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第１章 序論 

 

1.1 はじめに 

 ヒトは、喉が渇けば水分補給として水を飲み、生命を維持するために様々な生き物を食べ

る。また、その生き物も、生命を維持するために水を必要としている。つまり、水は、ヒト

が生きていく上で切り離せない存在であり、必要不可欠なものである。歴史的観点から見て

も、紀元前 5000 年から 2600 年の間に発生した古代四大文明であるエジプト文明、メソポ

タミア文明、インダス文明、中国黄河文明は、全て大きな川の流域で発展していたことが報

告されており、ヒトはすでに水の貴重さや重要性を認識していた１）。この時代のヒトは、生

活用水、農業用水（主に灌漑農業）をはじめ、物資の輸送のための用水路を確保していた１）。

現代では、生活用水、農業用水のみならず、製造業や電気・熱・ガス供給業に利用される工

業用水が有効活用されている２）。世界の生活用水、農業用水および工業用水の利用状況の割

合は、それぞれ 70、10 および 20%程度であると言われている 3)。生活用水や農業用水の多

くは、主に淡水を利用しており、北極や南極の雪や氷、地下水を除くと、ヒトが使用できる

水は、地球全体の水の量の約 0.01％と言われており、限りある資源を人々は利用している
４）。 

1995 年に世界銀行の副総裁だったイスマイル・セラゲルディン氏が、「20 世紀は石油を巡

る戦争だった。しかし、21 世紀は水を巡る戦争の時代になるだろう」と発言したことを機

に、「21 世紀は水の時代」になると言われてきている。そのため、現実問題として、世界的

に水への関心が高まっており、近年では数多くの水に関する国際会議や水ビジネスが展開

されている。2003 年の国際連合の国際会議の報告では、二カ国以上で供給されている国際

河川・国際湖沼が 214 存在しているため、水をめぐって戦争が起こる可能性が高くなること

を警告している５）。すでに、2016 年までに、リオグランデ川（アメリカとメキシコ間）やイ

ンダス川（インドとパキスタン間）の水紛争などが実際に発生しており、今後もより多くの

国家間で水紛争が発生するものと考えられている６）。 

さらに、2012 年 3 月にアメリカの情報機関を統括する国家情報長官室は、淡水資源の供

給が 2040 年までに世界の需要に追いつかなくなるリスクが高いことを警告している 7）。

2015 年 9 月に国際連合総会で採択された持続可能な開発目標 17では目標 6「安全な水とト

イレを世界中に」が掲げられたが、これは 2050 年までに、4 人に 1 人以上が慢性的な水不

足の問題に陥るとの予測に基づくものである 8）。これらの予測についても、現実問題として、

地球温暖化による気候変動や世界の人口増加による水需要の増加、発展途上国での急速な

農業化・工業化による地下水の過剰な取水などの複数の要因により、すでに深刻な水不足が

地球規模で発生している。 

近年、大きな話題となった例を一部紹介する。2018 年 6 月のインド環境研究センターの

報告によると、インド国内全体で水質汚染および水不足が深刻な問題となっており、総人口

約 13 億人の 4 分の 3 が汚染水の影響を受けたとされている 9）。さらに、インド国内の疫病

のうち 2 割が汚染水によるものであると報告されている 9）。2019 年 5 月に、南アフリカの

ケープタウンにあるダムの貯水量が 20.7％になり、市民の生活用水に制限が設けられ、散水

やレクリエーション利用、洗車などが禁止された 10）。このように、気候変動や人口増加に

伴う水不足の影響は、今後もますます増加することが予想される。 
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「水の時代」と言われる 21 世紀においても、人々が安心して水の恵みを享受できる社会

であるべきである。しかしながら、ヒトが利用できる水資源量には限界がある。そこで有効

な解決策の１つとなるのが、下水処理水の再生・再利用化による水の安定供給である 11~ 13）。 

 

1.2 本研究の背景 

前述したように、地球温暖化に伴う気候変動、汚染による水質の劣化から再生水の利用が

注目されている。しかし、再生水として用いられる下水処理水には、医薬品や日用品由来の

化学物質が下水処理場で十分に除去されずに残留していることが報告されている 14~17)。こ

の医薬品や日用品由来の化学物質は、欧米などで Pharmaceuticals and Personal Care Products：

PPCPs と呼称され、1990 年代から河川や湖沼をはじめ、下水や上水でも確認されている 18）。

PPCPs は、一般家庭や工場排水、病院排水などから下水処理場に集められ、十分に除去され

ずに水環境中に放流される 16, 17）。さらに、PPCPs は、本来、低濃度で生物体内に効果を発

揮するように作られているため、水環境中に放流されれば、その影響が水域の生態系に影響

を及ぼす可能性がある 19)。そのうえ、今後の人口増加に従い、世界各国で使用される PPCPs

の種類および使用頻度は増えていく一方である。そのため、難分解性である PPCPs に対し

ては適切な処理システムの構築が期待されている。 

欧州連合（European Union：EU）では活性成分である PPCPs がすでに 3000 種類以上存在

していると報告されている 20）。一方で、現在の下水処理における生物処理では PPCPs の除

去が十分ではなく、有機物を化学的に酸化する促進酸化処理の導入が期待されている 21）。

促進酸処理とは、O3や H2O2、光触媒などの物理化学的な処理を併用することにより、活性

酸素の中で酸化力と反応性が最も高い・OH を生成し、生物処理では困難である難分解性物

質を酸化分解処理する手法である。実際に、難分解性物質として挙げられるダイオキシン類

の分解には、促進酸化処理が効果を発揮している 22）。しかし、O3や H2O2を使用する処理シ

ステムでは、連続的な薬剤の添加が必要であるため、ランニングコストが高いことが問題点

として挙げられる 23, 24, 25)。一方、光触媒を使用した処理システムでは、薬剤の添加を必要

としないが、光触媒の流出や回収が困難であることが問題となっている 26)。そのため、下水

処理場をはじめとする水処理分野では、コストパフォーマンスを始めとした促進酸化処理

の改善が強く求められている。 

本研究では、半永久的に使用可能な TiO2と、UV ランプの組合せによる促進酸化処理に注

目し、セラミック平膜上に TiO2のケーキ層を形成させ、TiO2の保持と回収を可能とした処

理システムを考案した（図 1-1）。本処理システムである UV/ TiO2層/セラミック平膜処理で

図 1-1 本研究で考案した促進酸化処理システムの概略図 
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は、セラミック平膜上に粉末の TiO2 層が保持・形成される特性を活かし、セラミック平膜

ろ過と同時に TiO2層上で・OH を生成し、効率的に PPCPs を分解することが可能だと考え

られる。 

 

1.3 本研究の目的 

本研究の最終目的は、光触媒を用いた新しい下水再生処理システムの有効性を提案する

ことである。本研究はその前段階としての基礎的研究であり、実験室規模において UV/ TiO2

層/セラミック平膜処理の PPCPs に対する処理性能を評価すること、さらには数理モデルに

基づいて本処理システムの有用性を評価することを目的とした。 

上記の背景を踏まえ、本研究では次の 3 つの具体的な目的を設定した。 

目的Ⅰ：本処理システムの操作因子である UV 照射と膜ろ過流束の違いから、TiO2層上

の・OH の生成効率を評価し、その予測モデルを構築すること 

目的Ⅱ：純水系における UV 照射および TiO2層上の・OH による PPCPs の分解特性から、

本処理システムによる PPCPs の反応モデルを構築し、数理モデルに基づいて本

処理システムの有効性を評価すること 

目的Ⅲ：本処理システムを下水処理水に適用した場合の処理効率の評価、および TiO2 層

によるファウリングの抑制効果を把握すること 

本研究では、はじめに、セラミック平膜による TiO2 の固液分離が可能であるのかを検討

し、セラミック平膜上に粉末 TiO2を集積させる手法（以下、TiO2層）を確立した。したが

って、この手法により構築したシステムを利用することを通じて、UV 照射下におけるセラ

ミック平膜上の TiO2層に対する・OH の生成効率をはじめ、本処理システムにおける UV 照

射と・OH による PPCPs の処理効率を明らかにすることができると考えられる。さらに、こ

の TiO2 層の役割は、本処理システムに下水処理水を適用した場合に懸念される膜詰まりの

進行を抑制できる可能性も期待される。 

 

1.4 本論文の構成 

 本論文の構成と各章の内容を図 1-2 に示す。まず第２章では、本研究の位置付けを明確に

するために、下水処理水中の PPCPs の存在や生態系への影響に関する知見をまとめ、促進

酸化処理による PPCPs の処理特性に関して述べる。さらに、本処理システムでの PPCPs の

処理機構を表す数理モデルを構築するために、UV/TiO2による化学物質の反応機構をはじめ、

光触媒を用いた水処理技術に関する知見をまとめ、本研究の新規性と有用性を明らかにす

る。次に、第３章では、液相中の TiO2の凝集サイズと膜孔径の大きさから、TiO2層/セラミ

ック平膜の処理システムを構築した。その結果、MF 膜（孔径：約 100nm）を導入すれば、

粉末 TiO2 を保持・回収できることが明らかになった。そして、各章における実験方法と分

析方法、解析方法をまとめ、UV/TiO2 懸濁による PPCPs の処理特性を評価した。第４章で

は、UV/TiO2層/セラミック平膜処理における･OH の生成効率を定量的に評価する。TiO2層

の集積密度、UV 照射強度、膜ろ過流速を操作因子とし、･OH の生成効率を評価するととも

に、生成効率を表す数理モデルを構築した。その結果、TiO2層の集積密度：4～40 g/m2、流

束 3.36×10-5 m/s 以上、TiO2層上の UV 照射強度：0.05 mW/cm2以上の条件であれば、TiO2層

上の・OH を概ね推定することができた。しかしながら、流束が 3.36×10-5 m/s よりも遅くな
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ると、予測値と実測値の乖離が大きくなった。そこで本研究では、流束 3.36×10-5 m/s 未満の

条件では、・OH の生成速度定数に流束の影響を含めた関数式を実験値から導出し、・OH の

生成モル濃度の予測モデルを新たに構築した。第５章では、UV/TiO2層/セラミック平膜処理

における UV 照射および・OH による PPCPs の処理特性を定性的に評価し、UV 照射強度を

操作因子として、UV 照射による PPCPs の光分解速度と・OH による PPCPs の酸化分解速度

を定量的に評価するとともに、分解効率を表す数理モデルの構築について述べる。そして、・

OH の生成効率と PPCPs の分解効率の数理モデルから、処理性能に着目した本処理システ

ムの有用性に関する考察を行う。さらに、第６章では、下水処理水に UV/TiO2 層/セラミッ

ク平膜処理を適用した際の PPCPs の処理効率への影響を評価し、TiO2層による膜ファウリ

ングの抑制効果が期待されるため、UV 照射強度とろ過流束を操作因子として、セラミック

平膜閉塞の抑制効果とその機構の解明を評価した。その結果、下水処理水の溶存有機物が

PPCPs の処理効率・膜閉塞に大きな影響を及ぼしていることが明らかになった。そして第７

章で、本研究の結論と今後の課題をまとめ、本処理システムの有用性に関する提言を行う。 
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第 2 章 本研究の背景と位置づけ 

 

2.1 本章の構成 

本章の第２節では、水環境中で残存している医薬品類や日用品由来の化学物質

(Pharmaceutical and Personal Care Products：PPCPs)の実態について述べる。第３節では、それ

らの PPCPs を分解できる促進酸化処理についての特徴やその分解特性について述べる。第

４節では、本研究では UV/TiO2 の促進酸化処理に注目していることから、TiO2 光触媒の性

質とその反応機構、対象物質の分解の阻害因子について述べる。第５節では、水処理システ

ムに適応させた UV/TiO2 の促進酸化処理に着目し、光触媒を用いた反応器をいくつか例を

挙げて紹介する。第６節では、光触媒を用いた水処理の反応モデルの種類と既往研究の課題

について報告する。第７節では、光触媒を用いた水処理技術としての今後の展望を述べる。

第８節では、これらの知見を基に、TiO2光触媒を用いた水処理技術としての課題をまとめ、

本研究の新規性、有意性の観点から、本研究の位置づけを行う。 

 

2.2 下水処理過程におけるPPCPsの挙動 

PPCPsは、厚生労働省の日本薬局の報告によると、2006年までに1493種1）の医薬品類が登

録されていたが、2016年には1858種2）が登録され、約10年間で350種類もの医薬品類が追加

で登録されている。また、欧州連合では、2009年に活性成分である医薬品類がすでに3000種

類以上存在しており3）、アメリカでは、2019年に1億5000万番目の化学物質が登録されてい

る4）。このように、医薬品類の種類は、年々増加しており、日用品由来の化学物質を含める

と、PPCPsの種類はもっと多くなることが推定される。現在、このPPCPsは、世界中の海や

川、湖沼等で検出されている5～13）が、下水処理場がPPCPsの主な負加源であることがすでに

報告されている10，14～18）。しかしながら、下水処理水場における全てのPPCPsを把握し、評

価していくことは非常に困難である。そこで、Miege et al.は、2009年に117の学術論文を基

に、下水処理場での調査頻度の高かったPPCPsの種類をまとめ、解熱鎮痛剤、抗炎症剤、抗

生物質、合成抗菌剤などの約50種のPPCPsが調査頻度の高い物質であることが明らかにした
19）。また、2017年のYang et al.の下水処理場におけるPPCPsの実態調査の報告においても、抗

生物質、ホルモン剤、解熱鎮痛剤、抗うつ薬、抗てんかん剤などが高頻度で検出されている
20）。多くの学術論文では、これらのPPCPsは、生体内で効果を発揮するように作られている

ため、水中のPPCPsの濃度が微量であっても、水環境中の水生生物に影響すると指摘してい

る21～26)。 

 Verlicchi et al.の総説論文では、78の学術論文を基に、ヨーロッパをはじめとした世界各地

の下水処理場における244箇所の活性汚泥処理と20箇所の膜分離活性汚泥処理を対象とし、

流入下水と下水処理水における118種のPPCPsの挙動を調査した27）。その結果、264箇所の調

査地点における流入下水と下水処理水のPPCPsの濃度変動をまとめ、生物処理でPPCPsを十

分に除去できていないことを報告した（図2-1）。また、流入下水と下水処理水中のPPCPsの

検出頻度は、解熱鎮痛剤（ibuprofen，diclofenac，naproxen，ketoprofenなど）、抗生物質

（trimethoprim，sulfamethoxazole，erithromycin，ciprofloxacinなど）の順に、それぞれ200以上

の高い検出が確認された。さらに、下水処理水中には、解熱鎮痛剤と抗生物質だけでも数

ng/Lから数十μg/Lで放流されていることが明らかになった。 
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以上のことを踏まえると、下水処理場で検出されるPPCPsは、主に生分解によって処理さ

れているが、PPCPsの種類によって、その除去率は異なることが明確になった。また、成宮

らや小林の報告によると、流入下水中のPPCPsの濃度は常に変動し、生物処理の効率も時間

や季節変動の影響があるため28～30）、PPCPsを一定の割合で常時処理できないものと考えら

れる。PPCPsは、今後も人口増加や高齢化に従い、世界各国で使用され、種類も増えていく

一途であると考えられるため、下水処理後段に多種多様な医薬品類を除去または分解する

処理システムが必要となるものと考えられる。そのため、Luo et al.やMiklos et al.、Koning et 

al.は、現在の下水処理で導入されている生物処理は、一部のPPCPsの除去が困難であること

から、化学処理である促進酸化処理（Advanced Oxidation Process：AOP）の導入を推奨して

いる31～33）。 

 

2.3 促進酸化処理の特徴と種類について 

促進酸化処理とは、O3、UV、H2O2、超音波、光触媒などを併用することで、ヒドロキシ

ラジカル（・OH）を効率よく生成させる手法のことである。･OH は、活性酸素種の中でも

反応性と酸化力が最も高いことから、様々な化学物質に対して、ほぼ非選択的反応を示すこ

とが報告されている 34～36）。しかしながら、難分解な PPCPs の分解を目的にした場合には、・

OH の寿命が短いために、目的の対象物質以外の共存有機物やイオンなどと反応することが

報告されている 37）。そのため、・OH の生成効率を向上させ、PPCPs との反応効率を向上さ

せるために、O3/H2O2、UV/H2O2、O3/UV、光触媒/UV のような組合せた水処理技術が注目さ

れつつある 38，39）。そこで以下に、水処理分野でのよく利用されている促進酸化処理（UV/O3、

図 2-1 活性汚泥処理と膜分離活性汚泥処理の流入下水と下水処理水における薬効

分類ごとの濃度変動 27） 
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UV/H2O2、O3/H2O2）の特徴と反応メカニズム、PPCPs の分解特性について紹介する。なお、

本論文で着目した光触媒/UV については、2.4節にて解説する。 

 

2.3.1 UV 照射 

紫外線（Ultraviolet:UV）は、1887 年に Downes et al.が太陽光に細菌作用があることを発見

し、1950 年頃から微生物の不活化作用に関する研究が盛んになった。海外では、1910 年に

フランスで初めて飲料水の消毒に適応され、1955 年にスイスやオーストリアで、はじめて

地方自治体の水道への UV 消毒が適応された 40）。その後、欧州では各地で水道用 UV 消毒

装置の適応が広がり、1990 年頃では下水や農業集落排水施設等への適応にまで拡大した 85）。

2000 年頃では、少ない UV 照射量でも耐塩素性病原性原虫であるクリプトスポリジウムや

ジアルジア等を不活化できることが確認され、オゾン殺菌と比べて、導入コストが安く、省

スペースで殺菌できることからも、高く再評価されている 41）。日本では、1940 年に国産第

１号の UV 殺菌ランプが開発されていたが、1990 年代からようやく上水をはじめ、下水処

理施設などの公共事業分野で実用化されてきた 40)。近年では、UV 照射による病原性微生物

等の不活化のみならず、化学物質の光分解についても注目され、有機ハロゲン化合物やニト

ロ化合物、農薬、医薬品類等の処理に関する研究報告がされている 42～44)。また、H2O2や O3

の処理システムと併用することで、相乗効果の効果が期待されている 45～49）。 

 

2.3.1.1 UV 照射の特徴と反応メカニズム 

UV は、波長 10-400 nmの電磁波のことで、真空紫外線 (波長:10-200 nm), UV-C (波長:200-

280 nm), UV-B (波長:280-315 nm), UV-A (波長:315-400 nm) と大きく４つに分類される（図 2-

2）。上水や下水の水処理では、主波長 254 nmの UV-C を照射することができる低圧水銀ラ

ンプ：UV254 や照射波長を選択できる Ultraviolet Light Emitting Diodo：UV-LED を用いた研

究が多く報告されている 50～53)。 

化学物質に対する反応メカニズムは、照射波長の波を光エネルギー（または光量子）とし

て捉えることが多く、光エネルギーが化学物質の分子内の結合エネルギーよりも大きくな

ることで、UV 照射による化学物質の光分解が起こる。そのため、現在では、UV 照射によ

る化学物質の反応モデルが構築され、それらの反応モデルに含まれる化学物質の反応速度

定数を抽出する研究が多く報告されている 54～70）。 

 

2.3.1.2 UV254 照射による PPCPs の処理効率 

UV254 による PPCPs の光分解に関する知見では、Kim et al.によると、1logの PPCPs の分

解に対して、調査対象とした 18種中 8 種の PPCPs（は、UV 照射量 924～2769 mJ/cm2を必

図 2-2 光の種類と紫外線の種類について 
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要とすることが報告されている（図 2-3）62）。つまり、E.coli や cryptosporidium の不活化と

比較すると、UV 照射による PPCPs の光分解は、約 50～1385 倍の UV 照射量を必要とする

ことになる。 

そこで本調査では、Miege et al.が報告した調査頻度の高い PPCPs を対象に、UV 照射によ

る PPCPs の反応速度定数に関する知見をまとめた（表 2-1）54～70）。 

 

 

図 2-3 病原微生物と PPCPsの除去に対する UV照射量 62） 

表 2-1 UV254照射による純水系の PPCPsの反応速度定数に関する知見 1 

対象物質
反応速度定数

（min-1）
文献 対象物質

反応速度定数

（min-1）
文献

2QCAα 7.2×10-3～2.4×10-2 55, 56, 63 crotamiton 1.9～3.1×10-2 56, 63

acetaminophen 2.0×10-3～4.3×10-2 56, 57, 63 cyclophosphamide 2.0～6.7×10-3 55, 56, 63

antipyrine 1.9～2.9×10-1 56, 63 DEETβ 5.5~6.7×10-3 56, 63

atenolol 9.3×10-3 61 diclofenac 5.0~7.3×10-1 55, 56, 61, 63

azithromycin 1.9～6.9×10-1 58 disopyramide 1.3~1.7×10-1 56, 63

bezafibrate 1.9～8.0×10-2 61, 64 enrofloxacin 7.6×10-2 68

caffeine 7.6×10-3 65 fenoprofen 1.3~2.4×10-1 56, 63

carbamazepine 1.3×10-3～1.9×10-2 56, 59, 63 furosemide 4.6×10-2 61

chlortetracycline 8.6×10-3～6.2×10-1 56, 63, 66 indometacin 7.2×10-3～2.4×10-2 55, 56, 63

ciprofloxacin 8.9×10-2～1.3×10-1 67 isopropylantipyrine 1.4~2.0×10-1 56, 63

clarithromycin 5.2×10-3～1.7×10-2 55, 56, 63 ketoprofen 1.3~3.9 55, 56, 61, 63

clofibric acid 7.0×10-2～1.0×10-1 59, 61 mefenamic acid 1.1～1.7×10-2 56, 63

α）2 -quinoxaline carboxylic acid

β）N ,N -Diethyl-3 -methylbenzamide
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文献調査をした結果、UV254 による 39種の PPCPs の反応速度定数（または光分解速度定

数）は、全て一次反応で表され、それらの反応速度定数は最小値 1.3×10-3 min-1（carbamazepin）

から最大値 3.9 min-1（ketoprofen）の値を示していた 54~70)。 

UV254による PPCPsの処理特性(処理のされやすさ)を調査した。Kim et al.の 30種の PPCPs

を添加した UV 照射実験の結果によると、ketoprofen(k=1.3 min-1)や diclofenac(k=5.1×10-1 min-

1)などの PPCPs は光分解されやすいとのことであった 55)。一方で、2QCA(k=2.4×10-3 min-1)

や cyclophosphamide(k=2.0×10-3 min-1)、clarithromycin(k=5.2×10-3 min-1)などの PPCPs は、光

分解しにくいとのことであった 55)。Wols et al.の報告 61）では、40 種の PPCPs を添加した複

合系における UV 照射実験の結果によると、Kim et al.の報告と同様に、ketoprofen（k=3.92 

min-1）は、光分解されやすい化学物質であることを報告している。diclofenac(k=7.32×10-1 min-

1)や sulfamethoxazole (k=5.29×10-1 min-1)などのその他 4 種の PPCPs は、中程度で光分解さ

れ、cyclophosphamide(k=2.0×10-3 min-1未満)や trimethoprim(k=9.3×10-3 min-1)などのその他 30

種の PPCPs は、ほとんど光分解されなかったと報告している。また、今後の課題として、

PPCPs の物性や分子構造から光分解性を理解していく必要があることを指摘している。そ

のため、第 3 章では、PPCPs の物性や分子構造に着目し、光分解の処理特性の解明を試みた

ので報告する。 

次に、純水系における PPCPs の光分解速度定数の差について考察を行った。本文献調査

において、光分解速度定数の差が大きかった PPCPs は、chlortetracycline（72 倍）、tetracycline

（48 倍）、acetaminophen（22 倍）であった。UV 照射による PPCPs の光分解では、光分解の

一次反応微分系速度式 2-1は、光分解速度定数と UV 照射強度が線形に比例し、光分解速度

定数は、式 2-2 のように表され、式 2-3 が導出される。しかし、Lopez et al.71)は、この法則

が成立する場合には、ランバートベールの法則のように化学物質が単一系で存在（または高

濃度で存在）し、その他の化学物質が対象物質の光吸収を阻害しないことが条件（optical 

density(L×εm×Cm)の値が 0.1 以下）であると指摘している。そのため、本来の化学物質の光

分解速度式は、式 2-4 のようになることを報告している。一部の既存研究 55, 62)では、Lopez 

et al.の指摘を基に、実験原水の PPCPs が低濃度（μg/L 程度）であることから εm×Cmの値が

極めて低い値になると仮定し、式 2-3 を用いて光分解速度定数を抽出している。しかしなが

ら、実際に PPCPs 複合系における競合反応の影響を評価した知見は、これまで十分に報告

表 2-1 UV254照射による純水系の PPCPsの反応速度定数に関する知見 2 

対象物質
反応速度定数

（min-1）
文献 対象物質

反応速度定数

（min-1）
文献

metoprolol 1.4×10-3～2.7×10-2
56, 60,

61, 63
sulfamethoxazole 2.3×10-2～5.3×10-1 56, 57, 61, 63

naproxen 1.7～5.3×10-2 56, 59, 63 sulfamonomethoxine 2.1～3.4×10-1 56, 63

norfloxacin 1.2×10-2 68 tetracycline 5.0×10-3～2.4×10-1 56, 63, 66

oxytetracycline 1.3×10-2～1.2×10-1 56, 63, 66 theophylline 3.6～8.6×10-3 56, 63

propranolol 1.9～5.5×10-2 56, 61, 63 trimethoprim 9.3×10-3 61

salbutamol 1.9×10-2 61 tylosin 6.7×10-1～2.5 58

sulfadimethoxine 8.4～9.5×10-2 56, 63 triclosan 1.8×10-2～3.0×10-1 57, 69, 70

sulfadimidine 4.9～7.6×10-2 56, 63
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されていない。また、下水処理水などの環境試料では、多種多様な化学物質が存在するため、

εm×Cmの値が 0.1 以下の値を示しても、Σ（εm×Cm）の総数の値は大きくなり、対象物質の光

分解速度定数の値は低下するものと考えられる。そのため、Kim et al.も指摘しているよう

に、DOC 濃度の大小の違いによって、一部の PPCPs の光分解速度定数が大きく変動したも

のと考えられる 62）。 

 

              －dCi/dt = k(I ) × Ci               式（2-1） 

 

                   k(I ) = φ ×Σ（ ε × I ）                式（2-2） 

 

                  －dCi/dt = φ ×Σ（ ε × I ） × Ci            式（2-3） 

 

       －dCi/dt = I × φ × f ×[ 1－exp〔-2.3×L×Σ(εm×Cm）〕]          式（2-4） 

 

k(I )：照射強度当たりの光分解速度定数（min-1）、φ：量子収率（-）、 

ε：モル吸光係数（M-1 cm-1）、I：照射強度（mW/cm2）、 

L：反応器の光路長（cm）、Ci：対象物質 i のモル濃度（M）、 

f：吸収された全体紫外線に対する有機物質 M により吸収された紫外線の比（-）、 

εm：化学物質 mのモル吸光係数（M-1 cm-1）、Cm：対象物質 mのモル濃度（M） 

 

また、光分解速度定数の差が大きかった原因の一つとして、UV 照射強度の違いによる影

響も含まれるが、式 2-2 に含まれる PPCPs の量子収率やモル吸光係数も大きく関係する。

Rahn et al.72)や花本 73)の報告では、物質固有の値である量子収率やモル吸光係数の値は、対

象物質の濃度と照射強度（光量）の関係や温度条件、pH と pKa の関係によって変動するこ

とが報告されている。そのため、oxytetracycline や triclosan のような PPCPs では、UV 照射

強度当たりの光分解速度定数に大きな差があることは、対象物質の濃度や pH による影響が

大きかったためであると推察される。また、Rahn et al.72)の報告によると、実験原水の化学

物質の濃度が低い場合には、図 2-4 のように量子収率が著しく低下することが明らかになっ

ている。そのため、Emeline et al.74）は、化学物質の光分解速度定数（等式 2-5）は、以下の

図 2-4 ヨウ化カリウムの原水濃度と量子収率の関係 135） 
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式 2-6～2-8 のように分類されると指摘している。 

 

k(I ) ＝ ( (dC(I )) / dt) / I                        式（2-5） 

 

dC/dt ∝ I； k(I ) ＝ const (化学物質 C に対して低い照射強度)      式（2-6） 

 

   dC/dt ∝ I 1/2； k(I ) ＝ const×I -1/2  (化学物質 Cに対して高い照射強度)  式（2-7） 

 

dC/dt ∝ I Max； k(I ) ＝ const×I  -1 (化学物質 C に対して極めて高い照射強度) 式（2-8） 

 

以上のことから、UV 照射による PPCPs の光分解に関する文献調査では、様々な PPCPs の

処理特性が明らかになりつつあるものの、既存研究における光分解速度定数の抽出方法に

課題があり、十分な解析や評価ができていないものも多く見つかった。そのため、今後は、

実験条件や共存物質の存在などの議論を重ねた上で、光分解速度定数の値を正しく理解し、

評価していく必要があるものと考えられる。 

 

2.3.2 UV/H2O2、UV/O3、O3/H2O2 

2.3.2.1 UV/H2O2、UV/O3、O3/H2O2の特徴と反応メカニズム 

 2.3 節で述べたように、促進酸化処理の中でも UV/H2O2、UV/O3、O3/H2O2 の実用例は多

く、PPCPs の分解に関する知見も多く報告されている 75, 76）。H2O2や O3は、単独でも・OH

を生成できる特徴を持っているが、･OH の生成効率が悪いため、それぞれの処理技術を併

用することで、より効率良く･OH を生成することができる。 

UV/H2O2における・OH の生成メカニズムは、H2O2が 300 nm以下の UV を吸収し、H2O2

濃度 1 mol/L から･OH 濃度 2 mol/L を生成すると言われている 77~79）。UV ランプは、185 と

254 nmまたは 254 nmのみを照射する低圧水銀ランプ（UV185、UV254）が広く用いられる。

H2O2は、安価で入手しやすいことがメリットとして挙げられているが、H2O2の濃度が過小

の際には、十分な・OH が生成されないデメリットが指摘されている 80）。また、H2O2は、･

OH の補足剤としても働くため、H2O2/UV にて･OH を効率よく生成できたとしても、対象

物質との反応前に、H2O2と・OH が無効消費される可能性が懸念されている 80）。 

O3/UV では、UV/H2O2と同様に、光源として、UV185 または UV254 を用いた手法が多く

報告されている 81～85）。UV185 は、照射波長 185 nm を照射することができるため、水中の

H2O から・OH を生成し、水中の O2から O3を生成する。また、照射波長 254 nmは、水中

の O3から・OH を効率よく生成することができる。そのため、O3/UV185 の組合せは、非選

択的反応を起こす・OH を効率良く生成できると考えられている 86）。しかしながら、UV は

短波長になればなるほど、ラマン散乱の影響により到達距離が短くなるため、広範囲に照射

しにくくなる 87）。つまり、O3/UV185 の特徴は、O3処理と比較すると、波長 185 nmの照射

範囲内で O3と・OH を効率よく生成し、波長 254 nmの照射範囲内で溶存 O3を・OH に生成

する処理システムということになる。その一方で、O3/UV254 の特徴は、O3/UV185 と比較す

ると、よりも広範囲で溶存中の O3から・OH を生成することができる処理システムである。 

O3/H2O2は、O3のみでも H2O2単独でも･OH を生成することが可能であるが、･OH の生成
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効率が悪いため、より効率良く･OH を生成し、難分解な化学物質を分解するために組合せ

た促進酸化処理である。難分解な化学物質の分解では、O3 や UV と組合せて用いられるこ

とが多く、Zwiener et al.や Karl et al.にて、有機汚染物質への除去に効果的であることが報告

されている 88，89）。しかしながら、一方で、H2O2は･OH の補足剤として働くことも指摘され

ている 90～92）。そのため、越後らや Lin et al.は、H2O2の添加に最適な範囲があることを述べ

ている 93，94）。 

 

2.3.2.2 O3/H2O2、UV/H2O2、O3/UVによる PPCPsの処理効率 

 Miege et al.が報告した調査頻度の高い PPCPs を対象に、O3/H2O2、UV/H2O2、O3/UV による

PPCPs の反応速度定数に関する知見を表 2-2 にまとめる 63，95~100)。なお、本文献調査では、

一次反応として算出された PPCPs の反応速度定数について紹介する。 

 

 

表 2-2 O3/H2O2、UV/H2O2、O3/UV による PPCPs の反応速度定数に関する知見の一覧 163，95~100) 

対象物質 促進酸化処理の種類
反応速度定数

（min-1）
文献

O3/H2O2 1.0～1.3×10-1 63, 95

UV/H2O2 1.2×10-1 63

O3/UV 1.1～1.3×10-1 63, 95

O3/H2O2 3.1～7.2×10-1 63, 95

UV/H2O2 1.0×10-1 63

O3/UV 3.5～5.9×10-1 63, 95

O3/H2O2 1.7～7.2×10-1 63, 95

UV/H2O2 4.3×10-1 63

O3/UV 5.0～7.2×10-1 63, 95

O3/H2O2 1.9～4.6×10-1 63, 95

UV/H2O2 2.2×10-2～2.2×10-1 63, 97

O3/UV 2.5×10-1～5.8×10-1 95, 97, 100

O3/H2O2

UV/H2O2 4.3×10-1 63

O3/UV 6.4×10-1 95

O3/H2O2 1.2～1.7×10-1 96

UV/H2O2

O3/UV

O3/H2O2 1.9～3.1×10-1 63, 95

UV/H2O2 1.9×10-2～1.5×10-1 63, 97

O3/UV 3.1×10-2～1.2×10-1 95, 97

O3/H2O2

UV/H2O2 3.6×10-2 97

O3/UV 1.1～4.0×10-1 97, 99

α）2 -quinoxaline carboxylic acid

2QCAα

acetaminophen

antipyrine

carbamazepine

chlortetracycline

ciprofloxacin

clarithromycin

clofibric acid
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表 2-2 O3/H2O2、UV/H2O2、O3/UVによる PPCPsの反応速度定数に関する知見の一覧 263，95~100)

対象物質 促進酸化処理の種類
反応速度定数

（min-1）
文献

O3/H2O2 1.8～2.5×10-1 63, 95

UV/H2O2 2.4×10-1 63

O3/UV 2.0～3.6×10-1 63, 95

O3/H2O2 1.6～8.7×10-2 63, 95, 96

UV/H2O2 7.6×10-2 63

O3/UV 8.2～9.0×10-2 63, 95

O3/H2O2 9.7×10-2～1.4×10-1 63, 95

UV/H2O2 1.2×10-1 63

O3/UV 1.6～2.5×10-1 63, 95

O3/H2O2 2.7×10-2～5.4×10-1 63, 95

UV/H2O2 2.5～7.9×10-1 63, 95

O3/UV 1.2～1.8 63, 95, 97

O3/H2O2 1.0～1.5×10-1 63, 95

UV/H2O2 3.8×10-1 63

O3/UV 3.1～5.4×10-1 63, 95

O3/H2O2 1.6～3.1×10-1 63, 95

UV/H2O2 4.2×10-2～4.3×10-1 63, 97

O3/UV 8.4×10-2～6.1×10-1 63, 95, 97

O3/H2O2 4.5～7.4×10-1 63, 95

UV/H2O2 5.6×10-2～3.1×10-1 63, 97

O3/UV 5.6×10-1～1.6 63, 95, 97

O3/H2O2 5.4～7.9×10-1 63, 95

UV/H2O2 8.2×10-2～3.8×10-1 63, 97

O3/UV 7.6×10-1～3.3 63, 95, 97

O3/H2O2 1.0～2.5×10-1 63, 95

UV/H2O2 1.0～2.4 63, 97

O3/UV 1.6～4.8 63, 95, 97, 98

O3/H2O2 1.3～1.9 63, 95

UV/H2O2 1.7×10-1 63

O3/UV 1.4～2.1 63, 95

O3/H2O2 1.4～2.5×10-1 63, 95

UV/H2O2 1.9×10-1 63

O3/UV 1.5～2.3×10-1 63, 95

O3/H2O2 2.2～5.1×10-1 63, 95

UV/H2O2 7.5×10-2～3.4×10-1 63, 97

O3/UV 3.7×10-2～1.0 63, 95, 97

O3/H2O2 1.2～2.3 63, 95

UV/H2O2 3.4×10-1 63

O3/UV 1.2～1.8 63, 95

β）N ,N -Diethyl-3 -methylbenzamide

crotamiton

cyclophosphamide

DEETβ

diclofenac

disopyramide

fenoprofen

indometacin

isopropylantipyrine

ketoprofen

mefenamic acid

metoprolol

naproxen

oxytetracycline
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文献調査をした結果、O3/H2O2、UV/H2O2、O3/UV による PPCPs の反応速度定数は、それぞ

れ最小値 1.6×10-2 min-1（cyclophosphamide）から最大値 2.3 min-1（oxytetracycline）、最小値

3.2×10-2 min-1（triclosan）から最大値 2.4 min-1（ketoprofen）、最小値 6.5×10-2 min-1（triclosan）

から最大値 5.2 min-1（tetracycline）であった。このことから、促進酸化処理による PPCPs の

反応速度定数は、概ね 1.6×10-2から 5.2 min-1の範囲であることが確かめられた。 

次に、Kim et al.63）や Giri et al.97）は、多数の PPCPs を用いて、促進酸化処理による PPCPs

の反応速度定数を評価していることから、それらの学術論文を基に、各促進酸化処理による

PPCPs の処理特性を報告する。 

Kim et al.の 30 種の PPCPs を対象とした報告では、O3/H2O2において、cyclophosphamide が

最も分解されにくく、次に DEET や disopyramide、2QCA 等が分解されにくかった。一方で、

oxytetracycline、tetracycline、mefenamic acid は、分解されやすかった。UV/H2O2において、

cyclophosphamide が最も分解されにくく、次に theophylline、2QCA や clarithromycin、

acetaminophen 等が分解されにくかった。一方で、ketoprofen、diclofencac が分解されやすく

表 2-2 O3/H2O2、UV/H2O2、O3/UVによる PPCPs の反応速度定数に関する知見の一覧 363，95~100)

対象物質 促進酸化処理の種類
反応速度定数

（min-1）
文献

O3/H2O2 2.7～4.6×10-1 63, 95

UV/H2O2 2.9×10-1 63

O3/UV 2.7～4.9×10-1 63, 95

O3/H2O2 2.5～5.4×10-1 63, 95

UV/H2O2 3.1×10-1 63

O3/UV 4.1～6.1×10-1 63, 95

O3/H2O2 2.3～5.4×10-1 63, 95

UV/H2O2 2.4×10-1 63

O3/UV 3.4～5.6×10-1 63, 95

O3/H2O2 2.1～2.8×10-1 95

UV/H2O2 5.0×10-1 63

O3/UV 6.1～7.9×10-1 63, 95

O3/H2O2 2.7～4.9×10-1 63, 95

UV/H2O2 5.3×10-1 63

O3/UV 5.2～7.2×10-1 63, 95

O3/H2O2 3.0×10-1～1.3 63, 95

UV/H2O2 3.1×10-1 63

O3/UV 1.2～5.2 63, 95

O3/H2O2 1.4×10-1～1.1 63, 95

UV/H2O2 9.8×10-2 63

O3/UV 2.2～3.6×10-1 63, 95

O3/H2O2

UV/H2O2 3.2×10-2 97

O3/UV 6.5×10-2 97

propranolol

triclosan

sulfadimethoxine

sulfadimidine

sulfamethoxazole

sulfamonomethoxine

tetracycline

theophylline
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かった。UV/O3については、cyclophosphamide が最も分解されにくく、次に clarithromycin や

2QCA 等が分解されにくかった。その一方で、ketoprofen、oxytetracycline、tetracycline、

mefenamic acid は分解されやすかった。 

Giri et al.の 16 種の PPCPs を対象とした報告では、UV/H2O2 において、ibuprofen、 

carbamazepine が分解されにくかった。一方で、ketoprofen、diclofencac が分解されやすくか

った。UV/O3 については、clarithromycin や ibuprofen が分解されにくかった。一方で、

isopropylantipyrine や carbamazepine は分解されやすかった。 

 以上のことから、促進酸化処理による PPCPs の処理特性は、それぞれ異なることが本調

査でも明らかになった。また、Kim et al.の報告によると、どの促進酸化処理においても、

cyclophosphamide が最も分解されにくかった。また、Kim et al.と Giri et al.の報告から、UV

を併用した促進酸化処理では、ketoprofen、diclofencac が分解されやすいことが明かになっ

た。このことから、促進酸化処理による PPCPs の処理効率に関する評価では、

cyclophosphamide を基準とすることで、様々な PPCPs の処理効率を安全側に評価できるも

のと考えられる。そこで第 5 章では、UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過による PPCPs の分解

モデルにおいて、cyclophosphamide の処理効率を着目し、本処理システムの有用性に関する

考察を行ったので報告する。 

 

