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要 旨 

揮発性有機化合物(VOC)ガスは工場、発電所、自動車、家庭での固体燃料の燃焼などの人工発
生源、および火山などの自然発生源から排出され、大気汚染の原因物質なるだけでなく、直接人
体へも悪影響を及ぼす。VOCガスによる大気汚染は無数の化学物質や化学反応に起因しており、
その機構を解明し反応過程において大気汚染を抑制することは困難とされる。そこで、種々の発
生源から排出されるVOCガスを排出直後、もしくはその途中で削減することは大気汚染の改善に
繋がるだけでなく、工場などの作業員および周辺住民への健康リスクを低減することにも繋がる。
放出されるVOCガスは使用している施設の種類によって、その物性も濃度も様々であり、物性や
発生濃度に適した処理手法を提案する必要がある。 
 そこで、本研究では、VOCの濃度および物性に対して異なるタイプの新しい空気浄化手法を提案し、
非水溶性低濃度VOC、水溶性低濃度VOCおよび高濃度VOCについて、それぞれの除去手法の検証を
行った。 
 非水溶性低濃度VOCに対しては、活性炭など吸着材による吸着除去が知られている。吸着材は吸着
容量が決まっており、飽和に達すると交換を行わなければならない。また交換後の吸着材は高濃度に
VOCを吸着しているため、燃焼処理など別の除去方法が必要となる。そこで、吸着したVOCをその場
で分解し、吸着容量を回復させながら運用できれば、吸着材の長寿命化が図れる。一方で、オゾンガ
スをオゾン分解触媒（ODC）へ通過するとオゾンは分解し、OHラジカルなどの活性種が発生するこ
とが知られている。そこで本研究では、これら活性種をVOCの分解へ応用することを検討した。二酸
化マンガン系ODCが固定化された不織布を開発し、オゾン接触酸化によるトルエン（排出される非水
溶性VOCのうち、日本で最も排出されているVOC）の吸着および分解について検証を行った。また、
UV照射（UV254）の有無、相対湿度およびO3 濃度を条件としトルエン除去率および無機化率につい
て調査した。高湿度条件ではトルエン除去率は低下したが、UV254 照射を行うとトルエン分解率が回
復し、無機化率が高まることを確認した。 
 水溶性低濃度VOCに対しては、吸収液を用いた吸収除去が知られている。その中でスクラバー法は
代表的な吸収除去方法の一つである。除去された水溶性VOCを含んだ吸収液はそのまま放流できな
いため、排水処理施設または産業排水として処理する必要がある。そこで、汚染された吸収液をそ
の場で再生しスクラバーへ戻して再利用することができれば、吸収液の使用量削減につながり省
エネルギー技術となる。本研究では、排水処理にて数多く研究されている促進酸化処理法（adva
nced oxidation process : AOP）について検討した。AOPはOHラジカルをいかに効率よく生成し、
汚染物質と接触させるかが重要である。そのため本研究では、OHラジカルを生成する方法として、
光触媒反応、O3またはH2O2とUVによる光分解反応、H2O2とO3との反応（ペロキソン反応）を組
み合わせて検証を行った。光触媒は液中に懸濁体として導入すると処理液をそのまま排出できな
いため、ろ過工程が必須となる。また、光触媒粒子をバインダーなどで固めてしまうと光の照射
エリアが限定され、反応効率が減少してしまう。そこで、光触媒粒子量を増やすことを目的とし
て不織布に直接光触媒粒子を担持した2種類の形状の異なるTiO2不織布を開発するとともに、オ
ゾンマイクロバブルと組み合わせることで両者の性能評価を行った。さらに、不織布に担持させ
た光触媒／オゾンマイクロバブルに過酸化水素を組み合わせ、ペロキソン反応による反応促進と
処理時間の短縮を図った。水溶性VOCの代表的な物質として、薬品による洗浄工程などでよく使
用されているイソプロピルアルコール（IPA）をモデル物質として、その完全分解および無機化作
用について調査した。また、光触媒を担持した不織布の素材についても検討を行い、不織布に担
持させた光触媒／オゾンマイクロバブル／過酸化水素を組み合わせることによって、IPAの完全
分解および無機化率が高まることを確認した。 
 高濃度VOCは燃焼法によって除去されることが多いが、着火時およびVOC濃度が低下した際の
補助燃料の使用、燃焼後の高温排気対策が必要である。また、VOC濃度が変動する場合は、濃度
を安定化させる濃縮装置が必要となる。そこで、高濃度VOCをマイクロバブリングによって液中
へ導入し、捕捉する新しい手法を構築した。水表面へ油状物質を少量添加（水に対して油の体積
分率が4％）した条件で、非水溶性物質であるトルエンをマイクロバブリングによって供給するこ
とにより、液中捕捉の高効率維持（4日間）が図れた。さらに、24日間の長期連続捕捉実験を行い、
捕捉メカニズムも明らかにした。 
 最後に、本研究にて得られた知見を総括しまとめ、さらに今後の課題等について言及した。 
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第 1 章 序論 
――――――――――――――――――――――――――――――――――――――― 

1–1 研究背景および目的 
本研究は、工場などからの排気中に含まれる揮発性有機化合物（Volatile Organic 

Compounds：以下 VOCs）について、人体への健康影響の観点だけでなく、規制対象となり

得る可能性がある 1,000 m3/h 程度の小規模施設を対象として、一定の除去効率が見込める

安価で可搬型の空気浄化手法を提案し、その効率を実験室的に評価することを目的とした。

VOCs は工場、発電所、自動車、家庭での固体燃料の燃焼などからの人工発生源、火山など

からの自然発生源より排出され、大気を汚染し、人体へ悪影響を及ぼす。大気汚染は無数

の化学物質に起因しており、その化学的および物理的特徴は、汚染源、発生濃度、時間帯

および地域により大きく異なる。さらに、大気汚染には常に、人体に対して有害な化学物

質が含まれていることが知られている。従って、種々の発生源から排出される VOCs を排

出直後、もしくはその途中で削減することは地域環境を改善するだけではなく、工場など

の作業員および周辺住民への健康影響に対して配慮することに繋がる。 
そこで、本研究では、VOCs の濃度および物性に対して異なるタイプの新しい空気浄化

手法を提案し、実験により検証を行うことを目的とした。具体的には、非水溶性低濃度 VOC、

水溶性低濃度 VOC および高濃度 VOC について、それぞれの新しい空気浄化手法を提案した。

さらに、将来的なスケールアップを考慮したラボスケールの実証装置を実際に作製するこ

とで各種条件について評価を行い、深耕した。 
 

1–2 VOCs の概要 

1–2–1 VOCs の定義 

VOCs は大気中に気体で存在する有機化合物のうち、沸点が 50～260℃の物質の総称と世

界保健機関（World Health Organization：以下 WHO）では定義されている 1)。また、我が国

では、大気汚染防止法において、VOCs を「大気中に排出され、又は飛散した時に気体である有機化

合物（浮遊粒子状物質およびオキシダントの生成の原因とならない物質として政令で定める物質を除く）

をいう。」と定義されている 2)。ここで、政令によって定められた除外物質はメタン、それと同

等以下のオキシダント生成能を有する 7 種類のフロン類を指している。 
さらに、VOCs は排出される容易さによって細かく分類されることもあり、揮発温度の違いにより、

高揮発性有機化合物（VVOC：50 - 100℃以下）、揮発性有機化合物（VOC：50 - 100℃～ 240 
- 260℃）、準揮発性有機化合物（SVOC：240 - 260～380 - 400℃）と分けられる。これらの

化合物例をまとめて Table 1-1 に示す 1)。 
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Table 1-1 Classification of organic compounds 1) 

分類名 略語 沸点範囲 化合物例 
Very volatile (gaseous) organic 
compounds 
高揮発性（ガス状の）有機化合物 

VVOC 氷点下＜0 
～50 - 100 

プロパン、ブタン、塩化メチル等 

Volatile organic compounds 
揮発性有機化合物 

VOC 50 - 100～ 
240 - 260 

ホルムアルデヒド、d-リモネン、 
トルエン、アセトン、エタノール、 
2-プロパノール等 

Semi volatile organic compounds 
準揮発性有機化合物 

SVOC 240 - 260 
以上 

殺虫剤（DDT、可塑剤（フタル酸）、

難燃剤（PCBs、PBB））等 
 

1–2–2 主な VOCs とその供給源 

VOCs の主な例として、アルデヒド類、アルコール類、ケトン類、アルカン類、オレフィ

ン類、エーテル類、芳香族化合物、多環芳香族炭化水素、ハロゲン化炭化水素、硫黄含有

化合物などが挙げられる。以下にそれらのうち代表的な物質名とその供給源を示す 3) – 5)。 
 アルデヒド類 

アルデヒド類は、大気中の反応性 VOCs 全体の最大成分の 1 つである。ホルムアルデ

ヒドおよびアセトアルデヒドは、最も一般的に遭遇するアルデヒド VOCs の 2 つであ

る。これらは、オゾン形成を制御する新しいラジカル源として機能するグループの 1 つ

に属する。ホルムアルデヒドの最も重要な発生源は、多段階酸化での VOCs（アルコー

ルおよびその他の炭化水素）の分解である。アルデヒドは、屋内の主要な汚染物質の 1
つであり、装飾材料などから放出されることが知られている。また、処理木材樹脂、化

粧品、プラスチック接着剤、建築材料、洗浄剤、消毒剤、パーティクルボード、中密度

繊維板、合板、カーペット、タバコの煙、布地などの多くの工業製品からも放出されて

いる。アルデヒドはまた、アルコキシラジカルの C-C 結合の切断によっても形成され

得る。生物起源のアルデヒド源には、生存または腐敗した植物、バイオ廃棄物分解、バ

イオマス燃焼、および海水が含まれる。 
 アルコール類およびケトン類 

アルコール類およびケトン類は、一般的に化粧品およびパーソナルケア製品、例えば、

マニキュア、マニキュア液除去剤、コロン、香水、消毒用アルコール、およびヘアスプ

レーなどに使用されている。ケトン類は、エアロゾル、ワニス、窓用クリーナー、塗料

シンナー、接着剤などにも使用されている。 
一般的なアルコール系の VOCs として、エチルアルコール、イソプロピルアルコール

（IPA）、ベンジルアルコールがあり、ケトン系 VOCs としてアセトン、メタクリル酸

メチル、メタクリル酸エチル、酢酸エチルおよびメチルエチルケトン（methyl ethyl 
ketone：以下 MEK）がある。 
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 芳香族化合物 
ベンゼン、トルエン、およびエチルベンゼンなどの芳香族化合物は、ガソリンおよび原

油から製造された他の燃料を含む石油製品より自然発生する。その結果、自動車内の

液体燃料の不完全燃焼は大量の芳香族化合物を大気中に放出する。これらの化合物は、

石油化学製品、塗料、シンナー、ゴム、接着剤、ラッカー、印刷インキ、医薬品、洗剤

などの様々な製品や製剤にも使用されている。 
 多環芳香族炭化水素 

多環式芳香族炭化水素（Polycyclic Aromatic Hydrocarbon：以下 PAH）は、主に燃焼プロ

セスの副生成物として放出される。PAH は、その構造中に複数のベンゼン環を含む。

PAH の典型的な化合物は、ナフタレン（2 環）、アントラセン（3 環）、フェナントレン

（3 環）、およびピレン（4 環）などである。PAH の主な供給源は、不完全燃焼、油や

石炭やタールの沈殿物、アスファルト変成プラント、石炭発電プラントである。また、

焼き肉のような加熱処理した食物でも見られる。 
 ハロゲン化炭化水素 

ハロゲン化炭化水素の中で、ポリクロロメタン（polychloromethanes：以下 PCMs）が最

も一般的であり、様々な用途に広く使用されている。PCMs の主な供給源は、浄水およ

び蒸発システムに由来する廃棄物である。一般に遭遇する PCMs はクロロホルム、ジ

クロロメタン、トリクロロメタン、四塩化炭素である。他のハロゲン化 VOCs には、

クロロベンゼン、ジクロロエタン、トリクロロエタン、テトラクロロエタン、トリクロ

ロエチレン、およびテトラクロロエチレンが含まれる。一般に、ハロゲン化炭化水素

は、化学抽出剤、塗料および接着剤、薬剤製造、ポリマー合成、化学反応における溶媒、

および洗浄剤として調整および加工に使用される。 
 その他の VOCs 

アルケン類の代表的な物質であるエチレンは、多くの石油化学合成において原料とし

て使用されている。農産物の貯蔵中に放出されるエチレンは、野菜や果物の物理的お

よび化学的変化を誘発する可能性がある。エチレンは、ワニス、合成樹脂、接着剤、印

刷インキ、医薬品の有機中間体、およびその低い毒性、良好な可溶性、揮発性のため、

香料の製造において溶媒として広範に使用されている。 
また、メチル-tert-ブチルエーテル（methyl tert-butyl ether：以下 MTBE）は、SVOC のカ

テゴリーに属し、エーテル類に分類される。MTBE は、オクタン価を向上させるため

の燃料増強剤として、また酸化能力を向上させる燃料として使用されている。MTBE の

主な供給源は、地下貯蔵タンクからの漏れ、空気沈着、および船舶からの排気である。 

1–2–3 VOCs の環境および健康への影響 

VOCs は、人の健康と生態環境の両方に有害である。人への健康に関して、WHO は、大

気汚染に起因する死亡者数を示す世界地図を公開している（Fig. 1-1）6)。さらに、WHO は

2018 年のプレスリリースにて、10 人中 9 人が高レベルの汚染物質を含む空気を吸い込んで

いる。また、2016 年の推定では、周囲（屋外）および家庭の大気汚染によって毎年 420 万

人の早死が引き起こされていると推定している 7)。一方、欧州環境庁（European Environment 
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Agency：以下 EEA）は高レベルの大気物質による統計的平均寿命の短縮に関するデータを

公開している。2012 年の EEA 空気質報告書 8)によると、欧州連合において、平均寿命は

8.6 か月短縮されると推定されており、最も汚染レベルの高い都市ではその約 15〜20％高

くなっていると述べられている。これらは議論の余地がある声明であるが、大気汚染に対

して緊急の措置を講じなければ、持続可能な開発を継続することは困難であり、緊急行動

を必要とする深刻な問題であることを明確に示している。 
人への健康に関しては、アルデヒド類、アルコール類およびケトン類、芳香族化合物類、

多環式芳香族炭化水素類などのほとんどの VOCs は非常に有毒で発癌性が高い 3)–5), 9)–12)。

ここで、主要な VOCs の発生源と健康への影響を Table 1-2 に示す。また、VOCs の直接に

よる影響ではないが、屋外に放出された VOCs が関与して発生する微小粒子（特に PM2.5）

は、肺の奥深くまで入り、喘息や気管支炎などの呼吸器系疾患への影響が懸念されている

13), 14)。さらに、WHO の専門機関である国際がん研究機関（International Agency for Research 
on Cancer：以下 IARC）は大気汚染（粒子状物質（Particulate matter：以下 PM））へのばく

露は肺がんの原因になる十分な証拠があると結論づけると共に、膀胱がんリスクの増加と

正の相関があると報告している 15)。 
一方、屋外へ放出された VOCs は気中の NOxと太陽光の照射下で光化学反応を起こし、

光化学オキシダントを生成する。光化学オキシダントの濃度が高くなると白いモヤがか

かったようになる現象が光化学スモッグである。また、VOCs は SOx、NOxとオゾンとの反

応を経由して二次的に SPM や PM2.5などが生成することが知られている 16), 17)。 
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Table 1-2 Sources and health effects of major VOCs 3) 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 1-1 Deaths attributable to ambient air pollution, 2016 6). 
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次に、主要な VOCs の健康影響について以下に示す 3)–5), 9)–12), 15)。 
 アルデヒド類 

低レベルのアルデヒドにばく露されると、喉の刺激および炎症、息切れ、眼の刺激、胸

部の圧迫感を引き起こす可能性がある。高濃度のアルデヒドにばく露されると急性中

毒の危険性が高まり、長期間ばく露されると慢性毒性につながる可能性があり、ヒト

の健康に悪影響を及ぼす可能性がある。また、長期間ばく露されると、鼻の腫瘍や気道

の炎症、目の粘膜、皮膚にも影響を及ぼす。同様に、ホルムアルデヒドは、鼻咽頭がん、

肺の損傷、白血病、シックハウス症候群（Sick House Syndrome）などの重篤な疾患を引

き起こす可能性がある。また近年、輸送車両でのエタノールベースのバイオ燃料の使

用の増加により、大気中のバイオ燃料からのアルデヒドが大幅に増加している。これ

らの理由により、特に低温プロセスを通じて、大気中のアルデヒドの還元は大きな関

心事である。 
 アルコール類およびケトン類 

アルコール（主にエタノール）は、二次反応によりアルデヒドの生成が増加し、これは

喉の炎症、息切れ、眼の刺激、胸部圧迫を引き起こす。短鎖アルコール（エタノール、

イソプロパノール、および n-ブタノール）への長期間のばく露は、中枢神経系の鬱病

を引き起こす可能性がある。 
高濃度のケトンは眼、鼻、および喉の刺激を引き起こす可能性がある。ヒトにおける急

性吸入ばく露から報告される他の作用としては、中枢神経系うつ病、頭痛、吐き気が挙

げられる。皮膚ばく露後には皮膚炎が報告されている。 
 芳香族化合物 

芳香族化合物は有毒で発癌性があるだけでなく、オゾン層に重大な損傷を引き起こし、

光化学スモッグを生成し、突然変異原性の危険をもたらす。 
低レベルのばく露では、芳香族 VOCs は衰弱、錯乱、吐き気、食欲と記憶の喪失、疲労

および視力低下を引き起こす可能性がある。高レベルの芳香族化合物を吸入すると、

意識不明、めまい、さらには死に至ることがある。芳香族化合物の最大安全限界は、飲

料水で 1 mg / L、空気中で 200 ppm である。 
さらに、白血病およびリンパ腫の主な原因であるベンゼンは、人間を特異的かつ体系

的に損傷する可能性がある。 
 多環芳香族炭化水素（PAHs） 

PAHs は発癌性であると同定されているため、その排出を削減することが極めて重要で

ある。PAHs は、複数のベンゼン環を含む一群の VOCs であり、発がん性 VOCs として

確認されている物質は、ナフタレン、フェナントレン、ピレンである。 
 ハロゲン化炭化水素 

人体は、水を飲むこと、吸入、および水泳中の吸着などによってハロゲン化炭化水素に

曝される可能性がある。また、ハロゲン炭化水素は非常に揮発性が高く、長い大気寿命

を有する。これらは、成層圏の光分解に寄与し、その後活性オゾンを分解する鎖状担体

を放出し、成層圏オゾン層破壊と南極オゾンホール形成の両方を引き起こす。さらに、

温室効果ガス影響に寄与する重要な役割を有する。ハロゲン化炭化水素の地球温暖化
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係数（Global Warming Potential：以下 GWP）は 10〜1800 であり、GWP が 1 だけの CO2

のそれよりはるかに高い。 
 その他の VOCs 

メチル-tert-ブチルエーテル（methyl tert-butyl ether：以下 MTBE）は潜在的に発癌性が

あり、飲料水の匂いや味に悪影響を及ぼすことが知られている。飲料水中の MTBE の

閾値濃度は 20〜30ppb である。 
 

1–2–4 排出規制および指針値 

上述したとおり、VOCs は大気汚染物質として懸念されている。しかし、屋外の懸念と室

内の懸念は異なる。屋外の懸念は、健康上の影響についてもあるが、VOCs と NOxなどが

太陽光の下で光化学反応を起こし、光化学オキシダントを生成するため、大気への環境影

響に関するものである。一方、室内への懸念は主にばく露された人々への健康影響に関す

るものとして規制されている。 

1–2–4–1 屋外の規制 
改正大気汚染防止法にて VOCs の排出を抑制するために定められ、VOC 排出規制と事業

者の自主的取組とを組み合わせ（ベスト・ミックス）、効果的な排出抑制を図るとしている。

VOC 排出規制として特定排出施設（塗装施設、乾燥施設など）かつ特定風量以上かつ、特

定基準濃度以上として 9 業種が指定されている 18)。この基準では、2010 年度までに、VOC
排出総量を 2000 年度比で 3 割程度抑制することを目標としていた。その後、排出抑制の取

組などにより 2010 年度には 4 割以上の削減がなされたと推計された。そして、現在もあら

たな削減目標は設定せず、VOC 排出抑制制度は継続するとされている 19)。 
個別の VOC に関しては環境基本法に 4 種類が定められている。ベンゼン、トリクロロエ

チレン、テトラクロロエチレン、ジクロロメタンであり、それぞれ 1 年平均値が 0.003、0.2、
0.2、0.15 mg / m3以下とされている。ただし、環境基準は維持されることが望ましい基準で

あり、行政上の政策目標である 20)。また、規制ではないが、有害大気汚染物質（Hazardous 
Air Pollutants）対策として、有害大気汚染物質に該当する該当する可能性がある物質として

247 物資が、優先取組物質として 23 物質が指定されている 21)。 
さらに、悪臭防止法にて 22 種類の特定悪臭物質の規制が定められている 22)。ここで規制

されている物質および濃度は、敷地境界線において臭気強度 2.5～3.5（自治体により異な

る）として規制されている 22)。 

1–2–4–2 室内の規制 

厚生労働省は 2002 年に 13 種類の VOCs について室内汚染物質の指針値および毒性指標

を定め 23)、さらに、2019 年にこの中の 3 物質について、指針値を引き下げた 24)。この指針

値は「ヒトがその濃度の空気を一生涯にわたって摂取しても、健康への有害な影響は受け

ないであろうと判断される値」とされている。また、総揮発性有機化合物（TVOC）に関し

ては暫定値であり、個別の VOC 指針値とは独立して扱われなければならないとされてい

る 23)。 
この指針値に関して調査した事例は数多くあり、例えば、Osawa ら 25)は 2000 年に 4,368
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軒の住宅を調査し、12.3％の住宅においてトルエンが指針値を超過していたと報告してい

る。 
また、Kagi ら 26)が東日本大震災後の応急仮設住宅において VOCs の調査を行ったところ

によると、ホルムアルデヒドは指針値より低かったが、アセトアルデヒド、p-ジクロロベン

ゼン、テトラデカンでは指針値を超過する住宅があり、TVOC は平均 2,000 μg / m3（調査

軒数 40 軒）であったと報告している。住宅における VOC は減少傾向にあるが、指針値以

外の VOC が室内にて発生（木材や水性塗料など）し、TVOC が超過したと報告している。

我々の生活様式は常に変化しており、今後も継続的な調査が必要と考えられる。 
1–2–4–3 作業環境評価基準（労働安全衛生法） 

作業環境中に有害な因子が存在する場合、それを除去するか、ある一定の限度まで低減

させるか、または保護具や保護衣等の個人的なばく露防止の手段を利用する等として、そ

の有害な因子による労働者の健康障害を未然に防止することが求められる。作業環境中に

存在することがある有害な因子は、労働安全衛生法に基づき定められた規定があり、クロ

ロホルム、トルエン、キシレンなど 54 種類の有機溶剤に対して規定されている 27)。 

1–2–4–4 その他の規制 
この他に排出規制ではないが、特定化学物質の環境への排出量の把握等及び管理の改善

の促進に関する法律（化学物質排出把握管理促進法、または化管法）による指定化学物質

規制がある。これは、PRTR（Pollutant Release and Transfer Register）制度による「対象化学

物質の排出・移動時の量を報告する制度」と、SDS（Safety Data Sheet）制度による「事業

者が対象化学物質を他の事業者へ譲渡・定昇する際、その情報（SDS）を提供する義務があ

る」という二つの柱からなる 28)。 
また、各自治体において独自の規制がある。 

1–2–5 発生源および排出量 

環境中の VOCs の発生源は人為起源と植物起源とされている。このうち、植物起源に関

して石井ら 29)が夏期の八王子などで調査している。測定した VOCs から植物起源 VOCs の
濃度割合は 5 ％程度であり、測定した VOCs 濃度から大気のオキシダント性能を推定し、

植物起源 VOCs の占める割合は 15～20 ％と報告している。 
一方、人為起源について、その主な発生源を Fig. 1-2 に示す 16)。固定発生源と移動発生

源に大別することができ、その比率は約 70：30 である 16)。また、業種別 VOCs 排出量の推

計結果を Fig. 1-330)に示す。2015 年度において、2000 年度比のおよそ 40 ％削減となってい

る。 
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Fig. 1-2 An example of classification for anthropogenic VOC sources 16). 
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Fig. 1-3 Estimated results of VOCs emissions by industry, Japan 30). 
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1–3 VOCs 削減のための処理技術 
VOCs 排出量を制御するためのさまざまな技術がある 31)–35)。この技術は、二つに分類さ

れる。一つ目はプロセスおよび装置の変更であり、二つ目は VOCs 処理技術である。さま

ざまな VOCs 制御技術を示す組織図を Fig. 1-4 に示す 31)–33)。 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 1-4 Treatment techniques for VOCs 31)–33). 
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1–3–1 プロセスおよび機器の改造 

プロセスおよび装置の改造には多くの形があるが、目的は常に VOCs の生成および揮発

を最小限に抑えることである。その方法として、①代替物質へ変更、②運転条件の制御、

③装置の改造が挙げられる。これらの方法を採用することが出来れば、最も効率的な方法

である。 
①代替物質への変更は、低 VOC 製品の利用や、水性塗料や水生接着剤、水性インキの採

用などが挙げられる 36)。 
②運転条件の制御は、問題解決のための戦略、現状把握、調査、対策を行うことである。

具体的には、問題に対処するための戦略（Plan）を練り、排気系統などの制御プロセスと物

質収支より現状の状態を把握（Do）し、実際の大気放出量の定量化、換気流量を測定、サ

ンプリング（Check）し、重要な発生源の対策を行い（Action）、その改善を続けていくこと

（スパイラルアップ）である。 
③装置の改造は、開口部の縮小化や密閉化、メンテナンスの拡充が挙げられる。VOCsは、

開いた容器の頂部、通気口、またはフランジやバルブの隙間から放出または漏れることが

ある。最も漏えいしやすい場所は、容器である。容器には、板や圧力、真空キャップなど

で蓋をしたり、据え付けたりして、VOCs の漏えいを封じ込めることができる。メンテナン

スにおいて、モニタリングはバルブ、ポンプ、およびプロセス配管接続からの漏えいによ

る排出を削減することができる。同様に、プロセスにフード（囲い）を設置することは VOCs
を削減することができる。供給源を囲うことにより、VOCs を積極的に収集することがで

