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摘要:
 

为同时解决食品工业生产废弃物与低有机质剩余污泥的处理处置问题,将这 2 种废弃物进行共发酵

处理,考查不同质量比(0 ∶1. 0、0. 5 ∶1. 0、1. 0 ∶1. 0 和 1. 5 ∶1. 0)下二者共发酵系统(H0、H1、H2 和 H3 共发酵

系统)的性能。 结果表明:食品工业生产废弃物的引入会显著降低共发酵系统的水解性能,同时明显提高共

发酵系统的酸化性能,在 H3 共发酵系统中,化学需氧量(COD)和可挥发性短链脂肪酸(SCFAs)的质量浓度

均最高,分别是 H0 共发酵系统的 2. 83 倍和 2. 30 倍。 随着食品工业生产废弃物投加量的增加,NH+
4—N 的

质量浓度显著降低,H3 共发酵系统仅为 H0 共发酵系统的 31. 9%,而 PO3-
4 —P 的质量浓度因 Ca3(PO4) 2 和

CaNH4PO4 沉淀的生成保持在较低水平(≤1. 01
 

mg / L)。 此外,生物酶活性也发生了显著变化,蛋白酶、酸性

磷酸酶和丁酸激酶活性均降低,而 α-葡萄糖苷酶和碱性磷酸酶活性均升高,脱氢酶活性受食品工业生产废

弃物投加量的影响较小,乙酸激酶活性则呈先升高后降低的趋势。 适量引入食品工业生产废弃物还能促进

功能微生物 Firmicutes(产乙酸菌优势门)、Proteobacteria、Actinobacteriota 和 Bacteroidota 的富集,在 H2 共发

酵系统中,Firmicutes 的相对丰度最高,达 63. 1%。 因此,适量引入食品工业生产废弃物能够实现低有机质剩

余污泥发酵系统高效产酸的目的。
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0　 引言
 

活性污泥法是我国城镇污水处理厂采用的主

要处理方法,具有净化效果好、成本低、操作简便等

优点。 然而,在污水处理厂运行过程中,会产生大

量的剩余污泥。 据统计,我国剩余污泥年产量达到

7. 1×107
 

t(含水率 80%),而其中 80%的剩余污泥未

经过稳定化处理[1] 。 同时,大部分剩余污泥为低有

机质剩余污泥,混合液挥发性悬浮物(MLVSS)含量

与混合液悬浮物( MLSS)含量的比值<50%,这增加

了剩余污泥处理处置的难度[2] 。 污泥厌氧发酵是

一种应用广泛的污泥处理技术,可将剩余污泥中的

有机质转化为可挥发性短链脂肪酸(SCFAs) [3] 。 然

而,低有机质剩余污泥的厌氧发酵产能较低,严重
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影响了 SCFAs 的转化效率。 因此,如何提高低有机

质剩余污泥的厌氧发酵效果,已成为当前重要的研

究课题之一。
我国食品工业产生的废弃物逐年增多,该类废

弃物具有有机质含量高、易腐败、易生物降解等特

点,若不进行有效处理,其产生的臭气、废水等会造

成严重的环境污染问题。 目前,食品工业生产废弃

物的处理方法主要有填埋、 热处理、 生物处理

等[4-5] 。 其中,厌氧发酵技术处理效果好、环境影响

小,被认为是一种经济有效的有机废弃物处理方

法,而厌氧发酵也可将食品工业生产废弃物中的有

机质转化为 SCFAs。 SCFAs 不仅可作为碳源用于低

碳氮比的城市污水处理厂,解决其碳源短缺问题,
同时它也是常用的工业生产基质。 然而,食品工业

生产废弃物厌氧发酵过程中存在菌种单一、碳氮比

失衡、系统不稳定等问题。 因此,将食品工业生产

废弃物引入低有机质剩余污泥厌氧发酵系统进行

共发酵处理,既可以解决低有机质剩余污泥发酵系

统中有机质不足的问题,又能提高食品工业生产废

弃物发酵系统生物多样性、平衡发酵系统碳氮比,
将低有机质剩余污泥和食品工业生产废弃物转化

为具有更高潜在价值的 SCFAs,最终实现低有机质

剩余污泥和食品工业生产废弃物的高效处理及资

源回收的目的。
目前的研究主要集中在食品工业生产废弃物

与剩余污泥的厌氧消化处理上。 R. Vaidya
 

等[6] 研

究表明,食品工业生产废弃物能够提高剩余污泥厌

氧消化产甲烷性能。 王志华[7] 研究表明,相较于单

一发酵系统,采用剩余污泥和食品工业生产废弃物

构建共发酵系统产甲烷效率更高、更稳定。 Q. Li
等[8]研究表明,高温和高有机负荷可保证剩余污泥

和食品工业生产废弃物厌氧消化的高效性和稳定

性。 然而,关于食品工业生产废弃物与低有机质剩

余污泥共发酵产酸的研究仍较少,特别是针对剩余

污泥性质、生物酶变化等的研究报道鲜见。
鉴于此,本研究拟将食品工业生产废弃物引入

低有机质剩余污泥厌氧发酵过程构建共发酵系统,
通过考查食品工业生产废弃物对共发酵系统中蛋

白质、多糖、化学需氧量( COD)、SCFAs、NH4
+ —N、

PO4
3- —P 等质量浓度的影响,验证食品工业生产废

弃物与低有机质剩余污泥共发酵产酸的可行性。
通过分析共发酵系统中蛋白酶、α-葡萄糖苷酶、碱
性磷酸酶、酸性磷酸酶、脱氢酶、过氧化物酶、超氧

化物歧化酶、乙酸激酶、丁酸激酶等关键酶的活性,
深入分析食品工业生产废弃物与低有机质剩余污

泥共发酵的内在驱动力,并结合功能菌群,探索食

品工业生产废弃物协同低有机质剩余污泥共发酵

产酸的机理,以期为食品工业生产废弃物和低有机

质剩余污泥的资源化利用提供参考。

1　 材料与方法

1. 1　 实验样品、共发酵装置、试剂与仪器

实验污泥,取自郑州市某市政污水处理厂二沉

池回流污泥,使用前用自来水清洗 3 次,去除污泥表

面残留的 COD、蛋白质、多糖、NH+
4 —N 和 PO3-

4 —P 等

物质,将清洗后的污泥进行浓缩后作为实验污泥。 MLSS
和 MLVSS 的质量浓度分别为(15

 