2.4 TiO2光触媒の原理とその特徴 

2.4.1 光触媒の歴史 

現在となっては、住宅用の塗装やタオル、マスクなど身近なところにある光触媒であるが、

1950 年頃から研究が始まったといわれている 101）。しかし、光触媒の代表例である TiO2 が

注目されたのは、1967 年に東京大学大学院に所属していた藤嶋昭が「水中に TiO2電極と Pt

電極を設置したところ、TiO2 電極に光を照射後に、TiO2 電極から酸素が発生し、Pt 電極か

ら水素が発生したこと」を発見し、共同研究者である本多健一とともに「本多-藤嶋効果」

が Nature 誌（1972 年）に発表されたことをきっかけに、光触媒の研究が世界的に盛んにな

った。「本多-藤嶋効果」とは、光をあてると TiO2 が”水”を分解する反応のことを意味し、

1973 年にオイルショックが起こったことから、TiO2 光触媒は石油の代わりのエネルギー資

源として水素を確保することができることが世界に注目を与えた 102）。1980 年代からは、汚

染水や大気汚染の浄化に関する研究が熱心に行われたが、TiO2光触媒は太陽光の 0.3％のエ

ネルギーしか有効活用できていないことから、TiO2 光触媒活性を可視光照射下でも発現で

きる可視光応答型光触媒の開発が近年注目さている 103～105）。1990 年代以降は、当時、東京

大学大学院の教授であった藤嶋昭と橋本和仁により、TiO2 の強い酸化分解力の性質以外に

超親水性の性質があることが発見された 106）。この超親水性の性質では、TiO2が光を受ける

と TiO2粒子が撥水性から超親水性に変化し、セルフクリーン作用が働くことが発見された。

そのため、1990 年代半ば頃から光触媒を利用した研究開発が進み、車のミラー、空気清浄

機、病院、住宅用の塗装、トイレ、国際宇宙ステーションのなど至る所で実用化されるよう

になった 104，105）。しかしながら、光触媒を用いた水の浄化については、まだ多くの課題が残

されており、実用化に向けた処理システムの開発が注目されている 107～110）。 

 

2.4.2 TiO2光触媒の性質と実用化 
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 前述してきたように、TiO2光触媒の性質は、“強い酸化分解力”と”超親水性“である。この

光触媒の二大性質が①抗菌･抗ウイルス、②防汚、③防曇、④脱臭、⑤大気浄化、⑥水浄化

の６大機能を有しているといわれている 105）。さらに、TiO2の“強い酸化分解力”は、有機物

を完全無機化できることは、際立った特徴である 104）。近年では、TiO2に付着した汚れ等を

光触媒反応により炭酸ガスにまで無機化し、紫外線ランプを併用した「光触媒蚊取り器」や、

光触媒反応時に発生する活性酸素種がトマトなどの種子を刺激し、発芽率の向上を目的と

した研究等も報告されている 111）。このように、光触媒技術は、”タイルによる殺菌･消臭”や”

屋根の景観維持”、”ドアミラーの視覚の確保”、”空気清浄機”など多岐に渡る分野で、病院

やスタジアムをはじめ、車、新幹線などでも多く実用化されている 104，105）。水処理技術への

実用例としては、報告例が上記の分野と比較して少ないが、(1)宇部興産株式会社の水浄化

装置 アクアソリューションによる温浴施設のレジオネラ菌の殺菌用途や電子部品の精密

洗浄や(2)Panasonic 株式会社の光触媒水浄化技術によるインド国内での飲料水の供給、(3)株

式会社ネイチャーのアオコイレイザーによる水槽やダム湖での水質浄化などが報告されて

いる 112～114）。しかしながら、長期運転においても、それらの処理水質と処理水量を維持でき

るのかは十分に明らかにされていない。また、藤嶋らが 2002 年に多摩川水系の浅川を対象

に、内分泌攪乱化学物質などを分解するための基礎調査の一貫として、TiO2光触媒をコート

したタイルやレンガブロックの光機能維持調査（敷島橋、南浅川橋、大和田橋、一番橋直下

におけるタイルの 72 日間の経時変化を評価）を行った 115, 116）。その結果、水質が悪い所で

は、TiO2光触媒をコートしたタイルやレンガに藻類が付着し、光が遮られて、光機能が低下

したことを報告している 115，116）。従って、TiO2 を用いた水処理技術では、処理水質の制御

はもちろんのこと、処理水量の確保についても検討が必要になってくるものと考えられる。 

 

2.4.3 TiO2光触媒反応の原理 

 TiO2 の光触媒反応を理解するには、半導体のバンド構造と酸化還元反応を理解しておく

必要がある。半導体とは、銅（Cu）やアルミニウム（Al）などの”導体”とガラスやゴムなど

の”絶縁体”の中間に位置するもので、酸化チタン（TiO2）、酸化亜鉛（ZnO）、シリコン（Si）、

ゲルマニウム（Ge）などが当てはまり、条件によっては電気を伝えることができる物質のこ

とである。TiO2光触媒が波長 420 nm以下のUVを照射されると、伝導帯まで電子（electron:e-）

が励起され、価電子帯に正孔（hole:h+）と呼ばれる電子の穴が発生する（図 2-5）。この電子

エネルギーの差をバンドギャップと言い、ルチル型とアナターゼ型の結晶構造である TiO2

のバッドギャップは、それぞれ 3.20、3.01 eV であるため、光子エネルギーと波長の関係式

2-9 から、吸収波長がそれぞれ 387、412 nmと言われている。北海道大学の大谷らの報告に

よると、この励起された電子は、正孔と反対の性質を持つため、電子と正孔の再結合が起こ

ることが明らかにされている 117）。しかし、この再結合は、TiO2表面上の正孔と電子とある

一定の確率で起こり、残りの正孔と電子がそれぞれ還元剤と酸化剤に反応しているとされ

ている 118）。 
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E = hv = hc/λ                               式（2-9） 

 

E：光子エネルギー[6.4242×1018 eV]、 

h：プランク定数 [6.623 × 10-34 Js]、ν：光の振動数[m/s･nm]、 

c：光の速度 [2.998 × 108 m/s]、λ：波長 [nm] 

 

 TiO2 が他の光触媒よりも注目されている理由は、水を酸化して･OH を生成できる点も 1

つの要因ではあるが、酸素を還元して･O2
-または H2O2を生成し、･OH を更に生成できる点

である 119）。また、･OH の酸化力＋2.81 eV は、HFの次に高い酸化力を示すことから、多く

図 2-5 UV照射された TiO2光触媒の反応メカニズム 

図 2-6 代表的な酸化還元剤の酸化還元電位 120～122) 
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の種類の化学物質と反応することができる（図 2-6）120, 121）。さらに、・OH は極めて高い反

応速度を示すことから、様々な化学物質に対して非選択的反応を示すとされている。しかし、

TiO2の酸化還元反応は、O2よりも NO2
-や Cu2O のような還元剤の方が多く存在している場

合、O2と電子の反応を経て、・OH を効率よく生成することが困難になる（図 2-5）。そのた

め、光触媒を用いた水処理システムでは、原水質の成分とその濃度に注意する必要があるも

のと考えられる。 

 

2.4.4 TiO2光触媒による･OH の生成機構 

 TiO2 の光触媒反応は、2 種類の反応機構が一般的に提唱されており、O2 の還元反応の最

終生成物が･O2
-として存在するのか、それとも･OH として存在するのかが議論になること

が多い 123）。本節では、水処理における TiO2 の光触媒反応を“酸化還元反応”と“水中での反

応”、“生成物の光反応”に切り分けて、この理由を少しずつ紐解いたので解説する。 

まず、TiO2の酸化還元反応に着目すると、励起された TiO2の電子による O2から･O2
-に対

する還元力（-0.54 eV）は、･O2
-から H2O2に対する還元力よりも高いことから、･O2

-が選択

的に生成される(図 2-7)。そのため、酸化還元反応のみに TiO2の反応機構を着目すると、TiO2

から生成される最終生成物は、･O2
-と・OH となる。 

次に、水中での反応に着目すると、酸化還元反応後の TiO2から生成された物質の pKa と

溶液の pH を考量する必要がある(図 2-8)。溶液の pH が 4.8 以上の場合に、・O2
-（pKa＝4.8）

は、水中では H2O と不可逆反応を引き起こし、ヒドロペルオキシラジカル（HO2・）を生成

する 124, 125）。その HO2・は、H2O または HO2・と反応し、過酸化水素（H2O2）を生成する
126）。水中の TiO2に UV を照射すると、H2O2が生成されることは、大谷らによって、すでに

実験的に明らかにされている 127）。しかし、大谷らの考察では、TiO2 の電子が O2 から一度

に 2 つの電子を還元し、H2O2が生成されたと推察している（図 2-9）。藤田らは、生成され

た O2
-が電子にて再度還元されて H2O2が生成するとしている（図 2-9）128）。Baran et al.や阿

部らの文献でも、H2O2 の生成は確認されているため、反応機構は完全に明らかになってい

ないものの、“酸化還元反応”と“水中での反応”を考慮すると、H2O2と・OH が最終生成物に

なるものと考えられる 129, 130）。しかしながら、H2O2 の生成機構はどちらが正しいのかは実

験的に示すことが難しく、さらに、H2O2が電子と反応して、・OH を生成している可能性が

あることも実証されてはいない。 

最後に、“生成物の光反応”、つまり、H2O2の光反応を TiO2の光触媒反応に考量すると、

H2O2は、約 300 nm以下の UV 光を照射されると、酸素-酸素結合間が開裂し、・OH を生成

する（図 2-10）131）。 

従って、TiO2の光触媒反応を“酸化還元反応”と“水中での反応(pH4.8~11.6)”、“H2O2の光反

応”を考慮すれば、O2または OH-から、TiO2を経由して、･OH が最終生成物となることが考

えられる（図 2-11）。大谷らの報告を考慮すると、H2O2は電子によって・OH を生成する可

能性もあるが、残存している H2O2は UV 照射によって、効率よく・OH を生成しているも

のと考えられる。 

 以上のことから、水処理分野における TiO2の光触媒反応では、TiO2に UV が照射される

と、最終的に・OH が生成されるものと考えられる。水処理分野では、・OH による対象物質

の分解ではなく、TiO2の正孔による分解が主であるとした意見もあるが、液相中の TiO2表
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面は、ほぼ水と接触していることを考えると、水と正孔の反応によって TiO2粒子上は、・OH

が満たされた状態になるものと考えられる。従って、対象物質と正孔の反応よりも、対象物

質と・OH の反応の方が大きな割合を占めているものと考えられる。 

 

 

図 2-7 “酸化還元反応”のみに着目した TiO2の反応機構 

図 2-9“酸化還元反応”と“水中での反応”に着目した TiO2の反応機構について 2 

図 2-8 “酸化還元反応”と“水中での反応”に着目した TiO2の反応機構について 1 
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2.4.5 ・OHを測定するための分析方法 

 ･OH の寿命は短く、非選択的反応を引き起こすため、正しく・OH の濃度を定量すること

は極めて困難である。本節では、これまで報告されている･OH の測定手法についてまとめ

たので報告する。･OH の測定法は、発光分光分析法、電子スピン共有法、化学プローブ法、

質量分析法の 4 つに大きく分類される 132）。発光分光分析では、p-ニトロジメチルアニリン

法やルミノール反応のような吸光測定による手法である。電子スピン共鳴法は、不対電子対

を検出するための分光法の一種であり、スピントラップ法を利用してフリーラジカルの検

出を行う手法である 133, 134）。化学プローブ法はテレフタル酸が･OH としか反応しないこと

を利用した蛍光測定による手法である 134）。質量分析法は、GC-MS や LC-MS、イオンクロ

マトグラフ-質量分析計等を用いて、Dimethyl sulfoxide:DMSO や t-Butyl Alcohol：t-BuOH の

減少量から･OH の生成量を推算する手法のことである。水処理分野における TiO2光触媒に

よる･OH の定量方法は、2020 年現在、日本産業企画（JIS：Japanese Industrial Standards）や

国際標準化機構（ISO：International Organization for Standardization）の DMSO を用いた質量

図 2-10 過酸化水素の UV吸収スペクトル 131） 

図 2-11 “酸化還元反応”と“水中での反応”、“生成物の光反応”に着目した TiO2の 

反応機構について 
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分析法（DMSO 法）のみが認められている 133, 135, 136）。TiO2光触媒による･OH の定量方法で

は、対象物質が光分解することや、対象物質の分解生成物と・OH が反応すること、対象物

質または分解生成物が実験容器等への吸着することなどが問題となっている。JIS R 1704 で

は、（色素の代表例として）メチレンブルー、フタル酸水素カリウム、塩化アンモニウム、

尿素、有機アミン類、ぎ酸、DMSO を指標物質として、・OH の生成効率の評価を行った結

果、DMSO のみが指標物質として適していることを報告している 133）。しかしながら、DMSO

を用いた TiO2 光触媒による･OH の定量方法は、十分に周知されていないためか、JIS およ

び ISO が制定された 2006 年以降でも、対象物質としてメチレンブルー、ヨウ化カリウム、

インジゴカルミンなどの色素を用いて評価した文献が、今もなお多く報告されている 137~140）。 

 

2.4.6 ・OHを測定するための指標物質 

 JIS R 1704 では、・OH 生成効率を評価において、メチレンブルーなどの色素が、光触媒試

料や試験片、試験容器、配管への吸着による影響が大きいことから、光触媒の水質浄化に対

する正しい評価が困難であると述べている 135)。メチレンブルーよりも構造が単純で TOC な

どの標準物質として用いられるフタル酸水素カリウムは、反応生成物である酢酸およびプ

ロピオン酸の帰属が困難であることに加えて、暗所下で TiO2 吸着によって減少するため、

物質収支を確認するのが困難であるため、指標物質として相応しくないとされている 135)。

この他に、ギ酸や尿素、塩化アンモニウム、有機アミン類などを･OH の測定における指標

物質として JIS や ISO で検討されているが、分解生成物と・OH の反応性や光触媒への吸着

が懸念事項とされており、・OH の生成効率を評価することが困難であるとされている 135)。

そのため、水処理における TiO2光触媒の性能評価方法として、JIS（2007 年 10 月制定）や

ISO（2010 年 12 月発行）では、DMSO を用いた手法を推奨している。以下に、その化学反

応式を示す（式 2-10～2-14）。 

 

               DMSO + ・OH→ MSI + ・CH3         式（2-10） 

 

               MSI + ・OH  +  O2 → MSA + ・OOH       式（2-11） 

 

             DMSO + ・OOH → MSA + ・CH3        式（2-12） 

 

DMSO は、UV 照射による光分解の影響が他の物質よりも低く、DMSO の減少速度は、分解

産物であるメタンスルホン酸（MSA：methanesulfonic acid）の増加速度とほぼ一致しており、

1 分子の DMSO が分解されると 1 分子の MSA が生成されるため、物質収支はほぼ整合する

ことが報告されている。反応生成物の観点から DMSO2 や SO4
2-が僅かに観測されるが、実

質反応生成物はほとんど MSA によるものだと言われている 135）。式 2-11 および 2-12におけ

る・OOH は、pH11.6 以下では、直ちに H2O2に変わり、H2O2が UV 照射されるため、・OH

が生成されるものと考えられる。従って、pH4.6~11.6 の範囲では、式 2-11 の反応は無視す

ることができ、式 2-10～2-11 をまとめると、式 2-13 が導出される。 

 

      DMSO  +  ・OH  +  O2 → MSA + ・CH3       式（2-13） 
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ここで生成された MSA は、・OH と反応し、H2SO4になる（式 2-14）。しかし、DMSO とMSA

では、DMSO の方が僅かに高い反応性を示すため、DMSO、MSA、H2SO4の物質収支をとり、

H2SO4の生成が確認されなければ、DMSO または MSA から・OH の生成濃度を推算できる

とされている 135）。なお、・CH3は、反応速度が極めて小さく、選択的反応を示すことから、

DMSO や MSA、・OH の濃度に影響しないとされている 135）。 

 

         MSA + ・OH → H2SO4 ＋ ・CH3         式（2-14） 

 

 このように、水処理における TiO2 光触媒による・OH の生成効率の評価では、DMSO を

適切な指標物質としているが、多くの研究論文では、他の対象物質を用いて光触媒の水質浄

化性能を評価しているものが多い。従って、他の対象物質を用いた・OH の生成効率を評価

した文献では、その分解産物が･OH と反応している可能性があることを踏まえておく必要

があるものと考えられる。 

 

2.4.7 UV/TiO2の促進酸化処理における反応阻害の因子 

 ･OH は、強い酸化力と高い反応速度から非選択的反応を行うことができるため、対象物

質以外の化学物質やウイルス･細菌類、無機イオンなどにも反応する（図 2-12）。そのため、

目的の対象物質への反応効率は、原水質中に存在する対象物質の種類や濃度によって大き

く異なることが考えられる。O3/H2O2 や UV/H2O2 などの促進酸化処理では、･OH との反応

を妨げる因子（･OH スカベンジャー）の影響を考量した学術論文がいくつか報告されてお

り、それらの影響を含めた上で、対象物質の反応速度定数や除去率を評価している 141，142)。

しかしながら、光触媒を用いた促進酸化処理の研究では、O3/H2O2 や UV/H2O2 と比較する

と、･OH スカベンジャーの存在を把握した上で、対象物質の反応速度定数を評価した研究

は極めて少ない。この理由は、・OH スカベンジャーの濃度を把握するためには、数多くの

分析機器を必要とし、手間もかかることが原因であると考えられる。・OH と対象物質の反

応次数を理論的に考えるには、まず、（ⅰ）UV 光強度に応じた・OH の生成濃度を把握する必

要がある。光触媒を用いた多くの学術論文では、光源の照射強度と対象物質の分解率から反

応速度定数を実験結果から決定しているが、・OH の生成濃度と対象物質の濃度を把握せず

に評価しているものが多い。つまり、UV 照射による PPCPs の反応速度の算出方法（本節

2.3.1.2）と同様に、UV 照射強度によって、・OH の生成濃度は変動するので、その・OH の

生成濃度と対象物質の濃度の関係を考慮した上で、本当に一次反応または二次反応に従う

のか判断する必要がある。また、・OH は対象物質と非選択的を示すことから、原水中の成

分と競合反応をすることが考えられる（図 2-12）。そのため、UV 照射による対象物質の分

解よりも、反応次数を決めることは難しく、実験的に示された反応次数は、競合反応の影響

を含んでいる可能性がある。 

要するに、光触媒を用いた促進酸化処理の評価では、DMSO 法によって・OH の生成濃度

を明らかにしておらず、・OH スカベンジャーとの競合反応による影響を十分に評価できて

いないため、多くの学術論文の反応速度定数の実験結果は、その実験条件下における反応速

度定数であることを理解しておく必要があるものと考えられる。 
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2.4.8 ・OHに対する反応阻害の因子 

PPCPs などの対象物質に対して、･OH スカベンジャーとなる代表的な物質について調査

を行った。Gerrity et al.の報告では、･OH スカベンジャーとして、DOC，HCO3
-，CO3

2-，NH4
+，

Br-， NO2
-が、atenolol，atrazine，bisphenol A，carbamazepine，DEET，diclofenac，gemfibrozil，

ibuprofen，  meprobamate，naproxen，phenytoin，primidone，sulfamethoxazole， triclosan，

trimethoprim，NDMA の分解効率に影響を及ぼすことを明らかにしている 141)。また、アメリ

カ、スイス、オーストラリアにおける 7 つの下水処理場の下水処理水では、DOC，NO2
-，

HCO3
-，CO3

-，Br-，NH4
+の順で・OH スカベンジャーの反応速度定数が高いことを報告して

いる（図 2-13）。 

・OH スカベンジャーによる対象物質の反応阻害の影響は、・OH スカベンジャーの反応速

度定数とその残存濃度に依存するため、実環境水の対象物質を分解効率の評価する際には、

原水質の成分を予め把握しておく必要があるものと考えられる。本論文では、第 6 章にて、

下水処理水の水質成分による影響に着目し、UV/TiO2 層/セラミック平膜処理による PPCPs

の処理効率および膜詰まりの原因物質について調査した。 

図 2-12 ・OHの生成過程と・OHの水中での反応経路 

図 2-13 アメリカ、スイス、オーストラリアの下水処理水における・OHスカベンジャー

の反応速度の寄与 141) 
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2.4.9 UV/TiO2による PPCPs の処理効率 

本節 2.4.8 までに、様々な促進酸化処理による PPCPs の処理評価の問題点や光触媒反応の

メカニズムや・OH スカベンジャーによる反応阻害の影響などを解説してきた。これらのこ

とを踏まえると、UV/TiO2による PPCPs の処理効率は、他の促進酸化処理と同様に、実験原

水や実験条件に依存することを理解した上で評価する必要がある。 

Kanakaraju et al.の光触媒による PPCPs(非ステロイド系抗を炎症薬、鎮痛剤、抗生物質、

抗てんかん薬など)の分解に関する総説論文においても、PPCPs の初濃度、光触媒の種類、

pH、光源の特性等の違いが PPCPs の処理効率に影響を及ぼすことを指摘している 142）。Awfa 

et al.の総説論文では、同じ対象物質や濃度、照射強度であっても、実験条件等の違いが、

PPCPs への処理効率に大きく影響すると述べている 143）。この総説論文では、光触媒を用い

た化学物質の処理効率や反応メカニズムに関する知見が多くまとめられている。PPCPs の

分解効率と光源に関する知見では、照射波長 300 から 400 nm 付近の間を UV 照射できる

UV-LED やブラックライト、疑似太陽光ランプを用いた知見が、どちらの総説論文において

も多く紹介されていた。しかしながら、欧米の下水処理場の UV 消毒で一般的用いられてい

る低圧水銀ランプを用いた知見は、どちらの総論論文においても、非常に少なかった。

Mahmoud et al.や Tong et al.の報告でも、UV-A の照射するブラックライトや UV-LED、キセ

ノンランプ、中圧水銀ランプを用いた知見は多く紹介されていたが、UV254 を用いた知見

は極めて少ないものであった 144, 145）。このことから、対象物質を PPCPs に絞り、反応速度

論の評価に限定すると、UV254 を用いた UV/TiO2による PPCPs の処理効率に関する知見は

極めて少ないものになると考えられる。 

そこで本節では、Miege et al.が報告した調査頻度の高い約 50 種の PPCPs を対象に本研究

で用いた低圧水銀ランプ（UV254:主波長 254 nm）を用いた UV/TiO2 による PPCPs の反応

速度定数に関する知見を表 2-3 にまとめる 67, 97, 146~153）。 

表 2-3 UV254/TiO2による PPCPsの除去率に関する知見の一覧 67, 97, 146~153） 

対象物質
反応速度定数

（min-1）
文献

acetaminophen 3.0×10-4～2.0×10-2 150

carbamazepine 2.1×10-3～1.5×10-1 97, 148, 149

ciprofloxacin 8.9×10-2～1.6×10-1 67

clarithromycin 5.3×10-3 97

clofibric acid 8.3×10-2 97

cyclophosphamide 1.0×10-3～4.3×10-2 146, 147

diclofenac 1.0×10-3～2.8×10-2 97, 151, 153

fenoprofen 8.1×10-2 97

indometacin 8.5×10-2 97

isopropylantipyrine 7.3×10-2 97

ketoprofen 5.1×10-1 97

naproxen 6.2×10-2 97

tetracycline 2.2×10-3～2.5×10-2 151, 152
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文献調査をした結果、UV254/TiO2による PPCPs の反応速度定数は、最小値 3.0×10-4 min-1

（acetaminophen）から最大値 5.1×10-1 min-1（ketoprofen）であった。254 nmを照射する UV-

C の光源を用いた UV/TiO2による PPCPs の研究は、UV-A や太陽光と比較して極めて知見が

乏しく、13 種の PPCPs しか確認することができなかった。多種多様な PPCPs の分解特性に

関する評価は十分にできていないものの、同一種の PPCPs における実験原水や実験条件の

違いによる PPCPs の分解効率を評価した研究は多く確認された。しかしながら、本調査で

は、これらのどの文献においても、PPCPs は mg/L 程度の高濃度の条件下で実験を行ってお

り、実環境中で検出される PPCPs の ng/L から μg/L よりも高い値で評価していることを留

意しておく必要があるものと思われる。また、UV 照射強度の代わりに電力量を示した文献

や、DOC 濃度、DO 濃度などが不明な文献が多く存在した 67, 97, 146~153）。さらに、TiO2懸濁条

件での研究報告が多く、実験のスケールも 50 mL から 1.2 L まで大きく異なるため、本文献

調査から多種多様な PPCPs の処理特性を比較することはできなかった。 

Uyguner-Demirel et al.の総説論文では、主に UV-A や太陽光による化学物質の反応速度定

数に関する知見が広くまとめられているが、それらの光源においても、反応速度定数を評価

するには、同じ反応器の形状で、同じ照射条件でないと十分に議論できないと指摘している
154）。また、光分解なのか光触媒反応による分解なのか十分に明らかにされていないため、

上記のことも踏まえた上で、反応速度定数に関する知見を今後も収集していく必要がある

と指摘している 154）。 

原水質や実験条件の違いによる PPCPs の反応速度定数への影響については、Yang et al.や

Lalhriatpuia et al.が、acetaminophen と tetracycline に対して、それぞれ同じ反応器の形状で同

じ光源を用いて評価していたため、その報告を以下に解説する 339，340）。Yang et al.は、TiO2添加

濃度、対象物質の初濃度、DO 濃度、pH、UV 照射強度に対する acetaminophen の反応速度

定数への影響を評価していた 150）。半回分式で TiO2懸濁系にて実験を行っており、TiO2添加

濃度が 0.04から 2.00 g/L まで増加するとともに、acetaminophen の反応速度定数（4.9×10-3か

ら 1.43×10-2 min-1 まで）の値は増加した。しかし、TiO2 添加濃度 5.0 g/L の実験では、

acetaminophen の反応速度定数（1.47×10-2 min-1）の値は、TiO2添加濃度 2.0 g/L 添加したもの

と比較すると大きな差は見られなかった。このことから、TiO2 添加濃度は一定量あれば、

acetaminophen の分解には十分であることが推察される。次に、acetaminophen の初濃度（2.0，

4.0，6.0，10.0 mM）の異なる実験では、2.0 mM から 10.0 mM になるに連れて、その反応速

度定数（1.95×10-3から 3.7×10-2 min-1まで）は大きく低下した。これは、2.3.1.2節で述べたよ

うに、対象物質の濃度(または物質量)と光照射強度（または光子量）の関係で判断するべき

であるため、低濃度の実験条件で行うと結果が大きく変わる可能性がある。DO 濃度（1.3，

5.5，13.8，36.1 mg/L）による影響では、TiO2光触媒反応の理論的通り、DO 濃度の値が大き

くなると反応速度定数（1.60×10-3から 1.05×10-2 min-1まで）は向上した。しかし、光触媒を

用いた水処理分野では、DO 濃度を制御して、実際に反応速度への影響を明らかにした知見

は非常に乏しいため、重要な結果であるものと思われる。また、過飽和状態でも反応速度定

数の向上は確認されており、酸素を送り込むコストはかかるものの、飽和状態である 13.8 

mg/L を約 3 倍にすることで反応速度定数の値を約２倍向上できることは興味深いものと思

われる。pH（3.5，5.5，7.0，9.5，11.0）による影響では、pH9 が最も高い反応速度定数を示

し、その後 pH7.0，5.5，3.5，11.0 の順で反応速度定数は低下した。この理由については、光
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触媒の等電点と acetaminophen の帯電性が関わっていると指摘している。つまり、TiO2の表

面は、pH＞6.3 ではアルカリ性の条件となり、pH＜6.3 では酸性の条件になるため、吸着サ

イトへの影響が大きかったのではないかと考察していた。しかし、等電点の値が 6.3 であれ

ば、TiO2 は液相中で凝集する可能性があるため、TiO2 粒子の吸着できる表面積が変動した

可能性もあると考えられる。この検討については、本論文の第 3 章にて実験を行ったので、

ここでは割愛する。 

以上のことから、UV254 を用いた UV/TiO2による PPCPs の反応速度に関する研究では、

TiO2の使用形態や、実験条件および原水質の違いによる影響から単純に PPCPs の反応速度

定数を他の文献値と比較することができないことが明らかになった。従って、今後は、（ⅰ）

同じ反応器の形状で、同じ照射条件において、UV/TiO2による多種多様な PPCPs の分解特性

を明らかにする必要があり、（ⅱ）UV 照射による光分解と UV/TiO2による促進酸化を区別し

て評価できていない文献も多く存在するため、UV/TiO2における“TiO2による吸着”、“UV 照

射による光分解”、“UV/TiO2 による促進酸化”に区別して評価を行い、（ⅲ）どのような反応

器の設計が評価するのに適切なのかを考える必要があるものと考えられる。また、TiO2光触

媒を用いた水処理技術では、連続系かつ環境水の処理技術が求められているのにも拘らず、

回分式かつ純水系の処理評価に関する研究報告が極めて多い 155, 156）。平川らの報告では、

TiO2懸濁系は研究初期段階で主流であったが、現在は何らかの表面に TiO2を付着させる手

法が主流になっていると述べている 157, 158）。これは、TiO2懸濁系は TiO2の固液分離を想定

していないため、実用化に遠い評価をしていることに繋がる。従って、TiO2の固液分離の手

法も兼ね備えた処理システムを用いて PPCPs などの化学物質の処理効率を評価していく必

要があるものと考えられる。 

 

2.5 光触媒膜反応器の特徴および種類 

2.5.1 光触媒薄膜と光触媒膜の違い 

TiO2は水中で自然沈降しにしく物質であるため、近年では、様々な基盤に TiO2を焼成し

た光触媒薄膜や、膜ろ過などの物理的な手法を組合せた光触媒膜による固液分離が注目さ

れている 158, 159）。光触媒薄膜（thin layer または film）と光触媒膜（membrane）は、日本語の

名称は似ているが使用方法や成型方法は大きく異なるため、本節にて、その違いを解説する。 

光触媒薄膜は、表 2-4 に示しているように、様々な方法にて成膜することが可能である
160）。この中でもディップやスプレーによる塗布の成膜は、簡便であることや量産的である

ことからも、様々な研究分野で多く用いられている。この成膜方法はどれも焼成を必要とし

ているため、光触媒活性の酸化力が大きく低下してしまう。しかしながら、TiO2の超親水性

の特性を容易に実用化できるため、「水滴ができずに曇らない鏡」や「汚れが簡単に洗い流

せる壁やトイレ」などが開発され、商品化されている 161, 162）。 
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 光触媒膜は、海外では、photocatalytic membrane reactor：PMRs として呼ばれており、2000

年頃から 2020 年現在でも注目され続けている。Zhang et al.の報告では、出版されている学

術論文のうち、上水処理向けの利用目的が約 75％以上を占めている（図 2-14）159）。光触媒

膜の研究は、年間出版数が増加傾向であることから、今後も多くの学術論文が報告されるこ

とが期待される。使用される膜の種類は、どの孔径の膜が適切であるのかは十分に明らかに

なっていない。膜の材質については、UV や・OH に耐性のある PTFE や PVDF が有機膜と

して用いられ、α-アルミナやゼオライトが無機膜として一般的に用いられている 159, 163）。し

かし、他の材質の有機膜を用いた場合では、UV や･OH が膜そのものを破壊してしまうこと

が多く報告されており、PTFE や PVDF についても破損や損傷が文献によっては懸念されて

いる 163~165）。 

 

表 2-4 TiO2の成膜法について 160） 

図 2-14 光触媒膜に関する学術論文の年間出版数について 158） 
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2.5.2 光触媒と膜を組合せた処理システム 

光触媒膜の形態は、（ⅰ）懸濁回分式光反応器(slurry batch photoreactor)と（ⅱ）固定ベッド光

反応器(fixed-bed photoreactors)に大きく 2つに分類される。 

（ⅰ）懸濁回分式光反応器(slurry batch photoreactor)では、TiO2が供給水中に懸濁された反応

器のことで、(a)供給タンクへの UV 照射、（b）膜モジュールへの UV 照射、または（c）そ

の中間に位置する反応器への光照射に、更に分類された系が報告されている（図 2-20）。こ

れらの実験系の特徴は、透過流束の低下と膜詰まりがデメリットとして挙げられている 162）。

UV/TiO2 懸濁系であるため、反応効率においても TiO2 粒子による光照射の妨害性も懸念さ

れるが、反応器内で光源を高出力で UV 照射できれば大容量での水処理が可能となる。 

（ⅱ）固定ベッド光反応器(fixed-bed photoreactors)では、膜内/上に TiO2が担持または集積

された反応器のことで、（d）膜上への TiO2の固定化、（e）膜構造内への TiO2の固定化をし

た系が報告されている（図 2-15）。（d）膜上へ TiO2 の固定化の特徴では、TiO2 の焼成法と

TiO2 粒子の集積法が一般的に知られている。TiO2 の焼成法の特徴は、TiO2 と膜を高温で焼

き固める手法であるため、簡易な作業で済むが、TiO2の結晶構造が高温になるとルチル型に

変化し、光触媒活性が低下するとされている 166）。TiO2粒子の集積法では、図 2-16 のように

クロスフロー型の際に、供給水側の膜上に集積した TiO2 粒子が剥がれる可能性がある。そ

のため、一部のろ過水には、UV/TiO2によって処理されていないため、処理水質への懸念が

挙げられる。また、TiO2 または膜に近づかない化学物質には、・OH による反応は起こらな

いため、供給水側の水質は悪化することが考えられる。けれども、どちらの方法においても、

水中で光照射されやすい系であるため、光分解しやすい化学物質の分解やウイルス・大腸菌

な度の不活化においては、光源の能力を十分に活かすことが出来るものと考えられる。最後

に、（e）膜構造内に TiO2を固定化の特徴は、(d) 膜上へ TiO2の固定化の特徴と類似してい

る部分が多く、焼成法で成形されるため、光触媒活性の低下が懸念される。また、光源の能

力を十分に活かすことが出来る点は魅力的であるが、膜上での・OH の生成が非効率である

ため、処理水質および膜詰まりについても懸念される。 

図 2-15 光触媒膜の形態（ⅰ）懸濁回分式光反応器: (a)供給タンクへの UV照射、 

（b）膜モジュールへの UV照射、（c）その中間に位置する反応器への光照射 163） 
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このように、光触媒膜の研究は増加しているものの、その使用形態はそれぞれ異なるため、

同じ光触媒膜であっても、反応メカニズムや処理効率が大きく異なることが考えられる。水

処理技術として膜分離による TiO2 の固液分離が期待されているが、その最適な使用形態に

ついては、どのような方法が適切であるのか十分に明らかになっていない。本論文では、光

照射と促進酸化の両面を活かしたデッドエンド型のセラミック平膜上に集積した TiO2 層に

よる対象物質の処理評価を第 5 章にて行ったので報告する。また、デッドエンド型では、集

積した TiO2（TiO2層）が剥がれる心配がなく、TiO2層上で・OH を集中的に生成し、様々な

物質に反応するため、膜詰まり（膜ファウリング）の低減にも役立つことが考えられる。従

って、第 6章では、下水処理水を用いた際の処理水質および膜詰まりに関する評価を行った

ので、TiO2層の形成による効果を報告する。 

 

2.5.3 膜ファウリング 

ファウリングとは原水に含まれる難溶性成分や高分子の溶質、コロイドなどが膜に付着

して、透過流束を低下させる膜詰まりのことである 167)。時間の経過とともにファウリング

は進行し、主な原因物質は、無機塩類、無機性コロイド、溶解性有機物、付着性微生物等と

さまざまであるが、浄水や下水を対象にした場合のファウリング物質は、主にフミン質、タ

ンパク質、糖類であると報告されている 168～172）。しかしながら、フミン質、タンパク質、糖

類は総称であるため、ファウリング物質を同定することは困難であると言われている 173)。

現在では、原水質、膜の種類、孔径、材質の違いから膜ファウリングのタイプが推定されつ

つある 174～180）。本論文で扱ったセラミック平膜は、単位モジュールあたりの膜面積が小さ

いといったデメリットがあるものの、少ない風量で膜洗浄が可能なことから有機中空糸膜

やセラミックモノリス膜よりも相性が良いといわれており、膜表面が滑らかなため汚泥が

付着しにくく、はがれやすいと言われている 181）。 

ファウリングによる膜抵抗を考慮したモデルでは、原液を濃縮液と透過液に分離するク

ロスフロー濾過や、通常の濾過のように透過液のみ取り出すデッドエンド濾過がよく知ら

図 2-16 光触媒膜の形態（ⅱ）固定ベッド光反応器: d）膜上への TiO2の固定化、 

（e）膜構造内への TiO2の固定化 162） 



３２ 

 

れている 182）。 

一般的に、ファウリングが発生した膜は洗浄を施し、膜処理性能を回復させる。廃棄コス

トを削減し、持続的で低コストでの利用が求められているが、膜洗浄によって、ファウリン

グからどの程度、回復できるかはファウリング物質、膜素材、膜孔径、および洗浄法によっ

て異なる。逆圧洗浄やエアバブリング洗浄などの低コストの物理的洗浄では回復できない

不可逆的膜ファウリングに関しては薬液洗浄が行われる 183)。ファウリング物質が微生物や

たんぱく質の場合には次亜塩素酸ナトリウムや水酸化ナトリウムが用いられ、物理的洗浄

に比べて薬剤を消耗することからコスト面の課題が大きい。 

 

2.6 光触媒を用いた水処理の反応モデル 

光触媒の研究分野では、触媒学から派生した研究分野であるため、不均一触媒反応におけ

る反応機構では、吸着種同士が反応する Langmuir-Hinshelwood モデルと、気相の反応物と

吸着種が反応する Rideal-Eley モデルが有名である。水処理では、水中での反応になるため、

Rideal-Eley モデルは本来採用されないが、Hermann の報告では、光触媒反応は一般的に

Langmuir-Hinshelwood モデルに従い、擬一次反応モデルとされることが多いと述べている
184）。また、高濃度な対象物質(＞5×10-3 M)を対象とする際には、ゼロ次反応に従うことを明

らかにしている 184）。現在では、光触媒を用いた水処理分野における Langmuir-Hinshelwood

モデルは、予測モデルの構築や反応メカニズムの解明に役立っており、多くの学術論文で取

り扱われている。Langmuir-Hinshelwood モデルを基にした光触媒反応モデルは、一般的に式

2-15 のように表される 185）。 

 

r  =  ( k × KL × C ) / ( 1 + KL × C )                 式（2-15） 

 

r：単位面積当たりの反応速度（g/m2/s）、 

k：単位面積当たりの反応速度定数（g/m2/s）、KL：吸着平衡定数 [m3/g]、 

C：対象物質の濃度（g/L） 

 

本節では、Langmuir-Hinshelwood モデルを用いた光触媒を用いた水処理システムでの予測

モデルに関する知見を調査したので、以下に述べる。 

ĆURKOVIĆ et al.は、UV/TiO2懸濁系にて、TiO2の添加濃度を変化させて、Congo Red 染

色溶液の色素の分解との関係性を明らかにした 186）。その結果、TiO2の吸着の度合いは、光

触媒の添加とともに増加すると報告している。また、TiO2の吸着モデルは、Freundlich モデ

ルよりも Langmuirモデルの方が正確であり、UV/TiO2による Congo Redの反応速度定数は、

擬一次反応式に従うことを明らかにしている。しかし、ĆURKOVIĆ et al の研究では、UV/TiO2

による反応速度は光分解と促進酸化の両方を含んだ値であるため、TiO2 添加濃度の増加に

よる光分解への妨害影響は反映されていないため、汎用的なモデル式でないことが考えら

れる。 

TANG et al.では、UV/TiO2懸濁系にて、TiO2の添加濃度、pH を変化させて、色素の１つ

である Acid blue 40 の分解との関係性を明らかにした 187）。その結果、TiO2の吸着の度合い

は、ĆURKOVIĆ et al.の報告と同様に、光触媒の添加とともに増加すると報告している。し
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かし、pH を 3 以上に変動させた際には、UV/TiO2による反応速度は、（光分解と促進酸化の

両方を含む）UV/TiO2による Langmuir モデルに従わないと報告している。TANG et al.は、

Acid blue 40 のアントラセン構造が pH に影響したと推察しているが、実際には、TiO2の等

電点が 6.3 であるため、TiO2懸濁条件下では、TiO2同士で凝集することが考えられるため、

TiO2表面の吸着サイトの割合が変化した可能性が高いと考えられる。また、等電点の値を考

えると pH によっては、吸着サイトが等価でなくなる可能性もありうる。そのため、Langmuir

の定義の１つ「吸着媒には有限な数 N の吸着サイトがあり、そこだけで吸着質分子と反応

する」の吸着サイトが変動し、Acid blue 40 の吸着量が変化するため、吸着速度定数の抽出

に影響を及ぼしたのではないかと考えられる。また、「すべての吸着サイトは等価である」

ことも等電点を考慮すれば、TiO2の性質に矛盾していたのではないかと考えられる。 

阿部らは、回分式の TiO2固定系にて、TiO2の添加濃度と、UV 照射強度、撹拌子の回転速

度を変化させて、メチレンブルーの分解との関係性を明らかにした 188）。光分解の影響を避

けるために、ブラックライト（主波長:350 nm）を用いて、UV/TiO2懸濁系と同様に、Langmuir

モデルに従うのかを評価した。TiO2の添加濃度を変化させた実験では、反応速度は Langmuir

モデルに従い、一次反応として示すことができると報告している。UV 照射強度を変化させ

た実験では、反応速度と UV 照射強度の関係は、UV 照射強度が高くなると反応速度は徐々

に頭打ちになることが報告されている。また、対象物質の初濃度の違いによって、その頭打

ちになるまでの時間、および反応速度の高さが異なることが報告されている。撹拌子の回転

速度を変化させた実験では、低濃度条件よりも高濃度条件の方がより低い撹拌子回転速度

で反応速度の上昇がみられなくなる傾向にあると報告している。よって、阿部らの報告では、

固定化光触媒の反応速度は、以下の式 2-16のように示すことができるとしている。 

 