きる。しかし、単に囲うだけでは十分ではない。もしフード内に排出ガスが捕捉されてい

て、排気ファンやダクトなど追加的な措置が取られていない場合、汚染物質は最終的に環

境中へ漏えいすることになる。また、排気ダクト内の入口や出口に設置してあるフィルター

類の清掃も効果的である。 

1–3–2 処理技術 

Fig. 1-3 より VOCs の処理技術としては、回収式および分解式に分けられる。さらに、回

収式は吸収式、吸着式（活性炭方式、ゼオライト方式、圧力スイング方式）、凝縮式、膜分

離式に分けられ、分解式は、生物ろ過式と酸化式（熱酸化方式、触媒酸化方式、光触媒 / UV
酸化方式、オゾン酸化方式、プラズマ酸化方式、電子ビーム酸化方式）に分けられる。以

下のそれぞれの特長を記す。 

1–3–2–1 回収式 
・吸収式 32), 35), 37) 

吸収式は、汚染空気を液体溶剤と充填塔内で接触させることによってガス流から VOCs
を除去する。液体溶剤は充填塔へ滴下、噴霧ミストなどとして充填塔へ供給される。吸収

液として使用される液体としては、水、イオン液体 38)、油 39)などが使用される。 
長所は、 
1）大風量にも対応可能（170,000 m3 / h まで）、 
2）多湿または、ある程度温度が高くても対応可能、 
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3）無機ガスにも適用可能、 
である。 

一方、短所は、 
1）疎水性ガスに不向き、 
2）排水処理施設が必要、 
3）液体溶剤を使用する場合はその維持管理が必要、 
である。 

吸収効率をあげるために、スクラバーの構造（サイクロン方式、濡れ壁方式）を検討し

た報告 40), 41)や、液滴を帯電させた報告 42)などがある。また、吸収液に油を使用する場合は、

シリコンオイル 43)、植物油 39), 44), 45)、潤滑油 45)などを使用した報告や、油中水型エマルショ

ンを用いて吸収効率を調査した報告 46)がある。 
吸収液に油を用いた場合、Phuphuakrat ら 39)は、異なる 4 種類の油を使用して VOCs 含む

空気を油にバブリングさせることで吸収効率を調査しており、その結果を Table 1-3 に示す。

調査した油において、植物油の効率が最も高いと報告されている。 
 

Table 1-3 Absorption efficiencies of tar components by different absorbents (%) 
 
 
 
 
 
 
 

 
また、Yamashita ら 47)はオイルスクラバーを複数段用いる実験を報告している。3 段階の

オイル（菜種油）スクラバーによって 1,000 分後までトルエンが油中に捕捉できているこ

とを報告している。 
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・吸着式 34), 35), 48) 
吸着には物理吸着と化学吸着がある。物理吸着は分子間力によって起こり、吸着過程は

可逆的である。また、吸着層の上にさらに吸着する多分子層吸着が起こり得る。一方、化

学吸着は化学反応（共有結合、イオン結合）によって起こる。この化学反応のため、不可

逆的である。VOCs 処理で用いられる吸着は、物理吸着が一般的である。 
吸着材として使用されている材料は、活性炭、ゼオライト、シリカゲル、活性アルミナ、

鉱物粘土、およびいくつかのポリマーである。 
i）活性炭方式 37), 48)－50) 

活性炭は細孔構造が発達した炭素であり、高い表面積を有している。VOCs は活性炭の

表面へ物理吸着し、除去される。活性炭原料は木材チップ、石炭活性炭、ヤシ殻活性炭な

どが知られており、原料により見かけ密度、細孔容積、吸着容量などが異なっている 51), 52)。 
長所は、 

1）維持管理が容易、 
2）大風量に対応可能（粒状活性炭で 8,500 m3 / h まで、カスタムユニットでは最大 34,000 
m3 / h まで対応可能）、 
である。 

一方、短所は、 
1）破過後、速やかに交換が必要であり、処分費がかかる、 
2）40℃以上、多湿、高濃度の排ガスには不適、 
3）寿命予測が難しい、 
である。 

活性炭の再生に関しては、高温で再生（賦活）が一般的 53), 54)であるが、実験室レベルで

はいくつかの検討が行われている。Anfruns ら 54)は飽和した市販の活性炭を異なる pH、

H2O2、Fe2+で水溶液にて処理（Fe2+含有の脱イオン水に懸濁、pH 調整、H2O2添加し、24 時

間撹拌、その後 24 時間乾燥空気で風乾）を行った。その結果、極性 VOC である MEK の

場合、ほとんどの再生処理の後に活性炭の初期容量がほぼ回復するが、非極性 VOCs であ

るトルエンおよびリモネンの再生は低い結果となっている（Fig. 1-5）。 
また、Pak ら 55)は 5, 10 vol%の硫酸処理を行った活性炭を用いて、VOC 吸着性能の調査

を行った。酸処理を行ったことにより、活性炭表面上の有機基が増加し、市販の活性炭よ

り吸着容量が多くなったことを報告している。 
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Fig. 1-5 Adsorption capacities during three regeneration cycles of RB3 regenerated with H2O2 
treatment under optimum oxidation conditions: Molar ratio VOC:H2O2 = 1:14; MEK at pH 3, and 
toluene and limonene at pH 10 54). 
 
ii）ゼオライト方式 31), 37), 48), 56), 57)  

ゼオライトは結晶性アルミノケイ酸塩であり、シリコン Si あるいはアルミニウム Al を
四面体構造の中心に配置し、その頂点に酸素 O が結合して出来る SiO4と AlO4四面体が、

O を共有して結合した結晶構造を持っている。活性炭の代替吸着材として注目されており、

特に非引火性、熱安定性、および疎水性の特徴が吸着において重要な役割を果たすことが

できる。 
長所は、 

1）維持管理が容易、 
2）大風量に対応可能、 
3）活性炭使用時では火災の危険性があるため通常対応不可能であるシクロヘキサンへの対

応が可能、 
4）高湿度環境でも（RH90％）使用可能、 
である。 

一方、短所は、 
1） 非常に高価であるため用途が限定されること、 
である。 
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iii）PSA / TSA 方式 53), 58), 59) 
圧力スイング脱着方式（PSA）は VOCs を含む汚染空気を活性炭、疎水性シリカゲル、ゼ

オライトが充填された吸着塔へ導入し、VOCs を吸着させる。吸着した VOCs は真空ポン

プにて減圧して脱着させ、冷却器で液化凝縮させて回収する 58)。複数の吸着塔において、

吸脱着のサイクルを交互に行うことで、汚染空気を連続的に処理することが可能となる。 

これに対して、脱着時に温度を利用する方法を温度スイング吸着方式（TSA）53)という。 
長所は、 

1）処理効率が比較的高い、 
2）NOxが発生しない、 
である。 

一方、短所は、 
1）大型化が困難、 
2）高温ガスには不適、 
3）高沸点物質や付着性物質を多く含む排ガスには不適、 
である。 

2 塔式 PSA 吸着装置の概略図を Fig. 1-6 に示す。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 1-6 Schematic design of the first two-column pressure swing adsorption unit. 
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・凝縮式 32), 35) 
VOCs を含む汚染空気を予冷後、凝縮器にて冷却して液化凝縮する。さらに、コンプレッ

サーなどで吸引加圧し、VOCs 濃度を（見かけ上）高めて水冷凝縮器にて液化凝縮する。 
長所は、 

1）溶剤回収率が高い、 
2）回収液を再利用できること、 
である。 

一方、短所は、 
1）単成分、高濃度（最低 5,000ppm 以上）のみ、 
2）可燃性ガスは不適、 
3）メンテナンスが煩雑、 
である。常圧低温凝縮方式の概略図を Fig. 1-7 に示す。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 1-7 Schematic design of the condensation unit at normal pressure and low temperature. 
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・膜分離式 32), 34), 35) 
ガス透過および逆浸透などによって、空気からの溶媒回収（VOCs の回収）を行う。 
長所は、 

1）溶剤回収率が高い、 
2）回収液を再利用できること、 
である。 

一方、短所は、 
1）膜素材が高価、 
2）膜を通過できる VOCs に範囲がある、 
3）汚れ、細菌増殖に影響を受けやすいため維持管理が煩雑、 
4）膜の寿命が短い（数年程度）、その際、膜の処分費が必要となる、 
である。 

膜分離式の概略図を Fig. 1-8 に示す。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 1-8 Schematic design of the membrane technique. 
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1–3–2–2 分解式 
・生物ろ過式 32), 34), 35), 60) 

生物ろ過は、生物触媒または微生物が不活性支持媒体に固定されてバイオフィルムを発

生させる固定床生物リアクターである。理想的な充填床材料は、高い空隙率、軽量、低い

圧力損失、親水性および低いかさ密度を有する。充填床への栄養溶液や湿度制御のため時々

灌水が必要であり、バイオフィルムを維持する。汚染空気は、底部から多孔質の生物学的

活性媒体を通って供給され、そこで汚染物質は水相に拡散するか、またはバイオフィルム

によって直接吸収され、処理空気は上部から放出される。 
長所としては、 

1）初期投資が少ない、 
2）構造が単純、 
3）二次廃棄物が少ない、 
4）成分が多くても対応可能、 
5）硫化水素など臭気成分にも有効、 
である。 

一方、短所としては、 
1）VOCs 以外に栄養塩が必要、 
2）所定の性能に達するまでの期間が長い、 
3）pH・圧力損失・液流量など維持管理が煩雑、 
4）高温に不適、 
5）VOCs 濃度が変動する場合は対応不可、 
である。 

生物ろ過ユニットの概略図を Fig. 1-9 に示す。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 1-9 Schematic diagram of a biofilteration unit. 
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・酸化式 
i）熱酸化方式 32), 35), 61) 

熱酸化方式は、事実上すべての VOCs の 95～99％分解を達成することができる。このシ

ステムの処理容量は、1,700〜850,000 m3 / h で、VOCs 濃度は 100〜2,000 ppm の範囲で、公

称滞留時間は 0.5〜1.0 秒である。運転コストを削減するために熱エネルギーの回収を行う

ことが一般的である。熱エネルギー回収を組み合わせた熱酸化方式の概略図を Fig. 1-10（a：
再生式、b：複熱式）示す。なお、VOCs 濃度が低い場合や変動する場合は前処理装置とし

て蓄熱層または濃縮装置を入れる場合もある。 
長所は、 

1）処理効率が高い、 
2）VOCs 濃度により燃料費の節約が可能、 
3）様々な VOCs に対応可能、 
4）VOC の負荷変動に影響されない、 
である。 

一方、短所は、 
1）イニシャルコストが高い、 
2）NOxが発生する、 
3）爆発下限限界（Lower Explosive Limit）の 25％を超える濃度は不適、 
4）排ガス温度が高い、 
である。 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 1-10 Schematic design of the thermal oxidation technique.  
(a) Regenerative thermal oxidation.  
(b) Recuperative thermal oxidation. 
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ii）触媒酸化方式 32), 35), 62), 63) 
触媒酸化方式は、熱酸化方式と同様な方法で VOCs を直接燃焼させる。主な違いは、触

媒により低い温度（約 370 - 480℃）で稼働することである。触媒は被覆されたハニカム構

造であることが一般的である。触媒酸化方式の処理容量は、1,700〜170,000 m3 / h で、VOCs
濃度は 100〜2,000 ppm の範囲である。 

長所は、 
1）処理効率が高い、 
2）VOCs 濃度により燃料費の節約が可能、 
3）熱酸化方式より燃料費が安価、 
4）NOxが発生しない、 
である。 

一方、短所は、 
1）処理物質に制限がある、 
2）爆発下限限界（Lower Explosive Limit）の 25％を超える濃度は不適、 
3）触媒毒により寿命が低下、 
4）触媒は交換が必要、 
である。 

使用される触媒は、貴金属触媒（Pt、Pd、Rh など）、金ベースの触媒、パラジウム触媒、

白金触媒、混合貴金属触媒、非貴金属酸化物（遷移金属および希土類金属酸化物）、コバル

ト系触媒、ニッケル系触媒、チタン系触媒、マンガン系触媒、銅系触媒、クロム系触媒、

バナジウム系触媒、セリウム系触媒、混合金属触媒などが挙げられる。触媒酸化方式の概

略図を Fig. 1-11 に示す。また、吸着材と組み合わせた方法も提案されており、Liu ら 64)は、

活性炭繊維に Pt または Pd を含侵させ、VOC を活性炭繊維に吸着させた後、加熱し VOC
の分解除去を試みたところ、Pt を含侵させた活性炭繊維が Pd を含侵させた活性炭繊維よ

り長期触媒活性が得られたと報告している。 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 

Fig. 1-11 Schematic design of the catalytic oxidation technique. 
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iii）光触媒 / UV 方式 34), 65)－70) 
光触媒作用は、酸素の存在下で半導体および照射源を使用することによって空気中の

VOCs の分解および無機化作用を促進する。半導体は触媒の役割を果たし、UV 放射の存在

下で活性化される。提供されるエネルギーがバンドギャップエネルギーよりも高い場合に

のみ、電子を励起することにより生成される電子受容体としての正電荷を帯びた正孔に

よって酸化が起こる。さらに、正に帯電した正孔は水分子または OH-と反応して強力な酸

化剤 OH ラジカルを生成する。光触媒 / UV 方式の概略図を Fig. 1-12 に示す。 
光触媒は TiO2, ZnO, ZnS, CdS, Fe2O3, SnO2などの半導体が一般的に使用されている 34)。

その中で TiO2が現在最も広く使用されている触媒であり、高い光効率および活性を有し、

安価、無毒、そして生体適合性の材料である。 
長所は、 

1）構造が単純、 
2）ON / OFF が容易、 
3）光触媒は常温で起こるため、加熱など附帯設備を必要としない、 
である。 

一方、短所は、 
1）高濃度 VOCs、ダストを含む排ガスには不適、 
2）大風量への適用は困難、 
3）光源の範囲に制限がある、 
である。 

理想的な光触媒は、大きな比表面積と吸着能力、さらに高い光子利用効率を備えている

必要がある。これらを達成するためには、照射された光が効率よく触媒表面に照射される

構造であることと、触媒表面で生成された電荷が再結合することを防止することである。

具体的に研究されている方法は、形態学的な設計：ナノ粒子、ナノチューブ、中空繊維や、

多孔質材料などの材料設計および構造設計や、電子レベルでの TiO2の変更：ドーピング（セ

ルフ、カチオン、陰イオン）、複合半導体、増感剤などの利用が行われている 70)。 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 1-12 Schematic design of the photocatalytic reactor. 
 

処理ガス

光触媒カートリッジ
（UVランプ×6本）プレフィルター



23 

iv）オゾン酸化 34), 71)－72)、オゾン分解触媒酸化方式 74)－76) 
オゾンは無声放電、短波長の UV ランプ等から簡単に生成することが可能な強力な酸化

剤である。VOCs を含む汚染空気へオゾンガスを導入することで VOC の分解を行う。 
オゾン分解触媒方式は、VOCs を含む汚染空気とオゾンガスをオゾン分解触媒（Ozone 

Decomposition Catalyst：ODC）反応器へ導入し、オゾンガスが分解する際に発生する OH ラ

ジカルなど活性種と接触させて、VOCs を酸化分解する方式である。 
長所は、 

1）オゾンの生成は安価で容易、 
2）構造が単純、 
3）室温で利用可能 
である。 

一方、短所は、 
1）VOCs の種類によって反応時間が異なる（物質への選択制がある）、 
2）高濃度 VOCs に不適、 
3）残留オゾンは人体に有害、 
4）残留オゾン対策のため附帯設備が必要、 
である。 

オゾン、光触媒や UV などは組み合わせて VOCs の分解実験に関する報告が多くある。

例えば、Pengyi ら 77)は O3 / UV、TiO2 / UV および O3 / TiO2 / UV プロセスにおける低レベ

ルの気体状トルエンの分解について、比較している。それによると O3 / TiO2 / UV プロセ

スが O3 / UV および TiO2 / UV プロセスよりも効率的であり、光触媒の失活を回避し、残

留オゾン濃度を低減し、最も安定した適用技術であると報告している。 
ODC は遷移系列（Fe, Mn, Ni, Co, Zn, Cu, Cr）の金属酸化物や貴金属（Pt, Pd）などが利用

されている。ゼオライトなどの吸着体に ODC を担持させて VOCs を分解させることが報

告されている 74)－76)。 
オゾン酸化方式と同様に、ODC と光触媒や UV などは組み合わせて VOCs の分解実験に

関する報告がある 78), 79)。Sekiguchi ら 78)は ODC と TiO2を混合させた触媒を用いて、オゾ

ンとトルエンを通気させた際のトルエン分解率を調査したところ、それぞれ単独触媒を用

いた場合よりも混合触媒の方が分解率は高く、UV 照射を行うとさらに分解率が上昇し、無

機化率も高かったと報告している。 
 

v）プラズマ酸化方式 31), 34), 80)－82) 
プラズマは高電圧放電によって生成される高度にイオン化されたガスであり、一般に電

子、陽イオン、および中性粒子（原子または分子）からなる。プラズマにより発生する OH
ラジカル、オゾンなどにより VOCs を分解する。近年、プラズマ酸化方式単独ではなく、

プラズマ反応器内に触媒を設置するプラズマ駆動触媒やプラズマ反応器の後段に触媒を設

置するポストプラズマ触媒などを組み合わせた研究も報告されている 81), 82)。 
長所は、 

1）低濃度の VOCs に対して有益、 
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2）維持管理が容易、 
3）ON / OFF が容易、 
4）ダイオキシンの生成がない、 
である。 

一方、短所は、 
1）高濃度 VOCs には不適、 
2）オゾンやエアロゾルの発生、不完全な分解により有害な物質が発生する可能性、 
3）高いエネルギー（> 70J / L）が必要、 
である。 
 
vi）電子ビーム（EB）酸化方式 32) 

EB 加速器により電子ビームが発生する。EB プロセスは、10-18～10-12秒以内に電子を生

成し、この電子がガス分子と即座に相互作用する。さらに、この反応はフリーラジカルと

イオンを 10-10～10-8 秒以内に作り、これらにより VOCs の分解を行う。 
長所は、 

1）複合成分に対応可能、 
2）維持管理が容易、 
3）ON / OFF が容易、 
4）反応が早い、 
である。 

一方、短所は、 
1）高濃度 VOCs には不適、 
2）オゾンやエアロゾルの発生、不完全な分解により有害な物質が発生する可能性、 
3）鉛により反応部を遮蔽する必要があり、装置重量が重い、 
である。 
 
vii）その他の酸化方式 83), 84) 

上記以外の酸化方式として、誘電体バリア放電 83)を用いた方法およびレーザー誘起蛍光

法 84)などが知られている。どちらも放電またはレーザーにより OH ラジカルを生成し、

VOCs の分解を行う。 
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1–3–2–3 組み合わせ方式 
上述した技術を複数組み合わせたハイブリッド型に関する報告も多数ある。それぞれの

短所を補う形で組み合わせているがその方式としては、吸着と（光）触媒酸化、吸着とオ

ゾン処理、生物ろ過と（光）触媒酸化、生物処理と吸着などが報告 34)されている。 
例えば、Swetha ら 33)は PSA とオゾン酸化を組合せた方式について報告している。吸着

材にモレキュラーシーブを使用し、PSA 方式にて吸着を行い、破過後にオゾンガスを流し

て吸着材に吸着した VOC の分解を行い、50 時間連続運転で、30 回吸着・再生を繰り返し

ても吸着材の破過は見られなかったと報告している（Fig. 1-13）。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 1-13 PSA break through profile as a function of time. 
Conditions: cycle time: 100 min, pressure: 3.5 kg/cm2, adsorbent: 30 g, 13X molecular sieves, ozone: 
2100 ppmv. 
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1–3–2–4 高度酸化処理技術 
本研究（第 3 章および第 4 章）において検討を行っている高度酸化処理（Advanced 

Oxidation Processes：AOP）について既往研究 85)－87)の調査を行った。スクラバーによる吸収

方式を用いて吸収液に水を使用した場合、水処理装置が必要となる。AOP はおもに OH ラ

ジカルを生成および使用して、有機化合物を酸化分解する。AOP は一般的な廃水処理とし

て採用されている微生物処理 88)－92)などと比較して、処理時間が短く、また微生物による分

解処理が困難な難分解性物質なども対応できる可能性がある技術である。 
長所は、 

1）強力な酸化剤（酸化還元電位= 2.8V）であるため、有機化合物を無機化（CO2, H2O）ま

で変換可能、 
2）高反応性、 
3）スラッジが生成されない、 
4）実質的に非選択性（反応物質を選ばない）、 
である。 

一方、短所は、 
1）短命 
2）高価なコスト、 
3）エネルギー消費が大きい、 
である。 

以下に主な AOP について紹介する。 
 

・オゾンによる酸化処理 85), 86), 93)－102) 

 オゾンは強力な酸化剤（酸化還元電位= 2.07V）であるが、寿命が短く、水性媒体へ溶解

度が低い（12mg / dm3 25℃）という特徴がある。溶解度を上げるため、気液接触面積の向

上や接触時間を長くする方法がある。具体的には、多孔質ディフューザー93)、気泡塔また

は接触塔 94)－96)、またはマイクロバブルの利用 97), 98)や、水から直接オゾン水を生成する方

法 85)、185nm の短波長を含む UV ランプによる生成 101)などが報告されている。 

オゾンは直接反応によって分解できる有機化合物の選択性があるため、液中のオゾンを

分解させ、OH ラジカルを生成する方法が報告されており、触媒を用いる方法 95) 96)、UV 照

射を用いる方法 100), 101)、または超音波を併用した方法 102)が報告されている。 
 

・過酸化水素（H2O2）による酸化処理 85), 86), 103)－106) 

 H2O2は酸化剤の可能性が比較的高い弱酸（酸化還元電位= 1.77V）である。単独では OH
ラジカルの生成にはつながらない。そのため、OH ラジカルを生成するために、金属塩系触

媒（大部分は鉄）と組み合わせたフェントン反応 103)、UV と組み合わせた方法 104), 105)、さ

らにフェントンと UV を組み合わせた光フェントン方法 106)などが報告されている。 
 ただし、H2O2を使用する場合、濃度が一定の限界を超えると H2O2がスカベンジャーと

して機能し、効率が低下すること 85)には注意が必要である。 
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・ペロキソン（H2O2 / O3）反応による処理 85), 107)－118) 

H2O2と O3の組み合わせ、OH ラジカルの生成を促進する方法がペロキソン反応である。

H2O2は電子移動による O3の分解を促進し、分解した OH ラジカルや HO2ラジカルが H2O2

を活性化する。ただし、H2O2と O3はどちらかが過剰になると、それぞれがスカベンジャー

として機能し、効率が低下する。Kuo ら 108)は H2O2と O3の濃度比はほぼ 1 にすることが望

ましいと報告している。また、Boczkajra and Fernandes 85)は塩基性 pH の方が酸性 pH より

有機化合物の分解効率が良かったと報告している。 
また、OH ラジカルの生成をさらに促進させるため、ペロキソン反応に UV 照射を組み合

わせた報告 116), 117)や、高重力状態を作り出す多相反応器内にて分解を行った報告 118)もあ

る。 
 
・光触媒反応による処理 85), 119)－134) 

 光触媒は、最も研究されている AOP の 1 つである。実廃水で研究されている触媒 85)は

TiO2, ZnO, CdS, WO3, ZnS である。水中での光触媒プロセスでは、光触媒にバンドキャップ

エネルギー以上の光子エネルギー（hν）を照射すると、半導体粒子の価電子帯からの電子

（e-）が伝導帯に励起される。Fig.1-14 は、TiO2粒子に適切な hν を照射したときの電子-正
孔対形成のメカニズムを示している。そのような光励起により伝導帯に空の正孔（h+）が

残り、電子正孔対（e-- h+）が作成される。これにより、特に表面に水分子が吸着した酸化

還元反応を開始し、最終的に触媒表面に OH ラジカルが形成される。 
光触媒反応を利用する場合、反応器内に光触媒粒子を導入し、懸濁液として分解処理を

行う研究 119)－130)が多い。ただし、その場合、処理液中に粒子が含まれるため、粒子除去の

ためのろ過装置または凝固-凝集プロセスが必要となる。そこで、管理を行いやすくするた

めに支持体を使用して有機化合物の分解を行っている報告 131)－134)もある。具体的には、導

電性ガラス基板やアルミニウムシートなどへ光触媒粒子を含む溶液を浸漬し、乾燥させる

ことで作製する。また、光触媒反応単独ではなく、その他の酸化処理（オゾン、過酸化水

素、オゾン/過酸化水素）と組み合わせて分解効率の上昇を図っている報告 128)－130)も数多く

ある。 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 1-14 Photo-induced formation mechanism of electron-hole pair in a semiconductor TiO2 particle 
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with the presence of water pollutant (P) 119).  
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・過硫酸塩 85), 135), 136) 
 過硫酸アニオン（S2O8

2-）は強力な酸化剤（酸化還元電位= 2.01V）であり、熱、光、ま

たは触媒の使用により活性化され硫酸ラジカル（SO4
・-）を生成する。硫酸ラジカルは寿命

が長く、広範囲の有機化合物で使用できる。ただし、過硫酸塩はその投入量の調整に問題

があり、多すぎると硫酸塩残留物が生成する可能性が高くなり、追加の処理が必要となる

可能性がある。 
 
・キャビテーションによる処理 137)－143) 

 キャビテーションは、液体中において空洞の生成、成長、急激な崩壊を起こし、水分子

の化学結合を効果的に分解して OH ラジカルを生成する 137)。液体中の空洞の生成は、主に

超音波の利用 138)、もしくは流体力学的構造 139)－143)によって起こる。キャビテーション単

独での有機化合物の分解効率は一般に 20～50％といわれており、その他の酸化処理（オゾ

ン、過酸化水素、フェントン、ペルオキソン、過硫酸塩）と組み合わせることで分解効率

の上昇を図っている 137)。 
 
・その他の処理 144) 

 上記以外の処理としては、過炭酸ナトリウム（Sodium percarbonate：SPC）を用いた方法

が報告されている。Huang ら 144)はバナジウムを触媒として SPC を活性化させたところ、

アニリンの分解に一定の効果があったことを報告している。ただし、過剰な SPC の投与は

炭酸イオンがスカベンジンジャーとなり、分解効率が下がることを報告している。 
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1–4 対象物質の物性と濃度 
種々の発生源から排出される VOC ガスは排出直後、もしくはその途中で削減できると、

大気汚染の改善に繋がるだけでなく、工場などの作業員および周辺住民への健康リスクを

低減することにも繋がる。放出される VOC ガスは使用している施設の種類によって、その

物性（親疎水性）も濃度も様々であり、物性や発生濃度に適した処理手法を提案する必要

がある。 
本研究において、VOCs の濃度および物性に対して異なるタイプの新しい空気浄化手法

を提案し、実験により検証を行う。具体的には、非水溶性低濃度 VOC、水溶性低濃度 VOC

および高濃度 VOC について、それぞれの新しい空気浄化手法を提案し、将来的なスケール

アップを考慮したラボスケールの実証装置を実際に作製することで各種条件での評価を行

う。 
ここで、対象物質の物性および濃度を以下のように選択した。 
 

1–4–1 非水溶性対象物質（トルエン）の物性 

非水溶性物質としてトルエンを選択した。トルエンはベンゼンと同様の芳香がある無色

透明の可燃性液体で、蒸気密度は 3.14 でベンゼンより重く、またベンゼンより揮発しにく

い。トルエンは平成 17 年度に我が国において、最も多く大気中に排出されている物質であ

り 145)、その排出量は約 160,000 t / 年である。トルエンは主に、化学工場、塗装工場、印刷

工場およびコーティング工程、接着工程等で溶剤として用いられている。トルエンは吸入

による人体ばく露影響が報告されており、その許容濃度は日本産業衛生学会（2008 年版）

にて 50ppm に設定されている 146)。 
また、トルエンは既往の研究において、その分解過程が判明しており、トルエン分解後

の中間生成物を測定することも容易である。ここで、トルエンの光触媒による酸化分解経

路を Fig. 1-15 に示す 147)。トルエンはベンゼンに水素原子の 1 つをメチル基で置換した構

造を持ち、その構造式を Fig.1-16 に、主な物性を Table 1-4 に示す 148)。 
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Fig. 1-15 Possible photocatalytic oxidation pathways of toluene. Compounds enclosed by solid line, 
dash line and shadow frame are identified in gas phase, on TiO2 surface and reported by earlier 
lectures, respectively 147). 
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Fig. 1-16 The structural formula of Toluene 148). 

