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摘　要　为考察氨氮浓度对中温厌氧消化处理马铃薯加工废水的影响，通过批式实验，探究该类废水厌氧消化

处理的氨氮抑制阈值。结果表明：氨氮浓度为 3 000 mg·L−1 (TAN≈3 659 mg·L−1)时，累积产甲烷量降低至 276.1 mL·g−1

且出现产甲烷迟滞期；氨氮浓度为 4 000 mg·L−1 (TAN≈4 468 mg·L−1)时，累积产甲烷量仅为对照组的 39.2%，迟滞

期明显延长了 7.2 d；高浓度氨氮抑制造成了以丙酸为主的 VFAs积累和有机物 (蛋白质等 )降解不完全，这是

COD去除率下降的主要原因；VFAs作为氨氮抑制发生时 COD的主要组分，其积累可作为马铃薯加工废水厌氧

消化过程发生氨氮抑制的指示因子；马铃薯加工废水中温厌氧消化的氨氮阈值约为 3 000 mg·L−1。该结果可为马

铃薯加工废水的高效处理与资源化利用提供参考。
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我国马铃薯产量约占全球的 26%[1]，工业化马铃薯加工以生产淀粉为主，然而却有 12%~

20%的马铃薯以废水形式排出 [2]。马铃薯加工废水的排放量大，有机物、悬浮物、有机氮等污染物

浓度高 [3]，厌氧消化是其常用的生物处理方式。但该处理方式存在 2个主要问题：废水的易生物降

解性导致厌氧消化过程易遭遇 VFAs积累而失败 [4]；该废水在厌氧消化过程中会产生高浓度氨氮，

而高浓度氨氮也会对厌氧消化过程产生不利影响。目前，马铃薯加工废水的厌氧生物处理研究多

关注运行参数 (如 HRT[5]、有机负荷 [6] 等)对处理效果的影响，但处理过程中运行控制优化 [7]、产气

模拟优化 [8] 以及三元 pH缓冲调控 [9] 等也日益得到重视。厌氧消化系统中总氨氮 (total  nitrogen
ammonia, TAN)由铵离子 (ionic ammonia nitrogen, IAN)和游离氨 (free ammonia nitrogen, FAN)共同构

成，而 FAN浓度受 TAN浓度、pH和温度的影响较大[10]。GALLERT等[11] 在研究有机废物中温厌氧

消化时发现，当 FAN浓度为 0.22 g·L−1 时，沼气产量减半；LI等 [12] 的研究则表明，TAN为 3.0 g·L−1

时会抑制丙酸降解，导致甲烷产率从 82.91%降至 28.09%。

TAN中的 IAN可直接抑制产甲烷酶活性，FAN可被动渗透细胞膜 [13]，导致质子失衡或钾缺
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乏，从而引起氨氮抑制 [14-15]，造成 VFAs积累；若无充足缓冲能力则 pH降低 [16]，产气下降，影响