－r  = α × IΘ × ( A / V ) × ( f(ω)×C ) / ( 1 + f(ω) ×C )       式（2-16） 

 

r：反応速度（μM-1）、 

α：固定化光触媒の反応活性や対象物質の分解性に関する定数（cm2 /mW）、 

I：UV 照射強度（mW/cm2）、Θ：光分解に依存する対象物質の固有の係数(-)、 

A：光触媒面積（cm2）、V：試料容積(L)、f(ω)：回転速度によって定まる定数（m3/g）、 

C：対象物質の濃度（g/L） 

 

安井らは、回分式の TiO2固定系（チタンビーズ）にて、メチレンブルーの初濃度と UV 照

射強度を変化させて、メチレンブルーの分解との関係性を明らかにした 189）。その結果、チ

タンビーズは Langmuir モデルに従い、メチレンブルーを吸着した。また、光触媒分解にお

けるメチレンブルーの分解は、吸着と同時に反応が生じていることを明かしている。さらに、

メチレンブルーの吸着特性と光触媒分解をモデル式で表現できたと述べている。 

上記の文献では、光分解しない物質またはほぼ光分解しない物質を対象とし、UV/TiO2に

よる対象物質の分解モデルを構築している。しかしながら、水中には様々な化学物質が存在

し、光分解する化学物質も多く存在する。また、TiO2に吸着しにくい物質も TiO2光触媒反

応の・OH によって分解することも考えられる。さらに、Langmuir モデルを基にした光触媒

反応モデルは、光触媒の反応速度と物理吸着に関係した反応式であるため、UV 照射強度の
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違いや攪拌の度合い（反応物の供給）によって、反応速度が変動することがありうる 190）。

水処理分野では未だ充分に広まっていないが、近年では、Ollis et al.や、住吉らが修正

Langmuir-Hinshelwood 型光触媒反応モデルなどを報告している 185, 191)。TiO2懸濁系では、光

分解と促進酸化の両面の効果を含んで評価している。また、実用的ではない系であり、その

あとに TiO2 の固液分離することになれば、その際にも対象物質の除去または分解が起こる

可能性があるため、UV/TiO2 による処理評価として適切なのか曖昧なものに思える。また、

TiO2 固定系では、TiO2 の光触媒活性が変化することが懸念される。また、TiO2 に吸着しや

すい物質のみを対象物質にしている知見が非常に多いため、様々な化学物質にも適応でき

る処理モデルを提案できることが望ましいと考えられる。 

 本研究で考案した UV/TiO2 層/セラミック平膜処理は、光分解の特性も活かし、膜ろ過と

同時に TiO2に吸着しにくい物質も TiO2層上の・OH で分解する処理システムの系である。

また、様々な PPCPs を分解の対象としているため、Langmuir-Hinshelwood モデルを用いて

評価するのは適切ではないものと考えられる。そこで、本論文の第 4 章では、UV/TiO2層/セ

ラミック平膜処理による・OH の生成効率を明らかにし、第 5 章では、本処理システムによ

る PPCPs の分解モデルを新たに構築した。 

 

2.7 下水再生処理における今後の光触媒技術の展望 

Loeb et al.は、光触媒を用いた水処理に関する文献は、2000年以降で 8000 件以上になり、

急激に増え続けているが、実際の水処理システムにおける光触媒の適応は、他の促進酸化技

図 2-17 1999年から 2017年までの光触媒を用いた水処理に関する出版物の数 269） 
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術と比較して、極めて制限されていると述べている（図 2-17）110）。この理由は、材料設計

や機械的評価に特化している学術研究は、本来必要不可欠である実用化の検討を無視して

おり、産業用途との間にギャップが生じていると指摘している。近年の学術研究では、光触

媒材料の効率化が注目されており、助触媒や遷移金属との組合せ、N-ドープなどの手法を駆

使して、可視光応答型光触媒の開発が注目されている 110, 192~194）。そのため、現段階は、可

視光応答型光触媒の開発であるため、光触媒の選択性は広がっているもの、実用面には十分

反映できていないものと思われる。また、飲料水利用でのコスト評価では、処理水量 1 m3

当たりの電力消費量で表すことが多く、UV ランプを使用した UV/TiO2 懸濁系では、10 

kWh/m3 以上かかるとされている 195）。UV/H2O2 や O3/H2O2 の促進酸化処理は、処理水量 1 

m3 当たりの電力消費量が 1 kWh/m3 未満となることが報告されているため、実際には

UV/TiO2 懸濁系の処理効率は悪いものと考えられる 195）。この理由は、主に光触媒粒子によ

る光の妨害などをはじめとする、水処理における光触媒利用の最適化が十分に進んでいな

いためだと考えられる。また、光触媒は、太陽光利用も期待できるため、更なる低コストの

運用が望めるものだと思われる。従って、水処理における光触媒利用を最適化した処理シス

テムの評価は、現在開発が著しい他の光触媒を用いた際にも、太陽光や UV-LED などの光

源を用いた際にも、水処理における光触媒の有効性および有用性を示す際に重要になるも

のと考えられる。 

 また、平川らの報告によると、水処理における TiO2光触媒は、対象物質の濃度範囲が ppm, 

ppb であれば有効であるとされているため 157）、PPCPs のような微量汚染物質の除去は十分

に可能であるものと考えられる。渡辺らの報告によると、大腸菌、緑膿菌、黄色ブドウ球菌、

MRSA、レンサ球菌、う蝕原生細菌、乳酸菌、枯草菌、耐熱性細菌胞子、サルモネラ菌、腸

炎ビブリオ菌、大腸菌ファージ QB、インフルエンザウイルスなどにも光触媒による不活化

効果が確認されている 196）。入江らの報告では、蛍光灯の照射強度が 1 μW/cm2であっても、

TiO2 光触媒による大腸菌の不活化が報告されていることから、病原微生物であるウイルス

や菌類にも効率よく消毒できるものと推察される 197）。さらに、谷崎らの報告によると、TiO2

光触媒はトリハロメタンの主成分であるクロロホルムや水道水中に残存する TOC 成分の除

去にも効果が期待できると述べている 198）。 

その他、TiO2光触媒は、高い酸化力以外にも超親水性の働きも注目されており、光応答性

によって、TiO2表面と水の接触角が約 30 分でほぼ 0 度に達することが報告されている 104，

199)。超親水性の機構も TiO2の酸化反応と同じく、その発現メカニズムは少しずつ解明され

つつある 104, 105, 199～202）。従って、TiO2光触媒を用いた水処理システムでは”高い酸化力”と超

親水性”の二面性を活かした設計が今後期待されるものと思われる。 

 

2.8 まとめ 

 本章では、水環境中における PPCPs の問題をはじめ、PPCPs の除去または分解を目的と

した水処理技術を紹介し、促進酸化処理における TiO2 光触媒に関する多くの知見を、反応

機構から PPCPs の処理効率、実験条件や原水質による影響、・OH の評価方法についてまと

めた。また、最も多く報告されている UV/TiO2懸濁系の問題点をいくつか解説し、現在、注

目されつつある実用的な光触媒膜の反応系を紹介した。さらに、光触媒を用いた水処理モデ

ルの種類と課題を挙げ、水処理分野における光触媒の今後の展望を述べた。 
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 この膨大な知見により、本研究で考案した UV/TiO2層/セラミック平膜処理は、UV 照射と

TiO2層上の集中的に生成された・OH によって、従来の UV/TiO2懸濁系よりも効率よく 

PPCPs を分解できると考えられる。従って、セラミック平膜上の TiO2層の優位性を明らか

にするため、第 3 章で UV/TiO2 懸濁系における・OH の生成効率と PPCPs54 種の処理特性

に関する評価を行い、第 4 章と第 5 章にて、セラミック平膜上の TiO2層における・OH の

生成効率と PPCPs54 種の処理特性に関する評価を行った。また、第 4 章では、・OH の生成

濃度の予測モデルを構築し、第 5 章では、Langmuir モデルではない PPCPs の UV 照射と・

OH による分解モデルを構築した。また、そのモデルから本処理システムの優位性に関する

考察を行った。第 6 章では、実下水処理水を用いて、本処理システムによる PPCPs の処理

効率および膜詰まりに関する運転性能を評価した。本研究で得られる結果は、既存研究で欠

如していた実験条件や原水質の影響も含めており、UV 照射と促進酸化の両面を活かした光

触媒膜の反応系におけて、非常に重要な知見になるものと考えられる。 
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第 3 章 TiO2 を保持・回収可能な TiO2層/セラミック平膜処理システムの構築と

UV/TiO2 懸濁における PPCPs の処理特性の把握 

 

3.1 はじめに 

 本章では、UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過処理システムの TiO2層の効果を評価するため

に、実験装置の作成方法、光源や UV 照射強度の設定方法をはじめに述べた。また、光触媒

反応による・OH の生成効率の評価方法、PPCPs の処理効率の評価方法、その他の水質項目

の分析方法について解説した。最後に、既存研究で報告の多い UV/TiO2懸濁系にて実験を行

い、・OH の生成効率と PPCPs の処理特性の基礎的な特徴について考察した。 

 

3.2 TiO2層/セラミック平膜型実験装置の作成方法 

 TiO2を保持・回収可能な TiO2層/セラミック平膜の実験装置を作成するために、膜による

TiO2の固液分離の検討を行った。はじめに、液相中の TiO2（P25：アナターゼ対ルチル比 3：

1, 粒径サイズ：20 nm, Evonic 社）の凝集サイズを把握することで、TiO2の固液分離に最適

な膜孔径の選定を行った。TiO2 層は、セラミック平膜を吸引ろ過することで形成させるた

め、セラミック平膜上の TiO2 粒子の集積密度が大きい場合には、膜詰まりの発生が懸念さ

れる。そのことから、TiO2粒子の集積密度と膜間差圧の関係についても調査を行った。 

 

3.2.1 液相中の TiO2の凝集サイズ 

 pH 自動コントローラーと H2SO4、NaOH を用いて、純水の pH（2.87, 4.53, 5.69, 6.55, 6.77, 

7.33, 8.54, 10.45, 12.00）を調整後、TiO2 0.03 gを添加することで、pH の異なる TiO2懸濁溶

液をそれぞれ調整した。各 TiO2懸濁溶液の TiO2の凝集サイズは、粒度分布計 Zetasizer Nano 

ZS(Malvern 製)を用いて測定し、TiO2 の凝集サイズの直径が 220～6439 nm の範囲を示した

（図 3-1）。従って、pH2.87～12.00における TiO2の最小凝集サイズ（pH2.87 と pH5.69）は

220 nm であることが確認された。このことから、pH2.87~12.00 における TiO2 懸濁溶液の

TiO2は、膜孔径 100 nmである精密ろ過膜（Microfiltration Membrane : MF 膜）で固液分離で

図 3-1 pH2.87～12.00における液相中の TiO2の凝集サイズ 
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きることが明らかになった。 

 

3.2.2 セラミック平膜型反応器の作成方法 

 セラミック平膜上(膜孔径 0.1 µm、MF 膜、明電舎製)に塩化ビニル製の枠（高さ 2.0 cm）

を上面にホットボンドにて接着し、有効膜面積 25.0 cm2（5.0 cm×5.0 cm）となるように成型

し、ペリスタリックポンプ（SJ-1211Ⅱ-H, アトー製）により実験原水を下向流で吸引ろ過で

きるようにした（図 3-2）。また、セラミック平膜型反応器は実験開始前に純水に浸漬させた

後、N2 ガスによる圧力封入試験を行い、反応器内からのリークが発生しなかったものを本

研究に用いた。膜間差圧（TMP: Trans Membrane Pressure：TMP）の測定には、デジタル圧力

計（長野計器 株式会社製）を使用した。 

 

3.2.3 TiO2層の形成方法、TiO2層の集積密度の検討 

 TiO2 を超純水 (Milli-Q 水) に懸濁させた溶液を、セラミック平膜上の塩化ビニル製の枠

内に注いだ。その後、実験開始までペリスタリックポンプにて吸引ろ過を行い、TiO2ケーキ

層（TiO2層）を形成させた。TiO2層の最適な集積密度の検討では、はじめに TiO2 0.005, 0.010, 

0.030, 0.050, 0.100, 0.500, 1.000 g をそれぞれ超純水（Milli-Q 水）50 mL に懸濁させた。その

後、その TiO2 懸濁溶液をセラミック平膜上の塩化ビニル製の枠内に注ぎ、処理水側のチュ

ーブをセラミック平膜上に設置して、ろ過流速 5.0 mL/min（流束 2.9 m3/(m2/日）の条件下で

60 分間の TiO2懸濁溶液を循環させた。TiO2層の集積密度の違い（2, 4, 12, 20, 40, 200, 400 

g/m2）による膜詰まりの影響を評価するために、デジタル圧力計（長野計器製）を用いて、

TiO2層/セラミック平膜ろ過の TMP を測定した（図 3-3）。それらの TMP の結果は、TiO2層

の集積密度 2~20 g/m2の範囲では、概ね同じ TMP の値（14 kPa 付近）を示し、TiO2層の集

積密度の違いによる変化は確認されなかった。しかしながら、TiO2層の集積密度 40, 200, 400 

図 3-2 セラミック平膜の実験装置の概略図 
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g/m2における TMP の値は、それぞれ 19, 67, 96 kPa と増加し、TiO2層の集積密度 400 g/m2で

は、ペリスタリックポンプにて 5.0 mL/min で膜ろ過することができなかった。従って、TiO2

層の集積密度 20 g/m2を越えると、膜ろ過するのに多くのエネルギーが必要となることが明

らかになった。 

 次に、実験開始 60 分前と実験開始 0 分のセラミック平膜上の塩化ビニル製の枠内の上澄

水の光学密度及び 0 分時の光学密度を測定し、TiO2粒子がセラミック平膜上に TiO2層とし

て形成できているのかを確認した（図 3-4）。光学密度の測定には、紫外可視分光光度計

Aqualog (HORIBA 製)を使用した。なお、TiO2による反射･散乱の影響で吸光度の値が得られ

なかった吸収波長は、未検出（N.D.）として表示した。 

 

3.3 UV/TiO2層/セラミック平膜の実験装置の作成方法 

第２章で述べたように、UV 照射によって TiO2から生成される・OH の生成効率は、TiO2

に照射される UV の“照射波長”と“照射強度”、TiO2 の “吸収波長”と“吸光度”によって変動

する。そこで、本節では TiO2の吸収スペクトルを測定することで・OH を効率良く生成でき

る照射波長と UV 照射強度を推察し、・OH の生成効率に最適な光源を選定した。そして、

図 3-4 塩化ビニル製の枠内と処理水における TiO2の光学密度 

図 3-3 TiO2層の集積密度と TMPの関係 
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その光源と TiO2層を形成させたセラミック平膜型反応器を組合せて、UV/TiO2層/セラミッ

ク平膜ろ過の処理システムを構築した。なお、本節では、TiO2層上の UV 照射強度を推算す

る手法についても解説する。 

 

3.3.1 TiO2の吸収スペクトルに基づく最適な光源の選定 

 TiO2の吸収波長は、一般的に 415 nm以下とされているが、どの照射波長が効率良く UV

を吸収できるのかは十分に明らかになっていない。この理由の１つとして、TiO2が水に溶解

せず、光の散乱や反射の性質も有していることが原因として挙げられる。そのため、吸光度

計によって直接 TiO2懸濁溶液を測定した場合には、図 3-5 上）のように TiO2の吸収スペク

トルを正しく測定することができず、吸収･散乱･反射を含んだ光学密度として表記される

ことが多い 1, 2）。そこで本研究では、光ファイバー分光計 AvaSpec 2048（AVANTES 社）を

用いて TiO2の拡散反射スペクトルを測定し、Kubelka-Munk変換により理論的に吸光スペク

トルを把握した（図 3-5 下）。その結果、本実験で用いた TiO2は、420 nm 以下の UV 光を

吸収でき、420 nmから 320 nmに近づくにつれて、光学密度が著しく高くなることが確認さ

れた。また、TiO2の吸収波長 320 nmから 250 nm 付近においては、緩やかに光学密度が上

図 3-5 上)異なる TiO2添加濃度における液相中の TiO2の光学密度 

    下）Kubelka-Munk変換による TiO2（P25）の吸収スペクトル 
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昇し、1.25～1.50 と高い値を示した。このことから、本研究では、下水処理分野で UV 消毒

として広く取り扱われている主波長 254 nmの低圧水銀ランプ（UV254）を本研究に用いる

こととした。 

 

3.3.2 UV/TiO2層/セラミック平膜の実験装置および実験条件 

 UV/TiO2層/セラミック平膜の実験装置の概略図を図 3-6 に示す。本節 3.2.3 にて作成した

TiO2層/セラミック平膜型反応器に、ペレスタリックポンプ（SJ-1211Ⅱ-H アトー製）を用い

て実験原水をろ過流速 5.0 mL/min において下向流でデッドエンドろ過した。恒温装置によ

り、実験原水および実験装置内を 25±1℃の条件で実験を行った。光源として主波長 254 nm

の低圧水銀ランプ UV254（QCGL4W-21, 岩崎電気株式会社）を 4 本用いて有効膜面に均一

な照射強度で照射されるように設置した。また、照射強度を安定させるために実験開始 30

分前から予備点灯を行ったものを使用した。実験原水には、本節 3.4, 3.5 で紹介する DMSO

実験原水、PPCPs 実験原水（純水系または下水処理水系）、粒子の影響を取り除いた下水処

理水を用いた。 

 

3.3.3 水面および TiO2層上の UV照射強度の測定方法 

 水面および TiO2 層上の UV 照射強度は、UV ランプと反応器との距離を変動させること

で調整した。TiO₂層上の UV 照射強度は以下の方法で算出した（図 3-7）。UV ランプから反

応器の水槽水面までの距離 2.0、3.2、3.9、4.6、7.0、10.2、15.0、17.5、20.0、25.5、28.0 cm

に応じた水槽水面の UV 照射強度を UV-PadE（アルゴ社）で測定した(図 3-8)。その結果、

図 3-9 に示すように、UV ランプから反応器の水槽水面までの距離に応じて、水槽水面の UV

照射強度は、それぞれ 9.83、8.72、7.92、7.07、5.38、3.57、1.87、1.67、1.46、0.87、0.63 mW/cm2

の値を示し、係数 11.4と変数-0.105 の指数関数に従うことが確認された。そのことから、第

4 章から第 6章では、光源の UV 照射強度と上記の関数に用いて、水槽水面の UV 照射強度

図 3-6 UV/TiO2層/セラミック平膜の実験装置の概略図 
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を推算した。 

 次に、TiO2層上の UV 照射強度を算出方法について述べる。本節 3.4 及び 3.5 の各実験原

水の 1cm当たり波長 254 nmの吸光度を測定し、その溶液の吸光度を A とし、透過率を T と

したとき、Lambert-beer の法則から吸光度と透過率との関係は次式 3-1 のように示される。 

 

A＝2-log10T      式（3-1） 

 

この式 3-1 と吸光度から水層内の 1 cｍ当たりの透過率を算出した。これらの値と TiO₂層

から液面までの距離が 2.0 cmであることから、第 4～6 章では、以下の式 3-2 を用いて、TiO₂

層上の UV 照射強度を算出した。 

 

TiO₂層上の UV 照射強度(mW/cm²) 

        ＝膜の水槽水面の照射強度×(1 cm当たりの透過率)²     式（3-2） 

 

図 3-7 UV254と UV-PadE の受光部の距離から液面上の UV照射強度を推算する方法 

図 3-8 UV254 と UV-PadE の受光部の距離と UV照射強度の関係性 
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3.4 UV254を用いた光触媒の水質浄化性能の評価方法 

 TiO2の光触媒反応による・OH の生成効率の効果を把握するために、JIS R 1704 のジメチ

ルスルホキシド（Dimethyl sulfoxide：DMSO）法を参考にした 3）。DMSO 法では、DMSO の

光分解の影響が小さい光源を選定する必要があり、ブラックライト(照射波長 365～380 nm)

を使用することを推奨している。しかし、本節 3.3.1 にて、ブラックライトよりも短波長で

ある UV254 を用いた方が TiO2の UV 光の吸収効率が高いことが明らかになった。そこで、

UV254 による DMSO の光分解性を確かめるために、DMSO の UV 吸収スペクトルを測定し

た。また、本節では、JIS R 1704 の DMSO 法による・OH の生成モル濃度の推算方法と、評

価物質であるDMSOとその分解生成物であるメタンスルホン酸（Methanesulfonic acid：MSA）、

硫酸イオン（Sulfate ion：SO4
2-）の分析方法についても解説する。 

 

3.4.1 DMSO実験原水の調整 

本実験で用いた DMSO 実験原水は、JIS R 17043)を参考に、DMSO 10 mgを 1000 mL の純

水に溶解したもの（DMSO 濃度：10 mg/L）を使用した。デジタル pH コントローラー（日

伸理化社）と NaOH、H2SO4を用いて、DMSO 実験原水の pH を 6.5 に調整した。調製後、

直ちに使用しないものは密栓して遮光し、5 ℃の温度で保存した。 

 

3.4.2 DMSOの吸収スペクトル 

 DMSO の吸収スペクトルを測定するために、水中溶存有機物蛍光測定装置 Aqualog 

(HORIBA 製)を用いて、DMSO（10 mg/L）の吸光度を測定した（図 3-9）。その結果を以下に

示す。 

 

DMSO の吸光度は、吸収波長 233 nmから 800 nmまで 0.01 以下の値を示した。吸収波長

200 nmから 233 nmでは、短波長になるにつれて、吸光度 0.16（透過率：67％）まで著しく

高くなることが確認された。このことから、UV254 による DMSO の光分解性は、極めて小

さくなることが推察された。 

 

図 3-9 DMSO実験原水中の DMSOの吸光度 
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3.4.3 ･OHの生成濃度の推算方法 

 DMSO 法による・OH の生成モル濃度は、下記の化学反応式 3-3 に示すように、DMSO ま

たは MSA のモル当量と・OH のモル当量が等しくなることから、DMSO または MSA の分

子量（78.13, 96.10 g/mol）を換算して、･OH のモル濃度を推算することができる。 

 

DMSO＋･OH＋O2→MSA＋･CH3       式（3-3） 

 

分解生成物である MSA は、DMSO がほとんど存在しない場合、MSA と･OH の反応が進

み、SO4
2-を生成することが報告されている 3）。そこで本研究では、式 3-3 が成立するのか確

かめるために、DMSO、MSA、SO4
2-をそれぞれ GC-MS、LC-MS/MS、イオンクロマトグラ

フィーにて定量分析を行い、それらのモル濃度を把握し、･OH のモル濃度を推算した。以

下に、DMSO の UV 吸収スペクトルと DMSO、MSA、SO4
2-の分析条件について説明する。 

 

3.4.4 GC-MSによる DMSOの分析条件 

 DMSO の測定には、ガスクロマトグラフィー質量分析計：GC-MS（Varian社）を用いて測

定を行った。本実験で用いられた DMSO は、純水に添加して各実験を行ったため、実験原

水および処理水中の DMSO は採水後、直ちに前処理を行い、GC-MS で分析を行った。前処

理では、試料 3 mL に DMSO-d6（100 mg/L）300 μL 添加した後、コンディショニングおよ

び通水済みの InertSep AC（ジーエルサイエンス社）にて試料を通水した。Milli-Q にて十分

共洗いを行ったあとに、減圧を 1 時間して水分を取除いた。減圧後に GC-MS 用の EtOH 3 

mL にて抽出を行い、インジェクションバイアルに移した試料 800 μL に内部標準物質 トル

エン-d8 200 μL を添加し、GC-MS で分析した。定量には、絶対検量線法 4, 5）と内部標準法 4, 

5）を用いて、試料の濃度を測定した。DMSO の検出下限値は 0.01 mg/L 程度であったことか

ら、検量線には、DMSO の濃度が 0.10、0.25、0.50、1.00、5.00、10.00 mg/L となるように調

整し、GC-MS で分析を行った。以下に、GC-MS の測定条件および検量線の調整方法を示す

（表 3-1、表 3-2）。 

 

分析装置 GC-300V、MS-450V
カラム流量 1 mL/min
分析カラム VF-624（60 m×0.25 mm, 1.4 μm）
カラム温度 60℃(1 min)→ 180℃(10℃/min)→280℃(15℃/min)
注入口温度 170℃
注入量 1μL
注入方法 スプリットレス
インターフェイス温度 230℃
イオン化法 EI法
モニターイオン DMSO:63（定量）, 78（確認）、DMSO-d6:66(定量), 84（確認）

表 3-1 GC-MSの測定条件 
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3.4.5 LC-MS/MSによる MSA の分析条件 

 MSAの測定には、液体クロマトグラフ－タンデム質量分析計：LC-MS/MS{UPLC(AQUITY, 

Waters)、MS/MS(Quattro micro API, Waters)}を用いて測定を行った。本研究の測定対象である

MSA は、純水に DMSO を添加して各処理実験を行ったため、処理水中の MSA は採水後、

直ちに LC-MS/MS で分析を行った。定量には、絶対検量線法 4, 5)を用いて、試料の濃度を測

定した。MSA の検出下限値は 0.1 μg/L 程度であったことから、検量線には、MSA の濃度が 

1、10、100、1000、10000 μg/L になるように調製し、LC-MS/MS で分析を行った。以下に、

LC-MS/MS の測定条件および検量線の調整方法を示す。（表 3-3, 表 3-4）。 

 

 

標準物質濃度（mg/L） 10 5 1 0.5 0.25 0.1

Stock100ppm/1ppmの 100ppm 100ppm 100ppm 1ppm 1ppm 1ppm

分取量（μL） 100 50 10 500 250 100

+

EtOH

（μL）

+

サロゲート添加量

100mg/L（μL）

+

内標の添加量1PPM

（μL）
200 200 200 200 200 200

=

合計容量（μL） 1000 1000 1000 1000 1000 1000

100 100 100

600 650 690 200 450 600

100 100 100

表 3-2 検量線の調整方法 

LC MS/MS

測定機器 測定機器

イオン化法

キャピラリー電圧

流速 ソース温度

脱溶媒ガス温度

脱溶媒ガス流量

Time

(min) モニターイオン

0.0 95.0 5.0 コーン電圧

2.5 2.0 98.0 コリジョン電圧

3.0 2.0 98.0

4.0 95.0 5.0

4.5 95.0 5.0

カラム
Waters AQUITY UPLC BEH C18

 (2.1mmx100mm, 1.7μm)

移動層
B: 98% MeOH, 2% H2O, 0.1% FA

Negative Ion

0.8 kV

150C

450C

600 L/hr

50 L/hr

95.00＞79.90

40.0

15.0

A: 98% H2O, 2% MeOH, 0.1% FA

グラジエント A (%) B (%)

カラムガス流量

カラム温度 45°C

0.35 mL/min

注入量 15 μL

Waters UPLC AQUITY Waters Quattro micro API

Electrospray Ionization (ESI)

表 3-3 MSAの測定条件 
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3.4.6 イオンクロマトグラフィーによる SO42-の分析条件 

SO4
2-の測定には、イオンクロマトグラフィー：Dionex Aquion IC (Thermo Fisher)を用いて

測定を行った。本研究の測定対象である SO4
2-は、本節 3.4.4 および 3.4.5 と同様に、処理水

中の SO4
2-は採水後、直ちにイオンクロマトグラフィーで分析を行った。定量には、絶対検

量線法 4, 5)を用いて、試料の濃度を測定した。SO4
2-の検出下限値は 3.0 mg/L 程度であったこ

とから、検量線には、陰イオン混合標準溶液１（富士フィルム和光純薬）を用いて、SO4
2-の

濃度が 5.0、10.0、25.0、50.0、100.0 mg/L になるように調製し、イオンクロマトグラフィー

で分析を行った。以下に、イオンクロマトグラフィーの測定条件を示す。（表 3-5）。 

 

3.5 PPCPsの濃度の測定方法 

3.5.1 対象の PPCPs 

 本研究で対象にした54種のPPCPsは、薬効分類ごとに、鎮痛剤（ステロイド系鎮痛剤、

非ステロイド系鎮痛剤）、抗不整脈剤、抗菌薬（キノロン系合成抗菌剤、ニューキノロン

表 3-4 検量線の調整方法 

イオンクロマトグラフィー

測定機器

カラム温度

流速

サプレッサ

サプレッサの電流値

トータル電導度

注入量

移動層

ガードカラム
陰イオンガードカラムAG12A

 (4 mm x 50 mm)

　　 22 ｍA

15 μL

35°C

0.35 mL/min

　　14.3 μS

NaHCO3 0.3 mM, Na2CO3 2.7 mM

ADRS 4 mm

Dionex Aquion IC 

カラム
陰イオン交換カラムAC12A

 (4 mm x 200 mm)

表 3-5 H2SO4の測定条件 
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系合成抗菌剤、サルファ剤合成抗菌剤）、抗生物質（テトラサイクリン系抗生物質、マク

ロライド系抗生物質、農薬/動物薬抗生物質、クロラムフェニコール系抗生物質）、その他

（葉酸合成阻害薬、抗てんかん薬、抗真菌剤、殺菌消毒剤、精神病治療薬、気管支拡張

剤、消化性潰瘍用剤、利尿剤、抗腫瘍薬、強心剤、高脂血症用剤、鎮痒剤、昆虫忌避剤、

カルバドックス代謝物）として分類した。そのうち、azithromycin (Fluka)、 levofloxacin 

(Fluka)、 ciprofloxacin (MP Biomedicals)、 fenoprofen (LKT)、 metoprolol (LKT)、 salbuta

mol (Tocris Bioscience)を除くPPCPsは、和光純薬から購入した。 

PPCPs の物性や構造については、表 3-6 及び表 3-7、表 3-8 に示す。 
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 表 3-6 対象物質の物性一覧表 6） 

No. 物質名 分子量 分子式

1 acetaminophen 151.16 C8 H9 N O2

2 antipyrine 188.23 C11 H12 N2 O

3 diclofenac 319.14 C14 H11 Cl2 N O2

4 isopropylantipyrine 230.31 C14 H18 N2 O

5 fenoprofen 242.28 C15 H14 O3

6 indomethacin 357.79 C19 H16 Cl N O4

7 ketoprofen 254.29 C16 H14 O3

8 mefenamic acid 241.29 C15 H15 N O2

9 naproxen 230.26 C14 H14 O3

10 atenolol 266.34 C14 H22 N2 O3

11 disopyramide 339.47 C21 H29 N3 O

12 diltiazem 450.99 C22 H26 N2 O4 S

13 dipyridamol 504.64 C24 H40 N8 O4

14 metoprolol 267.37 C15 H25 N O3

15 propranolol 295.81 C16 H21 N O2

16 nalidixic acid キノロン系合成抗菌剤 232.24 C12 H12 N2 O3

17 ciprofloxacin 367.81 C17 H18 F N3 O3

18 enrofloxacin 359.40 C19 H22 F N3 O3

19 levofloxacin 361.37 C18 H20 F N3 O4

20 norfloxacin 319.34 C16 H18 F N3 O3

21 sulfadimethoxine 310.33 C12 H14 N4 O4 S

22 sulfadimidine 278.33 C12 H14 N4 O2 S

23 sulfapyridine 249.29 C11 H11 N3 O2 S

24 sulfathiazole 255.32 C9 H9 N3 O2 S2

25 sulfamerazine 264.30 C11 H12 N4 O2 S

26 sulfamethoxazole 253.28 C10 H11 N3 O3 S

27 sulfamonomethoxine 298.32 C11 H12 N4 O3 S

28 chlortetracycline 478.89 C22 H23 Cl N2 O8

29 oxytetracycline 460.44 C22 H24 N2 O9

30 tetracycline 480.90 C22 H24 N2 O8

31 azithromycin 749.00 C38 H72 N2 O12

32 clarithromycin 747.97 C38 H69 N O13

33 roxithromycin 837.07 C41 H76 N2 O15

34 tylosin 916.10 C46 H77 N O17

35 tiamulin 農薬/動物薬・抗生物質 493.76 C28 H47 N O4 S

36 thiamphenicol クロラムフェニコール系抗生物質 356.23 C12 H15 Cl2 N O5 S

37 trimethoprim 葉酸合成阻害剤 290.32 C14 H18 N4 O3

38 carbamazepine 236.27 C15 H12 N2 O

39 primidone 218.25 C12 H14 N2 O2

40 griseofulvin 抗真菌剤 352.77 C17 H17 Cl O6

41 triclocarban 315.58 C13 H9 Cl3 N2 O

42 triclosan 289.54 C12 H7 Cl3 O2

43 sulpiride 消化性潰瘍用剤、精神病治療薬 341.43 C15 H23 N3 O4 S

44 salbutamol 239.31 C13 H21 N O3

45 theophylline 180.16 C7 H8 N4 O2

46 pirenzepine 消化性潰瘍用剤 351.41 C19 H21 N5 O2

47 furosemide 利尿剤 330.75 C12 H11 Cl N2 O5 S

48 cyclophosphamide 抗腫瘍剤 261.08 C7 H15 Cl2 N2 O2 P

49 caffeine 強心剤 194.19 C8 H10 N4 O2

50 bezafibrate 361.83 C19 H20 Cl N O4

51 clofibric acid 214.65 C10 H11 Cl O3

52 crotamiton 鎮痒剤 203.28 C13 H17 N O

53 DEETα 昆虫忌避剤 191.27 C12 H17 N O

54 2QCAβ カルバドックス代謝物 174.15 C9 H6 N2 O2

αDEET：N,N -diethyl-m-tolamide
β2QCA：2-quinoxaline carboxylic acid

殺菌消毒剤

気管支拡張剤

高脂血症用剤

その他

抗てんかん薬

薬効分類

抗菌剤

鎮痛剤

抗不整脈薬

抗生物質

ニューキノロン系合成抗菌剤

サルファ剤（合成抗菌剤）

テトラサイクリン系抗生物質

マクロライド系抗生物質
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No. 物質名 分子量 -Ｆ -Cl -Br -I -OH -O-
-Ｃ=ＯＯ-
エステル

結合

-CO-
カルボニル基

（ケトン、アルデヒド）

-COOH
カルボキシル基

1 acetaminophen 151.16 - - - - - - - - -
2 antipyrine 188.23 - - - - （1） - - （1） -
3 diclofenac 319.14 - 2 - - - - - - 1
4 isopropylantipyrine 230.31 - - - - （1） - - （1） -
5 fenoprofen 242.28 - - - - - 1 - - 1

6 indomethacin 357.79 - 1 - - - 1 - 1 1
7 ketoprofen 254.29 - - - - - - - 1 1
8 mefenamic acid 241.29 - - - - - - - - -

9 naproxen 230.26 - - - - - 1 - - 1

10 atenolol 266.34 - - - - - - 1 - -
11 disopyramide 339.47 - - - - - - - - -
12 diltiazem 450.99 - - - - - 1 1 1 -
13 dipyridamol 504.64 - - - - 4 - - - -
14 metoprolol 267.37 - - - - 1 2 - - -
15 propranolol 295.81 - - - - 1 1 - - -

16 nalidixic acid 232.24 - - - - - - - - 1
17 ciprofloxacin 367.81 1 - - - - - - 1 1
18 enrofloxacin 359.40 1 - - - - - - 1 1
19 levofloxacin 361.37 1 - - - - 1 - 1 1
20 norfloxacin 319.34 1 - - - - - - 1 1
21 sulfadimethoxine 310.33 - - - - - - - - -
22 sulfadimidine 278.33 - - - - - - - - -
23 sulfapyridine 249.29 - - - - - - - - -
24 sulfathiazole 255.32 - - - - - - - - -
25 sulfamerazine 264.30 - - - - - - - - -
26 sulfamethoxazole 253.28 - - - - - - - - -
27 sulfamonomethoxine 298.32 - - - - - - - - -

28 chlortetracycline 478.89 - 1 - - 4（3） - - 3（4） -
29 oxytetracycline 460.44 - - - - 4（3） - - 3（4） -
30 tetracycline 480.90 - - - - 4（3） - - 3（4） -
31 azithromycin 749.00 - - - - 5 5 1 - -
32 clarithromycin 747.97 - - - - 4 5 1 1 -
33 roxithromycin 837.07 - - - - 4 7 1 - -
34 tylosin 916.10 - - - - 5 8 1 2 -
35 tiamulin 493.76 - - - - 1 - 1 1 -
36 thiamphenicol 356.23 - 2 - - 2 - - 1 -

37 trimethoprim 290.32 - - - - - 3 - - -
38 carbamazepine 236.27 - - - - - - - - -
39 primidone 218.25 - - - - - - - - -

40 griseofulvin 352.77 - 1 - - - 4 - 2 -

41 triclocarban 315.58 - 3 - - - - - - -
42 triclosan 289.54 - 3 - - 1 1 - - -
43 sulpiride 341.43 - - - - - 1 - - -
44 salbutamol 239.31 - - - - 3 - - - -
45 theophylline 180.16 - - - - - - - 2 -
46 pirenzepine 351.41 - - - - - - - - -
47 furosemide 330.75 - 1 - - - - - - 1
48 cyclophosphamide 261.08 - 2 - - - 1 - - -
49 caffeine 194.19 - - - - - - - 2 -
50 bezafibrate 361.83 - 1 - - - 1 - - 1
51 clofibric acid 214.65 - 1 - - - 1 - - 1
52 crotamiton 203.28 - - - - - - - - -

53 DEETα 191.27 - - - - - - - - -

54 2QCAβ 174.15 - - - - - - - - 1
αDEET：N,N -diethyl-m-tolamide

β2QCA：2-quinoxaline carboxylic acid

表 3-8 対象物質の化学構造の特徴 
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表 3-8 対象物質の化学構造の特徴（続き） 

No. 物質名 分子量 -Ｃ＝Ｃ－
-Ｃ＝Ｃ－
芳香族

-Ｃ＝Ｃ－
共鳴

ケト・エノール型

1 acetaminophen 151.16 - 3（ベンゼン） - -
2 antipyrine 188.23 - 3（ベンゼン）＋１（ピラゾール） （1） なし（芳香族にＯＨのため）
3 diclofenac 319.14 - 6（ベンゼン） - -
4 isopropylantipyrine 230.31 - 3（ベンゼン）＋１（ピラゾール） （1） なし（芳香族にＯＨのため）
5 fenoprofen 242.28 - 6（ベンゼン） - -

6 indomethacin 357.79 - 3（ベンゼン）＋4（インドール） - -
7 ketoprofen 254.29 - 6（ベンゼン） - -
8 mefenamic acid 241.29 - 6（ベンゼン） - -

9 naproxen 230.26 - 5（ナフタレン） - -

10 atenolol 266.34 - 3（ベンゼン） - -
11 disopyramide 339.47 - 3（ベンゼン）＋3（ピリジン） - -
12 diltiazem 450.99 - 6（ベンゼン） - -
13 dipyridamol 504.64 - 5（ピリミドピラジン） - -
14 metoprolol 267.37 - 3（ベンゼン） - -
15 propranolol 295.81 - 5（ナフタレン） - -

16 nalidixic acid 232.24 - 4（キノロン） - -
17 ciprofloxacin 367.81 - 4（キノロン） - -
18 enrofloxacin 359.40 - 4（キノロン） - -
19 levofloxacin 361.37 - 4（キノロン） - -
20 norfloxacin 319.34 - 4（キノロン） - -
21 sulfadimethoxine 310.33 - 3（ベンゼン）＋3（ピリミジン） - -
22 sulfadimidine 278.33 - 3（ベンゼン）＋3（ピリミジン） - -
23 sulfapyridine 249.29 - 3（ベンゼン）＋3（ピリジン） - -
24 sulfathiazole 255.32 - 3（ベンゼン）＋2（チアゾール） - -
25 sulfamerazine 264.30 - 3（ベンゼン）＋3（ピリミジン） - -
26 sulfamethoxazole 253.28 - 3（ベンゼン）＋2（イソオキサゾール） - -
27 sulfamonomethoxine 298.32 - 3（ベンゼン）＋3（ピリミジン） - -

28 chlortetracycline 478.89 - 5（テトラサイクリン） 1 １箇所（テトラサイクリン骨格）
29 oxytetracycline 460.44 - 5（テトラサイクリン） 1 １箇所（テトラサイクリン骨格）
30 tetracycline 480.90 - 5（テトラサイクリン） 1 １箇所（テトラサイクリン骨格）
31 azithromycin 749.00 - - - -
32 clarithromycin 747.97 - - - -
33 roxithromycin 837.07 - - - -
34 tylosin 916.10 2 - - -
35 tiamulin 493.76 1 - - -
36 thiamphenicol 356.23 - 3（ベンゼン） - -

