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微生物燃料电池-好氧颗粒污泥系统中 

C/N 对阴极微生物的影响 

谢岳林，程  洁，王子骏，欧阳二明* 
（南昌大学 资源与环境学院，江西 南昌  330100） 

摘要：为了探索微生物燃料电池（MFC）更广泛的适用性，将好氧颗粒污泥（AGS）与 MFC 进行耦合，并采

用序批式运行方式，固定进水化学需氧量（COD）为 780 mg/L，通过改变 NH4
+-N 的质量浓度（39、50、78 和

156 mg/L）将 COD 与 NH4
+-N 的质量浓度之比（简称碳氮比，C/N）分别调节为 20、15.6、10、5，研究了不同

C/N 对系统阴极室内微生物的多样性和菌群结构产生的影响。通过高通量测序分析显示，随着进水 C/N 的变化，

阴极室内不同菌群的相对丰度都产生了明显的变化。在门水平下，当 C/N=10 时，最为丰富的变形菌门

（Proteobacteria）相对丰度为 45.0%，而当 C/N=20 时降为 41.1%。在纲水平下，当 C/N=5 时，最为丰富的异常球

菌纲（Deinococci）相对丰度均为 27.2%，而当 C/N=20 时只有 15.1%。当 C/N=15.6 和 20 时，阴极室内微生物的

新陈代谢最高，相对丰度均为 77.1%，对应的阴极好氧颗粒污泥代谢能力较强，对微生物降解 COD 具有重要作用。 
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Effect of C/N ratio on cathodic microorganisms in microbial  
fuel cell-aerobic granular sludge system 

XIE Yuelin, CHENG Jie, WANG Zijun, OUYANG Erming* 
（College of Resources and Environment, Nanchang University, Nanchang 330100, Jiangxi, China） 

Abstract: In order to explore its wider applicability, microbial fuel cell (MFC) was coupled with aerobic 
granular sludge (AGS) via adopting sequencing batch operation. Then, the effects of C/N ratio on microbial 
diversity and community structure in the cathode chamber of the system was studied by fixing the influent 
chemical oxygen demand (COD) at 780 mg/L and adjusting the mass concentration of NH4

+-N to 39, 50, 78 
and 156 mg/L to keep the mass concentration ratio of COD and NH4

+-N (carbon to nitrogen ratio for short, 
C/N) to 20, 15.6, 10 and 5, respectively. High-throughput sequencing analysis showed that the relative 
abundance of different bacterial communities in the cathode chamber significantly varied with the change of 
influent C/N. The relative abundance of Proteobacteria was decreased from 45.0% to 41.1% as C/N 
changed from 10 to 20 at the phylum level, while that of Deinococci reduced from 27.2% to 15.1% as C/N 
increased from 5 to 20. When C/N=15.6 and 20, the metabolic relative abundance of microorganisms in the 
cathode chamber reached the highest (77.1%) and led to strong metabolism of the corresponding cathode 
aerobic granular sludge, which played an important role in the microbial degradation of COD. 

Key words: microbial fuel cell; aerobic granular sludge; carbon and nitrogen ratio; high-throughput 

sequencing; microbial community; water treatment technology 

微生物燃料电池（MFC）是一种生物电化学装

置，其利用微生物的代谢活动来实现能量转换，将

有机基质中的化学能转化为清洁的电能[1]，在修复

水体污染问题的同时可在一定程度上缓解能源危

水处理技术与环境保护 
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机，是一种具有很好应用前景的能源转化技术。而

