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摘 要：全球气候变化与土壤重金属污染对传统治理技术的协同适配性提出了更高要求。微生

物诱导碳酸钙沉淀(microbially induced carbonate precipitation, MICP)技术凭借其独特的生物代谢与

环境交互特性，为固碳与重金属稳定化的协同治理提供了新途径。该技术通过脲酶与碳酸酐酶

(carbonic anhydrase, CA)介导的 2 条核心酶促路径诱导碳酸钙生成，可同步实现 CO2 矿化封存与重

金属固定。在固碳场景中，MICP 技术可通过岩性改良提升碳封存场地的地质稳定性，并依托高

效矿化反应增强固碳效率；在重金属修复场景中，其可通过吸附、共沉淀及表面络合等多重机制

实现重金属稳定化，且不同碳酸钙晶型可适配差异化的污染特征。然而，当前 MICP 技术的规模

化应用仍面临三大瓶颈：功能菌株对极端环境的耐受性不足、外源菌株与土著生态系统的适配性

冲突，以及固碳与重金属固定代谢路径的耦合障碍。针对上述问题，本文提出“重金属固定-矿化

固碳-长期监测” 3 阶段协同工艺流程假设，通过时序性切换代谢路径，从理论上解决了重金属固

定与矿化固碳的 pH 需求矛盾，为 MICP 技术的工程化应用提供了新思路。未来研究应聚焦极端

生境功能菌株的适应性改造、外源-土著微生物互作机制调控及工艺参数精准优化，推动该协同

模式从理论设计走向现场验证，为碳中和目标实现与污染土壤安全利用提供技术支撑。
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Abstract: Global climate change and soil heavy metal pollution have raised higher requirements 
for the synergistic adaptability of conventional remediation technologies. Microbially induced 
carbonate precipitation (MICP) technology, with its unique biological metabolism and 
environmental interaction characteristics, provides a new pathway for the synergistic management 
of carbon sequestration and heavy metal stabilization. This technology induces calcium carbonate 
formation through two core enzyme-mediated pathways involving urease and carbonic anhydrase, 
enabling simultaneous CO2 sequestration by mineralization and heavy metal immobilization. In 
carbon sequestration scenarios, MICP technology can enhance the geological stability of carbon 
sequestration sites through lithological improvement and strengthen carbon sequestration efficiency 
through high-efficiency mineralization reactions. In heavy metal remediation scenarios, it can 
achieve heavy metal stabilization through multiple mechanisms such as adsorption, 
co-precipitation, and surface complexation, and different calcium carbonate crystal forms can adapt 
to varied pollution scenarios. However, the large-scale application of MICP technology currently 
faces three major bottlenecks: insufficient tolerance of functional strains to extreme environments, 
compatibility conflicts between exogenous strains and native ecosystems, and coupling barriers 
between metabolic pathways for carbon sequestration and heavy metal immobilization. To address 
these issues, this paper proposes a three-stage synergistic process flow hypothesis for heavy metal 
immobilization, carbon sequestration by mineralization and long-term monitoring. Sequentially 
switching metabolic pathways theoretically resolves the pH requirement conflict between heavy 
metal immobilization and carbon sequestration by mineralization, providing new solutions for the 
engineering application of MICP technology. Future research should focus on the modification of 
functional strains for extreme habitats, regulation of interactions between exogenous and native 
microorganisms, and precise optimization of process parameters, to advance this synergistic model 
from theoretical design to on-site validation, providing technical support for achieving carbon 
neutrality and the safe utilization of polluted soils.
Keywords: microbially induced carbonate precipitation (MICP); carbon sequestration and 
emission reduction; heavy metal pollution remediation; lithological improvement; synergistic 
management
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全球气候变化已成为制约人类社会可持续

发展的核心挑战。政府间气候变化专门委员会

(Intergovernmental Panel on Climate Change, IPCC)

第 6 次评估报告第一工作组指出，2011−2020 年

全球地表平均温度较工业化前升高 1.09 ℃，其

中约 1.07 ℃归因于人类活动影响；同时，为实

现《巴黎协定》的温控目标，全球碳排放需在

2025 年前达到峰值；然而 2019 年全球温室气体

总排放量达 590 亿 t CO2 当量，较 2010 年增长

约 12%，较 1990 年增长 54%[1]。现有减排技术

尚难以填补目标路径下的排放缺口，因此亟需

发展并推广新型碳捕集与封存技术[2]。

与此同时，土壤重金属污染形势严峻，与

气候变化共同制约全球环境可持续发展。农业

及矿区土壤污染尤为突出，镉(Cd)、铅(Pb)、砷

(As)、锌(Zn)等污染物在全球广泛分布，主要源

于工业排放及农业化学品施用[3-5]。这些污染物

不仅抑制土壤酶活性、干扰作物根系养分吸收，

导致生态系统功能退化，还会通过土壤-作物-人

体的食物链富集作用对人类健康和生命安全构

成潜在威胁[6-7]。

当前，固碳与重金属污染叠加的双重压力

日益凸显，传统治理技术的局限性随之暴露。

在重金属固定方面，传统的物理化学方法治理

对象单一，且对当地生态扰动较大，存在二次

污染风险，难以作为长期治理手段[8-9]。在固碳

方面，碳捕集与封存(carbon capture and storage, 

CCS)技术成本高、存在泄漏风险，而植物固碳

周期长、受地域制约，难以适应当下的治理需

求[10-12]。近年来，随着绿色生物技术的快速发

展，微生物修复技术因其环境友好特性逐渐成

为污染治理领域的研究热点。其中，微生物诱

导 碳 酸 钙 沉 淀 (microbially induced carbonate 

precipitation, MICP)技术凭借其独特的生物代谢

机制与环境交互产生的多重效应展现出突出的

协同调控潜力，为同步实现碳固定与重金属钝

化提供了创新途径[13-15]。基于此，本文系统综

述 MICP 技术在减污固碳领域的基本原理、协同

Graphical abstract:
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机制及应用前景，以期为相关领域的研究与实

践提供理论参考。

1　　MICP 技术的发展历程与基技术的发展历程与基

本原理本原理

1.1　发展历程

MICP 技术的研究发端于 20 世纪初，其发

展历程可划分为 5 个阶段(图 1)[16-24]。1911 年，

Drew[16]首次从自然环境中分离出可诱导碳酸盐

沉淀的细菌，奠定了该技术的微生物学基础。

1973 年，Boquet 等[17]通过实验室研究证实土壤

细菌具备生成 CaCO3 晶体的能力，标志着 MICP

技术概念的正式确立。1992−2001 年间，Kantzas

等[18]发现该技术可显著降低砂岩孔隙度，首次

揭示其在岩土工程领域的应用潜力；Bang 等[19]