37 trimethoprim 290.32 - 3（ベンゼン） ＋ ３（ ピリミジン） - -
38 carbamazepine 236.27 - 6（ベンゼン ） - -
39 primidone 218.25 - 3（ベンゼン） ＋ ３（ ピリミジン） - -
40 griseofulvin 352.77 1 3（ベンゼン） - -
41 triclocarban 315.58 - 6（ベンゼン ） - -
42 triclosan 289.54 - 6（ベンゼン ） - -
43 sulpiride 341.43 - 3（ベンゼン） - -
44 salbutamol 239.31 - 3（ベンゼン） - -
45 theophylline 180.16 - 2（プリン） - -
46 pirenzepine 351.41 - 6（ベンゼン ） - -
47 furosemide 330.75 - 3（ベンゼン）＋2（オキサゾール） - -
48 cyclophosphamide 261.08 - - - -
49 caffeine 194.19 - 2（プリン） - -
50 bezafibrate 361.83 - 6（ベンゼン ） - -
51 clofibric acid 214.65 - 3（ベンゼン） - -
52 crotamiton 203.28 (1) 3（ベンゼン） 1 -

53 DEETα 191.27 - 3（ベンゼン） - -

54 2QCAβ 174.15 - 5（キノキサリン） - -
αDEET：N,N -diethyl-m-tolamide

β2QCA：2-quinoxaline carboxylic acid
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表 3-8 対象物質の化学構造の特徴（続き） 

No. 物質名 分子量
共鳴ありorなし

（ケト・エノールを除く）
-C=ONH-

アミド基
-NＲ２-
アミノ基

1 acetaminophen 151.16 あり（ベンゼン環） 1 -
2 antipyrine 188.23 あり（ベンゼン環とピラゾール） - -
3 diclofenac 319.14 あり（ベンゼン環） - 1
4 isopropylantipyrine 230.31 あり（ベンゼン環とピラゾール） - -
5 fenoprofen 242.28 あり（ベンゼン環） - -

6 indomethacin 357.79 あり（インドール） - -
7 ketoprofen 254.29 あり（ベンゼン環） - -
8 mefenamic acid 241.29 あり（ベンゼン環） - 1

9 naproxen 230.26 あり（ナフタレン） - -

10 atenolol 266.34 あり（ベンゼン環） 1 1
11 disopyramide 339.47 あり（ベンゼン環 と ピリジン） 1 1
12 diltiazem 450.99 あり（ベンゼン環）　ＮＣＯのとこ - 2
13 dipyridamol 504.64 あり（ピリミドピラジン） - 4
14 metoprolol 267.37 あり（ベンゼン環） - 1
15 propranolol 295.81 あり（ナフタレン） - 1

16 nalidixic acid 232.24 あり（キノロン） - 1
17 ciprofloxacin 367.81 あり（キノロン） - 2
18 enrofloxacin 359.40 あり（キノロン） - 2
19 levofloxacin 361.37 あり（キノロン） - 2
20 norfloxacin 319.34 あり（キノロン） - 2
21 sulfadimethoxine 310.33 あり（ベンゼン環とピリミジン） - 2
22 sulfadimidine 278.33 あり（ベンゼン環とピリミジン） - 2
23 sulfapyridine 249.29 あり（ベンゼン環とピリジン） - 2
24 sulfathiazole 255.32 あり（ベンゼン環とチアゾール） - 2
25 sulfamerazine 264.30 あり（ベンゼン環とピリミジン） - 2
26 sulfamethoxazole 253.28 あり（ベンゼン環とイソオキサゾール） - 2
27 sulfamonomethoxine 298.32 あり（ベンゼン環とピリミジン） - 2

28 chlortetracycline 478.89 あり（テトラサイクリン骨格） 1 1
29 oxytetracycline 460.44 あり（テトラサイクリン骨格） 1 1
30 tetracycline 480.90 あり（テトラサイクリン骨格） 1 1
31 azithromycin 749.00 - - 1
32 clarithromycin 747.97 - - 1
33 roxithromycin 837.07 - - 1
34 tylosin 916.10 - - 1
35 tiamulin 493.76 - - 1
36 thiamphenicol 356.23 - 1 -

37 trimethoprim 290.32 あり（ベンゼン環 と ピリミジン） - 2
38 carbamazepine 236.27 あり（ベンゼン環 ） 1 1
39 primidone 218.25 あり（ベンゼン環 と ピリミジン） 2 -
40 griseofulvin 352.77 あり（ベンゼン環 ） - -
41 triclocarban 315.58 あり（ベンゼン環 ） 2(ウレア構造) -
42 triclosan 289.54 あり（ベンゼン環 ） - -
43 sulpiride 341.43 あり（ベンゼン環 ） 1 2
44 salbutamol 239.31 あり（ベンゼン環 ） - 1
45 theophylline 180.16 あり(プリン環) - -
46 pirenzepine 351.41 あり（ベンゼン環 ） 2 2
47 furosemide 330.75 あり（ベンゼンとオキサゾール） (1) -SO2NH2 2
48 cyclophosphamide 261.08 - (2)P=ONH-, P=ON- -
49 caffeine 194.19 あり(プリン環) - -
50 bezafibrate 361.83 あり（ベンゼン環 ） 1 -
51 clofibric acid 214.65 あり（ベンゼン環 ） - -
52 crotamiton 203.28 あり（エチレン基のところ） 1 -

53 DEETα 191.27 あり（ベンゼン環 ） 1 -

54 2QCAβ 174.15 あり（キノキサリン ） - -
αDEET：N,N -diethyl-m-tolamide

β2QCA：2-quinoxaline carboxylic acid
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3.5.2 PPCPsの UV吸収スペクトル 

評価対象の PPCPs54 種が UV254 の照射波長 254 nm を吸収するのか確認するために、水

中溶存有機物蛍光測定装置 Aqualog（HORIBA 製）を用いて、UV 吸収スペクトルを測定し

た。分析に用いた PPCPs の濃度は、単物質標準溶液（1000ppm）から 250 μL 分取し、LC-MS

用のメタノールを用いて、それぞれ 10 mL にメスアップして 25ppmに調整した。以下に、

表 3-8 対象物質の化学構造の特徴（続き） 

No. 物質名 分子量
-S=O

スルホキシド基
-S-

チオ基
主骨格 環式化合物の分類

1 acetaminophen 151.16 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
2 antipyrine 188.23 - - ピラゾｰル 複素環式芳香族化合物
3 diclofenac 319.14 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
4 isopropylantipyrine 230.31 - - ピラゾｰル 複素環式芳香族化合物
5 fenoprofen 242.28 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）

6 indomethacin 357.79 - - インドール 複素環式芳香族化合物（芳香族）
7 ketoprofen 254.29 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
8 mefenamic acid 241.29 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）

9 naproxen 230.26 - - ナフタレン ナフタレン（芳香族）

10 atenolol 266.34 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
11 disopyramide 339.47 - - ベンゼン環 と  ピリジン ベンゼン環 or ピリジン（芳香族）
12 diltiazem 450.99 - 1 ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
13 dipyridamol 504.64 - - ピリミドピラジン ピリミドピラジン（芳香族）
14 metoprolol 267.37 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
15 propranolol 295.81 - - ナフタレン ナフタレン（芳香族）

16 nalidixic acid 232.24 - - キノロン骨格 キノロン骨格（芳香族）
17 ciprofloxacin 367.81 - - キノロン骨格 キノロン骨格（芳香族）
18 enrofloxacin 359.40 - - キノロン骨格 キノロン骨格（芳香族）
19 levofloxacin 361.37 - - キノロン骨格 キノロン骨格（芳香族）
20 norfloxacin 319.34 - - キノロン骨格 キノロン骨格（芳香族）
21 sulfadimethoxine 310.33 2 - ベンゼンスルホンアミド基 ベンゼンスルホンアミド基（芳香族）
22 sulfadimidine 278.33 2 - ベンゼンスルホンアミド基 ベンゼンスルホンアミド基（芳香族）
23 sulfapyridine 249.29 2 - ベンゼンスルホンアミド基 ベンゼンスルホンアミド基（芳香族）
24 sulfathiazole 255.32 2 - ベンゼンスルホンアミド基 ベンゼンスルホンアミド基（芳香族）
25 sulfamerazine 264.30 2 - ベンゼンスルホンアミド基 ベンゼンスルホンアミド基（芳香族）
26 sulfamethoxazole 253.28 2 - ベンゼンスルホンアミド基 ベンゼンスルホンアミド基（芳香族）
27 sulfamonomethoxine 298.32 2 - ベンゼンスルホンアミド基 ベンゼンスルホンアミド基（芳香族）

28 chlortetracycline 478.89 - - テトラサイクリン類（芳香族） テトラサイクリン骨格（芳香族）
29 oxytetracycline 460.44 - - テトラサイクリン類（芳香族） テトラサイクリン骨格（芳香族）
30 tetracycline 480.90 - - テトラサイクリン類（芳香族） テトラサイクリン骨格（芳香族）
31 azithromycin 749.00 - - 15員環マクロライド骨格 大環状化合物
32 clarithromycin 747.97 - - 14員環マクロライド骨格 大環状化合物
33 roxithromycin 837.07 - - 14員環マクロライド骨格 大環状化合物
34 tylosin 916.10 - - 16員環マクロライド骨格 大環状化合物
35 tiamulin 493.76 - 1 プレウロムチリン 大環状化合物
36 thiamphenicol 356.23 2 - フェニルプロパノイド ベンゼン環（芳香族）

37 trimethoprim 290.32 - - ベンゼン環 or ピリミジン（芳香族） ベンゼン環 or ピリミジン（芳香族）
38 carbamazepine 236.27 - - カルバゾール骨格（芳香族） カルバゾール骨格（芳香族）
39 primidone 218.25 - - ベンゼン環 or ピリミジン ベンゼン環 or ピリミジン（芳香族）
40 griseofulvin 352.77 - - ベンゾフラン骨格 ベンゾフラン骨格（芳香族）
41 triclocarban 315.58 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
42 triclosan 289.54 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
43 sulpiride 341.43 2 - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
44 salbutamol 239.31 - - アドレナリン アドレナリン（ベンゼン環（芳香族））
45 theophylline 180.16 - - プリン環 キサンチン（プリン環（芳香族））
46 pirenzepine 351.41 - - ベンゼン環 と ピリジン ベンゼン環or ピリジン（芳香族）
47 furosemide 330.75 2 - ベンゼンとオキサゾール ベンゼンとオキサゾール（芳香族）
48 cyclophosphamide 261.08 - - 六員環（ＯＰＮ含） 六員環（ＯＰＮ含）
49 caffeine 194.19 - - プリン環 キサンチン（プリン環（芳香族））
50 bezafibrate 361.83 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
51 clofibric acid 214.65 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）
52 crotamiton 203.28 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）

53 DEETα 191.27 - - ベンゼン環 ベンゼン環（芳香族）

54 2QCAβ 174.15 - - キノキサリン骨格 キノキサリン骨格（芳香族）
αDEET：N,N -diethyl-m-tolamide

β2QCA：2-quinoxaline carboxylic acid
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その結果を示す（図 3-10）。 

 

 

 

 

 

図 3-10 PPCPs(No.1～36)の吸光度 
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54 種の PPCPs において、fenoprofen、atenolol、metoprolol、propranolol、azithromycin、 

clarithromycin、roxithromycin、tiamulin、thiamphenicol、primidone、triclosan、salbutamol、 

cyclophosphamide、clofibric acid（吸光度＜0.1）を除く、40 種の PPCPs は短波長 200 nmに近

づくほど、高い吸光度を示した。そのことから、これらの PPCPs は、UV254 による光分解

の影響を受ける可能性が高いことが推察された。一方で、0.1 未満の吸光度を示した PPCPs14

種については、UV254 による光分解の影響が小さいことが推察された。 

 

3.5.3 PPCPsの実験原水の調整方法 

本研究で使用した PPCP 原液は、各 PPCPs を約 20 mgずつ採り、メタノール（MeOH, 5000

倍濃縮残留農薬試験用, Wako）で 200 mL に定容・希釈し、-30 ℃にて暗所保管した（約 100 

mg/L）。 各実験で使用する実験原水は、 2 L ガラス瓶の中に PPCPs 原液を 2 mL 分取し、

窒素パージ後、超純水（Milli-Q水）で 2 L に定容し、PPCPs の各濃度が約 100 μg/L になるよ

うに調製した。pH 自動コントローラーと NaOH、H2SO4を用いて、pH 6.5 に調整した。 

下水処理水を実験原水に用いた場合では、凝集剤によるリン除去を行っている硝化促進

型の標準活性汚泥法を採用した下水処理場で採取した二次処理水を実験に供した。実験に

先立ち、試料中の粒子成分を除外するため、有機膜(PVDF 製, 孔径 0.1 µm, Durapore 製)を用

いてろ過し、このろ液に調整した PPCPs を添加したものを実験原水とした。実験原水中の

図 3-10 PPCPs(No.37～54)の吸光度(続き) 
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溶存有機炭素(DOC: Dissolved Organic Carbon)濃度、溶存酸素(DO: Dissolved Oxygen)濃度、pH

は、それぞれ 5.8 mg/L、8.0～9.0 mg/L、6.0～7.0 であった。 

なお、本章の 3.7 節では、純水系の PPCPs54 種の実験原水（複合系）を調整し、実験に用

いた。第５章では、純水系の PPCPs3 種の実験原水（単一系）を調整し、実験に用いた。第

６章では、下水処理水系の PPCPs3 種の実験原水（単一系）を調整し、実験に用いた。 

 

3.5.4 LC-MS/MS による PPCPs の分析方法 

分析対象は、既住研究によって一斉分析法が確立されている PPCPs54 種とし、液体クロ

マトグラフ－タンデム質量分析計：LC-MS/MS{UPLC(AQUITY, Waters)、MS/MS(Quattro micro 

API, Waters)}を用いて測定を行った。本実験で用いられた PPCPs は、純水に添加して各処理

実験を行ったため、処理水の溶存相中 PPCPs は採水後、直ちに LC-MS/MS で分析を行った。

LC-MS/MS による分析は、PPCPs54 種の一斉分析を行った。定量には、絶対検量線法 4, 5)を

用いて、試料の濃度を測定した。検量線には、PPCPs54 種の濃度が 1、10、100、1000、10000 

μg/L になるように調製し、LC-MS/MS で分析を行った。以下に、LC-MS/MS の測定条件を

示す（表 3-9, 3-10）。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

表 3-9 LC-MS/MS による PPCPsの分析条件 

LC MS/MS

測定機器 測定機器

カラム イオン化法

Negative Ion

流速 キャピラリー電圧 1.0 kV

ソース温度 120C

移動層 脱溶媒ガス温度 350C

Time 600 L/hr

(min)

0 90 10

7 90 10

7.1 80 20

8 80 20

13 50 50

16 50 50

16.1 40 60

20 30 70

21 5 95

23 5 95

23.01 90 10

26 90 10

50 L/hr 50 L/hr

A: 0.1% ギ酸, B: メタノール 400C

脱溶媒ガス流量 900 L/hr
グラジエント A (%) B (%)

カラムガス流量

カラム温度 60°C Positive Ion

0.35 mL/min 1.0 kV

注入量 10 μL 120C

Waters UPLC AQUITY Waters Quattro micro API

Waters AQUITY UPLC BEH C18 (2.1mmx100mm, 1.7μm) Electrospray Ionization (ESI)
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表 3-10 LC-MS/MS による PPCPs の分析条件 

1 acetaminophen 1.69 152.03 110.06 30 17
2 antipyrine 8.85 189.12 56.07 42 28
3 diclofenac 18.52 295.99 215 22 20
4 isopropylantipyrine 13.55 231.11 56.07 44 30
5 fenoprofen 17.67 243.06 104 18 30
6 indomethacin 18.67 358.18 139.02 35 16
7 ketoprofen 15.32 254.96 104.97 30 24
8 mefenamic acid 20.21 242.08 224.25 24 17
9 naproxen 15.7 231.06 170.03 24 26

10 atenolol 1.52 267.06 189.98 34 18
11 disopyramide 10.25 340.26 239.14 30 18
12 diltiazem 12.88 415.32 178.07 38 24
13 dipyridamol 13.46 505.48 429.33 72 42
14 metoprolol 9.78 268.15 71.64 38 24
15 propranolol 11.79 260.13 116.16 36 18

16 nalidixic acid 12.58 233.2 131.04 25 25
17 ciprofloxacin 7.88 332.1 231.05 36 40
18 enrofloxacin 8.48 359.96 245.23 10 30
19 levofloxacin 6.24 362.24 261.07 38 28
20 norfloxacin 6.38 320.1 256.12 36 22
21 sulfadimethoxine 10.77 310.97 156.01 40 24
22 sulfadimidine 5.96 278.92 186.01 36 16
23 sulfapyridine 2.74 249.96 156.03 30 16
24 sulfathiazole 2.24 255.91 155.94 26 14
25 sulfamerazine 3.28 264.97 92.08 32 30
26 sulfamethoxazole 7.45 253.95 92.07 30 30
27 sulfamonomethoxine 7.59 281.1 156.03 30 20

28 chlortetracycline 10.13 479.14 443.96 32 20
29 oxytetracycline 7.41 461.31 426.06 30 20
30 tetracycline 6.98 445.25 410.05 28 18
31 azithromycin 11.59 375.23 83.02 24 26
32 clarithromycin 15.34 748.64 158.12 36 30
33 roxithromycin 15.87 837.68 158.14 36 44
34 tylosin 14.04 916.57 100.88 50 50
35 tiamulin 13.42 494.48 192.12 32 22
36 thiamphenicol 4 353.91 185.04 32 22

37 trimethoprim 4.95 291.04 123.07 42 26
38 carbamazepine 13.57 237.8 194.9 25 20
39 primidone 9.19 219.07 162.09 10 20
40 griseofulvin 14.37 353.1 69.09 34 26
41 triclocarban 20.16 312.82 159.92 28 12
42 triclosan 20.73 286.79 34.96 18 7
43 sulpiride 1.27 342.11 112.13 44 26
44 salbutamol 1.47 240.12 148.07 24 18
45 theophylline 2.66 181.03 124.05 38 18
46 pirenzepine 7.12 352.2 113.11 36 20
47 furosemide 12.26 328.85 205.01 30 22
48 cyclophosphamide 11.3 260.93 139.98 34 20
49 caffeine 4.95 194.97 109.99 36 22
50 bezafibrate 16.76 362.08 138.94 28 28
51 clofibric acid 15.29 212.88 126.99 20 12
52 crotamiton 16.23 204.03 68.98 36 22
53 DEET 14.46 192.1 119.05 32 18
54 2QCA 7.77 174.94 101.99 26 28

Native

物質名No. RT
(min)

Precursor
ion

(m/z)

Product
ion

(m/z)

CV
(V)

CE
(eV)
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3.5.5 PPCPsの除去率の計算方法 

実験原水および処理水中の PPCPs54 種は、LC-MS/MS を用いて定量し、液相からの除去

率を評価した。各処理水の液相から PPCPs の除去率は、以下の式 3-4により算出された。 

 

    液相から PPCPs の除去率(%)= (1-Ct/Co)×100 (%)    (t = 1, 2, 3…)       式（3-4） 

 

ここで、Ct は採水時間 t（min）における処理水中の PPCPs の濃度（μg/L）であり、Co

は実験原水の液相中 PPCPs の初濃度（μg/L）である。 

 

3.5.6 PPCPsの反応速度定数の算出方法 

液相からの PPCPs の除去率を用いて、各処理実験の反応速度定数が算出された。TiO2吸

着実験、UV 照射、UV/TiO2における各反応速度定数は、Kim et al.と Yang et al.、Giri et al.の

研究報告文献 7, 8, 9)を参考に、擬一次反応であることを各実験から確認した。各反応速度定

数を算出するのに用いた式 3-5、式 3-6 を以下に示す。 

 

                Ct = Co × exp(-k×t)               (t = 1, 2, 3…)        式（3-5） 

                k = -1/t × ln(Ct/Co)               (t = 1, 2, 3…)        式（3-6） 

 

ここで、Ct は採水時間 t（min）における処理水の液相中の PPCPs の濃度（μg/L）であ

り、Co は実験原水の液相中の PPCPs の初期濃度（μg/L）である。k は、PPCPs の除去にお

ける各処理実験の反応速度定数（min-1）を示す。 

 

3.6 その他の水質項目の分析方法 

 UV 照射下にて TiO2から生成された・OH は、水中の溶存有機物や無機イオンなどの・OH

スカベンジャーとも反応するため、対象物質の処理効率が低下することが報告されている 10, 

11, 12, 13）。本研究では、水中に含まれる・OH スカベンジャーの影響を把握するために、各実

験原水の水質調査を行った。以下に、その調査対象とした・OH スカベンジャーの水質項目

を紹介する。 

 

3.6.1 溶存有機物、無機体炭素の定量方法 

 各実験の原水中の溶存有機炭素（dissolved organic carbon：DOC）および無機体炭素

（inorganic carbon：IC）は、燃焼式全有機炭素分析装置 TOC300-V（三菱ケミカルアナリテ

ック製）を用いて測定した。TOC 計の分析は、ヒーター温度 870℃、ガス流量 300 mL/min、

サンプル量 100 μL、TC-IC 法にて行った。全有機炭素（Total Carbon：TC）および IC の検量

線は、それぞれ 0、1、2、5、10、20 mg/L とし、試料中の DOC 濃度を測定した。 

 

3.6.2 三次元傾向スペクトルの測定方法 

 溶存有機物の種類を推定するために三次元蛍光スペクトル（EEM: Excitation-Emission 

Matrix）分析を行った。EEM 分析は分子にある波長の光を当てて基底状態から励起状態へ

遷移させ、元の基底状態に戻る時に発する光（蛍光）を検出し、励起波長と蛍光波長および
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蛍光強度から特定の物質群の存在の有無とその存在量を推定する方法である。EEM 分析で

は、膜ファウリングの原因物質と知られているフミン酸、タンパク質などが推定可能である。

測定には、水中溶存有機物蛍光測定装置 Aqualog（HORIBA 製）を使用した。EEM の測定条

件は、励起・傾向波長の範囲は、ともに 250-800 nmとし、測定波長の間隔は 5 nm、スリッ

ト幅は 5 nmとした。 

 

3.6.3 無機イオンの定量方法 

 本研究の対象である無機イオン（Br-, Cl-, F-, NO2
-, NO3

-, PO4
3-）は、イオンクロマトグラフ

ィーを用いて、本節 3.4.6の SO4
2－と同じ測定条件にて分析した。Br-, Cl-, F-, NO2

-, NO3
-, PO4

3-

の検量線は、陰イオン混合標準溶液１（富士フィルム和光純薬）に含まれる含有量がそれぞ

れ異なるため、表 3-11 に各検量線の範囲を示す。 

 

3.7 回分式実験における UV/TiO2懸濁による PPCPsの処理特性 

 第２章で解説したように、UV254 を用いた UV/TiO2における PPCPs の処理特性は、抗菌

剤や抗生物質、Triclosan、Triclocarban のような PPCPs を除き、TiO2吸着特性や UV/TiO2に

よる処理効率は未だ十分な知見を得られていない。そこで本節では、水環境中で検出報告の

多い 54 種の PPCPs に着目し、UV/TiO2 による・OH の生成効率を把握し、その後、UV 照

射、TiO2吸着、・OH による PPCPs の処理特性を評価した。 

 

3.7.1 DMSO法による・OH生成効率、PPCPsの処理特性に関する検討方法 

 実験は、図 3-11 に示す装置により、回分式で行った。恒温装置により 25.0±1.0℃に保た

れた 2 L の塩化ビニル製反応容器を使用した。実験に用いた TiO2は、水中での粒度分布や

光触媒としての活性の高さから P25を選出した。実験開始前に反応容器へ実験原水を入れ、

60 分間攪拌した。TiO2 0.1 g/L を反応容器に加え、60 分後に予め 30 分間予備点灯させた

UV254 を反応容器に入れた(UV254/TiO2懸濁）。各種 UV ランプを反応容器に入れた時間を

0 分とし、-60 分後から 240 分後まで適宜上澄水を採取した。GC-MS、LC-MS/MS、イオン

クロマトグラフィーによる DMSO、MSA、PPCPs、SO4
2-の分析前の TiO2の固液分離にはメ

ンブレンフィルター（孔径 0.22 µm, Nylon 製, Membrane solution LLC 社）を用いた。また、

UV254 による光分解の影響も評価するため、別途で UV254 照射実験を行い、30分間予備点

灯させたUV254ランプを反応容器に入れ、0分後から 240分後まで適宜上澄水を採取した。

name Ret.Time STD1 STD2 STD3 STD4 STD5 

F 1.92 min 1.0mg/L 2.0 mg/L 5.0 mg/L 10.0 mg/L 20.0 mg/L 

Cl 2.78 min 1.0mg/L 2.0 mg/L 5.0 mg/L 10.0 mg/L 20.0 mg/L 

NO2 3.30 min 5.0 mg/L 10.0 mg/L 25.0 mg/L 50.0 mg/L 100.0 mg/L 

Br 4.60 min 5.0 mg/L 10.0 mg/L 25.0 mg/L 50.0 mg/L 100.0 mg/L 

NO3 5.40 min 5.0 mg/L 10.0 mg/L 25.0 mg/L 50.0 mg/L 100.0 mg/L 

PO4 7.20 min 10.0 mg/L 20.0 mg/L 50.0 mg/L 100.0 mg/L 100.0 mg/L 

 

表 3-11 Br-, Cl-, F-, NO2-, NO3-, PO43-の検量線 
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UV254 ランプの平均 UV 照射強度(照射距離 0cm)は 9.45 mW/cm2であり、TiO2添加前後の液

相中の透過率(254 nm)は、それぞれ 98、26％であった。DO 濃度は、DO メーター：DO-5509

（マザーツール製）にて測定した。 

 

 

3.7.2 実験結果 

3.7.2.1 DMSO 法による・OH 生成効率の評価 

本研究における光触媒を用いた水処理システムは、UV254 の光分解と・OH による促進酸

化によって、対象物質である PPCPs を分解する。UV/TiO2で生成される・OH は、UV254 の

UV 照射強度に応じて生成濃度が異なる。従って、本処理システムによる PPCPs の処理特

性を評価する前に、・OH の生成濃度を把握しておく必要がある。本節では、2.4.7 節で述べ

た JIS R 1704 に基づき、・OH の生成濃度を評価した。本検討では、分析機器の都合でイオ

ンクロマトグラフィーによる SO4
2-の測定ができなかったため、DMSO と MSA の物質収支

から・OH の生成モル濃度を推算した。 

はじめに、JIS R 1704 が本処理システムに適応できるのか確認するため、UV254 による

DMSOの光分解の有無を評価した。その結果、UV254によるDMSOの光分解は確認されず、

120 分間照射しても分析誤差範囲であった（図 3-12）。また、DMSO の分解生成物である MSA

のモル濃度は、各照射時間において、全て 0.01 mM 未満の値を示した。そのため、UV254

照射による DMSO の光分解の影響は極めて小さいことが確かめられた。従って、UV/TiO2

懸濁実験では、JIS R 1704 に適応することが可能であるため、DMSO または MSA のモル濃

度から・OH の生成モル濃度を推算できることが明らかになった。 

 

 

 

図 3-11 回分式の実験装置の概略 
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 UV/TiO2懸濁実験における・OH の生成モル濃度の評価では、図 3-13に示すように、実験

開始-60 分から 0 分では、DMSO と MSA のモル濃度および DO 濃度は、全て実験誤差範囲

内であり、有意な差は確認されなかった。しかし、UV254 照射を開始した 0 分から 240 分

までは、経過時間とともに DMSO のモル濃度の減少と MSA のモル濃度の増加が確認され

た。UV254 照射を開始した 0 分から 20 分では、DMSO と MSA のモル濃度の物質収支は、

質量保存の法則に従った（表 3-12）。しかしながら、UV254 照射の開始 30 分以降は、DMSO

と MSA のモル濃度の物質収支は質量保存の法則に従わなかった。この原因は、MSA が・

OH と反応し、SO4
2－になってしまったためであると考えられる。次に、DO については、

TiO2 を添加した-60 分から 0 分までにおいて、有意な差は確認されなかった。しかし、UV

照射をすると同時に DO が著しく消費され、DO は約 4 mg/L で一定となった（60 分以降）。

DO が約 4 mg/L で一定になったことは、実験装置内の溶液を攪拌していることから、空気

中の酸素が溶液中に溶け込んだためであると考えられる。また、DMSO のモル濃度の減少

が 30 分以降で遅くなっていることから、・OH の生成効率に DO が大きく影響することが本

図 3-13 UV/TiO2（回分式）による DMSOと MSA、DOの濃度変化 

図 3-12 UV照射（回分式）による DMSOと MSA、DOの濃度変化 
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研究においても示唆された 13）。このことから、3.7.2.4 節で解説する、UV/TiO2懸濁系におけ

る PPCPs の処理特性の評価では、実験開始 30 分以降において、DO 濃度の低下し、・OH の

生成効率が低くなるため、PPCPs の処理効率が悪い処理システムとなっていることが推察

される。 

 

3.7.2.2 PPCPs の TiO2吸着特性の評価 

UV/TiO2懸濁系における PPCPs の・OH による処理特性を明らかにするために、PPCPs の

TiO2吸着特性、光分解特性の解明を試みた。本節では、PPCPs の TiO2吸着特性についての

解析を行った。本実験において、添加した 54 種の PPCPs のうち、分析の前処理において汚

染･損失（±10％以内）が少なかった diclofenac、 indomethacin、mefenamic acid、disopyramide、

表 3-13 TiO2添加実験における PPCPs の吸着平衡時の濃度比（60～240分の平均値） 

物質名 濃度比 物質名 濃度比
tetracycline 0.19 theophylline 0.91

chlortetracycline 0.23 sulfathiazole 0.92
diltiazem 0.32 sulfamethoxazole 0.92

oxytetracycline 0.38 2QCA 0.93
propranolol 0.60 sulfadimethoxine 0.94
norfloxacin 0.60 acetaminophen 0.94

trimethoprim 0.71 carbamazepine 0.94
bezafibrate 0.72 sulfamonomethoxine 0.96
pirenzepine 0.75 thiamphenicol 0.96
levofloxacin 0.78 DEET 0.97

sulpiride 0.81 ketoprofen 0.97
caffeine 0.83 crotamiton 0.98
atenolol 0.85 antipyrine 1.00

cyclophosphamide 0.85 clofibric acid 1.00
nalidixic acid 0.85 naproxen 1.00
salbutamol 0.86 isopropylantipyrine 1.01

sulfadimidine 0.88 furosemide 1.02
sulfamerazine 0.88 fenoprofen 1.03
sulfapyridine 0.90

表 3-12 UV/TiO2（回分式）による DMSOと MSAの物質収支の変化 

時間 MSA生成モル濃度 DMSOモル濃度
＊ DMSO+MSAのモル濃度 DO濃度

(分) (mM) (mM) (mM) (mg/L)
-60 0.00 0.11 0.11 7.64
-30 0.00 0.11 0.11 7.60
-20 0.00 0.10 0.10 7.56
-10 0.00 0.10 0.10 7.54
0 0.00 0.10 0.10 7.54
10 0.01 0.09 0.10 6.89
20 0.02 0.07 0.09 6.33
30 0.03 0.05 0.08 5.76
60 0.05 0.03 0.07 4.17
90 0.05 0.01 0.06 3.74
120 0.06 検出下限値以下 0.06 3.94

＊DMSOの分析誤差±0.01
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dipyridamole、metoprolol、ciprofloxacin、 enrofloxacin、azithromycin、clarithromycin、roxithromycin、

tylosin、tiamulin、primidone、 griseofulvin、triclocarban、triclosan を除く 37 種の PPCPs の TiO2

吸着特性を評価した(表 3-13)。その結果、pH6.5 において、TiO2へ 20％以上の吸着を示した

PPCPs は、テトラサイクリン系抗生物質である chlortetracycline, oxytetracycline, tetracycline、

ニューキノロン系合成抗菌剤である levofloxacin, norfloxacin、抗不整脈薬である diltiazemや

propranolol、その他に分類した trimethoprim、bezafibrate、pirenzepine であった。本研究での

薬効分類の中でも TiO2 へ最も高い吸着特性を示したテトラサイクリン系抗生物質（吸着平

衡時の濃度比：0.15～0.35）は、他の PPCPs よりも多くのケトン基やヒドロキシル基を持っ

ており、ケト-エノール互変異性を多く含むため、TiO2 と高い水素結合能を持っていること

から、吸着しやすかったものと考えられる 15, 16）。ニューキノロン系合成抗菌剤は、金属カ

チオンにキレートを形成することが広く報告されている 17）。そのため、これらの特徴は、

ナフタレン骨格を持っており、TiO2が pH6.5 では正に帯電していることから 18）、カチオン

-π 相互作用によって、他の PPCPs よりも多く吸着したことが考えられる。また、フルオロ

基を持つため、比較的強い水素結合能を持つことから高い吸着が確認されたものと考えら

れる。その他に分類した trimethoprim, bezafibrate, pirenzepine に共通する特徴は、どの化学構

造にもメトキシ基や副素環式化合物、ケトン基、フルオロ基などを持ち、局所的に高い電気

陰性度を持つ極性分子であり、TiO2 粒子も極性分子であることから、同じく強い水素結合

能を持って吸着したものであると考えられる 19）。これらのことから、ケトン基やヒドロキ

シル基、ナフタレン骨格、フルオロ基などの水素結合能を多く有している物質ほど TiO2 に

吸着されやすいことが示唆された。 

また、分析の前処理における汚染･損失が少ない、かつ、TiO2 による吸着が多かった

tetracycline の経時観察から、TiO2の PPCPs の吸着能は約 60 分で吸着能力の限界に到達して

いることが確認された（図 3-14）。このことから、実験開始 60 分前に TiO2を添加すること

で、TiO2/UV/セラミック平膜処理では、実験原水中の PPCPs は TiO2吸着平衡に到達するも

のと考えられる。 

 

3.7.2.3 UV 照射（UV254）による PPCPsの光分解特性 

UV/TiO2 懸濁系における 54 種の PPCPs の光分解特性を解明するために、UV254 による

図 3-14 TiO2添加実験における液相中の tetracycline の濃度比の経時変化 
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PPCPs の光分解の効果を評価した。本検討では、はじめに、UV 照射時間に応じた液相中の

PPCPs の濃度と PPCPs の初期濃度から算出される対数濃度比を算出し、液相中の 54 種の

PPCPs の光分解が既報値と同様に、擬一次反応に従うのかを確認した。（図 3-15）20~29)。 

54 種中 34 種の PPCPs の対数濃度比は、240 分時までの照射時間に対して、線形の傾きを

示したことから、擬一次反応であることが実験的に確かめられた。その他の 20 種の PPCPs

の対数濃度比は、それぞれ 2 分から 180 分まで照射時間に対して、線形の傾きを示した。こ

の理由は、これらの PPCPs が光分解されやすかったため、それぞれの一定の照射時間以降、

液相中の PPCPs 濃度が極めて低くなったことが原因であると考えられる。従って、初期濃

度の 5%以内となった時間までを評価の対象とし、それぞれの PPCPs の擬一次反応速度定数

を算出した。以上より、本研究で評価対象とした PPCPs54 種は、既存研究の報告と同様に、

全て擬一次反応に従うことが明らかになった（表 3-14）20~29）。 

なお本節では、次に、この本実験装置固有である UV254 による PPCPs の反応速度定数を

用いて、どの PPCPs が UV254 によって光分解されやすいのか/されにくいのかを定性的に

評価した。また、光分解されやすい PPCPs の特徴についても考察を行ったので報告する。 
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図 3-15 UV254照射実験における液相中の PPCPs(No.1～54)の濃度比の経時変化 
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本解析では、本実験装置固有の UV254 による 54 種の PPCPs の光分解速度定数は、0.000

～2.016 min-1の値を示した。 

UV254 照射時間 240 分以内に、95％以上の除去率を示した PPCPs は、ketoprofen（k=2.016 

min-1）、diclofenac（k=0.212 min-1）、sulfamethoxazole（k=0.111 min-1）、triclosan（k=0.093 min-

1）、diltiazem（k=0.088 min-1）、antipyrine（k=0.076 min-1）、sulfamonomethoxine（k=0.072 min-

1）、sulfathiazole（k=0.065 min-1）、ciprofloxacin（k=0.057 min-1）、isopropylantipyrine(k=0.053 min-

1)、fenoprofen（k=0.046 min-1）、enrofloxacin（k=0.046 min-1）、norfloxacin（k=0.036 min-1）、 

sulfadimethoxine（k=0.036 min-1）、clofibric acid（k=0.033 min-1）、nalidixic acid(k=0.030 min-1)、 

furosemide（k=0.028 min-1）、thiamphenicol（k=0.018 min-1）、sulfapyridine（k=0.016 min-1）、

dipyridamole（k=0.013 min-1）の 20 種類であった（表 3-19）。95％未満の除去率を示した 34

種の PPCPs は、反応速度定数が 0.014 min-1よりも低い値を示した。 

反応速度定数の高かった PPCPs に共通する特徴は、全て芳香族化合物であり、主骨格や

置換基に共通する部分があった。そこで、光分解速度定数が高かった 10 種の PPCPs

（ketoprofen～isopropylantipyrine）の光分解特性について考察したので、以下に述べる。 

UV254 による反応速度定数が極めて高かった ketoprofen、diclofenac は、ジフェニルケト

ンやジフェニルアミンを主骨格としているため、カルボニル基やアミノ基の非共有電子対

表 3-14 UV254照射実験による PPCPsの反応速度定数 

物質名
反応時間

(分)

反応速度定数

（min
-1

）
物質名

反応時間
(分)

反応速度定数

（min
-1

）

ketoprofen 2 2.016 bezafibrate 240 0.008

diclofenac 20 0.212 tiamulin 240 0.008

sulfamethoxazole 30 0.111 griseofulvin 240 0.008

triclosan 60 0.093 propranolol 240 0.008

diltiazem 30 0.088 crotamiton 240 0.007

antipyrine 60 0.076 azithromycin 240 0.007

sulfamonomethoxine 60 0.072 indometacin 240 0.007

sulfathiazole 60 0.065 levofloxacin 240 0.007

ciprofloxacin 60 0.057 pirenzepine 240 0.006

isopropylantipyrine 60 0.053 salbutamol 240 0.006

fenoprofen 90 0.046 metoprolol 240 0.006

enrofloxacin 90 0.046 oxytetracycline 240 0.006

norfloxacin 90 0.036 tetracycline 240 0.004

sulfadimethoxine 90 0.036 acetaminophen 240 0.003

clofibric acid 120 0.033 clarithromycin 240 0.003

nalidixic acid 120 0.030 roxithromycin 240 0.003

furosemide 180 0.028 atenolol 240 0.003

thiamphenicol 180 0.018 trimethoprim 240 0.002

sulfapyridine 180 0.016 sulpiride 240 0.002

sulfamerazine 240 0.014 primidone 240 0.002

dipyridamole 180 0.013 mefenamic acid 240 0.001

disopyramide 240 0.013 DEET 240 0.001

naproxen 240 0.012 carbamazepine 240 0.001

chlortetracycline 240 0.011 cyclophosphamide 240 0.001

sulfadimidine 240 0.010 caffeine 240 0.001

triclocarban 240 0.010 theophylline 240 0.001

tylosin 240 0.009 2QCA 240 0.000
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が UV 照射によって不安定化し、隣接している 2 つのフェニル基が共鳴構造を持つため、主

骨格の全体が不安定な電子の状態となり、高い反応速度定数を示したと推察される 19、30）。

Sulfamethoxazole、sulfamonomethoxine、sulfathiazole は、N または O を含む複素環基を持つ

化合物であるため、UV 照射により非共有電子対が不安定化し、分解されやすかったものと

推察される 31）。Sulfamethoxazole、sulfamonomethoxine、sulfathiazole の反応速度定数の差は、

複素環基の構造の違いによる化学構造の安定性が原因であると考えられる。triclosan は、ジ

フェニルエーテルを主骨格としているため、エーテル結合の非共有電子対が UV 照射によ

って不安定になり、隣接している 2 つのフェニル基により不安定な状態となり、分解が進ん

だものと推察される 32）。diltiazem は、ベンゾチアゼピンを主骨格としており、ジアゼピン

環上にケトン基が付加した化学構造であるため、ケトン基の電子を共役することができず、

電子的に不安定で光分解されやすかったと推察される 33）。Antipyrine、isopropylantipyrineは、

ピラゾールを主骨格としているため、安定した化合物のように思えるが、ピラゾールに付加

しているケトン基の非共有電子対が UV 照射により不安定化するため、光分解されやすか

ったと推察される 33）。なお、isopropylantipyrine の反応速度定数が antipyrine より低かったこ

とは、4 位のイソプロピル基により、電子を超共役することでエネルギー順位が低下し安定

化したためと考えられる。ciprofloxacinは、立体障害の大きいシクロプロピル基を持つため、

UV 照射により環状構造を保つことができなくなったため、高い反応速度定数を示したと推

察される 34）。fenoprofen は，triclosan と同じくジフェニルエーテルを主骨格としているが，

プロピオン酸を含んでいるため共鳴構造による安定化により，反応速度が triclosan よりも

低くなったと推察される 35)。enroflaxacin が ciprofloxacin よりも低い反応速度定数を示した

ことは、同じく立体障害の大きいシクロプロピル基を持つことが主な要因であるが、ピペラ

ジン誘導体の 4 位にエチル基が付加した化学構造を持つため、わずかに安定化していたた

めと推察される 36）。 

 

