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强碱预处理和碱性强度对剩余污泥发酵的影响
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摘摇 要: 为改善污泥发酵性能,提高发酵的产酸量,在 25 益 条件下,研究了不同碱度(碱性(pH = 10)、强碱性

(pH = 12)和强碱预处理(pH = 12)-碱性(pH = 10)对剩余污泥水解酸化的影响. 结果表明:在 25 益条件下,相比于

碱性发酵,强碱性发酵和强碱预处理-碱性发酵均提高了 SCOD、DNA、蛋白质和多糖的产量,从而为产酸菌提供了

更多的产酸基质. 同时发现,强碱性发酵抑制了产酸菌的活性,导致其产酸量远远低于碱性发酵,但是在强碱预处

理-碱性发酵过程中,短链脂肪酸(SCFAs)和乙酸的产量均得到大幅度提高,较碱性发酵分别提高了 20郾 00% 和

23郾 00% . 显然,强碱预处理-碱性发酵更有利于剩余污泥厌氧发酵产酸.
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Abstract: In order to improve the sludge fermentation performance and increase the short chain fatty acid
(SCFAs) production, the influence of different basicity (alkaline pH = 10, super鄄alkaline pH = 12 and
super鄄alkali pretreatment pH = 12 alkaline pH = 10) on WAS hydrolysis acidification was studied at
25 益 . The results showed that the super鄄alkaline fermentation and super鄄alkali pretreatment鄄alkali
fermentation could improve the production of SCOD, DNA, protein and polysaccharide compared with
alkaline fermentation, which provided abundant acidification substance for acidification bacteria. It also
found that the activity of acidification bacteria was inhibited in the super鄄alkaline fermentation, which led
to the lower SCFAs production than other conditions. However, the SCFAs and acetic acid were enhanced
significantly in the super鄄alkali pretreatment alkali fermentation, which increased by 20郾 00% and
23郾 00% respectively compared with the alkaline fermentation. Obviously, the super鄄alkali pretreatment
alkali fermentation was more conducive to WAS anaerobic fermentation to producing acid.
Key words: waste activated sludge; short chain fatty acids; anaerobic fermentation; alkaline intensity

摇 摇 我国大部分城市污水处理厂主要采用活性污泥 法工艺,而采用活性污泥法工艺存在以下 2 方面的
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问题:一方面,活性污泥法工艺在运行过程中会产生

大量剩余污泥,其成分比较复杂,含有大量的有毒有

害物质,处理、处置比较困难[1鄄2],处理费用高[3];另
一方面,我国城市生活污水普遍存在碳源不足、
籽(C) / 籽(N)比较低的问题,导致生物处理过程中的

脱氮除磷效果较差[2,4],污水处理厂往往需要通过

外加碳源(乙酸钠和甲醇等) 改善污水的 籽 ( C) /
籽(N),提高脱氮除磷效率[5],从而增加污水处理厂

的处理成本. 剩余污泥中有机物质含量较高,经厌

氧发酵产生的短链脂肪酸( short鄄chain fatty acids,
SCFAs)可作为强化生物脱氮除磷的碳源,在减少或

者避免外碳源投加的同时降低剩余污泥的处理费

用,从而节约污水处理厂的运行成本.
水解过程是剩余污泥厌氧发酵的限速步骤[6鄄8],

机械处理法[9]、热处理法[10]、酸碱处理法[6] 等预处

理方法均可促进污泥的水解过程,进而提高污泥的

酸化性能. pH 是影响剩余污泥厌氧发酵的重要因

素之一. Chen 等[11] 在室温条件下研究了不同 pH
值对剩余污泥发酵的影响,结果表明:剩余污泥在碱

性条件下更容易水解,产酸量高于酸性和中性条件.
袁光环等[12]研究了酸-碱处理对剩余污泥水解酸化

的影响,研究发现:酸-碱处理、碱-酸处理和单独碱

处理均可大幅提高发酵过程中 SCOD 和 SCFAs 的产

量,且单独碱处理 SCOD 溶出量大于酸碱联合处理.
肖本益等[13]对污水处理系统剩余污泥碱处理融胞

效果进行研究时发现:SCOD 浓度随 pH 的升高而增

加. 同时 Jiang 等[14]研究发现碱处理的发酵成本较

低,因此以碱剂为污泥发酵处理药剂具有较大的发

展空间. 但是,目前剩余污泥碱性发酵多以 pH = 10
为主,而对于剩余污泥经强碱(pH =12)预处理后再

进行碱性(pH = 10)发酵的研究较少. 为进一步提

高剩余污泥发酵的产酸量,本文分别研究了单纯碱

性发酵(pH = 10)、单纯强碱性发酵(pH = 12)及先

强碱(pH =12)预处理后碱性(pH = 10)发酵对剩余

污泥发酵产酸的影响.