继 而 将 聚 氨 酯 固 定 的 巴 氏 芽 孢 八 叠 球 菌

(Sporosarcina pasteurii)用于混凝土裂缝修复，证

实该方法可提升混凝土抗压强度，拓展了 MICP

技术在建筑材料领域的研究方向。2004−2010 年

为技术成熟化阶段，Whiffin[20]正式提出“微生物

诱导碳酸钙沉淀”的学术术语，Mitchell 等[21]推

动了 MICP 在岩土工程中的系统化应用，Jonkers

等[22]则提出基于 MICP 的微生物自修复混凝土

设计理念，促使相关研究在生物建筑材料领域

形成热潮。2010 年以来，MICP 技术进入协同发

展新阶段，Okyay 等[23]对不同脲解菌群的固碳

能力开展系统研究，发现其固碳效率存在显著

差异，推动了该技术在 CO2 矿化固碳领域的应

用；Gilmour 等[24]近期通过基因工程手段改造枯

草芽孢杆菌(Bacillus subtilis)，构建出可同时利

用碳酸酐酶(carbonic anhydrase, CA)路径的新型

工程菌株，实现了矿物产量提升与 CO2 捕获的

协同增效，为固碳与重金属修复的联合治理提

供了新的技术途径。

图1　MICP技术发展时序[16-24]

Figure 1　MICP technology development timeline[16-24].
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1.2　核心代谢路径

MICP 技术的核心在于利用微生物代谢作用

介导碳酸钙沉淀，该过程主要通过脲酶与碳酸

酐酶(carbonic anhydrase, CA) 2 条关键酶促路径

实现。

脲酶路径以双 Ni2+为核心的活性中心催化

尿素的水解反应，以典型的球状脲酶为例，核

心催化步骤是双 Ni2+极化尿素羰基启动水解，

释放氨和碳酸，氨进一步水解提升溶液 pH，促

使碳酸分解为 CO3
2−，最终 CO3

2−与 Ca2+结合形

成 CaCO3 沉淀[25]，详见图 2[26]。

CA 则通过以 Zn2+为核心的活性中心催化

CO2 的水合反应，在自然状态下，CO2 的水合

反应速率十分缓慢，一级反应速率常数仅为

0.13 s−1，CA 作用下其反应速率常数可高达

1.4×107 s−1，达到自然情况下的 108 倍左右[27]。

以最常见的 α 型 CA 为例，其核心催化步骤是

Zn2+极化水分子生成亲核羟基，最终将 CO2 转化

为 HCO3
−，随后 HCO3

−分解与 Ca2+结合生成沉

淀[28-30]，详见图 3[31]。

上述路径形成的 CaCO3 存在方解石、文石、

球霰石 3 种晶型，三者可相互转化，转化速率

受 pH 及温度显著影响[32-33]。目前 MICP 技术的

应用可大致分为矿化固碳和重金属固定 2 个方向。

在矿化固碳领域，MICP 的核心机制在于通

过微生物代谢活动直接驱动 CO2 实现永久碳封

存，CA 在将 CO2 水合为碳酸氢根过程中发挥作

用，脲酶则有助于维持促进钙化的碱性 pH

值[34]。除了上述 2 种路径外，硝酸盐还原及光

合作用等代谢途径也可驱动碳酸盐沉淀。例如，

硝酸盐还原菌通过产生碱性环境促进碳酸盐形

成，而光合微生物通过消耗 CO2 提高 pH，间接

诱导沉淀[35-36]。MICP 产生的 CaCO3 沉淀能够填

充岩石孔隙、封堵裂缝，并使岩体抗压强度提

升，有效增强地质封存安全性[37-38]。

图2　脲酶机制示意图[26]

Figure 2　Schematic diagram of the urease mechanism[26].
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在重金属固定领域，MICP 技术主要通过微

生物表面吸附和晶格取代等机制实现对重金属

的固定。微生物分泌的胞外聚合物(extracellular 

polymeric substances, EPS)富含羟基、羧基和氨

基等官能团，可通过静电引力、离子交换或络

合作用吸附重金属离子，降低其生物有效性[15]；

同时，对于离子半径与 Ca2+相近的重金属，可

通过同晶替换取代方解石晶格中的 Ca2+形成固

溶体，实现稳定包埋[39]；此外，MICP 过程中生

成的碳酸盐矿物可通过共沉淀将还原后的金属

离子固定于晶格或包裹于矿物内部，形成低迁

移性的碳酸盐结合态[14]。

1.3　碳酸钙晶型的形成与环境行为

自然环境中，碳酸钙结晶常以无定形碳酸

钙(amorphous calcium carbonate, ACC)为前驱相，

而非直接从溶液中成核[40]。纯 ACC 遵循“脱水-

溶解-再结晶”的机制，首先通过快速脱水转化为

球霰石，再经溶解-沉淀转化为热力学更稳定的

方解石，后者速率约为前者的十分之一[41]。然

而，该结晶路径并非固定不变，可受诸多外界

因素调控，如在富镁条件下镁离子可诱导 ACC

使其直接脱水形成文石而非球霰石[42]。类似地，

富含羧基的多肽类有机添加剂，如聚天冬氨酸，

同样能调控结晶路径，通过稳定 ACC 前驱相、

抑制其快速脱水，从而阻断 ACC 到球霰石的转

化，并诱导 ACC 采用非经典颗粒附着机制形成

特定形貌的方解石[43]。值得注意的是，ACC 在

生物体系中并非简单的不稳定中间产物，而是

图3　CA机制示意图[31]

Figure 3　Schematic diagram of the CA mechanism[31].
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具有特定短程有序结构的瞬时前驱相；这种结