好氧颗粒污泥（AGS）是一种密实的微生物团聚体，

以生物降解、生物累积和生物吸附的方式去除水体

中的污染物[2]。在常规生物脱氮工艺中，需要为硝

化和反硝化过程构造好氧、厌氧以及缺氧条件。而

在好氧颗粒污泥系统中，由于颗粒外部区域的微生

物呼吸以及氧的扩散限制，形成了有氧、缺氧、厌

氧的微环境，单个颗粒中存在不同的氧化还原条件

以及内外层的氧浓度梯度，可以实现同步硝化反硝

化（SND）过程[3-4]。 

目前，AGS-MFC 耦合系统并未得到实际应用。

虽然已有相关文献论述了将好氧颗粒污泥与 MFC

进行耦合可加快 MFC 的启动时间以及获得更高的

电压 [5]，但是对于进水成分及其浓度对 AGS-MFC

耦合系统中微生物造成影响进而导致该系统性能差

异还有待研究，因此，这种耦合系统在更大范围内

的机制和适用性仍需深入探究。其中，化学需氧量

（COD）与 NH4
+-N 的质量浓度之比，简称碳氮比

（C/N）对 MFC 进行废水处理过程具有重要影响。

对于有微生物参与反应的过程，进水底物中的 C/N

水平对 MFC 阳极室内的产电微生物和阴极室内的

好氧颗粒污泥微生物都会产生相应的影响，这些影

响会体现在不同进水 C/N 条件下系统的污染物去除

性能、产电性能和微生物群落结构的变化。尤其是

对于阴极室内的生物脱氮过程，进水 C/N 对好氧颗

粒污泥的理化和微生物特性具有重要作用[6-8]。LUO

等[9]采用连续气升式生物反应器进行好氧颗粒污泥

的培养，探究了不同进水 C/N 对好氧颗粒污泥稳定

性的影响，结果显示，C/N 从 2 降到 1，颗粒污泥

的大小、沉降性能以及硝化速率都随之变差，分析

认为，胞外多糖和酪氨酸的大幅度减少是导致颗粒

污泥解体的关键因素。另外，随着 C/N 的降低，微

生物的群落也发生了显著变化，氨氧化细菌（AOB）

菌群的丰度变得较高，而亚硝酸盐氧化细菌（NOB）

菌群数量减少，这将有助于系统的硝化作用。这说

明不同的进水 C/N 会影响好氧颗粒污泥中微生物的

生长活性和代谢功能。 

为此，本文通过高通量测序技术研究了在进水

C/N 分别为 20、15、10、5 的条件下 AGS-MFC 耦

合系统中阴极微生物群落结构的变化，利用 KEEG

代谢通路预测手段分析耦合系统各功能菌群的协同

机制，以利于培养和保留沉降良好的颗粒污泥，从

而提高系统对氮类污染物的处理能力。 

1  实验部分 

1.1  材料 

采用传统的双室 MFC 装置（材料为亚克力，定

制而成），由尺寸大小均为 216 cm3（6 cm×6 cm×    

6 cm）的阳极室、阴极室构成，反应器整体使用有

机玻璃构成并用硅胶垫密封。在阴极室和阳极室的

外侧设有进水口和出水口，上部开孔为电极插孔和

取样口。阳极室和阴极室中间由一张有效面积为

25 cm2（5 cm×5 cm）的质子交换膜（Nafion 117 型

全氟硫磺质子交换膜）隔开，采用 HESEN 亲水碳布

作为电极，有效面积为 16 cm2（4 cm× 4 cm）。为增加

其导电性能，将电极按照文献[10]方法进行改性。

采用铂电极夹片固定碳布，应通过导线连接 1000 Ω

的外电阻，由此组成闭合回路。 

阳极接种污泥为南昌市青山湖污水处理厂二沉

池回流污泥（主要成分是泥水混合物）。取 300 mL

泥水混合物经孔径为 0.6 mm 筛网去除杂质颗粒并

用去离子水清洗多次后放入无菌锥形瓶中，随后添

加已通入 20 min 氮气去除溶解氧的阳极营养液。阳

极营养液的组成为 1 g/L 无水乙酸钠，0.191 g/L 的

NH4Cl、0.5 g/L 的 NaCl、0.02 g/L 的 CaCl2、0.015 g/L

的 MgSO4、1.0 g/L 的 NaHCO3、5.0 g/L 的 KH2PO4、

3.857 g/L 的 K2HPO4 和 12.5 mL/L 的微量元素（所

用原料均为市售）[11]。最后，将接种污泥置于恒温

水浴振荡器中 150 r/min、30 ℃培养。经过 14 d 的

培养后，原泥已经驯化为黑色的厌氧污泥。阴极接

种好氧颗粒污泥取自实验室稳定运行的序列间歇式

活性污泥法（SBR）反应器，平均直径 0.5~1.0 mm，

呈棕黄色球形。阳极室接种厌氧污泥质量浓度为

6 g/L，阴极室接种好氧颗粒污泥质量浓度为 4 g/L

