を行った。 
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２．堆積型堆肥発酵排気を対象としたロックウール生物脱臭装置の解析 

 土壌脱臭装置の改良型であり、アンモニアの除去に関する設計緒元が整備され堆肥センタ

ー等で普及しているロックウール生物脱臭装置を対象とし、脱臭に関わる微生物活性の特徴

を明らかにするために、装置通過前後のアンモニア、および微生物活性と密接に関わりを持

つ二酸化炭素、メタン、一酸化二窒素のガス発生様式の変化を堆肥の切返し前後で調査した。

アンモニア、メタン、一酸化二窒素は、堆肥化の過程で発生パターンが異なるため、実規模

装置においても脱臭装置の流入箇所により濃度勾配があることが明らかとなった。すなわち、

アンモニアは堆肥の切返し後に上昇し、その後徐々に低下するというパターンを示したが、

脱臭装置の中央でピーク濃度が高かった。メタンは堆肥化前半のガスが流入する地点で高く、

堆肥化後半のガスが流入する地点で低い傾向が、一酸化二窒素は逆に堆肥化後半のガスが流

入する地点高い傾向が見られた。これらのガスの濃度勾配により、硝化活性が影響を受ける

可能性が示された。調査したロックウール生物脱臭装置ではメタンと一酸化二窒素濃度が増

加することなく、アンモニアを除去することが可能であることが示された。 

 次に、ロックウール脱臭担体の硝化、脱窒活性を装置内の部位別に測定した。アンモニア

酸化について、活性と微生物群集構造に影響を与える主要な要因である基質濃度に対するカ

イネティクスを解析した。脱窒活性については、堆肥化ガス中に含まれる粉じん等の成分が

電子供与体となりうると考えられたため、脱臭担体の硝酸還元反応に及ぼす電子供与体の利

用性の特徴を明らかにすることを試みた。装置内では装置中央の下層で硝化活性が高く、装

置の下層で脱窒活性が高い傾向が示された。硝化と脱窒反応いずれに対しても基質濃度が飽

和している環境ではないと推察された。アンモニア酸化の基質親和性は堆肥化前半のガスが

流入する地点ほど高い傾向が見られ、実規模装置においては、アンモニアのみならずメタン

濃度の勾配との関連性が予想された。硝酸還元における電子供与体の利用性については、ロ

ックウール脱臭担体では、調査した電子供与体の中で堆肥抽出物の利用性が最も高く、堆肥

化ガスを処理する実規模の脱臭装置内では粉じん由来の易分解性有機物が電子供与体となり

うると考えられた。一方、比較として供試した活性汚泥では酢酸塩の利用性が高く、ロック

ウール脱臭担体の脱窒菌群集は活性汚泥と異なることが示された。15Nトレーサー法試験によ

る脱窒活性ポテンシャルの測定では、14NH4と
15NO3添加区で 29N2の生成は確認されず、今回の

試験条件下ではアナモックス菌の関与は認められなかった。脱臭槽の浸透水中には高濃度の

無機態窒素が含まれるため、窒素除去を行う必要性があることを確認した。実規模装置を対

象とした調査結果と文献値から、現状のロックウール生物脱臭装置のアンモニア容積負荷に
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対して、硝化活性ポテンシャルは流入アンモニアの半量を処理するのに十分であるが、脱窒

活性は不足している可能性が示唆された。 

 