1摇 试验材料和方法

1郾 1摇 试验装置与运行方法

本试验采用的反应装置如图 1 所示,反应器由

有机玻璃制成,设有转子、pH 探头、取样口及加药

口,有效体积为 1郾 5 L. 试验在恒温培养箱中进行,
反应温度设定为 25 益,在试验过程中使用 4 mol / L
的氢氧化钠溶液和 12% 的盐酸溶液调节发酵液

的 pH.

1郾 1郾 1摇 强碱预处理时间试验设计

分别向 2 个反应器(1#、2#)中添加 1郾 2 L 经淘

洗过的剩余污泥,2 个反应器在曝氮气 5 min 去除溶

解氧后密封放入恒温培养箱中进行恒温厌氧发酵.
1#反应组第 1 天 pH 维持在12 依 0郾 1,第 2 天下调 pH
并维持在 10 依 0郾 1,2#反应组前 2 d pH 维持在 12 依
0郾 1, 第 3 天下调 pH 并维持在 10 依 0郾 1. 试验过程

中采用磁力搅拌器进行搅拌,设定转速为 500 r /
min,反应周期为 14 d,前 4 d 每天取样一次,之后每

2 d 取样一次.
1郾 1郾 2摇 强碱预处理和碱性强度试验设计

分别向 3 个反应器(1# ~ 3#)中添加 1郾 2 L 经淘

洗过的剩余污泥,3 个反应器在曝氮气 5 min 去除溶

解氧后密封放入恒温培养箱中进行恒温厌氧发酵.
发酵过程中各反应组的 pH 条件控制如下:1#反应

组 pH 维持在 10 依 0郾 1,2#反应组第 1 天 pH 维持在

12 依 0郾 1,第 2 天下调 pH 并维持在 10 依 0郾 1,3#反应

组 pH 维持在 12 依 0郾 1. 试验过程中采用磁力搅拌

器进行搅拌,设定转速为 500 r / min,反应周期为 14
d,前 4 d 每天取样一次,之后每 2 d 取样一次.

图 1摇 试验装置

Fig. 1摇 Reactor of test

1郾 2摇 污泥来源和性质

试验使用的剩余污泥取自本实验室中试规模

SBR 短程脱氮工艺的排泥(中试 SBR 总体积:8郾 80
m3,有效体积:6郾 20 m3),剩余污泥取回后用自来水

淘洗 3 次,淘洗后的剩余污泥性质如表 1 所示.
1郾 3摇 检测方法

取出的样品在转速4 000 r / min 下离心 15 min,
离心后的上清液经 0郾 45 滋m 的微孔纤维滤膜过滤,
滤液用于指标分析. SCOD 采用连华科技 5B鄄1 型

COD 快速测定仪测定;MLSS 和 MLVSS 采用质量法
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测定;pH 采用德国 WTW pH3310 监测,蛋白质采用

Lowry鄄folin 分光光度法[15] 测定;多糖采用硫酸-蒽

酮分光光度法[16] 测定;NH +
4 鄄N 和 PO3 -

4 鄄P 采用美国

LACHAT 公司 Quik Chem8500 Series2 流动注射全自

动分析仪测定;DNA 采用二苯胺分光光度法测定;

SCFAs 采 用 Agilent 6890DB鄄MAXETR 气 相 色 谱

仪[17]测定;活死细胞鉴定采用 Live / Dead baclight
bacterial viability kit (Moleculer Probes, L鄄7012) [18]

测定. 后文中涉及的蛋白质、多糖、SCFAs、乙酸和乙

酸钠等质量浓度均以 COD 计.