（除未加无水乙酸钠其他成分与阳极营养液相同），

开始启动 MFC。 

1.2  MFC 的运行 

采用序批操作模式，使用 VICTOR 86B 数字万

用表采集电压，采集频率设为 1 min，当电压降为

50 mV 以下时结束当前周期。在新周期开始前使用

蠕动泵将上一个周期的阳极上清液抽入阴极室中作

为新周期的阴极液，此时大部分有机物已经在阳极

室内被微生物分解，产生的电子和质子分别通过外

接导线和质子交换膜传输到阴极，然后阳极室中重

新抽入新的阳极液，至此开始一个新周期。待相邻

两个周期最大电压值相近时，认为 MFC 成功启动。

为确保阳极室中微生物与阳极液充分混合，本实验

采用磁力搅拌器对阳极室进行搅拌。阴极室通过空

气泵进行曝气，以提供电子受体，同时利用微生物

进行阴极液脱氮以及再进一步去除部分残余 COD，

阴极室溶解氧通过气体转子流量计控制在质量浓度

5 mg/L 以上。MFC 实验装置及流程示意图如图 1 所示。 

1.3  实验设计 

采取不同阳极进水 C/N 作为影响因素，人工配
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制阳极液固定进水 COD 为 780 mg/L，通过改变不

同质量浓度的 NH4Cl进行 C/N 的调节，分别取 NH4Cl

质量浓度为 149、191、298、596 mg/L，因此，进

水 NH4
+-N 质量浓度依次为 39、50、78 和 156 mg/L，

所对应的 C/N 为 20、15.6、10、5。每个工况下进

行若干周期以确保 MFC 启动成功。 
 

 
 

图 1  MFC 实验装置及流程示意图 
Fig. 1  Flow chart of MFC experimental equipment 

 
1.4  分析方法 

在 MFC 成功启动后所运行的一个周期结束时，

吸取反应室内的好氧颗粒污泥样本置于离心管，经

过离心后放入冷藏柜中冰存，所有样本采用干冰保

存运输至美吉生物（上海）医药科技有限公司。使

用 DNeasy PowerSoil Pro Kit（QIAGEN USA）DNA

提取试剂盒提取 0.5 g 样品（干重），再用 Nano Drop 

2000 超微量分光光度计（美国赛默飞世尔科技公司）

进行 DNA 纯度和浓度检测。DNA 完整性检测方法：

质量分数为 1%的琼脂糖凝胶电泳，电压 5 V/cm，

时间为 20 min[12]。PCR 扩增选择 16S rRNA 基因的

可变区 V3~V4 构建用于 MiSeq 测序的细菌群落文

库，上游引物 338F：ACTCCTACGGGAGGCAGCAG；

下游引物 806R：GGACTACHVGGGTWTCTAAT。

利用 Illumina 公司的 Miseq PE300 平台进行测序[12]。 

2  结果与讨论 

2.1  微生物多样性分析 

稀释曲线可以反映微生物群落在不同测序量下

的多样性，不同阳极样本的稀释曲线变化情况如图

2 所示，其中操作分类单元（OTU）是在了解一个

样本测序结果中的菌种、菌属等数目信息时，将序

列进行聚类，通过聚类操作，将序列按照彼此的相

似性分归为不同的小组。可根据不同的相似度水平，

对所有序列进行 OTU 划分，本实验是对 97%相似水

平下的 OTU 进行生物信息统计分析。根据曲线是否

达到平缓来判断本次测序数据量的合理性。 

由图 2 可以看出，不同的 C/N 进水条件下阴极

微生物样本在测序数量较小时，OTU 数量迅速增

加，随着测序数量的增加 OTU 数量逐渐趋于平缓，

说明产生新的物种数量逐渐减少，即此测序数量合

理且覆盖度高。 

不同 C/N 进水阴极微生物 Alpha 多样性指数如

表 1 所示，其中，G1、F1、E1、H1 分别对应 C/N

为 5、10、15.6、20 的阴极微生物样本。其中，Sobs

指数是实际观察到的 OTU 数量；Shannon、Simpson

指数主要用来衡量样本的多样性情况，其中，

Shannon 数值越大代表物种的多样性越大，Simpson

指数则相反[13]；Ace、Chao 指数主要用来衡量物种

的丰富度，指数越大代表物质的丰富度越高[14]；Coverage

指数主要用来检测测序对于物种的覆盖度。 
 

 
 