 
Table 1-4 The physicochemical properties of toluene 148) 

項目 物性 

分子式 C7H8 

分子量 92.13 

融点 －95℃ 

沸点 110.6℃ 

比重 0.866（20℃） 

蒸気圧 2.93kPa（22mmHg）（20℃） 

n-オクタノール/水分配係数 2.69（実測値） 

解離定数 解離基なし 

水溶性 515mg / L（20℃） 
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1–4–2 水溶性対象物質（2－プロパノール（IPA））の物性 

水溶性物質として IPA を選択した。IPA は芳香がある無色の液体であり、水に易溶であ

ることが知られている。IPA は平成 17 年度、我が国において 7 番目に多く大気中に排出さ

れている物質であり 145)、その排出量は約 34,000 t / 年である。IPA は主に、ウェーハの洗

浄、半導体製造での乾燥工程など工業用途およびエタノールと並び医療機関などで消毒用

として使用されている。 
また、IPA もトルエン同様に既往の研究において、その分解過程が判明 149)しており、中

間生成物を測定することも容易である。Fig. 1-17 に IPA の分解経路を示す。分解対象化合

物である IPA が分解すると中間生成物としてアセトン（Acetone：ACE）、酢酸（Acetic acid）、
シュウ酸（Oxalic acid）、ギ酸（Formic acid）などが生成し、最終的に二酸化炭素と水にな

る。IPA の構造式を Fig. 1-18 に、主な物性を Table 1-5 に示す 150)。 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Fig. 1-17 Decomposition path of IPA 149). 
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Fig. 1-18 The structural formula of IPA 150). 
 

Table 1-5 The physicochemical properties of IPA 150) 

項目 物性 

分子式 C3H8O 

分子量 60.10 

融点 －87.9℃ 

沸点 82.3℃ 

比重 0.7809（25℃） 

蒸気圧 6.05kPa（45.4mmHg）（25℃） 

n-オクタノール/水分配係数 0.05 または 0.14 

解離定数 17.10pKa 

水溶性 自由混和 

 
  



35 

1–4–3 対象濃度 

 本研究において、水溶性・非水溶性に関わらず、低濃度における濃度は数十 ppm とし、

高濃度の場合は 10,000ppm とした。ここで、一般的な VOCs 濃度領域は、低濃度領域が数

十から 100ppm 前後、中濃度領域が数百から数千 ppm、高濃度領域が数から数十 vol%に区

分されており 151), 152)、本研究においてもこの濃度範囲に従った。 
 

1–5 第 1 章まとめ 
VOCs について、人体への影響を個別の成分ごとにまとめた。さらに、供給源についても

調査を行った。また、我が国の規制、指針値などを屋外および室内に分けてまとめた。屋

外における個別 VOC に関する規制は環境基本法に 4 種類と、悪臭防止法のみである。ただ

し、有害大気汚染物質として、247 物質が要観察として指定されており、今後の動向が注目

される。また、住宅の室内に関しては 13 物質のみ指定されている。ただし、米国では、300
種類以上が規制されており 153)、こちらも今後の動向に注目していきたい。 

VOCs 処理技術に関しては、既存の処理方法について特長をメインとしてまとめた。さ

らに、複数の方法を組み合わせたハイブリッド方法に関する研究も報告されており、その

調査も併せて行った。 
さらに、本研究では、非水溶性低濃度 VOC、水溶性低濃度 VOC および高濃度 VOC につ

いて、それぞれの新しい空気浄化手法を提案し、検証を行うが、その実験に用いる VOC の

物性および濃度についてまとめた。 
 

1–6 本論文の構成 

 本論文の構成は以下の通りである。 
第 1 章では、VOC について人体への影響を個別の成分ごと、およびその供給源について

調査する。さらに、屋内外における個別 VOC に関する規制（環境基本法、悪臭防止法、労

働安全衛生法など）や指針値に言及し、この基準を達成するために使用可能な現存する

VOC 処理技術について、要素技術別に分類しながらその機能をまとめる。 
第 2 章では、低濃度非水溶性 VOC ガスを対象として、不織布に固定された二酸化マンガ

ン系オゾン分解触媒(ODC)を用いた、トルエンガスの触媒オゾン酸化に関する研究を実施

する。不織布 ODC の性能を、オゾン(O3)とトルエンの分解率、分解生成物の無機化率、相

対湿度および主波長 254 nm の紫外光(UV254)照射の観点から調査する。 
第 3 章では、低濃度水溶性 VOC ガスに対して水スクラバー処理を行った場合の捕集水

の再生処理を対象として、二酸化チタン(TiO2)光触媒を担持した不織布とオゾンマイクロ

バブル(O3MB)を用いた、液相での 2-プロパノール(IPA)の分解に関する研究を実施する。ま

ず、薄いプリーツ型 TiO2不織布と厚みのある嵩高型 TiO2不織布を開発し、その性能につい

て調査し、IPA の分解に効果的である不織布形状について明らかにする。さらに、処理量を

20 倍に増やし、O3MB、UV254照射、TiO2不織布を組み合わせて IPA の分解を試み、IPA の
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完全分解および中間生成物であるアセトンの生成を確認する。 
第 4 章では、第 3 章の実験結果を踏まえて、新規に考案した反応器中央の光源から石英

枝管が放射状に延びる光運搬型反応器を作製し、これを使用して反応器の枝管に TiO2不織

布をまきつけることで、効果的な光と光触媒の利用を行う。さらに、H2O2および O3MB を

付加することで、2-プロパノールの高効率な完全分解に挑戦する。また、TiO2を担持する

不織布の材質についても言及し、UV 照射下における有機成分溶出の抑制と、空隙における

効果的な光触媒反応から、ポリエチレンテレフタレート系の材質の実用性について調査す

る。 
第 5 章では、高濃度 VOC（水溶性および非水溶性）ガスを対象として、マイクロバブル

を使用した水／油バブルカラムによるガス状および粒子状物質の液相への捕捉に関する研

究を実施し、ガス状／粒子状物質を水中に高効率に捕捉処理する手法について検討する。

様々な油状物質（菜種油、鉱油系潤滑油、シリコンオイル、オレイン酸）を水表面に添加

し、これらの捕捉効率について調査する。また、水表面に油状物質を少量添加し、長期間

捕捉実験を行い、油種によってその捕捉メカニズムが異なる点についても言及する。 
第 6 章では、各章で得られた結果を総括する形で要約している。また、本研究の成果を

もとにさらなる研究が必要な部分については、今後の課題としてまとめる。 
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第 2 章 不織布に固定化された MnO2 系オゾン分

解触媒を用いたトルエンガスのオゾン接触酸化に

関する研究 
――――――――――――――――――――――――――――――――――――――― 

2–1 はじめに 
オゾン（O3）は非常に強い酸化剤であり、排水中の染料 1) - 3)、他の有機化合物 4), 5)、およ

びパイロットスケールの排水前処理 6), 7)のような、有機汚染物質を分解するために大きな

関心を集めている。しかしながら、O3の反応性は、汚染物質の化学構造及び親水性又は疎

水性、及び排水の pH に依存 8)するため、オゾン単独の反応効率は低い 2), 9), 10)。したがっ

て、O3は、他の酸化技術と組み合わせたヒドロキシルラジカル（OH・）を含む先進酸化プ

ロセス（AOP）において一般的に、ペロキソンプロセスを含む UV および過酸化水素 2), 11) - 

15)、エレクトロペロキソン処理 16), 17)、ゼロ価金属 18) - 21)、光触媒作用 22) - 24)および超音波処

理 18), 25)のように使用される。AOP 技術では、ガス状の汚染物質および排水の汚染制御にお

いて、数百から数百万の O3濃度が使用されている。特に、他の酸化分解技術よりも初期コ

ストが低いため、UV 照射を伴う O3が AOP 技術に広く使用されている 26)。一方、MnO2系

オゾン分解触媒（ODC）の表面には、O3から O 原子、O2、OH ラジカルが生成することが

報告されている 27) - 29)。 
O3 + * → O2 + O*     (2-1) 
O* + O3 → O2 + O2*     (2-2) 
O2* → O2 + *      (2-3) 
O* + H2O → 2OH・     (2-4) 

ここで、*は触媒活性部位の種を示す。これらのラジカルは、ODC 表面上の揮発性有機

化合物（VOC）と反応し、VOC は分解されて CO および CO2に無機化される。これらの反

応は、一般にオゾン触媒酸化（OZCO）と呼ばれ、気相および水相の様々な VOC 汚染物質

を分解するために使用される 30) – 33)。気相では、高濃度の O3が使用され、余剰の O3は排気

O3として周囲の空気に反応器出口から放出される。ここで、O3への長期間のばく露は低濃

度であっても人間の健康に有害であるため、汚染管理に使用される余剰の O3は減少させて、

安全なレベルに保たれなければならない。O3の除去は、ODC の量に比例する。このように

して、粒状またはハニカム ODC は、O3の完全な除去のために大量に使用されることが多

い。しかし、ODC を有効に使用するためには、ODC および VOC が吸着され、分解プロセ

スが起こる ODC 表面の部分を、反応器に設置する ODC 材料の最適な構造および量を明ら

かにするために決定されるべきである。 
また、気相中の高い相対湿度（RH）は、ODC 表面上の水分子による疎水性 O3および VOC

ガスの吸着阻害により、ODC 表面上の OZCO による VOC ガスの除去率が減少する 34), 35)。

この問題は、O3と ODC 表面との接触を増加させるために、機能性吸着剤であるアルミナ
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またはゼオライトと混合した ODC を使用することによって対処された 29), 36) - 40)。これらの

吸着剤を OZCO に使用することで、濡れた状態でも VOC が分解され、CO および CO2に分

解されるが 37), 38)、わずかな割合の VOC しか反応しない。ODC 粉末の UV 照射は、OZCO
によって分解された VOC の量を増加させる 34), 41)。これは、UV 照射が ODC 表面の周囲に

集中している O3から OH ラジカルを効果的に生成するためである 2), 42)。 
O3 + hν (< 310 nm) → O(1D) + O2     (2-5) 
O(1D) + H2O → H2O2      (2-6) 
H2O2 + hν → 2OH・      (2-7) 

H2O2からの OH ラジカル生成は光強度に依存する 43)。しかし、ODC は通常粒状または

ハニカム構造をしているため、UV を十分に照射することは困難である。 
この研究では、市販のハニカム ODC の反応サイトを、実験室規模の一段または三段反応

器を用いて調査した。この調査のため、不織布上に固定化した ODC（不織布 ODC）を製造

し、薄く柔軟な ODC 材料を開発し、本実験に使用し評価を行った。不織布 ODC の性能、

すなわち O3の分解率、トルエンの分解率およびトルエンと CO および CO2との完全な無機

化率を、同じ反応器を用いて調べた。さらに、UV 照射の有無にかかわらず、O3濃度およ

び RH の分解および無機化率に及ぼす影響についても調査した。 
     

2–2 材料と方法 

2–2–1  実験装置概要と手順 

Fig. 2-1 は、ハニカム ODC の性能、および不織布 ODC を用いた OZCO による VOC 除去

を実験するための実験装置を示す。ハニカムまたは不織布 ODC および 4W の出力を持つ

UV254または UV254 + 185ランプ（OFU、三共電気、東京、日本）を 0.9L パイレックス反応器

に入れた。UV254および UV254 + 185の波長は、それぞれ 254nm が 100％および 254nm が主波

長で 185nm に 3％の出力を持つランプであった。ハニカム ODC では、30mm 厚のハニカム

ODC（30 t × 1 s）を有する一段反応器、または厚さ 10mm のハニカム ODC（10 t × 3 s）
が 3 つの反応器を接合して製造された三段反応器であり、これらは UV254および UV254 + 185

照射の有無にかかわらず使用した。UV254 + 185は、以下のように、光化学反応によって気相

中に容易に O3および OH ラジカルを生成する 44), 45)。 
H2O + hν (185 nm) → H + OH・     (2-8) 
O2 + hν (< 243 nm) → O(1D) + O(3P)    (2-9) 
O(3P) + O2 + M → O3 + M      (2-10) 
しかし、トルエン分解と O3濃度との関係を評価するために、不織布 ODC を用いたトル

エンの OZCO の実験では、O3生成のない UV254ランプを光源として選択した。UV254照射

は、ODC の表面反応と同様に、O3を分解して O ラジカルを形成することができる。モデ

ル VOC ガスは、ハニカム ODC の性能を試験するためのトルエンは 40ppm、不織布 ODC
を有する OZCO によるトルエン除去を評価するためのトルエンは 10ppm とした。トルエン

濃度は、トルエン標準ガスと、乾燥した N2および O2から合成された精製空気とを混合す
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ることによって調整した。浄化空気のRHは 10ppm未満であった。各実験について、UV254+185

照射により 8ppm または 38ppm の O3を生成させ、ガス流中に混合した。反応器に高濃度の

O3（730ppm）を供給する場合は、O3発生器（ED-OG-R3Lt、Ecodesign、埼玉、日本）を用

いて放電により O3を発生させた。ガス流速について、ハニカム ODC の性能を試験する場

合は 5.0L / min、不織布 ODC を用いてトルエンを除去する場合は 1.0L / min であった。RH
を制御するために、乾燥空気を室温で超純水（Milli-Q）中の多孔質ポリテトラフルオロエ

チレン管に通すことにより水蒸気を得た。反応温度を室温（25±1℃）に維持した。トルエ

ンガスを反応器に供給した後、VOC 除去実験を開始し、すべての実験を少なくとも 3 回

行った。 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 2-1 Experimental setup for honeycomb ODC performance test and toluene removal by ozone 
catalytic oxidation with nonwoven ODC in the presence or absence of UV irradiation. 
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2–2–2  不織布 ODC 

ODC は、MnO2を主成分とする TiO2 / SiO2ハニカム（TSO、日本触媒、東京、日本）で

あった。これをメノウの乳棒と乳鉢で約 1.0〜5.0μm に粉砕し、不織布繊維（ポリオレフィ

ン繊維、日本バイリーン、東京、日本）に固定した。不織布 ODC は、0.0072m2（6 × 12cm）

の面積に 0.358g の ODC を含み、3.7mm の厚さであった（Fig. 2-1）。不織布 ODC の表面積

を BET 表面分析装置（Flowsorb III-2305、Micromeritics1、GA、USA）で測定した（Table 2-
1）。比較のために、光触媒反応に広く使用されている ODC 粉末と TiO2粉末（Degussa P25、
日本エアロジル、東京、日本）の結果も記載している 34)。 
不織布 ODC は、ODC 粉末または TiO2粉末と比較して表面積が小さい（Table 2-1）。これ

は、ODC 粉末がポリオレフィン繊維に埋め込まれて固定化されているためである。従って、

不織布 ODC を使用するためには、ODC 表面上の VOC ガス吸着の飽和を考慮する必要があ

る 39), 41)。しかしながら、繊維を覆うことは、O3および O3から生成された活性種による酸

化的破壊から完全に保護し、不織布は耐久性があり、再使用可能である。 
 

Table 2-1 BET surface area of various catalysts 

Catalyst BET surface (m2 g-1) 

Nonwoven ODC 32 

ODC powder 113 

TiO2 51 
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2–2–3 分析方法 

流出ガス中のトルエン濃度は、フレームイオン化検出器付ガスクロマトグラフィー（GC-
FID; GC-390B、GL サイエンス、東京、日本）を用いて測定した。CO2および CO は、メタ

ンコンバーター（MT-221、GL Science、東京、日本）を装備した GC-FID（GC-15A、島津、

京都、日本）によって同時に測定した。O3を用いた実験では、O3を高濃度に含む流出ガス

が GC カラムに損傷を与える可能性があるため、KI 被覆環状デニューダを使用して O3を

選択的に除去した 46)。O3の低濃度および高濃度は、UV 吸収 O3分析装置（UVAD-1000、島

津製作所、京都、日本）およびヨウ素滴定によってそれぞれ測定した。除去率および無機

化率は、 

𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅 𝑟𝑟𝑅𝑅𝑟𝑟𝑟𝑟𝑅𝑅 (%) =
𝐶𝐶0 − 𝐶𝐶𝑡𝑡
𝐶𝐶0

× 100                                            (2 − 11) 

𝑀𝑀𝑟𝑟𝑀𝑀𝑅𝑅𝑟𝑟𝑅𝑅𝑅𝑅𝑟𝑟𝑀𝑀𝑅𝑅𝑟𝑟𝑟𝑟𝑅𝑅𝑀𝑀 𝑟𝑟𝑅𝑅𝑟𝑟𝑟𝑟𝑅𝑅 (%) =
𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶2,𝑡𝑡 + 𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶,𝑡𝑡

𝑁𝑁𝐶𝐶(𝐶𝐶0 − 𝐶𝐶𝑡𝑡)
× 100                    (2 − 12) 

ここで、C0は上流初期濃度、Ctは時間 t 後の下流濃度、CCO2,tおよび CCO,tは時間 t におけ

る CO2および CO 濃度であり、NCは供給された有機ガスの炭素数である。トルエンガスの

NC値は 7 である 47)。 
 

2–3 結果と考察 

2–3–1  ハニカム ODC の性能試験 

Fig. 2-2 は、ハニカム ODC の UV 照射の有無にかかわらず、一段または三段反応器を使

用したトルエン除去率を比較している。一段反応器の場合、O3は完全に分解され、トルエ

ンガスの約 70％が除去された。しかし、トルエンの除去率は時間と共に徐々に減少した。

この結果は、ハニカム ODC 表面に蓄積された中間分解生成物 48)、および O3から生成され

た活性種が分解生成物およびトルエンと競合的に反応することを示している。しかしなが

ら、UV 照射は、分解生成物の無機化を促進することによって除去率を増加させ 41)、自己

洗浄により ODC 表面をトルエンに対して再活性化した。我々の以前の研究では、UV254照

射下での O3に同様の自己洗浄反応が TiO2表面で観察された 44)。UV254 + 185照射では、UV ラ

ンプの近くでトルエンガスの直接光分解も期待されたが、185nm 照射は反応器内の短い滞

留時間のため、トルエン除去速度にほとんど影響しなかった。したがって、UV 照射による

トルエン除去率の増加は、ハニカム ODC 表面上の式（2-1）－（2-3）により活性種生成を

O3から増加させることによって引き起こされた。これは、ハニカム ODC の入口付近にト

ルエンから生成した分解生成物が存在することを示している。このため、トルエンガスは

ハニカム ODC 全体に吸着されたが、O3分解、OZCO によるトルエン分解は入口付近での

み起こった。 
確認実験を三段反応器で行った（Fig. 2-1）。各反応器におけるハニカム ODC は、一段反

応器で使用されるハニカム ODC の厚さの 1/3 であった。三段反応器では、O3濃度は徐々に
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低下したが、O3は第 1 反応器で完全に分解されることなく第 2 および第 3 反応器に運ばれ

た。三段反応器は、特に UV 照射下で高いトルエン除去率を達成した（Fig. 2-2）。これらの

結果は、ハニカム ODC の入口付近で O3からの O ラジカルの生成と O3分解が起こり、よ

り薄い ODC 材料をいくつかの段階で使用することによって分解効率が向上することを示

している。これらの結果を基に、より薄く柔軟な不織布 ODC（厚さ 3.7 mm）を開発した

（Fig. 2-1）。我々は、この不織布 ODC の O3分解および OZCO 性能を、乾燥または湿潤条

件下での UV 照射の有無とともに、トルエン分解および無機化について一段反応器中で調

べた。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 2-2 Toluene removal ratio for honeycomb ODC for a single-step (30t × 1s) or three-step (10t × 
3s) reactor with or without UV irradiation.  
Initial concentration of toluene: 40 ppm, initial concentration of ozone: 8 ppm, gas flow rate: 5.0 L 
min–1, RH: < 10 ppm. 
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2–3–2  トルエンガス除去における O3 の影響 

Fig. 2-3 は、O3を含むまたは含まない不織布 ODC のトルエン除去率の時間経過の結果を

示す。O3を使用しない場合、除去率は、表面積が小さく不織布 ODC の吸着が低いため急

速に減少した。トルエンは O3なしで ODC 表面上において分解せず、直ちに飽和した。し

かし、反応器に O3を供給すると、長期間安定した除去率が得られた。この結果は、非常に

薄い不織布 ODC でさえも、ODC 表面上の O3から生成された活性種とトルエンを効果的に

分解できることを示している。O3とトルエンとの反応速度は、OH ラジカルのような活性

種の反応速度よりもはるかに遅いので、気相反応は分解に寄与しない 49), 50)。 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 2-3 Toluene removal for nonwoven ODC in the presence or absence of O3.  
(◆): blank (no ozone), (△): ozone 38 ppm. Initial concentration of toluene: 10 ppm, gas flow rate: 
1.0 L min–1, RH: < 10 ppm. 
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2–3–3  O3 分解 

Fig. 2-4 は、UV254照射の有無にかかわらず、乾燥および湿潤（RH70％）条件下での不織

布 ODC による O3の除去率を示す。過剰な O3の脱離により反応の初期段階で除去率が一時

的に低下したとしても、乾燥条件下で 95％以上の除去率が維持された。さらに、不織布 ODC
に UV254を照射すると、O3分解のわずかな増加が観察され、ODC 表面に捕捉された O3の

触媒反応を介して O3分解が主に起こり、滞留時間が短いため気相反応ではなく UV254は O3

分解の波長を有する 2), 42)。しかし、UV254を含まない湿潤（RH 70％）条件下で O3の除去率

はかなり低下し、同じ傾向が他の研究で報告された 34), 35)。疎水性 O3およびトルエンの吸

着は、ODC 表面を覆う水分子によって妨げられている可能性がある。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 2-4 Comparison of ozone removal ratio for nonwoven ODC under various conditions.  
(◆): ozone 38 ppm, (△): ozone 38 ppm with UV254 irradiation, (■): ozone 38 ppm with 70% RH. 
Gas flow rate: 1.0 L min–1, RH: < 10 ppm except for 70% RH. 
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不織布 ODC の O3分解を明確にするために、初期 O3濃度を 38 から 730ppm に変化させ

O3除去率における効果を測定した。90 分後の O3除去率を Fig. 2-5 に示す。O3の初期濃度

が 38ppm の場合、95％以上の高い O3除去率が得られた（Fig. 2-4）。これらの流動条件下で

ODC の量は 38ppm の O3に対して十分であると考えられた。O3の初期濃度を 730ppm に変

更すると、除去率は安定していたものの、O3除去率は 60％に低下した。730ppm での O3分

解量の質量濃度は 38ppm におけるものと類似しており、約 40ppm の濃度はこれらの流動条

件下での最大分解量と同等であった。従って、不織布 ODC の場合、O3除去量は一定であ

り、O3濃度に依存しない。その結果、不織布 ODC に必要な O3濃度を容易に決定すること

ができる。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 2-5 Comparison of ozone removal ratio for nonwoven ODC without UV254 irradiation after 90 
min.  
Gas flow rate: 1.0 L min–1, RH: < 10 ppm. 
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2–3–4  様々な条件下でのトルエンの除去 