3.7.2.4 UV/TiO2（懸濁）による PPCPsの処理特性 

UV/TiO2懸濁系における 54 種の PPCPs の処理特性の解明を試みた。本検討では、はじめ

に、UV 照射時間に応じた液相中の PPCPs の濃度と PPCPs の初期濃度から算出される対数

濃度比を算出し、液相中の 54 種の PPCPs の反応速度定数が既報値と同様に、擬一次反応に

従うのかを確認した。（図 3-16）9, 28, 37~44)。本実験において、添加した 54 種の PPCPs のう

ち、分析の前処理において汚染･損失（±10％以内）が少なかった diclofenac、indomethacin、

mefenamic acid、disopyramide、dipyridamole、metoprolol、ciprofloxacin、enrofloxacin、azithromycin、

clarithromycin、roxithromycin、tylosin、tiamulin、primidone、griseofulvin、triclocarban、triclosan

を除く 37 種の PPCPs の処理特性を評価した。37 種中 4 種の PPCPs（theophyline、sulpiride、

thiamphenicol、cyclophosphamide）の対数濃度比は、240 分時までの照射時間に対して、線形

の傾きを示したことから、擬一次反応であることが実験的に確かめられた。その他の 33種

の PPCPs の対数濃度比は、それぞれ 6 分から 180 分まで照射時間に対して、線形の傾きを

示した。この理由は、これらの PPCPs が UV/TiO2 懸濁系で分解されやすかった物質であっ

たため、それぞれの一定の照射時間以降、液相中の PPCPs 濃度が極めて低くなったことが

原因であると考えられる。従って、初期濃度の 5%以内となった時間までを評価の対象とし、

それぞれの PPCPs の擬一次反応速度定数を算出した（表 3-15）。 



８３ 

 

なお、UV/TiO2懸濁実験における PPCPs の処理特性の解析では、UV 照射による PPCPs の

光分解の影響が含まれている。従って、本解析にて得られた UV 照射による PPCPs の光分

解速度定数を用いて、UV/TiO2 懸濁系による PPCPs の反応速度定数がどの程度向上したの

かを考察した。また、UV/TiO2 懸濁系による PPCPs の処理特性を更に解明するためにも、

3.7.2.2 節で述べた PPCPs の TiO2吸着特性との関係性について考察したので報告する。 
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図 3-16 UV/TiO2懸濁実験における液相中の PPCPs(No.1～54)の濃度比の経時変化 
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本解析結果では、UV/TiO2懸濁による PPCPs の反応速度定数は、0.011～0.494 min-1の値を

示した。 

UV/TiO2 懸濁の反応時間 240 分以内に、UV/TiO2 懸濁による 95％以上の除去率を示した

PPCPs は、norfloxacin（k=0.494 min-1）から primidone（k=0.016 min-1）までの 33 種類であっ

た（表 3-20）。240 分経過しても 95％以上除去できなかった他の 4 種の PPCPs は、theophylline

（ k=0.020 min-1 ）、 sulpiride （ k=0.017 min-1 ）、 thiamphenicol （ k=0.017 min-1 ）、 

cyclophosphamide(k=0.011 min-1)であった（表 3-16）。このことから、UV254 照射と比較して、

UV/TiO2 懸濁は、240 分以内により多くの PPCPs を 95％以上除去できることが明らかにな

った。 

 次に、UV/TiO2懸濁によって処理されやすい PPCPs に共通する特徴を捉えるために、TiO2

吸着実験における吸着平衡時の PPCPs の濃度比の違いから、UV254 照射と UV/TiO2懸濁の

PPCPs の反応速度変数を比較した（表 3-16）。TiO2吸着実験における吸着平衡時に 20%以上

吸着した tetracycline～levofloxacin（10 種）、20％未満で 10％以上吸着した sulpiride～

sulfapyridine（9 種）、実験誤差・分析誤差以内で吸着が確認されなかった theophylline～

fenoprofen（18 種）で大きく３つに分類した。 

20%以上吸着した 10 種の PPCPs のうち、diltiazem を除く 9 種は、UV/TiO2懸濁の方が効

率良く分解した。diltiazem は、UV254 による光分解速度変数の方が高い数値（0.088 min-1）

を示していたことから、UV/TiO2 懸濁では TiO2 懸濁の影響により UV の透過率が低下し、

光分解の寄与が著しく低下したためであると考えられる。UV/TiO2懸濁にて特に効率良く分

解した物質は、テトラサイクリン系合成抗菌剤や ciprofloxacin を除くニューキノロン系合成

表 3-15 UV/TiO2懸濁実験による PPCPsの反応速度定数 

物質名
反応時間

（分）

反応速度定数

（min-1）
物質名

反応時間
（分）

反応速度定数

（min-1）

norfloxacin 6 0.494 sulfathiazole 120 0.026

tetracycline 8 0.399 sulfadimethoxine 180 0.025

levofloxacin 10 0.330 antipyrine 120 0.024

oxytetracycline 15 0.246 carbamazepine 180 0.024

chlortetracycline 15 0.210 sulfamonomethoxine 180 0.023

ketoprofen 15 0.202 clofibric acid 180 0.023

nalidixic acid 20 0.155 crotamiton 180 0.023

bezafibrate 60 0.041 caffeine 180 0.023

diltiazem 60 0.040 isopropylantipyrine 180 0.022

furosemide 90 0.039 pirenzepine 180 0.022

propranolol 90 0.035 atenolol 180 0.021

sulfamethoxazole 90 0.035 theophylline 240 0.020

fenoprofen 90 0.033 acetaminophen 180 0.019

naproxen 90 0.032 DEET 180 0.018

sulfapyridine 180 0.032 2QCA 180 0.018

trimethoprim 180 0.031 sulpiride 240 0.017

sulfamerazine 180 0.031 thiamphenicol 240 0.017

salbutamol 180 0.029 cyclophosphamide 240 0.011

sulfadimidine 180 0.027
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抗菌剤であった。これらの物質に共通する特徴は、本節 3.7.2.2で述べた TiO2への吸着しや

すい物質であった。その他、20%以上吸着した PPCPs は、UV 照射による光分解がしにくい

物質で多かったにもかかわらず、どの PPCPs も UV/TiO2懸濁により効率良く分解された。

また、その中でも最も UV254 による処理効率が悪かった trimethoprim（k=0.002 min-1）は、

TiO2を添加することで 15 倍以上の反応速度定数の向上が確認された。 

20％未満で 10％以上吸着した 9 種の PPCPs では、9 種とも全て UV/TiO2懸濁の方が効率

良く分解できた。これらの物質の中で、UV/TiO2懸濁による nalidixic acidの反応速度定数は、

極めて高い値（k =0.155 min-1）を示した。キノロン系合成抗菌剤である nalidixic acid は、ニ

ューキノロン系合成抗菌剤の開発の基となった物質であることから、主骨格であるキノロ

ン骨格が TiO2吸着されやすく、化学構造的にも・OH と効率良く反応するものであると考え

られる。その他の 8 種では、UV254 照射による反応速度定数が 0.010 min-1以上と光分解に

よる寄与が大きい物質も含まれるが、caffeine や cyclophosphamide のような光分解しにくい

物質（k：0.001, 0.001 min-1）を UV/TiO2懸濁によって、それぞれ 8, 10 倍以上の反応速度定

数を向上させ、効率良く分解できることが明らかになった。 

10%以下の吸着を示した 18 種の PPCPs のうち、 sulfathiazole、 sulfamethoxazole、

sulfadimethoxine、srulfamonomethoxine、thiamphenicol、ketoprofen、antipyrine、clofibic acid、

isopropylantipyrine、fenoprofen を除く 8 種は、UV/TiO2懸濁の方が効率良く分解できた。UV

照射の方が高い反応速度定数を示した PPCPs10 種に共通する特徴は、比較的光分解されや

すい物質であることであった。そのため、これらの物質は、diltiazemの傾向と同様に、TiO2

懸濁の影響により UV の透過率が低下し、光分解の寄与が著しく低下したためであると考

えられる。また、UV254 照射による反応速度定数が一番高かった ketoprofen（k=2.016 min-1）

は、TiO2を添加した UV/TiO2懸濁では約 10 倍の反応速度定数の低下が確認された。 

以上のことから、UV/TiO2懸濁系によって分解されやすい PPCPs に共通する特徴は、TiO2

に吸着しやすい物質であることが明らかになった。しかし、UV254 にて光分解されやすい

一部の PPCPs（ketoprofen など）については、UV/TiO2懸濁系になると TiO2粒子による光透

過の妨害が発生することから、UV254 照射のみの方が効率良く分解できることが明らかに

なった。このことから、本実験を通して、UV/TiO2懸濁系は、UV254 による光分解特性を十

分に活かせていない処理システムであることが明確になった。 

従って、TiO2 を用いた水処理システムでは、TiO2 が懸濁態として溶液中に存在すること

がデメリットとなることから、TiO2 粒子の光触媒活性を維持でき、光照射と光触媒反応の

２つの機能性を有効利用できる処理システムの構築が必要であるものと考えられる。 
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3.8 まとめ 

 本章では、はじめに、本研究で用いた TiO2、PPCPs などの物性データをはじめ、UV 照射

強度の算出方法について、まとめた。また、液相中の TiO2 光触媒の凝集サイズを把握する

ことで、TiO2の固液分離が可能な膜孔径を明らかにした。さらに、第４章から第 6 章で用い

た実験装置、実験原水、対象の水質項目ならびに分析機器の条件等に関する解説を行った。

その他、一般的に広く研究されている UV/TiO2懸濁の実験系にて、DMSO 法を用いた・OH

の生成効率と PPCPs の処理特性に関する評価を行った。UV/TiO2懸濁の本実験系における・

OH の生成効率の評価では、UV 照射と同時に、光触媒反応の開始剤である DO 濃度が約 8 

mg/L から約 4 mg/L にまで減少した。そのことから、UV/TiO2懸濁系では、O2供給の方法を

改善しなければ、・OH の生成効率が悪くなることが推察された。UV/TiO2 懸濁系による

PPCPs の処理特性の評価では、TiO2に吸着されやすい物質（tetracycline など）ほど分解され

やすいことが明らかになった。また、光分解しやすい物質（ketoprofen など）は、UV 照射

のみで処理する方が効率良いことが明らかになった。 

以上のことから、UV/TiO2懸濁の実験系は、TiO2の固液分離の課題のみならず、光分解お

よび光触媒反応をも十分に活かした処理システムではないことが明確になった。 

従って、本研究で考案した UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過処理システムは、TiO2回収が

可能であり、UV 照射による光分解と TiO2層上での・OH による集中的な促進酸化が期待で

きることから、UV/TiO2懸濁系よりも実用的かつ効率性の高い処理システムとなることが予

想される。なお、本章 3.2.1～3.3.3節において、TiO2層の特性を評価するための実験装置を

確立できたことから、実下水処理水を対象とした際の TiO2 層による膜ファウリングの抑制

効果も評価することが可能となる。よって、第４章から第 6 章では、「UV/TiO2層/セラミッ

ク平膜ろ過による促進酸化の効果」、「UV 照射と TiO2 層上の・OH による PPCPs の処理効

表 3-16 PPCPsの TiO2吸着と UV/TiO2懸濁との関係 

濃度比（-） 濃度比（-）

TiO2吸着 UV照射 UV/TiO2(懸濁) TiO2吸着 UV照射 UV/TiO2(懸濁)

吸着平衡時 表 3-14より 表 3-15より 吸着平衡時 表 3-14より 表 3-15より

tetracycline 0.19 0.004 0.399 theophylline 0.91 0.001 0.020
chlortetracycline 0.23 0.011 0.210 sulfathiazole 0.92 0.065 0.026

diltiazem 0.32 0.088 0.040 sulfamethoxazole 0.92 0.111 0.035
oxytetracycline 0.38 0.006 0.246 2QCA 0.93 0.000 0.018

propranolol 0.60 0.008 0.035 sulfadimethoxine 0.94 0.036 0.025
norfloxacin 0.60 0.036 0.494 acetaminophen 0.94 0.003 0.019

trimethoprim 0.71 0.002 0.031 carbamazepine 0.94 0.001 0.024
bezafibrate 0.72 0.008 0.041 sulfamonomethoxine 0.96 0.072 0.023
pirenzepine 0.75 0.006 0.022 thiamphenicol 0.96 0.018 0.017
levofloxacin 0.78 0.007 0.330 DEET 0.97 0.001 0.018

sulpiride 0.81 0.002 0.017 ketoprofen 0.97 2.016 0.202
caffeine 0.83 0.001 0.023 crotamiton 0.98 0.007 0.023
atenolol 0.85 0.003 0.021 antipyrine 1.00 0.076 0.024

cyclophosphamide 0.85 0.001 0.011 clofibric acid 1.00 0.033 0.023
nalidixic acid 0.85 0.030 0.155 naproxen 1.00 0.012 0.032
salbutamol 0.86 0.006 0.029 isopropylantipyrine 1.01 0.053 0.022

sulfadimidine 0.88 0.010 0.027 furosemide 1.02 0.028 0.039
sulfamerazine 0.88 0.014 0.031 fenoprofen 1.03 0.046 0.033
sulfapyridine 0.90 0.016 0.032 *赤背景は、UV照射の方が高い反応速度定数を示したPPCPs

赤枠：TiO2吸着平衡時におけるPPCPsの濃度比0.80以下（20%以上の吸着）

緑枠：TiO2吸着平衡時におけるPPCPsの濃度比0.81以上0.90以下（10%以上20%未満の吸着）

青枠：TiO2吸着平衡時におけるPPCPsの濃度比0.91以上(10%未満の吸着)

反応速度定数（min-1）

物質名物質名

反応速度定数（min-1）
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率」、「TiO2層による膜ファウリングの抑制効果」について評価したので解説する。 
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第４章 UV/TiO2 層/セラミック平膜処理における･OH の生成効率の定量的評

価 

 

4.1 はじめに 

 本章では、JIS R 1704 の光触媒を用いた水質浄化試験法に基づいて、UV/TiO2層/セラミッ

ク平膜ろ過処理システムにおける TiO2 層上の・OH の生成モル濃度の予測モデルの構築を

行った。はじめに、・OH の生成効率に対する最適な TiO2の添加量を把握するために、TiO2

層の集積密度を検討した。次に、その検討から最適な TiO2 層の集積密度の範囲において、

TiO2層上の UV 照射強度当たりに生成する・OH のモル濃度の予測モデルを構築した。さら

に、流束の異なる実験を行い、流束の影響を含めた･OH の生成濃度の予測モデルを構築し

た。 

 

4.2 実験方法 

図 4-1 に示すように、UV/TiO2層/セラミック平膜における・OH の生成モル濃度に関する

検討を行った。各実験前では、放射温度計：Infrared Thermometer DT-380（Beslands 製）を用

いて、実験原水、実験装置内、処理水の水温が 25±1℃であることを確認した。また、各実

験では、溶存酸素メーター：DO-5509（マザーツール製）を用いて、溶存酸素（Dissolved Oxygen）

濃度が常に飽和状態であることを確認した。 

 

4.2.1 TiO2層の集積密度変化時の・OH生成濃度の検討方法 

 セラミック平膜型反応器の有効膜面積内（25 cm2）に TiO2 層の集積密度は、2、4、12、

20、40、200 g/m2となる条件にて、TiO2層上の UV 照射強度 8.93 mW/cm2、流速 5.0 mL/min

（流束 2.9 m3/(m2/日)）にて実験を行った。採水は、10 分ごとに実施し、60 分まで行った。

図 4-1 UV/TiO2 層/セラミック平膜の実験装置の概略図

の概略図 
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なお、実験原水の調製方法、TiO2 層の形成方法、試料の水質分析方法、・OH の生成濃度の

推算方法は、3.4.1、3.2、3.6、3.4.3 節で述べた手法にて行った。 

 

4.2.2 UV照射強度変化時の・OH生成濃度の検討方法 

TiO2層上の UV 照射強度が、0.05、1.35、5.01、8.93 mW/cm2となる条件にて、TiO2層の集

積密度 12 g/m2、流速 5.0 mL/min（流束 2.9 m3/(m2/日)）にて実験を行った。採水は、10 分ご

とに実施し、60 分まで行った。なお、実験原水の調製方法、TiO2 層の形成方法、試料の水

質分析方法、・OH の生成濃度の推算方法は、3.4.1、3.2、3.6、3.4.3 節で述べた手法にて行っ

た。 

 

4.2.3 ろ過流束変化時の・OH 生成濃度の検討方法 

流速 1.5、2.5、5.0、7.5 mL/min（流束 0.9、1.4、2.9、4.3 m3/(m2/日)）となる条件にて、TiO2

層上の UV 照射強度 8.93 mW/cm2、TiO2層の集積密度 12 g/m2にて実験を行った。採水は、

流束 0.9、1.4、2.9、4.3 m3/(m2/日)の条件下において、それぞれ 33、20、10、7 分ごとに実施

し、200、120、60、40 分まで行った。なお、実験原水の調製方法、TiO2 層の形成方法、試

料の水質分析方法、・OH の生成濃度の推算方法は、3.4.1、3.2、3.6、3.4.3節で述べた手法に

て行った。 

 

4.3 実験結果及び考察 

4.3.1 TiO2層の集着密度変化時の・OHの生成濃度の評価 

TiO2層の集積密度 2、4、12、20、40、200 g/m2において、最も TiO2層の集積密度が大き

かった 200 g/m2は、流束 2.9 m3/(m2/日)の条件では、ろ過することができなかった（図 4-2）。

純水のみの実験原水である 3.2.3 節では、TiO2 層の集積密度 200 g/m2 の条件下においても、

流束 2.9 m3/(m2/日)を保つことが可能であったが、本実験原水には DMSO が含まれているた

め、膜詰まりがより速く進行したと考えられる。一方、TiO2 層の集積密度 2～40 g/m2 にお

いては、どの TiO2層の集積密度も同程度の TMP の値を示した。そこで本検討では、TiO2層

の集積密度 2 から 40 g/m2の 5 点を検討項目とし、TiO2層上の・OH の生成モル濃度に違い

があるのかを評価した（図 4-3）。 

図 4-2 DMSO実験原水を用いた際の TiO2層の集積密度と TMPの関係 
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第２章で解説したように、TiO2 は UV 照射されると、TiO2 粒子の化学構造が変化し、疎

水性から超親水性となる 1）。そのため、本実験における・OH の生成モル濃度の評価では、

その構造の変化が約 30 分程度とされているため 2, 3）、セラミック平膜型反応器の定常状態

時（滞留時間 10 分）である 30～60 分時の・OH の生成モル濃度を評価することにした。 

TiO2層の集積密度 2 から 40 g/m2のうち、最も低い・OH のモル濃度が検出されたものは、

TiO2層の集積密度 2 g/m2であった（図 4-3）。その他の TiO2層の集積密度 4～40 g/m2におい

て、UV 照射時間とともに、どれもほぼ同程度の・OH のモル濃度の値を示した。このこと

から、UV 光が当たっている TiO2上層部にしか・OH は生成しないものだと推察される。従

って、TiO2膜上の・OH を十分に生成させるためには、TiO2層の集積密度を 4～40 g/m2とす

る必要があることが明らかになった。また、TMP の影響も考慮した場合、TiO2層の集積密

度 40 g/m2を越える場合には、膜ろ過するのに多くのエネルギーが必要となることが示唆さ

れた。以降の実験では TiO2層の集積密度 12 g/m2の条件下で実験を行った。 

 

4.3.2 UV照射強度変化時の・OH生成濃度の評価 

 定常状態時（30 分以降）における TiO2層上の UV 照射強度 0.05、1.35、5.01、8.93 mW/cm2

の場合には、・OH の生成モル濃度の平均値はそれぞれ約 1、20、45、85 μM の値を示した

（図 4-4、左）。このことから、本実験条件の範囲では、UV 照射強度が高くなるほど効率良

く・OH を生成できることが明らかになった。また、TiO2層上の・OH の生成モル濃度が UV

照射強度に対して、傾き 9.41 の線形に従った（図 4-4、右）。その結果、・OH のモル濃度は、

TiO2層上の UV 照射強度の一次関数に従うことが推察された。 

図 4-3 DMSO実験原水を用いた際の TiO2層の集積密度と・OHのモル濃度の関係 
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4.3.3 UV/TiO2層/セラミック平膜における・OHの生成濃度の予測モデルの構築 

 JIS R 1704 の DMSO 法における DMSO と MSA の物質収支は、式 4-1 に示すように表さ

れる 4）。本実験では、3.4.3 節で述べたように、DO 濃度は常に飽和状態となる条件下で行っ

ており、・CH4は DMSO、MSA に対して反応しないことから、式 4-2 より、本処理システム

における・OH の物質収支式を導いた 4）。 

 

          DMSO + ・OH + O2 → MSA ＋ ・CH4         式（4-1） 

                DMSO + ・OH → MSA            式（4-2） 

 

UV 照射下における本処理システムでは、TiO2層上の近傍に・OH が集中的に生成されると

仮定し、定常状態時における単位時間･単位面積当たりの MSA の物質収支を取った（図 4-

5）。以下に、その MSA の物質収支式 4-3 を示す。 

 

図 4-5 本処理システムにおける MSAの物質収支式に関する概略図 

図 4-4 左）TiO2層の集積密度と・OHの生成モル濃度の関係（TiO2層の集積密度：12 g/m2、

流束：2.9m3/(m2/日)、水温 25℃）、右）定常状態時における TiO2層の集積密度

と・OHの生成モル濃度の関係（採水時間 30～60分時の平均値） 



９５ 

 

             C0 × LV0 + K・OH = Cp × LVp           式（4-3） 

 

C0：MSA の初濃度(M)、LV0：線速度(m・s-1)、K・OH：MSA の生成速度(M・m・s-1)、 

Cp：ろ過後の MSA の濃度(M)、LVp：ろ過後の線速度(m・s-1) 

 

ここで、C0は 0 mg/L であることから、式 4-4 が導かれる。 

 

                   K・OH = Cp × LVp                 式（4-4） 

 

K・OHは、TiO2層上の UV 照射強度が 8.93 mW cm-2以下である場合、傾きが線形であったた

め、式 4-5 のように表すことができる。 

 

K・OH = k・OH×I                 式（4-5） 

 

k・OH：MSA の生成速度定数(M・m・s-1・mW-1・cm2)、 

I：TiO2層上の UV 照射強度(mW cm-2) 

 

そのため、4-4、4-5式より 4-6 式が得られ、実験条件である UV 照射強度と線速度から TiO2

層上の・OH の生成モル濃度 Cpを推算することが可能となる。以下に、・OH の生成モル濃

度を推算した予測モデルの結果を示す（図 4-6）。 

 

Cp =（k・OH×I）/LVｐ                式（4-6） 

 

TiO2層の集積密度：4～40 g/m2、TiO2層上の UV 照射強度：0.05～8.93 mW/cm2、DO 濃度：

飽和の条件下における、UV 照射強度当たりの・OH の生成モル濃度の予測モデルから、流

図 4-6 UV照射強度と線速度から推算した TiO2層上の・OHの生成モル濃度 Cpの予測値 
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束の違いによる接触時間に応じた・OH の生成効率を推算した。その結果、流束 4.3 m3/(m2/

日)は 1.5、3.0、5.0 倍と遅くなるにつれて、接触時間が長くなることから、・OH の生成モル

濃度は、1.5、3.0、5.0 倍に増加することが推算された。次節 4.3.4 では、この・OH の生成モ

ル濃度の予測モデルが、実測値と同じ値を示すのか確認したので報告する。 

 

4.3.4 ろ過流束変化時の・OH の生成濃度の評価及び・OHの予測モデルの構築 

流束の異なる実験では、流束 0.9、1.4、2.9、4.3 m3/(m2/日)の定常状態時（30 分以降）にお

ける TiO2層上の・OH の生成モル濃度はそれぞれ 100.1、91.4、68.5、54.4 μMの値を示した

（図 4-7）。このことから、流束が遅くなるにつれて、・OH の生成モル濃度は高くなること

が確かめられた。しかし、4.3.3 節で推算した流束 0.9、1.4、2.9、4.3 m3/(m2/日) の定常状態

時における・OH の生成モル濃度の予測値は、それぞれ 271.9、163.1、81.5、54.4 μM であっ

たことから、流束が遅いほど予測値と実測値の乖離が大きくなることが明らかになった（図 

4-7）。 

4.3.2節および 4.3.3節の照射強度と流束の異なる実験における、TiO2層の集積密度 12 g/m2、

TiO2層上の照射強度 8.93 mW/cm2、流束 2.9 m3/(m2/日)の実験条件の結果から、同一実験で

の実験誤差は約 14 μM であることが確認された。このことから、流束 2.9 m3/(m2/日)以上で

は、予測値と実測値の差が実験誤差の範囲内であったため、・OH のモル濃度の予測値は、

本節の実測値とほぼ同じ値を示すことが明らかになった。しかしながら、流束 2.9 m3/(m2/日)

未満の実験条件では、流束が遅いほど・OH の生成モル濃度の乖離が大きく、予測値から大

きく外れることが確認された。この原因は、4.3.3 節で構築した本モデルは、理論的に構築

したモデルであるが、2.9 m3/(m2/日)の流束未満になると、TiO2層上に生成される・OH と 流

束に何らかの因果関係が起こるものと推察される。そこで本研究では、この原因として、

DMSO の拡散が・OH の生成に大きく影響しているのはないかと推察し、次節 4.3.4.1 以降

にて、TiO2層上の・OH の生成モル濃度の予測モデルの再構築を検討した。 

 

図 4-7 TiO2層上の・OHの生成モル濃度 Cpの予測値と実測値の乖離 
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4.3.4.1 DMSOの拡散による影響 

TiO2層上を透過する DMSO をミクロに捉えた場合、TiO2から生成される・OH は、長く

存在することができないため、DMSO が TiO2 粒子に近づくほど・OH の生成モル濃度が高

くなることが予想される（図 4-8）。流束が十分に速い際には、DMSO 実験原水の流れは乱

流となり、流束が速くなるにつれて、DMSO が TiO2粒子に近づきやすくなり、DMSO が高

濃度の・OH と反応しやすくなるものと考えられる。一方で、流束が遅い際には、DMSO の

流れは層流となり、DMSO が乱流時と比較して、TiO2粒子に近づきにくくなり、DMSO が

十分に・OH と反応できなくなることが推察できる。従って、本実験条件において、流束 2.9 

m3/(m2/日)以上の条件では、DMSO の流れが乱流となったため、実験値と予測値はほぼ同じ

値を示したと考えられる。 

一方で、流束 2.9 m3/(m2/日)未満の条件では、TiO2粒子上の DMSO と・OH に濃度勾配が

生じるため、DMSO と分解量と・OH の生成量が等量にならないことが推察される。従って、

流束が DMSO と・OH の反応効率に影響を及ぼすため、拡散流束が濃度勾配に比例するフ

ィックの法則に基づいた、TiO2層上の・OH の生成モル濃度の予測モデルを構築する必要が

ある。 

 フィックの法則は、式 4-7 のように表される 5）。 

 

J=－DDMSO×（ｄCDMSO/dx）           式（4-7） 

 

J：DMSO の流束 (M・m・s-1) 

DDMSO：DMSO の拡散係数(m2 s-1) 

CDMSO：DMSO のモル濃度 (M) 

dx：拡散距離 (m) 

 

 流束 2.9 m3/(m2/日)未満の場合では、式 4-7 の両辺を拡散距離で割ると、式 4-8 のように

DMSO の反応速度式を導出できる。 

 

           KDMSO＝－ηDMSO×（ｄC/dｘ）         式（4-8） 

 

KDMSO：DMSO の反応速度(M・s-1) 

図 4-8 DMSO の拡散流束による・OH の生成モル濃度（MSAの生成モル濃度）への影響 
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ηDMSO：拡散距離当たりの DMSO の拡散係数(m s-1) 

CDMSO：DMSO のモル濃度 (M) 

dx：拡散距離(m) 

 

しかしながら、式 4-8 では、TiO2粒子からの距離に応じて、ηDMSOと CDMSOは流束に依存

するため、流束の影響を考慮した理論解析による KDMSOおよび K・OHの予測モデル式は複雑

となり、取り扱いにくい予測モデルとなってしまう。従って、本研究では、流束の影響を取

り扱いやすくするために、数理解析にて TiO2層上の・OH の生成モル濃度の予測モデルの構

築を行った。 

 

4.3.4.2 数理解析による・OH の予測モデルの構築 

 流束 2.9 m3/(m2/日)以上の条件下における K・OHに対して、線速度に依存する変数 F を含

むことで、数理解析による TiO2層上の・OH の生成モル濃度の予測モデルを構築した（式 4-

9）。 

 

       C0 × LV0 + K・OH × F（LV）= Cp × LVp        式（4-9） 

 

F（LV）：線速度によって、K・OHに影響を及ぼす関数(-) 

 

K・OH ×F(LV)の値は、LV の値が小さくなるほど、0 に近づき頭打ちとなるため、式 4-10 の

ように関数 F(LV)は、数値解析や数理物理学で一般的に広く用いられる多項式近似式を用い

て示した（図 4-9）6）。 

 

F（LV）=α＋β（LV）+γ（LV）2+δ（LV）3･･･      式（4-10） 

 

α：係数(-) 

β：線速度の単位を補正する係数(m-1・s) 

γ：線速度の 2 乗の単位を補正する係数(m-2・s2) 

δ：線速度の 3 乗の単位を補正する係数(m-3・s3) 
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式 4-10 の関数式の次数は、F(LV)の影響が含まれる流束の異なる実験結果 3 点から、最大

3 つの係数を理論的に算出できるため、第 3 項である γ（１/LV）2までを対象とした。式 4-

10 の係数 α、β、γ は、各実験条件の線速度（1.04×10-5、1.62×10-5、3.36×10-5）と式 4-9 で

得られる F(LV)の推算値（それぞれ 0.45、0.62、1.00）を用いて、連立方程式にて導出した。

その結果、式 4-10における α＝－1.51×10－2、β＝4.16×104、γ＝－4.62×108の値が求められた。 

次に、式 4-10 及び α＝－1.51×10－2、β＝4.16×104、γ＝－4.62×108の値を用いて、線速度 8

点（1.04、1.34、1.62、1.97、2.31、2.66、3.01、3.36 m s-1）における K・OH×F（LV）の予測

値を推算し、式 4-9 の実測値から算出した K・OH×F(LV)と比較した。その結果、予測値と実

測値が近い値を示し、本実験条件の範囲では、近似していることが確認された（図 4-10）。 

 

 

次に、4.3.1及び 4.3.2 節において導出された式 4-3 に、（条件：TiO2層の集積密度：12 g/m2、

TiO2層上の UV 照射強度：0.05~8.93 mW/cm2、流束 2.9 m3/(m2/日)）、F(LV)を反映させ、・OH

図 4-9 ・OHの生成速度(実測値)と線速度の関係 

図 4-10 ・OHの生成速度(実測値)から構築した・OHの生成速度の予測値 
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の生成モル濃度の予測値が実測値に近い値を示すのか確認した(図 4-11)。その結果、UV 照

射強度に加えて、流束の影響を含めた・OH の生成モル濃度の予測値は、流束 2.9 m3/(m2/日)

以下の条件下でも実測値に極めて近い値を示した。これらの予測値と実測値の差は、全て実

験誤差の範囲内(約 14 μM以内)であったことから、本節の解析を通して、本研究で構築し

た・OH の生成モル濃度の予測値は、概ね高い精度であることが示唆された。 

以上のことから、TiO2 層の集積密度、TiO2 層上の UV 照射強度、流束の操作因子を考慮

した TiO2層上の・OH の生成モル濃度の予測モデルを構築することができた。また、TiO2に

よる・OH の生成効率を評価する手法として、JIS や ISO で唯一認められている DMSO 法

は、TiO2 層/膜ろ過システムの流束の異なる実験において、DMSO と・OH の濃度勾配およ

びその反応効率の影響を反映する必要があることが明らかになった。さらに、本章で構築し

た・OH の生成モル濃度の予測モデルは、JIS R 1704 および ISO 10676 の手法に適応できる

ため、病原微生物の不活化や難分解な化学物質の分解に対して、どの程度の・OH が寄与し

ているのかを推察できるようになる。従って、本処理システムの実験系は、今後の光触媒を

用いた水処理技術の実用化に向けた反応器の設計において、非常に有益な知見になるもの

と思われる。 

 

4.4 まとめ 

 本章では、以下の知見が得られた。 

＊TiO2層の集積密度と･OH の生成モル濃度の関係から、4 g/m2以上の TiO2層の集積密度が

あれば、TiO2層上の･OH は、十分生成されることが明らかになった。 

＊UV 照射強度と･OH の生成モル濃度の関係から、0.05～8.93 mW/m2の範囲では、UV 照射

強度と･OH の生成モル濃度は、一次関数的に比例することが明らかになった。 

＊流束と･OH の生成モル濃度の関係から、流束 3.36×10-5 m/s 以下では、流束が遅くなるに

つれて、接触時間当たりの･OH の生成モル濃度が減少することが明らかになった。 

以上の知見が得られたことにより、DMSO の拡散（流束）の影響を考慮した･OH の生成

図 4-11 ・OHの生成モル濃度の予測値と実測値の比較 
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モル濃度の予測モデルを構築できた。 

今後の課題は、DMSO 以外の対象物質を用いた・OH の生成モル濃度を推定する手法の確

立や、温度依存、DO 依存、pH 依存による影響を踏まえた解析を進めていく必要があるも

のと考えられる。また、再現実験を通して、精度評価に対する検証を行っていく必要がある

ものと考えられる。 
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第 5 章 UV/TiO2 層/セラミック平膜処理における PPCPs の処理特性の解明とモ

デル化 

 

5.1 はじめに 

本章では、化学特性の異なる 3 種の PPCPs を対象に、UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過処

理システムにおける UV254 照射および TiO2層上の・OH による PPCPs の処理特性を定性的

に評価した。次に、本処理システムの有用性を考察するために、UV 照射強度を操作因子と

し、UV 照射による PPCPs の光分解速度と・OH による PPCPs の酸化分解速度を定量的に評

価するとともに、分解効率を表す数理モデルを構築した。そして、光源と TiO2 層の距離、

光源の照射強度の大小、原水中の透過率に対するシミュレーション解析から、実用化に向け

た処理システムの処理効率に対する影響と本処理システムの有効性を考察した。 

 

5.2 本処理システムの実験装置の概略と対象物質 

図 5-1 に示す実験装置にて、UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過における PPCPs の除去率を

測定し、各物質の反応速度定数を算出した。各実験前では、放射温度計：Infrared Thermometer 

DT-380（Beslands 製）を用いて、実験原水、実験装置内、処理水の水温が 25±1℃であるこ

とを確認した。また、各実験では、・OH の開始剤である溶存酸素（Dissolved Oxygen）濃度

が常に飽和状態であることを確認するために、溶存酸素メーター：DO-5509（マザーツール

製）を用いた。 

 

本章で評価した対象物質は、第 3章の TiO2吸着および UV254 照射の回分式実験の結果か

ら、光分解速度定数（0.002 min-1以下）が低く、TiO2吸着による液相中の PPCPs の濃度比が

異なる Trimethoprim：TRI（吸着率 20%以上）、cyclophosphamide：CYC（吸着率 10～20%未

図 5-1 本実験の概略図とその実験操作条件 
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満）、2-quinoxaline carboxylic acid：2QCA（吸着率 10%未満）を対象とした（図 5-2）。 

 

5.3 UV照射強度の異なる実験系の検討方法 

本処理モデルの構築の検討実験では、TiO2層の集積密度 12 g/m2、ろ過流速 5.0 mL/min の

条件にて、水槽水面の UV 照射強度 0.05、1.39、9.20 mW/cm2による PPCPs の処理効率に対

する実験を検討した。採水は、10 分ごとに実施し、60 分まで行った。なお、実験原水の調

製方法、TiO2層の形成方法、試料の水質分析方法、PPCPs の除去率および反応速度定数の計

算方法は、3.3.2、3.5.3、3.2、3.5.5、3.5.6 節で述べた手法にて行った。なお、本検討では、

光分解による処理効果を把握するために、UV/セラミック平膜処理を対象実験として実施し

た。 

 

5.4 本処理システムにおける PPCPsの処理特性に関する実験結果及び考察 

5.4.1 UV254による PPCPs3 種の分解効率の評価 

 水槽水面のの照射強度（0.05、1.39、9.20 mW/cm2）とセラミック平膜上の UV 照射強度

（0.04、1.21、8.04 mW/cm2）の値を割ることで、液相中の平均 UV 照射強度（0.05、1.30、

8.62 mW/cm2）を求めた。液相中の平均 UV 照射強度 0.05、1.30、8.62 mW/cm2における定常

状態時の各物質の除去率は、TRI が 1、49、85％、2QCA が 4、49、92％、CYC が 0、24、

32％であった（図 5-3～5-5）。UV254 照射による TRI および 2QCA の除去率は、全ての UV

照射強度において、同程度の除去率を示した。この理由は、TRI と 2QCA のモル吸光係数が

ほぼ同程度であったことが 1 つの要因として考えられる。2QCA が TRI よりも僅かに高い

除去率を示したことは、式 5-1 に示すように、化学物質の固有値である量子収率が TRI より

も高かったためであると思われる。 

 

 

 

図 5-2 本章で評価対象とした PPCPsとその化学的特徴 



１０４ 

 

 

k = φ×Σ（ε×I）            式（5-1） 

 

図 5-3 液相中の平均 UV照射強度：（上）0.05 mW/cm2、（中央）1.30 mW/cm2、（下）

8.62 mW/cm2における UV254照射による TRI、2QCA、CYCの除去率 
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k：光分解速度定数（min-1）、φ：量子収率（-）、 

ε：モル吸光係数（M-1 cm-1）、I：照射強度（mW/cm2） 

 

次に、本実験系における PPCPs の除去率の高さについて考察した。TRI、2QCA の除去率

は、液相中の UV 照射強度 1.30、8.62 mW/cm2の条件下にて約 50～90%の高い値を示した。

また、促進酸化処理中でも最も分解されにくい CYCの除去率は、液相中の UV 照射強度 8.04 

mW/cm2 の条件下にて約 30%の高い値を示した。この理由は、本実験における UV 照射と

PPCPs の接触時間が約 10 分と長いことが主な原因であると考えられる。従来の下水処理場

の UV254 ランプによる消毒（光源の照射強度：約 10～30 mW/cm2、消毒槽内の液相中の UV

照射強度：2.5～7.5 mW/cm2）では、接触時間 4～8秒と極めて短い 1, 2)。従って、実下水処

理場の UV254 ランプによる TRI、2QCA、CYC の光分解は、ほとんど期待できないことが

本解析からも確認できた。 

次節では、本処理システムの主軸である TiO2層に着目し、接触時間が極めて短い TiO2層

上の・OH によって、PPCPs がどの程度分解されるのかを評価する。また、TiO2層上に集中

的に生成された・OH が PPCPs を分解する際に、選択的反応または非選択的反応となるのか

を調査したので報告する。 

 

5.4.2 TiO2層上の・OHによる PPCPs3種の処理特性 

TiO2層上の・OH による TRI、2QCA、CYC の処理特性を評価するために、水槽水面の UV

照射強度 1.39 mW/cm2の条件にて、UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過による PPCPs の除去率

を評価した。その結果、セラミック平膜上に到達する UV 照射強度 1.21 mW/cm2の条件下に

おいて、TRI（78％）、2QCA（71％）、CYC（49％）の高い除去率が確認された（図 5-4）。

UV254 ランプからの同じ UV 照射強度である UV/セラミック平膜ろ過の実験結果（図 5-3 

中央）と比較すると、TRI、2QCA、CYC の除去率は、TiO2層があることで、それぞれ 29、

22、25％の除去率の向上が確認された。都留らの報告によると、・OH の移動距離は約 20 nm

であるとされている 3）ことから、流速が 5.0 mL/min であることを踏まえると、本実験条件

における TiO2層上の・OH と TRI、2QCA、CYC の接触時間は僅か 0.0006 秒となる。従っ

図 5-4 本処理システムにおける UV/TiO2層(UV照射強度:1.21 mW/cm2)による

TRI、2QCA、CYC の除去率 
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て、本処理システムの TiO2層上に生成される・OH により、極めて短い時間で難分解な PPCPs