系统运行稳定性甚至造成系统崩溃。因此，氨氮抑制的调控是实现高浓度有机废水厌氧消化处理

稳定运行的关键之一。尽管厌氧微生物氨氮抑制以 FAN或 TAN为主尚有争议，但人们普遍认为氨

氮对产甲烷古菌的影响大于大多数细菌 [17]。虽然 TAN是微生物生长必须的营养物质，且有利于提

高基质缓冲能力，维持稳定的 pH[18]；但 TAN超过一定浓度可能会对厌氧消化产生不利影响。中温

厌氧消化过程中因底物类型、功能微生物种类、运行条件 (如温度、pH和离子强度等)、微生物驯

化和 FAN计算方法等因素的不同，FAN和 TAN的半抑制浓度变化范围较大，分别为 32~1 450 mg·L−1

和 1 130~11 780 mg·L−1[19]。厌氧消化处理马铃薯加工废水存在遭遇氨氮抑制的风险，但其氨氮抑制

阈值尚不清楚，因此，明确马铃薯加工废水厌氧消化处理过程的氨氮抑制阈值是针对性地制定氨

氮抑制调控措施的前提。

本研究通过批式中温厌氧消化实验，考察不同氨氮浓度对马铃薯加工废水厌氧消化过程及产

甲烷潜势的影响，研究 VFAs、SCOD、蛋白质和多糖等有机物对氨氮浓度的响应，明确氨氮抑制

阈值，以期为调控马铃薯加工废水厌氧消化处理过程中的氨氮抑制及马铃薯加工废水高效处理与

资源化利用提供参考。

1    材料与方法

1.1    实验原料

实验用厌氧消化接种污泥取自广西某制糖厂内循环厌氧反应罐，取回后，4 ℃ 下保存。使用

前，分别用 pH=7.17的磷酸盐缓冲液和自来水各淘洗 2次，去除残余基质。实验所用的马铃薯加工

废水由去皮马铃薯与自来水按质量比 1∶1榨汁，取其上清液。实验原料的主要理化指标如表 1所示。

1.2    实验装置及方法

本实验采用全自动甲烷潜力测试仪 (MultiTalent 203，碧普华瑞环境技术 (北京)有限公司 Nova
SKantek)测定马铃薯加工废水厌氧消化过程中的产甲烷数据，该系统由厌氧消化单元、CO2 吸收单

元、气体计量单元 3个部分构成。厌氧消化单元包括 15个配备了全自动内置搅拌系统的 650 mL血

清瓶 (有效容积 400  mL)和控温水浴槽；CO2 吸收单元包括 15个 100  mL血清瓶，装有 80  mL
3 mol·L−1 的 NaOH溶液，吸收沼气中的 CO2；气体计量单元配备了全自动微量气体体积计量系统及

流量数据即时采集、分析功能。

血清瓶中依次放入 168 mL种泥、232 mL马铃薯加工废水，充分混匀后，分别加入 0、1.53、
3.06、4.59和 6.11 g氯化铵 (分析纯，国药集团化学试剂有限公司 )，TAN浓度分别为 0、1 000、
2 000、3 000和 4 000 mg·L−1，并依次命名为 A组 (对照组)、B组 (低浓度氨氮投加组)、C 组 (中浓度

氨氮投加组 )、D组 (中高浓度氨氮投加组 )和 E组 (高浓度氨氮投加组 )。再次搅匀后，氮气吹脱

5 min，置换出血清瓶中残余空气，密封确保严格厌氧环境。反应器搅拌速度设定为 80 r·min−1，水

浴槽温度控制在 (37±1) ℃。每组实验均设置 3个平行，实验以厌氧消化反应器的日产甲烷量小于

5 mL为终点。

 

表 1    厌氧消化实验物料的主要理化指标

Table 1    Physical and chemical characteristics of potato process wastewater and inocula

实验原料 pH SCOD/(mg·L−1) 碱度(以CaCO3计)/(mg·L−1) VSS/(g·L−1) TSS/(g·L−1) TAN/(mg·L−1) TVFAs/(mg·L−1)

接种污泥 7.14±0.01 396.67±5.77 707.67±59.53 28.50±3.54 38.00±5.66 176.10±2.14 30.03±8.01

马铃薯加工废水 6.90±0.01 21 180±173.21 1 350±60.83 17.50±0.71 22.00±0.00 194.57±8.83 1 106.76±133.73
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1.3    分析方法

在实验的第 0、1、4、7、17和 41天采集样品，每次用注射器采集 5~7 mL实时消化液样品，

并在 37 ℃ 左右采用梅特勒 FE20型 pH计测定其 pH；pH测定后，取 1 mL样品用于常规指标测定，

剩余消化液注射回反应器 (过程中严格避免空气混入)。留取样品稀释 10倍，再经 8 000 r·min−1 离
心 10 min后，取其上清液过 0.45 μm水系聚醚砜滤膜 (天津市津腾实验设备有限公司)，滤液用来测

试其他理化指标，其中溶解性化学需氧量 (SCOD)通过试剂盒 (2125915，HACH)和 DR2800分光光

度计 (HACH，USA)测定；挥发性脂肪酸 (VFAs)浓度使用岛津 GC-2010气相色谱仪 (Shimadzu，
Japan)测定，色谱配备 FID检测器及 DB-FFAP毛细管柱 (30 m×0.32 mm×1.00 μm)，色谱进样口温度