构可预设最终晶型，并通过与有机基质的相互

作用形成复杂形态的生物矿物[40]。

不同碳酸钙晶型的重金属固定能力差异显

著。球霰石因比表面积大、表面能高，对铜、

镉等重金属离子表现出优异的吸附去除效率，

文石具有针状或柱状晶体结构能提供一定吸附

位点，但受限于比表面积较小，主要通过表面

络合作用实现固定，方解石作为最稳定晶体，

吸附速率较快但容量较低，常通过晶格取代形

成稳定的重金属碳酸盐固溶体[44-46]。

2　　MICP 技术的关键影响因素技术的关键影响因素

MICP 技术的效能取决于微生物-环境-底物

之间的复杂相互作用，其关键影响因素可分为

生物因素与非生物因素两大类[47]。

2.1　生物因素

MICP 技术的效能受多种生物因素调控，主

要包括微生物的种间差异和极端环境适应性。

微生物的种间差异显著影响 MICP 的效率与

路径，Okyay 等[23]对 15 个不同的脲解菌群进行

了研究，结果表明所有群落都表现出不同的固

碳能力和 MICP 速率，固碳率在 0−86.4% 之间

不等。另有研究表明，脲酶基因的丰度与碳酸

钙沉淀量呈正相关，这可能是导致不同菌种间

MICP能力存在显著差异的原因之一[48]。此外，不同

种类的微生物具有多样的代谢途径，它们可通过

改变微环境 pH 值与离子浓度，间接调控碳酸钙沉

淀的动力学过程，如产甲烷古菌的乙酸降解途径、

酿酒酵母的有机酸盐呼吸代谢途径和厌氧甲烷氧

化群落的甲烷氧化路径，均能够在升高微环境 pH

的同时，产生溶解性无机碳(dissolved inorganic 

carbon, DIC)，促进MICP作用[49-51]。

不同种类的微生物在不同极端环境下的适

应机制是决定 MICP 技术广泛应用可行性的关

键。MICP 微生物可通过多种策略适应盐度、温

度及重金属胁迫等极端环境。在 Hu 等[52]的研究

中，芽孢八叠球菌属(Sporosarcina)、节杆菌属

(Arthrobacter)可与其他嗜盐微生物构成稳定的脲

解菌群，这种群落协同作用可共享抗盐物质或

代谢产物，分散高盐胁迫对单一菌种的压力并

提升整体系统的稳定性，使其在总溶解固体约

65 g/L 的高盐环境下仍保持 96% 的 Ca2+去除率。

Shen 等[53]从红球菌属(Rhodococcus)中分离的菌

株具有显著的耐寒性，在低至 5 ℃的温度下仍

保持生长和脲酶活性，展现出在寒冷环境中

实施 MICP 技术的潜力。Jiang 等[54]研究表明，

在 重金属胁迫下，路氏肠杆菌 (Enterobacter 

ludwigii)将优先激活胞外多糖屏障、硫化物沉淀

和硫醇螯合三重防御系统对抗毒性，再通过脲

酶驱动的 MICP 进程固定重金属，同时保留吲

哚-3-乙酸合成、铁载体产生和磷溶解等植物促

生能力，这种协同机制使其在重金属胁迫下仍

能高效发挥作用。

2.2　非生物因素

MICP 技术的效能还受非生物因素制约，这

些因素可系统归纳为生长环境因素与外源调控

因素两大类。生长环境因素指微生物生存与代

谢依赖的全部基础条件，其中可分为原生环境

条件和生长营养基质 2 个核心部分。外源调控

因素则是人为施加的、非菌株生长必需的辅助

性物质或工艺调控手段，包括生物炭、壳聚糖

等改性添加剂。具体研究如表 1 所示。

深入分析表 1 可以发现，生长环境因素是

MICP 进程的核心决定因子，其中 pH、盐度、

温度等原生环境条件直接作用于菌株的酶活性，

决定代谢反应的基础速率[55-58]；而钙、磷、有

机碳源等生长营养基质则从反应底物供给层面

出发，通过不同营养元素的代谢响应机制调控

反应动力学进程，2 类生长环境因素的适配是

MICP 反应高效发生的前提[35,59-60]。外源调控因

素则通过施加辅助性物质改善微生物所处的微

环境，缓解其逆境胁迫，进而间接影响微生物

酶活性、调控其代谢反应路径，同时为碳酸钙

结晶提供额外吸附成核点位，进一步强化 MICP

反应的效率与产物稳定性[36,61-66]。
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表1　影响MICP技术的非生物因素

Table 1　Abiotic factors affecting MICP technology

Growth 

environmental 

factors

Growth 

environmental 

factors

Exogenous 

regulatory 

factors

Phosphorus

pH

Salinity and pH

Temperature

Urea and Ca2+

Organic carbon 

source

Trehalose and 

sodium alginate

Chitosan (CTS)

Artificial humic 

acid and biochar

In the low-phosphorus environment of crystal fountains, the microbial phosphorus 

starvation response reshapes community structure and functions, indirectly 

regulating photosynthesis-driven MICP, optimizing the precipitation 

microenvironment, and enhancing CaCO3 precipitation

Urease conformation and microbial activity are optimal at pH 7.0−8.0, yielding 

maximum CaCO3 precipitation. Extreme pH causes urease unfolding, suppressed 

metabolism, and reduced precipitation. CO2 solubility and capture peak near pH 

8.9 in urea-regulated systems, but decline sharply at higher pH from excess urea

In intertidal microbialites, salinity significantly affects dominant bacteria, while pH 

correlates more strongly with community composition. Under high salinity, 

microbes prefer urea and amino acids over nitrogen fixation; urea decomposition 

and amino acid ammonification increase pH and DIC, synergistically driving 

carbonate precipitation

In the 10−30 ℃ range, higher temperatures yield greater but faster-declining urease 

activity. Low-temperature MICP performs better: at 10 ℃, CaCO3 precipitation in 

aqueous solution and sand column experiments is 92% and 37% higher than at 

30 ℃, respectively

Extra urea in complex media slows nitrate reduction, and increased Ca2+ 

significantly inhibits it. Optimizing the coupling of urea hydrolysis and nitrate 

reduction enhances CaCO3 precipitation by 20%−30%, up to 14 g/L

Molasses and distiller’s grains as organic carbon sources effectively promote 

MICP-related CaCO3 formation, stabilize soil surfaces, and significantly reduce 

wind erosion-induced soil loss, with distiller’s grains performing better. When 

tryptone soya broth is used, high sodium input disperses soil aggregates and 

increases soil loss

Trehalose promotes calcite formation, and sodium alginate stabilizes vaterite via 

carboxyl groups. Both enhance calcium ion removal, with higher concentrations 

yielding higher precipitation rates. Sodium alginate also induces CaCO3 nucleation 

on its surface, improving MICP efficiency

Chitosan adsorbs Mn2+, alleviates its toxicity to Sporosarcina pasteurii, improves 

bacterial adaptability and urease activity, regulates MnCO3 crystal morphology to 

finer and more uniform particles, and significantly enhances MICP efficiency for 

Mn removal while shortening remediation time

Biochar provides pores for Sporosarcina pasteurii adhesion, and artificial humic 

acid acts as a nutrient to stimulate urease secretion. Their synergy promotes 

coprecipitation of cadmium with calcium carbonate, significantly improving Cd 

immobilization efficiency by MICP. They also enhance soil fertility and ecological 

functions, with a notable increase in the relative abundance of dominant phyla such 

as Proteobacteria

[35]

[55-56]

[57]

[58]

[59]

[60]

[61]

[62]

[63]

Abiotic factor 

categories

Factors Impact effect References

(待续)
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Chitosan and 

carboxymethyl 

chitosan 

(CMCS)

Magnesium 

polypeptide

(MP)

Sand surface 

modification

Modified 

organic 

materials 

(MOM)

CTS and CMCS enhance MICP efficiency by providing nucleation sites, 

promoting Ca2+ binding, and synergistic mineralization with bacteria. CMCS 

shows higher compatibility and stronger promotion than CTS, raising calcium 

precipitation up to 28.28% and driving the transformation from calcite to aragonite

MP elevates soil pH and organic matter, provides adsorption sites, and synergizes 

coprecipitation of Ca2+, Mg2+, and Pb2+, significantly enhancing MICP remediation 

efficiency for lead-contaminated soil. It reduces exchangeable Pb by 30.37% and 

increases carbonate-bound Pb by 40.82%, while mitigating MICP’s negative 

impacts on soil microbial communities

Modifying sand grain mineral composition, specific surface area and charge 

promotes bacterial adsorption and growth, accelerates nitrate reduction-mediated 

CaCO3 precipitation and optimizes crystal morphology and distribution, thus 

improving MICP solidification efficiency and engineering performance for sandy 

soil

For severely disturbed soil in degraded meadows of the Qinghai-Xizang Plateau, 

MOM significantly increases urease and phosphatase activities, accelerating soil 

nutrient cycling. It also boosts microbial abundance, stabilizes community 

structure, and enhances the environmental adaptability of MICP

[64]

[65]

[36]

[66]

(续表1)