000±405)
 

mg / L 和

(7240±142)
 

mg / L。 滤液 COD 质量浓度为(11. 5±
0. 48)

 

mg / L,蛋白质和多糖质量浓度分别为(5. 5±
0. 1)

 

mg / L 和(4. 0±0. 2)
 

mg / L(以 COD 计,下同),
NH4

+ —N 和
 

PO4
3- —P 质量浓度分别为 ( 3. 12 ±

0. 50)
 

mg / L 和(0. 18±0. 15)
 

mg / L。
食品工业生产废弃物,来源于以加工大米为主

的食品加工厂,以蒸煮后的大米为主,含水率约

65%,含碳水化合物约 25%,含蛋白质约 7%。 为保

证实验所需食品工业生产废弃物性质一致,需一次

性收集后搅碎,置于-20
 

℃冰箱中保存,备用。
主要试剂:Ca( OH) 2(化学纯),国药集团化学

试剂有限公司;超纯水,郑州轻工业大学实验室自

制。 羟胺法试剂盒,南京建成生物工程公司。 乙酸

激酶和丁酸激酶试剂盒,上海通蔚生物科技有限公

司。 其他化学试剂均为分析纯或优级纯。
主要仪器:5B-1F 型 COD 快速消解仪,北京连

华永兴科技发展有限公司;UV2400 型紫外-可见分

光光度计,上海舜宇恒平科学仪器有限公司;Agilent
 

6890B 型气相色谱仪,安捷伦科技(中国) 有限公

司;Nanodrop
 

2000 型微量分光光度计,基因科技(上

海)股份有限公司。
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1. 2　 共发酵装置及系统启动

共发酵装置:采用有机玻璃材质,总体积为 2. 5
 

L,
有效容积为 2. 0

 

L。 装置内通过磁力搅拌器进行匀

速搅拌,转速为 300
 

r / min,反应温度为室温。
分别取 4 份 2

 

L 浓缩后的剩余污泥(含悬浮污

泥 30
 

g),投入 H0、H1、H2 和 H3
 

4 个厌氧发酵反应

器中,使用 2
 

mol / L 的 Ca(OH) 2 悬浊液控制厌氧发

酵反应器内的 pH 值为 10;再向各反应器中分别投

加 0
 

g、15
 

g、30
 

g 和 45
 

g 的食品工业生产废弃物,即
与悬浮污泥的质量比分别为 0 ∶ 1. 0、0. 5 ∶ 1. 0、
1. 0 ∶ 1. 0 和 1. 5 ∶ 1. 0,各反应器均使用橡胶塞密

封,保持其处于厌氧状态,启动磁力搅拌器,每隔 48
 

h 取样测定理化指标。

1. 3　 实验方法

指标测定:取适量发酵产物,以 6000
 

r / min 的

转速离心 15
 

min 进行泥水分离,然后利用 0. 45
 

μm
混合纤维滤膜抽滤上清液,所得抽滤液用于 COD、
蛋白质、多糖、 NH4

+ —N、 PO4
3- —P 等质量浓度分

析。 采用国标法测定 COD、NH4
+ —N、PO4

3- —P 等

质量浓度[9] ;使用气相色谱仪测定 SCFAs 质量浓

度;采用 Lower-follin 法测定蛋白质质量浓度[10] ;采
用硫酸-蒽酮法测定多糖质量浓度[11] ;使用微量分

光光度计测定 DNA 质量浓度[12] 。
生物酶活性测定:在发酵稳定期(7 ~ 20

 

d),取
第 12

 

d 的发酵样品测定生物酶活性。 α-葡萄糖苷

酶和蛋白酶活性均采用偶氮酪蛋白分光光度计法测

定,碱性磷酸酶和酸性磷酸酶活性均采用对硝基苯磷

酸二钠分光光度法测定[13] ;利用碘硝基四唑紫(INT)
作为人工受氢体进行脱氢酶活性(DHA)检测,均以

每毫克可挥发性污泥中相关生物酶的活性计。 过氧

化物酶和超氧化物歧化酶活性均采用羟胺法试剂盒

测定,均以每毫克组织蛋白中相关生物酶的活性计;
乙酸激酶和丁酸激酶活性均采用相应试剂盒测定,均
以每克发酵混合液中相关生物酶的活性计。

胞外聚合物( EPS)测定;EPS 通常分为黏液层

EPS
 

(S-EPS)、松散层 EPS
 

(LB-EPS)和紧致层 EPS
 

(TB-EPS),参考 L. Miao 等[14] 的超声离心法进行提

取;各层蛋白质和多糖质量浓度测定方法同前文。
微生物菌群分析:共发酵系统共运行 22

 

d,在第

20
 

d 取 10
 

mL 发酵液,
 

以 6000
 

r / min 的转速离心

15
 

min,弃去上清液,保留污泥。 对该发酵污泥样品

进行 Illumina
 

MiSeq
 

高通量测序。 具体步骤为:污
泥样品经

 