３．実規模ロックウール生物脱臭装置のアンモニア分解微生物群集の解析 

 実規模の生物脱臭装置内で窒素除去ポテンシャルを上げるためには、装置の運転制御に対

して硝化と脱窒に関わる微生物群集がどのように変化し、微生物活性が維持されるかといっ

たことを理解する必要があるが、実規模装置内でのアンモニア酸化および脱窒を担う微生物

群集を決定する要因に関する理解は十分ではない。実規模装置において、装置の部位別のア

ンモニア酸化の基質濃度に対するカイネティクス、および堆肥化の進行に伴う装置への流入

ガス組成の変化が示されたので、これらがアンモニア酸化および脱窒を担う微生物群集構造

に与える影響を解析した。 

 アンモニア酸化細菌およびアンモニア酸化古細菌について、amoA遺伝子をターゲットとし

た PCR-DGGE 法により微生物群集を解析した結果、アンモニア酸化細菌群集の構成種は

Nitrosomonas europaea lineageと Nitrosospira cluster 3に属するものであることが示唆

された。さらに、Nitrosopumilus maritimus と 84％の相同性を示す amoA 配列および

Thaumarchaeotal Group I.1b の soil/sediment groupに属するアンモニア酸化古細菌の amoA

配列が検出された。実規模装置内でのアンモニア酸化細菌の分布は均一でなく、流入するア

ンモニア濃度の影響を受け、アンモニアに対する親和性および細胞あたりの活性が異なるア

ンモニア酸化細菌種が優占した群集が形成される可能性が示唆された。アンモニア酸化微生

物群集とアンモニア酸化カイネティクスの関係から、現状ではアンモニア酸化古細菌よりも

アンモニア酸化細菌がよりダイレクトに硝化に関わっている可能性が高いと考えられた。 

脱窒菌については、亜硝酸還元酵素をコードする遺伝子 nirK と nirS、および一酸化二窒素

還元酵素をコードする nosZ遺伝子をターゲットとした PCR-DGGE法により群集構造を解析し

た。その結果、α、β-Proteobacteria に属する菌および環境サンプルから得られたクロー

ンの酵素遺伝子との相同性の高い配列を保有する脱窒菌種の存在が示唆された。Oligotropha 

carboxidovorans の nosZ 遺伝子と 99％の相同性を示す配列が得られた。nirK 遺伝子の解析

結果からは、微好気環境を好む脱窒菌の存在が示唆された。さらに、脱窒遺伝子の DGGEパタ

ーンから、nirK、nirS遺伝子では上層と下層で、nosZ遺伝子では地点間でバンドプロファイ

ルが異なる傾向が見られた。これらの違いは装置内で下層に硝酸が蓄積していること、およ

び流入ガス中の一酸化二窒素に流入地点で濃度勾配が生じていることを反映したものである
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と考えられた。装置の運転管理方法によって基質濃度を制御することで、アンモニア酸化お

よび脱窒を担う微生物群集が変化する可能性が示された。 

 