を効率良く分解することが確認された。 

次に、TiO2層上の・OH による PPCPs の処理特性について考察を行った。5.4.1 節の UV254

の UV 照射強度 1.39 mW/cm2において、光分解で同じ除去率を示した TRI（49％）と 2QCA

（49％）の PPCPs に着目すると、UV/TiO2 層/セラミック平膜ろ過における TRI（78％）と

2QCA（71％）の除去率は、TRI の方が 2QCA よりも約 7%高い除去率を示した。このこと

から、第 3 章で解説した UV/TiO2 懸濁系の回分式実験の結果と同様に、本処理システムに

おいても、TiO2 層上の・OH による PPCPs の分解には、TiO2 吸着特性との関係性があるこ

とが推察された。 

以上のことから、本処理システムにおける TiO2層の形成は、難分解な PPCPs を短時間で

効率良く分解できると特徴を持つことから、PPCPs の分解において、本処理システムによる

有効性が初めて明らかになった。さらに、O3/H2O2や UV/H2O2のような促進酸化処理でも分

解されにくい CYC を、本処理システムでは効率良く分解できることが確認された。次節以

降では、本処理システムの有効性を定量化するために、UV 照射強度を操作因子とし、UV

照射による PPCPs の光分解速度定数と・OH による PPCPs の反応速度定数を各実験結果か

ら算出し、分解効率を表す定量的な数理モデルを構築したので報告する。 

 

5.5 本処理システムにおける PPCPsの処理予測モデルの構築 

本研究で用いた小型セラミック平膜型実験装置は、ペリスタリックポンプで吸引ろ過を

行う連続式反応器である。UV254 照射による PPCPs の光分解は、反応器の出口側に向かっ

て徐々に反応が進むことから、押し出し流れモデルと仮定した。TiO2層上の・OH による酸

化分解は、・OH の高い反応速度と寿命の短さから、TiO2層に近づいた瞬間に PPCPs と反応

するため、完全混合モデルと仮定し、本処理モデルの構築を行った。本処理システムの分解

モデルの概略を図 5-5 に示す。 



１０７ 

 

 

5.5.1 UV 照射による PPCPs の光分解モデルの構築 

UV 照射における PPCPs の光分解モデルでは、小型セラミック平膜型実験装置を押し出

し流れモデルと仮定すると、定常状態時における単位面積当たりの PPCPs の物質収支は、”

流入物質量”と”反応量”が”流出物質量”と等しくなる。一定の流束である際には、上槽の水

の単位長さ x と x＋⊿x との間を物質収支式 5-2 のように示すことができる。 

 

LV・C（x） － KUV, PPCPs・dx=LV・C（x+dx）       式（5-2） 

 

LV:線速度（m s-1）、 

x：距離（m）、 

 C（x）：x における PPCPs の濃度（M）、 

KUV, PPCPs：単位面積当たりの PPCPs の光分解速度（M s-1）、 

dx：距離 x における微小区間（m） 

 

この単位面積当たりの光分解速度 KUVは、第３章にて PPCPs の反応次数が一次反応に従

うことが確かめられたことから、微分形速度式である式 5-3のように示すことができる。 

 

             KUV, PPCPs = －dC/dt = kUV, PPCP・C              式（5-3） 

図 5-5 定常状態時における UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過の PPCPs の分解機構 
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        kUV, PPCPs：UV 照射強度 I に対する PPCPs の光分解速度定数（s-1）、 

dC：微小区間における PPCPs の濃度差（M）、 

dt：微小区間にかかる時間（s） 

 

ここで式 5-3 の－dC/dt = kUV, PPCPs・C を積分形速度式に変換し、定常状態時であると仮定

すると、式 5-4 が成立する。 

 

 ln（CUV/C0）= － kUV, PPCP・t                   式（5-4） 

 

C0:UV 照射前の PPCPs の濃度（M）、 

CUV: UV 照射後の PPCPs の濃度（M）、 

t：滞留時間（s） 

 

5.5.2 UV 照射強度と PPCPs の光分解速度定数の関係性 

TRI、2QCA、CYC の光分解速度定数は、式 5-4 に基づき、それぞれ算出した（図 5-6）。

液相中の平均 UV 照射強度 0.05 mW/cm2における TRI、2QCA、CYC の光分解速度定数は、

どれも 0.00004 s-1以下の値を示し、ほとんど光分解できなかった。液相中の平均 UV 照射強

度 1.30, 8.62 mW/cm2 における TRI、2QCA、CYC の光分解速度定数は、それぞれ 0.0011, 

0.0027、0.0011, 0.0033、0.0005, 0.0007 s-1の値を示した。 

対象の PPCPs の光分解速度定数は、液相中の平均 UV 照射強度 1.30 mW/cm2の条件下に

おいて、2QCA≒TRI>CYC の順で高い光分解速度定数を示し、液相中の平均 UV 照射強度

8.62 mW/cm2の条件下では、2QCA＞TRI>CYC の順で高い光分解速度定数を示した。 

平均 UV 照射強度 8.62 mW/cm2の条件下において、2QCA と TRI の光分解速度定数の差が大

きく乖離した理由は、5.4.1 節で述べたように、2QCA の量子収率は TRI の量子収率よりも

高いことが考えられるため、UV 照射強度が大きくなることで、光分解速度定数の差がより

図 5-6 UV照射強度と PPCPsの反応速度変数の関係 
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大きく開いたものと考えられる。CYC の光分解速度定数は、平均 UV 照射強度 1.30 mW/cm2

から 8.62 mW/cm2 に約 6 倍の光エネルギーを費やしても、CYC の光分解速度定数は約 1.4

倍しか向上しなかった。このことから、液相中の平均 UV 照射強度と TRI、2QCA、CYC の

反応速度定数の関係性を考察した。その結果、液相中の平均 UV 照射強度と TRI、2QCA、

CYC の反応速度定数の関係は、式 5-5のように、Stephan et al.の曲線の関数に従うことが明

らかになった 4）。 

 

         kUV, PPCP（I ）＝ （a・b・I）/（1+b・I）            式（5-5） 

 

kUV, PPCP (I ):照射強度 I における PPCP の光分解速度関数（min-1） 

a:光分解速度定数に対する変換係数（min-1） 

b:平均 UV照射強度に対する変換係数（mW-1 cm2） 

I : 液相中の平均 UV照射強度（mW cm-2） 

 

本実験結果が曲線の関数を示した理由は、PPCPs の光分解速度定数が UV 照射強度と

PPCPs の濃度を含む関数であったためであるものと考えられる 4）。つまり、UV 照射強度を

光子密度として捉えた際に、高いUV照射強度の条件下かつ PPCPsの溶存濃度が低い場合、

多くの光子は対象の PPCPs と反応せずに消滅してしまう。そのため、低濃度の条件下の

PPCPs は、UV 照射強度が高くなるにつれ、UV 照射強度当たりの反応速度定数は曲線性を

示し、やがて頭打ちとなる。従って、下水流入水や病院排水中に含まれる PPCPs の溶存濃

度は、本実験で用いた数百 μg/L 程度の PPCPs の濃度よりも極めて小さい値であるため、同

じ UV 照射強度の値でも、より低い光分解速度定数となることが推察される。なお、本研究

で得られた TRI、2QCA、CYC の反応速度定数に対する変換係数 a および bは、実験条件で

ある液相中の UV 照射強度 3 点（0.05、1.30、8.62 mW/cm2）と、式 5-4 を用いて実験値から

抽出した光分解速度定数の連立方程式の解を解くことで算出した。TRI、2QCA、CYC の光

分解速度定数と平均 UV 照射強度に対する変換係数 a および b は、それぞれ 3.50×10-3, 

5.21×10-3, 7.73×10-4 min-1、3.68×10-1, 2.09×10-1, 1.15 mW-1 cm2の値を示した。 

次に、式 5-5と平均 UV照射強度に対する変換係数 a, b を用いて、平均 UV照射強度 0.00、

0.05、0.50、1.00、1.30、2.00、3.00、4.00、5.00、6.00、7.00、8.00、8.62 mW/cm2における TRI、

2QCA、CYC の光分解速度定数を推算した（図 5-7）。これらの推算値の結果から、本実験条

件において、平均 UV 照射強度を 8.62 mW/cm2よりも大きくしても、各 PPCPs の光分解速

度定数はどれもほぼ頭打ちしているため、エネルギー対効果が悪くなるものと予想される。

また、下水処理水中の PPCPs の検出濃度のように数百 ng/L を想定した際には、より早く頭

打ちし、より低い光分解速度定数となることが推察される。 
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以上のことから、本処理システムにおける PPCPs の光分解モデルを構築し、その特徴を

明らかにすることができた。今後、本処理システムにおける PPCPs の光分解モデルは、「実

環境中の PPCPs の検出濃度に対する処理効率の評価」や「促進酸化技術の UV 照射による

PPCPs 分解の寄与の推定」等に役立つものと考えられる。なお、次節 5.5.3 では、この光分

解モデルを用いて、TiO2層上の・OH と反応する前の PPCPs の濃度を把握し、TiO2層上の・

OH による PPCPs の反応速度定数を求め、・OH による PPCPs の分解効率を表す数理モデル

を構築した。 

 

5.5.3 TiO2層上の・OHによる PPCPsの処理モデルの構築 

TiO2層上の・OH の生成濃度による PPCPs の分解モデルを図 5-8 に示す。完全混合モデ

ルと仮定した定常状態時における単位面積当たりの TiO2層上の・OH と PPCPs の物質収支

式は、式 5-6 のようになる。 

 

         Cin TiO2 層×LV－K・OH, PPCP×x2＝Cout TiO2 層×LV       式（5-6） 

 

Cin TiO2 層：・OH と反応する直前の PPCPs の濃度（M）、 

LV：線速度（m s-1）、 

K・OH, PPCP：単位面積当たりの・OH による PPCPs の反応速度（M m s-1）、 

x2：・OH と PPCPs の反応場の距離（m）、 

Cout TiO2 層：・OH と反応後の PPCPs の濃度（M） 

 

ここで、線速度 LV（m s-1）を両辺で割ると、式 5-7が成立する。水理学的滞留時間：HRT

（s）は、x2/ LV として示すことができるため、式 5-8 が成立する。 

図 5-7 UV照射強度に応じた PPCPsの光分解速度定数の予測値 
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     Cin TiO2 層－K・OH, PPCP × (x2/ LV) ＝Cout TiO2 層     式（5-7） 

             Cin TiO2 層－K・OH, PPCP×HRT＝Cout TiO2 層      式（5-8） 

 

式 5-8 を K・OH, PPCPで整理すると、式 5-9 となる。 

 

         K・OH, PPCP＝（Cin TiO2 層－Cout TiO2 層）/HRT      式（5-9） 

 

ここで、TiO2層上の・OH と低濃度の PPCPs の物質量の関係から、K・OH, PPCPの反応次数は

一次反応に従うため、式 5-10 を導出することができる。 

 

K・OH, PPCPs = －dC/dt = k・OH, PPCP×C         式（5-10） 

 

従って、ここで式 5-10 の－dC/dt = k・OH, PPCPs×C を積分形速度式に変換し、定常状態時であ

ると仮定すると、式 5-11 が成立する。 

 

 ln（Cout TiO2 層/ Cin TiO2 層）=－k・OH, PPCP×HRT        式（5-11） 

図 5-8 TiO2層上の・OHによる PPCPs の処理モデルの概略図 
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5.5.4 TiO2層上の・OHの生成濃度と PPCPsの反応速度定数の評価 

5.5.4.1 TiO2層上の・OHと反応する直前の PPCPsの初濃度の算出方法 

UV/TiO2層/セラミック平膜処理で得られる処理水は、UV 照射と・OH の両方の反応後の

試料である。そのため、TiO2層上の・OH による PPCPs の処理効率を評価するには、UV

照射による PPCPs の光分解の影響を事前に差し引く必要がある（図 5-5）。 

そこで、UV/TiO2層/セラミック平膜処理実験の原水中の PPCPs の初濃度と式 5-3、UV 照

射強度当たりの PPCPs の光分解速度変数を用いて、TiO2層上の・OH と反応する直前の

PPCPs の初濃度：Cin TiO2 層を推算した。表 5-1に、水槽水面の UV 照射強度 0.05、1.30、

8.62 mW/cm2における各 PPCPs の光分解速度定数および Cin TiO2 層を算出した。 

 

TiO2層上の・OH と反応する直前の TRI、2QCA、CYC の濃度は、UV 照射強度が最も高

い条件下（TiO2 層上の UV 照射強度：8.62 mW/cm2）において、それぞれ 28.3、7.16、66.9 

mg/L であった。TiO2層上の UV 照射強度：1.30 mW/cm2の条件下では、TiO2層上の・OH と

反応する直前の TRI、2QCA、CYC の濃度は、それぞれ 53.7、25.5、69.7 mg/L の濃度を示し

た。TiO2層上の UV 照射強度：0.05 mW/cm2の条件下では、TiO2層上の・OH と反応する直

前の TRI、2QCA、CYC の濃度は、それぞれ 131、57.0、87.4 mg/L の濃度を示した。 

 

5.5.4.2 本処理システムにおける TiO2層上の・OHの生成濃度 

 4.3.2 節にて構築した UV 照射強度当たりの TiO2層上の・OH の生成濃度の予測モデル（一

次反応、傾き：9.14)を用いて、PPCPs を対象とした本処理実験の TiO2層上の・OH の生成濃

度を推算した。その結果、TiO2層上の UV 照射強度が 0.04、1.30、8.62 mW/cm2である際に、

表 5-1 TiO2層上の・OHと反応する直前の PPCPsの濃度の推定 

N.A.:Not Available

UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過におけるPPCPsの

初濃度（mg/L）
101.9139.3 53.4

CYC(8.62mW/cm2)TRI(8.62mW/cm2) ２QCA(8.62mW/cm2)

UV/TiO2層/セラミック平膜における平均UV照射強度の寄与

反応速度変数kUV　（s-1） 7.02.E-042.66.E-03 3.35.E-03

TiO2層上の・OHと反応する前のPPCPsの濃度

（mg/L）
66.928.3 7.16

CYC(1.30mW/cm2)TRI(1.30mW/cm2) 2QCA(1.30mW/cm2)

UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過におけるPPCPsの

初濃度（mg/L）
92.1106 49.7

反応速度変数kUV　（s-1） 4.64.E-041.13.E-03 1.11.E-03

TiO2層上の・OHと反応する前のPPCPsの濃度

（mg/L）
69.753.7 25.5

TiO2層上の・OHと反応する前のPPCPsの濃度
87.4

(光分解しないと仮定し、算出)
131

(光分解しないと仮定し、算出)
57.0

反応速度変数kUV　（s-1） N.A.

CYC(0.05mW/cm2)TRI(0.05mW/cm2) 2QCA(0.05mW/cm2)

UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過におけるPPCPsの

初濃度（mg/L）
87.4131 58.3

N.A 3.76E-05
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TiO2 層上の・OH の生成濃度は、それぞれ 0.4、11.9、78.6 μM と推算された。4.3.2 節にて

TiO2層上の UV 照射強度と・OH の生成濃度は、線形の関係を示すことから、本研究の評価

では、一般的用いられている UV 照射強度と対象物質の濃度に着目して解析することとし、

PPCPs の反応速度定数に関する解析を進めた。 

 

5.5.4.3 TiO2層上の UV照射強度と PPCPsの反応速度定数の関係性 

 式 5-11 と表 5-1 を用いて、TiO2層上の UV 照射強度 0.05、1.21、8.04 mW/cm2における、 

・OH による TRI、2QCA、CYC の反応速度定数をそれぞれ抽出した。TiO2層上の UV 照射

強度に応じた TiO2層上の・OH による PPCPs の反応速度定数を図 5-9 に示す。その結果、

TiO2 層上の UV 照射強度 0.05 mW/cm2 の条件では、PPCPs の十分な分解が確認されなかっ

たことから、TiO2層上の・OH による TRI、2QCA、CYC の反応速度定数は確認されなかっ

た。TiO2層上の UV 照射強度 1.21 mW/cm2の条件では、TiO2層上の・OH による TRI、2QCA、

CYC の反応速度定数は、1420、977、673 s-1 の値を示した。TiO2 層上の UV 照射強度 8.04 

mW/cm2の条件では、TiO2層上の・OH による TRI、2QCA、CYC の反応速度定数は、2160、

1960、1040 s-1の値を示した。 

 

2.3.2.2 節での文献調査で示したように、O3/H2O2や UV/H2O2、O3/UV の促進酸化処理によ

る TRI、2QCA、CYC の反応速度定数は、2.7×10-4～2.2×10-3 s-1の範囲に位置付けれるが、本

処理システムにおける TiO2 層上の・OH による PPCPs の反応速度定数は、その約 106 倍以

上の反応速度定数の値を示した 5~10）。本処理システムにおいて、極めて高い反応速度定数の

理由は、TiO2層上に集中的に・OH を生成し、ろ過と同時に TiO2層上で PPCPs を強制的に

反応させる処理システム（接触時間 0.0006 s-1）となっていたためであると考えられる。し

かし、本処理システムは、TiO2層との接触時間を大きく改善するには、流束を遅くする必要

があるため、現実的には TiO2 層を何段階も透過するような連段型の処理システムであるこ

図 5-9 UV照射強度に応じた TiO2層上の・OHによる PPCPs の反応速度定数 
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とが望ましいように思われる。 

次に、TiO2層上の UV 照射強度と TRI、2QCA、CYC の反応速度定数の関係性を考察し

た。その結果、TiO2層上の UV 照射強度と TRI、2QCA、CYC の反応速度定数の関係は、式

5-5 のように、Stephan et al.や Montoya et al.の曲線の関数に従うことが明らかになった 4, 11）。 

 

        k・OH, PPCP（I ）＝（c・d・I）/（1+d・I）          式（5-12） 

 

k・OH, PPCP (I )：照射強度 I における PPCP の反応速度関数（min-1）、 

c：反応速度定数に対する変換係数（min-1）、 

d：TiO2層上の UV 照射強度に対する変換係数（mW-1 cm2）、 

I ： TiO2層上の UV 照射強度（mW cm-2） 

 

本実験結果が曲線の関数を示した理由は、UV 照射による PPCPs の光分解モデルと同様

に、TiO2層上の・OH による PPCPs の反応速度定数が UV 照射強度（または・OH の生成濃

度）と PPCPs の濃度を含む関数であったためである 4, 11）。従って、本実験で用いた数百 μg/L

程度の PPCPs の濃度よりも低い濃度を対象とする際には、より低い反応速度定数となるこ

とが推察される。なお、本研究で得られた TRI、2QCA、CYC の反応速度定数に対する変換

係数 a および b は、それぞれ 2380, 1060, 2960 min-1、1.23, 1.02×10, 2.43×10-1 mW-1 cm2の値

を示した。 

次に、式 5-12 と TRI、2QCA、CYC の反応速度定数に対する変換係数 a, b を用いて、TiO2

層上の UV 照射強度 0.00、0.05、0.50、1.00、1.21、2.00、3.00、4.00、5.00、6.00、7.00、8.00、

8.04 mW/cm2における TRI、2QCA、CYC の反応速度定数を推算した（図 5-10）。これらの推

定値の結果から、本実験条件において、TiO2層上の UV 照射強度を 8.04 mW/cm2よりも大き

くしても、各 PPCPs の反応解速度定数はどれもほぼ頭打ちに達しているため、UV 照射によ

る PPCPs の光分解と同様に、エネルギー対効果が悪くなるものと予想される。 

図 5-10 UV照射強度に応じた・OHによる PPCPsの反応速度定数の予測値 
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以上より、本研究では、UV 照射による PPCPs の光分解モデルおよび、TiO2層上の・OH

による PPCPs の酸化分解モデルを構築し、UV 照射強度に応じた本処理システムによる

PPCPs の分解モデルを構築することできた。2.6 節で述べたように、光触媒を用いた水処理

分野の研究は、光分解の効果を含めた知見が十分に明らかになっていないが、本研究で構築

した PPCPs の分解モデルでは、UV 照射と TiO2層上の・OH による PPCPs の分解の寄与を

評価することができるようになった。また、TiO2層上の・OH による PPCPs の反応速度定数

は、他の促進酸化処理と比較して、極めて高い値を示し、PPCPs の中でも難分解な CYC を

効率良く分解できることが明らかになった。 

 

5.6 本処理システムの有用性に関する考察 

 これまで本研究では、小型セラミック平膜型実験装置を用いて、難分解な化学物質である

TRI、2QCA、CYC を効率良く分解し、本処理システムの有効性を明らかにしてきた。しか

しながら、実用化に向けた本処理システムを構築するには、他の PPCPs の処理特性も明ら

かにし、スケールアップ化した際の処理効率への影響を評価する必要がある。そこで次節で

は、5.5 節で構築した本処理システムによる PPCPs の分解モデルを用いて、シミュレーショ

ン解析による PPCPs54 種の処理特性の解明と、光源と TiO2層の距離、光源の照射強度、原

水質の透過率による処理効率の影響を数理的に解析し、本処理システムの有効性・有用性を

評価したので報告する。 

 

5.6.1 本シミュレーションモデルの構築 

 本処理システムの有用性を評価するために、図 5-11 に示すシミュレーションモデルを構

築した。本シミュレーションモデルでは、デッドエンドろ過式の直方体型の反応器を想定し、

反応器の左側に光源（UV254）を設置し、反応器の右側に TiO2 層を形成させたセラミック

平膜を垂直に設置した系を仮定した。水の流れは、光源に実験原水が供給され、ペリスタリ

ックポンプによって処理水が供給される仕組みとなっている。従って、本シミュレーション

モデルでは、本節 5.5.2 および 5.5.3と同様に、UV 照射による PPCPs の光分解モデルは押し

出し流れモデルとし、TiO2層上の・OH による PPCPs の分解モデルは完全混合モデルと仮定

した。 

図 5-11 シミュレーションモデルによる反応器の概略図とその設定条件 
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以下に、本シミュレーションモデル式の構成を解説する。本反応器では、定常状態時にお

ける PPCPs の物質収支は、”流入物質量”と”光分解による反応量”と”・OH による反応量”が”

流出物質量”と等しくなる。従って、式 5-13 のように示すことができる。 

 

 

       C0,PPCPs・V － RUV, PPCPs － R・OH, PPCPs = CP, PPCPs・V  式（5-13） 

 

C0, PPCPs：PPCPs の初濃度（M）、 

 V：処理容量（L）、 

RUV, PPCPs：UV 照射による PPCPs の反応量（mol）、 

R・OH, PPCPs：・OH における PPCPs の反応量（mol）、 

C0, PPCPs：PPCPs の初濃度（M） 

 

RUV, PPCPsと R・OH, PPCPsをそれぞれ反応容積 VUV, PPCPs、V・OH, PPCPsで割ることで、各反応容

積内で減少する PPCPs のモル濃度 CUV, PPCPs、C・OH, PPCPsを推算できる。次に、CUV, PPCPs、C・OH, 

PPCPsに対して、それぞれの反応時間 t で微分することで、KUV, PPCPsおよび K・OH, PPCPsを導出

することが可能となる。なお、KUV, PPCPsおよび K・OH, PPCPsの反応次数は、第 3章より一次反

応であることが確かめられていることから、KUV, PPCPsおよび K・OH, PPCPsは、微分形速度式で

ある式 5-3～5-5、5-6～5-12 と同じものを扱うことができる。従って、本シミュレーション

解析では、溶存酸素濃度：飽和、水温：25℃、pH6.5、光源：UV254 ランプ、PPCPs の実験

原水濃度：100μg/L、TiO2層の集積密度：12 g/m2、ろ過流速 5 mL/min、有効膜面積 25 cm2の

前提条件において、光源の UV 照射強度と液相中の UV254 の透過率、光源と TiO2層の距離

を予め設定することで、光分解と TiO2層上の・OH による PPCPs の反応速度定数をそれぞ

れ推算し、PPCPs の除去率を推算した。なお、他の PPCPs の処理効率を評価する際には、

第３章で評価した UV/TiO2懸濁系の UV 照射および TiO2吸着特性の結果を用いて、定性的

な処理効率の評価を行った。 

 

5.6.2 PPCPs54種の処理効率に関する定性的評価 

 本シミュレーション解析の概略図を図 5-12 に示す。本検討では、5.6.1 節にて前述した前

提条件に加えて、光源の UV 照射強度：9.20 mW/cm2、液相中の UV254 の透過率：93%、

光源と TiO2層の距離：2 cm と仮定して、UV照射と TiO2層の・OH による PPCPs54 種の

処理特性の解明を試みた。 

図 5-12 本処理システムにおける UV254 照射による PPCPs54種のシミュレーション解析

の設定条件 
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 本解析では、はじめに、TRI、2QCA、CYC を除く 51 種の PPCPs は、本処理システムに

おける光分解速度定数を実測できていない。そこで、第３章で得られた PPCPs54 種の光分

解速度定数と CYC の光分解速度定数の比率（表 5-2）を算出し、本章で構築した CYCの分

解モデルにその比率を反映させることで、本処理システムにおける UV 照射による PPCPs54

種の除去率を評価した（表 5-3）。 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

表 5-2 第 3章の UV照射実験（回分式）における CYCを基準とした PPCPs54種の光分

解速度定数の比率 

 光分解速度定数
の比率

（CYCを基準）

光分解速度定数の比率
（CYCを基準）

物質名 (-) 物質名 (-)

ketoprofen 2207 bezafibrate 9.133
diclofenac 232.4 tiamulin 8.760

sulfamethoxazole 121.9 griseofulvin 8.464
triclosan 102.2 propranolol 8.322
diltiazem 96.18 crotamiton 7.930
antipyrine 82.90 azithromycin 7.853

sulfamonomethoxine 78.47 indometacin 7.474
sulfathiazole 71.62 levofloxacin 7.388
ciprofloxacin 62.56 pirenzepine 6.934

isopropylantipyrine 57.70 salbutamol 6.710
fenoprofen 50.33 metoprolol 6.187
enrofloxacin 50.04 oxytetracycline 6.046
norfloxacin 39.32 tetracycline 4.551

sulfadimethoxine 38.96 acetaminophen 3.538
clofibric acid 36.23 clarithromycin 3.441
nalidixic acid 32.76 roxithromycin 3.434
furosemide 30.52 atenolol 3.317

thiamphenicol 19.91 trimethoprim 2.272
sulfapyridine 17.58 sulpiride 2.256
sulfamerazine 14.90 primidone 1.825
dipyridamole 14.43 mefenamic acid 1.290
disopyramide 13.77 DEET 1.136

naproxen 12.88 carbamazepine 1.093
chlortetracycline 11.90 cyclophosphamide 1.000

sulfadimidine 11.34 caffeine 0.962
triclocarban 11.16 theophylline 0.940

tylosin 9.572 2QCA N.A.
N.A.：not available
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本シミュレーション解析では、UV 照射による PPCPs54 種の処理効率は、54種中 35種の

PPCPs（ketoprofen～levofloxacin）が 96%以上の高い除去率を示し、2QCA を除く、残り 18

種の PPCPs（salbutamol～theophylline）は 96%未満の除去率となることが明らかになった。

本シミュレーション解析では、2.2.2 節で前述したように、下水処理水中での PPCPs の検出

濃度(数 ng/L から数十 μg/L まで)よりも、比較的高い濃度で評価しているため、実際に下水

再生水として本処理システムを適応させる場合には、5.5.2 節で述べたように、本解析より

も低い除去率になる可能性があることを留意する必要がある。 

次に、本処理システムにおいて、どのような PPCPs が最終的に残存しやすいのかを明ら

かにするために、光分解しにくかった PPCPs18 種（salbutamol～theophylline）を対象とし、

TiO2層上の・OH による反応速度定数の差を評価した。本解析では、第 3 章において、TiO2

への吸着が大きい PPCPs ほど、・OH による処理効率が高かったことから、TRI、CYC、2QCA

の吸着平衡時の濃度比と本章の TRI、CYC、2QCA の反応速度定数の結果を用いて、残りの

PPCPs15 種の・OH による反応速度定数を位置付けた。 

その結果、TiO2 への吸着実験において、前処理による影響が小さかった metoprolol、

clarithromycin、roxithromycin、primidone, mefenamic acid を除く、PPCPs13 種の・OH による

反応速度定数が推定された（表 5-4）。tetracycline や oxytetracycline の反応速度定数は、本章

で抽出した TRI、2QCA、CYC の中でも最も高かった TRI よりも極めて高い TiO2吸着特性

表 5-3 シミュレーション解析による本処理システムの設定条件における UV254照射によ

る PPCPs54種の処理水中の推定濃度および除去率 

 
PPCPs C(μg/L) 除去率（％） PPCPs C(μg/L) 除去率（％）

ketoprofen 0 100 bezafibrate 2 98
diclofenac 0 100 tiamulin 2 98

sulfamethoxazole 0 100 griseofulvin 3 97
triclosan 0 100 propranolol 3 97
diltiazem 0 100 crotamiton 4 96
antipyrine 0 100 azithromycin 4 96

sulfamonomethoxine 0 100 indometacin 4 96
sulfathiazole 0 100 levofloxacin 4 96
ciprofloxacin 0 100 pirenzepine 5 95

isopropylantipyrine 0 100 salbutamol 6 94
fenoprofen 0 100 metoprolol 7 93
enrofloxacin 0 100 oxytetracycline 8 92
norfloxacin 0 100 tetracycline 15 85

sulfadimethoxine 0 100 acetaminophen 23 77
clofibric acid 0 100 clarithromycin 23 77
nalidixic acid 0 100 roxithromycin 24 76
furosemide 0 100 atenolol 25 75

thiamphenicol 0 100 trimethoprim 38 62
sulfapyridine 0 100 sulpiride 39 61

sulfamerazine 0 100 primidone 46 54
dipyridamole 0 100 mefenamic acid 58 42
disopyramide 0 100 DEET 62 38

naproxen 0 100 carbamazepine 63 37
chlortetracycline 1 99 cyclophosphamide 66 34

sulfadimidine 1 99 caffeine 67 33
triclocarban 1 99 theophylline 67 33

tylosin 2 98 2QCA N.A. N.A.
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を示すことから、本処理システムにおける TiO2層上の・OH による反応速度定数は、2.17×103 

s-1以上のとなることが推察された。pirezepine、sulpilide、caffeine は、TRI と CYC の TiO2吸

着平衡時の濃度比の間に位置付けられることから、TiO2層上の・OHによるそれぞれのPPCPs

の反応速度定数は、2.00～2.17×103 s-1の範囲となることが予想された。同様に、salbutamol、

theophylline は、CYC と 2QCA の TiO2吸着平衡時の濃度比の間に位置付けられることから、

TiO2層上の・OH によるそれぞれの PPCPs の反応速度定数は、1.04～2.00×103 s-1の範囲とな

ることが予想された。acetaminophen、carbamazepine、DEET は、2QCA よりも低い TiO2吸着

平衡時の濃度比を示すことから、本処理システムにおける TiO2層上の・OH による反応速度

定数は、2.17×103 s-1 未満となることが推察された。このことから、acetaminophen、

carbamazepine、DEET を除き、PPCPs16 種に対する TiO2 層上の・OH による反応速度定数

は、TRI、2QCA、CYC と同程度以上の反応速度定数の値を示すことから、多くの種類の PPCPs

を効率良く分解できる処理システムであることが明らかになった。今後の課題としては、

TiO2層上の・OH による acetaminophen、carbamazepine、DEET の反応速度定数を求め、本処

理システムにおいてどの程度の処理が可能であるのかを評価していく必要があるものと考

えられる。 

 

 

表 5-4 第 3章における PPCPs19 種の TiO2吸着平衡の濃度比と本章で抽出した TRI、 

2QCA、CYCの反応速度定数に基づいた、PPCPs16種の反応速度定数の推定 

 
ＵＶ/TiO2懸濁実験 本処理システム

（-） （s-1）
pirenzepine 0.75 2.00～2.17.E+03
salbutamol 0.86 1.04～2.00.E+03
metoprolol N.D. N.A

oxytetracycline 0.38 ＞2.17.E+03
tetracycline 0.19 ＞2.17.E+03

acetaminophen 0.94 ＜1.04.E+03
clarithromycin N.D. N.A
roxithromycin N.D. N.A

atenolol 0.85 ≒2.00.E+03
trimethoprim 0.71 2.17.E+03

sulpiride 0.81 2.00～2.17.E+03
primidone N.D. N.A

mefenamic acid N.D. N.A
DEET 0.97 ＜1.04.E+03

carbamazepine 0.94 ＜1.04.E+03
cyclophosphamide 0.85 2.00.E+03

caffeine 0.83 2.00～2.17.E+03
theophylline 0.91 1.04～2.00.E+03

2QCA 0.93 1.04.E+03
N.D.：No Date、N.A.：not applicable

・OHによる
反応速度定数

TiO2吸着平衡時の

濃度比
物質名
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5.6.3 光源と TiO2層の距離による処理効率への影響 

UV ランプと TiO2 層との距離が長くなる場合、TiO2 層上の UV 照射強度は小さくなるた

め、TiO2層上の・OH による処理効率は、距離に応じて低下することが予想される。しかし、

その光源と TiO2層の距離が長くなると、UV 照射の接触時間が長くなるため、光分解による

除去の寄与は大きくなる。そこで本解析では、光源と TiO2層の距離に応じた UV 照射と全

過程による PPCPs の除去の寄与をそれぞれ明らかにし、光源と TiO2層の距離の違いが、ど

のような影響を及ぼすのか考察した。 

本節では、5.6.1 節と同様の前提条件にてシミュレーション解析を行い、CYC を評価の対

象とした。本モデルでの実験条件は、UV254 ランプの照射強度：9.20 mW/cm2、光源と TiO2

層の距離 2~100 cm、液相の透過率 93％とした（図 5-13）。なお、CYC の光分解の影響を評

価する際には、5.5.2 節で述べた手法のように、距離に応じた平均 UV 照射強度を算出する

ことで、UV 照射による CYCの除去率を推算した。 

 

 

 解析結果は、光源と TiO2層の距離が離れるにつれて、UV 照射および全過程における CYC

の除去率は向上した。この理由は、前述したように、光源と TiO2 層の距離が広がるにつれ

て、UV 照射の接触時間が長くなったためである。光源と TiO2層の距離が 4 cm以上ある場

合には、CYC の除去は UV 照射のみで約 50%以上を占めた。一方で、光源と TiO2層の距離

が 2 cm の場合には、UV 照射では CYC を 34％しか除去できなかったものの、TiO2層を併

用することで、CYCの除去が約 46％も向上することが明らかになった。光源と TiO2層の距

離が 20 cm以上ある場合には、全過程における CYC の除去率は、ほとんど UV 照射による

ものであった。このことから、本シミュレーション解析のように、押し出し流れ式の反応型

を想定した際には、TiO2層上の・OH は、光源と TiO2層の距離が 2 cmでも高い処理効率を

持っていることから、連段型の反応器に設計することが望ましいものと考えられる。つまり、

光源と TiO2層の距離を 10 cm にした反応器を用いなくとも、光源と TiO2層の距離が 2 cm

の反応器を 2 台用意できれば、全過程における CYC の除去率は 96％以上となる。従って、

図 5-13 本シミュレーション解析における光源と TiO2層の距離が異なる場合の設定条件

と CYCの除去率 
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UV/TiO2 層/セラミック平膜処理システムは、とりわけ省スペース化を求められる施設や地

域に対して、実用性があるものと考えられる。 

 次に、下水処理場の消毒槽における UV ランプの照射照射と接触時間の観点から、本解析

の CYC の除去率に対する考察を行った。既存の下水処理場における UV 照射装置の設計は、

紫外線消毒ガイドラインに従って、「紫外線照射槽を通過する水量の 95％以上に対して紫外

線（253.7 nm付近）の照射量を常時 10 mJ/cm2以上確保できるものでなければならない」12)

と定められており、具体的な UV ランプの照射照射と接触時間は定まっていない。しかし、

多くの下水処理場では、従来の下水処理場の UV254 ランプによる消毒（光源の照射強度：

約 10-30 mW/cm2、消毒槽内の任意地点での液相中の UV 照射強度：2.5～7.5 mW/cm2）では、

接触時間が数秒～数十秒程度である 1, 2, 13)。このことから、UV 照射の接触時間の極めて短

い UV 消毒槽に本処理システムを設置しても、CYC のような難分解な PPCPs は、UV 照射

のみでは、ほとんど除去することができないものと推察される。仮に、第 2 章で解説したよ

うに、UV 照射のみで、CYC のような PPCPs（1log）を除去するのであれば、約 100～1000

倍の光照射量が必要となる。つまり、100～1000倍の UV 照射強度または接触時間にする必

要があることになる。しかし、デッドエンド型の本処理システムをクロスフロー型として利

用できれば、従来の下水処理場であっても光源近くに本処理システムを導入し、TiO2 層上

の・OH によって、PPCPs の除去を効率良く行うことができるものと思われる。従って、ク

ロスフロー型でも TiO2 層を維持できるのか今後検討していく必要があるものと考えられる。 

以上のことから、本解析では、デッドエンドろ過を想定した処理システムであれば、連段

型の設計が適していると考えられ、クロスフローろ過が適応可能であれば、実下水処理での

UV 消毒槽内導入できる可能性が期待できることが推察された。また、TiO2層上の・OH に

よる CYC の処理効率が高いことから、省スペース化を意識した施設や、難分解な化学物質

を効率良く取り除きたい利用用途（水産用水、農業用水、家庭用飲料水利用等）にも実用性

が見込まれるものと考えられる。 

 

5.6.4 光源の UV照射強度による処理効率への影響評価 

光源である UV254 ランプの照射強度の違いが、光分解と・OH による酸化分解において、

全過程の処理効率にどの程度の影響を及ぼすのか明快にする必要がある。本シミュレーシ

ョン解析では、近年、UV ランプの開発が著しいことから、既存の下水処理場の低圧水銀ラ

ンプよりも高い UV 照射強度以上の範囲も考慮して、解析を進めた。本節でも、5.6.1 節と

同様の前提条件にてシミュレーション解析を行い、CYC を評価の対象とした。本モデルで

の実験条件は、UV254 ランプの照射強度：0.50～100.00 mW/cm2、光源と TiO2層の距離 2 cm、

液相の透過率 93％とした（図 5-16）。なお、CYC の光分解の影響を評価する際には、5.6.3

節で述べた手法を用いて、UV 照射による CYC の除去率を推算した。 



１２２ 

 

 

解析結果は、光源の UV 照射強度を大きくすると、UV 照射および全過程における CYC

の除去率は、理論通り向上した。しかしながら、全過程および UV 照射による CYC の除去

率は、100.00 mW/cm2に近づくにつれて同程度の値を示し、各々の限界性があることが示唆

された。この理由は、5.5.2 および 5.5.4.3 節で述べたように、光分解速度定数と・OH によ

る反応速度定数は、UV 照射強度が高くなるにつれて頭打ちするため、CYC の除去率に対す

る限界が生じたものと考えられる。 

UV 照射と全過程による CYCの除去率の差に着目すると、本解析結果では、全過程と UV

照射による CYC の除去率の差は、光源の照射強度 0.50、1.0、2.0、5.0、9.20、20.0、50.0、

100.00 mW/cm2の際に、それぞれ 13、21、30、39、46、49、50、51%であった。このことか

ら、本実験条件の光源の照射強度 0.50~9.20 mW/cm2の範囲では、UV254 の照射強度が約 2

～2.5 倍になるにつれて、全過程と UV 照射による CYC の除去率の差は約 7～9％向上し、

UV254 の照射強度 20.00～100.00 mW/cm2 の範囲では、全過程と UV 照射による CYC の除

去率の差は約 3％以下の向上にしかならないことが明らかになった。この理由は、UV 照射

強度に応じた光分解速度定数と・OH による反応速度定数の値がある一定の値からそれぞれ

頭打ちするため、全過程と UV 照射による CYC の除去率にその影響が出たものだと考えら

れる。 

次に、既存の下水処理場における消毒槽内の UV254 の照射強度：約 10-30 mW/cm2にて、

デッドエンドろ過の本シミュレーション解析を実施すると、UV 照射と全過程における CYC

の除去率は、それぞれ 34-36％、80-85％付近となる 1，2, 13)。また、消毒槽内の任意地点（液

相中の UV 照射強度：2.5～7.5 mW/cm2）を想定し、本シミュレーション解析を実施すると、

TiO2 層上の・OH は、UV 照射よりも CYC を効率良く分解できることが推察される。従っ

て、既存の下水処理場の消毒槽内に TiO2 層を設置するメリットがあることが明らかになっ

た。しかしその一方で、既存の下水処理場における消毒槽内の UV254 の UV 照射強度を勝

る光源が開発され、市場に出回ったとしても、その本シミュレーション解析のような小型の

反応器では、エネルギー対効果の悪いものになりうることが示唆された。 

以上のことから、本考察では、光源の照射強度の違いから、UV 照射と TiO2層上の・OH

図 5-14 本シミュレーション解析における UV254照射強度が異なる場合の設定条件と

CYCの除去率 
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による処理効率への影響を確かめることができた。また、本シミュレーション解析のような

小型の反応器であれば、UV254 の UV 照射強度を 20.00 mW/cm2以上の条件下では、全過程

による CYC の除去率は大きく変化しないことが明らかになった。従って、より高い UV 照

射強度を照射する光源の開発を待たずとも、現在の UV 消毒槽の光源や、任意地点の UV 照

射強度で、PPCPs の中でも難分解である CYC を十分効率良く分解できることが明らかにな

った。 

 

5.6.5 実験原水中の透過率の影響評価 

水中の透過率の影響が、光分解と・OH による酸化分解において、処理効率にどの程度の

影響を及ぼすのか明らかにする必要がある。本節では、5.6.2 と同様に、CYCを評価の対象

とし、5.5 節で構築した本処理システムによる PPCPs の分解モデルを用いて、透過率の値に

応じた TiO2層の処理効率の影響を考察した。また本節でも、5.6.1節と同様の前提条件にて

シミュレーション解析を行い、CYC を評価の対象とした。本モデルでの実験条件は、UV254

ランプの照射強度：9.20 mW/cm2、光源と TiO2層の距離：2 cm、液相の透過率：60-100％と

した（図 5-17）。なお、CYCの光分解の影響を評価する際には、5.6.3 節で述べた手法を用い

て、UV 照射による CYC の除去率を推算した。なお、本シミュレーション解析では、既報

の二次処理水（72-90％）や、MBR 処理水（61-94％）、二次処理水後の膜処理水（61.0～99.9％）、

MBR 処理水後の膜処理水（71.1～99.9％）の透過率を用いて、本解析を進めた 14～19）（図 5-

16）。 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 5-15 本シミュレーション解析における UV254 の透過率が異なる場合の設定条件と

CYCの除去率 
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透過率 100％から 60％に小さくすると、UV 照射による CYC の除去率は僅か 2%の低下を

示し、全過程における CYCの除去率は 11%の低下となった。このことから、本シミュレー

ション解析での実験条件では、透過率の低い二次処理水であっても、難分解な CYC を 70%

以上効率良く除去できることが明らかになった。この理由は、本モデルの実験条件である光

源と TiO2層の距離が 2 cmであったため、透過率の影響が小さくなり、UV 照射および全過

程による CYC の除去は高い値を示したものだと考えられる。従って、本処理システムは、

小スケールな反応器の設計であれば、透過率の低い二次処理水などの環境試料であっても

CYC をはじめとした PPCPs を効率良く分解できることが明らかになった。 

しかし、光源と TiO2層の距離が大きくなると、式 3-2 に従って、TiO2層上の照射強度は

透過率の影響をより強く受けるため、TiO2 層上の UV 照射強度は著しく低下し、TiO2 層上

の・OH による CYC の処理効率は期待できないものになると推察される。さらに、光源の

照射強度が大きく低下した際には、UV 照射および TiO2層上の・OH による CYC の除去率

は著しく低下することが予想される。そのため、反応器のスケールアップ化した際には、透

過率の極めて高い NF 膜処理水や RO 膜処理水を利用することが望ましいと考えられる。ま

た、光源の照射強度を固定した条件下にて、光源と TiO2 層の距離と環境試料中の透過率の

組合せから、本処理システムの設計をしていくことが望ましいものと考えられる。 

 

5.7 まとめ 

本章では、以下の知見が得られた。 

＊UV 照射強度に応じた TRI、2QCA、CYC の光分解速度定数と TiO2層上の・OH による反

応速度定数がそれぞれ明らかになった。TiO2層上の UV 照射強度 8.04 mW/cm2の条件下

では、TiO2層上の・OH による TRI、2QCA、CYC の反応速度定数は、それぞれ 2160、

1960、1040 s-1を示し、極めて高い値を示した。また、反応速度論に基づいた UV254 照射

と TiO2 層上の・OH による PPCPs の分解モデルを構築し、シミュレーション解析にて、

図 5-16 二次処理水や MBR処理水、二次処理水後の膜処理水、MBR処理水後の膜

処理水の透過率 
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CYC の反応速度定数に基づいた PPSPs54 種の処理特性を評価した。 

＊光源と TiO2 層の距離を変化させたシミュレーション解析では、その距離が開くほど、U

Ｖ照射による除去の寄与が高くなり、処理システムの滞留時間が長くなる設計となる k

十が明らかになった。そのため、TiO2 層を有効活用した処理システムにするには、デッ

ドエンド型の省スペース連段型の処理設計または、クロスフロー型の処理設計にするこ

とが望まれることが推察された。 

＊光源の照射強度を変化させたシミュレーション解析では、従来の下水処理場の消毒ラン

プの照射強度があれば、消毒槽内に照射される UV 照射強度（2.5～7.0 mW/cm2）があれ

ば、難分解な CYC の約 50～70％を効率良く分解できることが明らかになった。 

＊液相中の透過率を変化させたシミュレーション解析では、光源と TiO2層の距離を 2 cmと

仮定したため、省スペース型かつ連段型のような処理設計であれば、透過率の低い二次

処理水を対象としても、効率良く CYC を分解できることが明らかになった。しかし一方

で、光源と TiO2層の距離が広がると、その透過率の影響はより大きくなるため、これら

の因子を混合させた解析が今後必要になると推察された。 

 

以上の知見から、目的とした本シミュレーション解析を通して、本処理システムによる

PPCPs の処理特性ならびに、３つの設計因子（光源と TiO2層の距離、光源の照射強度、液

相の UV 透過率）による除去率への影響を評価できるようになった。今後は、これらの因子

のみならず、本処理システムへの処理効率に影響する可能性のある水温や pH、DO、流束な

どの因子についても同様に、解析を進めていく必要があるものと考えられる。そして、それ

らの因子が複雑に絡んだ際の処理効率の評価を行うことで、より現実的な本処理システム

の有用性を評価できるものになると考えられる。 

なお、第 6 章では、本処理システムを実下水処理に適応させた際の PPCPs の処理効率の

評価、および処理水量の確保に関する評価を行う。PPCPs の処理効率の評価では、実下水処

理水を用いた際の透過率、TiO2層上の UV 照射強度を測定し、本章で構築した PPCPs の分

解モデルを反映することで、下水処理水中の有機物や無機物による PPCPs 除去への阻害影

響を報告する。 

 

引用文献 

1) 堀尾明宏, 浅野秀昭, 中島淳; 2002, 生活排水処理施設における紫外線消毒効果, 日本水処理

生物学会誌, 38(3), pp.137-143.  