DNA
 

提取后,进行
 

PCR
 

扩增;通过 Illumina
 

Miseq
 

测序平台,针对 V3 ~ V4 区域,使用通用引物

338F
 

( 5′-ACTCCTACGGGAGGCAGCA-3′) 和 806R
 

(5′-GGACTACCAGGGTATCTAAT-3′)进行测序。

1. 4　 数据处理

采用 Excel
 

2021、 Origin
 

2021 及 SPSS
 

Statistic
 

26 软件对实验数据进行计算、方差分析、均值多重

比较和相关性分析;采用单因素方差分析(ANOVA)
方法分析发酵稳定期的 COD、NH4

+ —N、PO4
3- —P、

蛋白质、多糖、SCFAs 等质量浓度,所有实验均重复

3 次,P<0. 05 表示有统计学意义,P<0. 001 表示具

有显著性差异。

2　 结果与讨论

2. 1　 共发酵系统水解酸化情况分析

2. 1. 1　 食品工业生产废弃物对共发酵系统水解性

能的影响　 蛋白质和多糖是污泥厌氧发酵系统中

酸化菌生产 SCFAs 的重要基质,也是污泥中 EPS 的

重要组成部分,对发酵系统的稳定性起着重要作

用。 不同共发酵系统中蛋白质、多糖和 COD 的质量

浓度如图 1 所示,其中不同小写字母表示组间差异

显著,下同。 由图 1a)和 b)可知,食品工业生产废

弃物的投加对共发酵系统中蛋白质和多糖的质量

浓度具有显著影响,其中 H0 共发酵系统与 H1、H2、
H3 共发酵系统之间均存在显著性差异(P<0. 001),
而 H1、H2、H3 共发酵系统之间无显著性差异(P>
0. 001)。 随着食品工业生产废弃物投加量的增加,
共发酵系统中蛋白质和多糖的质量浓度均呈降低

趋势,其中 H3 共发酵系统蛋白质和多糖的质量浓度

均最低,分别为 161. 17
 

mg / L 和 101. 83
 

mg / L,仅为

H0 发酵系统的 63. 8% ( 252. 73
 

mg / L) 和 68. 2%
(149. 31mg

 

/ L),这可能与 H3 共发酵系统中的 Ca2+

和 OH-有关。 H. J. Lai 等[15] 研究发现,在碱性条件

下,Ca2+会与蛋白质和多糖发生再絮凝,使细胞的

EPS 结构更加稳定,防止细胞质溶解,本文研究结果

与之较一致。 此外,食品工业生产废弃物向共发酵系
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统中提供了大量碳水化合物,刺激并提高了 α-葡萄

糖苷酶活性,使共发酵系统中的多糖被利用生成 SC-
FAs,进一步降低了共发酵系统中多糖的质量浓度。
由图 1c)可知,H3 共发酵系统的 COD 质量浓度与

H0、H1、 H2 共发酵系统存在显著性差异 ( P <
0. 001),而 H0、H1、H2 共发酵系统之间无显著性差

异(P>0. 001),这表明高投加量食品工业生产废弃

物对共发酵系统中 COD 质量浓度的影响较大。 与

蛋白质和多糖质量浓度的变化趋势相反,共发酵系

统中 COD 质量浓度随食品工业生产废弃物投加量

的增加而增大,H3 共发酵系统 COD 的质量浓度最

大,高达 5
 

101. 19
 

mg / L,是 H0 共发酵系统的 2. 83
倍(1

 

805. 84
 

mg / L),这可能是因为食品工业生产废

弃物引入了大量碳水化合物,导致共发酵系统中

COD 的质量浓度增加。
DNA 质量浓度可表征共发酵系统污泥的破碎

程度,因此,DNA 质量浓度越大,共发酵系统中污泥

的水解速率越高。 由图 2a)可知,与蛋白质和多糖

　 　

质量浓度相似,共发酵系统中 DNA 质量浓度随着食

品工业生产废弃物投加量的增加而降低,表明食品

工业生产废弃物的投加改变了低有机质剩余污泥

的发酵特性,这可能是由于食品工业生产废弃物的

引入增加了 Ca(OH) 2 的用量,Ca2+与蛋白质和多糖

发生再絮凝反应,导致低有机质剩余污泥的水解速

率下降,不仅阻碍了蛋白质和多糖的溶解,也降低

了 DNA 的释放。 碱性条件能够促进厌氧发酵系统

污泥的水解速率,因此,碱剂的用量对污泥厌氧发

酵性能具有显著影响。 由 2b)可知,各共发酵系统

发酵结束后,共发酵系统的累积耗碱量随着食品工

业生产废弃物投加量的增加而增大。 发酵至 22
 

d
时,H3 共发酵系统的累积耗碱量最大,是 H0 共发

酵系统的 2. 72 倍。 这是因为 H3 共发酵系统中

Ca2+和 OH-与蛋白质和多糖发生了再絮凝反应,这与

共发酵系统中蛋白质和多糖质量浓度变化趋势相符;
同时,共发酵系统中的 NH+

4 —N 和 PO3-
4 —P 物质也与

Ca2+和 OH- 发生反应,均消耗了大量的 Ca (OH)2。
　 　

图 1　 不同共发酵系统中蛋白质、多糖和 COD 的质量浓度
Fig. 1　 Mass

 

concentrations
 

of
 

protein,
 

polysaccharide
 

and
 

COD
 

in
 

different
 

co-fermentation
 

systems

图 2　 不同共发酵系统中 DNA 质量浓度和累积耗碱量
Fig. 2　 DNA

 

mass
 

concentration
 

and
 

cumulative
 

alkali
 

consumption
 

in
 

different
 

co-fermentation
 

systems
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综上可知,食品工业生产废弃物对共发酵系统的水