４．ラボスケールの水循環式ロックウール生物脱臭装置の微生物群集解析 

 実規模装置における硝化・脱窒を担う微生物の活性と群集について解析を行ったが、窒素

のマスバランスと窒素消失に対する脱窒の寄与を明らかにするためには、送風量、散水量、

脱臭担体への蓄積分を正確に求める必要がある。実規模装置でこれらを正確に把握すること

は困難であるため、ラボスケールの脱臭装置を試作し、実規模装置から採取した脱臭担体を

用いて窒素のマスバランスを調査した上で、脱窒の寄与を明らかにすることを試みた。畜産

現場では、排水処理のために水循環をしていることが多いため、水循環運転の場合を想定し

た試験を行った。 

 脱臭装置内でアンモニアが硝化され、イオンバランスを保つために一部は吸収されるが、

硝酸の生成がアンモニアの吸収を上回り pH の低下が起こるという理論的な除去プロセスを

再現できた。運転期間中に確認された窒素消失は最大 39％であり、この窒素消失に対して、

15Nトレーサー試験によりアナモックスの寄与は認められず、脱窒の寄与が示唆された。また、

トレーサー試験により求めた脱窒活性ポテンシャルは、不明窒素分がすべて脱窒されたと仮

定して見積もった脱窒量を説明しうる量であると判断された。脱窒の酵素遺伝子である nosZ

遺伝子および 16S rRNA遺伝子をターゲットにした解析において、水循環に伴う脱窒菌の存在

量の増加が示唆された。水循環の過程で重要な脱窒菌種として、nosZ遺伝子をターゲットに

した DGGEの結果からはβ-Proteobacteriaの Alcaligenaceae科、16S rRNA遺伝子をターゲ

ットにした次世代シークエンスの結果からは、γ-Proteobacteria に属する Rhodanobacter

属とα-Proteobacteriaに属する Bradyrhizobium属が候補種として示された。水循環運転下

で、遊離態アンモニア濃度の上昇はアンモニア酸化微生物群集の変化を引き起こす要因とな

り、特に、アンモニア酸化細菌の多様性が減少する可能性が示された。また、アンモニア酸

化古細菌群集にもなんらかの影響を与えており、種類の遷移が生じていたことが示唆された。

窒素が蓄積していった運転後半では pH の低下により遊離態アンモニア濃度は低く保たれて

おり、γ-Proteobacteria に属するアンモニア酸化細菌への変遷が起こり、アンモニウム塩

の形態で高濃度に窒素が蓄積してもアンモニア酸化能が維持された可能性が考えられた。 

 

５．まとめ 
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 実規模装置を対象とした解析および文献値を基にした試算から、現状のロックウール生物

脱臭装置のアンモニア容積負荷に対して、実規模装置では硝化活性ポテンシャルは、流入ア

ンモニアの半量を処理するのに十分であるが、脱窒活性は不足している可能性が示唆された。

ラボスケールの試験では、水循環条件下での窒素除去ポテンシャルは変動があり、最大で約

39％と考えられ、また、脱窒ポテンシャルによる消失は流入アンモニア窒素の約 40％と見積

もられた。本試験の窒素の動態解析では、ガス態の窒素酸化物である NOxを把握できていな

いため、今後も微生物による窒素除去のポテンシャルをより正確に把握するために、精度の

高いマスバランスの解析を進めていく必要がある。実規模ロックウール脱臭装置内のアンモ

ニア分解に関わる微生物メカニズムの結果では、β-Proteobacteria に属するアンモニア酸

化細菌のほかに、アンモニア酸化古細菌の amoA遺伝子も検出されたが、アンモニア酸化のカ

イネティクスの解析から、現状ではアンモニア酸化細菌が主にアンモニア酸化に寄与してい

ると推察された。脱窒菌の酵素遺伝子の解析結果からは、α、β-Proteobacteria に属する

菌および環境サンプルから得られたクローン由来の遺伝子に相同性の高い配列および

Oligotropha carboxidovoransに 99％の相同性を示す配列が得られた。脱窒菌群の装置内の

分布の様相に堆肥化排気の組成や装置内の硝酸濃度の偏在が影響していることが予想された。

装置環境を変えることにより微生物群の変化を引き起こすことができる可能性が示唆された。

水循環運転により窒素が蓄積していく過程では、γ-Proteobacteria に属するアンモニア酸

化細菌と同様に、耐塩機構を持つアンモニア酸化細菌がアンモニア酸化機能を補完しうる可

能性、および装置内環境の変化にアンモニア酸化細菌のみならずアンモニア酸化古細菌群集

が応答している可能性が示唆された。本研究の結果、ロックウール生物脱臭装置の窒素除去

ポテンシャルと、装置内環境の変化に対する硝化・脱窒微生物群集の応答の様相が明らかと

なった。これらの成果は装置に新たな機能を付与する際に重要な示唆を与えるものと期待さ

れる。 

 

 

 

 

 

 

Summary 
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1. Introduction 

  In livestock farms, biological deodorization facilities are often used to treat 

ammonia-loaded gases emitted from the livestock composting process because of its high 

elimination efficiency, low operational cost, and modest environmental impact. With 

biofiltration system, ammonia removal is achieved partly by absorption and partly by 

nitrification; that is, theoretically half of the incoming ammonia is converted to 

nitrite or nitrate by nitrifying microorganisms and the other half is absorbed into 

water as ammonium in order to achieve an ion balance. The accumulation of nitrogen in 

the biofiltration system causes the deterioration of ammonia removal performance and 

increases the treatment cost of percolating effluent water because the effluent water 

cannot be discarded without further wastewater treatment in many cases. On the other 

hand, nitrogen losses in biofilters have often been reported previously. For example, 

nitrogen loss amounted to 22-35% of the inlet nitrogen in biofilters packed with sludge 

or compost. Enhancing nitrogen removal from the biofiltration process helps to avoid 

the above-mentioned problems relating to ammonia removal in the biofiltration system. 