图 2  不同 C/N 进水阴极微生物样品稀释曲线 
Fig. 2  Dilution curves of cathode microbial samples with 

different C/N influents 
 

表 1  不同 C/N 进水条件下阴极微生物样性指数表 
Table 1  Microbial-like index table under different C/N influent 

conditions 

多样性 丰富度 
样品 Sobs

Shannon Simpson Ace Chao 
Coverage

G1 694 3.7151 0.0912 891.5351 893.1053 0.9959

F1 744 3.9763 0.0670 983.8382 989.0792 0.9948

E1 782 4.1714 0.0625 1030.5930 1061.1250 0.9941

H1 732 4.2671 0.0414 967.1306 1016.8880 0.9951
 

由表 1 可知，本次检测的 Coverage 指数均超过

0.99，说明微生物群落结构信息被完全包括。E1 组

Sobs 指数最大，说明在 C/N=15.6 的进水条件下阴

极微生物中实际观测到的 OTU 数量最多，Ace 和

Chao 指数均说明物种的丰富度最大。H1 组 Shannon

指数最大、Simpson 指数最小，说明在 C/N=20 的进

水条件下物种的多样性最大；此外，G1 组 Shannon

指数最小、Simpson 指数最大，则说明在 C/N=5 的

进水下物种的多样性最小。这是因为，在高 NH4
+质

量浓度条件下好氧颗粒污泥培养出了更多的专性功

能菌，也有报道称 NH4
+对微生物群落会产生细胞毒

性影响[15]，一方面，细胞质的酶活性可能受到非解

离 NH3 的有害影响；另一方面，疏水 NH3 分子会被

动扩散到细胞内，然后在细胞内转化为 NH4
+，而 NH4

+

的积累会改变细胞内的 pH，导致对细胞正常生长的
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抑制[16]。因此，在高 NH4
+质量浓度条件下将会淘汰

不适应环境的菌群，而在低 NH4
+质量浓度条件下对

阴极微生物种群生长的限制将会减弱。 

2.2  门水平下的微生物群落结构 

对不同 C/N 进水阴极微生物群落在门水平下的

组成进行了分析，分布结果如图 3 所示。 
 

 
 

图 3  不同 C/N 进水阴极门水平微生物组成 
Fig. 3  Microbial composition at different C/N influent 

cathode phylum levels 
 

由图 3 可知，随着 C/N 的增加，不同菌群的相

对丰度变化较为明显，其中变形菌门（Proteobacteria）
的相对丰度分别为 41.7%（C/N=5）、45.0%（C/N=10）、

43.3%（C/N=15.6）、41.1%（C/N=20）；异常球菌门

（Deinococcota）的相对丰度分别为 27.2%、22.6%、

22.1%、15.9%；拟杆菌门（Bacteroidota）的相对丰

度分别为 8.4%、8.4%、9.5%、15.5%；放线菌门

（Actinobacteriota）的相对丰度分别为 8.8%、9.7%、

11.5%、10.0%；绿弯菌门（Chloroflexi）的相对丰

度分别为 7.5%、7.3%、7.2%、8.8%；厚壁菌门

（Firmicutes）的相对丰度分别为 3.2%、3.7%、2.7%、

4.6%。在所有的样本中变形菌门最为丰富，据报道，

在不同的水生态条件下，变形菌门是促进反硝化作

用的主要菌群 [17]，在 F1 组（C/N=10）和 E1 组

（C/N=15.6）进水条件下变形菌门的相对丰度较高，

促进了硝态氮的转换，提升了脱氮性能，而在 G1

组（C/N=5）和 H1 组（C/N=20）的进水条件下，

变形菌门的相对丰度较低，说明随着进水氨氮浓度

的增加变形菌门的相对丰度呈先升后降趋势。异常

球菌门在 G1 和 H1 中的相对丰度差异明显，说明进

水 C/N 对其有着显著的影响。WANG 等[18]发现，异常

球菌门在处理含有固废和有机物的水中作为优势菌

门，在 C/N=11.58 时观察到总氮含量的上升，通过细

菌与环境因素的相关性分析也发现，C/N 与异常球菌

门密切相关。拟杆菌门、绿弯菌门和厚壁菌门在 H1

组中富集，拟杆菌门能够降解有机物，而绿弯菌门

在污水处理厂中广泛分布，其中一些菌属在降解有

机物和营养物质去除方面能够发挥重要作用[19]。放

线菌门在 E1 组（C/N=15.6）中相对丰度最高，放线

菌由于其固体结构和相对较高的适应性，对好氧颗粒

污泥的形成和维持有积极作用[20]，而在 G1 中过低的

C/N 会导致好氧颗粒污泥解体，从而使得系统性能发

生恶化。这些变化说明，还可以通过改变进水 C/N 来

筛选微生物种类以达到保留目标菌群的目的。 

2.3  纲水平下的微生物群落结构 

不同C/N进水阴极纲水平微生物组成如图4所示。 
 

 
 