为 220 ℃，检测器温度为 250 ℃。TSS、VSS根据标准分析方法 [20] 测定，TAN采用纳氏试剂法进行

测定，正磷酸盐采用钼锑抗分光光度法测得，碱度 (ALK)通过试剂盒 (TNT870，HACH)测定，溶

解性蛋白质和多糖分别用分光光度法[21-22] 测定。

FAN浓度[23] 按照式 (1)进行计算。

CFAN =
CTAN×10pH

e 6 334
273+T +10pH (1)

式中：CFAN 为 FAN浓度，mg·L−1；CTAN 为 TAN浓度，mg·L−1；T为厌氧消化反应温度，℃；pH为

样品刚采集时的实测 pH。

假设厌氧消化过程中有机物降解符合一级反应动力学，累计产甲烷量计算方法[24] 见式 (2)。

Mt = M0 ·
(
1− e(−Kt)

)
(2)

式中：Mt 为批式实验在 t 时的累计产甲烷量，mL·g−1；M0 为产甲烷潜势，mL·g−1；K为产甲烷速率

常数，d−1；t为时间，d。
Gompertz 修正模型广泛应用于厌氧消化过程的拟合研究，可用来评价厌氧消化效率和氨氮抑

制效果[25]，其中停滞时间 λ是重要参数之一。模型方程式[26] 见式 (3)。

Pt = Pm · exp
{
−exp

[
Rmax · e

Pm
(λ− t)+1

]}
(3)

式中：Pt 为批式实验在 t 时的累积产甲烷量 (以 COD计 )，mL·g−1；Pm 为产甲烷潜势 (以 COD计 )，
mL·g−1；Rmax 为最大日产甲烷速率 (以 COD计 )，mL·(g·d)−1；λ为产甲烷停滞时间，d； t为时间，

d；e = 2.72。
根据 WAN等 [27] 和 CHEN等 [28] 的理论数据，基于如下参数计算 COD值：1 g乙酸约为 1.07 g

COD，1 g丙酸约为 1.51 g COD，1 g丁酸约为 1.81 g COD，1 g戊酸约为 2.04 g COD，1 g多糖约为

1.06 g COD，1 g蛋白质约为 1.50 g COD。

1.4    统计分析

对照组和各实验组的 FAN浓度、TAN浓度及 pH用 IBM SPSS Statistics 25进行双变量 Spearman
相关分析，并对结果进行双尾 t检验，置信区间 α=0.05。

2    结果与讨论

2.1    氨氮浓度对产甲烷效果的影响

不同氨氮浓度下累积产甲烷量及日产甲烷量的变化如图 1所示。由图 1(a)可知，与对照组 (A组)
相比，B组累积产甲烷量变化不明显，表明 1 000 mg·L−1 以下的氨氮浓度未对马铃薯加工废水厌氧

消化的产气量产生不利影响。C组的累积产甲烷量比 A组低 9.0%，表明该氨氮浓度 (2 000 mg·L−1)
对厌氧消化产甲烷产生了轻度抑制作用，该结果与孟晓山等 [25] 的研究结果相似。3 000 mg·L−1 氨氮

浓度导致 D组的累积产甲烷量比对照组低 22.9%，且其产甲烷相对滞后，表明氨氮抑制程度进一步
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增大。当氨氮浓度达到 4 000 mg·L−1(E组)时，其累积产甲烷量降比对照组低 60.8%，抑制率超过

50%，说明厌氧消化过程发生了明显抑制。结束时，基于初始 COD值计算的各组甲烷产率分别为

358.07、345.47、325.72、276.06和 138.41 mL·g−1。
图 1(b)为不同氨氮浓度下日产甲烷量曲线，可在一定程度上体现产甲烷菌的活性。A(对照)、