解性能具有显著影响。
2. 1. 2　 食品工业生产废弃物对共发酵系统产酸性

能的影响　 酸化菌可利用单糖、氨基酸等水解基质

生成 SCFAs
 [16] ,因此,SCFAs 是污泥厌氧发酵系统

产酸性能的重要指标。 不同共发酵系统中 SCFAs
的质量浓度如图 3 所示。 由图 3 可知,与 COD 相

似,共发酵系统中 SCFAs 质量浓度随着食品工业生

产废弃物投加量的增加而增大。 其中,H3 共发酵系

统中 SCFAs 质量浓度最高,为 3
 

959. 92
 

mg
 

/ L,是
H0 共发酵系统的 2. 30 倍,表明食品工业生产废弃

物能够显著改善共发酵系统的产酸性能。 Y. Y. Li
等[17]研究发现,富含碳水化合物的底物在发酵系统

中易被快速酸化生成 SCFAs。 本研究所用食品工业

生产废弃物约含 25%碳水化合物,其在 α-葡萄糖苷

酶的作用下产生的小分子糖类可作为污泥厌氧发

酵酸化阶段的反应基质,增强厌氧发酵的产酸性

能,提高酸化阶段 SCFAs 的质量浓度。 该结果也与

各共发酵系统累积耗碱量结果相符,H3 共发酵系统

的累积耗碱量最大,这是因为食品工业生产废弃物

的投加提高了共发酵系统的 SCFAs 产量,而过多的

SCFAs 又会造成共发酵系统的酸度增大,即 pH 值

降低。 为了防止共发酵系统酸中毒,需要投加大量

的碱剂进行平衡,进而促进共发酵继续产酸,因此

H3 共发酵系统中 SCFAs 质量浓度最大,累积耗碱

量也最大。
由图 3 还可知,不同共发酵系统中 SCFAs 的质

量浓度不同,其中乙酸质量浓度随食品工业生产废

弃物投加量的增加先增加后降低,在 H2 共发酵系

统中最高,约为 2
 

060. 2
 

mg / L,占比 65. 40%,同时

该 发 酵 系 统 的 丙 酸 质 量 浓 度 较 低, 约 为

601. 91
 

mg / L,占比仅为 19. 09%,这可能与乙酸激

酶活性有关,乙酸激酶可将丙酸转化为乙酸。 H3
共 发 酵 系 统 中 丙 酸 质 量 浓 度 最 高, 约 为

1
 

585. 05
 

mg / L,占比 40. 05%,与 H2 共发酵系统

相比,乙酸质量浓度较低,约为 1
 

858. 02
 

mg / L,占
比为 46. 94%。 Y. X. Zhao 等[18] 研究发现,在 pH
值为 10 的条件下,污泥厌氧发酵系统主要为丙酸

型发酵。 因此,食品工业生产废弃物的投加能够

调控共发酵系统的产酸类型。

图 3　 不同共发酵系统中 SCFAs 的质量浓度
Fig. 3　 Mass

 

concentration
 

of
 

SCFAs
 

in
 

different
 

co-fermentation
 

systems

2. 1. 3 　 食品工业生产废弃物对共发酵系统中

NH4
+—N、PO4

3-—P 质量浓度的影响　 在污泥厌氧

发酵过程中,有机磷和有机氮在微生物的作用下被

转化为 NH4
+ —N 和 PO4

3- —P, 因此 NH4
+ —N 和

 

PO4
3- —P 质量浓度可作为衡量污泥厌氧发酵性能

的重要指标。 不同共发酵系统中 NH4
+—N、PO4

3-—P
的质量浓度如图 4 所示。

由图 4a)可知,食品工业生产废弃物的投加对

共发酵系统中 NH4
+ —N 质量浓度具有显著影响,且

H0 共发酵系统分别与 H1、H2 和 H3 共发酵系统之

间存在显著性差异(P<0. 001),但 H2 与 H3 共发酵

系统之间的差异不显著(P> 0. 001)。 NH4
+ —N 质

量浓度随着食品工业生产废弃物投加量的增加而

降低,H3 共发酵系统中 NH4
+ —N 质量浓度约为

50. 08
 

mg / L,仅为 H0 共发酵系统(157. 15
 

mg / L)的

31. 9%,表明食品工业生产废弃物的投加显著降低

了 NH4
+ —N 的释放。 由图 4b)可知,PO4

3- —P 质量

浓度随着食品工业生产废弃物投加量的增加而增

大,H0 和 H1 共发酵系统与 H2 和 H3 共发酵系统之

间存在显著性差异(P<0. 001),但 H0 与 H1 共发酵

系统之间的差异不显著(P>0. 001)。 4 个共发酵系

统中 PO4
3-—P 质量浓度均较低,分别为 0. 37

 

mg / L、
0. 38

 

mg / L、0. 91
 

mg / L 和 1. 01
 

mg / L。 这是因为随

着食品工业生产废弃物的投加,共发酵系统的累积

耗碱量增大,引入的大量 Ca2+ 、NH+
4 及 PO3-

4 能够生

成 CaNH4PO4 沉淀,使 NH+
4 —N 质量浓度降低。 同

时研究[19] 发现,当溶液中 Ca2+ 与 PO3-
4 的物质的量
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比值较高时,可诱导生成 Ca3( PO4 ) 2 沉淀,进一步

降低共发酵系统中 PO3-
4 —P 的质量浓度。

2. 2　 食品工业生产废弃物对共发酵系统剩余

污泥性质的影响
　 　 EPS 是剩余污泥的主要组分,且在污泥絮凝物

的结构中起着关键作用[20] 。 不同共发酵系统中

EPS 的质量浓度如图 5 所示。 由图 5 可知,食品工

业生产废弃物对共发酵系统剩余污泥的性质具有显

著影响。 S-EPS 和 LB-EPS 中蛋白质质量浓度呈下降

趋势,其中,H0 共发酵系统 S-EPS 和 LB-EPS 中蛋白

质质量浓度分别为 487. 3
 

mg / L 和 124. 9
 

mg / L,分别

是 H3 共发酵系统的 1. 66 倍和 2. 16 倍;但 S-EPS 和

LB-EPS 中多糖质量浓度的变化相对较小。 TB-EPS
中蛋白质和多糖质量浓度均随着食品工业生产废

弃物投加量的增加而增大,在 H0、H1、H2 和 H3 共

发酵系统中,二者分别为 346. 75
 

mg / L、397. 60
 

mg / L、

图 4　 不同共发酵系统中 NH4
+—N、

PO4
3-—P 的质量浓度

Fig. 4　 Mass
 

concentrations
 

of
 

NH4
+—N

 

and
 

PO4
3-—P

 

in
 

different
 

co-fermentation
 

systems

427. 96
 

mg / L、 440. 85
 

mg / L 和 116. 40
 

mg / L、
163. 78

 

mg / L、188. 47
 

mg / L、194. 49
 

mg / L。 研究[21]