Fig. 2-6 は、38ppm の O3条件下での不織布 ODC のトルエン除去率の時間経過の結果を示

す。UV254照射で 38ppm の O3; 70ppm の RH で 38ppm の O3; 70ppm の RH および UV254照

射で 38ppm の O3; および 730ppm の O3であった。すべての条件下で安定した除去率が得

られたが、各条件で割合が大きく異なった。 
トルエンの除去率は、UV 照射の有無にかかわらず、乾燥条件下で同様であった。した

がって、ベンゼン環を脱水素開環させるためには 200nm 以下の波長が必要であるため 51)、

トルエンの直接光分解は起こらなかった、そしてトルエンは反応器内の滞留時間が短かっ

たため、UV254照射下で気相中の O3から発生する活性種と反応しなかった 52)。しかしなが

ら、水分子が疎水性トルエンと O3を ODC 表面上の同じ部位に到達するのを妨げたため、

湿潤（RH 70％）条件下で最も低い除去率が得られた。しかし、除去率は濡れた状態でも安

定であった。これは、ODC 表面に水分子が一定速度で吸着し、トルエンと O3からの活性

種が円滑に反応した。トルエン除去率は、UV254照射および湿潤条件下で実質的に増加した。

この結果は、ODC 表面近くに濃縮された O3（式（2-5）－（2-7））からの UV254照射により

OH ラジカルの生成により OH ラジカルの量が増加し、加えて OH ラジカルは、ODC 上の

触媒反応（式（2-1）－（2-4））によって O3から生成されたためである。両プロセスによっ

て生成された OH ラジカルは、ODC 表面の周りのトルエンの除去に寄与した。したがって、

不織布 ODC は UV254照射がすべての触媒部位に到達するのに十分に薄いため、湿潤条件下

でさえ UV254照射で活性種を生成し、ODC 表面でトルエンを除去した。不織布 ODC は、

UV 光の有効利用とその薄さと柔軟性のために、OZCO の多段階反応器を設計するのに有

用な材料である可能性がある。 
反応器に高 O3濃度（730ppm）を供給した場合、トルエン除去率は約 100％で一定であっ

た。触媒表面で分解可能な O3の量は一定であるため、トルエンの除去は以下のように説明

することができる。第一に、高 O3濃度のため、トルエンとの反応率が高くなく、かつ反応

器内の滞留時間が短くても、トルエンの一部が気相中のオゾンにより分解されている可能

性がある 49), 50)。そしてこの分解プロセスによって二次活性ラジカルが発生し、トルエンの

分解が促進していることが考えられる。実際、ODC なしで 730ppm の O3を反応器に供給し

た場合、O3のみによる気相反応におけるトルエン除去率は約 32.6％であった。第二に、高

O3濃度でトルエン分解によって生成された中間生成物がさらに分解し、無機化率が増加し

た可能性がある。ODC 表面上の O3から生成された活性種は、無機化率が上昇していると

仮定すると、中間生成物が減少しているため、その影響を受けずにトルエンと反応する可

能性が上昇するためである。無機化の効果を明らかにするために、その効率を同じ条件下

で評価した。 
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Fig. 2-6 Toluene removal ratios for nonwoven ODC under various conditions.  
(△): ozone 38 ppm, (●): ozone 38 ppm with UV254 irradiation, (■): ozone 38 ppm with 70% RH, 
(□): ozone 38 ppm with 70% RH and UV254 irradiation, (◇): ozone 730 ppm. Initial concentration 
of toluene: 10 ppm, gas flow rate: 1.0 L min–1, RH: < 10 ppm except for 70% RH. 
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2–3–5  無機化率 

Fig. 2-7 は、Fig. 2-6 と同じ条件下でのトルエンの無機化率を示している。UV254照射を行

わない乾燥条件下では、除去速度は Fig. 2-6 のものと同様であったが、無機化率は約 20％
であり、UV254照射した同じ条件下では 35％まで増加した。このように UV254照射（式（2-
5）－（2-7））により、ODC 表面上の O3から OH ラジカルが生成され、トルエン分解によ

り生成した分解生成物の無機化に寄与した。しかし、乾燥条件下で発生した OH ラジカル

の発生は、トルエンと分解生成物の競合反応であった 36), 53)。湿潤状態（RH 70％）下では、

無機化率は 50〜60％に増加し、UV254照射下でははるかに高かった。これらの結果は、ODC
表面上の湿った状態（UV 照射なしでは式（2-4）、UV 照射ありでは式（2-5）－（2-7））で

多くの OH ラジカルが生成されたことを示しており、トルエン分解によって生成した分解

生成物の無機化に寄与している。 
UV254照射のない湿潤条件下では、OH ラジカルが無機化に与えた影響は少なかった。水

分子がトルエンの吸着を妨げるため、OH ラジカルはトルエン分解によって消費されず、無

機化率が低かったと考えられる。湿潤条件下での UV254照射は、OH ラジカル反応によるト

ルエンの除去および無機化率を増加させた。したがって、ODC 表面周囲の UV254照射によ

り湿潤条件下で十分な量の OH ラジカルが形成され、トルエンおよびトルエンから生成さ

れた分解生成物の両方と反応する。我々の以前の研究では、中間体による TiO2表面への UV
照射によって形成された OH ラジカルの反応速度は、供給された VOC ガスの反応速度より

も速かった 35)。したがって、UV254照射により生成された OH ラジカルは、トルエン除去よ

りも分解生成物の無機化に影響を与えた。 
高濃度の O3（730ppm）が反応器に供給されたとき、トルエンの最も高い除去率および無

機化率が得られた。これは ODC 表面上に大量の O ラジカルが式（2-1）－（2-3）により発

生し、十分な酸化および無機化作用を示したためである。しかしながら、OH ラジカルは、

ODC 表面上に吸着された微量の水分から式（2-4）によって生成されてもよい。ただし、O3

が高濃度の場合、O3は OH ラジカルのスカベンジャーとして作用し 13), 54)、OH ラジカルの

有効な使用を妨げる。これらの結果より、O3は不織布 ODC 表面上において、の OH ラジ

カルを生成し、トルエン除去およびその無機化に寄与していた。しかし、O3は、人の健康

を守るために反応器出口で安全なレベル以下に保たれるべきである。したがって、ODC 表

面上で完全に分解することができる低濃度の O3と UV254の照射を組み合わせることによ

り、乾燥または湿潤条件下で OZCO による効果的な VOC ガス分解が不織布 ODC 上にもた

らされた。 
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Fig. 2-7 Toluene mineralization ratio after 90 min under the same conditions as in Fig. 2-6.  
Initial concentration of toluene: 10 ppm, gas flow rate: 1.0 L min–1, RH: < 10 ppm except for 70% 
RH (C0: Initial ozone concentration). 
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2–4 第２章まとめ 
不織布 ODC の性能は、O3とトルエンの分解率、分解生成物の完全な無機化、および RH

および UV254照射の影響に焦点を当てて調査した。この研究の結果は以下のように要約す

る。 
（1） O3は、ハニカム ODC の入口付近でのみ迅速に分解された。これらの結果に基づい

て、薄く柔軟な不織布 ODC が開発された。 
（2） O3除去に必要な不織 ODC の量は容易に決定することができ、O3濃度が低い場合で

もトルエンを分解して OZCO によって CO2まで無機化する。 
（3） ODC 表面の水分子が O3やトルエンの吸着を妨げるため、トルエンの除去率が低下

した。 
（4） ODC 表面の湿潤条件下での UV254照射は、OH ラジカル反応を増加させることに

よってトルエンの除去および無機化率を増加させた。 
これらの結果に基づいて、OZCO による VOC ガス分解のための不織布 ODC の最も有効

な使用は、乾燥状態または湿潤状態において ODC 表面上で完全分解できる低濃度の O3と

UV 照射を組み合わせることであった。この方法は、不織布構造により VOC ガスだけでな

く有機粒子も同時に除去できる空気浄化技術として有望である。 
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第 3 章 不織布に担持した光触媒とオゾンマイク

ロバブルを用いた液相での 2-プロパノールの分解

に関する研究 
――――――――――――――――――――――――――――――――――――――― 

3–1 はじめに 
揮発性有機化合物（VOC）は、さまざまな製品で広く使用されている。VOC は人間の活

動に不可欠であるが、人間の健康と大気の質に有害である。たとえば、VOC は「シックビ

ルディングシンドローム」1)を引き起こす。これは、建物内の人々が疲労、めまい、頭痛、

発疹、のどの刺激、呼吸器疾患に苦しむ状態である。気密性の高い住宅では、建設資材か

ら生成された VOC が蓄積し、停滞した空気にさらされると、シックビルディング症候群が

発生する。工場から大気中に放出された VOC は、太陽光の存在下で窒素酸化物（NOx）と

反応し、光化学オキシダントを生成する。光化学オキシダントの蓄積により、光化学スモッ

グが発生する 2)。VOC は硫黄酸化物、NOx、オゾン（O3）と反応して PM2.5粒子の二次粒

子状物質を形成する 3), 4)。したがって、VOC 排出量を削減することが急務であり、工場か

ら発生する VOC の除去が広く研究されている 3) – 16)。 
VOC 排出を制御する技術は、2 つのタイプに大きく分けることができる：回収ベースの

技術と分解ベースの技術である。回収ベースの技術には、吸収 5)、吸着 2), 6)、凝縮 7)、膜分

離 8)が含まれる。一方、分解ベースの技術には、生化学的方法 4), 9)、熱酸化 10)、および触媒

酸化 11)が含まれる。近年、VOC 除去のための複数の方法を組み合わせた多くの研究がある

12) - 16)。吸収タイプの VOC 回収では、対象物質が水溶性の場合、吸収剤として水を使用し

てスクラビングを使用できる。ただし、この方法では、排水に溶解した VOC が含まれる。

そのため、この汚染された水が河川に放出されると、人体、動物、および植物に悪影響を

及ぼすため、排水処理プロセスが必要である。そこで、現場で排水の回収とリサイクルが

行えると、この VOC 除去プロセスは環境影響を低減することができる技術となる。 
水に溶解した VOC を分解する方法として、促進酸化処理プロセス（AOP）が注目されて

いる。AOP は、O3、過酸化水素（H2O2）、紫外線（UV）光、超音波、フェントン反応、お

よび触媒などを組み合わせることにより、水中の扱いにくい有機汚染物質を処理するため

に使用されている 17) - 20)。AOP は汚染物質を処理するために反応システムの組み合わせを

使用するため、単一の反応システムの場合と比較すると、処理時間とデバイスのサイズが

削減される。AOP は、反応性の高い活性種（OH ラジカルなど）を効率的に生産させるこ

とが重要である。さらに、その活性種を汚染物質と接触させ、効率的に反応させることも

重要である。2-プロパノール（またはイソプロピルアルコール：以下 IPA）は、水溶性の高

い VOC であることが知られており、ウェーハの洗浄 21)、半導体での乾燥工程 22)および医

療業界での消毒などを含むさまざまな産業用途で広く使用されている。 
マイクロバブル（MB）は、農業、医学、食品、洗浄、排水処理などの分野で広く研究さ
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れている 23) - 25)。MB は比表面積が比較的高く、液相での気泡の上昇速度が遅く、内部圧力

が高い 26)という特徴を持つ。さらに、物質輸送に効果的であることが知られており 27)、繊

維排水からの染料除去 27) - 29)、汚泥可溶化の強化 30)、有機汚染物質の分解 31) - 33)、粒子また

は油の液相除去 34)などの方法についても検討されている。 
光触媒は、O3または超音波と組み合わせて使用され、繊維排水から染料除去 35) - 37)、排水

処理 38)で検討されている。TiO2、ZnO、WO3、ZnS、および CdS は、光触媒に一般的に使

用される半導体材料である 39)。これらの材料の中で、TiO2は、低コスト、シンプルな構造、

高い安全性、およびさまざまな VOC を分解する能力があるため、最も広く使用されてい

る。TiO2による IPA の分解は、OH ラジカルによって開始される酸化分解を介して起こり

る。OH ラジカルは、UV 光（< 390 nm）による水の照射によって生成される 40)。ただし、

固定化された TiO2は、水中で使用するために、TiO2を固定化した不織布を開発し、水中で

の反応に使用できるようになった。不織布で TiO2を担持させると、TiO2のリサイクルと溶

液中の懸濁の問題が解決され、不織布の柔軟性により水中で自由に配置できる。ただし、

TiO2を固定化するため、光触媒の分散が不十分になる。 
この研究では、O3、MB、TiO2光触媒、および 254 nm の UV 光（UV254）に基づいた実験

装置を開発した。開発されたシステムでは、OH ラジカルは、O3の存在下での光触媒反応

を介して、O3MB の崩壊によって積極的に生成される 40)。また、UV 光を使用するとオゾ

ンの自己分解速度が向上する 41)。最後に、IPA を除去および分解し、分解生成物であるア

セトンを無機化するシステムの能力を調査した。 
 

3–2 材料と方法 

3–2–1 実験 1：概要と手順 

Fig. 3-1 は、IPA 除去に対する TiO2担持不織布の形状影響を調べるために使用した実験装

置の概要を示している。実験装置は、容積 1 L の反応器、循環ポンプ、流量計、および配

管で構成されている。反応器は円筒状の透明ポリ塩化ビニル製であり、反応器の内部は反

射板として鏡面仕上げの SUS 板で覆われていた。TiO2光触媒（Degussa P25、Nippon Aerosil、
東京、日本）を担持するための不織布を反応器の内側に設置した。薄い不織布をプリーツ

加工して形成されたプリーツタイプと、嵩高タイプの 2 つの形態の不織布が使用された。

254 nm の波長で水中にて使用された UV254ランプ（GLK8MQ 6.3 W、三共電機、東京、日

本）を反応器の中心に配置した。反応器への循環流量は 2 L / min だった。2 L の IPA 水溶

液（30 ppm）を調製した後、循環ポンプを使用して溶液を反応器の下から上へ通過させ、

UV254光を放射した。実験は 8 時間行った。 
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Fig. 3-1 Experimental setup for UV–photocatalytic reactions with TiO2 nonwoven fabrics.  
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3–2–2 不織布の形態 

物理的、化学的、または生物学的プロセスに基づく排水処理は、一般的に容器またはタ

ンクで行われる。最も一般的に使用される反応容器は流動床と固定床であり、2 つの容器

タイプはしばしば互いに比較される 42), 43)。流動床の主な特徴には次のとおりである。光触

媒粒子が液相に分散している間に UV254光が放射される。入力光の単位あたりの反応効率

が高く、処理後に光触媒粒子を収集するろ過装置が必要である。UV254光が届く範囲内での

み有効である。また、光触媒粒子の沈殿を防ぐために、追加のエネルギー入力（混合用の

動力など）が必要となる。対照的に、固定床反応の特徴は次のとおりである。処理後の光

触媒粒子を収集するプロセスは不要である。容器設計は、UV254光が固定床に投影できるよ

うに制限され、光触媒粒子の量が反応容器で効果的に使用できるのは、流動床反応に比べ

て非常に少ない。 
過去の研究では、IPA は流動床光触媒とオゾン MB を使用して分解された 21)。全有機炭

素（TOC）濃度はオゾン MB の存在下で最初の 5 時間で減少したが、IPA は MB の非存在

下よりもゆっくりと分解した。これは、オゾンが二次生成物を分解し、無機化作用に寄与

した可能性があることを示唆している。ただし、オゾン MB がシステムに導入されたとき

に流れ場が形成され、TiO2懸濁液に不均一な分布が生じた。これにより、光触媒効果の完

全に利用できなかった可能性がある。 
したがって、光触媒粒子を固定するように設計された 2 種類の不織布（プリーツと嵩高）

を作成し、固定床反応器と比較して光触媒粒子の量が増加した。液相中において、繊維材

料（ポリオレフィンまたは直径 15 μm のポリエチレン）を瞬時に溶融させ、繊維表面に均

一に光触媒粒子が担持されるため、これらの不織布から簡単に剥離しない。さらに、繊維

表面はほぼ完全に光触媒粒子で覆われているため、不織布が損傷しない限り、繊維を覆っ

ている光触媒の表面反応によって内部繊維は分解されない。したがって、光触媒粒子の有

効表面積は 80％以上である。Fig. 3-2 は本研究で使用した 2 種類の不織布の画像を示し、

Fig. 3-3 はプリーツ不織布の SEM 画像を示している。Table 3-1 と 3-2 に、それぞれ不織布

と固定化光触媒粒子の特性を示す。 
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Fig. 3-2 Two types of nonwoven fabric with immobilized photocatalyst:  
a pleated-type fabric (left) and a thick-type fabric (right).  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 3-3 SEM images of the pleated-type TiO2 nonwoven fabric.  
When the magnification is × 500, the fibers are overlapped and can be confirmed to be dense. 
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Table 3-1 Characteristics of the nonwoven fabrics used in this study 

Characteristic Pleated-type Thick-type 

Photocatalyst weight (g / m2) 5.0 5.1 

Nonwoven fabric material Polyolefin Polyethylene 

Thickness width 0.3mm 18mm 

 
 

Table 3-2 Characteristics of the TiO2 photocatalyst used in this study 
 
 
 
 
 

  

Characteristic P 25 (Degussa) 

Particle size (nm) 21 

BET surface area (m2/g) 47 ± 3 

Anatase:Rutile 80:20 
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3–2–3 実験 2：概要と手順 

Fig. 3-4 は、さまざまな条件下で IPA の除去を調べるために使用した実験装置の概要を示

している。実験装置は、O3生成ユニット、MB 生成水タンク（40 L）、反応器、循環ポンプ

1、および冷却器から構成されている。O3ガスは、周囲の雰囲気を活性炭とシリカゲルに通

して有機物と水分を除去した後、無声放電型 O3ジェネレーター（ED-OG-R6、Ecodesign、
埼玉、日本）から生成された。ガス流量はバルブを用いて 0.5±0.1 L / min に調整され、ガ

スは MB 生成水タンク内に設置された SUS 製旋回流方式（M2-LM タイプ、Nanoplanet、大

分、日本）の MB ジェネレーターに導入された。センチメートルサイズの気泡が導入する

ときは、バブリングにて実行した。O3ガス濃度は約 400 ppmv だった。反応器の構成は、3-
2-1 節と同じとした。嵩高不織布を使用し、反応器への循環流量は 2.0 L / min とした。 

40 リットルの水を水タンクに注ぎ、IPA の濃度を約 40 ppm に調整した。タンク内の水を

完全に混合した後、初期濃度（C0）を測定した。水溶液の温度は、冷却器を使用して 15±
5℃に維持した（ポンプ 1,2 からの発熱として水温が上昇するのを防ぐため）。実験は 22 時

間行った。 
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Fig. 3-4 Experimental setup for IPA degradation under various experimental conditions in the 
presence and absence of O3 MBs, UV254, and TiO2 nonwoven fabric.  
The reactor has the same structure in Fig. 3-1. 
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3–2–4 分析方法 

実験中に、水を所定の間隔で収集し、IPA の濃度と中間生成物のアセトンを、フレームイオン化

検出付きガスクロマトグラフィー（GC-FID; GC-17A、島津、京都、日本）を使用して測定した。カラ

ムは、GL Science 製の INERT CAP Pure-WAX キャピラリカラム（0.32 mm×30 m）を用いた。0.5μL
の水溶液サンプルをシリンジにて使用して GC-FID に直接導入し、He を使用してキャリアガスの流

量を 1 mL / min に制御した。オーブンの温度は、最初は 40℃で 6 分間維持し、その後、20℃ / 
min の速度で 250℃まで上昇させた。検量線を作成するために、IPA およびアセトンの標準試薬

（関東化学、東京、日本）を高純度試薬として使用した。IPA の除去率は、得られた濃度から次の

式を使用して、計算した。 

𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅 𝑅𝑅𝑅𝑅𝑟𝑟𝑟𝑟𝑅𝑅 (%) =
𝐶𝐶0 − 𝐶𝐶𝑡𝑡
𝐶𝐶0

× 100                                            (3 − 1) 

ここで、C0は初期 IPA 濃度、Ctは t 時間後の IPA 濃度である。 
 

3–3 結果と考察 

3–3–1 実験 1：IPA 除去に対する不織布の形態と影響 

Fig. 3-5(a)および(b)は、2 種類の不織布の経時的な IPA およびアセトン（IPA の中間体）

濃度の変化を示している。Table 3-3 に、6 時間の反応後に形成されたアセトンの量と IPA
除去率を示す。 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 3-5 (a) IPA decomposition under various experimental conditions for both types of nonwoven 
fabric. (b) Acetone accumulation under various experimental conditions for both types of nonwoven 
fabric.  
IPA concentration: 30 ppm, volume: 2 L, flow rate: 2.0 L / min, UV intensity: 6.3 W. 
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Table 3-3 Removal ratio of IPA and acetone concentration after 6 h of reaction with different types 
of nonwoven fabrics. 

Type 
IPA Removal Ratio 

(%) 

Acetone conc. 

(mg/L) 

Thick type  100 18.2 

Pleated type  44  4.4 

 
嵩高不織布の場合、6 時間経過後に IPA が除去された。対照的に、プリーツ型不織布の

場合、除去率は嵩高不織布の 6 時間経過後の半分だった。固定化された触媒量は、同じだっ

た（Table 3-1）。ただし、除去率は大きく異なった。これは、プリーツ型不織布は高密度繊

維であるため、UV254光が不織布の裏側へ届かなかったためである。Fig. 3-2 から、嵩高不

織布は繊維間に隙間が確認できる。 一方、プリーツ型不織布は隙間が確認できないため、

密度が高い。これは、プリーツ型不織布の緻密な繊維に起因し、UV254光の侵入を防ぐ。つ

まり、プリーツ型不織布と UV254光の間に光触媒反応が起こると予想される領域と、光触

媒反応が起こらない領域があったことを意味している。UV254光が届かない領域はプリーツ

型不織布の裏側である。 
嵩高不織布の場合、高い除去率は、プリーツ型に比べて不織布の密度が低いため、水溶

液が不織布内に浸透し、UV254光が生地の奥深くまで届くためである。さらに、形成された

アセトン（中間体）の量は、プリーツ型と比較して嵩高の方が高かった。形成されたアセ

トンの量は、4 時間経過後に減少している。IPA は分解すると、Fig. 3-6 に示す経路を介し

てアセトンが発生するため 22)、IPA 分解後に生じたアセトンと IPA 分解の両方が影響を受

けた。液相中の IPA と OH ラジカルの反応速度は 1.9×109 L mol-1 s-1であり 44)、アセトンと

OH ラジカルの反応速度は 1.7×108 L mol-1 s-1である 45)。したがって、OH ラジカルは IPA
分解に大きく貢献した。Fig. 3-6 から、IPA が分解されてアセトンが生成される。ここで、

IPA の分解速度はアセトンの 10 倍であるため、アセトンの濃度が IPA の 10 倍に達しない

限り、アセトンの分解は促進されないと考えられる。IPA が分解され、その濃度がアセトン

濃度の 1/10 に減少すると、アセトンが分解され無機化が徐々に促進される。 
 

 
 
 
Fig. 3-6 IPA decomposition scheme.  
The reaction rate of IPA and OH radicals in the liquid phase is 1.9 × 109 L·mol−1·s−1, the reaction 
rate of acetone and OH radicals is 1.7 × 108 L·mol−1·s−1. 
 

CH3COHCH3 - H
OH・, O3 CH3COCH3 Intermediate products CO2  + H2O
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3–3–2 実験 2：実験条件の影響 

Table 3-4 に、各実験条件下での 22 時間経過後の IPA 除去率とアセトン（IPA の中間体）の量

を示す。Fig. 3-7 (a)〜(f)は、経過時間ごとの IPA 除去率と形成されたアセトンの量のプロットを示

している。 
 
Table 3-4 Removal ratio of IPA and acetone concentration after 22 h under various experimental 
conditions 

No. Condition 
IPA Removal Ratio 

(%) 

Acetone conc. 