2) 松浦將行, 桐原隆, 水川泰一, 山本白; 2005, 下水道の汚水処理水を対象とした紫外線消毒技

術に関する研究, 下水道新技術研究所年報, 1(2), pp.187-192. 

3) 都留稔了; 2003, ナノ多孔性酸化チタン膜を用いた光触媒膜型反応, 膜, 28(4), pp.170-176. 

4) Brosillon, S., Lhomme, L., Vallet, C., Bouzaza, A., Wolbert, D.; 2008, Gas phase photocatalysis and 

liquid phase photocatalysis: Interdependence and influence of substrate concentration and photon flow 

on degradation reaction kinetics, Applied Catalysis B: Environmental, 78(3-4), pp.232-241. 

5) Kim, I. H., Tanaka, H., Iwasaki, T., Takubo, T., Morioka, T., Kato, Y.; 2008, Classification of the 

degradability of 30 pharmaceuticals in water with ozone, UV and H2O2, Water Science and 

Technology, 57(2), pp.195-200. 



１２６ 

 

6) Kim, I. H., Kim, S. K., Lee, H. D., Tanaka, H.; 2011, Effects of adding UV and H2O2 on the degradation 

of pharmaceuticals and personal care products during O3 treatment, Environmental Engineering 

Research, 16(3), pp.131-136. 

7) Lester, Y., Avisar, D., Gozlan, I., Mamane, H.; 2011, Removal of pharmaceuticals using combination of 

UV/H2O2/O3 advanced oxidation process, Water Science and Technology, 64(11), pp.2230-2238. 

8) Chou, M. S., Chang, K. L.; 2007, Decomposition of aqueous 2, 2, 3, 3-tetra-fluoro-propanol by UV∕O3 

process, Journal of Environmental Engineering, 133(10), pp.979-986. 

9) Miklos, D. B., Remy, C., Jekel, M., Linden, K. G., Drewes, J. E., Hübner, U.; 2018, Evaluation of 

advanced oxidation processes for water and wastewater treatment–A critical review, Water research, 

139, pp.118-131. 

10) Fu, P., Wang, L., Ma, Y., Hou, Z.; 2020, A comparative study on the degradation of ethyl xanthate 

collector by O3, UV 254 nm, UV 185+254 nm, O3/UV 254nm and O3/UV 185+254 nm processes, 

Journal of Environmental Chemical Engineering, 8(1), pp.103628 

11) Montoya, J. F., Velasquez, J. A., Salvador, P.; 2009, The direct–indirect kinetic model in photocatalysis: 

a reanalysis of phenol and formic acid degradation rate dependence on photon flow and concentration 

in TiO2 aqueous dispersions, Applied Catalysis B: Environmental, 88(1-2), pp.50-58. 

12) 水道技術研究センター; 不明, 第1章 技術審査基準, http://www.jwrc-net.or.jp/shien/uvkijun.pdf, 

(最終アクセス日：2021 年 6 月 28 日). 

13) 日 本 下 水 道 新 技 術 機 構 ; 2005, 紫 外 線 消 毒 設 備 マ ニ ュ ア ル , 

https://www.jiwet.or.jp/result/technical_manual/pdf/2005/waterpros/09/techm2006b_04.pdf, (最終ア

クセス日：2021 年 6 月 28 日). 

14) 近藤展生, 加治正廣; 1996, 紫外線による下水処理水の滅菌, 神鋼パンテック技法, 40(1), 

pp.48-53. 

15) 大瀧雅寛, 鴻田真璃亜; 2019, 下水流入水および二次処理水中の大腸菌及び大腸菌群の紫外

線耐性, 水環境学会誌, Vol.42, (4), 2019. 

16) Jacque-Ann Natacia Grant., 2015, UV-advanced oxidation treatment of micropollutants in secondary 

wastewaters, University of Toronto, Doctoral thesis. 

17) Ying-Xue Sun, Yue Gao, Hong-Ying Hu, Fang Tang, Zhe Yang; 2014, Characterization and biotoxicity 

assessment of dissolved organic matter in RO concentrate from a municipal wastewater reclamation 

reverse osmosis system, Chemosphere, 117, pp.545-551. 

18) Jacob, M., Guigui, C., Cabassud, C., Darras, H., Lavison, G., Moulin, L.; 2010, Performances of RO 

and NF processes for wastewater reuse: Tertiary treatment after a conventional activated sludge or a 

membrane bioreactor, Desalination, 250(2), pp.833-839. 

19) Qu, F., Wang, H., He, J., Fan, G., Pan, Z., Tian, J., Yu, H.; 2019, Tertiary treatment of secondary effluent 

using ultrafiltration for wastewater reuse: correlating membrane fouling with rejection of effluent 

organic matter and hydrophobic pharmaceuticals, Environmental Science: Water Research & 

Technology, 5(4), pp.672-683. 

  



１２７ 

 

第 6 章 UV/TiO2 層/セラミック平膜処理の下水再生処理への適用と膜ファウリ

ングの特性評価 

 

6.1 はじめに 

本章では、第 5 章で構築した UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過処理システムによる PPCPs

の分解モデルを用いて、UV 照射および TiO2層上の・OH による PPCPs の反応速度に対する

二次処理水中の溶存有機物や無機イオンによる阻害影響を評価した。次に、本処理システム

で構築した TiO2 層は、UV 照射下において、・OH を効率良く生成できることが第４章にて

確認できたことから、セラミック平膜ろ過の課題である膜ファウリングの抑制が期待され

る。そこで、下水処理水に新しい処理システムを適用させ、UV 照射強度および流束の違い

から、セラミック平膜のファウリングの抑制効果を評価した。さらに、ファウリングの発生

がセラミック平膜内の孔の閉塞によるものなのか、平膜上の堆積物質または吸着物質によ

るものなのかが明らかになっていないことから、有機物の物質収支の関係からセラミック

平膜のファウリングのメカニズムの把握を試みたので報告する。 

 

6.2 実験方法 

6.2.1 PPCPsの処理効率に対する実験系 

図 6-1 に示す実験装置にて、UV/TiO2 層/セラミック平膜処理における PPCPs の除去率を

測定し、各物質の反応速度定数を算出した。各実験前では、放射温度計：Infrared Thermometer 

DT-380（Beslands 製）を用いて、実験原水、実験装置内、処理水の水温が 25±1℃であるこ

とを確認した。また、各実験では、・OH の開始剤である溶存酸素（Dissolved Oxygen）濃度

が常に飽和状態であることを確認するために、溶存酸素メーター：DO-5509（マザーツール

製）を用いた。本章では、第 5 章と同じ Trimethoprim：TRI、cyclophosphamide：CYC、2-

図 6-1 下水処理水中の PPCPs の分解を目的とした実験装置とその実験条件の概略 
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quinoxaline carboxylic acid：2QCA を対象とし、3.5.3 節で述べた手法にて、粒子の影響を取

除いた二次処理水を準備し、それらに PPCPs（設定濃度：100 μg/L）を添加した実験原水を

調製し、実験に供した。 

 

6.2.1.1 UV照射強度の異なる実験による PPCPsの処理効率の評価 

本検討実験では、TiO2層の集積密度 12 g/m2、流速 5.0 mL/min の条件にて、水槽水面の UV

照射強度 0.05、1.39、9.20 mW/cm2による PPCPs の処理効率に対する実験を検討した。採水

は、10 分ごとに実施し、60 分まで行った。なお、実験前準備、TiO2層の形成方法、試料の

水質分析方法、PPCPs の除去率および反応速度定数の計算方法は、3.3.2、3.2、3.6、3.5.5、

3.5.6 節で述べた手法にて行った。なお、本検討では、対象実験として、光分解による処理

効果を把握するために、TiO2 を担持していない UV/セラミック平膜処理による実験を別に

実施した。 

 

6.2.2 膜ファウリングに対する実験系 

図 6-2 に示すように、セラミック平膜のみでろ過する場合（以下、セラミック平膜）、そ

の平膜上に TiO2層を形成させる場合（以下、TiO2層/セラミック平膜）、TiO2層/セラミック

平膜を UV 照射する場合（UV/TiO2 層/セラミック平膜）の 3 つのシステムを並行して運転

した。本実験では、3.5.3 節で述べた粒子の影響を取り除いた二次処理水を用いて、各処理

システムにおける膜詰まりの進行を評価した。膜詰まりの進行の評価では、3.2.2 節で述べ

た TMP 計を用いた。なお、実験前準備、TiO2 層の形成方法、試料の水質分析法は、3.3.2、

3.2、3.6 節で述べた手法にて行った。 

 

 

図 6-2 実験装置と実験条件の概略図 左:セラミック平膜, 中央:TiO2 層/セラミック平

膜, 右:UV/TiO2層/セラミック平膜 
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6.2.2.1 UV照射強度の異なる実験 

本検討実験では、TiO2層の集積密度 12 g/m2、ろ過流速 5.0 mL/min（流束 2.9 m3/(m2/日)）

の条件にて、TiO2層上の UV 照射強度 0.03、0.73、7.80 mW/cm2による膜ファウリングの抑

制効果に対する実験を検討した。膜ファウリングの進行具合の指標である TMP は、ろ過流

速 5.0 mL/min が維持できるまで適宜確認した。なお、実験前準備、TiO2層の形成方法、試

料の水質分析方法は、3.3.2、3.2、3.6節で述べた手法にて行った。 

 

6.2.2.2 ろ過流束の異なる実験 

本検討実験では、TiO2層の集積密度 12 g/m2、TiO2 層上の UV 照射強度 0.03、0.73、7.80 

mW/cm2の条件にて、ろ過流速 2.5、5.0、7.5 mL/min（流束 1.4、2.9、4.3 m3/(m2/日)）による

膜ファウリングの抑制効果に対する実験を検討した。膜ファウリングの進行具合の指標で

ある TMP は、それぞれのろ過流速が維持できるまで適宜確認した。なお、実験前準備、TiO2

層の形成方法、試料の水質分析方法は、3.3.2、3.2、3.6 節で述べた手法にて行った。 

 

6.2.3ファウリングの機構に関する評価方法 

下水二次処理水を実験原水として使用していることから、有機物質が主なファウリング

物質（ファウラント）として推定される。そこで、ファウリング発生の要因と考えられる有

機物量に着目し、ファウラントが・OH によって完全無機化しないと仮定すると、以下の物

質収支式 6-1 の関係が成り立つ（図 6-3）。ファウリングが発生したとき、有機炭素量を算出

し、比較することで、どの部分で生じたファウリングの寄与が大きいか、推定した。なお、

本実験では、TMP が 0.03 MPa 付近まで上昇した時に十分にファウリングが進行したと判断

し、平膜上に設置した塩化ビニル製の枠内の原水が無くなるまでろ過した後、運転を停止し

た。 

 

Qin＝Qout+Qsur+Qins                式（6-1） 

 

Qin：実験原水の有機炭素量 Qout：ろ過処理水の有機炭素量 

Qsur：セラミック平膜上に堆積した有機炭素量 

Qins：セラミック平膜内部に付着した有機炭素量 

 

図 6-3 有機炭素量の物質収支 
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6.2.3.1 実験原水及びろ過処理水における有機物量 

実験原水及び各実験条件のろ過処理水の DOC 濃度を Cin（mg/L）、Cout（mg/L）とした。

これらの測定結果とろ過処理流量 Vin（=Vout）を用いた以下の式 6-2、6-3 より、各実験条件

におけるろ過処理前の流入水中の総有機物量 Qin（mg）、及びろ過処理後の流出水中の総有

機物量 Qout（mg）を算出した。 

 

Qin=Cin×Vin                 式（6-2） 

Qout=Cout×Vout                式（6-3） 

 

6.2.3.2 セラミック平膜上の有機物量 

実験後に塩化ビニル製の枠を溶接したセラミック平膜を回収し、クリップで流出口から

の水の出入りを防いだチューブをその容器に再度装着した。その後、膜の表面（最大容器体

積 50 mL）から超純水を 25 mL 注ぎ、超音波洗浄機で平膜上の堆積物を膜から分離した。超

音波洗浄機は水温 35℃の設定のもと、30 分間運転し停止後、溶液をビーカーに回収した。

セラミック平膜上の有機炭素が事前にどの程度含まれているのか把握できなかったため、

セラミック平膜上の有機炭素の回収率を向上させるために、セラミック平膜と TiO2層/セラ

ミック平膜では 4 回ずつ行い、UV/TiO2層/セラミック平膜では 5 回行った。TiO2層/セラミ

ック平膜、UV/TiO2層/セラミック平膜から回収した溶液は、TiO₂を分離するために、PVDF

製の有機膜（膜孔径 0.1 µm, Durapore 製）でろ過して回収した。これらの溶液の DOC 濃度

Csurを測定し、回収溶液量 Vsurから以下の式 6-4 を用いてセラミック平膜上の堆積物の全有

機炭素量 Qsurを算出した。 

 

Qsur=Csur×Vsur              式（6-4） 

 

6.2.3.3 セラミック平膜内部の有機物量 

平膜上の堆積物を分離した後、次亜塩素酸ナトリウム (遊離塩素濃度 1760 mg/L) 水溶液

200 mL を流束 0.86 m3/(m2/日)で膜ろ過し、セラミック平膜内部の有機物を回収した。回収

した溶液の DOC 濃度 Cinsを測定し、回収溶液量 Vinsから以下の式 6-5 を用いてセラミック

平膜内部の有機物量 Qinsを算出した。なお、次亜塩素酸ナトリウムは、酸化力が非常に強く、

膜ファウリングの洗浄剤として一般的に用いられていることから選定した。 

 

Qins=Cins×Vins              式（6-5） 

 

6.3 下水処理水を原水とした PPCPsの処理効率の実験結果および考察 

6.3.1 下水処理水に適応させた際の UV照射強度に応じた PPCPsの処理効率の評価 

液相中の平均 UV 照射強度（0.04、1.25、8.31 mW/cm2）は、光源の照射強度（0.05、1.39、

9.20 mW/cm2）とセラミック平膜上の UV 照射強度（0.04、 1.12、7.42 mW/cm2）を平均して

求めた。液相中の平均 UV 照射強度 0.04、1.25、8.31 mW/cm2において、定常状態時の各物

質の除去率は、TRI が 2、4、15％、2QCA が 0、3、18％、CYC が 4、0、3％であった（図

6-4）。 
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図 6-4 液相中の平均 UV照射強度：（上）0.04、（中央）1.25、(下)8.31 mW/cm2にお

ける UV254照射による TRI、2QCA、CYCの除去率 
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液相中の平均 UV 照射強度：0.04、1.25 mW/cm2の実験条件では、二次処理水中の TRI、

2QCA、CYC の除去率は、分析誤差の範囲である 5%以内であったことから、UＶ照射によ

る光分解は確認されなかった。液相中の平均 UV 照射強度：8.31 mW/cm2 の実験条件では、

TRI と 2QCA の除去率はそれぞれ 15、18％の値を示し、二次処理水中でも光分解の効果が

確認された。しかし、液相中の平均 UV 照射強度：8.31 mW/cm2の実験条件であっても、CYC

の光分解は確認されず、二次処理水中では光分解による効果が十分に期待できないことが

明らかになった。この原因は、5.2 節で紹介したように、CYC のモル吸光係数が極めて小さ

いことが 1つの要因になっているものと考えられる。また、第５章の純水系の実験結果と比

較すると、本実験の原水は二次処理水を用いていることから、透過率や溶存有機物、無機イ

オンによる阻害影響が含まれているものだと考えられる。 

本節では、下水処理水に本処理システムを適応させた場合、PPCPs の光分解の寄与は十分

に期待できないことが明らかになった。そこで、6.3.2 節では、本処理システムの・OH によ

る分解の寄与について考察したので報告する。 

 

6.3.2 TiO2層上の・OHによる下水処理水中の PPCPsの除去評価 

 水槽水面のの照射強度 0.05、1.39、9.20 mW/cm2において、UV/TiO2層/セラミック平膜処

理による定常状態時の各物質の除去率は、TRI が 1、13、65％、2QCA が 3、41、53％、CYC

が 8、14、39％であった（図 6-5）。 

光源の UV 照射強度が 0.05 mW/cm2の実験条件では、TRI と 2QCA の除去率は、分析誤差

の範囲である 5%以内であったことから、UＶ照射による光分解は確認されなかった。CYC

の除去率は、同条件の UV 照射のみの実験結果と比較すると、UV/TiO2層/セラミック平膜処

理にすることで、除去率が 4%向上した。光源の UV 照射強度が 1.39 mW/cm2の実験条件で

は、TRI、2QCA、CYC の除去率は、同条件の UV 照射のみの実験結果と比較すると、UV/TiO2

層/セラミック平膜処理にすることで、TRI、2QCA、CYC の除去率はそれぞれ 9、38、14％

向上した。6.3.1 節では、二次処理水中での UV 照射による TRI、2QCA、CYC の光分解はほ

とんど期待できないことが確認されたが、本節では、光源の照射強度 1.39 mW/cm2以上の条

件であれば、セラミック平膜上に TiO2層を形成することで、二次処理水中の TRI、2QCA、

CYC を分解できることが明らかになった。特に、UV/TiO2 層/セラミック平膜処理による

2QCA の除去率は、本実験条件における TRI と CYC の除去率と比較すると、極めて高い値

を示した。この理由は、TiO2層上で生成された・OH は、二次処理水中の溶存有機物と反応

し、活性酸素種（・OH、・O2
－、H2O2、1O2）やフリーラジカル（・OOH－、・CO2

－、・CH3
―、・

C6H5、・LO、・LOO 等）が生成されることが要因であると考えられる 1～4）。そして、それら

のラジカル種の中でも、選択的反応を引き起こし、反応速度定数と酸化力が高い 1O2や有機

ラジカルが、2QCA の除去率を特異的に高くした原因であると推察される 1～4）。次に、水槽

水面の UV 照射強度が 9.20 mW/cm2の実験条件では、TRI、2QCA、CYC の除去率は、同条

件の UV 照射のみの実験結果と比較すると、UV/TiO2層/セラミック平膜処理にすることで、

TRI、2QCA、CYC の除去率はそれぞれ 50、35、36％と大きく向上した。この結果は、5.5.4.3

節で解説した、TiO2 層上の UV 照射強度 2.00 mW/cm2 の実験条件と同様に、TRI＞CYC≒

2QCA の順番の除去傾向を示した。また、水槽水面の UV 照射強度 9.20 mW/cm2における二

次処理水中の TRI、2QCA、CYC の除去率（それぞれ 65、53、39％）は、5.4.2 節で述べた、 
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図 6-5 光源の UV照射強度:（上）0.05 mW/cm2（中央）1.39 mW/cm2、（下）9.20 mW/cm2

における UV/セラミック平膜処理と UV/TiO2層/セラミック平膜処理による TRI、

2QCA、CYCの除去率の比較(続き) 
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水槽水面の UV 照射強度 1.39 mW/cm2における純水中の TRI、2QCA、CYC の除去率（それ

ぞれ 78、71、49％）に近い値を示した（図 6-6）。この理由は、二次処理水に適応させた本

処理システムによる PPCPs の除去では、透過率や二次処理水中の溶存有機物や無機イオン

による妨害の影響が大きく反映されたためであると考えられる。従って、次節 6.4.3 では、

第 5 章で構築した PPCPs の処理予測モデルに透過率の影響を反映させ、二次処理水中の溶

存有機物と無機イオンによる PPCPs の除去への影響を推察した。 

 

図 6-6 水槽水面の UV照射強度:0.05、1.39、9.20 mW/cm2における純水系と二次処理水

系の UV/TiO2層/セラミック平膜処理による TRI、2QCA、CYC の除去率の比較 
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6.3.3 シミュレーション解析による下水処理水中の透過率を考慮した PPCPs の除去率の予

測値と実測値の比較 

第 5 章で構築した UV 照射と TiO2 層上の・OH による PPCPs の分解モデル（式 5-2～5-

12）に、二次処理水中の透過率を考慮させた(式 3-2)本処理システムによる PPCPs の除去率

を推算した（表 6-1）。その結果、水槽水面の UV 照射強度 0.05、1.39、9.20 mW/cm2におい

て、UV/セラミック平膜処理による定常状態時の TRI が 3、48、79％、2QCA が 3、48、86％、

CYC が 2、24、34％の除去率を示した。また、UV/TiO2層/セラミック平膜処理による定常状

態時の TRI が 10、77、94％、2QCA が 19、71、93％、CYC が 4、48、79％の除去率を示し

た。実測値である UV 照射による TRI、2QCA、CYC の光分解による除去率は、二次処理水

の透過率を考慮したシミュレーション解析による予測値よりも極めて低い値を示した。従

って、二次処理水に適応させた UV 照射による PPCPs の光分解は、透過率の影響よりも、

二次処理水中の溶存有機物や無機イオンによる影響が極めて大きいことが推察された。ま

た、TiO2層を形成した UV/TiO2層/セラミック平膜処理の予測値と実測値の比較でも同様に、

表 6-1 二次処理水の透過率を考慮したシミュレーションモデルによる PPCPsの除去率

（予測値）と二次次処理水に本処置システムを適応させた際の PPCPsの除去率

（実測値）の比較 

二次処理水の透過率（89.78％）を考慮した際の定常状態時におけるPPCPsの除去率（予測値）

TRI 2QCA CYC

9.20 79 86 34

1.39 48 48 24

0.05 3 3 2

TRI 2QCA CYC

9.20 94 93 79

1.39 77 71 48

0.05 10 19 4

二次処理水を用いた際の定常状態時におけるPPCPsの除去率（実測値）

TRI 2QCA CYC

9.20 15 18 3

1.39 4 3 0

0.05 2 0 4

TRI 2QCA CYC

9.20 65 53 49

1.39 13 41 14

0.05 1 3 8

水槽水面のUV照射強度

（mW/cm2）

水槽水面のUV照射強度

（mW/cm2）

水槽水面のUV照射強度

（mW/cm2）

UV/セラミック平膜ろ過によるPPCPsの除去率（%）

水槽水面のUV照射強度

（mW/cm2）

UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過によるPPCPsの除去率（%）

UV/セラミック平膜ろ過によるPPCPsの除去率（%）

UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過によるPPCPsの除去率（%）
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二次処理水中の溶存有機物や無機イオンによる PPCPs の処理効率の低下が示唆された。し

かし、UV/TiO2層/セラミック平膜処理による PPCPs の除去率に対する予測値と実測値の乖

離は、UV/セラミック平膜処理の場合と比較すると、その予測値と実測値の乖離は小さいこ

とが明らかになった。このことから、PPCPs の処理に対して、TiO2層上の・OH は、UV 照

射よる PPCPs の光分解よりも、二次処理水中の無機イオンや溶存有機物による阻害影響が

小さいことが明らかになった。 

 次節では、実験原水および処理水中の無機イオンと溶存有機物の変化に着目し、UV 照射

と TiO2層上の・OH による PPCPs の分解における阻害影響を評価したので報告する。 

 

6.3.4下水処理水に適応させた本処理システムの溶存有機物と無機イオンの挙動 

本処理システムにおける UV 照射および TiO2 層上の・OH による無機イオン（Cl-、F-、

NO2
-、NO3

-、PO4
3-）と無機体炭素（IC）、溶存性有機体炭素（DOC）の濃度変化を評価した。

TRI、2QCA、CYC を対象とした際の無機イオン、IC、DOC のろ過水中の濃度は、実験開始

0 分でも定常状態時であってもほぼ同じ値を示した。その結果を表 6-2 に示す。なお、UV/

セラミック平膜処理および UV/TiO2 層/セラミック平膜処理において、Br-、NO2
-、PO4

3-は、

原水と処理水のどちらからも検出されなかった。 

 

 

 

 

本結果では、UV 照射および TiO2層上の・OH による無機イオン、IC、DOC の減少が確認

されなかった。本処理システムにおける UV 照射および TiO2層上の・OH は、PPCPs の分解

をする際に、無機イオンや溶存有機物と反応し、処理効率への妨害が発生するものと考えら

れるが、無機イオンおよび IC の減少が確認されなかったことから、・OH スカベンジャーと

しての働きは小さかったものだと考えられる。DOC 濃度は、二次処理水中の有機体炭素濃

度を評価しているため、無機化にまで至らなければ減少しない。従って、本処理システムに

おいて、どの溶存有機物が PPCPs の処理効率に対して、阻害影響を及ぼしたかは解明でき

ていないが、無機イオン濃度の減少が確認されなかったことを踏まえると、多種多様に存在

する溶存有機物が PPCPs の処理効率に大きな阻害影響を及ぼしたものだと考えられる。 

そこで、次節 6.4.4、6.4.5 では、第 5章で構築したモデルに、二次処理水中の溶存有機物

の影響を考慮した本処理システムによる PPCPs の予測モデルを構築し、溶存有機物の阻害

影響を定量的に考察したので報告する。 

 

UV/セラミック平膜処理 F- Cl- NO2
- Br- NO3

- PO4
3- SO4

2- IC DOC

実験開始０分(mg/L) 0.3 30.9 N.D. N.D. 16.4 N.D. 38.4 5.8 4.0

定常状態時の処理水（mg/L） 0.3 30.8 N.D. N.D. 16.4 N.D. 38.4 5.9 4.1

UV/TiO2層/セラミック平膜処理 F- Cl- NO2
- Br- NO3

- PO4
3- SO4

2- IC DOC

実験開始０分(mg/L) 0.3 31.1 N.D. N.D. 16.4 N.D. 38.4 5.7 3.8

定常状態時の処理水（mg/L） 0.3 30.6 N.D. N.D. 16.2 N.D. 37.9 5.7 3.8

表 6-2 実二次処理水に適応させた UV/セラミック平膜処理と UV/TiO2層/セラミック平

膜の実験原水および処理水中の無機イオン・IC・DOC濃度 
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6.3.5 UV照射に対する溶存有機物の阻害影響 

 5.5.1 節で構築したモデル式（式 5-2）に、溶存有機物由来の分解・阻害影響速度を含める

と、式 6-6 が成立する。 

 

LV・C（x）－（KUV, PPCPs＋INFUV,PPCPs）・dx=LV・C（x+dx）  式（6-6） 

 

LV：線速度（m s-1） 

x：距離（m） 

 C（x）：x における PPCPs の濃度（M） 

KUV, PPCPs：単位面積当たりの PPCPs の光分解速度（M s-1） 

INFUV,PPCPs：UV 照射に対する溶存有機物由来の分解・阻害影響速度（M s-1） 

dx：距離 x における微小区間（m） 

 

式 6-6 における KUV, PPCPsは、第 3 章の実験結果より反応次数が一次反応に従うことか

ら、INFUV,PPCPsも同様に、一次反応に従うものと仮定し、微分形速度式である式 6-7 のよ

うに溶存有機物由来の分解・阻害影響速度定数を示すことができる。 

 

          INFUV, PPCPs = －dC/dt = infUV, PPCPs・C             式（6-7） 

 

       infUV, PPCPs：UV 照射に対する溶存有機物由来の分解・阻害影響速度定数（s-1） 

dC：微小区間における PPCPs の濃度差（M） 

dt：微小区間にかかる時間（s） 

 

 従って、水槽水面の UV 照射強度 9.20 mW/cm2の実験条件は、二次処理水中の PPCPs の

光分解を確認できたことから、6.4.3 節で得られた実験値、第 5 章で構築したモデル式 5-3 お

よび式 6-6 を用いて、TRI、2QCA、CYC に対する INFUV,PPCPsを算出し、式 6-7 を用いて、そ

れぞれの infUV, PPCPを推算した。ここで、UV 照射による PPCPs の光分解速度定数：kUV,PPCPs

とそれぞれの溶存有機物由来の分解・阻害影響速度定数：infUV, PPCPsの結果を表 6-3 に示す。 

 液相中の平均UV照射強度：8.31 mW/cm2における kUV,PPCPsは、それぞれ 2.64×10－3、3.31×10

－3、7.00×10－1 s-1の値を示し、同条件における TRI、2QCA、CYC の infUV, PPCPsは、それぞれ

－2.36×10－3、－2.97×10－3、－6.50×10－4 s-1の値を示した。次に、kUV,PPCPsと infUV, PPCPsの和

に、kUV,PPCPsを割ることで、純水系から二次処理水系にした際の光分解速度定数への妨害影

響を評価した。その結果、UV 照射による光分解速度は 9.43～13.9 倍低下することが明らか

になった。従って、二次処理水中の PPCPs を純水系と同程度まで光分解させるには、より

多くのエネルギーが必要なるものと考えられる。 
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6.3.6 TiO2層上の・OHに対する溶存有機物の阻害影響 

5.5.3 節で構築したモデル式（式 5-6）に、溶存有機物由来の分解・阻害影響速度を含める

と、式 6-8 が成立する。 

 

Cin TiO2 層×LV－（K・OH, PPCPs＋INF・OH, PPCPs）＝Cout TiO2 層×LV    式（6-8） 

 

Cin TiO2 層：・OH と反応する直前の PPCPs の濃度（M） 

LV：線速度（m s-1） 

K・OH, PPCP：単位面積当たりの・OH による PPCPs の反応速度（M s-1） 

INF・OH,PPCPs：TiO2層上の・OH に対する溶存有機物由来の分解・阻害影響速度(M s-1) 

Cout TiO2 層：・OH と反応後の PPCPs の濃度（M） 

 

式 6-8 における K・ＯＨ, PPCPsは、第 3 章の実験結果より反応次数が一次反応に従うことか

ら、INF・ＯＨ, PPCPsも同様に、一次反応に従うものと仮定し、微分形速度式である式 6-9の

ように溶存有機物由来の分解・阻害影響速度定数を示すことができる。 

 

         INF・OH, PPCPs = －dC/dt = inf・OH, PPCPs・C              式（6-9） 

 

inf・ＯＨ, PPCPs：TiO2層上の・OH に対する溶存有機物由来の分解・阻害影響速度定数(s-1) 

dC：微小区間における PPCPs の濃度差（M） 

dt：微小区間にかかる時間（s） 

 

従って、TiO2層上の UV 照射強度 1.12、7.42 mW/cm2の実験条件は、二次処理水中の PPCPs

を TiO2層上の・OH で分解できていたことから、6.4.3 節で得られた実験値、第 5 章で構築

したモデル式(式 5-10)および式 6-3を用いて、TRI、2QCA、CYC に対する INF・OH, PPCPsを算

出し、式 6-9を用いて、それぞれの inf・OH, PPCPを推算した。ここで、TiO2層上の・OH によ

る PPCPs の反応速度定数：k・OH, PPCPsとそれぞれの溶存有機物由来の分解・阻害影響速度定

数：inf・OH, PPCPsの結果を表 6-4に示す。 

 

 

 

表 6-3 UV 照射による PPCPs の光分解速度定数とUV 照射に対する溶存有機物由来の

分解・阻害影響速度定数の比較 

kUV (s
-1) infUV (s

-1) (kUV+infUV)/kUV

TRI 2.64×10-3 -2.36×10-3 1.06×10-1

2QCA 3.31×10-3 -2.97×10-3 1.02×10-1

CYC 7.00×10-4 -6.50×10-4 7.17×10-2
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TiO2層上の UV 照射強度：7.42 mW/cm2における TRI、2QCA、CYC の k・OH, PPCPsは、そ

れぞれ 2.14×103, 1.04×103, 1.90×103の値を示し、同条件における TRI、2QCA、CYC の inf・

OH, PPCPsは、それぞれ－6.80×102、－1.67×102、－1.13×103の値を示した。次に、k・OH, PPCPsと

inf・OH, PPCPsの和に、k・OH, PPCPsを割ることで、純水系から二次処理水系にした際の・OH に対

する反応解速度定数への妨害影響を評価した。その結果、TiO2層上の・OH による反応速度

は 1.19～2.46 倍程低下することが明らかになった。従って、二次処理水中の PPCPs の分解

では、UV 照射よりも、TiO2層上の・OH の方が、二次処理水中の溶存有機物の影響が小さ

く、効率良く処理できることが明らかになった。 

 

6.4 膜ファウリングの特性評価に関する実験結果および考察 5） 

6.4.1 TiO2、UV照射の有無の対照実験 

流束 2.9 m3/(m2/日)、TiO2層上の UV 照射強度 7.8 mW/cm2の条件における、セラミック平

膜、TiO2層/セラミック平膜、UV/TiO2層/セラミック平膜による TMP の経時変化を図 6-7 に

示す。グラフには、流束 2.9 m3/(m2/日)にてペリスタリックポンプで吸引可能であった時点

までをプロットした。セラミック平膜、TiO2層/セラミック平膜、UV/TiO2層/セラミック平

膜の吸引可能であった時間は、それぞれ、145、570、1780 分間であった。TiO2層/セラミッ

ク平膜がセラミック平膜よりも約 4 倍の時間ろ過ができたことは、実験原水中のファウラ

ントが TiO2 に吸着し、セラミック平膜のファウリングが抑制されたためであると考えられ

る。また、UV/TiO2/セラミック平膜がセラミック平膜よりも約 12 倍の時間ろ過ができたこ

とは、UV と TiO2による促進酸化処理によって、実験原水中のファウラントが分解され、膜

ファウリングを抑制したものであると考えられる。また、本実験では、硝化促進型の標準活

性汚泥法を用いた下水処理水を実験原水として使用したが、硝化抑制型の標準法を用いる

場合は、汚泥滞留時間が短い運転になるため一般的には処理水中の TOC 濃度が高くなる。

そのため、本実験におけるファウリングの抑制効果は、他の下水処理場の処理水を用いた場

合と比較して過大評価になることが推察される。 

 

表 6-4 TiO2層上の・OHによる PPCPsの反応速度定数と TiO2層上の・OHに対する溶存

有機物由来の分解・阻害影響速度定数の比較 

k・OH (s
-1) inf・OH (s

-1) (k・OH+inf・OH)/k・OH

TRI 2.14×103 -6.80×102 6.82×10-1

2QCA 1.04×103 -1.67×102 8.39×10-1

CYC 1.90×103 -1.13×103 4.07×10-1
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6.4.2 UV照射強度による膜ファウリングの抑制効果 

 流束 2.9 m3/(m2/日)の条件における、TiO2層上の UV 照射強度の違いによる UV/TiO2層/セ

ラミック平膜の TMP の経時変化を図 6-8 に示す。TiO2層上の UV 照射強度 0.026、0.73、7.8 

mW/cm2では、それぞれ、240、1100、1780 分までろ過することが可能であった。そのため、

UV 照射強度 0.73 と 0.026 mW/cm2を比較した場合では、約 30倍の UV 照射強度に対して、

約 5 倍の時間ろ過できた。一方で、TiO2層上の UV 照射強度 7.8 と 0.026 mW/cm2を比較し

た場合では、約 300 倍の UV 照射強度に対して、約 7 倍の時間ろ過ができた。そのことか

ら、UV 照射強度を大きくすると、ろ過時間が継続でき、ファウリングの進行が抑制できる

ことが実験的に示された。これまでの医薬品類を対象とした分解実験結果でも UV 照射強

度を大きくすることで、その分解が促進されることが分かっている 6）。このことから、

UV/TiO2/セラミック平膜は、難分解の有機物質の分解にとどまらず、膜ファウリングの抑制

にも効果を発揮できると考えられる。 

 