B 2组的氨氮并未对产甲烷构成抑制，日产甲烷速率在第 2 天分别达到最大值 108.40 mL·(g·d)−1 和
104.57 mL·(g·d)−1。但随着底物的不断消耗，日产甲烷量逐渐降低，并于第 11 天左右停止产甲烷。

随着氨氮浓度的提高，日产甲烷量降低，其峰值出现时间逐渐滞后，且 C、D 2组的峰值分别为对

照组的 62.5%和 33.5%，而 E组的峰值仅为对照组的 27.5%。由图 1(b)明显可见，E组出现约 7 d的

产甲烷停滞期，表明氨氮抑制不仅影响产甲烷速率，且延长了产甲烷周期。ZHANG等[29] 的研究表

明，不同的产甲烷峰值对应不同底物的降解，通常第 1个产气高峰对应于溶解性有机质的快速酸

化与降解，而第 2个产甲烷峰值主要对应于粗蛋白、粗脂肪和粗纤维等大分子难溶性有机物的水

解、酸化和降解。这是因为反应开始时，马铃薯加工废水中易降解有机物快速分解，氨氮浓度的

增加抑制了产甲烷菌活性，降低了产甲烷速率，推迟产甲烷高峰的到来；在不溶性有机物被细菌

水解酸化成 VFAs的同时，产甲烷菌逐渐适应高氨氮浓度，开始缓慢利用 VFAs产甲烷[25]。

由上述结果可知，随着氨氮浓度的增加，产甲烷过程受到了不同程度的抑制。产甲烷模型拟

合结果表明，Gompertz修正模型的模拟结果优于一级动力学模型 (表 2)。马铃薯加工废水的产甲烷

潜势 Pm 随氨氮浓度的升高而逐渐减小，实验组比对照组分别下降 2.20%、 8.20%、 19.10%和

表 2    Gompertz 修正模型和一级反应动力学模型的拟合结果

Table 2    Results of kinetic study using modified Gompertz model and the first-order kinetic model

实验组
实际产甲烷

量/(mL·g−1)

Gompertz修正模型 一级动力学模型

Pm/(mL·g−1) Rmax/(mL·(g·d)−1) λ/d R2 M0/(mL·g−1) K/d−1 R2

A 358.07 340.6 102.53 0.14 0.977 125.75 0.38 0.939

B 346.43 333.15 97.86 0.14 0.985 122.96 0.38 0.946

C 325.72 312.78 57.27 0.12 0.991 115.55 0.25 0.95

D 276.06 275.67 20.18 0.52 0.998 101.74 0.1 0.967

E 140.34 148.21 8.1 7.35 0.973 47.46 0.06 0.913

 

图 1    不同氨氮浓度下马铃薯加工废水厌氧消化累积产甲烷量及日产甲烷量

Fig. 1    Cumulative and daily methane production curves in anaerobic digestion of potato processing wastewater with
different ammonia concentrations
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56.50%，同实测结果的下降比例相近；产甲烷速率的变化趋势与产甲烷潜势相似，产甲烷迟滞期