(mg/L) 

(a) Mixing - 0 

(b) Mixing / UV254 - 0 

(c) Mixing / UV254 / Thick fabric 9.9 2.3 

(d) Mixing / O3 (cm bubbles) 42.9 5.1 

(e) O3 MB / UV254 77.5 15.7 

(f) O3 MB / UV254 / Thick fabric 97.6 26.1 
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Fig 3-7 Time dependences of the IPA removal ratio and acetone concentration under various 
experimental conditions. IPA concentration: 40 ppm, water volume: 40 L, MB pump 2 flow rate: 20 
L / min, MB air flow rate: 0.5 ± 0.1 L / min, O3 concentration: 400 ppm, temperature: 25 °C ± 3 °C, 
UV intensity: 6.3 W, circulation pump 1 flow rate: 2.0 L / min. 
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条件（a）では、循環ポンプによる混合のみが含まれ、条件（b）では循環ポンプの混合と

254 nm での UV254光照射が含まれている。これらの条件下では、IPA 分解とアセトン形成

は観察されなかった。条件（a）では、IPA の揮発による損失はなかった。条件（b）の場合、

UV254光による IPA の直接光分解は発生しなかった。 
条件（c）では、循環ポンプの混合と、嵩高不織布との光触媒反応が含まれている。実験

1 の結果から、嵩高不織布を使用することで光触媒効果が十分に確認されたため、実験 2 に

おいて使用した。IPA 除去率は 22 時間経過後に約 10％であり、検出されたアセトン量は

2.3mg / L であった。嵩高不織布を使用した実験 1 と比較して、実験 2 では除去率が大幅に

減少した。光触媒反応によって形成される活性種は寿命が非常に短いため、光触媒の表面

付近にのみ存在する。したがって、IPA を分解できる領域は、反応器の内部に限定される。

光触媒分解では、十分な活性種（生成された OH ラジカルなど）が存在する限り IPA 濃度

が変化しても、除去率は変化しない 46)。実験 2 において、条件（c）の除去率が低かった。

しかし、嵩高タイプの光触媒は、反応部位に十分な量の活性種を保有していた。したがっ

て、処理水の量が増加するため、制限された反応領域に輸送される IPA の量が減少し、そ

れによって除去速度が低下した。光触媒反応の効率を高めるには、反応器の数を増やして

反応部位の面積を増やす必要がある。 
条件（d）では、センチメートルサイズの O3気泡が実験中に導入された。22 時間後の IPA

除去率は 42.9％で、5.1 mg / L のアセトンが形成された。この条件下では、水溶液に溶解し

た少量の O3が液相全体に反応場を形成する。したがって、溶存 O3と IPA の直接反応によ

りアセトンが生成された。 
条件（e）では、O3ガスを MB として導入し、UV254光照射と組み合わせた。22 時間経過

後の IPA 除去率は 77.5％で、15.7 mg / L のアセトンが形成された。MB（サイズが cm より

小さい）として O3ガスを水タンクに導入すると、除去率が高くなる。MB は低い浮力 47)と

気液界面での大きな表面積を持つことが知られている 26)。その結果、条件（d）の cm スケー

ルの O3気泡と比較して、O3 MB は水と長時間接触するため、界面表面積が増加し、溶存

O3のレベルが増加する。気泡の直径が小さくなると、気泡の上昇速度が低下することが知

られている。たとえば、直径 50μm の MB の上昇速度は約 1.4 mm / s である 47)。さらに、

O3 MB を反応器に導入すると、O3の自己分解が UV254光によって加速され、活性種（OH ラ

ジカルなど）が形成される。条件（e）では、活性種と溶存 O3との直接反応により、IPA 分

解が生じ、アセトンが形成されたと考えられる。ただし、条件（e）ではアセトンの分解は

確認されなかった。 
最後に、条件（f）では、O3MB、UV254光、および嵩高不織布の光触媒反応を組み合わせ

たものである。すべての条件の中で、IPA 除去率は条件（f）で最も高く、アセトンが最も

多く形成された。条件（f）での除去率は、条件（c）および（e）での組み合わせ除去率よ

りも高く、組み合わせの効果は個々の効果の合計より大きいことを示している。さらに、

条件（f）では、IPA の分解中にアセトンの生成が高止まりする傾向を示していた。実験 1
では、IPA 分解後に形成されたアセトンの量が減少した。しかし、この傾向は実験 2 の条

件（f）では観察されなかった。結果は、アルコールとの反応速度が速い溶存 O3による直接

反応と、O3の自己分解により形成された OH ラジカルの分解により IPA 分解が支配された
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ことを示唆している。ただし、アセトンはこれらの条件下では無機化されなかったが、光

触媒の量が十分である以前の研究ではアセトンは完全に無機化された 21)。したがって、こ

の研究の実験システムにおける光触媒の量は不十分であると考えられる。 

3–3–3 反応速度の比較 

この研究では、IPA 分解は常に 1 次反応として近似できる。実験 1 および 2 の結果に基

づいて、IPA 分解の速度定数（k）および初期濃度に対して 90％の IPA 分解を達成するのに

必要な時間（t90）をそれぞれ式（3-2）および（3-3）から計算した 18)： 
𝐿𝐿𝑀𝑀𝐶𝐶𝑡𝑡 = −𝑘𝑘𝑟𝑟 + 𝐿𝐿𝑀𝑀𝐶𝐶0                                  (3 − 2) 

𝑟𝑟90 = 𝐿𝐿𝑀𝑀
10
𝑘𝑘

=
2.30
𝑘𝑘

                                  (3 − 3) 

ここで、k は分解速度定数、t は時間、C0は初期 IPA 濃度、Ctは t 時間後の IPA 濃度、t90は

IPA の 90％分解に必要な時間を示す。 
Table 3-5 は、異なる実験条件下で得られた k と t90の値を比較している。 
さらに、この研究で開発されたシステムは、IPA の分解と無機化に電力を使用している。

したがって、IPA の除去効率は、Electrical Energy per Order（以下 EEO）[kW /（m3・order）]
を使用して評価できる。式（3-4）に示した EEOは、排水中の汚染物質を単位体積[m3]あた

り 1 桁削減するのに必要な電力量[kWh]として定義される 18)： 

𝐸𝐸𝐸𝐸𝐶𝐶 =  
𝑃𝑃𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒 × 𝑟𝑟 × 1000

𝑉𝑉 × 60 × log𝐶𝐶0𝐶𝐶
                          (3 − 4) 

ここで、Pelec  [kWh]は消費電力の合計、t [min]は実験時間、V [L]は反応器内の水量、C0と C
はそれぞれ汚染物質の初期および最終濃度である。EEOの計算値は、Table 3-5 に示した。 

実験 1 で、嵩高不織布を使用して得られた反応速度は、プリーツ型の反応速度の約 4.7 倍

だった。処理する水の量が 2 L である場合、これは、実験 1 の光触媒の量が嵩高不織布を

使用したときに十分であったことを示唆している。この場合の t90の値は 4 時間で、IPA が

光触媒反応により分解されたことを示している。 
一方、実験 2 の条件（c）では、処理する水量は 40 L（実験 1 の量の 20 倍）であり、結

果として生じる反応速度は著しく低くなった。上述したように、おそらく光触媒の量が不

十分であることに起因している。 
条件（e）での k の値は、条件（d）での約 2.7 倍だった。これは、3-3-2 節に示したよう

に、気泡サイズの影響である。Zheng らは、液相中の同じ濃度の O3について、O3マクロバ

ブルと比較して O3MB の平均 O3利用効率が 1.5 倍大きいことを報告している 48)。 
条件（f）での k の値は、条件（e）での値の約 2.5 倍であり、複数の処理を組み合わせる

ことで反応速度が向上したことを示している。条件（f）では、t90は 13.6 時間だった。IPA
の分解メカニズムを Fig. 3-6 に示す。光触媒は、水溶性分解生成物の無機化に効率的であ

る 49)。OH ラジカルの量が十分であれば、IPA 分解は 1 次反応として近似される。これは、

実験 1（a）および実験 2（f）の条件から明らかであり、OH ラジカルが十分であると考え

られる。したがって、3-3-1 節で説明されているように、IPA 濃度がアセトン濃度の 1/10 に

低下すると、アセトンの分解と無機化が徐々に促進される。一方、過去の研究では、光触
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媒の量が十分なときにアセトンが完全に無機化されたことが報告された 21)。ここで、OH ラ

ジカルの寿命は t ≤ 10-3 s50)と非常に短いため、アセトンは、OH ラジカルが Fig. 3-4 の水槽

内ではなく光触媒によって常に生成される反応器で分解されることが予想される。した

がって、反応器の数を増やすことによって、アセトンと光触媒の反応が改善され、アセト

ンの無機化作用が促進される。 
EEOに関して、実験 1 では、嵩高不織布条件での除去率がプリーツ型不織布条件での除去

率より 6 倍高く、実験 2 では条件（f）が最もエネルギー効率が良かった。実験 1 の嵩高不

織布条件と実験 2 の条件（c）は、光触媒反応の条件は同じだったが、EEOは大幅に異なっ

た。これは、光触媒反応が効果的に発生する部分（OH ラジカルの活性領域）が実験 2 で制

限されたためと考えられる。 
なお、EEOは過酸化水素など試薬を投入した場合、低い結果が得られる。これは、試薬に

関して消費電力には直接かかわらないためである。従って、異なる条件にて EEOのみを比

較する場合は、注意が必要である 51)－54)。 
 
Table 3-5 Reaction rate constant of IPA degradation (k), the time required for 90% decomposition of 
IPA (t90) and the calculated values of the EEO  [kW / (m3·order)] under various experimental 
conditions 

 No. Condition k (1/h) t90 (h) 
EEO  

(kW / (m3 order)) 

Ex. 1 
 Thick fabric 0.585 3.93 120.1 

 Pleated fabric 0.0970 23.7 724.3 

Ex. 2 

(a) Mixing - - - 

(b) Mixing / UV254 - - - 

(c) Mixing / UV254 / Thick fabric 0.00475 485 4071 

(d) Mixing / O3 (cm bubbles) 0.0254 90.6 955.0 

(e) O3 MB / UV254 0.0678 34.0 411.8 

(f) O3 MB / UV254 / Thick fabric 0.169 13.6 164.4 
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3–4 第３章まとめ 
IPA 分解に関するこの研究の調査結果は次のように要約される。 
（1） 実験 1 では、プリーツ型 TiO2固定化不織布から嵩高不織布に切り替えることで、

IPA の除去率が向上することを確認した。 
（2） 実験 1の光触媒反応で嵩高不織布を使用すると、IPAとアセトンの両方が分解され、

完全な分解の可能性が示唆された。 
（3） 実験 2 の光触媒反応では、処理水の量に対して光触媒の量が少なく、反応部にのみ

光触媒が存在するため、分解速度は十分ではなかった。無機化作用を促進するには、

反応器の数を増やすことにより、光触媒反応の効率を上げる必要がある。 
（4） 実験 2 では、O3MB の形成によって O3が水タンク全体に供給され、IPA 分解に強い

影響を与えた。IPA 分解の反応速度定数は、光触媒反応のみの約 14 倍であり、IPA
分解の促進が確認された。しかし、アセトンの分解は観察されなかった。 

（5） 実験 2 でテストしたすべての実験条件の中で、最も良い IPA 分解は O3 MB、UV254、

および嵩高不織布の光触媒を組み合わせることから得られた。これは、光触媒が分

解生成物の無機化を促進するという事実に起因する可能性がある。したがって、IPA
は、O3MB と光触媒反応によって形成された OH ラジカルにより、タンクと反応器

で分解される。さらに、IPA 分解後、生成されたアセトンは、十分な量の光触媒を

有する反応器内で分解される。固定化 TiO2によるアセトンの無機化と IPA の分解お

よび無機化は、反応器の数を増やすことで反応部位の触媒量をさらに増やすことが

できれば、より迅速に進行できる。 
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第 4 章 H2O2 および O3 マイクロバブルの付加と

UV 光照射下で不織布に担持した TiO2 を使用した

2-プロパノールの完全分解に関する研究 
――――――――――――――――――――――――――――――――――――――― 

4–1 はじめに 
 揮発性有機化合物（VOC）が大気中に放出され、光化学スモッグや浮遊粒子状物質など

の大気汚染を引き起こす可能性が指摘されている 1), 2)。VOC は、人為的活動に起因するも

のだけでなく、自然発生源によっても大気中に存在する。人為的発生源については、自動

車などの移動発生源からの VOC 排出、また、塗装、印刷などの乾燥工程、洗浄などの産業

用途などで使用される固定発生源からの排出がある。そのうち固定発生源は、私たちの環

境においてかなりの VOC 排出量に寄与しており、固定発生源が総 VOC 排出量の約 90％を

占めている 3)。特に主要な固定発生源である工業プラントでは、製品の微細化、超小型化、

高品質商品の製造を行うために、VOC は欠かすことができない。従って、使用後に排出さ

れる VOC の制御は特に重要になってきている。しかし日本では、大規模施設は法的にコン

トロールされているが、小規模施設は有効な処理技術を持っていない。 
 水スクラバー法を用いた VOC 処理技術は小規模施設において、高濃度の水溶性 VOC ガ

スであっても容易に適用できる。しかし、一時的に水中に捕捉するためのものであること

から、集められた排水中に溶解した有害成分は分解する必要がある。水溶性 VOC の 1 つで

ある 2-プロパノール（イソプロピルアルコール；以下 IPA）は、シリコンウェーハ表面の

洗浄に半導体業界で広く使用されている 4), 5)。IPA を除去する主な技術として、水洗浄によ

る水中捕捉がある。IPA を含む排水は摂取、吸入、または吸収により毒性を引き起こす可能

性がある。そのため、排水が環境中に排出される前に排水から IPA を除去する有効な工業

技術が必要とされる。さらに、その分解において、IPA の最初の分解中間生成物であるアセ

トン（以下 ACE）は、分解速度が比較的遅いと報告されているため問題視されている 5)。 
IPA は両親媒性の性質を持ち、液相で TiO2表面に吸着しにくい単純なアルコールである

ため 6)、光触媒酸化実験の優れたモデル物質として頻繁に広く使用されている 7) - 11)。活性

酸素種であるスーパーオキシドアニオンラジカル（・O2
-）、過酸化水素（H2O2）、一重項酸

素（1O2）、ヒドロキシルラジカル（HO・）が光触媒表面で生成されることが知られている

12) , 13)。アナターゼ型 TiO2を使用すると、正孔反応に加えて、表面にトラップされ安定化さ

れた H2O から生成されたヒドロキシルラジカルが主に TiO2 表面の物質と反応する 14)。IPA
は、次の式（4-1）－（4-3）に示すように、TiO2の存在下で紫外線（波長 < 390 nm）にさ

らされることにより生成されるヒドロキシルラジカルを介した酸化分解により分解される

15) - 18)： 
TiO2 + hν（<390 nm） → TiO2（h+ + e−）     (4-1) 
TiO2（h+）+ OH− → TiO2 + HO・       (4-2) 
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TiO2（h+）+ H2O → TiO2 + H+ + HO・      (4-3) 
以前の研究（気相での UV / TiO2反応による VOC 分解 19）および超音波と光触媒を組み

合わせた VOC 分解 20)）によると、水溶性の高い物質は、光触媒反応で生成したヒドロキシ

ルラジカルによって積極的に分解される（式（4-2）および（4-3））。水に懸濁した TiO2を

使用すると、その後の触媒の回収が複雑になる可能性があるため、固定化 TiO2を使用する

ことが推奨される。実際、TiO2キャリアとして不織布を使用すると、水に懸濁した TiO2の

リサイクルに関連する問題を解決することが期待される。また、不織布の柔軟性により自

由に動く。ただし、TiO2の固定化は触媒の拡散を妨げ、反応効率を低下させる可能性があ

るため、上述した反応系と他の高度な酸化プロセス（AOP）の適切な組み合わせが必要で

ある。 
本研究では、モデル VOC として IPA を選択し、IPA を水に溶解した実験廃水を調製し

て、IPA の分解と無機化作用、および IPA の分解生成物である ACE の分解と無機化作用を

調査した。以前の研究 21)で開発された不織布に固定された TiO2を単独または別の AOP と

組み合わせて使用し、IPA および ACE の分解と両方の速度定数を調査した。特に、オゾン

（O3）と過酸化水素（H2O2）の反応であるペロキソンプロセスと組み合わせた UV 光照射

下での TiO2の不織布キャリアの使用を調査した 5), 22) - 27)。オゾンは、オゾンマイクロバブ

ル（O3MB）の形で反応器に運ばれた。これは、MB の形態で供給することが、O3と TiO2

および/または H2O2との反応を効果的に促進すると考えられているためである 28)。実際に

は、マイクロバブルの大きな比表面積 29)、低い液相上昇速度 29)、および高い内圧 29)により、

マイクロバブルは物質輸送に効果的な手段となり 30)、O3MB を AOP に組み込むと排水浄

化などの効果が高まる 29), 31) - 33)。最後に、最も効果的な AOP の組み合わせを使用して、IPA
と ACE が完全に無機化される条件を明らかにする。 
 

4–2 材料と方法 

4–2–1 実験方法 

バッチ式光触媒反応器のセットアップを Fig. 4-1 に示す。PYREX ガラスで作られた反応

器は 4 L の容量を持ち、液相分解に使用される従来の反応器とは異なる。反応器は、水中

の紫外線透過率を高めるために使用される 9 本の石英製ロッド（50×10 mm）で構成され

ている。反応器の中央に配置された 8 W UV ランプ（GLK8MQ、三共電気、神奈川県、日

本）は、254 nm の波長の光をロッドから全方向に放射する。石英ロッド反応器の詳細な構

造と石英ロッドの効果は、他の論文で説明されている 4)。IPA 水溶液および ACE 水溶液は、

それぞれ和光純薬工業（大阪、日本）から調達した高純度 IPA（99.9％）および ACE（99.5％）

を使用して調製した。IPA 濃度を約 40 ppm に設定した水溶液（4L）を、さまざまな実験条

件下で反応を開始した。Degussa P25 TiO2光触媒（日本エアロジル、東京、日本）は液相で

多数の OH ラジカルを生成できるため、P25 TiO2粒子をポリオレフィンベースの不織布（日

本バイリーン、東京、日本）に担持させた 34)。P25 TiO2の結晶構造は、アナターゼ：ルチ

ル組成比が 80：20 で、電子と正孔の再結合が最小である 35)。不織布への TiO2の担持方法
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は、TiO2が分散した液相に繊維表面が溶融した不織布を浸漬し、繊維表面に TiO2粒子を担

持させた。TiO2粒子は繊維表面に均一に担持されるため、粒子は容易に剥離しない。この

研究では、厚さ 21 mm（TiO2重量：5.1 g / m2）の TiO2担持嵩高不織布（TP）を光触媒不織

布として使用した。TiO2光触媒の有効表面積は 80％以上であり、UV ランプから放射され

る 254 nm の光が TiO2光触媒に確実に照射されるように、TiO2-TP 不織布をすべての石英

ロッドに巻き付けた。オゾンは、254 nm（メイン）と 185 nm（5％以下）の 2 つの発光波長

を持つ UV254 + 185ランプ、または O3ジェネレーター（ED-OG-R 3Lt、エコデザイン、埼玉、

日本）を使用して、純粋な O2ガスから生成させた。得られた O3ガスは、実験で低濃度ま

たは高濃度として使用された。MB は加圧溶解型マイクロバブル発生器（OM4-MDG-045
（OG）、オーラテック、福岡、日本）を使用して、生成させた。H2O2を使用する場合、高

純度 H2O2水溶液（30％、和光純薬工業、大阪、日本）を使用して所定の濃度に調製し、反

応器に加えた。実験中、水温は常に確認され、反応器内で（25±2）℃に保持した。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 4-1 Representation of the experimental setup. 1: Microbubble generator. 2: Water inlet. 3: Water 
outlet. 4: O3 generator. 5: UV lamp (wavelengths: 254 nm and 185 nm). 6: UV lamp (wavelength: 
254 nm). 7: Reactor (volume: 4 L). 8: TiO2 immobilized nonwoven fabric (TiO2-TP). 9: Sampling 
port. 10: Flowmeter. 11: Manifold. 12: N2 cylinder. 13: O2 cylinder. 
TiO2-TP: titanium dioxide immobilized within a thick-pleated-type fabric. 
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4–2–2 分析方法 

IPA および ACE の濃度は、フレームイオン化検出器付きガスクロマトグラフ（HP6890, 
Agilent, CA, USA）を用いて測定し、検量線から定量した。ガスクロマトグラフのオーブン

温度プログラムは次のとおりとした：50℃（7.3 分）、40℃ / min で 200℃（3 分）まで加熱

し、サンプル注入量は 0.5μL だった。総炭素および総有機炭素（TOC）の含有量は、TOC
分析装置（TOC-VCPH、島津、京都、日本）を使用して決定した。TOC 分析を実行する前に

サンプルから無機炭素を除去するために、0.5 mL の 1 N HCl を検体サンプル（5 mL）に加

え、その後振盪した。分解速度を評価するための IPA、ACE および TOC の濃度比は、それ

ぞれ式（4-4）－（4-6）によって算出した：  
IPA concentration ratio = C (IPA) t / C (IPA) max      (4-4) 
ACE concentration ratio = C (ACE) t  / C (ACE) max     (4-5) 
TOC concentration ratio = C (TOC) t  / C (TOC) max     (4-6) 
さらに、これらの分解速度の時間経過を使用して、擬一次速度定数を次の式から計算し、

各実験条件で比較した： 
Ln C(IPA)t  = －kIPA  t＋Ln C(IPA)max       (4-7) 
Ln C(ACE)t  = －kACE t＋Ln C(ACE)max       (4-8) 
Ln C(TOC)t  = －kTOC t＋Ln C(TOC)max       (4-9) 
ここで、C(IPA)maxと C(TOC)maxは、それぞれ IPA と TOC の最大初期濃度を示している。C(ACE)max

は、実験中の最大 ACE 濃度を示す。C(IPA)t、C(ACE)t、C(TOC)tは、反応開始後の時間 t での IPA、

ACE、TOC の濃度を示す。kIPA、kACE、および kTOCは、それぞれ IPA、ACE、および TOC の

擬 1 次速度定数である。 
ガスおよび水中の O3濃度は、それぞれオゾンモニター（EG-700 EIV、荏原実業、神奈川、

日本）およびヨウ素滴定法を使用して測定した。ガス中の低濃度および高濃度の O3の濃度

は、それぞれ 79.3 ppm（UV254 + 185ランプで 0.1 L / min の速度で生成）および 851 ppm（O3

ジェネレーターで 0.5 L / min の速度で生成）であった。生成された O3はマイクロバブル発

生器に運ばれ、そこから O3MB として反応器内で発生させ、反応器内での O3の効果的な分

散と溶解が達成された 36)。反応器への O3MB 供給時の純水中の低濃度および高濃度 O3の

濃度は、それぞれ 2ppm および 62 ppm となり、水中での O3の濃度は 4 時間安定であるこ

とを確認した。 
 

4–3 結果と考察 

4–3–1 TiO2 嵩高不織布の性能 

Fig. 4-2 に示すように、IPA 分解反応の効率は、TiO2-TP 不織布を使用し UV 照射下で調

査した。実験開始時の pH は 7.0 で、実験中において pH 制御は行われなかった。 
TiO2-TP 不織布は、最大 30 時間にわたって十分に高い IPA および ACE 分解速度を示し

たが、TOC 濃度は実験開始後すぐに一時的に増加し、その後徐々に減少した。TOC のこの
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一時的な増加は、不織布に起因していたと考えられる。TiO2粒子を繊維表面に担持させた

際、不織布に厚みがあるため、繊維全ての全体を覆うことができなかった（ただし、TiO2

光触媒の有効表面積は 80％を超えていた）。したがって、ポリオレフィン系不織布の繊維

がわずかに露出していたと考えられた。UV 光照射が露出した繊維部分に照射されること

によって、繊維自体が分解または溶出し、TOC の値が上昇したと考えられる（ポリオレフィ

ンは UV 光に対する耐性が低い）。 
この条件では、IPA の完全な分解が 40 時間以内に達成された。IPA の分解は実験開始後

10 時間まで非常に急速に進行し、その後、ACE 濃度が急速に増加した。本実験条件におけ

る 10 時間経過後前後では、IPA と ACE の分解が一時的に競合反応になり、IPA の分解効率

が低下したと仮定できる。事実、IPA がほぼ完全に分解した後、ACE 濃度は急激に減少し

た。 
前述のように、この研究で使用された反応器は、TiO2-TP 不織布で覆われた 9 本の石英

ロッドを備えており、不織布に照射された UV 光が効果的に使用された。さらに、TiO2-TP
不織布は厚みを持つため、繊維間の距離が広く、UV 光が繊維の奥深くまで届く可能性が

あった。IPA は 254 nm の UV だけではほとんど分解されないため 37)、IPA は光触媒反応に

よって生成されたヒドロキシルラジカルによって分解されたと考えられる。反応性が高い

ヒドロキシルラジカルは寿命が非常に短く、有機化合物がヒドロキシルラジカルによって

酸化分解されるためには、ヒドロキシルラジカルが生成される触媒の近傍に有機物が近付

く必要がある。上記の結果は、9 本の石英ロッドと TiO2-TP 触媒を備えた反応器からなる

構成は、水溶性 IPA 分解を効果的に提供することを示している 4)。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 4-2 Time dependences of the IPA, ACE, and TOC concentrations under UV/TiO2-TP conditions. 
Initial IPA concentration: 40 ppm; C: concentration; Cmax: maximum initial concentration; UV/TiO2-
TP conditions: reaction conditions whereby the reactor contains titanium dioxide immobilized within 
a thick-pleated-type fabric and is irradiated with UV light. 