图 4  不同 C/N 进水阴极纲水平微生物组成 
Fig. 4  Microbial composition at different C/N influent 

class levels 
 

由图 4 可以看出，随着进水 C/N 的增加，不同

组中的微生物纲水平分布为：γ-变形菌纲（Gamma- 
proteobacteria）相对丰度依次为 20.9%、22.0%、

23.9%、22.3%；异常球菌纲（Deinococci）相对丰度

依次为 27.2%、22.6%、22.1%、15.1%（C/N=20）；α-

变形菌纲（Alpha-proteobacteria）相对丰度分别为

20.8%、23.0%、19.4%、18.8%；拟杆菌纲（Bacteroidia）
相对丰度分别为 7.8%、7.9%、8.4%、14.7%；放线

菌纲（Actinobacteria）依次为 6.1%、7.0%、8.5%、

6.5%；绿弯菌纲（Chloroflexia）依次为 4.6%、4.5%、

4.5%、5.6%。其中，γ-变形菌纲在所有样本中均有

大量富集，E1 组（C/N=15.6）中含量最高，研究发

现，γ-变形菌纲具有较强的反硝化能力[21]，并且 γ-
变形菌纲可以利用细胞色素 C 进行电子传递，增强

了系统的胞外电子传递过程，因此，该条件下有利

于提升系统的脱氮及产电性能。异常球菌纲在各组

中的富集程度均较高，事实上，在环境样本中发现

的异常球菌纲通常只占微生物群落的一小部分[22]。

这类细菌主要以其抗辐射能力强和拥有用于生物技

术物种的高效 DNA 修复系统而闻名，但尚未被证明

具有电活性[23]。G1 组（C/N=5）中异常球菌纲相对

丰度最高，具有代表性，这将显著增强硝化作用。

FENG 等[24]在处理垃圾渗滤液的阴极中发现异常球

菌纲的富集，促进了阴极 COD 的降解和硝化作用。 



·166· 精 细 化 工  FINE CHEMICALS 第 40 卷 

 

E1 组（C/N=15.6）中阴极富集了较多的放线菌纲，

能将底物分解为蛋白酶、淀粉酶、纤维素酶、维生

素 B12 和有机酸[24]，促进了系统的异养硝化过程。

γ-变形菌纲和其他种类的丰度随着 C/N 进水的增加

而变化，表明 C/N 对阴极微生物群落组成具有生物

选择性影响，这些结果的差异性变化对 MFC-AGS

系统微生物的选择性富集和针对目标污染物去除具

有一定的科学意义。 

2.4  C/N 对微生物群落代谢通路的影响 

不同 C/N 进水代谢路径第一水平、第二水平和

第三水平图分别如图 5~7 所示。 

由图 5 可见，不同 C/N 进水阴极生物样本中第

一水平的代谢路径中前三功能主要是：新陈代谢

（Metabolism）相对丰度依次为 76.9%、76.8%、

77.1%、77.1%；遗传信息处理（Genetic information 

processing）相对丰度依次为 6.2%、6.3%、6.3%、6.5%；

环境信息处理（Environmental information processing）

相对丰度依次为 6.0%、5.9%、5.9%、5.6%（排序仍

为从 G1 到 H1）。在本系统中微生物的新陈代谢功

能是主要代谢途径，表明在不同进水负荷的冲击下

具有较强的适应性，在 E1（C/N=15.6）和 H1（C/N=20）

组中相对丰度最高，阴极中好氧颗粒污泥代谢能力较

强。H1 组的遗传信息处理相对丰度最高，为 6.5%；

而 H1 组环境信息处理的相对丰度最低，为 5.6%。 

 

 
 

图 5  不同 C/N 进水代谢路径第一水平图 
Fig. 5  The first level diagrams of different C/N influent 

metabolic pathways 
 

 
 

图 6  不同 C/N 进水代谢路径第二水平图 
Fig. 6  The second level diagrams of different C/N influent metabolic pathways 