Abiotic factor 

categories

Factors Impact effect References

总体而言，生长环境因素与外源调控因素

均未改变菌株的核心矿化代谢机制，仅通过直

接或间接途径调控酶活性与代谢进程，是基于

菌株固有特性的效能优化手段。

3　　MICP 技术的应用前景技术的应用前景

3.1　MICP 技术在矿化固碳中的应用

MICP 技术通过微生物代谢活动催化 CO2 与

钙源反应生成碳酸钙矿物，实现 CO2 的矿化固

定，其应用可大致分为岩性改良与高效固碳

2 类方向。不同菌株与技术路径在性能表现、适

用场景及技术局限上呈现差异化特征(表 2)。

在岩土体改良领域，功能特异性菌株针对

极端地层环境、特殊介质及工程材料损伤展现

出定制化修复潜力。地衣芽孢杆菌 (Bacillus 

licheniformis)可耐受 50 ℃高温、10 MPa 高压及

高 CO2 分压的极端地层条件，通过诱导碳酸盐

沉淀使砂岩孔隙率从 12.61% 降至 10.75%，同时

分泌 EPS 形成生物膜封堵孔隙通道，降低 CO2

泄漏风险，但该研究仅基于砂岩-超临界 CO2-卤

水静态水溶液体系开展，与原位动态地层环境

存在显著差异，长期原位应用中微生物营养供

给的持续性、非目标岩性的适配性及地质尺度

的封存效应仍待系统验证[67]；本土耐盐木糖葡

萄球菌(Staphylococcus xylosus)在高盐岩土介质

改良中表现出独特适配性，可在可溶性盐含量

为 8%−12% 的高离子强度环境中稳定诱导球霰

石型碳酸钙沉淀，1 周内使高盐粉质土柱孔隙率

降低 6.12%、内聚力增加 39.5%，并在不同围压

条件下显著提升抗剪强度，但其当前研究仅完

成单轮短期注浆实验，技术的长期稳定性、循

环处理效能及对其他类型高盐岩土的适用性尚

未明确，菌株性能定向优化与现场应用技术体

系仍需完善[69]；巴氏芽孢八叠球菌与胶胨样类

芽孢杆菌(Paenibacillus mucilaginosus)的协同矿

化体系在岩土防风蚀与结构强化方面成效显著，
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表2　MICP技术在CO2矿化固碳中的应用前景

Table 2　Application prospects of MICP technology in CO2 mineralization and carbon sequestration

Microbial 
categories

Recombinant 
engineered 
Bacillus subtilis 
expressing 
carbonic 
anhydrase

Sporosarcina 
pasteurii

Bacillus 
licheniformis

Sporosarcina 
pasteurii

Staphylococcus 
xylosus

Sporosarcina 
pasteurii+ 
Paenibacillus 
mucilaginosus

Priestia 
megaterium

Paenibacillus 
mucilaginosus

Chlorella 
vulgaris

Application 
prospects

Lithological 
improvement 
and efficient 
carbon 
sequestration

Lithological 
improvement

Lithological 
improvement

Efficient 
carbon 
sequestration

Application effect

CO2 concentration decreased from 
3 800 to 820 mg/L. Synergistic action 
with Sporosarcina pasteurii increased 
mineral production by 1.5 times while 
preserving CO2 sequestration capacity

It readily forms stable calcite crystals 
accounting for 73%. Synergy with 
engineered bacteria significantly 
increases crystal size, raising mineral 
yield from 0.2 to 0.3 g

Porosity decreased from 12.61% to 
10.75%, and core mass increased by 
0.23%. Meanwhile, secreted EPS forms 
biofilms to reduce CO2 leakage

At 1.0 mol/L Ca2+, precipitate mass 
increased from 0.5 to 3.5 g. Samples 
with calcium acetate rapidly sealed 
cracks within 48 h, achieving 87.43% 
calcium removal

Porosity decreased by 6.12%, cohesion 
increased by 39.5%. Shear strength rose 
by 22.1%, 13.5%, and 8.3% under 
confining pressures of 100, 200, and 
300 kPa, respectively

CaCO3 precipitation rate was 60%, wind 
erosion efficiency reached 95% at 
10 m/s wind speed, with dense pores and 
stable structure

It reduced initial 3 800 to 699 mg/L CO2.
The BmCAb1/BmCAb2 carbonic 
anhydrases encoded by this strain 
exhibited high CO2 hydrolysis activity in 
engineered bacteria

At 0.3% bacterial dosage, CO2 uptake 
increased from 0.18 to 0.34 kg/m2;
1 g of bacteria absorbed 567 g CO2

The measured maximum CO2 fixation 
rate was 97.73 mg/(L·d), with total 
carbon capture up to 1 943.37 mg/L

Key conditions

An aqueous solution system was adopted 
with initial CO2 concentration of 
3 800 mg/L and mineralization pH of 8.0. 
No cycle number was set, and no long-
term leaching test was performed

A static sandstone‑supercritical CO2‑brine 
aqueous system was used, with initial pH 
7.2, salinity 10 000 mg/L, no dynamic 
circulation, and reaction period of 60 days

The experiment was conducted in an 
aqueous system with initial Ca2+ 
concentration of 1.0 mol/L and pH 
7.5−9.5 (optimum 9.5), without 
circulation or long-term leaching tests

A high-salt silty soil column was 
employed with 0.5 mol/L urea and 
0.5 mol/L CaCl2 solution at pH 7.58, 
8%−12% soluble salt, and high ionic 
strength. Single grouting was used 
without circulation or long-term leaching

Aqueous system, initial pH 8.0, 
cementing solution of 0.6 mol/L urea and 
0.6 mol/L CaCl2 (ionic strength provided 
by 0.6 mol/L Ca2+ and urea). No fixed 
cycles, only 5 min short-term simulated 
rainfall, no long-term leaching

Aqueous system with initial CO2 
concentration of 3 800 mg/L and 
mineralization pH 8.0. No cycles and no 
long-term leaching tests

A 1 g/kg Paenibacillus mucilaginosus 
solution was prepared in an aqueous 
system and added to shotcrete at 0.3% 
mass fraction. No data on pH, ionic 
strength, cycles, or long-term leaching 
was reported

Modified artificial seawater system with 
60 mmol/L NaHCO3 and 18 mmol/L 
CaCl2. pH rose to 9.5−9.8 during culture. 
Initial algal concentration, cycles and 
long-term leaching were not reported

References

[24]

[67]

[68]

[69]

[70]

[24]

[71]

[72]
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可实现 60% 的 CaCO3 沉淀率，对 10 m/s 风速的