90 

4–3–2 低濃度 O3MB / UV / TiO2-TP 条件下での IPA 分解 

Fig. 4-3 は、UV 照射、TiO2-TP 不織布と低濃度 O3マイクロバブルを組み合わせた条件

（低 O3MB / UV / TiO2-TP）での IPA 分解反応の結果を示している。低濃度 O3ガスは 79.3 
ppm であった。低 O3MB / UV / TiO2-TP 条件下で測定された IPA、ACE、および TOC 分解

反応の擬 1 次速度定数は、O3の非存在下の条件下で測定された定数よりも、それぞれ 2.3、
1.3、5.4 倍高かった（Fig. 4-2 に示すグラフを比較参照）。この結果は、O3濃度が低濃度で

あっても供給されることにより、IPA 分解が促進し、IPA から形成された分解生成物の無機

化作用も強化できることを示している。特に、IPA と TOC の除去率は互いに大きく異なっ

ていた。さらに、以前に報告されているように、ペロキソンプロセスにおいては、酸性条

件下であると反応が抑制され、中性からアルカリ性条件であると加速されるという報告が

ある 38), 39)。実験開始時の pH は、オゾンが供給された実験条件下でも約 7.0 であり、この

条件で O3が効果的に機能したことが示された。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 4-3 Time dependences of the IPA, ACE, and TOC concentrations under low O3MB/UV/TiO2-
TP conditions (O3MB: ozone microbubble). Initial concentration of IPA: 40 ppm; initial 
concentration of ozone in water: 2 ppm; C: concentration; Cmax: maximum initial concentration; low 
O3MB/UV/TiO2-TP conditions (the low concentration of O3 was 79.3 ppm): reaction conditions 
whereby the reactor contains titanium dioxide immobilized within a thick-pleated-type nonwoven 
fabric and is irradiated with UV light in the presence of low-concentration ozone microbubbles. 
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O3をマイクロバブルの形で溶液に供給すると、O3が溶液全体に広く均一に分散し、O3と

光触媒が接触する確率が高くなると予想される 40)。ヒドロキシルラジカルは 254 nm の UV
光の照射により O3から触媒的に生成されるため（方程式（4-10）－（4-12）を参照）24), 41)

－45)、IPA の分解はそれらのヒドロキシルラジカルと光触媒反応により生成されるものの相

乗効果により促進されると考えられる。さらに、IPA の分解後、ヒドロキシルラジカルは

ACE などの中間生成物の分解にも寄与するため、TOC が減少し、IPA の無機化が進行する

19)。 
 
O3 / UV 反応 
O3 + hν(< 320 nm) → O + O2       (4-10) 
O + H2O → H2O2       (4-11) 
H2O2 + hν(< 310 nm) → 2HO・      (4-12) 
式（4-11）を介して反応器内で H2O2が形成されると、O3も存在しているためペロキソン

反応が起こる。その結果、ヒドロキシルラジカルが形成され（式（4-13）－（4-18）を参照）、

IPA の分解に寄与していると想定される 46), 47)。 
 
ペロキソン（H2O2-O3）反応 
H2O2 ⇄ H+ + HO2

−       (4-13) 
HO2

− + O3 → HO2・ + O3
-・      (4-14) 

HO2・ ⇄ O2
−・ + H+       (4-15) 

O2
−・ + O3 → O2 + O3

−・      (4-16) 
O3

−・ + H+ ⇄ HO3・       (4-17) 
HO3・→ HO・ + O2       (4-18) 

 

4–3–3 低濃度および高濃度の O3条件下で行われる O3MB / UV / TiO2-

TP 反応の有効性の比較 

Fig. 4-4 は、UV / TiO2-TP 条件下で供給される O3MB の O3濃度を低濃度および高濃度に

変えて行った IPA 分解実験の結果を示している。結果は、高濃度の O3MB を反応器に供給

しても、IPA 分解反応速度は増加しなかったことを示した。それどころか、低 O3MB 濃度

条件下と比較すると分解速度は低下する傾向があった。したがって、反応器内で発生する

IPA 分解は O3による直接分解が主ではないと考えられた。IPA 分解は主に、光触媒から生

成されるヒドロキシルラジカルとの反応、UV / O3による反応、H2O2とのペロキソン反応

による結果であると結論付けた（式（4-10）－（4-18）参照）。また、高オゾン濃度条件下

においては、O3はヒドロキシルラジカルスカベンジャーとして作用することが報告されて

いる（式（4-19）および（4-20）参照 48)）： 
HO・ + O3 → O2 + HO2・      (4-19) 
HO2・ + HO・ → H2O + O2      (4-20) 
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Fig. 4-4 Time dependence of the IPA concentration measured under low or high O3MB/UV/TiO2-TP 
conditions.  
Initial concentration of IPA: 40 ppm; initial concentration of ozone in water: 2 ppm (low 
O3MB/UV/TiO2-TP conditions, the low concentration of O3 was 79.3 ppm) or 62 ppm (high 
O3MB/UV/TiO2-TP conditions, the high concentration of O3 was 851 ppm); C: concentration; Cmax: 
maximum initial concentration; high O3MB/UV/TiO2-TP conditions: reaction conditions whereby 
the reactor contains titanium dioxide immobilized within a thick-pleated-type nonwoven fabric and 
is irradiated with UV light in the presence of high-concentration ozone microbubbles; low 
O3MB/UV/TiO2-TP conditions: reaction conditions whereby the reactor contains titanium dioxide 
immobilized within a thick-pleated-type fabric and is irradiated with UV light in the presence of low-
concentration ozone microbubbles. 
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高濃度 O3MB / UV / TiO2-TP 条件下で溶液中に存在する O3の量は H2O2の量を超えるた

め、ペロキソンプロセスは主要なヒドロキシルラジカル生成反応にはならない 49), 50)。ここ

で、O3および HO・について IPA、および IPA の分解の生成物、HO・、H2O2との反応によ

る擬 1 次速度定数 k（M-1・s-1）の値を Table 4-1 に示す 24), 51) - 53)。Table 4-1 から、IPA と O3

の間の直接反応は非常に遅い。また、O3とヒドロキシルラジカルとの反応は早いため、高

O3濃度の条件下の場合、優先的に反応する。したがって、高濃度 O3MB / UV / TiO2-TP 条

件下においてで実験した場合、O3濃度が高いため、反応器内にて存在できるヒドロキシル

ラジカルの量の減少し、IPA の分解が抑制されると仮定できる。ただし、H2O2 / O3モル比

（RM）の値が、一般的なオゾンと H2O2が関与するペロキソンプロセスに適したレベルに

維持された場合、ヒドロキシルラジカルを効果的に生成できる。これを考慮して、溶液中

の H2O2の濃度を変化させて実験を行った。 
 

Table 4-1 Pseudo-first-order rate constants, k（M−1･s−1), of the reactions of HO･and O3 with a 

number of potential substrates 

 IPA ACE 
Acetic  

acid 

Oxalic  

acid 

Formic  

acid 
HO・ H2O2 

HO・ 3.1 × 109 8.3 × 107 1.6 × 107 1.4 × 106 1.3 × 108 5.5 × 109 2.7 × 107 

O3 1.9 3.2 × 10−2 <3 × 10−5 4 × 10−2 5 1.1 × 108 5.5 × 106 
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4–3–4 IPA 分解のための最適な H2O2 / O3MB モル比 

高濃度の O3MB 条件下において O3を溶解させ 62 ppm（水中）の濃度で安定していた溶

液に、さまざまな量の H2O2を追加し、実験を行った。その実験条件下で測定された IPA の

擬一次速度定数の値を比較する。最適なペロキソンプロセスの RM値は 0.5〜1.5 の範囲で

あることが報告されているため 49)、RM値を 0、0.77、1.37、および 3.1 に相当する量の H2O2

を反応器に追加した。当然、RM = 0 は、O3（O3MB の形式）のみが溶液に供給される条件

に対応する。各 RMで測定された擬一次速度定数の値を Fig. 4-5 に示す。 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 4-5 Values of the pseudo-first-order rate constant of IPA decomposition for different values of 
the H2O2/O3 molar ratio (RM) in high O3MB conditions (the high concentration of O3 was 851 ppm). 
Initial concentration of IPA: 40 ppm. High O3MB conditions: reaction conditions whereby the supply 
of ozone microbubbles to the reactor solution was such that the initial water concentration of ozone 
was 62 ppm. 
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IPA は RM = 0 でほとんど分解されなかったが、RM値 0.74 および 1.37 で実験を開始して

から 6 時間後に化合物の 90％（またはそれ以上）が分解された。さらに、その時の IPA 分

解の疑一次速度定数の値は、約 0.35 で最大に達した。我々の結果は、以前に報告されたよ

うに、ペロキソンプロセスの最適な RM値が 0.5 から 1.5 の範囲であることと一致している

49)。さらに、RM = 3.1 では、実験開始から 6 時間後に分解された IPA は 80％をわずかに下

回り、擬一次速度定数の値は約 0.25 であった。そのため、H2O2（溶存オゾンの濃度に対し

て H2O2が高濃度で存在する場合）は、式（4-21）および（4-22）54)で説明されているよう

に、H2O2がヒドロキシルラジカルスカベンジャーとして機能する。 
HO・ + H2O2 → H2O + HO2・      (4-21) 
HO2・ + HO・ → H2O + O2      (4-22) 
ここで、以前行った実験結果である UV / TiO2粉末（1 g / L）システムおよび低 O3MB / 

UV / TiO2-TP 条件（O3ガスは低濃度の 79.3 ppm）と、H2O2 /高 O3MB 条件下で得られた結

果とを比較した。IPA 分解の疑一次次速度定数の最大値は、Fig. 4-5 に示すように、それぞ

れ約 0.206 と 0.159 だった。最適な RM値（つまり、0.74、1.37）を使用し、H2O2 /高 O3MB
条件下での分解速度と比較すると、以前の結果より数倍速くなることが示された。おそら

く、UV / TiO2粉末および低 O3MB / UV / TiO2-TP 条件下では、光触媒反応は本質的に不均

一であり、反応部位が UV 光の照射領域に限定される。そのため、反応サイト（つまり、

触媒表面）への汚染物質（IPA）の輸送が、反応速度に大きく影響される。また、O3を反応

場へ追加すると、ヒドロキシルラジカルの形成が促進されるが、低オゾン濃度では、IPA 分

解反応速度に寄与する効果はわずかである。逆に、最適な RM値で高濃度のオゾンを含む溶

液に H2O2を加えると、ペロキソンプロセスが発生する。この反応は本質的に均一であるた

め、この場合、ヒドロキシルラジカルは液相全体に生成され、IPA 分解反応を劇的に促進す

ると考えられる。 
 

4–3–5 TiO2 担持不織布を使用した最適な RM値 

Fig. 4-5 に示すデータから明らかなように、この研究で使用した反応器の最適な RM値は、

測定された IPA 分解速度定数に基づいて決定された。ただし、254 nm の UV 光照射下で

TiO2担持不織布を付与したシステムにおける最適な RM値の評価に関する研究は報告され

ていない。ここでは、H2O2 /高 O3MB / UV / TiO2-TP 条件下にて行われた実験で、IPA 分解

反応の速度定数が RM値によってどのような影響を受けるか調査した。以前の実験（Fig. 4-
5 を参照）と同様に、RM値は 0、0.77、1.37、および 3.1 に設定した。この一連の実験結果

を Fig. 4-6 に示す。 
H2O2 /高 O3MB / UV / TiO2-TP 条件下で測定された IPA 分解速度定数と RMのプロット

は、0.5 から 1.5 の範囲にピークを持つペロキソン反応の最適な RM値とほぼ同様の特徴を

示した。これは、H2O2 /高 O3MB 条件下で実行された実験で得られた対応するプロットに

見られた時と同様である。この挙動は、254 nm の UV 光照射や TiO2-TP 条件が加わっても、

RM = 0 では、過剰量の O3によって、ヒドロキシルラジカルがスカベンジングにより除去さ

れたためと説明できる。ただし、IPA 分解速度定数は、H2O2 /高 O3MB 条件下よりも H2O2
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と TiO2-TP 条件が加わった H2O2 /高 O3MB / UV / TiO2-TP 条件下の方が高かった。特に、

RMの値が 0.77 よりも 3.1 の方が、より高い反応率を示した。これは、UV 照射時に過剰の

H2O2からヒドロキシルラジカルが生成されると考えられているためであり（反応（10）－

（12））、これは、H2O2は O3よりも急速に光分解してヒドロキシルラジカルを生成するた

めである 23)。 
Fig. 4-6 に示すように H2O2 /高 O3MB / UV / TiO2-TP 条件下で最適な RM値 = 1.37 で測定

された IPA 分解の速度定数は、H2O2 /高 O3MB 条件下で測定された結果より約 5.2 倍も高

かった。H2O2 /高 O3MB / UV / TiO2-TP 条件下でヒドロキシルラジカルを生成する方法に

は、ペロキソン反応、UV 光と H2O2の反応、UV 光と O3の反応、および光触媒反応が含ま

れる。ここで、TiO2-TP はすべての石英ロッドに巻き付けられ、UV 光が O3および H2O2の

分解よりも光触媒反応により効果的に寄与するように設計している。さらに、光触媒は IPA
の分解を促進するだけでなく、得られた分解生成物の無機化も促進していたが、IPA の分

解速度は分解生成物の存在下で比較的改善された。H2O2 /高 O3MB / UV / TiO2-TP 条件下

で測定された ACE および TOC の分解反応の速度定数は、H2O2 /高 O3MB 条件下で測定さ

れた結果よりもそれぞれ 4.3 倍および 5.5 倍高かった（図示せず）ことがわかった。した

がって、H2O2 /高 O3MB / UV / TiO2-TP 条件は、IPA から形成された分解生成物の分解と無

機化を促進する。O3または H2O2濃度のどちらかが過剰な場合、余剰種はヒドロキシルラ

ジカルスカベンジャーとして作用するため、これは常に問題になる。したがって、適切な

RM値を決定することが重要である。我々の結果は、RM = 1.37 が最適であることを示唆し

ている。IPA は ACE 分解とともに、不織布に TiO2を固定し、適切な RM値で石英ロッドに

不織布を巻き付けるという方法を適用することにより、完全に分解できることを実証した。

さらに、TOC も削減されるため、これは IPA の無機化作用を促進できる優れた方法である。 
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Fig. 4-6 Pseudo-first-order rate constants for IPA decomposition under the conditions of (◇) the 
peroxone process with UV/TiO2-TP (H2O2/high O3MB/UV/TiO2-TP) or (●) the peroxone process 
only (H2O2/high O3MB).  
Initial concentration of IPA: 40 ppm; initial concentration of ozone in water: 62 ppm. H2O2/high 
O3MB (the high concentration of O3 was 851 ppm): reaction conditions whereby the aqueous 
solution present in the reactor contained hydrogen peroxide and high-concentration ozone supplied 
in microbubble form; H2O2/high O3MB/UV/TiO2-TP: reaction conditions whereby the reactor was 
kept under UV-light irradiation and contained an aqueous solution comprising hydrogen peroxide, 
high-concentration ozone supplied in microbubble form, and titanium dioxide immobilized within a 
TP nonwoven fabric; RM: molar ratio of H2O2/O3. 
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4–3–6 H2O2 / O3MB / UV / TiO2-PET 条件下での IPA 分解 

前の実験までに使用されたポリオレフィンタイプの不織布は、紫外線に対する耐性が低

く、4.3.1 節で説明したように少量の有機成分が溶出していた可能性があった。そこで、改

善のため、UV 耐性の高いポリエチレンテレフタレート（PET）（TiO2-PET 不織布）に TiO2

を担持させ、IPA 分解実験を行った。不織布が異なることを除けば、TiO2を担持させる方

法と反応器に取り付ける方法は、TiO2-TP 不織布と同様である。TiO2-TP 不織布と TiO2-PET
不織布の特性を Table 4-2 に示す。また、RM値を 1.37 に設定した H2O2 /高 O3MB / UV / 
TiO2-PET 条件下での IPA 分解実験の結果を Fig. 4-7 に示す。 
 

Table 4-2 Characteristics of the nonwoven fabrics used in this study 

Nonwoven fabric material TiO2-TP TiO2-PET 

Photocatalyst weight (g / m2) 5.1 5.2 

Thickness width (mm) 18 14 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 4-7 Time dependences of the concentrations of IPA, ACE, and TOC under conditions whereby 
a TP polyethylene terephthalate-based nonwoven fabric not containing a flame retardant was used to 
immobilize titanium dioxide in a reactor kept under UV-light irradiation and containing an aqueous 
solution comprising hydrogen peroxide and high-concentration ozone (the high concentration of O3 
was 851 ppm) supplied in microbubble form.  
Initial concentration of IPA: 40 ppm; initial concentration of ozone in water: 62 ppm; molar ratio of 
H2O2/O3: 1.37; C: concentration; Cmax: maximum initial concentration. 
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本実験の結果、IPA は 2 時間後に完全に分解し、ACE は 20 時間後に完全に分解された。

さらに、TOC 濃度も時間とともに著しく減少した。ACE もポリオレフィン繊維を使用した

場合、20 時間以内に完全に分解されたが、TOC 濃度の大幅な低下は PET を使用した場合

にのみ達成された。これらの結果は、H2O2 /高 O3MB / UV / TiO2-PET 条件が本実験系にお

いて最適であることを示している。また、TOC の結果より、PET ベースの不織布で構成さ

れた TiO2を使用すると、ACE 分解後に生成される分解生成物が効果的に分解されたことが

わかる。これはおそらく、PET ベースの素材がポリオレフィンよりも硬いため、水のバル

ク中から光触媒表面に汚染物質が比較的スムーズに輸送されるためであると考えられる。

つまり、ポリオレフィンは比較的柔らかく、ポンプなどの流動により水中で動いてしまう

ため、UV 照射が安定しにくい。一方、PET はその硬さの影響により水中で安定しており、

その表面に UV 光が安定して照射されることにより、光触媒反応が効果的に進行する。た

だし、PET を使用した場合でも、TOC 濃度は約 20％までは減少するがその後停滞してお

り、有機物質を完全に分解することはできないようである。ここまでの結果について、ACE
と TOC の分解速度定数の相関関係を、TiO2ベースの光触媒の存在下と非存在下について

Fig. 4-8 にプロットした。 
TiO2の非存在下では、ACE と TOC の分解速度間の相関度は高かったが、TiO2の存在下

では減少し、実験条件によって変動する傾向が見られた。この結果は、TiO2を担持した不

織布の基材から有機物質が溶出していることによって説明できる。特に TOC 濃度の変動に

関して、ポリオレフィンベースの不織布を使用して得られた結果（Fig. 4-2）と、PET ベー

スの不織布を使用して得られた結果（Fig. 4-7）を比較すると、上記の効果がポリオレフィ

ンの使用に起因することを示している。これらの結果は、TiO2の担持に使用される不織布

の組成が、TOC 除去の有効性に影響を与える重要な要因であることも示唆している。本実

験における結果はまた、PET がある程度の UV 耐性を示しているため、PET 素材が優れて

いることを実証している。将来、不織布に担持された TiO2光触媒が有機汚染物質の完全分

解に使用される場合、基材の選択が重要なパラメーターになりうることが示唆されている。 
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Fig. 4-8 Relation between the pseudo-first-order rate constants of the TOC and ACE decompositions 
in all the performed experiments.  
Initial concentration of IPA: 40 ppm; initial concentration of ozone in water: 62 ppm; H2O2/O3 molar 
ratio: 1.37. 
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4–4 第 4 章まとめ 

この研究では、不織布に担持された TiO2、O3MB、および H2O2を使用して、水に溶解し

た IPA の完全な分解を調査した。本実験結果より、得られた結論は以下の通りである。 
（1） TiO2-TP 不織布を使用して、IPA を完全に分解した。不織布の表面および内部への効

果的な紫外線照射が重要であることが示唆された。 
（2） 不織布に担持された TiO2を含む反応器に O3MB を供給すると、O3MB がない場合

に比べて IPA 分解速度が 2 倍以上になった。この結果は、溶液中の O3の均一な分散

によって説明できる。これは、O3MB を使用することで得られ、式（4-10）－（4-12）
の O3に対する UV 放射の影響により、ヒドロキシルラジカルの生成が増加するため

である。 
（3） さまざまな O3濃度で行われた分解実験の結果、酸化剤が特定の条件下でヒドロキシ

ルラジカルのスカベンジャーとして作用する可能性があることを確認した。実際、

IPA 分解率は、高 O3ガス濃度ではまったく改善しなかった。 
（4） H2O2を反応器内に添加すると、高 O3MB のみの条件と比較して、IPA 分解速度が約

10 倍向上した。さらに、以前に報告されたように、ペロキソンプロセスの最適な RM

値が 0.5〜1.5 の範囲にあることを本実験系においても確認した 49)。その条件に TiO2

担持不織布を組み合わせ、RMを 1.37 に調整して H2O2 /高 O3MB / UV / TiO2-TP 条

件下で測定したところ、IPA 分解速度定数は最も高い結果を示した。これは、RM値

の最適範囲（0.5〜1.5）内であった。さらに、高 O3MB のみの条件と比較すると、

H2O2 /高 O3MB / UV / TiO2-TP 条件では IPA の分解速度が約 5.2 倍上昇した。 
（5） UV 照射による有機成分の溶出を抑制するために、ポリオレフィン繊維の代わりに

PET ベースの不織布を使用した場合、2 時間後に完全な IPA 分解が観察され、20 時

間後に ACE が完全に分解した。TOC 濃度は、時間とともに減少する顕著な傾向も

確認できた。この実験結果は、テストされたすべての条件の中で最良の結果であっ

た。この結果は、適切な TiO2基材を選択することの重要性と、TiO2担持不織布を使

用する場合、TOC 分解速度を過小評価する可能性を示唆している。 
 

不織布の素材を慎重に選択する必要があるが、TiO2を不織布に担持し、石英ロッドの周

りに配置するこの方法は、O3MB、H2O2などを使用した AOP による水中の有機汚染物質の

分解における反応種の制御に優れていた。したがって、スクラバーなどで回収された水の

再循環および産業廃水浄化技術に役立つことが期待される。 
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第 5 章 マイクロバブルを使用した水/油カラムに

よるガス状および粒子状汚染物質の液相への捕捉

に関する研究 
――――――――――――――――――――――――――――――――――――――― 

5–1 はじめに 
 有機溶媒を使用する工場やバイオマス、化石燃料などの燃焼過程において大量に発生す

るガス状汚染物質や粒子状汚染物質には、揮発性有機化合物(VOC)や多環芳香族炭化水素

(PAH)など大気汚染や健康被害を引き起こす原因物質を多く含まれている 1) - 6)。VOC は一

般に、化学プラント、塗装および印刷プラント、洗浄プロセスのある工場の反応およびコー

ティングプロセスで溶媒として使用される 7)。それらは大気中で非常に反応性が高く、光

化学オキシダントや浮遊粒子状物質などの有害物質を生成する 8), 9)。さらに、すす、金属粒

子、オイルミストなどの粒子は、さまざまな運転プロセス中に排出される 10)。 
 VOC および粒子状汚染物質の除去には多くの手法があるが、効果的な方法の 1 つに

ウェットスクラバー法が挙げられる 10) - 15)。多くの研究者が吸収法によるガス状汚染物質の

除去を調査しており、吸収剤の種類と潜在的な組み合わせが広く研究されている。汚染物

質は、それらをさまざまな吸収剤にバブリングし、水/油または油/水エマルジョンなどの気

泡塔に噴霧し、油と水の混合物にバブリングまたは噴霧するか、界面活性剤溶液を使用し

て、いくつかの有機溶媒を使用して除去できる 16) - 31)。 
 スクラバー法（湿式、サイクロン、ベンチュリ、乱流）、電気集塵機法、バグハウスフィ

ルター法、およびその他の類似プロセスは、微粒子汚染物質の捕捉法として知られている

13)。Lee ら（2013）は、0.95 μm より小さい粒子を除き、ウェットスクラバーはベンチュリ

スクラバー、静電集塵機、バグハウスフィルターなどの高エネルギースクラバーとほぼ同

じくらい効果的であると報告した 13)。粒子は、慣性による衝突（≧10 μm）、表面張力によ

る遮断（1.0-0.1 μm）、および拡散による捕集（≦0.5 μm）によって液体に閉じ込められる

32)。そのため、湿式スクラバー法を使用して微粒子（≤1.0 μm）を除去することは困難であ

る。これは、慣性衝突が発生しないためである。Cadavid-Rodriguez ら（2014）は、気泡カ

ラムを使用した水中の超微粒子の捕捉効率は、捕捉効率が 1.0μm より小さくなったときに

低下し、約 0.2 μm の最小値を示したと報告した。ただし、小さな粒子の効率は徐々に増加

した 10)。 
 現時点では、ガス状汚染物質の物理的特性（親水性、疎水性など）またはその粒子サイ

ズに依存しないマルチキャプチャー方法は存在しない。したがって、マイクロキャプチャー

（MB）のマルチキャプチャー法としての潜在的な使用を調査した。 MB の特性（比表面

積が大きい、液体の上昇速度が遅い、内部圧力が高いなど）は、材料の輸送、気泡内の気

体の液相への溶解の促進、気泡間の分散性の向上に効果的である 33) - 36)。多くの研究者は、

いくつかの産業プロセスにおけるマイクロバブルの応用に関する上記の機能を採用してい
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る 37) - 43)。 
 この研究では、MB を使用してガス状および粒子状汚染物質を水に導入し、捕集効率を

評価した。その後、油性物質を水面に添加し、捕獲効率の改善を調べた。ガス状汚染物質

の捕捉効率に対する油の種類（菜種油、鉱油、シリコン油、オレイン酸）の影響も調査し

た。最後に、長期間（24 日間）連続的な捕捉実験を実行して、開発されたメソッドの性能

を経時的に評価するために、優れた捕捉効率を持つ 2 種類の油状物質を選択した。 
 

5–2 材料と方法 

5–2–1 トルエンガス捕捉実験方法 

トルエンガスを捕捉するための実験概略図を Fig. 5-1 に示す。10 L の超純水を Pyrex 容

器に入れ、そこに MB 発生器（M2-MS / PVC、Nanoplanet Research Institute、大分、日本）

を設置した。油性物質を追加する場合は、超純水の表面に 400 mL を追加する。MB 発生方

式では、高速せん断方式を採用しており、MB 発生器に水と空気を同時に供給し、ノズル内

で水と空気の速度差を発生させる。MB 発生器から水と空気が放出されると、空気が細か

くせん断されて MB が生成される。Pyrex 容器、ポンプ、および MB 発生器は、塩化ビニル

パイプを介して接続され、ポンプで液体を循環させた。液体流量は 5.5 L / min に設定され、

この値はすべての実験で採用された。 
MB 発生器に供給されるエアー配管はガス成分が配管に吸着されにくいポリテトラフル

オロエチレン（PTFE）製とした。コンプレッサーから生成された空気は、流量コントロー

ラー（MQV、アズビル、東京、日本）によって 0.2 L / min の流量に調整され、温度制御さ

れた恒温装置内に設置されたインピンジャー内を通過した。以下に詳述するように、液体

トルエンをインピンジャーに入れ、トルエン蒸気を発生させたのち、空気を通過させるこ

とにより規定濃度のトルエンガスを生成した。そのトルエンガスを MB 発生器に導入する

ことにより、トルエンガスを含む MB を生成した。高濃度のトルエンガス（10000ppm）は、

液体トルエン（99.5％、和光純薬、大阪、日本）で半分満たされたインピンジャーに多孔性

ポリテトラフルオロエチレン（PTFE）チューブを浸し、液体トルエンを揮発している中、

多孔性 PTFE チューブに空気を流すことにより生成させた。温度制御された恒温装置の温

度と、液体トルエンに浸された PTFE チューブの長さを変えることにより、トルエンガス

の濃度を調整した。一方、低濃度のトルエンガス（40ppm）は、空気とバランスのとれた標

準ガスをシリンダーから直接供給した。 
MB との比較のため、ミリメートルオーダーとセンチメートルオーダーの気泡を生成す

るためのガラスフィルターと直管をそれぞれ反応器に設置し、MB と同じ実験条件下でト

ルエンガスを気泡として導入した。投げ込み式クーラー（TRL-107 NHF、トーマス、東京、

日本）が反応器内に設置され、水温は 10℃、25℃、および 50℃±3℃で一定に保持させた。 
実験は、反応器内の温度を一定に調整した後、Fig. 5-1 中の SP1 のトルエンガス濃度が安