随氨氮抑制程度的增加而不断增大，抑制最强的 E组迟滞期是 D组的约 14倍，是对照组的 50多

倍，该模拟结果为量化氨氮浓度对产甲烷过程的抑制程度提供了参考。

2.2    氨氮浓度对有机物降解的影响

VFAS 在厌氧消化复杂的系列反应中充当承上启下的角色，既是有机物水解酸化的产物，同时

也是产甲烷菌所利用的底物。VFAs浓度可反映水解酸化和产甲烷 2个过程之间的平衡，是评价厌

氧消化过程运行稳定性的重要参数 [30-31]。由图 2(a)可见，与 A组相比，B、C 2组的 VFAs无明显变

化，且反应开始后，乙酸和丙酸快速降解，构成了产甲烷的第 1个高峰期，表明氨氮浓度低于

2 000 mg·L−1 对厌氧消化过程中 VFAs降解无不利影响。随着反应的进行，A、B、C 3组的丙酸逐

渐被互营型产乙酸菌分解为氢和乙酸，导致第 7天乙酸成为总 VFAs的主要组分，随着这部分酸被

产甲烷菌进一步利用，形成了第 2个产甲烷高峰。由于氨氮浓度升高，产甲烷菌比产酸菌对氨氮

抑制更敏感 [32]，打破了体系内产酸与耗酸之间的平衡，产酸菌不断产酸，而产甲烷菌对酸的消耗

速率降低，造成 VFAs浓度不断提高，D、E 2组总 VFAs浓度在第 4 天分别达到 3 129 mg·L−1 和

4 209 mg·L−1，VFAs明显积累，这也是公认的除产气速率下降、产气量降低之外氨氮抑制的另一显

著特征[33]。在实际的厌氧消化工艺运行中，氨氮抑制会导致 VFAs积累，当 VFAs值大于 4 000 mg·L−1

时，应采取积极措施预防氨氮抑制的发生。乙酸转化速率 (0.06 h−1)高于丙酸 (0.03 h−1)[34]，氨氮抑制

促使丙酸积累量高于乙酸，D、E 2组趋势相似。E组的 VFAs最高积累量达 4 494 mg·L−1(约占总

SCOD的 62.3%)，且积累持续时间较长 (27 d左右 )。实验结束时，高氨氮组仍有约 1 500 mg·L−1

VFAs(约占残留总SCOD的45.4%)未被产甲烷菌利用，其中丙酸 (1 392 mg·L−1)占94.0%，约为2 265 mg·L−1

SCOD。

在厌氧消化过程中，丙酸通常被厌氧微生物代谢转化为乙酸和氢气。在 20世纪 80年代后

期，HILL等 [35] 提出，以丙酸与乙酸比值作为厌氧消化系统警戒指示因子，并通过实验证实当该比

值大于 1.4时，厌氧消化系统即将失稳。实验结束时，E组的丙酸与乙酸比值高达 26.78，也证实了

乙酸被降解后，丙酸并未被充分利用而发生积累。不同程度的丙酸积累也出现在猪粪厌氧消化 [25]、

餐厨垃圾厌氧消化 [36] 等系统。本研究中 E组氨氮敏感性强的乙酸型产甲烷菌活性受到影响，使乙

酸代谢成为限速步骤，之后在第 4~7 天，乙酸积累影响上游脂肪酸的转化，进而诱发丙酸积累，

此为系统失稳的主要过程。李蕾[37] 在研究餐厨垃圾厌氧消化时也发现了类似情况。

SCOD降解情况与厌氧消化程度密切相关。由图 2(b)可知，A、B 2组的 SCOD在初始阶段降

解迅速，且在第 17 天达到恒定值，这再次证明 1 000 mg·L−1 的氨氮浓度对有机物厌氧降解无不利

影响。C组初始阶段 SCOD降解速率低于 A、B 2组，相应地，其产气量、产气速率在前 7 d均低

于 A、B2组 (图 1)。厌氧消化结束后，E组的残留 SCOD浓度 (4 877 mg·L−1)高于 D组 (2 667 mg·L−1)，
远高于 A、B、C组，且 D、E 2组的 SCOD去除率分别比对照组低 21.6%和 47.8%，这也表明其有

机物降解不完全，并直接导致产气量降低。E组 SCOD浓度在经历初始 24 h的降解后，呈不断增

加的趋势直至第 7 天，这可能是由于 VFAs的积累和蛋白质浓度 (图 3(a))以及微生物菌体死亡溶胞

释放的溶解性有机物所造成的；自第 7 天之后，随着产甲烷菌对高氨氮浓度的逐渐适应，其对

VFAs的不断消耗促成了 E组 SCOD浓度的连续下降 (图 2(a))，使得产气量缓慢增加 (图 1(a))。由图 2
可见，实验结束后，D、E 2组的残留 SCOD浓度与 VFAs浓度差值仍远大于 A、B、C组，表明除

了难降解的 COD外，其中还可能包含与水解酸化相关的胞外酶、蛋白质和多糖等溶解性微生物产

物等[38]。

图 3分别为不同氨氮浓度下马铃薯加工废水厌氧消化过程中的蛋白质和多糖浓度变化曲线。

蛋白质浓度经历了先快速下降、再上升，最后再缓慢下降的过程 (图 3(a))。反应开始时，溶解性蛋
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白质经水解过程形成氨氮和小分子有机物，蛋白质浓度降低；随着水解酸化的进行，颗粒态不溶