図 6-7 TiO2、UV照射の有無の対象実験における TMPの経時変化 

図 6-8 UV/TiO2/セラミック平膜における UV照射強度の違いによる TMPの経時変化 
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6.4.3 ろ過流束の違いによるファウリング進行の違い 

TiO2層上の UV 照射強度を 7.8 mW/cm2の条件で固定した場合、流束を変化させることで

UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過の TMP の経時変化を図 6-9に示す。流束 1.4、2.9、4.3 m3/(m2/

日)と大きくすると、ろ過可能時間は、5705、1780、625 分へと減少し、ろ過面積あたりのろ

過可能な水量は単位面積当たり 5.6、3.6、1.9 m3/m2と減少した。ろ過理論通り、流束を遅く

すれば、ファウリングの進行は低下し、ろ過時間が長く継続できることが実験的に確認され

た。流束が低いほど、TMP が上昇しなかった理由が、流束が小さくなることでセラミック

平膜そのもののファウリング抑制効果があることに加えて、単位時間に UV/TiO2 層で生成

する・OH が一定であっても、通過するファウラントのフラックスが低下するため、ファウ

ラントの分解効率が上がった効果も加わったと考えられる。 

以上のことから、流束を低くすることで膜ファウリングをより効果的に抑制でき、ろ過継

続時間だけでなく、ろ過水量も多くなることが明らかとなった。ただし、流束を遅くすると、

セラミック膜や UV 照射装置、TiO2 の初期費用や UV の照射エネルギーに掛かる費用が増

加するため、ろ過抵抗や膜洗浄に関わる費用の節約とのトレードオフを今後さらに検討す

る必要がある。 

 

6.4.4 ファウリングのメカニズムの把握 

6.4.4.1 溶存有機物の物質収支による比較 

流束 4.3 m3/(m2/日)、TiO2層上の UV 照射強度 7.8 mW/cm2の条件における、セラミック平

膜、TiO2層/セラミック平膜、UV/TiO2層/セラミック平膜による実験原水、セラミック平膜

上、セラミック平膜内部、ろ過処理水の各有機炭素量を表 6-5 に示す。各実験条件で TMP

が 0.03 MPa に到達するまでの時間は、それぞれ 60、400、1060 分であり、Voutはそれぞれ

0.3、2.0、5.3 L であった。セラミック平膜、TiO2層/セラミック平膜、UV/TiO2層/セラミッ

ク平膜の Qin と Qout+Qsut+Qins の差を比較したところ、Qout+Qsut+Qins は Qin よりもそれぞれ

図 6-9 UV/TiO2/セラミック平膜における流束の違いによる TMPの経時変化 
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0.08、1.25、2.01 mgの低い値を示した。セラミック平膜については、Qinと Qout+Qsut+Qinsの

差が実測値に対して 5%程度であったことから、実験誤差によるものであると考えられる。

TiO2層/セラミック平膜、UV/TiO2層/セラミック平膜については、Qinと Qout+Qsut+Qinsの差が

実測値に対して、それぞれ約 13、7%程度であった。この差の原因として考えられるのは、

6.3.2 で Qsurを算出する際に、セラミック平膜上の回収溶液を PVDF 製の有機膜でろ過する

必要があることから、その回収溶液の溶存有機物が PVDF 膜に吸着され、損失したためで

あると考えられる。 

そこで、各実験条件のセラミック平膜上と平膜内部で回収された有機炭素総重量に対す

るろ過処理水量の割合から、ファウリングのメカニズムについて考察した(図 6-10)。セラミ

ック平膜では、実験原水 0.3 L のろ過を行ったとき、Qsurと Qinsはそれぞれ 0.25、0.27 mgで

 単位 セラミック平膜  
TiO2 層/ 

セラミック平膜  

UV/TiO2 層/ 

セラミック平膜  

実験原水の 

DOC 濃度（Cin）  
mg/L 5.27±0.10 5.27±0.10 5.27±0.10 

ろ過処理流量  

（Vin＝Vout）  
L 0.30 2.00 5.30 

流入有機炭素（Qin） mg 1.58±0.03 10.54±0.20 27.93±0.53 

ろ過処理後の流出水

中の DOC 濃度 

（Cout） 

mg/L 3.80±0.05 4.18±0.06 4.69±0.26 

ろ過処理水中の  

総有機物量（Qout） 
mg 1.14±0.02 8.36±0.12 24.86±1.38 

平膜上の回収溶液の  

DOC 濃度（Csur）  
mg/L 2.51±0.08 7.36±0.05 5.53±0.03 

平膜上の回収溶液量  

（Vsur） 
L 0.100 0.100 0.125 

平膜上有機炭素量  

（Qsur） 
mg 0.25±0.01 0.74±0.01 0.69±0.00 

平膜内部の回収溶液

の DOC 濃度（Cins） 
mg/L 1.36±0.23 0.96±0.06 1.84±0.18 

平膜内部の 

回収溶液量（Vins）  
L 0.20 0.20 0.20 

平膜内部有機炭素量  

（Qins） 
mg 0.27±0.05 0.19±0.01 0.37±0.04 

Qsur/Vin mg/L 0.83±0.03 0.37±0.01 0.13±0.00 

Qins/Vin mg/L 0.90±0.02 0.10±0.01 0.07±0.01 

Qout+Qsur+Qins mg 1.66±0.08 9.29±0.14 25.92±1.42 

 1 

表 6-5 各実験における有機炭素量 mean±S.D. 
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あり、セラミック平膜上と平膜内部で回収された有機炭素総重量に対する割合は 48%、52%

であった。TiO2層/セラミック平膜では、実験原水 2.0 L のろ過を行ったとき、Qsurと Qinsは

それぞれ 0.74、0.19 mgであり、割合としては 80%、20%であった。UV/TiO2層/セラミック

平膜では、実験原水 5.3 L のろ過を行ったとき、Qsur と Qins はそれぞれ 0.69、0.37 mg であ

り、割合としては 65%、35%であった。セラミック平膜と TiO2層/セラミック平膜を比較し

たところ、TiO2層を形成することでその割合が増加することが確認された。これは、TiO2層

に有機物が吸着することで、膜内部へのファウリングを抑制したためであると考えられる。

TiO2層/セラミック平膜と UV/TiO2層/セラミック平膜の比較では、平膜上のファウリングの

割合は減少し、膜内部のファウリングの割合は増加したことが確認された。このことから、

TiO2 層上に堆積した有機物は UV 光により分解され、膜内部でその分解産物がファウリン

グを引き起したものであると推察される。 

 

6.4.4.2 単位ろ過水量当たりのセラミック平膜上部と平膜内部の有機炭素増加量の比較 

各実験条件のろ過処理水量がそれぞれ異なることから、直接的にファウリングに対する

影響を比較することが難しいため、単位ろ過水量当たりのセラミック平膜上の有機炭素増

加量 Qsur/ Vin、セラミック平膜内部の有機炭素増加量 Qins/ Vin、を算出して以下に考察した 

(図 6-11)。表 6-5 に示した通り、セラミック平膜における Qsur/ Vin、Qins/ Vinはそれぞれ 0.84、

0.91 mg/L であり、TiO2層/セラミック平膜においては 0.37、0.10 mg/L、UV/TiO2層/セラミッ

ク平膜においては 0.13、0.07 mg/L となった。これらを比較すると、UV/TiO2層/セラミック

平膜の Qsur/ Vin 、Qins/ Vinの値が最も小さい値を示した。さらに、UV/TiO2層/セラミック平

膜の Qsur/ Vin の値は、セラミック膜、TiO2 層/セラミック平膜と比較して、それぞれ 0.71、

0.24 mg/L の大きな差があることから、セラミック平膜上の有機物を分解するのに高い効果

が得られていることが判断できる。また、UV/TiO2層/セラミック平膜の Qins/ Vinの値は、セ

ラミック膜、TiO2層/セラミック平膜と比較して、それぞれ 0.84、0.03 mg/L の差があること

から、TiO2層の形成により平膜内部の有機物の付着を大きく低減させ、促進酸化処理により

不可逆的ファウリングを僅かに抑制できたことが推察される。 

図 6-10 各実験条件における平膜上および平膜内部の有機炭素量 
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本実験では、流束 4.3 m3/(m2/日)、UV 照射強度 7.8 mW/cm²の条件下でろ過を行ったが、

流束を遅くして、UV 照射強度を大きくすれば、セラミック平膜上の有機物の分解量が増加

し、Qsur/ Vinの値がさらに小さくなり、更なるファウリングの抑制効果が期待できる。 

 

6.4.4.3 三次元蛍光スペクトルによるファウリング物質の検討 

UV/TiO2層/セラミック平膜における、実験原水、ろ過処理水、セラミック平膜上の有機物

回収溶液、セラミック平膜内部の有機物回収溶液の EEM 分析結果を図 6-12 に示す。実験原

水とろ過処理水の EEM 分析結果を比較すると、タンパク質 (Ex/Em, 270/350)7）とフミン酸

様物質 (Ex/Em, 335/435)7）、下水様物質 (Ex/Em, 497/520)8）のピークが減少したものの、ほか

のピークに有意な差は見られなかった。このことから、タンパク質とフミン酸様物質、下水

様物質が膜ファウリングに寄与していると考えられる。次に、セラミック平膜上とセラミッ

ク平膜内部の EEM 分析結果を比較すると、平膜上ではフミン酸様物質 (Ex/Em, 335/435)の

ピークがわずかに検出された。このことから、TiO2層上の主なファウリング物質はフミン酸

様物質であるものと思われる。しかしながら、そのフミン酸様物質のピーク強度は低く、ま

た平膜内部ではピークが検出されなかったことから、EEM では検出されない他の有機物 9）

が膜ファウリングに大きく関与している可能性が考えられる。 

本実験では膜ファウリングを引き起こす有機物濃度が低かったため、セラミック平膜内

部の有機物回収溶液にピークが検出されなかった可能性が考えられる。そのため、セラミッ

ク平膜内部の有機物を回収後、EEM のピーク強度を高めるために試料を濃縮する必要があ

ると考えられる。 

 

 

図 6-11 各実験条件における単位ろ過処理水量当たりの有機炭素量 
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6.5 まとめ 

本研究により得られた結果を以下に示す。 

１．二次処理水に適応させた本処理システムでは、無機イオンよりも溶存有機物による処理

効率への影響が大きいことが明らかになった。また、本実験で用いた二次処理水中の溶

存有機物の存在は、純水系と比較すると、UV 照射による光分解速度を 9.43～13.9 倍低

下させ、TiO2層上の・OH は 1.19～2.46 倍低下することが明らかになった。 

２．実下水処理水を用いて、UV/TiO2層によるセラミック平膜のファウリング抑制効果が確

認され、TiO2層上の UV 照射強度 (0.026 mW/cm2) を 30 倍、300 倍と大きくすると、

UV/TiO2/セラミック平膜システムのろ過可能時間は約 5 倍、7 倍まで継続できた。流束

を遅くすれば、UV/TiO2/セラミック平膜システムのろ過可能時間は長く継続でき、ろ過

処理水量を増加できることが明らかになった。 

３．セラミック平膜、TiO2 層/セラミック平膜、UV/TiO₂層/セラミック平膜ろ過における有

機物によるファウリングのメカニズムが明らかになった。UV/TiO₂層/セラミック平膜ろ

過では、促進酸化処理によって、セラミック平膜上の有機物の堆積及び付着、またはセ

ラミック平膜内部の有機物の付着を低減することができ、ファウリングを抑制できた。 

図 6-12 UV/TiO2/セラミック平膜における三次元蛍光スペクトルの結果 a:実験原水 b:ろ

過処理水 c:セラミック平膜上有機物回収溶液 d:セラミック平膜内部有機物回

収溶液 
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４．UV/ TiO2層/セラミック平膜ろ過において、EEM 分析によって、セラミック平膜上のフ

ァウリング物質はフミン酸様物質であることが示唆された。平膜内部には EEMで検出

されないほかの有機物または無機物が膜ファウリングに大きく関与している可能性が

考えられる。 

 

 以上の知見から、下次処理水に適応させた場合の本処理システムによる PPCPs の分解に

対する有効性を確認することができた。また、本処理システムでは、下水処理水を適用した

場合に懸念される膜詰まりを抑制できることが明らかになった。 

今後の本研究の課題は、溶存有機物の成分の違いや DOC 濃度の違いによって、本処理シ

ステムにどの程度の影響を及ぼすのか評価し、より汎用的かつ精度の高い処理モデルを構

築する必要があるものと考えられる。また、本研究では、UV/TiO2/セラミック平膜システム

に対して、操作因子である UV 照射と流束の違いに着目したものであることから、今後、原

水質の違いによるファウリングの影響を把握することで、他の下水処理水にも適応可能で

あるのか評価する必要がある。さらに、本処理システムのコスト評価を行うために、高強度

の逆洗や薬液洗浄による本処理システムのろ過抵抗の回復についての運転効率の検討を進

める。加えて、他の促進酸化処理との費用対効果を比較するために、本処理システムによる

ウイルスや化学物質の処理特性および処理効率を把握する必要があるものがあると考えら

れる。 
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第 7 章 結論 

 

 光触媒を用いた新しい下水再生処理システムとして、本論文では、従来の UV/TiO2懸濁系

（回分式）の課題である「TiO2 への UV 照射の効率の低さ」と「TiO2 の回収」を克服した

UV/TiO2層/セラミック平膜処理システムの構築を目指した。本論文では、UV/TiO2懸濁系に

よる PPCPs の処理特性を解明や UV/TiO2層/セラミック平膜処理システムの運転条件、・OH

の生成効率、PPCPs の処理特性の解明、反応速度論に基づく処理モデルの構築を行った。ま

た、下水処理水に本処理システムを適応させた際の PPCPs の処理効率への影響や膜詰まり

の抑制効果に関する評価を行った。本章では、本研究で得られた成果を 7.1 節にて述べる。

7.2 節では、本研究の特色と新規性、独創性について述べる。7.3 節では、これらの成果に繋

がる今後の課題について述べる。7.4節では、光触媒を用いた水処理システムの今後の展望

と本処理システムの有用性について、述べる。 

 

7.1 本研究で得られた成果 

①従来の UV/TiO2懸濁系における・OH生成効率と PPCPs の処理特性の解明（第３章） 

 光触媒反応の開始剤である溶存酸素（DO：Dissolved Oxygen）は、理論的に・OH の生成

効率の増減に、大きな影響を及ぼすことが考えられるが、UV/TiO2懸濁系における DO 濃度

の消耗に着目した研究は少ない。本研究では、JIS R 1704 に基づいた UV/TiO2懸濁系（回分

式）における・OH 生成効率の評価では、低圧水銀ランプ（主波長：254nm，以下、UV254）

の UV 照射の開始と同時に、DO 濃度の低下が確認された。このことから、多くの UV/TiO2

懸濁系に関する知見では、DO 濃度の影響を含めた・OH の生成効率の低い条件下で、対象

物質の除去率や反応速度を評価していることが推察された。従って、UV/TiO2 懸濁系では、

空気中の O2が水中に溶け込む速度と光触媒反応による DO の消耗速度を考慮した設計をし

なければ、処理効率を過少評価してしまう恐れがあることが推察された。 

UV/TiO2懸濁系における PPCPs の処理特性に関する知見は、O3/H2O2や UV/H2O2の促進酸

化処理と比較して乏しいことから、本研究では 54 種の PPCPs を対象に、TiO2 吸着実験と

UV254照射実験、UV/TiO2懸濁実験を行った。TiO2吸着実験とUV254照射実験では、PPCPs54

種の TiO2吸着特性と UV254 に対する光分解特性が明らかになった。UV/TiO2懸濁実験にお

ける PPCPs54 種の処理特性は、TiO2 吸着実験と UV254 照射実験の結果に基づいて考察し

た。その結果、TiO2 に吸着されやすい PPCPs ほど、UV/TiO2 懸濁系で分解されやすいこと

が明らかになった。さらに、UV254 で光分解されやすかった 11 種類の PPCPs（ketoprofen

等）は、UV/TiO2懸濁実験の場合、その処理効率は最大約 1.1～10.0 倍低下した。このこと

から、従来の UV/TiO2懸濁系では、UV 照射による光分解特性を十分に有効活用できていな

いことが明らかになった。 

 以上のことから、従来の UV/TiO2懸濁系による水処理システムは、実用面である TiO2の

回収を想定されておらず、さらに、UV 照射と光触媒反応の両方の特性を十分に活かせてい

ない処理システムであることが表面化された。このため、これらの課題を克服した光触媒を

用いた新たな水処理システムを構築する必要があることが明らかになった。 

 

②TiO2を保持・回収可能な UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過処理システムの構築（第３章） 
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 pH2~14 における液相中の TiO2の凝集サイズを測定し、その最小凝集サイズ（約 200 nm）

から MF 膜（膜孔径 100 nm）の導入による TiO2の固液分離が可能であることが明らかにな

った。また、セラミック平膜を併用することで、セラミック平膜上に TiO2のケーキ層（TiO2

層）が形成され、ろ過と同時に TiO2層上で・OH を効率良く生成し、対象の PPCPs を効率

良く分解する UV/TiO2 層/セラミック平膜処理システムを考案した。本処理システムでは、

従来の UV/TiO2 懸濁系と比較して、光分解による効果も期待できる処理システムとなって

いる。しかしながら、TiO2層の形成による膜詰まりが懸念される。そこで、TiO2層の厚みの

異なる実験（TiO2層の集積密度：2～400 g/m2）を行い、2~20 g/m2の集積密度の範囲であれ

ば、膜ろ過への負荷の小さい条件（TMP：約 14 kPa）で、UV/TiO2層/セラミック平膜処理シ

ステムを運転できることが明らかになった。 

 

③UV/TiO2層/セラミック平膜ろ過における・OHの生成予測モデルの構築（第４章） 

本処理システムの操作因子である、TiO2 層の集積密度、TiO2 層上の UV 照射強度、流速

を制御した実験を行い、JIS R 1704 に基づいた本処理システムにおける･OH の生成濃度の予

測モデルを構築した。本検討では、TiO2層の集積密度の異なる実験では、4 g/m2以上の TiO2

層の集積密度があれば、TiO2 層上の･OH は、十分生成されることが明らかになった。TiO2

層上の UV 照射強度の異なる実験では、0.05～8.93 mW/m2の範囲において、TiO2層上の UV

照射強度と･OH の生成モル濃度は、一次関数的に比例することが明らかになった。流速の

異なる実験では、流速 5.0 mL/min（流束 2.9 m3/(m2/日)）未満では、流速が遅くなるにつれ

て、接触時間当たりの･OH の生成モル濃度は減少することが明らかになった。最後に、こ

れらの知見に基づき、本処理システムにおける TiO2層上の･OH の生成モル濃度の予測モデ

ルを構築した。 

 

④UV/TiO2層/セラミック平膜処理における PPCPsの処理特性の解明とモデル化（第 5章） 

 第３章で得られた 54 種の PPCPs の TiO2 吸着特性と光分解特性から、それらの特性がそ

れぞれ異なる trimethoprim：TRI、2-quinoxaline carboxylic acid：2QCA、cyclophosphamide：

CYC を対象とし、本処理システムにおける PPCPs の処理特性を解明した。本処理システム

における PPCPs の光分解速度定数は、既存研究（Kim et al.， Environmental Engineering 

Research，2011）と同程度の値が算出された。そのことから、本処理システムは、光分解に

よる効果も期待できる処理システムであることが確かめられた。また、TiO2 層上に集中的

に生成される・OH は、PPCPs の分解に対して、極めて高い反応速度定数（TiO2層上の UV

照射強度 8.04 mW/cm2の時の TRI, 2QCA, CYC の反応速度定数：2160, 1960, 1040 s-1）を示し

た。TiO2層上の・OH の処理特性については、第 3章で得られた知見と同様に、TiO2に吸着

しやすい物質ほど効率良く分解することが明らかになった。これらの知見から、TRI、2QCA、

CYC の UV254 による光分解速度定数と TiO2層上の・OH による反応速度定数を基づいた、

本処理システムにおける PPCPs の分解モデルを構築した。 

 次に、実用化に向けた本処理システムの有用性を評価するために、構築した本処理システ

ムによる PPCPs の分解モデルから、仮想のリアクターを設定し、シミュレーション解析に

て、「光源と TiO2層の距離」、「光源の UV 照射強度」、「液相中の透過率」の変化による CYC

の除去率への影響を評価した。 



１４９ 

 

その結果、光源と TiO2 層の距離を長くすると、光分解による寄与が大きい処理システム

となった。従って、TiO2層上の・OH による PPCPs の反応速度定数は極めて高い値を示した

ことから、TiO2層を有効活用した本処理システムは、デッドエンド型の場合、省スペース連

段型の処理設計が現実的であると推察された。また、クロスフロー型の場合では、TiO2層の

形成が維持できれば、下水処理場のUV消毒槽内（液相中のUV照射強度：2.5～7.5 mW/cm2）

に本処理システムを導入し、PPCPs を効率良く処理できることが示唆された。また、光源の

UV 照射強度を大きくした際の評価では、PPCPs の光分解速度定数と・OH の反応速度定数

は、UV 照射強度が高くなると頭打ちするため、既存の下水処理場にある消毒ランプ(UV254)

の UV 照射強度で、PPCPs を効率良く分解できることが推察された。従って、UV 照射強度

の高い光源の開発を待たずとも、現在の消毒ランプの UV 照射強度で十分であることが明

かになった。最後に、液相中の透過率の影響を反映した際の評価では、光源と TiO2 層の距

離 2 cmの条件下では、透過率の影響は極めて小さいことが明らかになった。このことから、

小スケールな反応器として本処理システムを設計すれば、透過率の低い二次処理水であっ

ても、PPCPs を効率良く分解できることが示唆された。 

 

⑤UV/TiO2層/セラミック平膜処理の下水再生処理への適用と膜ファウリングの特性評価（第

6 章） 

実下水処理水に本処理システムを適応させた場合の PPCPs の処理効率に関する評価を行

った。本検討では、第 5 章で構築した純水系の PPCPs の分解モデルに、実下水処理水中の

透過率の影響を反映させ、その予測値と実測値を比較することで、PPCPs の処理効率に対す

る下水処理水中の溶存有機物と無機イオンの阻害影響を評価した。その結果、実下水処理水

を用いた実験系では、純水系と比較すると、UV 照射及び TiO2層上の・OH による PPCPs の

除去率はともに著しく低下した。また、UV 照射と TiO2層上の・OH による PPCPs の分解の

阻害影響に着目すると、TiO2 層上の・OH は、UV 照射よりも約 10 倍阻害影響が小さかっ

た。このことから、TiO2層上の・OH による PPCPs の分解は、UV 照射による光分解よりも、

原水質の影響が小さいことが明かになった。さらに、無機イオンおよび溶存有機炭素の濃度

変化に着目したところ、TiO2層上の・OH による PPCPs の分解は、下水処理水中の溶存有機

物による影響が大きいことが示唆された。 

次に、本処理システムの膜ファウリングの抑制効果に関する評価を行った。下水処理水に

適応させた際に、セラミック平膜の課題である膜ファウリングの発生が懸念される。しかし、

本処理システムの TiO2 層は、UV 照射下において、・OH を生成できることから、膜ファウ

リングの抑制効果が期待される。そこで第 6 章では、PPCPs の処理評価とは別に、本処理シ

ステムの操作因子として、「TiO2層上の UV 照射強度」、「流束」を制御することで、それぞ

れの膜ファウリングの抑制効果を明らかにした。その結果、TiO2 層上の UV 照射強度 

(0.026 mW/cm2) を 30 倍、300 倍と大きくすると、UV/TiO2/セラミック平膜システムのろ過

可能時間は約 5 倍、7 倍まで継続できた。流束を遅くすれば、UV/TiO2/セラミック平膜シス

テムのろ過可能時間は長く継続でき、ろ過処理水量を増加できることが明らかになった。ま

た、ファウリング部位の溶存有機物の物質収支の評価から、UV/TiO₂層/セラミック平膜ろ過
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では、促進酸化処理によって、セラミック平膜上の有機物の堆積及び付着、またはセラミッ

ク平膜内部の有機物の付着を低減することができ、ファウリングを抑制できることが明か

になった。さらに、EEM 分析による膜詰まり部位の原因物質の探索から、セラミック平膜

上のファウリング物質はフミン酸様物質であることが確認された。 

 

7.2 本研究の特色と新規性、独創性 

＊既往研究（UV/TiO2 懸濁系）の課題の克服： 

「TiO2への UV 照射の効率性の低さ」と「TiO2の回収」の課題（Chong et al.，Water Res，

2010）を解決し、さらに、膜ろ過と同時に、対象物質を強制的に TiO2 層上で集中的に効

率良く分解する UV/TiO2 層/セラミック平膜ろ過処理システムを構築した。本処理システ

ムは、セラミック平膜上に TiO2 のケーキ層を形成していることから、膜処理技術の課題

である膜ファウリングを抑制することが可能である。光触媒を用いた水処理技術は、特に

「TiO2の回収」の課題が問題となっているが、本研究で考案した処理システムは、その課

題を解決しているため、実用化への可能性が高い処理システムとなっている。 

 

＊光触媒活性を維持した UV/TiO2 集結系： 

TiO2の固液分離を目的とした、ゾル-ゲル法(焼成法)による TiO2固定系が報告されてい

るが、焼成時に TiO2の結晶構造が変化し、粉末 TiO2よりも光触媒活性が著しく低下する

課題があった。本処理システムは、粉末 TiO2(P25)の光触媒活性を維持したまま、TiO2の

固液分離に成功した。本研究では、pH2-14における液相中の TiO2の凝集サイズから、MF

膜の導入が有効であることが確認された。また、本研究では、機械的強度の高いセラミッ

ク平膜を導入することで、・OH による膜の破損を防いだ。さらに、セラミック平膜江岡

によって、懸濁した TiO2 をセラミック平膜上に集積させることで、液相中の光透過性と

TiO2への UV 照射の効率を向上させた。 

 

＊UV/TiO2 層/セラミック平膜処理における・OH の生成効率と PPCPs の分解に対する汎用

性の高い数理モデルの構築： 

TiO2から生成される・OH は高い反応速度を示すため、対象物質以外の(分解生成物を

含む)有機物や無機物にも反応する。しかしながら、JIS R 1704 でも指摘されているよう

に、・OH の生成効率を評価するためには、対象物質の分解生成物や溶存有機物、無機イ

オン等の影響も考慮する必要がある。そこで本研究では、「・OH の生成効率（JIS R 1704

推奨の DMSO 法）」と、「・OH による PPCPs の分解効率」をそれぞれの実験から抽出し、

より正確な数理モデルを構築した。また、PPCPs の分解モデルでは、操作因子（TiO2集

積密度、光源の照射波長・照射強度、流速）、水質成分の影響因子（無機イオン、溶存有

機物、UV 透過率）を考慮することで、シミュレーション解析にて、実用化に先駆けた、

本処理システムの反応器の設計を提案できるようになった。また、本研究の実験条件の

範囲であれば、対象物質の物性値や光触媒・光源の特性を押さえていることから、本処

理モデルを通じて、多種多様な化学物質や病原微生物や新規合成光触媒・新素材の光源
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に代替した際の処理評価が検討できる。 

 

＊実下水処理水を適応させた本処理システムの処理効率の評価とファウリング抑制効果： 

既往研究では、純水系かつ回分式の研究事例が多く、実環境水かつ連続系を対象とし

た光触媒を用いた水処理システムに関する知見は極めて少ない。本研究では、下水処理

水中の PPCPs を処理する際に、本処理システムに最も影響を及ぼす水質因子を特徴付け

た。また、下水処理水系の PPCPs の処理効率は、透過率の影響を考慮した純水系の実験

結果と比較すると、UV 照射による処理効率は約 100 倍低下し、TiO2層上の・OH による

処理効率は約 10 倍低下した。このことから、下水処理水中の溶存有機物と無機イオンに

よる阻害影響の度合いが具体的に明らかになった。 

また、下水処理水に適応させた本処理システムの実験では、本処理システムの 2 つの

操作因子（UV 照射強度、流束）による膜ファウリングの抑制効果を初めて評価した。そ

の他、膜ファウリング部位ごとの溶存有機炭素の測定とファウラント物質の推定を行っ

た。その結果、TiO2 層上に溶存有機物が蓄積し、膜ファウリングの大きな原因になって

いることが推察され、その原因の１つがフミン酸様物質であることが明かになった。こ

のことから本成果では、下水処理水に本処理システムを適応した際の実用化の課題解決

に繋がる重要な知見になるものと考えられる。 

 

7.3 今後の課題 

本処理システムにおける・OH の生成モデルと PPCPs の分解モデルの精度評価をはじめ、

他の影響因子（溶存酸素、水温など）を含めた解析を行い、本モデルの汎用性を広げていく

必要があるものと思われる。特に、PPCPs の分解モデルにおける TiO2 層上の・OH の働き

は、溶存有機炭素による阻害影響が確認されているものの、その詳細は十分に明らかになっ

ていない。そのため、どのような溶存有機物が阻害影響を最も引き起こしているのかを解明

し、本処理システムの処理効率を向上させるために知見を収集していく必要があるものと

考えられる。また本研究では、UV/TiO2層/セラミック平膜処理の PPCPs に対する処理性能

について評価してきたが、下水処理水中には PPCPs 以外の化学物質も存在していることか

ら、その他の化学物質にも適応可能な処理モデルとなっているのかを検証する必要がある。

つまり、難分解な化学物質として知られる 1,4-dioxane や perfluorooctanesulfonic acid 等の分

解にも有効であるのかを確かめる必要がある。さらに、下水再生水技術として本処理システ

ムを導入するためには、病原微生物を対象とした研究も進める必要があるものと考えられ

る。その他、実用化に向けた本処理システムの有用性を高めるために、膜詰まりの解消方法

を検討する必要があるものと考えられる。 

これらの課題を明白にすることで、本処理システムを最適化したリアクターを設計する

ことができ、本処理システムの費用対効果を初めて検証できるものと考えられる。また、他

の促進酸化処理（O3/UV、O3/H2O2、光触媒反応器など）と比較することで、UV 照射と促進

酸化の両面を活かした本処理システムの価値を位置付けることができると思われる。従っ

て、利用用途に応じたリスク評価や、膜ファウリング対策を含めた長期連続運転試験を行い、
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処理水質および処理水量の両面を定量的に評価していくことが必要である。さらに、スケー

ルアップ化した際の実証実験も今後、必要不可欠な課題であるものと考えられる。 

 

7.4 今後の展望 

光触媒を用いた水処理技術への応用化は、近年益々注目が高まっている。東京理科大のセ

ンター長である藤嶋昭が“水の浄化は非常に大きなテーマ”と発言していることも 1 つの要

因であると考えられる。そのため、近年の産業分野では、カルテック株式会社やパナソニッ

ク株式会社、株式会社ネイチャー等が実用的な新規合成光触媒を用いた水処理システムの

製品開発に取り組んでいる。学術分野では、東京理科大をはじめ、産総研や東京工業大学等

においても同様に、新規合成光触媒を用いて、光触媒反応器の処理効率の向上やリスク評価

を意欲的に行っている。このことから、今後は、様々な実用的な新規合成光触媒を用いた水

処理技術が提案されていくものと考えられる。 

光触媒分野では、新規合成光触媒の開発が現在注目されており、紫外可視光応答型の

TiO2/WO3、Sr-TiO3、Pt-TiO2などの合成をはじめ、TiO2（P25）よりも高い光触媒活性を示す

窒素ドープ型光触媒や、結晶構造を組み替えた光触媒などが創出されている。現段階では、

水素生成のための新規合成光触媒の開発が比較的多く注目されているが、今後は水中利用

可能な新規合成光触媒も公表されてくるものだと考えられる。そのことから、新規合成光触

媒と様々な光源（太陽光、UV-LED、UV ランプなど）を組合せた研究がますます注目され

ていくものと考えられる。光分野では、既に UV-C の範囲も照射可能な LED まで開発され

てきている。そのことから、可視光のみならず UV の照射波長も選択できるようになりつつ

ある。また、白色 LED のエネルギー変換効率は、蛍光灯よりも高いレベルまで改善できて

おり、現在 UV－LED のエネルギー変換効率の改善が積極的に行われている。現段階では、

太陽光と新規合成光触媒による水処理システムが費用対効果の点で注目されているが、安

心・安全・安価である光触媒を用いた水処理システムが UV-LED でも構築できれば、光触

媒を用いた水処理システムは屋内でも利用可能となる。なお、本研究で構築した UV/TiO2層

/セラミック平膜処理の・OH の生成予測モデルでは、光触媒の「吸収波長」・「吸光度」と光

源の「照射波長」・「照射強度」の特性を捉えているため、・OH の生成機構が主要な反応経路

であれば、光触媒分野および光分野の新素材を適応させた解析をそれぞれ行うことができ

る。従って、本研究は、新しい水処理システムとしての提案のみならず、新規合成光触媒や

新素材の光源の適性評価のベースとしても役立つものだと考えられる。 

以上のことから、光触媒を用いた水処理システムの研究は、現在、基礎研究の段階である

が、本論文は、実用化向けた光触媒膜反応器の極めて重要な基礎的知見になるものである。

今後は、光触媒と光源の組合せ、反応器の設計に関する研究が多く報告されてくるであろう。

また、多岐に渡る様々な研究課題を堅実に解決していくことで、どのような水源（水質）に

対して、どのような処理システムで、どのような処理条件であれば、目的の利用用途の水を

得ることができるのか判断できるようなるものと推測される。これらのことが成し遂げら

れれば、WHO や UNICEF などの達成目標の１つである「誰もが身近な場所できれいな水が

使えるようになる」環境を実現可能な水準にも達することができるものと思われる。従って、

光触媒を用いた水処理システムの開発は、学術的要素以外にも、国際的な社会貢献に大きく

繋っていくものと考えられる。 
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導やご助言を頂きました。博士号取得に向けた相談をはじめ、研究外でもとてもお世話にな

りました。特に、学会発表時のスライドや要旨の添削を詳細に指摘して下さり、暖かくご指

導して頂きました。ありがとうございました。同大学院工学研究科環境質管理分野の清水芳

久教授におかれましては、指導教員かつ本論文の主査となっていただき、誠に感謝しており

ます。これまで学会やゼミ発表を通じて、研究に関するアドバイスをしていただき、ありが

とうございました。清水先生のご助言がなければ、博士論文の執筆はできなかったと思って

います。深くお礼を申し上げます。また、研究以外の知識も豊富であり、様々な分野の知識

を教えて頂きありがとうございました。また、同大学院工学研究科地球環境学堂の越後信哉

教授には、本論文の副査になっていただき、本論文に関するコメントを多く指摘下さり、あ

りがとうございました。また、本研究に対するあたたかいお言葉をかけて下さり、本研究を

遂行してきたことに自信を持つことができました。事前説明では、促進酸化処理の議論がで

きて、本当に心から研究を楽しいと再度思うことができました。深く感謝しております。環

境質管理分野の松田知成准教授には、流域圏センターでの全体ゼミや、京衛研等の学会で研

究に関するご助言を頂きました。また、センターでの活動において、色々と気をかけていた

だき、声を掛けて下さってありがとうございました。 

環境質予見分野の西村文武准教授、井原賢特定助教、竹内悠助教には、学会やシンポジウ

ム、研究室のゼミにおいて、様々な意見やご助言を頂き、深く感謝しております。特に、竹

内悠助教には、学生時代から先輩後輩の関係でお世話になっており、本論文の執筆の添削も

していただきました。ありがとうございました。摂南大学理工学部都市環境工学科の水野忠

雄准教授には、反応速度論やUV の研究の捉え方をはじめ、本研究の基礎の“き”を教わっ

たものだと思っております。深く深く感謝しております。2017 年度まで京都大学工学研究

科で助教をされていました国立保健医療科学院の浅田安廣主任研究官には、学会等で選挙

活動ようにいつも本研究の魅力を発信して下さり、とても嬉しく思っておりました。また、

研究に関するアドバイスも、お会いする度にしていただき、ありがとうございました。地球

環境学堂の田中周平准教授には、KKNN の学会にて、「研究のパーツがそれぞれ面白いから、

絶対面白い研究になるよ」と声を掛けていただき、当時未熟だった自分を励ましてくれてた

ことを深く感謝しております。2018 年度まで京都大学工学研究科環境質予見に所属してお

りました愛媛大学農学研究科の山下尚之教授には、現在の研究室に所属するきっかけの先

生であり、ゼミ等で研究に関するアドバイスをいつもしていただき、ありがとうございまし
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た。産業技術総合研究所環境創生研究部門の根岸信彰上級主任研究員には、光触媒の最先端

な研究をいつも教えていただき、深く感謝しております。また、CNRS の IRCELYON を留

学先として紹介していただき、光触媒の最先端の研究を学ぶ機会を得ることができました。

さらに、僕自身の夢である研究を、既に実用化段階の研究として取組んでおり、初めてお会

いした時は物凄く感動したのを今も覚えています。光触媒の可能性を広げている研究者が

身近にいることをとても幸せに思っております。いつも親身になってくださり、本当に本当

に感謝しております。 

本研究の遂行にあたりましては、共同研究者の株式会社 明電舎の新井喜明様、鮫島正一

様、清家聡様、土屋達様、久住美代子様、打林真梨絵様、豊岡和宏様、吉本みどり様に大変

お世話になりました。いつも家族のような温かさでお会いして下さる皆様に、感謝の言葉し

か出てきません。共同研究の打合せでは、いつも多くのコメントやご指摘を入れて頂き、あ

りがとうございました。また、研究以外でもお会いできる時はいつも会話が盛り上がり、非

常に楽しかった思い出しかありません。共同研究以外の場でも、今後も末永く仲良くしてい

ただけたらと心から願っています。 

京都大学大学院の入学前では、甲南大学 理工学部 有機合成化学研究室の檀上博史教授、

応用物理化学研究室の山本雅博教授、同期の宇野晋也様、中川十志様をはじめ、多くの方に

お世話になりました。檀上先生には、専門的かつ複雑な有機化学の学問に対して、理論(座

学面)と実験(経験面)の面白さを深くご指導していただきました。また親身ある指導をして

いただき、今も尚物凄く尊敬する先生の一人です。大学時代に後悔しない生き方の秘訣とし

て、「迷ったら、困難な道を選べ！」とアドバイスしていただき、今のところ後悔はせずに

過ごせています。山本先生には、ご近所さんということもあり、年に一度に頻度でお会いし

ていただいており、近所の祭りなどに招待して下さり、いつも目をかけていただきありがと

うございます。大学院入試においては、物理化学の問題に対してご指導して下さり、深く感

謝しております。家探しのアドバイスもありがとうございました。僕自身が、物理化学の中

でも熱力学の分野がとても好きになれたのは、山本先生の講義（UPTHASVG）のおかげだ

と思っております。また、熱力学のお話などできれば幸いです。宇野晋也様には、他大学院

に受験する際のノウハウを教えていただき、中川十志様には、有機合成研究室にて研究の楽

しさをご指導いただきました。学部時代から苦楽を共にした仲間で同じ博士課程を歩んだ

メンバーであるため、お二人が先に博士号を取ったときは、自分のようにとても嬉しく思い

ました。また、飲みに行けたらと思います。 

 そして、流域圏総合環境質研究センターの皆様には研究活動から私生活まで本当にお世

話になりました。特に、当時 PPCPs グループの長であった金沢大学の花本征也講師には、

LC-MS/MS の使い方や博士試験、学振など、研究以外のことも広く多く教えて頂きました。

本当にありがとうございました。その他、当時センターのポスドクであった富山大学工学部

の端昭彦講師や、八戸工業高等専門学校の李善太除去には、研究分野が異なるにも関わらず、

親身になって相談に乗って頂き、研究内容についてのご助言も多く頂きました。尊敬できる

先輩方がいたからこそ、自身も頑張れねばという気持ちになりました。失礼も多く働いたか

もしれませんが、心からいつも感謝しております。ありがとうございました。 

同年代で博士課程に進み、7 年間リエゾンの部屋に居座った沈尚様には、研究生活の苦楽を

共にし、お互い励ましあったことで、お互い無事に博士課程を修了できたように思います。



１５５ 

 

恋人のように寄り添ってくれて、ありがとう。今後は、センターの皆様に誤解を招かないよ

うにお互い注意しよう！センターでの研究生活を全般的に支えて下さっている環境質予見

分野の服部さんや環境管理分野の西尾さんには、動物の話やビールの話など楽しい話が出

来て、研究のリフレッシュに繋がりました。いつも目をかけていただいて、本当に本当に感

謝しております。本当にありがとうございます。また一緒に飲みに行きたいです！ 

その他、全員のお名前を挙げることができず申し訳ありませんが、センター在籍の皆様、

卒業された先輩、同期の皆様、企業の皆様、海外の大学の皆様、あらゆる方々により、楽し

く充実した博士課程での研究生活を迎えることができました。ありがとうございました。 

 今後とも研究活動等でお世話になりますが、頑張ってまいりたいと思いますので、ご指導

の程、よろしくお願いいたします。 

後になりましたが、長年にわたる学生生活を理解頂き、ご支援下さった、両親ならびに

親戚の皆様に深く深く感謝いたします。ありがとうございました。 

 

 

2021 年 8 月 10 日 

本間亮介 

 

 

 