风蚀抑制效率达 95%，形成的矿化层致密稳定，

兼具抗雨水侵蚀、低蒸发损耗及高抗压强度特

性，然而该体系目前仅在实验室水溶液环境中

完成验证，未开展原位长期应用测试，大规模

现场推广时的微生物活性维持、矿化效率稳定

性等核心技术仍待深入研究[70]；巴氏芽孢八叠

球菌介导的矿化技术在水泥基材料裂缝修复中

展现出快速响应能力，当 Ca2+浓度为 1.0 mol/L

时，沉淀质量较对照组提升 6 倍，钙去除率达

87.43%，可在 48 h 内快速闭合裂缝，且通过硫

铝酸盐水泥包裹细菌可将修复反应精准限定在

裂缝区域，但 Ca2+浓度超过 1.0 mol/L 时会显著

抑制细菌代谢活性，生成的方解石晶体与裂缝

面缺乏有效黏结力，无法恢复材料力学性能，

且未开展长期稳定性验证实验[68]。

在高效固碳领域，多菌株协同体系与特定

微生物介导的矿化技术已展现出显著的固碳应

用潜力。巴氏芽孢八叠球菌与工程化改造的枯

草芽孢杆菌可协同将初始浓度 3 800 mg/L 的

CO2 降至 820 mg/L，并将矿物沉淀产量提升

1.5 倍，具备高效 CO2 封存能力，然而该体系仅

在 pH 8.0 的水溶液体系中表现最优，对复杂岩

土环境的兼容性及长期封存稳定性尚未得到充

分验证[24]；普通小球藻(Chlorella vulgaris)介导

的矿化体系表现出优异的固碳效率，实测最高

CO2 固定率达(97.73±1.17) mg/(L·d)，总碳捕获

量最高为(1 943.37±12.53) mg/L，该体系可避免

传统 MICP 技术的氨副产物问题，且生成的文石

与方解石晶体结构更利于碳的长期封存，但高

浓度 NaHCO3 或 CaCl2 会显著抑制微藻生长活

性，且现有研究仅在受控改良人工海水体系中

开展，其在自然海水环境中的适应性及规模化

应用的成本控制仍需进一步研究[72]；胶胨样类

芽孢杆菌在喷射混凝土固碳领域展现出协同优

化效应，当细菌添加量为 0.3% 时混凝土 CO2 吸

收量从 0.18 kg/m2提升至 0.34 kg/m2，同时 14 d 单

轴抗压强度可达 25.19 MPa，实现了碳减排与力

学性能提升的双重目标，但高细菌添加量会降

低混凝土早期强度，且硝酸钙虽可提升早期强

度却会抑制碳化反应进程，该体系在实际工程

中的长期应用效果及最优添加剂量仍需系统

验证[71]。

整体而言，MICP 技术在矿化固碳领域已展

现出显著的应用前景，功能菌株及其协同体系

表现出差异化的 CO2 矿化固定潜力。少数极端

环境适配菌株可耐受高温高压、高 CO2 分压地

层条件，通过孔隙封堵与岩性强化实现地质尺

度碳封存，而微藻及工程菌体系能突破传统固

碳效率瓶颈，部分技术还可规避氨副产物风险，

为地质封存、海洋固碳、混凝土固碳等场景提

供了绿色低成本的技术路径。然而，当前研究

仍以实验室可控水溶液体系为主，原位动态地

层环境模拟与长期封存效应数据严重不足，多

数菌株对极端环境适配性仍较差，工程化应用

中微生物的活性维持、矿化产物的长期稳定性

等缺乏系统验证，部分技术还存在高浓度抑制

剂限制、副产物环境污染等问题。MICP 矿化固

碳技术的研究成熟度仍较低，距离规模化工程

落地仍存在显著差距。

3.2　MICP 技术在重金属污染土壤修复

中的应用

在重金属污染修复领域，MICP 技术通过微

生物代谢催化生成碳酸盐矿物实现重金属固定。

针对不同污染介质、重金属类型及场地条件，

该技术展现出定制化修复潜力：单一功能菌株

凭借对特定重金属的定向转化能力，在精准修

复场景中表现突出；复合修复体系则通过多机

制协同作用适配复杂污染环境的综合修复需求，

为重金属污染土壤、尾矿及矿山废弃物的绿色

修复提供了新路径(表 3)。
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表3　MICP技术在重金属污染土壤修复中的应用前景

Table 3　Prospects of MICP technology in the remediation of heavy metal contaminated soils

Sporosarcina 

pasteurii

Humic acid (HA)

Sr2+ is efficiently removed via isomorphic 

substitution into calcite or strontianite, with 

maximum removal rates of 99.8% and 99.9% 

under static and shaking conditions, respectively

Pb immobilization efficiency in aqueous solution 

reached 78.6%. In loess surface layers, 

exchangeable Pb decreased from 9.7%−17.4% to 

0.4%−2.3%, while carbonate-bound Pb increased 

to 65.1%−66.2%. In long-term leaching tests, Pb 

leaching rate was 90.36% at pH 3.5 in 7 days and 

12.96% at pH 5.5 in 27 days

Cd2+ is immobilized by biosorption and lattice 

doping. After 12 cementation cycles, leachate Cd2+ 

decreased from 7.695 to 2.356 mg/L. Under 

optimal conditions, it reached 2.439 mg/L, an 

88.39% reduction

Optimal pH for Sporosarcina pasteurii MICP is 

6.0−8.0. Cd immobilization reached 99.9% in 

solution, with calcite dominating CaCO3 for Cd 

adsorption. In column/in situ systems, 

exchangeable Cd fell by 41.6%, leached Cd by 

45.6%. Soil CaCO3, aggregates, and urease 

activity increased; carbonatebound Cd rose by 

40.1%, reducing Cd mobility and bioavailability 

while enhancing soil stability

The CaCl2 group achieved nearly 100% Pb 

removal efficiency. Ca(CH3COO)2 was slightly 

less efficient but much better than the calcium-free 

control. High inoculation produced only PbCO3 

monolayer, while low inoculation formed mixed 

(PbCl)2CO3 and PbCO3. Ca2+ enhanced 

remediation by reducing Pb2+ toxicity and 

improving urea hydrolysis

Increased maximum Cd adsorption capacity of 

CaCO3 from 120.1 to 184.4 mmol/g; relieved Cd 

inhibition on urease, with Cd fixation rate rising 

from 3.7% to 19.1% at 96 h; suppressed calcite 

formation and promoted metastable aragonite

Aqueous system was used with initial Sr2+ 

10 mmol/L and pH 7.2; ionic strength, 

cycles, and long-term leaching design were 

not reported

Both aqueous and soil column systems were 

involved. Initial Pb was 1 mmol/L at pH 6.0 

in solution, and 4 000 mg/kg in loess for 

column tests. Long-term leaching was 

performed; ionic strength and cycle number 

were not reported

Soil column system was adopted with initial 

Cd 400 mg/kg. Optimal conditions: 30 ℃, 

OD600 1.5, cementation solution 0.5 mol/L. 

Ionic strength, cycles and long-term leaching 

design were not reported

Three systems were included. In aqueous 

solution, initial Cd was 50−200 mg/L; ionic 

strength was controlled by 0.4−0.6 mol/L 

urea‑CaCl2 cementation solution, without 

cycling or long‑term leaching. In column/in 

situ systems, initial Cd in loess was 50 mg/kg 

at pH 7.0−8.0, using 0.4−0.6 mol/L 

cementation solution without cycling; 

long‑term leaching experiments were 

conducted to assess Cd leaching risk and soil 

stability

Aqueous system was used with initial Pb2+ 

up to 50 mmol/L, calcium sources 0.25 mol/L 

CaCl₂ or Ca(CH3COO)2, urea 0.5 mol/L, 

initial pH 8.8, and inoculation ratios 1:3 and 

1:9. No cycling or long-term leaching was 

performed

In aqueous solution at pH 7.0, initial Cd2+ 

concentration 10−500 mg/L, HA 

0.5−2.0 mg/L, Ca2+ 1−5 mmol/L, ionic 

strength 1 mmol/L (CaCl2 or CdCl2). No 

cycles or long-term leaching

[39]

[73]

[74]

[75]

[76]

[77]

Abiotic 
materials/
microorganisms

Application effect Key conditions References

(待续)
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Urease-
producing 
carbonate-
mineralizing 
functional 
bacterial 
community

Urea-
decomposing 
community 
dominated by 
Sporosarcina

Urea-
acclimatized soil 
microorganisms

Under optimal parameters, leachable Cd decreased 
by 80.7% after 7 mineralization cycles. Cd 
coprecipitated with Ca as (Ca0.67,Cd0.33)CO3 and 
calcite, with tailings encapsulated to inhibit Cd 
release