表 1摇 剩余污泥性质

Table 1摇 Properties of WAS mg·L - 1

籽(SCOD) 籽(SCAFs) 籽(蛋白质) 籽(多糖) 籽(NH +
4 鄄N) 籽(PO3 -

4 鄄P) 籽(DNA) 籽(MLSS) 籽(MLVSS)

32郾 80 19郾 51 7郾 13 1郾 09 0郾 09 2郾 31 1郾 47 12 255郾 00 9 858郾 00

2摇 结果与讨论

2郾 1摇 强碱预处理时间对剩余污泥水解产酸的影响

剩余污泥发酵的水解过程可以用发酵液中

SCOD 浓度变化表征[19],图 2 表示发酵后期发酵液

中 SCOD 和 SCFAs 的质量浓度随发酵时间的变化情

况. 由图 2 可知,强碱预处理 1 d 和强碱预处理 2 d
的效果相似,但 2#反应组的 SCOD、蛋白质和多糖质

量浓度均略大于 1#反应组,而 1#反应组的 SCFAs 质
量浓度略大于 2#反应组.

因此,强碱预处理 2 d 相对于强碱预处理 1 d 剩

余污泥的水解,效果没有得到较大的提升,而 SCFAs
的产量则出现下降,因此强碱预处理 1 d 即能达到

理想效果.
2郾 2摇 强碱预处理和碱性强度对剩余污泥发酵的影

响

2郾 2郾 1摇 不同碱性强度对剩余污泥水解的影响

不同碱性发酵条件下,各反应组的 SCOD 质量

浓度随发酵时间的变化情况如图 3 所示. 由图 3 可

知,1#反应组的 SCOD 质量浓度在发酵前期不断增

大,并在发酵的第 8 天达到最大值(4 250郾 16 mg / L)
后逐渐下降;2#反应组剩余污泥在强碱预处理 1 d
后,SCOD 质量浓度迅速增加至较大值,在 pH 调节

为 10 后,SCOD 的质量浓度先慢速增加后保持基本

不变(5 000郾 00 mg / L);3#反应组的 SCOD 质量浓度

在发酵初期随发酵时间快速增加,然后增速变缓,发
酵后期其质量浓度维持稳定(6 500郾 00 mg / L).

由此发现,强碱性条件促进了剩余污泥发酵的

水解过程,各反应组 SCOD 质量浓度的大小关系始

终为 3# > 2# > 1#. 原因在于以下 2 方面:一方面,较
低 pH 条件只能破坏污泥的絮体结构,而不能破坏

微生物的细胞结构;而较高 pH 条件不仅能破坏污

泥的絮体结构,而且能使污泥细胞破裂,在促进污泥

图 2摇 不同预处理时间对 SCOD 和 SCFAs
质量浓度的影响

Fig. 2摇 Effect of different pretreatment time on SCOD and
SCFAs mass concentration

胞 外 聚 合 物 ( extracellular polymeric substances,
EPS)释放[20] 的同时,导致原来细胞内的有机物质

释放到发酵液中,从而增加了污泥发酵液中 SCOD
的质量浓度. 另一方面,随着 pH 的增加,细菌表面

的负电荷增多,静电排斥力增大,从而促进胞外物质

的释放[21] . 因此,1#反应组 pH 相对较低,仅能破坏

污泥的絮体结构,释放的 SCOD 较少;3#反应组 pH
一直稳定在较高水平,污泥的絮体结构和微生物细

胞结构均遭到破坏,释放的 SCOD 最多;2#反应组经
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图 3摇 不同碱性强度对 SCOD 和 DNA 质量浓度的影响

Fig. 3摇 Effect of different alkaline intensity on SCOD and
DNA mass concentration

过强碱预处理 1 d 后,污泥的絮体结构和微生物细

胞结构均遭到一定程度的破坏,从而导致 SCOD 的

释放量大于 1#反应组.
剩余污泥中脱氧核糖核酸 ( deoxyribonucleic

acid,DNA)主要位于微生物细胞内部,因此发酵液

中的 DNA 质量浓度在一定程度上反映了微生物细

胞的破碎情况[21],即发酵液中的 DNA 质量浓度越

高,微生物细胞的融胞效果越好. 反应过程中发酵

液的 DNA 质量浓度变化情况如图 3 所示.
由图 3 可知,1#和 3#反应组发酵液中 DNA 质

量浓度变化规律基本一致,即随发酵时间不断增加,
并均在发酵的第 14 天达到最大值(82郾 70 mg / L 和

369郾 08 mg / L). 2#反应组 DNA 质量浓度在强碱预

处理 1 d 后急速增加,并在第 2 天—第 4 天维持较

高水平(185郾 77 mg / L),4 d 后其质量浓度迅速下降

至较低水平并保持基本稳定(105郾 98 mg / L). 3#反
应组 DNA 质量浓度不断增加,且维持在较高水平,
远大于 1#和 2#反应组,表明强碱条件破坏了污泥的