定した時点から実験を開始した。 
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Fig. 5-1 Schematic diagram of the experimental setup for capturing toluene gas used in this study.  
C: cooler; CA: compressor air; FC: flow controller; FM: flow meter; MB: MB generator; P: pump; 
R: regulator; RM: rotameter; SP: sampling port; T: thermometer; TC: temperature-controlled 
chamber; V: valve. 
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5–2–2 粒子状汚染物質捕捉実験方法 

 粒子状汚染物質を捕捉するための実験概略図を Fig. 5-2 に示す。10 L の超純水を Pyrex 容

器に入れ、MB 発生器を設置した。油性物質を追加する場合は、超純水の表面に 400 mL を

追加する。MB 発生器、ポンプ、配管の場所、および液体の流量は前節と同じだが、ガス供

給ラインは粒子生成ラインへ変更している。 
MB 発生器に供給されるエアー配管は、粒子が通過する部分は導電性チューブであり、

他の部分はチューブへのガスおよび粒子の吸着を抑制する PTFE チューブである。超微粒

子カーボンは、カーボンパーティクルジェネレーター（GFG-1000、PARAS、バーデンヴュ

ルテンベルク、ドイツ）を使用して生成させた。粒子濃度を 106 / cm3に調整し、凝集粒子

のメジアン径を約 200 nm に調整した。アルゴン（99.999％、鈴木商館、東京、日本）はア

ルゴンシリンダーから供給され、フローコントローラーによって制御される 0.2 L / min の

流量で粒子生成中へのキャリアガスとして使用した。MB との比較のため、ミリメートル

オーダーとセンチメートルオーダーの気泡を生成するためのガラスフィルターと直管をそ

れぞれ反応器に設置し、MB と同じ実験条件下で超微細炭素粒子を気泡に導入した。投げ

込み式クーラーは反応器に設置され、水温は 25℃±3℃で一定に保持させた。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 5-2 Schematic diagrams of the experimental setup for capturing ultrafine carbon particles used 
in this study.  
Ar: argon cylinder; C: cooler; D: Diffusion dryer; FC: flow controller; G: GFG-1000; MB: MB 
generator; P: pump; S: SMPS; SP: sampling port; T: thermometer; V: valve. 
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5–2–3 捕捉効率の算出方法 

フレームイオン化検出器付ガスクロマトグラフ（GC-FID）（HP 6890、Agilent、CA、米国）

を使用してトルエン濃度を測定した。また、スキャンニングモビリティパーティクルサイ

ザー（SMPS Model-3034、TSI、ミネソタ、米国）を使用して、各微粒子サイズの数濃度を

スキャンし超微粒子炭素粒子の総数濃度を測定した。この測定結果をもとに、式（5-1）か

ら捕捉効率を算出した。 
      (5-1) 
 

ここで、C0は上流で測定された初期濃度、Ctは下流で測定された時間 t での濃度である。 
この研究では、C0はサンプリングポート 1（Fig. 5-1 および 5-2 の SP1）の結果であり、

Ctは t 時間後のサンプリングポート 2（Fig. 5-1 および 5-2 の SP2）の結果である。 
気中のトルエン濃度はサンプリングポイント（SP1、SP2）からシリンジを使用して採取

し、GC-FID でトルエン濃度を測定した。また、液中に留まっているトルエン濃度を測定す

るために、水からサンプリングを行った。油性物質が添加された場合、水、油および水と

油の界面の 3 か所からそれぞれサンプリングを行った。液中試料の分析では、水層からサ

ンプリングした試料はそのまま GC-FID に直接注入し、油中および水と油の界面からサン

プリングした試料はエタノール（99.5％、和光純薬、大阪、日本）で抽出した後、GC-FID
に注入してトルエン濃度を測定した。GC-FID カラムには InertCap Pure Wax（30.0 m×250 
m×0.5 m）を使用し、キャリアガスにはヘリウムガスを使用した。トルエンガスのサンプ

ル注入量は 0.5 mL、水またはエタノールは 2μL とした。GC-FID のオーブン温度プログラ

ムは次のとおり：70℃（7.0 分保持）、30℃ /分（2.3 分）の昇温速度で 200℃まで加熱させ

た。 
一方、SMPS は、微分移動度アナライザー（DMA）と凝縮粒子カウンター（CPC）を組

み合わせて、約 10 nm から約 1 µm の粒子サイズ分布を短時間で測定する装置である。DMA
は分級器であり、1 µm 未満の多分散微粒子から均一なサイズの粒子を抽出する。CPC の原

理は、1-ブタノールの過飽和蒸気で満たされた空間に粒子を流して粒子を成長させ、それ

によって粒子サイズを大きくすることである。そして、光散乱法を使用し、粗く成長した

粒子を測定する。特定の粒子サイズの粒子数を DMA で分類し、粒子サイズの範囲全体で

CPC によって数を測定することにより、粒子サイズの分布が測定された。 
捕捉効率のすべての測定において、測定値の再現性は高かった。ただし、サンプリング

の測定時間がサンプリングごとに異なるため、測定結果にはエラーバーは表示していない。 
水中のモデル気相汚染物質の捕捉に対する標的ガス種の影響が最初に調査され、まず親

水性 2-プロパノールが容易かつ完全に捕捉されることが証明された。多くの産業で使用さ

れ、気相で大気中に放出される疎水性物質であるトルエンが、気体汚染物質として選択さ

れた 26), 31)。さらに、自動車の排気ガスまたはバイオマスの燃焼による超微粒子カーボン粒

子の生成に基づいて、微粒子物質として超微粒子カーボン粒子が選択された 44), 45)。 
MB を生成するための報告された方法論には、気泡崩壊型（せん回流型およびベンチュリ

型）、圧力溶解型、および超音波型が含まれる 20), 46) - 48)。気泡崩壊型と圧力溶解型でトルエ

100
C

CC (%) efficiency Removal
0

t0 ×
−=　
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ンを MB に変換し予備実験を実施した。予備実験の結果より捕捉効率が高かった、気泡崩

壊型を採用した。さらに、MB の有用性を評価するために、MB 発生器と同様に、ガラス

フィルターとガラスチューブを反応器に取り付けた。ミリメートルオーダーのバブル

（MMB）とセンチメートルオーダーのバブル（CMB）が生成され、反応器内に設置し、捕

捉効率を比較した。 

5–2–4 油状物質 

この研究では、液相の気体状トルエンの捕捉効率を高めるために、油性物質が追加され

た。予備実験では、50 mL（水の 0.5％体積分率）、200 mL（2％）、400 mL（4％）、および 3 
L（30％）の菜種油を加えて、マイクロバブルを使用したガス状トルエンの捕捉について調

査した。4 日後、ガス状トルエンの捕捉効率は、3 L で 90％、400 mL で 80％、200 mL で約

20％、50 mL で約 20％であった。Dumont and Andres（2012）は、水/シリコンオイル混合物

でのスチレン吸収実験を実施した。彼らは、シリコンオイルの割合（体積分率 2％、10％、

20％の実験）の物質移動係数は水よりも高いと報告したが、吸収効率は体積分率に依存し

なかった 25)。本研究では、少量の油性物質でも十分な物質移動を実現するために 400 mL の

油を使用することとした。 
油状物質の選定条件として必要な特性 19), 30), 31)は、（i）汚染物質は吸収液に対する十分な

溶解性を持っていること、（ii）低粘度（高物質移動速度）、（iii）低揮発性（蒸発による吸収

液の損失が少ないこと）、（iv）毒性、火災、爆発の危険性がないこと、（v）比較的低コスト

である。さらに、油は水面に添加されるため、その比重は水の比重よりも低いことが不可

欠である。これらの特徴に基づいて、菜種油（7％飽和脂肪酸、日本のスーパーマーケット

から購入）、鉱油（SUPERHYDRO-A-46、出光興産、東京、日本）、シリコンオイル（KF-96-
100 cs、信越化学、新潟、日本）、および高純度オレイン酸（60.0％、和光純薬工業、大阪、

日本）が油性材料として選択され、実験に使用した。Table 5-1 に各油の詳細を要約する。 
 

Table 5-1 Physicochemical properties of oils used in this study  
Specific gravity [-] Kinetic viscosity [mm2/s]  

25℃ 25℃ 10℃ 

Rapeseed oil 0.912 59.6 119 

Mineral oil 0.87 97.3 248 

Silicon oil 0.965 100  

Oleic acid 0.890 27.7  
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5–3 実験結果と考察 

5–3–1 ガス状物質捕捉に与える気泡径の影響（油状物質未添加） 

発生した気泡の直径に基づいて、ガス状トルエンの捕捉効率を評価した。MB と比較し

て、MMB、CMB はそれぞれガラスフィルターとストレートチューブを使用して生成され、

同様の実験を行った。反応器内の液温は 25℃±3℃、ガス流量は 0.2 L / min で、オイルは添

加していない。結果を Fig. 5-3 に示す。ガス状トルエンの捕捉効率は、MB で最も高く、

MMB および CMB で著しく低かった。MB と MMB の気泡の違いは、液体の上昇速度の違

いと気液接触面積の違いによる可能性がある。気泡サイズが小さくなると、上昇速度と気

泡サイズの比率が小さくなることが知られている 49)。気泡の上昇速度は、ストークスの法

則を使用して決定できる（式（5-2））。 

𝑉𝑉 =
1

18
×  𝑔𝑔

𝑑𝑑2

𝑅𝑅
,             (5 − 2) 

ここで、V（m / s）は 気泡の上昇速度、g（m / s2）は重力加速度、d（m）は気泡の直径、

v’（m2 / s）は水中の粘度を表す。すなわち、気泡直径が 1mm の MMB の場合、上昇速度は

約 544mm / s となり、50 μm の MB の場合、上昇速度は約 1.4 mm / s となる 49)。本研究で

使用したパイレックス容器の高さは 340 mm であり、この上昇速度の差が顕著に影響した

ものと考えられる。さらに、気液の接触面積は気泡径が小さいほうが大きくなることから、

これも MB による捕捉効率が高かった理由であったと推察される。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 5-3. Capture efficiencies of toluene gas under MB, MMB, and CMB conditions.  
Toluene gas concentration: 40 ppm; water volume (without oil): 10 L; pump flow rate: 5.5 L/min; 
air flow rate: 0.2 L/min; and temperature: 25 °C ± 3 °C.  



113 

5–3–2 粒子状物質捕捉に与える気泡径の影響（油状物質未添加） 

粒子状物質である炭素系ナノ粒子の捕捉効率を気泡径の観点から評価した。炭素系ナノ

粒子を 106 /cm3含む気体を調製し、反応器内に導入した。反応器内温度は 25 ± 3℃に保ち、

気体流量は 0.2 L/mim、油状物質は未添加である。なお、MB と比較するため CMB、MMB
についても同様の実験を行った。 

Fig. 5-4 に水中導入前の炭素系ナノ粒子の個数濃度分布（Fig. 5-4(a)）と、MB、MMB、
CMB にて水中導入し、0.5 時間と 3 時間経過後の個数濃度分布の比較（Fig. 5-4(b)）を示す。

また、Fig. 5-5 に MB、MMB、CMB での 0.5 時間と 3 時間経過後の捕捉効率を示す。 
MB、MMB、CMB の気泡径が小さい順に高い捕捉効率を示した。超微小粒子に対する高

効率捕捉において最も影響を与える因子は、5-3-1 節と同様に、気泡径および滞留時間で

あったと考えられる。拡散吸収係数と滞留時間は気泡径に反比例することが報告されてお

り 10)、本研究でも同様に、反応器内に炭素系ナノ粒子含有気体を MB、MMB、CMB とし

て導入した際、MB、MMB、CMB の気泡径が小さい順に高い捕捉効率を示した。これは、

気泡の大きさが小さくなるにつれて、気泡の上昇速度が減少し、気泡の滞留時間が増加す

ることにより、水との接触効率が向上し、捕捉効率が大きくなったと考えられる。特に MB
で導入した条件では、全粒径において効率的に捕捉できていることが見て取れる。また、

Fig. 5-5より、捕捉開始から 0.5時間と 3時間経過したときの捕捉効率を比較すると、MMB、
CMB では、時間経過による捕捉効率の減少が大きく見られたのに対し、MB ではほとんど

違いが見られなかった。これにより、MB を用いたとき、粒子の捕捉は捕捉時間に影響され

ず、連続的な捕捉が可能であることが示唆された。実際、10 時間の捕捉効率を測定したと

ころ、大きな変動はなく、ほぼ 100 %の捕捉効率を維持した。 
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Fig. 5-4 Particle size distributions of ultrafine carbon particles. (a) Generated ultrafine carbon 
particles measured at the reactor inlet and (b) size distributions of ultrafine carbon particles after 
introduction into water as each bubble, measured at the reactor outlet after 0.5 h and 3.0 h. Number 
concentration of ultrafine carbon particles: 106/cm3; water volume (without oil): 10 L; pump flow 
rate: 5.5 L/min; air flow rate: 0.2 L/min; and temperature: 25 °C ± 3 °C. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 5-5 Comparison of capture efficiencies for ultrafine carbon particles under CMB, MMB, and 
MB conditions after 0.5 h and 3.0 h. Number concentration of ultrafine carbon particles: 106/cm3; 
water volume (without oil): 10 L; pump flow rate: 5.5 L/min; air flow rate: 0.2 L/min; and 
temperature: 25 °C ± 3 °C. 
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5–3–3 水温の影響（油状物質未添加） 

一般的に非極性気体の溶解度は、温度が高くなるほど小さく、温度が低くなるほど大き

くなる。そこで、トルエンガスの水中捕捉に与える濃度影響を評価するために、水槽温度

を 10 ± 3℃の低温状態と、水槽温度 25 ± 3℃における実験条件と捕捉効率を比較した。

各温度における 40 ppm のトルエンガスの捕捉効率の経時変化を Fig. 5-6 に示す。また、導

入トルエン濃度を約 10,000 ppm に上げた際の両温度における捕捉効率の経時変化を Fig. 5-
7 に示す。 

Fig. 5-6 より、導入トルエン濃度が低濃度であれば水温が 10℃の条件の時、捕捉開始か

ら 5 時間経過しても、捕捉効率は 80%以上を保っていた。その後、20 時間経過後も捕捉効

率はほとんど下がらず、70%近くの高い値を示していた。水温の 10℃条件と 25℃条件での

捕捉効率を比較すると、捕捉開始から 5 時間経過後では 10℃の条件のほうが 25℃の条件よ

り 2 倍ほど高い捕捉効率を示した。 
Fig. 5-7 より、導入トルエン濃度が 10,000 ppm の場合には 40 ppm の場合に比べ、水温が

10℃の条件でも捕捉効率は低下する傾向を示した。ただし、水温が 10℃の条件と 25℃の条

件での捕捉効率を比較すると、捕捉開始から 5 時間経過後では 10℃の条件のほうが 25℃の

条件より 6 倍ほど高い捕捉効率を示した。一般的にトルエンなどの VOC ガスのように蒸

気圧が高く、疎水性の非極性気体は、温度が高くなるほど顕著に溶解度が小さくなる。こ

の各温度条件における溶解度の差が、このような捕捉効率の差を生みだしたと考えられる。

よって MB 導入においては溶解度の影響を強く受けるものと考えられ、より低水温条件を

用いることで、水中へのガス捕捉を高効率に行える可能性が示唆された。 
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Fig. 5-6 Effect of water temperature on capture efficiency for 40 ppm of toluene gas. 
Toluene concentration: 40 ppm, water volume: 10 L (without oil), Pump flow rate: 5.5 L/min, Air 
flow rate: 0.2 L/min, temperature condition: 10°C±3°C or 25°C±3°C 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 5-7 Effect of water temperature on capture efficiency for high-concentration toluene gas without 
oily substances. Toluene gas concentration: 10,000 ppm; water volume (without oil): 10 L; pump 
flow rate: 5.5 L/min, air flow rate: 0.2 L/min, and temperature: 10°C ± 3 °C or 25 °C ± 3 °C. 
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5–3–4 水中への連続捕捉実験（油状物質未添加） 

水中へのトルエンガスの捕捉状況がより詳細に把握できるように、トルエン濃度を約

10,000 ppm、水温を 10 ± 3℃の低温条件に設定し、トルエンガスの長時間水中捕捉実験を

行った。トルエンガスの捕捉効率と水中のトルエン濃度の経時変化を Fig. 5-8 に示す。捕

捉効率は時間経過とともに減少し、約 20 時間後以降は 10％を下回った。また、20 時間経

過以降、反応器内が白濁化する傾向が見られ、水中トルエン濃度が 900 ppm 前後で一定し

た。J. Polak and B. C. Y. Lu（1973）は、トルエンの水中の溶解度は、0℃で 724 ppm、25℃
で 573 ppm と報告している 50)。今回の結果は水温が 10℃であったが、これらの濃度を超え

ていた。このことから、白濁していた原因は、トルエンの水への溶解度は飽和に達し、そ

れ以降供給されるトルエンが水中から気相へ抜け出せない（上昇速度が遅いため水表面へ

到達できない）ため、MB 同士が水中で合一して、MB のサイズが大きくなり、実験室内の

光によって反射し白濁化して見えていたと推察される。分析時において、シリンジを用い

て採取された水は直接 GC-FID の注入口へ導入される。この際、シリンジ針の口径は MB
より十分に大きいため、トルエンガスを含んだ MB も分析していると考えられるため、溶

解度以上のトルエン濃度となったと考えられる。そこで、水表面へトルエンが到達するこ

とを遅らせることが出来れば、トルエンを水中へ捕捉することができるだろうと考え、水

表面に油状物質を添加する実験を行った。添加する油状物質は 400 mL（水に対して体積分

率が 4％）であり、油状物質を 100％使用するオイルスクラバーと比較すると格段に少なく、

循環ポンプなどの動力も少なくて済むため、非常に有用な利用方法であるといえる。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 5-8 Change in toluene capture efficiency and its concentration in water over time.  
Toluene concentration: 10,000 ppm; water volume (without oil): 10 L; pump flow rate: 5.5 L/min, 
air flow rate: 0.2 L/min, and temperature: 10 °C ± 3 °C. 
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5–3–5 油状物質の添加効果 

5–3–5–1 水温による影響 

油状物質添加の条件下において、水温の違いが捕捉効率に与える影響を調査した。温度

10、25、50 ± 3℃に保った反応器内に 400 mL の菜種油を添加し、約 10,000 ppm のトルエ

ンガスを導入した。その結果を Fig. 5-9 に示す。 
油状物質を添加していない水のみの結果（Fig. 5-7 参照）に比べて、温度が低いほど捕捉

効率が高いという同様の結果に加え、顕著な捕捉効率の向上が確認された。10℃条件にお

いては実験が 12 時間経過しても、捕捉効率がほぼ 100％を維持していた。25℃と 50℃の条

件においては 10℃の条件と比較すると、捕捉効率は時間とともに低下したが、25℃条件に

おいては、Fig. 5-7 の油を添加しない条件で 6 時間経過後の捕捉効率が 20％であったのに

対し、菜種油を添加すると捕捉効率は 80％であった。 
ここで、10 ℃条件での実験中の様子を Fig. 5-10 に示す。MB を用いた場合、水層とその

上の油層との間の界面でエマルション層が形成されることが確認された。エマルション層

の形成により、エマルション層では油の特性が大きく変化する。例えば、安定したエマル

ション層は 60－80％の水を含むため、元の量の 2 倍から 5 倍の物質量が増加し、油の粘度

が数 100 から約 100,000 mPa･s に変化する 51)。また、エマルション自体の特長として、エ

マルション中に含まれる油を揮発させることなく保持できることや 51)、気液交換を行う表

面積が増加するため対象物質の吸収処理量が増加すること 52)、などが挙げられる。本研究

においても、上述のようなエマルションの生成効果により、高効率捕捉を行うことができ

たと推察される。一方、気泡径が大きい場合や温度が高い場合（25℃や 50℃）では、油状

物質を水表面に添加してもエマルション層の形成は確認されなかったことから、これが捕

捉効率を維持できなかった原因と考えられる。 
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Fig. 5-9 Comparison of capture efficiencies for high-concentration toluene gas under low (10 °C), 
middle (25 °C), and high (50 °C) temperature conditions.  
Toluene concentration: 10,000 ppm; water volume (with oil): 10 L; oil type: rapeseed oil; oil volume: 
400 mL; pump flow rate: 5.5 L/min; air flow rate: 0.2 L/min; and temperature: 10 °C ± 3 °C. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 5-10 Formation of the Emulsion phase at the water-oil interface at 10 °C ± 3 °C. 
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5–3–5–2 粒子状物質の捕捉効率への影響 

捕集媒体に水のみを用いた場合、または菜種油 400 mL を表面に添加した水を用いた場

合について、炭素系ナノ粒子を MB 化導入した際の捕捉効率の経時変化を測定した。その

結果を Fig. 5-11 に示す。導入した粒子状物質の濃度は 106 /cm3であり、ガス流量は 0.2 L/min
で一定であった。また、捕集媒体の温度条件は 25 ± 3℃とした。 

炭素系ナノ粒子に対して MB 化導入による捕捉実験を行った結果、水のみを用いた場合

（Fig. 5-5）と同様にほぼ 100%の捕捉効率が達成でき、捕集媒体に菜種油を添加したこと

による影響は確認されなかった。 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 5-11 Comparison of the capture efficiencies of ultrafine carbon particles trapped in water with 
or without rapeseed oil on the water surface.  
Number concentration of ultrafine carbon particles: 106/cm3; liquid volume condition: 10 L (without 
oil) or 10 L (with 400 mL rapeseed oil); pump flow rate: 5.5 L/min; air flow rate: 0.2 L/min; and 
temperature: 25 °C ± 3 °C. 
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5–3–5–3 油状物質種の影響 

水表面へ油状物質を添加することで、トルエンガスの捕捉が格段に向上することが示さ

れたが、トルエンガスの捕捉効果は油状物質によって異なると推測される。そこで、選定

した 4 つの油状物質（菜種油、鉱油、シリコンオイル、オレイン酸）をそれぞれ添加し、

液中におけるトルエン濃度および捕捉効率を調査した。各油状物質の水表面への添加量は

400 mL とし、約 10,000 ppm のトルエンガスを MB 化して導入した。その際のトルエンガ

スの捕捉効率および水中トルエン濃度の経時変化を Fig. 5-12 (a), (b) にそれぞれ示す。ガス

流量は 0.2 L/min で一定とし、液温は 10 ± 3℃に保った。 
96 時間（4 日間）経過後の捕捉効率は菜種油≒鉱油＞シリコンオイル＞オレイン酸（Fig. 