Leachable Cd, Pb, and Zn in most samples 
decreased by at least one order of magnitude. The 
pH of acidic effluent rose from 1.2−1.3 to 5.7−8.5, 
and reduced slag permeability enhanced heavy 
metal immobilization

MICP-treated soil had a maximum Cd2+ 
adsorption capacity of 8.92 mg/g. The Thomas 
model for column tests fitted 6.11 mg/g. 
Fractionation showed exchangeable Cd decreased 
by 21% and carbonatebound Cd increased by 22%

In the soil column system, the initial 
leachable Cd concentration in tailings was 
3.11 g/L, the optimal conditions were 
1×10⁸ CFU/mL bacteria, 3 h retention time, 
0.25 mol/L mineralization solution and 
1.5 mL/min flow rate, and 7 mineralization 
cycles were performed without long-term 
leaching

This technique used a soil column system. 
Acidic waste samples with initial pH 1.2−1.3 
were treated with 15 applications of MICP 
reagents and Sporosarcina urea-decomposing 
bacteria. Long-term leaching was evaluated 
by humidity cell method, with no mention of 
mineralization solution ionic strength

The technology used a soil column system 
with initial Cd2+ concentration 10 mg/L, pH 
6.5, column test breakthrough volume 49 L; 
ionic strength, cycle times and long-term 
leaching evaluation were not mentioned

[78]

[79]

[80]

(续表3)

Abiotic 
materials/
microorganisms

Application effect Key conditions References

其中，巴氏芽孢八叠球菌作为核心模式菌

株，针对不同重金属展现出定向修复能力，但

也存在诸多场景适配局限。例如，在黄土 Pb 污

染修复中，该菌株在弱酸性条件下可实现 78.6%

的 Pb 固定率，将易迁移的交换态 Pb 占比从

9.7%−17.4% 降至 0.4%−2.3%，碳酸盐结合态 Pb

占比提升至 65.1%−66.2%，兼具环境友好性与

原位潜力；然而，该菌株对强酸性环境耐受

性差， pH 3.5 时 Pb 沉淀 7 d 的浸出率高达

90.36%，且尿素水解产生的 NH4
+易引发氮污染

风险[73]。在 Sr 污染修复中，该菌株通过同晶替

代机制将 Sr2+稳定嵌入方解石或锶白云石晶格，

静态与摇动条件下 Sr2+最大去除率分别达 99.8%

和 99.9%，兼具高效固锶与固碳双重价值；但该

体系存在初期优先沉淀 Ca2+的离子选择性，沉

淀矿物的长期稳定性及现场规模化应用潜力仍

需系统验证[39]。在 Cd 污染尾矿修复中，该菌株

通过生物吸附、晶格掺杂等多重机制钝化 Cd2+，

12 轮胶结后 Cd2+浸出浓度从 7.695 mg/L 降至

2.356 mg/L，最优条件下浸出浓度较未处理降低

88.39%；但多次胶结后尾矿孔隙易被碳酸钙充

填，导致后续修复效果提升有限，且高浓度胶

结液会促进 Cd 的释放并抑制脲酶活性，当温度

偏离 30 ℃时还会降低修复效率，此外细菌与土

著微生物的竞争也可能影响长期稳定性[74]。在

镉污染黄土原位修复中，该菌株在水溶液体系

下对 Cd 的固定率最高达 99.9%，在土柱或原位

体系下修复后可交换态 Cd 含量降低 41.6%，Cd

浸出浓度降低 45.6%；同时显著提升土体 CaCO3

含量、水稳定团聚体占比与脲酶活性，有效降

低 Cd 的生物有效性与迁移风险，同步抑制水土

流失，但该技术的应用受镉浓度、环境含氧量、

胶结液浓度等条件限制，高浓度的污染物或胶

结液会抑制细菌活性，副产物氨氮存在潜在环

境风险，且菌株对深部低氧环境的适配性较

差[75]。在高浓度的 Pb 污染修复中，最优接种比
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例与钙源类型可实现接近 100% 的 Pb2+修复效