表明,S-EPS 和 LB-EPS 位于细胞的最外层,是由细

胞内有机构水解产生的蛋白质、多糖等物质组成。
由于食品工业生产废弃物含有较多可用于酸化底

物的碳水化合物,导致酸化阶段对污泥水解产物

的消耗减少,从而抑制了剩余污泥由内而外水解

产物的溶出,进而导致 TB-EPS 中蛋白质和多糖的

累积。
2. 3　 食品工业生产废弃物对共发酵系统生物

酶活性的影响

发酵过程中生物酶的作用机制主要分为两个

阶段。 在第一阶段(水解阶段),α-葡萄糖苷酶、蛋白

酶、碱性磷酸酶和酸性磷酸酶可催化剩余污泥和食品

工业废弃物中的多糖、蛋白质、脂类等大分子物质水

解为单糖、氨基酸等小分子有机物和 NH4
+ —N、

PO4
3- —P 等无机盐。 在第二阶段(产氢产酸阶段),

脱氢酶和乙酸激酶可催化产乙酸、产氢过程;脱氢

酶和丁酸激酶可催化产丁酸过程;而脱氢酶和过氧

化物酶则可催化其他有机物转化为 SCFAs。 此外,
超氧化物歧化酶在整个发酵过程中均在微生物体

内发挥着重要的氧化和抗氧化平衡控制作用。
2. 3. 1　 蛋白酶和 α-葡萄糖苷酶 　 蛋白酶和 α-葡

萄糖苷酶在共发酵过程中对有机物的水解至关重

要,可将蛋白质和多糖分解为小分子物质[13] 。 不同

发酵系统中生物酶的活性见表 1。 由表 1 可知,

图 5　 不同共发酵系统中 EPS 的质量浓度
Fig. 5　 Mass

 

concentration
 

of
 

EPS
 

in
 

different
 

co-fermentation
 

systems
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表 1　 不同共发酵系统中生物酶的活性
Table

 

1　 Biological
 

enzyme
 

activities
 

in
 

different
 

co-fermentation
 

systems
共

发酵
系统

蛋白酶活性 /
(EU·mg-1

 

)
α-葡萄糖苷
酶活性 /

(EU·mg-1
 

)
脱氢酶活性 /
(EU·mg-1

 

)
碱性磷酸
酶活性 /

(EU·mg-1
 

)

酸性磷酸
酶活性 /

(EU·mg-1
 

)

过氧化物
酶活性 /

(U·mg-1
 

)

超氧化物歧化
酶活性 /

(U·mg-1
 

)

乙酸激
酶活性 /

(U·L-1 )

丁酸激
酶活性 /

(U·L-1 )

H0 24. 718
 

68±
0. 706

 

52
0. 001

 

72±
0. 000

 

04
0. 100

 

97±
0. 002

 

46
0. 162

 

66±
0. 004

 

65
0. 028

 

64±
0. 000

 

80
1. 390

 

30±
0. 030

 

90
8. 231

 

55±
0. 211

 

07
20. 061

 

51±
0. 477

 

66
4. 713

 

89±
0. 094

 

28

H1 13. 815
 

47±
0. 394

 

73
0. 002

 

13±
0. 000

 

05
0. 091

 

14±
0. 002

 

22
0. 190

 

47±
0. 005

 

44
0. 025

 

76±
0. 000

 

72
1. 500

 

78±
0. 033

 

35
12. 498

 

49±
0. 320

 

47
22. 014

 

39±
0. 524

 

15
3. 494

 

78±
0. 069

 

90

H2 11. 290
 

41±
0. 322

 

58
0. 002

 

55±
0. 000

 

06
0. 096

 

53±
0. 002

 

35
0. 226

 

11±
0. 006

 

46
0. 021

 

65±
0. 000

 

60
1. 836

 

93±
0. 040

 

82
22. 588

 

37±
0. 579

 

19
23. 643

 

97±
0. 562

 

95
2. 194

 

78±
0. 043

 

90

H3 10. 932
 

74±
0. 312

 

36
0. 002

 

75±
0. 000

 

06
0. 111

 

57±
0. 002

 

72
0. 25651±
0. 005

 

04
0. 020

 

21±
0. 000

 

56
1. 959

 

71±
0. 034

 

66
31. 255

 

45±
0. 801

 

42
20. 549

 

73±
0. 489

 

28
0. 568

 

92±
0. 011

 

38

蛋白酶活性随着食品工业生产废弃物投加量的增

加而降低,H3 共发酵系统中蛋白酶的活性最低,约
为 10. 932

 