5-12 (a)）、水中のトルエン濃度は菜種油＞オレイン酸＞シリコンオイル＞鉱油（Fig. 5-12 
(b)）の順となった。 
菜種油とオレイン酸はエステル結合（－COO－）とカルボキシル基（－COOH）をそれぞ

れ持つため、構造中に極性の大きい部位が存在する。ここで、極性部位を持つ菜種油とオ

レイン酸は、水層とその上に添加した油層の間にエマルション層が形成されていることを

目視にて確認できた。このエマルション層の形成により、MB が気液界面（油層表面）へ到

達するまでに、水槽、エマルション層、油層を通過することとなり、液中における滞留時

間が長くなり、トルエンガスが液中へ捕捉されやすくなったものと推察される。また、E. 
Dumant and H. Delmas（2003）は、水中油型エマルションが形成されるとトルエンガスとの

接触効率が向上すると報告しており 53)、本研究において、菜種油の捕捉効率が高かったこ

とは、水中油型エマルションの形成があったためと考えられる。一方、オレイン酸は実験

中に黄色から茶色に変色した。これは、オレイン酸は純度が高いため、添加物を含む他の

油よりも酸化されやすく、オレイン酸が劣化したものと推察でき、これが実験後半の急激

な捕捉効率の低下をもたらしたと考えられる。MB の導入はコンプレッサーエアーを使用

していたため、MB 内部にはトルエンガスの他に窒素と酸素も含まれている。エマルショ

ンへのバブリングによる酸素供給は、酸素の物質移動速度を高めるとの報告があることか

ら 21)、本研究ではこの酸素がオレイン酸と結合し、オレイン酸を劣化させたものと考えら

れる。一方、菜種油も酸化されていると考えられるが、B. Ozturk and D. Yilmaz は、新鮮油

と廃食用油を用いてトルエンの吸収実験を行った結果、吸収率に大きな違いはないと報告

しており 54)、本研究でも同様に菜種油にはある程度の抗酸化作用があったものと推察され

る。 
鉱油とシリコンオイルはともに直鎖アルカンであり、トルエンを溶解しやすい構造を持

つ油である。油中へのトルエン等の VOC 吸収は油の粘度が低いほど吸収効率が高くなる

との報告がある 54)。鉱油とシリコンオイルの 10℃における粘度を比較すると、シリコンオ

イルの方が、粘度が低かった（鉱油:248 mm2/s（Table 5-1）、シリコンオイル: 137.2 mm2/s55)）。

しかし、鉱油の方がシリコンオイルよりも高い捕捉効率を示した。これは、シリコンオイ

ルの比重によるものと考えられる。液温 10℃におけるシリコンオイルの比重は 0.982 であ

り 55)、水の比重は 0.9998 である 56)。MB を導入したことにより発生する容器内部の水流に

よって、比重の近いシリコンオイルと水との界面が乱された。そのため、水表面を覆って

いたシリコンオイルの一部が失われ、MB がシリコンオイル中を通過せず、直接気液界面
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に到達し、トルエンが気中へ放出され、捕捉効率が下がったと推察される。 
菜種油と鉱油の捕捉効率について、菜種油は 48 時間経過後まで捕捉効率が約 100％を示

していたことに対して、鉱油は 24 時間経過後より捕捉効率が 100％を維持できなかった。

これは、粘度による影響であると考えられる。鉱油と菜種油の 10℃における粘度を比較す

ると、菜種油の方が、粘度が低かった（Table 5-1 より、菜種油：119mm2/s、鉱油:248 mm2/s）。
そのため、菜種油中での VOC の拡散性が高くなり 54)、吸収効率が高くなり 54)、捕捉効率

を高い状態で維持できたと考えられる。 
菜種油と鉱油の 96 時間経過後の捕捉効率はほぼ同等であったが、水中のトルエン濃度は

全く異なる傾向を示した。菜種油を添加した条件の水中トルエン濃度は 4000 ppm ほどで

あったのに対し、鉱油を添加した際の水中トルエン濃度は、油無添加時の水中トルエン濃

度と同等の 500 ppm 程度（トルエンの水中溶解度は 25℃で 573ppm50））であった。水中で

のトルエン濃度が高かったことについて、エステル結合（－COO－）をもつ植物油は、極

性があり、水分子と水素結合を形成する傾向があり 57)、水温 23℃における溶解量は、鉱油

より植物油の方が 20 倍高い 58)という報告がある。本研究において、菜種油を添加した条

件では、水中へ菜種油が溶解し、そこへトルエンも捕捉され、水中でのトルエン濃度が増

加したと考えられる。 
鉱油に対するトルエン捕捉は、エマルション生成が見られなかったことから、油中への

捕捉が主であることが示された。Suhartono ら（2012）は、バブルカラムまたは濡れ壁カラ

ムを用いたトルエンガスの吸収実験を行い、植物油より潤滑油の方がトルエンの吸収能力

は高いと報告 59)しており、本研究においても同様の傾向であった。 
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(a) 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
(b) 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 5-12 Time dependences of (a) toluene capture efficiency and (b) toluene concentration in the 
water under the different oil conditions. 
Toluene concentration: 10,000 ppm, Liquid volume: 10 L (with oil),  
Oil type condition: Rapeseed oil, Mineral oil, Silicon oil, Oleic acid, 
Oil volume: 400mL, Pump flow rate: 5.5 L/min, Air flow rate: 0.2 L/min, temperature: 10°C±3°C 
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5–3–5–4 連続捕捉に与える影響 

24 日間の長期間捕捉実験を行い、捕捉効率の経時変化を調査するとともに、液相中での

トルエンの挙動について調査した。使用した油状物質は 5-3-5-3 節で捕捉効率が最も良かっ

た菜種油と鉱油の 2 つを選択した。この 2 つの油は変圧器油やディーゼルエンジンといっ

た異なる分野においても研究され、使用されている 60), 61)。そこで、菜種油と鉱油を捕捉水

表面にそれぞれ 400 mL 添加した条件において、約 10,000 ppm のトルエンガスを MB 化導

入し、ガス流量は 0.2 L/min で一定とし、液温は 10 ± 3℃に保った。前節同様、菜種油は

水層とその上の油層の間にエマルション層が形成され、これは実験終了時まで形成されて

いた。一方、鉱油ではエマルション層の形成は確認されなかった。また、どちらの条件に

おいても、時間経過とともに液中（水層、エマルション層、油層）を通過した MB 同士が

合一し、油層上部に泡沫が確認できた。4 日経過後には油層上部全体が泡沫で覆われ、これ

は実験終了時まで覆われていた。液相中でのトルエンの挙動を調査するため、一定時間経

過ごとに、水層、エマルション層（鉱油系潤滑油では確認できていないため、水油界面付

近）、油層、泡沫層をそれぞれサンプリングした。捕捉効率およびトルエン濃度の経時変化

を Fig. 5-13, 5-14 (a), (b) にそれぞれ示す。なお、実験時の液面高さは、泡沫層が形成され

たため、気液界面は徐々に高くなっていた。12 日間経過後までに実験開始時より 2～3cm 
程度上昇していたが、それ以降の 24 日間経過まではほとんど液面高さおよび泡沫層の高さ

に変化は見られなかった。 
ここで、泡沫について、外観は静止しているように見えた。泡沫を形成している泡膜液

は絶えず流下、排液、蒸発、破壊を伴うことが知られており 62)－66)、これらが絶えず起きな

がら、動的に非平衡状態であったと考えられる。経時変化における泡沫層高さには変化が

見られなかったことから、泡沫層の形成と泡沫の破壊は平衡状態に保たれていたと推察さ

れる。 
菜種油と鉱油ともに捕捉効率は時間経過に伴い減少したが、水中のトルエン濃度は全く

異なった傾向を示した。捕捉開始 24 日後の菜種油を添加した際の水中トルエン濃度は

15,000 ppm ほどであったのに対し、鉱油を添加した際の水中トルエン濃度は 1500 ppm で

あり、10 倍ほど菜種油の方が高い結果を示した（Fig. 5-13）。これは、前節にて考察した通

り、水へ溶解した菜種油によってトルエンが捕捉された影響によると考えられる。 
24 日経過後の液中トルエンのエリア値（濃度）は、菜種油は油≫泡沫＞界面（Fig. 5-14 

(a)）、鉱油は泡沫≒油≫界面（Fig. 5-14 (b)）の順となった。油層および泡沫層のトルエンの

エリア値（濃度）を比較すると、どちらも鉱油が菜種油より高い値を示していた。菜種油

を用いた場合には、水中と油中のトルエン濃度は実験開始から 16 日後には一定値となり、

捕捉効率は時間経過に伴い減少し続けた。菜種油は前述した通り水へ溶解し、そこでトル

エンを捕捉するが、水中トルエン濃度も一定値となっていることから、飽和に達している

と考えられる。同様に、最も濃度の高かった油層部分のエリア値（濃度）も 16 日以降停滞

傾向になっていることから、菜種油は油層も水層も飽和に達している可能性が示唆された。

また、泡沫層とエマルション層はトルエン濃度が増加傾向にあるが、トルエンガスの捕捉

効率は減少し続けていた（Fig. 5-13 参照）。この理由は次のように考えられる。泡沫層のト

ルエン濃度は油層と同等まで増加しており、ほぼ飽和に達しているものと推察される。こ
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れにより、捕捉効率は低下する一方で、泡沫は生成と崩壊を繰り返していることから、崩

壊時に捕捉していたトルエンガスを一定濃度、放出してしまっている可能性がある。一方、

エマルション層はトルエン濃度が増加していてもその濃度は油層の値と比較すると一桁小

さく、これは菜種油の量が少なかったため、捕捉効率への寄与は小さかったと考えられる。 
一方、鉱油を用いた場合には、油層と泡沫層のトルエン濃度は 24 日経過後も上昇傾向に

あり、捕捉効率は 16 日以降、ほぼ一定値（約 40%）をとる傾向を示した。鉱油では、液相

中でエマルションを形成せず、水への溶解性も低いことからトルエンは油層に集中的に捕

捉される。ここで、直鎖アルカンで非極性の特性を持つ鉱油は、同様に非極性物質である

トルエンに対する溶解量が、極性部位を持つ菜種油と比べて大きい。Fig. 5-14（b）より、

油層および泡沫層のトルエン濃度は 8 日目より直線状に上昇しているため、鉱油中のトル

エン濃度はまだ飽和に達していないと考えられる。また、泡沫層の濃度も上昇し続けてい

た。泡沫の泡膜の安定性には、排液、変形、粘度、表面弾性、反発力などが寄与すること

が知られている 62)。排液、変形によって泡膜が薄膜化され、その後破壊するが、その破壊

を遅らせるパラメーターの一つとして粘度が挙げられる 62)。10℃における鉱油系潤滑油の

粘度は菜種油の 2 倍であるため泡膜が安定しており、破壊する前にトルエンが油層へ捕捉

されたと考えられる。したがって、鉱油系潤滑油中のトルエンが飽和に達していないこと

と、鉱油系潤滑油の粘度が高く、油層での上昇速度が遅い（式（5-2）より）ことで、泡沫

の破壊を遅らせることができているために、油層および泡沫層でのトルエンの捕捉が続き、

捕捉効率が一定値を維持できたと考えられる。 
また、トルエンを捕捉した油について、回収し再生することが可能である。既往の研究

では、加熱蒸留 30)や吸着材の加熱／蒸気によるストリッピング 22)が知られている。B. Ozturk 
and D. Yilmaz は、高温または真空下でストリッピングによって吸収液から VOC の脱着を

報告している 54)。また、R. Hariz らはトルエンを吸収させた油を熱再生し、再利用した際

の再生効率を報告している 24)。彼らによると、熱再生した油は新鮮油を使用した時と同じ

再生効率であったと報告している。従って、本研究にてトルエンを捕捉した油も同様の手

法により再生し、再利用することは可能であると考えられる。 
ここで、菜種油は鉱油より少し安価であるが、どちらも入手は容易である。菜種油は Fig. 

5-12 の結果より 72 時間程度までは非常に高い捕捉率を維持していたことから、3 日間程

度の短期間であれば、菜種油を使用するほうが効率は良い。また、どちらもトルエンガス

の供給と同時に酸素を供給していたが、酸素による劣化の影響は見られなかった。24 日

経過後の油中濃度分析の結果より、鉱油の結果が良かったことから、長期間のトルエンガ

ス捕捉は鉱油を用いることが良いと考えられる。 
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Fig. 5-13. Change in toluene capture efficiency (C.E.) and toluene concentration (T.C.) in the 
trapping water over time, using different oil types.  
T.C.: 10,000 ppm; liquid volume (with oil): 10 L; oil type: rapeseed oil or mineral oil; oil volume: 
400 mL; pump flow rate: 5.5 L/min; air flow rate: 0.2 L/min; and temperature: 10 °C ± 3 °C. 
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(a) 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
(b) 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 5-14. Toluene intensities in the foam, oil layer, and interface using (a) rapeseed oil and (b) 
mineral oil.  
Toluene concentration: 10,000 ppm; liquid volume (with oil): 10 L; oil type: rapeseed oil or mineral 
oil; oil volume: 400 mL; pump flow rate: 5.5 L/min; air flow rate: 0.2 L/min; and temperature: 10 °C 
± 3 °C. 
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5–4 第５章まとめ 
本研究では、ガス状汚染物質と粒子状物質を水中へマイクロバブル形式によって投入し、

基礎的検討を行った。さらに、様々な油状物質（菜種油、鉱油、シリコンオイル、オレイ

ン酸）を水表面に添加し、汚染物質と粒子状物質の捕捉効率を調査した。得られた結果は

以下の通りである。 
（1） 疎水性物質であるトルエンガスに対する水中捕捉に対して、MB 化導入することに

より高い捕捉効率を達成した。さらに、水表面に油状物質を添加することで飛躍的

にその捕捉効率を高め、長時間捕捉効率を維持することに成功した。 
（2） 炭素系ナノ粒子を MB 化して水中に導入することによって、従来水中捕捉は難しい

とされてきたナノサイズの粒子をほぼ 100％水中捕捉できることが確認できた。ま

た、水表面に油状物質を添加しても捕捉効率は変わらずほぼ 100％であった。 
（3） 油状物質の添加量は少量（水に対して体積分率が 4％）でも、高効率捕捉を維持で

きることが確認できた。 
（4） 添加する油種（菜種油、鉱油系潤滑油、シリコン系潤滑油、オレイン酸）により捕

捉効率や液相への溶解傾向が異なることが確認され、特に、菜種油と鉱油系潤滑油

捕捉効率が良かった。ただし、菜種油と鉱油系潤滑油では、捕捉のメカニズムが異

なっていると考えられた。 
（5） 菜種油は水層とその上の油層の間にエマルション層を形成し、MB が油層上部の気

相へ到達するまでの滞留時間が長くなり、トルエンを捕捉した。また、菜種油の構

造上、水分子と結合して水素結合を作ることから、水層へ一部菜種油が溶解し、そ

の油にトルエンが捕捉されることによって、水中のトルエン濃度が高くなっていた。

ただし、長期間実験では油層のトルエン捕捉量が飽和に達していた。 
（6） 鉱油系潤滑油ではエマルションの形成は見られず、トルエンは油層および泡沫層に

て捕捉された。鉱油系潤滑油はトルエンと同じ非極性の特性をもつため、長期間実

験（24 日間）を行っても、一定の捕捉効率（40％以上）を維持できていた。また、

実験時の粘度が高かったため、油層での上昇速度が遅く、泡沫の破壊を遅らせるこ

とができているため、トルエンの捕捉効率が一定値を維持できたと考えられる。 
これより本手法は、親水性物質は水に対する溶解性があるため容易に水中捕捉できるこ

とを踏まえると、親疎水の物性に関係なくガス状／粒子状汚染物質を水中捕捉できる手法

であり、将来的には物性に依存しない気相汚染物質処理技術が構築できるものと期待され

る。 
 

なお、実用化について考慮すると、MB はガス流量が少ないことが課題である。一般的な

VOC を処理する方法のひとつに、熱酸化が挙げられる。工場などから排出される VOC 濃

度が低濃度であったり、VOC の濃度が時間によって変動したりする場合、熱酸化装置は補

助燃料の投入が必要となり、イニシャルコスト、ランニングコストともに莫大となる。そ

のため、熱酸化の前処理装置として、燃焼が連続的に起きるよう VOC を高濃度で安定して

導入できるような濃縮装置の設置が一般的である。濃縮装置は、吸着材の入った回転ロー
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ターを回転させ、VOC を吸着させるゾーンと、加熱により VOC を脱着させるゾーンから

構成されている。この濃縮装置では、例えば濃縮脱着後の VOC 濃度を吸着前の 5 倍にする

と、脱着後の風量は吸着風量の 1/5 となる。Yamauchi ら（2007）は、プロセス（吸着）と

再生（脱着）の風量比は 5-15 倍と報告している 67)。近年、気泡崩壊型 MB 発生ノズルには

ガスの高流量化に対応した製品もあることから、濃縮装置通過後の低風量高濃度 VOC 条

件において本研究の MB 技術は、実用化の可能性があると考えられる。 
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第 6 章 総括 
――――――――――――――――――――――――――――――――――――――― 

6–1 本研究のまとめ 
本研究は、工場などからの排気中に含まれる VOCs について、主に人体への健康影響に

ついて、個別の成分ごとに調査を行い、その危険性を指摘するとともに、VOCs の濃度や物

性ごとに一般的な除去装置の特長についてまとめた。 
そして、今後規制対象となり得る可能性がある 1,000 m3/h 程度の小規模施設を対象とし

て、一定の除去効率が見込める安価で可搬型の空気浄化手法を提案し、その効率を実験室

的に評価した。得られた知見は以下の通りである。 
 

1 低濃度非水溶性の VOC 対策としてトルエンを汚染物質に選択し、不織布 ODC と O3を

用いて、除去装置を構築し実験を行った。トルエンの分解率、分解生成物の完全な無機

化、相対湿度（RH）および UV254照射の影響に焦点を当てて調査した。この研究の結果

は、 
（1） O3は、ハニカム型 ODC の入口付近でのみ迅速に分解された。これらの結果に基づ

いて、薄く柔軟な不織布 ODC を開発した。 
（2） O3除去に必要な ODC の量は容易に決定することができ、O3濃度が低い場合でもト

ルエンを分解して OZCO によって CO2まで無機化する。 
（3） ODC 表面の水分子が O3やトルエンの吸着を妨げるため、トルエンの除去率が低下

した。 
（4） ODC 表面の湿潤条件下での UV254照射は、OH ラジカル反応を増加させることに

よってトルエンの除去および無機化率を増加させた。 
これらの結果に基づいて、OZCO による VOC ガス分解のための不織布 ODC の最も有効

な使用は、乾燥状態または湿潤状態において ODC 表面上で完全分解できる低濃度の O3と

UV 照射を組み合わせることであった。この方法は、不織布構造により VOC ガスを除去で

きる空気浄化技術として有望である。 
 

2 低濃度水溶性の VOC 対策としてイソプロピルアルコール（IPA）を汚染物質に選択し、

O3MB、光触媒担持不織布を用いて、除去装置を構築し実験を行った。低濃度水溶性 VOC
は水スクラバーより処理水側へ溶解させた後を想定し、IPA の分解率、分解生成物であ

るアセトン無機化について調査を行った。この研究の結果は、 
（1） プリーツ型 TiO2担持不織布と嵩高 TiO2担持不織布を新しく開発した。形状の違い

による光触媒反応によって IPA 除去率が向上するか確認（実験 1）を行い、嵩高 TiO2

担持不織布を用いることによって除去率が高くなることが確認できた。さらに、嵩

高 TiO2担持不織布によって、IPA とアセトンの両方が分解され、完全な分解の可能

性が示唆された。 
（2） 処理水量を大幅に増やした実験（実験 2）では、処理水の量に対して反応器の数が
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少なかったため光触媒の量が少なく、分解速度は十分ではなかった。無機化作用を

促進するためには、反応器の数を増やすことで、光触媒反応の効率を上げることが

可能になる。 
（3） 実験 2 では、O3MB の形成によって O3がタンク全体に供給され、IPA 分解に強い影

響を与えた。IPA 分解の反応速度定数は、光触媒反応のみで実験した時の約 14 倍で

あり、IPA 分解の促進が確認された。しかし、IPA 分解後のアセトンについて、その

分解は観察されなかった。 
（4） 実験 2 で実験したすべての条件の中で、最も良い IPA 分解は O3 MB、UV254、およ

び嵩高不織布の光触媒を組み合わせることによって得られた。これは、IPA が O3MB
と光触媒反応によって形成された OH ラジカルにより、タンク内および反応器内で

分解され、IPA 分解後に生成されたアセトンは、同じく OH ラジカルによって分解

される。OH ラジカルは光触媒を有する反応器内で生成されるため、TiO2担持不織

布によってアセトンの無機化と IPA の分解および無機化は、反応器の数を増やすこ

とで反応部位の触媒量をさらに増やすことができれば、より迅速に進行できる。 
 

3 上記の研究結果に H2O2を添加して、IPA の完全分解をさらに調査した。この研究結果

は、 
（1） さまざまな O3濃度（液中オゾン濃度が 2ppm、62ppm）で実施した分解実験の結果

から、特定の条件下で O3が OH ラジカルのスカベンジャーとして機能することが

確認された。実際、IPA の分解速度は、低濃度 O3MB と比較して高濃度 O3MB 条件

ではほとんど変わらなかった。 
（2） H2O2を反応器に添加した場合、IPA の分解速度は、高 O3MB のみの条件と比較して

約 10 倍向上した。さらに、ペロキソン反応の最適な RM値が 0.5〜1.5 と報告されて

いる 1)ことから、この条件に TiO2担持不織布を組み合わせ、H2O2 / 高 O3MB / UV 
/ TiO2-TP 条件として実験した。IPA 分解速度定数は、RMが 1.37 として使用された

ときに最も高い結果を示した。さらに、高 O3 MB のみの条件と比較して、TiO2担持

不織布を組み合わせた条件では、IPA 分解速度が約 5.2 倍改善された。 
（3） TiO2担持不織布の素材をポリオレフィンの代わりに PET 素材の不織布に変更して

使用した場合、2 時間後に IPA の完全分解が観察され、20 時間後にアセトンが完全

に分解された。TOC 濃度は、時間とともに減少する顕著な傾向も示した。この実験

結果は、すべての条件の中で最良の結果であった。ポリオレフィン素材を使用した

場合、TOC 濃度の低下はほとんど確認されず、ポリオレフィン素材から有機成分が

溶出する可能性が確認された。この結果は、適切な不織布素材を選択することの重

要性と、TiO2担持不織布を使用する場合の TOC 分解速度を過小評価する可能性を

示唆している。 
したがって、本技術は水スクラバーにて回収された処理水（低濃度水溶性 VOC）の再生技

術として、または産業排水浄化技術に役立つ技術として期待できる。 
 

4 最後に、高濃度 VOC 対策として、トルエンを汚染物質に選択し、ガス状汚染物質と粒
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子状物質を水中へマイクロバブリングによって投入し、液中捕捉について調査するため

に基礎的検討を行った。そこで、様々な油状物質（菜種油、鉱油、シリコンオイル、オ

レイン酸）を水表面に添加し、汚染物質と粒子状物質の捕捉効率を調査した。この研究

結果は、 
（1） 油状物質を水層の上に少量添加（水に対して体積分率が 4％）することによって、

従来難しいと考えられてきた液中におけるトルエンの高効率捕捉を維持できるこ

とが確認できた。また、ナノサイズの粒子もほぼ 100％液中捕捉できることが確認

できた。 
（2） 添加する油種（菜種油、鉱油、シリコンオイル、オレイン酸）により捕捉効率や液

相への溶解傾向が異なることが確認された。特に、菜種油と鉱油を用いた際、捕捉

効率が良かったが、菜種油と鉱油では、捕捉のメカニズムが異なっていると考えら

れた。 
（3） 菜種油は水層とその上の油層の間にエマルション層を形成し、MB が油層上部の気

相へ到達するまでの滞留時間を長くすることにより、トルエンを捕捉した。また、

菜種油の構造上、水分子と結合して水素結合を作ることから、水層へ一部菜種油が

溶解し、その油にトルエンが捕捉されることによって、水中のトルエン濃度が高く

なっていた。ただし、長期間実験（24 日間）では菜種油層のトルエン捕捉量が飽和

に達していた。 
（4） 鉱油ではエマルションの形成は見られず、トルエンは油層およびその上部に形成さ

れた泡沫層にて捕捉された。鉱油はトルエンと同じ非極性の特性をもつため、長期

間実験（24 日間）を行っても、一定の捕捉効率（40％以上）を維持できていた。ま

た、実験時の粘度が高い影響により、油層での上昇速度が遅くなり、泡沫の破壊を

遅らせることができていたため、トルエンの捕捉効率が一定値を維持できたと考え

られる。 
これより本手法は、親水性物質は水に対する溶解性があるため容易に水中捕捉できるこ

とを踏まえると、親疎水の物性に関係なくガス状／粒子状汚染物質を水中捕捉できる手法

であり、また、高濃度にも対応可能である。将来的には物性に依存しない気相汚染物質処

理技術が構築できるものと期待される。 
 
以上の結果をまとめると、本研究において単成分 VOC ガスの処理を行う場合、それぞ

れの物性と濃度によって、有効な手段を使い分けることが望ましいと考えられる。低濃度

非水溶性 VOC では、不織布 ODC と低濃度 O3と UV 照射を組み合わせた分解手法、低濃

度水溶性 VOC では、水スクラバーなどへ吸収後、吸収液を H2O2と O3MB を最適な RM比

で使用し、UV 照射と PET 素材に担持させた TiO2を組み合わせる分解手法、高濃度 VOC
では、分解よりも捕捉回収を基本とし、前処理装置として濃縮装置を通過後の空気を MB
化し、水表面に少量の油状物質を添加した液相へ導入するなどである。これら手法によ

り、VOC ガスの高効率かつ低エネルギーな分解、無機化手法、長期間の連続捕捉手法が

確立できるものと考えられる。  
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6–2 今後の展望 
近年、従来行われてきた VOC 処理について、様々な意見が出ている。吸着材である活性

炭を使用した VOC 処理においては、販売メーカーが取り扱いの中止 2)や、VOC を活性炭

に吸着させておりその後、二次処理が必要になるため本来の処理ではないといった意見が

ある 3)。また燃焼法による VOC 処理は処理後の空気が非常に高温（排熱の熱交換処理後で

あっても 120℃以上）となっており、エネルギー利用の観点から厳しい意見も聞かれる 4)。 
本研究では、濃度や物性ごとに空気浄化手法を提案し、実験室規模で効率評価を行った。

本研究の特徴を生かしながらそれぞれの手法について以下のような検討が必要であると考

える。 
低濃度非水溶性の VOC 対策について、一般的な吸着材と比較して、長寿命化の調査およ

び、オゾン濃度に関する検討が必要である。特にオゾンは人体への影響も指摘されている

ため、排オゾン濃度に関する検討は重要であると考えられる。 
低濃度水溶性 VOC 対策について、処理時間がまだ長い。そのため、さらなる処理時間の

短縮が求められる。不織布の素材を PET にすることによって IPA が 2 時間で完全分解でき

ることが確認できているが、IPA 分解後に生成する最初の中間生成物であるアセトンにつ

いての分解速度はまだ十分とはいえない。そのため、反応器形状の工夫が必要であると考

えらえれる。 
高濃度 VOC について、MB はガス流量が少ないことが課題である。一般的な VOC を処

理する方法のひとつに、熱酸化が挙げられる。工場などから排出される VOC は想定より低

濃度であったり、VOC 濃度が時間によって変動したりする場合、熱酸化装置は補助燃料の

投入が必要となり、イニシャルコスト、ランニングコストともに莫大となる。そのため、

熱酸化装置の前処理方法として濃縮装置の設置が一般的である。濃縮装置は、吸着材の入っ

た回転ローターを回転させ、VOC を吸着させるゾーンと、加熱により VOC を脱着させる

ゾーンから構成されている。このため、例えば濃縮脱着後の VOC 濃度を吸着前の 5 倍にす

ると、脱着後の風量は吸着風量の 1/5 となる。Yamauchi ら（2007）は、プロセス（吸着）

と再生（脱着）の風量比は 5-15 倍と報告している 5)。近年、気泡崩壊型 MB 発生ノズルに

はガスの高流量化に対応した製品もあることから、濃縮装置通過後の低風量高濃度 VOC に

ついて本手法であれば、実用化の可能性があると考えられる。また、本装置では、油中に

捕捉した VOC の液化回収に関する調査は行っていない。過去の文献では油中の VOC を回

収する方法は提案されている。そのため、油中に捕捉した VOC を回収することができる

と、VOC を破壊することなく、再利用する可能性も出てくる。また、VOC の回収に多大な

エネルギーがかかるようであれば、VOC 含有油をそのまま燃料として利用しても良い。油

中に捕捉した VOC の処理方法については、多角的に調査を継続する必要があると考えら

れる。 
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