率；但低接种比例下修复效率随 Pb2+浓度升高

显著下降，且该研究仅在受控水溶液体系开展，

缺乏复杂实际污染环境的长期应用验证[76]。

复合修复体系通过微生物与材料、土著菌

群的协同作用增强修复效能，但也存在诸多瓶

颈。腐殖酸-微生物复合体系可缓解 Cd 对脲酶

的抑制，使 CaCO3 对 Cd 的最大吸附容量从

120.1 mmol/g 增至 184.4 mmol/g，96 h 内 Cd 固

定率由 3.7% 提升至 19.1%，同时促进亚稳态

文石形成以增强吸附能力；但该技术仅在实

验室水溶液体系验证效果，未开展原位土壤

应用，实际污染场地的长期稳定性与适配性

仍待验证[77]。产脲酶碳酸盐矿化功能细菌群

落经 7 个矿化循环后可将尾矿中毒性特征浸出

程 序 (toxicity characteristic leaching procedure, 

TCLP) 的 可 浸 出 Cd 浓 度 降 低 80.7%， 形 成

(Ca0.67,Cd0.33)CO3 和方解石共沉淀包裹尾矿颗粒，

减少硫暴露抑制 Cd 释放；但该技术仅在实验室

土柱体系验证，矿化效率受细菌浓度、矿化液

参数等影响显著，原位应用的长期稳定性与大

规模适配性仍需进一步研究[78]。土著芽孢八叠

球菌属(Sporosarcina)尿素分解细菌群落可使酸

性矿山废弃物中 Cd、Pb、Zn 浸出浓度降低至少

1 个数量级，同时将流出液 pH 从 1.2−1.3 升至

5.7−8.5，增强重金属固定能力；但存在部分样

品 As 浸出浓度升高、Cu 固定效果不稳定的问

题，且碳酸钙涂层分布不均，细菌在酸性环境

中易失活，制约长期修复效能[79]。尿素驯化土

壤微生物群落可将土壤对 Cd2+的最大吸附容量

提升至 8.92 mg/g，使可交换态 Cd 占比降低

21%、碳酸盐结合态 Cd 占比增加 22%，经济高

效且适合原位修复；但当前 Cd2+固定效率仍有

优化空间，当前尿素分解产物的生态效应尚不

明确，且微生物活性易受土壤 pH 等环境因素

制约[80]。

总体而言，MICP 技术在重金属污染修复领

域已构建单一菌株精准修复和复合体系协同修

复 2 类技术体系，其中单一核心模式菌株对 Pb、

Cd、Sr 等特定重金属展现出较强的定向转化与

固定能力，可精准适配点源污染，具备低成本

原位修复的落地潜力；而复合体系通过微生物-

材料、土著菌群协同作用适配于较为复杂的污

染修复需求，突破了传统单一菌株的应用场景

限制，展现出面向工业场地、农田、矿区等多

元污染场景的规模化推广潜力。目前，MICP 技

术在重金属污染修复领域已从实验室水溶液拓

展至土柱模拟及原位修复场景，为污染土壤、

尾矿及矿山废弃物的绿色修复提供了一定的解

决方案。然而，当前技术仍存在多方面共性局

限，原位应用的长期稳定性与场地适配性仍待

验证，复杂污染场景下多重金属协同修复机制、

矿化产物长期固持效应等基础研究仍需深化。

在工程化应用层面，外源菌株与土著微生物竞

争、修复效率随时间衰减等问题尚未得到系统

解决，同时相应适配规模化推广的低成本工艺

与标准体系尚未完全建立，MICP 技术在重金属

固定领域距离大范围工程化落地仍有一定距离。

4　　多维视角下的多维视角下的 MICP 技术技术

评估评估

4.1　MICP 技术的成本与长期性表现

MICP 技术的成本与长期性表现均具有显著

的场景依赖性，成本受胶结强度、施工工艺、

环境条件控制，长期耐久性则受侵蚀环境、胶

结物稳定性主导，二者均需结合具体应用场景

进行针对性分析与评估。

在成本水平方面，MICP 技术的总成本由材

料、设备、施工、监测维护等共同构成，其中

材料成本仅为基础组成部分。针对常规场地工

程加固场景，Ivanov 等[81]报道的材料成本仅为

0.5−9.0 USD/m3，而 Dejong 等[82]综述表明，现

场综合成本约为 75−500 USD/m3。二者差异主要

源于工程尺度下设备投入、人员培训、多次灌

注及监测维护等隐性成本占比较高，导致实际
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总成本显著高于材料成本。对于一些特定场景，

成本可能显著降低或提升。例如，在沙漠环境

中，该场景对胶结强度要求较低，仅需形成表

层稳定结皮，无需深层灌注，因此成本显著低

于常规场地工程加固场景，在最优处理方案下

成本为 25−30 USD/m2；该成本仍有进一步优化

空间，通过本地材料替代、规模化细菌培养及

精准复喷策略的协同优化，可降低 30%−40% 的

原材料成本、20% 的菌剂制备成本和 50% 的无

效材料消耗[83]；而在海洋环境中，尽管目前尚

缺乏公开的直接成本数据，但 Yang 等[84]通过微

流控实验研究表明，在高盐度、低氧、低温的

海洋综合环境下，MICP 的化学转化效率仅为理

想条件的 20.6%，这意味着在海洋工程中应用

MICP 技术时，为达到与陆上相同的加固效果，

需大幅增加材料投入与施工周期，综合成本也

随之显著上升。综上可见，MICP 技术的经济性

评估须紧密结合具体应用场景的技术需求与施

工条件，单一的成本数值比较缺乏实际指导

意义。

在长期性表现方面，MICP 胶结体的长期耐

久性高度依赖环境条件。塔克拉玛干沙漠现场

试验显示，30 d 监测期内单次处理形成的土壤

结皮表现出显著稳定性，风蚀量减少 95%，Tao

等[83]基于不可逆矿化过程的理论推断，预测该

结皮在该干旱地区可维持 3−5 年。在南海珊瑚

砂现场试验中，30 d 后 MICP 加固样品无侧限抗

压强度保持率仅为 35.19%，且伴随明显性能衰

减；在这项研究中还发现，MICP 处理土壤对温

度循环抗性最强，其次为干湿循环、温度-干湿

耦合循环及盐雾-干燥循环，而对现场海洋环境

侵蚀抗性最弱[85]。因此，MICP 技术的长期性能

表现高度依赖环境条件，需根据具体应用场景

因地制宜地选择适宜的处理策略，以最大化其

耐久性。

需要指出的是，目前 MICP 技术在工程尺度

下的长期监测数据极为匮乏。现有最大规模现

场试验为荷兰 1 000 m3 天然气管道加固项目，

处理深度为 3−20 m，分 2 次注入共 300−600 m3

含尿素和氯化钙的反应液，成功实现水平定向

钻进，但缺乏后续长期性能追踪报道[86]。此外，

多数现场试验监测期较短，难以评估数年设计

寿命下的性能演化。因此，亟需开展长期现场

监测与加速老化试验，以科学评估 MICP 处理在

数年乃至数十年时间尺度上的可持续性。

4.2　MICP 技术的环境与生态风险

氨氮释放与氮污染风险是脲酶途径的核心

环境问题。尿素水解产生的大量铵根离子可能

随渗流进入水体，导致水体富营养化，对人

体健康和水生生态系统构成威胁。针对氨氮问

题，磷酸铵镁(magnesium ammonium phosphate, 

MAP)沉淀法提供了一种资源化解决方案。通过

添加镁离子和磷酸根，可将氨氮转化为难溶性

MAP 晶体(MgNH4PO4·6H2O)，实现氨氮固定与

缓释肥料回收的协同[87]；此外，也可以利用异

养硝化菌株实现氨氮与磷酸盐同步去除，有效

控制氨氮释放与氮污染风险[88]。

盐分累积与土壤理化性质改变是另一潜在

风险。MICP 技术通常以氯化钙作为外源钙源，

并伴随尿素等营养盐的大量投加，高浓度 Cl−与
未反应离子的残留会显著改变土壤离子组成与

渗透压环境，导致土壤次生盐渍化并抑制植物

根系发育[89]。针对盐渍化风险，可通过优化钙

源种类与投加策略加以缓解，例如采用富钙硅

酸盐岩石等天然低氯替代钙源，既可减少 Cl−输
入，又能通过矿物风化过程实现大气 CO2 的协

同封存，降低环境碳成本[90]；同时，基于盐渍

土改良的 MICP 技术可通过形成微生物矿化阻隔

层显著抑制水盐迁移，减少盐分表聚与冻胀变

形，为干旱半干旱地区盐渍化土壤的生态修复

提供新途径[91]。

MICP 技术中外源菌株的生态影响同样值得

关注，通过引入外源菌株可能对本地生态系统

产生复杂影响。一方面，外源菌株可能通过竞

争性排斥或改变微生物群落结构，影响本地微

生物的生物多样性和功能，尤其在营养循环或

2648



罗正宇 等 || 微生物学报, 2026, 66(6)