7
 

EU / mg(该单位指每毫克发酵污泥中相

关生物酶的活性单位数,下同),仅为 H0 共发酵系

统(约 24. 718
 

7
 

EU / mg)的 44. 2%。 蛋白酶是一类

胞外水解酶,当反应底物从细胞内向细胞外转移

时,相关生物酶也会随之向外转移。 因此,底物越

丰富,相关生物酶的活性越高[22] 。 而蛋白质质量浓

度则随食品工业生产废弃物投加量的增加而降低

(见图 1a)),这导致蛋白酶活性也随之降低。 α-葡
萄糖苷酶活性随着食品工业生产废弃物投加量的

增加而增大,H3 共发酵系统中 α-葡萄糖苷酶的活

性最大,约为 0. 002
 

8
 

EU / mg
 

,是 H0 共发酵系统

(约 0. 001
 

7
 

EU / mg)的 1. 60 倍。 这可能是由于食

品工业生产废弃物的投加引入了较多的碳水化合

物,刺激微生物群体启动代谢响应机制。 其中,α-

葡萄糖苷酶可将复杂的碳水化合物分解为单糖,使
其更易被微生物吸收利用。 因此,食品工业生产废

弃物的投加显著提高了 α-葡萄糖苷酶的活性。
2. 3. 2　 碱性磷酸酶和酸性磷酸酶　 微生物体内含

有多种有机磷物质,在厌氧发酵过程中,这些物质

在磷酸酶(包括碱性磷酸酶和酸性磷酸酶)的作用

下被水解为无机磷,且磷酸酶还参与细胞内磷的合

成与代谢过程[23] 。 由表 1 可知,食品工业生产废弃

物对共发酵系统中磷酸酶的活性具有显著影响。
碱性磷酸酶活性随着食品工业生产废弃物投加量

的增加而升高,H3 共发酵系统中碱性磷酸酶的活性

最大,约为 0. 256
 

5
 

EU / mg,是 H0 共发酵系统(约

0. 162
 

7
 

EU / mg)的 1. 58 倍。 相反,酸性磷酸酶活性

随着食品工业生产废弃物投加量的增加而降低,H3 共

发酵系统中酸性磷酸酶的活性最低,约为 0. 020
 

2
 

EU/
mg,仅为 H0 共发酵系统超氧化物变化的 ( 约

0. 028
 

6
 

EU / mg)70. 6%。 这种差异可能与大量碱性

物质有关。 碱性磷酸酶的最适 pH 值为 8. 0 ~ 10. 0,
随着食品工业生产废弃物的投加,系统累积耗碱量

增大,共发酵系统中存在大量 OH- ,并维持稳定的

碱性环境,这促使合成和分泌碱性磷酸酶的微生物

增殖加速,从而导致碱性磷酸酶活性随着食品工业

生产废弃物的投加而升高。 酸性磷酸酶的最适 pH
值为 4. 0 ~ 6. 0,在大量 OH- 和稳定碱性环境的影响

下,合成和分泌酸性磷酸酶的微生物因环境 pH 值

的变化而逐渐被淘汰,导致酸性磷酸酶活性随着食

品工业生产废弃物的投加而降低。
2. 3. 3　 脱氢酶　 脱氢酶是一种非常重要的有机物

降解酶,能活化已氧化有机物中的氢原子并将其传

递给特定受氢体,不仅可以表征细胞膜的破坏程

度,还是污泥厌氧发酵过程中至关重要的生物酶之

一[24] 。 由表
 

1
 

可知,H0、H1、H2 和 H3 共发酵系统

中脱氢酶活性较相似,分别约为 0. 101
 

0
 

EU / mg、
0. 091

 

1
 

EU / mg、0. 096
 

5
 

EU / mg
 

和 0. 111
 

6
 

EU / mg。
由此可知,食品工业生产废弃物的引入对脱氢酶活

性的影响较小。 这可能是因为食品工业生产废弃

物的引入使发酵系统中的产酸基质从污泥转移到

食品工业生产废弃物,而食品工业生产废弃物主要

由较简单的碳水化合物组成,较易被微生物降解,
因此各共发酵系统中的脱氢酶活性相似。
2. 3. 4　 过氧化物酶和超氧化物歧化酶　 过氧化物

酶是一种氧化还原酶,广泛存在于各种植物、动物

和微生物体内,对发酵或堆肥中的复杂物质具有较

强的降解能力[25] 。 由表 1 可知,H0、H1、H2 和 H3 共
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发酵系统的过氧化物酶活性随着食品工业生产废弃

物投加量的增加而增大,分别约为 1. 390
 

3
 

U / mg、
1. 500

 

8
 

U / mg、1. 836
 

9
 

U / mg 和 1. 959
 

7
 

U / mg。 这

可能是由于食品工业生产废弃物引入了大量有机

物,促使过氧化物酶活性提高。 由此可知,食品工

业生产废弃物的投加增强了共发酵系统对有机物

的降解能力。
超氧化物歧化酶是一种抗氧化金属酶,能够通

过自身的催化作用使超氧阴离子自由基发生歧化

反应生成 O2 和 H2O2,对微生物的氧化与抗氧化平

衡发挥着不可替代的作用[26] 。 由表 1 可知,超氧化

物歧化酶活性随着食品工业生产废弃物的增加而

升高,H0、H1、H2 和 H3 共发酵系统的超氧化物变

化酶活性分别约为 8. 231
 

6
 

U / mg、12. 498
 

5
 

U / mg、
22. 588

 

4
 

U / mg、31. 255
 

5
 

U / mg。 一方面,由于食品

工业生产废弃物中含有较多碳水化合物,致使系统

中的反应过程更加稳定,从而提高了微生物对其他

介入物质的抗氧化能力;另一方面,由于食品工业

生产废弃物的引入导致共发酵系统中累积用碱量

增大(见图 2),进而使发酵系统中 Ca2+ 质量浓度上

升,而 Ca2+作为超氧化物歧化酶的中心离子,能够提

高该酶的活性。
2. 3. 5　 乙酸激酶和丁酸激酶　 乙酸激酶和丁酸激

酶在乙酸和丁酸的合成过程中起着至关重要的作

用,可用来表征乙酸和丁酸的合成[27] 。 由表
 

1
 

可

知,食品工业生产废弃物对乙酸激酶和丁酸激酶活

性具有显著影响。 其中,H0、H1、H2 和 H3 共发酵系

统中乙酸激酶的活性随着食品工业生产废弃物投加

量的增加先升高后降低,分别约为 20. 061
 

5
 

U / L、
22. 014

 