细胞结构,从而释放出更多的 DNA. 同时发现,3#反
应组与 1#和 2#反应组相比,反应后期 DNA 质量浓

度出现明显的积累现象,原因在于强碱性环境抑制

了厌氧微生物对 DNA 的降解. 2#反应组污泥经过

强碱预处理 1 d 后其 DNA 含量是 1 #反应组的 15
倍,将 pH 调为 10 后,部分厌氧菌经过 2 d 时间逐渐

适应环境后活性恢复,进而分解大量 DNA,因此

DNA 质量浓度急速下降,之后 DNA 的产生和消耗

达到平衡,质量浓度保持稳定.
为进一步验证强碱预处理后可以达到很好的溶

胞效果,分别对发酵前剩余污泥(原泥)、强碱预处

理 1 d 和碱性发酵 1 d 后的污泥做了活死细胞鉴定.
结果如图 4 所示,原泥、1#和 2#反应组中死亡细胞

数量占总细胞数量的百分比分别为 26郾 36% 、
32郾 50%和 42郾 25% . 以上研究表明剩余污泥经过强

碱预处理后可以达到很好的溶胞效果,从而增加了

发酵液中 SCOD 的质量浓度,为产酸菌提供大量的

基质进行产酸.

图 4摇 污泥活死细胞图

Fig. 4摇 Living cells and dead cells in the sludge

2郾 2郾 2摇 不同碱性强度对溶解性蛋白质和多糖质量

浓度影响

研究表明,蛋白质、多糖和脂类是剩余污泥 EPS
的主要成分[22],但是剩余污泥中脂类物质含量较

少,且溶解性的蛋白质和多糖是污泥厌氧发酵产酸

的主要底物;因此考察了不同碱性强度条件下发酵

液中的溶解性蛋白质和多糖质量浓度随发酵时间的

变化情况,结果如图 5 所示.
由图 5 可知,各反应组发酵液中溶解性蛋白质

和多糖质量浓度变化趋势基本一致. 1#反应组的溶

解性蛋白质质量浓度在发酵前期随发酵时间逐渐增

大,并在发酵的第 4 天达到最大值1 398郾 54 mg / L,
随后其质量浓度基本保持不变;溶解性多糖的质量

浓度则是在前 3 d 快速增加,而后其质量浓度基本

不变,其最大质量浓度为 138郾 79 mg / L;这与目前研

究碱性条件下剩余污泥发酵的结果基本一致[2,11] .
发酵后期发酵液中溶解性蛋白质和多糖的质量浓度

出现轻微的上下波动,这是由于发酵液中溶解性蛋

白质和多糖质量浓度均存在产生和消耗之间的平

衡,即当生成速率大于消耗速率时,溶解性蛋白质和
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多糖的质量浓度增加,反之则减少.

图 5摇 不同碱性强度对溶解性蛋白质和

多糖质量浓度的影响

Fig. 5摇 Effect of different alkaline intensity on soluble
protein and polysaccharide mass concentration

2#反应组污泥经过强碱预处理 1 d 后,剩余污

泥中大部分微生物的生长和代谢受到抑制[23],污泥

的絮体结构和微生物的细胞结构均被破坏,发酵液

中溶解性蛋白质和多糖的质量浓度均急剧增加;调
节发酵液 pH = 10 后的第 1 天,由于微生物的生长

和代谢活性仍然较低,导致蛋白质的生成速率大于

消耗速率,溶解性蛋白质的质量浓度继续增加并于

发酵的第 3 天达到最大值2 478郾 55 mg / L,之后 2 d
微生物的活性恢复,产酸菌利用蛋白质进行发酵产

酸反应,导致蛋白质质量浓度下降;相对于蛋白质,
产酸菌优先利用多糖为底物进行发酵产酸[24鄄25],调
节发酵液 pH =10 后活性较低的产酸菌优先利用多

糖进行发酵产酸,导致发酵液中多糖的质量浓度快

速减少. 同时发现,在反应 3 ~ 4 d 后,蛋白质和多糖

质量浓度基本不变,这是因为发酵 3 ~ 4 d 后系统中

产酸菌的活性迅速恢复,蛋白质和多糖达到产消

平衡.