性大分子蛋白质逐步分解为溶解性蛋白质、氨基酸等而被检出，此外，细菌为水解酸化而向胞外

释放的酶蛋白也会使蛋白质浓度升高；新增的溶解性蛋白质逐渐被降解，导致蛋白质浓度再次缓

慢降低。反应结束时，E组的残余蛋白质浓度为 959 mg·L−1，折合成 COD约为 1 439 mg·L−1，去除

率 (45.30%)仅为对照组 (76.70%)的 59.10%。残余蛋白质浓度增高，在一定程度上降低了 SCOD的

去除率。高浓度氨氮对厌氧消化过程中蛋白质降解的影响，主要通过 TAN直接抑制蛋白质降解或

抑制蛋白质降解的主要中间产物氨基酸的脱氨作用来实现。詹瑜等 [39] 在污泥高含固厌氧消化过程

中蛋白质的转化研究中发现，1 201 mg·L−1 的 TAN会抑制厌氧消化过程，尤其是蛋白质降解。

PARK等 [40] 通过 BMP实验考察了氨氮浓度对氨基酸废水厌氧消化过程的影响，结果表明氨氮会抑

制脱氨作用。

由图 3(b)可见，B组多糖的变化趋势与 A组相似，即初始阶段快速释放，再逐渐被降解。而

C、D 2组多糖的释放和降解无明显的变化规律，但随着氨氮浓度的增加，多糖释放峰值的出现时

间相对更滞后，且降解更不完全。反应结束后，E组的残余多糖浓度为 750 mg·L−1，折合成 COD
的浓度约为 795 mg·L−1。A组多糖去除率为 26.90%，而 C组和 E组的多糖去除率分别为 32.80%和
 

图 2    不同氨氮浓度下厌氧消化过程中 VFAs 和 SCOD 的变化

Fig. 2    Variations of VFAs and SCOD in anaerobic digestion of potato processing wastewater with
different ammonia nitrogen concentrations

 

图 3    不同氨氮浓度下厌氧消化过程中蛋白质和多糖的浓度变化

Fig. 3    Variations of protein and polysaccharides with digestion time in anaerobic digestion of
potato processing wastewater with different ammonia nitrogen concentrations
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4.60%，该结果与 WANG等 [41] 的剩余污泥厌氧消化研究结果趋势相似。氨氮抑制作用造成微生物