4
 

U / L、23. 644
 

0
 

U / L 和 20. 549
 

7
 

U / L,其中

H2 共发酵系统中乙酸激酶的活性最高,与该系统中

乙酸质量浓度最高相符(见图 3),说明适量投加食

品工业生产废弃物能够明显提高乙酸激酶活性,但
当食品工业生产废弃物投加量过大时,共发酵系统

中累积耗碱量增加,会抑制乙酸激酶的活性。 H0、
H1、H2 和 H3 共发酵系统中丁酸激酶的活性则随食

品工业生产废弃物投加量的增加而降低,分别约为

4. 713
 

9
 

U/ L、3. 494
 

8
 

U/ L、2. 194
 

8
 

U/ L 和 0. 568
 

9
 

U/ L,
其中 H0 共发酵系统中丁酸激酶活性是 H3 共发酵

系统的 8. 29 倍,且其丁酸质量浓度也最大(见图

3)。 由于 H0 共发酵系统中未投加食品工业生产废

弃物,发酵基质均来自污泥溶出物,有机物较复杂,
可产生较多的长链脂肪酸,这从侧面证明了在该条

件下丁酸激酶的活性较高。

2. 4　 功能微生物菌群分析

2. 4. 1　 门水平变化　 不同发酵系统中微生物群落

的丰度和多样性变化见表 2。 由表 2 可知,随着食

品工业生产废弃物投加量的增加,OTU、Chao、Simp-
son 等指数均呈先升高后降低的趋势,说明食品工

业生产废弃物对共发酵系统中功能微生物菌群多

样性具有显著影响。
不同共发酵系统中微生物门和属的相对丰度

如图 6 所示。 由图 6a)可知,4 个共发酵系统中的主

要优势菌门为 Firmicutes、Actinobacteriota、Bacteroid-
ota 和 Proteobacteria,且均属于污泥碱性发酵中的优

势菌门[28] 。 有研究[29] 也表明,Firmicutes 能够在不

同污泥处理系统中存活,且含有多种产乙酸菌,可
将多种 SCFAs 代谢成乙酸、H2 和 CO2。 本实验结果

表明,Firmicutes 的相对丰度随着食品工业生产废弃

物投加量的增加先提高后降低,在 H0、H1、H2 和

H3 共发酵系统中, 其相对丰度分别为 52. 4%、
45. 8%、63. 1%、56. 7%,其中 H2 共发酵系统中 Fir-
micutes 的相对丰度最高,为 63. 1%,与该系统中乙

酸质量浓度较高相一致。 这可能是由于食品工业

生产废弃物中较多的碳水化合物为 Firmicutes 提供

了充足的反应基质,促进其富集,但当食品工业生

产废弃物投加量过大时,共发酵系统的累积耗碱量

升高,从而严重抑制 Firmicutes 的富集,造成 H3 共

发酵系统中,Firmicutes 的相对丰度下降至 56. 7%。
　 　

表 2　 不同共发酵系统中微生物群落的

丰度和多样性变化
Table

 

2　 Changes
 

in
 

the
 

abundance
 

and
 

diversity
 

of
 

microbial
 

communities
 

in
 

different
 

co-formentation
 

systems
 

共发酵
系统 OTU ACE Chao Coverage Shannon Simpson

H0 666 1
 

135. 460 921. 01 0. 991
 

0 2. 56 0. 200

H1 724 1
 

023. 095 1
 

010. 91 0. 990
 

2 2. 67 0. 220

H2 535 775. 300 720. 53 0. 993
 

0 2. 74 0. 196

H3 394 751. 340 583. 88 0. 993
 

8 2. 29 0. 180
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图 6　 不同共发酵系统中微生物门和属水平的相对丰度
Fig. 6　 Relative

 

abundance
 

of
 

microbial
 

phyla
 

and
 

genera
 

in
 

different
 

co-fermentation
 

systems

此外,还有研究[30] 发现,Proteobacteria 主要参与污

泥的水解过程,可将蛋白质和多糖转化为氨基酸和

丙酮酸;而 Bacteroidota 可分泌多种细胞外水解酶,
将葡萄糖、纤维二糖、淀粉等物质转化为乙酸、丁

酸、 异戊酸、 H2、
 

CO2 等。 因此, Proteobacteria 和

Bacteroidota 在污泥厌氧发酵系统中发挥着重要作

用。 另外,食品工业生产废弃物对共发酵系统中

Proteobacteria 和 Bacteroidota 的富集具有明显促进

作用,H0、H1、H2 和 H3 共发酵系统中 Proteobacteria
的相对丰度分别为 3. 9%、5. 0%、23. 6%和 30. 0%,
Bacteroidota 的相对丰度分别 0. 9%、2. 9%、5. 5%、
8. 9%。 H0、H1、H2 和 H3 共发酵系统中 Actinobac-
teriota 的相对丰度则随着食品工业生产废弃物投加

量的增加而降低,分别为 39. 2%、42. 4%、5. 3% 和

3. 4%。 Actinobacteriota 能降解各种多糖生成单糖和

SCFAs[7,31] ,说明碳水化合物含量较高时不利于

Actinobacteriota 的富集, 但在 H0 共发酵系统中,
Actinobacteriota 仍保证了 SCFAs 的累积。 综上可

知,食品工业生产废弃物有利于共发酵系统中 Firm-
icutes、Proteobacteria、Actionoba-cteriota 和 Bacteroidota
的富集,促进共发酵系统 SCFAS 的累积。
2. 4. 2　 属水平变化　 由图 6b)可知,4 个共发酵系

统中的主要优势菌属为 Proteiniclasticum、Corynebac-
terium、Trichococcus、Acinetobacter 和 Bacillus。 其中,
Proteinicicticum 作为可利用各种底物(蛋白质和碳

水化合物)生产乙酸盐的主要菌属[32] ,在 H0、H1、
H2 和 H3 共发酵系统中的相对丰度分别为 25. 3%、

31. 1%、13. 3%和 16. 9%,表明适当投加食品工业生

产 废 弃 物 能 够 提 高 Proteiniclasticum 的 富 集。
Corynebacterium 富含 α-葡萄糖苷酶和碱性磷酸酶,
可利用葡萄糖、核糖、麦芽糖、蔗糖等碳水化合物产

生甲酸盐、乙酸盐和 CO2
[33] 。 H1 共发酵系统中

Corynebacterium 的相对丰度最高,为 38. 6%,而 H3
共发酵系统中 Corynebacterium 的相对丰度下降至

1. 4%,表明食品工业生产废弃物投加量过大时,不
利于 Corynebacterium 的富集。 Trichococcus 可将碳水

化合 物 分 解 成 乳 酸、 甲 酸 盐、 乙 酸 盐、 乙 醇 和

CO2
[34] ,随着食品工业生产废弃物投加量的增加,

其在 H0、H1、H2 和 H3 共发酵系统中的相对丰度先

升高后降低,分别为 1. 1%、5. 2%、39. 8%、27. 2%,
其在 H2 共发酵系统中 Trichococcus 相对丰度最大,
导致该系统中乙酸质量浓度高于其他系统。 研