3#反应组的溶解性蛋白质质量浓度在反应前期

快速增加,并在第 4 天达到最大值3 219郾 12 mg / L, 4
d 后其质量浓度稳定在较高水平,其多糖质量浓度

则在发酵的前 10 d 不断增大,之后维持稳定,其最

大质量浓度为 572郾 58 mg / L. 杨雪[23]在研究碱性条

件下不同初始 pH 对剩余污泥中溶解性蛋白质和多

糖质量浓度的影响时得出相似的结论,其测得剩余

污泥释放的最大蛋白质质量浓度为2 500郾 00 mg / L,
最大多糖质量浓度为 562郾 20 mg / L;本试验溶解性

蛋白质和多糖质量浓度最大值与其不同的原因可能

是:杨雪等在试验中调节初始的 pH = 12,而本试验

过程中一直维持发酵液中的 pH = 12. 在整个发酵

过程中 3#反应组的溶解性蛋白质和多糖质量浓度

均远远大于 1#和 2#反应组,原因在于以下 2 点:1)
强碱性条件更有利于促进蛋白质和多糖等有机物与

生物体剥离[26],在 pH =12 的极端强碱条件下,污泥

的絮体结构和微生物的细胞结构均被破坏,而 pH =
10 的条件仅能破坏污泥的絮体结构,不能破坏微生

物的细胞结构[20],导致 3#反应组溶解性蛋白质和

多糖的生成量大于 1#反应组;2) 3#反应组的 SCFAs
未出现明显的积累,1#和 2#反应组的 SCFAs 出现积

累(见图 6),即 pH = 12 的条件下,产酸过程受到了

严重的抑制,蛋白质和多糖的消耗量很少,pH = 10
的条件下产酸过程没有受到明显的抑制,导致 1#和
2#反应组蛋白质和多糖的大量消耗;因此 3#反应组

发酵液中蛋白质和多糖积累量明显高于 1#和 2#反
应组.

由此可知,在整个发酵过程中,发酵液中溶解性

蛋白质和多糖的质量浓度大小关系均为 3# >2# >1#,
相比于碱性(pH = 10)条件,强碱性(pH = 12)条件

对蛋白质和多糖释放的促进作用更强,蛋白质和多

糖的释放量均显著增加,且剩余污泥经强碱预处理

1 d 也促进了污泥的水解过程,蛋白质和多糖释放量

高于单纯碱性发酵.
2郾 2郾 3摇 不同碱性强度对剩余污泥酸化的影响

图 6 为 3 种不同碱性强度下,剩余污泥在发酵

过程中 SCFAs 质量浓度、乙酸质量浓度及 籽(乙酸) /
籽(SCFAs)随发酵时间的变化情况. 由图 6 可看出,
1#、2#和 3#反应组中 SCFAs 的质量浓度有较大的差

别. 发酵前期 1#和 2#反应组 SCFAs 质量浓度随发

酵时间逐渐增大,但是 3#反应组 SCFAs 质量浓度增

幅较小. 其中 1#反应组在发酵的第 8 天达到最大值

(1 680郾 09 mg / L)后逐渐下降,这与目前大多数研究

剩余污泥碱性发酵产酸的结果相似[1,27] . 试验后期
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图 6摇 不同碱性强度对 SCFAs 和乙酸质量浓度及

乙酸 / SCFAs 的影响

Fig. 6摇 Effect of different alkaline intensity on SCFAs、
acetic acid and acetic acid / SCFAs concentration