死亡，从而引起有机组分浓度增加，这是厌氧消化过程中蛋白质或多糖浓度增加的原因。

由于蛋白质代谢产物多为乙酸、丁酸和戊酸，而多糖发酵的产物以乙酸、丙酸等小分子有机

酸及二氧化碳 (部分以碳酸根、碳酸氢根的形式存在)[42] 为主，抑制蛋白质和多糖的降解使得体系

中有机物不能被充分利用，SCOD去除率低，如 E组残余 VFAs、蛋白质和多糖分别占 SCOD的

46.40%、30.80%和 17.20%。由于产甲烷菌活性受到抑制，无法充分利用 VFAs进行产甲烷，最终

降低了产气量。厌氧消化结束时，A、B 2组的残余蛋白质和多糖主要为难降解组分，不易被厌氧

微生物利用 [43]，而 E组的残余蛋白质和多糖浓度分别比对照组高 780 mg·L−1 和 550 mg·L−1，该部分

则是因氨氮抑制对有机物降解的不利影响产生的。对比蛋白质和多糖在厌氧消化过程中的降解数

据，可见蛋白质降解率高于多糖，其先于多糖而被降解，且最终蛋白质去除率高于多糖。

为考察氨氮浓度对马铃薯加工废水厌氧消化过程中不同有机组分的降解情况，本研究对

SCOD进行了简化的质量平衡解析 (图 4)。反应开始时，所有组别中其他组分 (未知溶解性化合

物)的占比最高，随着反应的不断进行，A、B、C 3组在反应结束时的蛋白质占 SCOD比例最高，

而 D、E 2组分别以其他组分和总 VFAs(TVFAs)
占比最高。这表明氨氮抑制造成未知溶解性化

合物和 VFAs积累，使有机物降解不完全。已

有研究 [44-46] 表明，氨氮浓度过高，会直接抑制

微生物活性，最终导致厌氧消化的失败，TAN
通过抑制乙酸型产甲烷菌活性，破坏产甲烷途

径，导致丙酸等中间产物积累，进而影响总体

产气效果。抑制所导致的中间产物 TVFAs积
累亦会导致反应体系酸碱失调，系统因酸化而

崩溃。本研究中 E组丙酸 /乙酸之比异常高则

证明其厌氧消化已因酸化而崩溃 (图 2(a))。
2.3    水质参数及氮化合物的变化

pH和 ALK是厌氧消化过程的重要理化参

数，可反映厌氧消化运行的稳定性。图 5分别展示了厌氧消化过程中 TAN、 FAN、 pH及

VFAs/ALK比值变化情况。由图 5(a)可见，TAN浓度在 A~D组中呈现连续上升趋势，而 E组中仅

在第 7~17 天之间上升趋势明显，各组 TAN浓度的绝对增量分别为 569.90、628.70、707.30、779.30
和 649.30 mg·L−1，其增加率分别为 120%、52%、35%、27%和 17%。A~D组的 TAN浓度增加量逐

步提高，而 D和 E组则呈现相反趋势，究其原因，可能是高浓度氨氮抑制了蛋白质分解，降低了

有机物释放的氨氮量。E组氨氮抑制造成蛋白质降解不完全，去除率仅为 45%(图 3(a))，氨氮释放

量降低，导致 E组的 TAN浓度增加量低于 D组 (图 5(a))。
由于本研究厌氧消化反应温度稳定控制在 (37±1) ℃，由式 (1)可见，其浓度值受 TAN浓度变

化和 pH波动的影响。如图 5(b)所示，所有实验组的初始 FAN值均高于对照组，随着厌氧消化的

进行，A组和 B组的 FAN浓度不断增加，但 C组和 D组的 FAN浓度呈现先降低再升高的趋势，

E组的 FAN浓度在初期较低，随后不断升高，但其最终浓度仍低于另外 3个实验组。本研究对实

验组和对照组氨氮、pH进行 Spearman分析并进行双尾 t检验，结果见表 3。除式 (1)外，HANSEN等[47]

在对猪粪厌氧消化的氨氮抑制研究中提出 FAN浓度计算方法，见式 (4)。

CFAN =CTAN

(
1+

10−pH

10−(0.090 18+ 2 729.92
T )

)
(4)

 

图 4    不同氨氮浓度下各有机组分占 SCOD 的比例图

Fig. 4    Percentage of organic components in SCOD under
different ammonia nitrogen concentrations
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由式 (4)可知，在温度 T一定的条件下，

FAN占 TAN的比例随 pH的升高而增大。因

此，在氨氮浓度高的厌氧消化体系中，应重视

高 pH引起的高 FAN抑制。由表 3可见，仅高

氨氮浓度的 E组 FAN浓度显著受 pH波动影

响，而图 5(c)中 E组在第 1~7 天的 pH均低于

6.2；尽管该组的 TAN浓度最高，但 TAN变化

对 FAN的影响不显著 (P=0.329)，这是导致 FAN
浓度低的主要原因。表 3中 A~D组 FAN受 TAN
和 pH双重作用的影响，其显著性水平 P值均≤