究[35]发现,Acinetobacter 可有效降解碳水化合物产

生乙酸,随着食品工业生产废弃物投加量的增加,
其在 H0、H1、H2 和 H3 共发酵系统中的相对丰度逐

渐升高, 分别为 0. 1%、 0. 2%、 17. 5%、 28. 3%。 此

外,H2 共发酵系统中富集了 Petrimonas(3. 4%),可
将多糖等物质转化为乙酸、H2 和 CO2

[36] ;H3 共发

酵系统中富集了 Exiguobacterium(9. 0%),其具有高

氧化酶活性, 能够水解蛋白质和多种碳水化合

物[37] 。 由此可知,共发酵系统中富集的 Proteiniclas-
ticum、Corynebacterium、Trichococcus、Acinetobacter、Ba-
cillus 等菌属,为食品工业生产废弃物与低有机质剩

余污泥共发酵的产酸性能提供了保障。
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3　 结论

本研究将食品工业生产废弃物引入低有机质

剩余污泥厌氧发酵系统构建了共发酵系统,考查了

不同投加量的食品工业生产废弃物对共发酵系统

性能的影响,并验证了其共发酵的可行性,发现,随
着食品工业生产废弃物投加量的增加,共发酵系统

水解性能下降,在 H3 共发酵系统中,蛋白质和多糖

的质量 浓 度 仅 为 H0 共 发 酵 系 统 的 63. 8% 和

68. 2%。 食品工业生产废弃物的引入能显著提高共

发酵系统的酸化性能,在 H3 共发酵系统中,化学需

氧量(COD)和可挥发性短链脂肪酸(SCFAs)的质量

浓度最高,分别是 H0 共发酵系统的 2. 83 倍和 2. 30
倍;食品工业生产废弃物的引入还能提高共发酵系

统中 α-葡萄糖苷酶的活性,但会抑制蛋白酶的活

性,而乙酸激酶活性则随着食品工业生产废弃物投

加量的增加先增大后降低,H2 共发酵系统中的乙酸

激酶活性高达 23. 644
 

0
 

U / L,且该共发酵中乙酸占

比最高,为 65. 40%,而 H3 共发酵系统中丙酸占比

最高,为 40. 05%。 此外,食品工业生产废弃物的引

入还可以促进共发酵系统中功能微生物 Firmicutes、
Actinobacteriota、 Bacteroidota 和 Proteobacteria 的富

集,为共发酵系统高效的产酸性能提供了保障。 因

此,可考虑将食品工业废弃物引入污泥发酵系统进

行共发酵产酸处理,以提高发酵过程中的产酸性

能,实现食品工业生产废弃物与低有机质剩余污泥

高效资源化回收的目的。
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Abstract:To
 

simultaneously
 

address
 

the
 

treatment
 

and
 

disposal
 

issues
 

of
 

food
 

industry
 

production
 

waste
 

and
 

low
 

organic
 

matter
 

residual
 

sludge,
 

these
 

two
 

wastes
 

were
 

co-fermented.
 

The
 

performance
 

of
 

H0, H1,
 

H2
 

and
 

H3
 

co-fermentation
 

systems
 

under
 

mass
 

ratios
 

of
 

0 ∶ 1. 0,
 

0. 5 ∶ 1. 0,
 

1. 0 ∶ 1. 0
 

and
 

1. 5 ∶ 1. 0
  

was
 

evaluated.
 

Results
 

indicated
 

that
 

food
 

industry
 

production
 

waste
 

introduction
 

significantly
 

reduced
 

hydrolysis
 

performance
 

but
 

enhanced
 

acidification
 

performance
 

of
 

the
 

co-fermentation
 

systems.
 

In
 

the
 

H3
 

system,
 

COD
 

and
 

volatile
 

SCFAs
 

concentrations
 

reached
 

their
 

maximum,
 

being
 

2. 83-fold
 

and
 

2. 30-fold
 

higher
 

than
 

those
 

in
 

H0,
 

respectively.
 

As
 

food
 

industry
 

production
 

waste
 

dosage
 

increased,
 

NH+
4 —N

 

concentration
 

decreased
 

markedly
 

( 31. 9%
 

of
 

H0
 

in
 

H3),
 

while
 

PO3-
4 —P

 

remained
 

low
 

(≤1. 01
 

mg / L)
 

due
 

to
 

Ca3(PO4) 2
 and

 

CaNH4PO4
 precipitates.

 

Enzyme
 

activities
 

varied:
 

protease,
 

acid
 

phosphatase,
 

and
 

butyrate
 

kinase
 

decreased;
 

α-glucosidase
 

and
 

alkaline
 

phosphatase
 

increased;
 

dehydrogenase
 

was
 

less
 

affected;
 

acetate
 

kinase
 

initially
 

rose
 

then
 

declined.
 

Appropriate
 

food
 

industry
 

production
 

waste
 

introduction
 

also
 

enriched
 

functional
 

microorganisms,
 

including
 

Firmicutes
 

( dominant
 

acetic
 

acid-producing
 

phylum,
 

63. 1%
 

in
 

H2),
 

Proteobacteria,
 

Actinobacteriota,
 

and
 

Bacteroidota.
 

Thus,
 

food
 

industry
 

production
 

waste
 

addition
 

enables
 

efficient
 

acid
 

production
 

in
 

low
 

organic
 

matter
 

residual
 

sludge
 

co-fermentation
 

systems.
Key

 

words:food
 

industry
 

production
 

waste;low
 

organic
 

matter
 

residual
 

sludge;co-fermentation;biological
 

enzymes;
functional

 

microorganisms　
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