SCFAs 质量浓度出现下降,原因在于:1) 试验使用

剩余污泥为一次性投加,在发酵后期产酸菌可利用

的产酸基质减少,导致 SCFAs 的生成量减少;2) 大

部分产甲烷菌只能在中性条件下生存,但仍有一部

分产甲烷菌能适应酸性或碱性条件[28鄄29],从而造成

SCFAs 的消耗量增大.
2#反应组 SCFAs 质量浓度在发酵 8 d 后保持基

本不变,其最大质量浓度值为2 008郾 60 mg / L,较 1#
反应组提高了 20% . 在发酵的前 6 d,2#反应组的

SCFAs 质量浓度小于 1#反应组,原因可能是 2#反应

组污泥经过强碱预处理 1 d 后,大部分微生物的生

长和代谢受到抑制[23],产酸菌的产酸作用较弱,当
pH 调到 10 后,产酸菌活性缓慢恢复,但是由于前期

1#反应组 SCFAs 的不断积累,造成 1#和 2#反应组的

SCFAs 初始值相差较大,因此发酵前期 2#反应组的

SCFAs 质量浓度较 1#反应组低. 发酵 6 d 后,2#反
应组的 SCFAs 质量浓度超过 1#反应组,且发酵后期

2#反应组的 SCFAs 质量浓度保持基本不变,这是因

为产酸菌活性得到恢复,利用产酸基质合成大量的

SCFAs,同时强碱性条件抑制了产甲烷菌的活性,导
致 SCFAs 的消耗量较少,所以在反应后期 2#反应组

SCFAs 含量显著大于 1#反应组.
3#反应组 SCFAs 质量浓度值很小,最大质量浓

度仅为 313郾 35 mg / L,远远小于 1 #和 2 #反应组的

SCFAs 质量浓度,原因在于过高的 pH 值对微生物

的活性产生抑制,破坏了微生物的生存环境[30],不
但使产酸菌的生长繁殖受到抑制,而且其数量上也

受到影响[23],造成产酸菌的产酸作用较弱,导致产

酸量较少. 由此发现,强碱预处理后碱性发酵更加

有利于 SCFAs 的积累.
研究发现,反硝化过程中优先利用乙酸作为碳

源,其次是丁酸和丙酸[31],因此考察了不同碱性强

度发酵对乙酸质量浓度的影响. 由图 6 可知,乙酸

的变化规律和 SCFAs 变化规律基本一致. 1#反应组

乙酸质量浓度随发酵时间先增大后减少,在发酵第

6 天达到最大值 692郾 80 mg / L. 2#反应组乙酸质量

浓度随发酵时间先增大后保持基本不变,其最大质

量浓度为 853郾 14 mg / L,较 1#反应组乙酸质量浓度

提高 23% . 3#反应组的乙酸质量浓度虽然不断增

大,但其实际值很低,最大值为 141郾 18 mg / L,仅是

1#反应组的20郾 37% . 发酵后期,各反应组的 籽(乙
酸) / 籽(SCFAs)大小关系为:3# > 2# > 1#,即强碱条

件提高了 SCFAs 中乙酸的百分比,但 3#反应组的

SCFAs 和乙酸产量均很低, 研 究 其 籽 ( 乙 酸 ) /
籽(SCFAs)的意义不大. 发酵后期 2 #反应组 籽(乙
酸) / 籽(SCFAs)大于 1#反应组,原因可能在于:一方

面强碱预处理 1 d 促进了污泥的水解过程,蛋白质

和多糖的释放量增加,为产酸菌提供了更多的产酸

基质;另一方面可能是强碱预处理 1 d 促进了发酵

过程中二碳以上的有机酸向乙酸的转化.
为验证强碱性条件(pH = 12)抑制了产甲烷菌
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的活性,发酵结束后,对发酵后污泥中的微生物进行

了乙酸钠消耗试验,结果如图 7 所示. 在 6 h 的反应

时间内,3#反应组的乙酸钠质量浓度基本保持不变,
表明 3#反应组中产甲烷菌活性基本丧失. 1#和 2#
反应组乙酸钠的消耗量与反应时间均表现出很好的

线性关系(R2 > 0郾 98),但 1#反应组的乙酸消耗速率

是 2#反应组的 2郾 69 倍,可知 2#反应组的剩余污泥

经过强碱处理 1 d 后,产甲烷菌的活性受到了很大

的抑制,对乙酸的消耗速率减弱.

图 7摇 乙酸钠质量浓度随反应时间的变化情况

Fig. 7摇 Changes of sodium acetate concentration
with the reaction time

3摇 结论

1) 相比单纯碱性发酵,单纯强碱性发酵和先强

碱(pH =12)预处理 1 d 再碱性(pH = 10)发酵对剩

余污泥水解过程的促进作用更显著,强化了微生物

融胞作用,SCOD、DNA、蛋白质和多糖释放量均显著

高于单纯碱性发酵.
2) 与单纯强碱发酵和单纯碱性发酵相比,强碱

(pH =12)预处理 1 d 后再碱性(pH = 10)发酵不仅

为产酸菌提供丰富的酸化基质进行产酸,保证酸化

菌的活性,同时对产甲烷菌也起到一定的抑制作用,
因此提高了发酵系统中 SCFAs 的积累量.

3) 与单纯强碱发酵和单纯碱性发酵相比,强碱

(pH =12)预处理 1 d 后再碱性(pH = 10)发酵不仅

提高了发酵液 SCFAs 中的乙酸含量,同时增加了

SCFAs 中乙酸的百分比.
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