0.05。E组，前期受 TAN抑制导致产甲烷量较

低，后期随着 VFAs的不断消耗，pH升高 (图 5(c))，使得 FAN浓度增加 (图 5(b))，再次抑制厌氧消

化过程，主要表现为丙酸积累 (图 2(a))，可能的原因为 FAN抑制互营丙酸降解菌而中断反

应 [25]。由图 5(d)可见，随着 TAN增加量的提高，所有组别的 ALK均呈现不断增加的趋势，但均低

于 ALBERTSON等 [48] 报道的 ALK抑制阈值 6 500 mg·L−1，且 E组由于 VFAs积累，其 ALK较其他

4组略低，推测所有实验组的缓冲能力充足，ALK并非造成厌氧消化抑制的主要原因。VFAs/ALK
比值 α表示基质的缓冲能力，也被视为反应器稳定性因子[49]，ZICKFOOSE等[50] 建议，将 0.1<α<0.35
作为厌氧消化系统的稳定范围，而 LI等 [51] 则认为 α<0.3为稳定系统。如图 5(e)所示，当厌氧消化

表 3    各实验组及对照组 Spearman 相关性分析结果

Table 3    Results of Spearman correlation analysis of
experimental and control groups

指标
显著性/相

关性

FAN

A组 B组 C组 D组 E组

TAN
显著性 0.943** 1.000** 0.943** 0.943** 0.429

相关性 0.005 0.005 0.005 0.397

pH
显著性 1.000** 0.943** 1.000** 0.943** 0.943**

相关性 0.005 0.005 0.005

　　注：**表示P<0.05；相关性是指2个变量的关联程度，表中数

值为SPSS软件分析的结果。

 

图 5    TAN、FAN、pH、ALK 和 VFAs/ALK 比值 α 的变化

Fig. 5    Evolution of total ammonia nitrogen (TAN), free ammonia nitrogen (FAN), pH, ALK and VFAs/ALK ratio
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结束后，仅 E组 α值大于 0.3，表明该组厌氧消化系统发生酸化，稳定性被破坏。

3    结论

1)氨氮浓度低于 2 000 mg·L−1 时，其对马铃薯加工废水厌氧消化性能无明显不利影响。当氨氮

浓度为 4 000 mg·L−1 时，产甲烷受到明显抑制，累积产甲烷量比对照组下降 60.80%，日产甲烷速率

仅为对照组的 27.50%，产气迟滞期比对照组延长了 7.2 d。这些结果表明，马铃薯加工废水厌氧消

化处理的氨氮抑制阈值约为 3 000 mg·L−1。

2)马铃薯加工废水厌氧消化过程中，氨氮浓度的增加主要导致以丙酸为主的 VFAs积累、蛋

白质降解率降低，进而造成产气速率降低、产气滞后、总产气量下降。

3) VFAs浓度可作为马铃薯加工废水厌氧消化系统的稳定性判别因子，当其值大于 4 000 mg·L−1

时，则系统稳定性遭到破坏，须采取措施保证厌氧消化的正常进行。
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Abstract     To  investigate  the  effects  of  ammonia  concentration  on  mesophilic  anaerobic  digestion  of  potato
processing  wastewater,  the  batch  tests  of  biochemical  methane  potential  (BMP)  were  applied  to  quantify  its
threshold value of the ammonia inhibition. Results showed that the cumulative methane production decreased to
276.1  mL·g−1  at  3  000  mg·L−1  of  ammonia  nitrogen  (TAN≈3  659  mg·L−1),  and  the  lag  period  of  methane
production  appeared.  At  4  000  mg·L−1  (TAN≈4  468  mg·L−1)  of  ammonia  nitrogen,  the  cumulative  methane
production  was  only  39.2%  of  that  of  the  control  group,  and  the  lag  period  was  prolonged  by  7.2  d.  The
inhibition of high ammonia nitrogen concentration caused the accumulation of VFAs dominated by propionate
and the incomplete degradation of organic matters i.e. protein, which also could be main reasons for the decrease
of COD removal efficiency. The accumulation of VFAs could be used as an indicator for ammonia inhibition in
the anaerobic digestion of potato processing wastewater because VFAs are the main components of COD when
ammonia inhibition occurs.The threshold value of ammonia inhibition during the mesophilic anaerobic digestion
of potato processing wastewater was around 3 000 mg·L−1. The study provides a reference for the high efficient
treatment and comprehensive utilization of potato processing wastewater.
Keywords    potato processing wastewater; anaerobic digestion; ammonia inhibition; propionate
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