 

 
 

图 7  不同 C/N 进水代谢路径第三水平图 
Fig. 7  The third level diagrams of different C/N influent 

metabolic pathways 

从图 6 来看，H1 组的碳水化合物代谢水平

（Carbohydrate metabolism）为 8.7%，氨基酸代谢

（Amino acid metabolism）水平为 8.1%，并且膜转

运（Membrane transport）功能在所有组别中相对丰

度最低，为 3.1%，由此可以推断低 NH4
+-N 质量浓

度的进水条件下会影响细胞膜上的转运蛋白合成和

数量，从而导致电子转移效率降低。 

从图 7 看出，ko01100 代谢途径、ko01110 次生

代谢产物生物合成、ko01120 不同环境的微生物代

谢、ko01230 氨基酸生物合成是主要功能。E1 组中

的 ko01110 次生代谢产物生物合成、ko01230 氨基酸

生物合成和 ko00230 嘌呤代谢均为高值，分别为

8.3%、3.3%、1.4%。在微生物的生长过程中会产生
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次级代谢产物，其中包括抗生素、氨基酸和激素等，

而某些抗生素可以对抗病原菌或者病毒，研究表明，

放线菌是这些天然产物的丰富来源[25]，在 E1 组中

相对丰度较高的放线菌纲微生物，在本系统中可能

通过次级产物生物合成途径分泌了大量抗生素，从

而有效抑制了其他对系统产生危害的病原微生物的

生长，使系统微生物获得了安全的生长环境。G1 中

ko01120 不同环境的微生物代谢和 ko02020 双组分

信号转导系统相对丰度较高，分别为 5.4%和 1.9%，

其中 ko02020 双组分系统是自然界中最大的一类多

步信号转导途径，也是合成生物学的一个重要传感

器家族，使细菌能够感知和响应细胞内外的物理、

化学和生物刺激[26]，这也对应着高氨氮浓度对好氧

颗粒污泥产生负面影响。此外，在不同阴极样本中

的 ko00910 氮代谢水平分别为 0.38%（G1）、0.38%

（F1）、0.40%（E1）和 0.39%（H1），虽然相对丰

度很低，但对氨氮的去除有明显的影响。氮代谢途

径如图 8 所示，其中涉及 5 种途径：固氮、同化 NO3
–

还原、异化 NO3
–还原、反硝化和硝化作用。不同途

径的相关酶水平是影响系统好氧颗粒污泥微生物的

硝化与反硝化过程的重要因素。 

 

 
 

注：圆圈为代谢产物；方框为氮代谢相关酶编号；NR 代表亚硝

酸还原酶 

图 8  氮代谢途径示意图[27] 
Fig. 8  Diagram of nitrogen metabolism pathway[27] 

 

3  结论 

不同阴极微生物样本在门水平下的主要分布为

变形菌门、异常球菌门、拟杆菌门、放线菌门、绿

弯菌门和厚壁菌门。其中，变形菌门是促进反硝化

作用的优势菌门，促进了 C/N=10 和 15.6 组中的硝

态氮的转化，提升了脱氮性能，而异常球菌门相对

丰度随着进水 C/N 的升高而减少。此外，在 C/N=15.6

中富集了最高丰度的放线菌门，这有利于维护好氧

颗粒污泥的颗粒化形态。纲水平下，γ-变形菌纲、

异常球菌纲、α-变形菌纲、拟杆菌纲、放线菌纲和

绿弯菌纲为主要菌群。在 C/N=15.6 时，γ-变形菌纲

相对丰度达到最高，这将有利于提升系统的脱氮以

及产电性能。 

不同阴极样本中微生物主要通过新陈代谢以维

持正常的生命活动。随着 C/N 的增加，MFC-AGS

系统能够有效应对进水负荷的变化，其中第三水平

中代谢途径、次生代谢产物生物合成、不同环境的

微生物代谢、氨基酸生物合成是主要功能，能够有

效维持好氧颗粒污泥的稳定形态。在 C/N=5 阴极中

不同环境的微生物代谢和双组分信号转导系统的变

化对应的是进水氨氮浓度过高对好氧颗粒污泥产生

的负面影响。氮代谢功能水平对应了系统的脱氮性

能，不同的 C/N 可能会影响相关酶的丰度，从而影

响系统菌群的硝化与反硝化过程。 
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