However, nitrogen removal is incomplete and has to be optimized. Nitrification plays 

an important role in long-term effective ammonia removal, and denitrification could 

contribute to the nitrogen losses and affect nitrogen balance in the biofiltration 

system. The relationship between ammonia removal and the diversity of ammonia-oxidizing 

microorganisms in the biofiltration system has not been clearly demonstrated. 

Furthermore, few studies have examined the denitrifying bacterial community and 

relationships between these microbes and the nitrogen loss in gas purification systems, 

probably because a biofilter is generally considered to be a strongly aerobic ecosystem. 

  In this study, ammonia removal by a full-scale biofilter with rockwool packing 

material treating waste gas from livestock manure composting was evaluated. 

Nitrification and denitrification activities, and their community structure were 

examined in order to investigate the relationship between the activity and community 

structure of microbes in a full-scale rockwool biofilter. In addition, a 

laboratory-scale biofilter with intermittent water recirculation was used to 
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investigate the relationships between the community structure of microbes responsible 

for ammonia oxidation and denitrification and nitrogen loss because it is difficult 

to estimate nitrogen balance of the full-scale reactor. Water circulation types of 

biofiltration systems are often used for the purpose of minimizing wastewater volume 

in livestock industry. 

 

2．Evaluation of a full-scale rockwool biofilter for compost waste-gas treatment  

  Rockwool is a manufactured mineral fiber produced from igneous rocks and a biofilter 

packed with a mixture of rockwool, urethane, zeolite, dried chicken feces, and rice 

husks has been developed as a replacement of soil biofilter. Ammonia removal by a 

full-scale biofilter was studied by measuring the gases and potential nitrification 

and denitrification activities of those materials. The rockwool biofilter was a durable 

and effective system for removing ammonia, which was varied with the turning of manure 

composts. Furthermore, ammonia could be treated in the absence of an extra increase 

in two greenhouse gases, nitrous oxide and methane. Nitrous oxide was continuously 

emitted during the composting process whereas methane was emitted much more than at 

the initial composting. The results of an estimation of potential nitrification and 

denitrification activities of the packing material suggested that the potential 

nitrification and denitrification activities would increase in the biofilter where 

substrates, ammonia or nitrate, have accumulated as a result of its operation. As for 

denitrification, anoxic batch incubation with 15N-labeled nitrate in the presence of 

different electron donors (compost extract, ammonium, hydrogen sulfide, propionate, 

and acetate) showed that potential denitrification activity for the rockwool samples 

was higher with added compost extract than with others. Since percolate water contained 

high concentrations of ammonium and nitrate, further improvement is required by 

reducing nitrogenous compounds within both the biofilter and percolate water. The 

potential nitrification activity was estimated to be sufficient to oxidize at least 

the half of incoming ammonia. On the other hand, the potential denitrification activity 

was considered to be deficient in the complete removal of the nitrified nitrogen in 

the biofilter. 
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3．Characterization of the microbial community associated with ammonia oxidation and 

denitrification in the full-scale rockwool biofilter 

  The relationship between the activity and community structure of microbes associated 

with the oxidation of ammonia in a full-scale rockwool biofilter was examined by kinetic, 

denaturing gradient gel electrophoresis (DGGE), and sequence analyses. Estimated Km 

values were similar among depths at the same sampling sites and also tended to increase 

in the order of the site exposed to gas emitted from the initial stages of the composting 

process through the site exposed to gas from the later stages of the composting process. 

The lower depth of the mid-point site had the highest Vmax. A correspondence analysis 

showed the DGGE profile of amoA of beta-proteobacterial ammonia-oxidizing bacteria of 

the lower depth of the mid-point sample to be distinguishable from the others. The 

results suggested an association between the ammonia-oxidizing bacterial community’s 

composition and ammonia oxidation kinetics in samples. Sequence analysis indicated that 

the ammonia-oxidizing bacterial community mainly belonged to the Nitrosomonas europaea 

lineage and Nitrosospira cluster 3. The ammonia-oxidizing archaeal amoA-like sequences 

were related to those belonging to soil and sediment groups, including one with 84% 

nucleotide similarity with Nitrosopumilus maritimus.  

  DGGE analysis targeting genes encoding denitrifying enzymes, nirK, nirS, and nosZ 

genes, indicated that the distribution of nir genes was spread in a vertical direction 

and the distribution of nosZ genes was spread horizontally within the biofilter. The 

corresponding denitrifying enzymes were mainly related to those from 

Phyllobacteriaceae, Bradyrhizobiaceae, and Alcaligenaceae bacteria and to 

environmental clones retrieved from agricultural soil, activated sludge, freshwater 

environments, and guts of earthworms or other invertebrates. Some nirK fragments were 

related to nirK from micro-aerobic environments. Changes in the types of composting 

facilities may also affect the microbial consortia in biofiltration system. 

 

4．Responses of community structure of total bacteria and that of microbes responsible 

for ammonia oxidation, denitrification during nitrogen accumulation in an 
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ammonia-loaded biofitler 

 A laboratory-scale biofilter with rockwool mixtures was operated with an ammonia 

loading rate of 49-63 g per m3 per day. The ammonia oxidizing archaeal and bacterial 

communities were investigated by PCR-DGGE, sequencing and real-time PCR analysis based 

on amoA genes. The results indicated that changes in abundance and community 

compositions occurred in a different manner between archaeal and bacterial amoA during 

the operation. However, both microbial community structures mainly varied when free 

ammonia concentrations in circulation water were increasing, which caused a temporal 

decline in reactor performance. Dominant amoA sequences after this transition were 

related to Thaumarchaeotal Group I.1b, Nitrosomonas europaea lineages and one 

subcluster within Nitrosospira sp. cluster 3, for archaea and bacteria, respectively.  

  Approximately 29.6-39.1% of the inlet nitrogen was unrecovered after day 150. Based 

on a batchwise 15N tracer experiment for the examination of the presence of anammox 

and denitrification activity in the packing material, the unknown nitrogen was 

considered to be mainly denitrified. The nosZ gene abundance increased over the 436 

days of operation. The nosZ sequences associated with the genera Castellaniella, 

Hyphomicrobium and Pseudomonas were detected. Metabarcoding sequencing analysis 

indicated that the proportions of the genera for which at least one denitrifying strain 

or species possessing nosZ had been characterized corresponded well to the nitrogen 

loss. In addition, the genus Nitrosococcus (gamma proteobacteria) increased its 

relative abundance at days 316 and 436, when electron conductivity gradually increased 

from 24.4 to 84.7 mS per cm. This bacterial group could also contribute to ammonia 

oxidization during the later period of reactor operation. 

 

 

5．Conclusion 

  From the analysis of the full-scale rockwool biofilter, the potential nitrification 

activity was estimated to be sufficient to oxidize the inlet ammonia during the sampling 

period and more ammonia was also removed by absorption into the water. The results 

obtained in this study suggest that denitrification could occur within the biofilter 
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under the appropriate conditions. Substrate concentrations for both nitrification and 

denitrification are not saturated. Denitrification in the full-scale rockwool 

biofilter might be depressed by both the substrate availability and intense aeration. 

The nitrogen removal potential could be up to 39% in the laboratory-scale biofilter 

with intermittent water recirculation. It was estimated that approximately 40% of the 

inlet nitrogen was removed via denitrification at the maximum. The results of this study 

also revealed the adaptation of microbes to the environmental changes, especially the 

gradual accumulation of nitrogenous compounds. As for nitrification, a shift from beta 

proteobacterial ammonia oxidizing bacteria to gamma proteobacterial ammonia oxidizing 

bacteria were noted. This bacterial community shift reflected adaptation to the 

surrounding environment and functional redundancy in the reactor. The findings of this 

study improve our understanding of the microbial fluctuations and complex behavior of 

nitrifiers and denitrifiers within the ammonia-loaded biofiltration system. These 

results will help us to better control the nitrogen balance. 
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