http://journals.im.ac.cn/actamicrocn

共生关系中可能引发失衡[92]；另一方面，外源

菌株在极端环境中的适应性不足可能导致定植

困难、代谢活性降低及修复效率下降，甚至因

副产物积累而加剧环境风险：研究表明腐殖酸

会抑制脲酶活性并阻碍方解石结晶，导致无定

形沉淀物形成，而外源菌株受此负面影响明显

大于土著菌株，进一步凸显其在复杂土壤环境

中的生态兼容性缺陷[93]。相比之下，土著菌株

因其对本地环境条件的先天适应性而表现出显

著优势，例如从石灰石矿分离的红球菌属菌株

L6 和 L8 不仅能在 5 ℃低温下维持脲酶活性和

生长，且能有效诱导方解石沉淀并密封岩石裂

隙，展现出良好的生态兼容性与生物修复潜

力[53]。因此，优先筛选和应用土著功能菌株，

可有效规避外源菌株的生态风险，提升 MICP 技

术修复中的环境安全性与可持续性。

5　　MICP 技术应用的问题挑战技术应用的问题挑战

与解决方案与解决方案

MICP 技术尽管目前已得到广泛研究，但距

离工程化应用仍面临诸多挑战，主要体现在长

期性能的不确定性与技术系统集成不足 2 个方

面。如 4.1 节所述，工程尺度下长期监测数据的

不足与设计寿命验证的缺失，导致工程可靠性

评价缺乏科学依据；现有研究多停留于单一环

节的局部优化，尚未形成涵盖菌株改造、环境

适配、工艺调控及生态安全等多方面的系统性

整合方案，难以支撑标准化施工体系的建立与

规模化推广。同时 MICP 技术仍存在诸多技术瓶

颈，主要涵盖以下 3 个方面。

(1) 菌株多样性匮乏与耐受性不足。MICP

协同应用的核心限制在于功能菌株的生态位窄

与功能单一，现有优势菌株如巴氏芽孢八叠球

菌、枯草芽孢杆菌等对强酸、高重金属浓度、

高盐等极端条件敏感，活性易受抑制，难以适

应复杂的场景需求。

(2) 外源菌株引入的矛盾冲突。外源功能菌

株难以适应自然环境的复杂性。现场 pH 波动、

复合污染毒性、营养匮乏会降低菌株活性；土

著菌群的竞争排斥易导致外源菌株定植失败；

大量引入外源菌株还可能破坏土著菌群结构，

干扰土壤酶活性与养分循环，引发潜在生态

风险[92]。

(3) 协同机制代谢路径耦合矛盾。对于同时

实现固碳与重金属固定存在一定的代谢路径矛

盾，重金属离子可结合脲酶/CA 的 Ni2+、Zn2+等

活性中心进而抑制酶活性，降低固碳效率；而

在固碳时，Ca2+与重金属离子发生 CO3
2−的底物

竞争，以及固碳最优 pH 值与重金属固定，如

Cd 共沉淀的最优 pH 值存在一定的差异，以上

问题均在一定程度上制约了固碳与重金属固定

协同作用，如何对两者进行平衡取舍是实现固

碳与重金属协同固定的关键[94-95]。

针对上述技术瓶颈，近期研究人员尝试从

不同路径寻求突破。如 Wang 等[65]通过添加镁多

肽，在增强了对 Pb 的修复效果的同时，缓解了

MICP 对微生物数量和多样性的损害；而 Chen

等[96]通过引入植物源脲酶中的剑豆脲酶，能够

防止脲酶失活并吸附 Zn2+；Jia 等[77]则通过施加

腐殖酸稳定脲酶的二级结构，不仅保留了酶活

性还增强了对镉的固定效果。

然而，这些技术手段并不能完全解决上述

难点。整体而言，现有技术多聚焦于单一问题

的局部优化，缺乏对上述瓶颈的系统性整合解

决方案，这也是未来研究需要突破的核心方向。

同时，目前有关 MICP 技术协同实现固碳与重金

属固定的研究十分匮乏，多数研究仍停留在单

一功能层面的应用。通过对 MICP 技术各应用场

景的 pH 适宜区间进行系统梳理(表 4)，可以发

现重金属固定的最优 pH 多集中于 6.0−7.2 的弱

酸性至中性范围，岩性改良多分布于 7.0−8.0 的

中性至弱碱性区间，而高效固碳整体位于 8.0 以

上的碱性区间。前两者的 pH 窗口呈现梯度差

异，这为协同工艺的时序性构建提供了调控

空间。基于此，本文提出一种“重金属固定-矿化
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固碳 - 长期监测 ” 的 3 阶段协同工艺流程假

设(图 4)。

第 1 阶段：重金属固定主导期。首先通过

驯化改造土著菌株，筛选兼具脲酶活性及重金

属耐受性的多功能菌株以适应目标污染环境；

随后控制体系 pH 于偏酸性环境中，优先完成重

金属的吸附与晶格固定。此阶段以脲酶介导的

MICP 为主，并辅以腐殖酸等外源调控因子，以

稳定脲酶二级结构保留酶活性，同时促进亚稳

态文石形成以增强重金属吸附能力。

表4　MICP技术适用pH区间

Table 4　Applicable pH range for MICP technology

Classification of MICP technology

Heavy metal immobilization

Lithological improvement

Efficient carbon sequestration

Applicable pH

Pb aqueous system (pH 6.0)

Cd soil column system (pH 6.5)

HA-Cd aqueous system (pH 7.0)

Sr aqueous system (pH 7.2)

Sandstone‑CO2 system (pH 7.2)

Saline silty soil column system (pH 7.58)

Calcium chloride aqueous system (pH 8.0)

Mineralized aqueous system (pH 7.5−9.5)

Engineered Bacillus subtilis aqueous system (carbonic anhydrase, pH 8.0)

Peak urea-driven CO2 capture in aqueous solution (pH 8.9)

Chlorella aqueous system (pH 9.5−9.8)
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图4　“重金属固定-矿化固碳-长期监测”的3阶段协同工艺流程

Figure 4　 Three-stage synergistic process flowchart of “heavy metal immobilization-mineralization carbon 

sequestration-long-term monitoring”.
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第 2 阶段：矿化固碳期。第 1 阶段脲酶水

解尿素产生的氨持续提升体系 pH，同时释放的

CO2 为 CA 路径提供了直接底物，形成“产碱-供

碳”的协同效应。仿照工程菌改造策略，激活或

引入 CA 活性，驱动 CO2 水合-矿化反应，实现

高效固碳；生成的碳酸钙沉淀填充土壤孔隙，

同步完成岩性改良与碳封存场地稳定性强化。

第 3 阶段：长期稳定维持期。通过周期性

监测矿化产物的晶型转化及重金属浸出毒性，

评估固定化产物的长期稳定性。

该流程的核心优势在于利用脲酶路径的“产

碱-供碳”协同效应实现 pH 自驱动调控与底物衔

接，避免了外源碱的大量投加；通过时序性代

谢路径切换，化解重金属固定与矿化固碳的 pH

需求矛盾；土著菌株驯化与功能酶协同则提升

了体系的生态兼容性与环境适应性。该设计针

对性回应了 MICP 技术规模化应用中的菌株极端

环境耐受性不足、外源-土著生态冲突及代谢路

径耦合障碍 3 大技术瓶颈。将各技术手段集成，

为 MICP 技术的工程化应用提供了新的思路。该

假设在现阶段已获得一定的实验验证。Li 等[97]

从酸性矿山废水(acid mine drainage, AMD)淤泥

中驯化获得耐酸脲酶细菌群落 UBC，该菌群可

耐受 pH 为 3.0−4.0 的酸性环境，在合成 AMD

溶液中，反应体系 pH 由初始 3.6 自然升至 8.4，

并于 32 h 内实现了超过 99.9% 稀土元素 (rare 

earth elements, REEs)的去除，同时伴随其他金属

离子的协同沉淀，该研究证实了脲酶驱动 pH 自

调控与重金属同步去除的可行性；Li 等[98]研究

表明，胶胨样类芽孢杆菌来源的 CA 在 pH 

8.0−11.0 的偏碱性环境中表现出更高催化活性，

这与本研究第 2 阶段矿化固碳期的 pH 适配需求

相吻合；而 Gilmour 等[24]通过工程改造枯草芽

孢杆菌重组表达巨大普里斯特氏菌 (Priestia 

megaterium)来源的 CA，在密闭反应体系中实现

了 CO2 浓度从 3 800 mg/L 至 820 mg/L 的显著降

低，并生成稳定的方解石型 CaCO3 沉淀，该研

究进一步证实，将脲酶模式菌与 CA 活性联用是

可行的；此外，Ali 等[99]采用 X 射线衍射(X-ray 

diffraction, XRD)等多尺度表征手段对 MICP 产

物进行晶型分析，证实微生物可诱导 Mn2+、Sr2+

等形成菱锰矿、菱锶矿等稳定碳酸盐晶体，通

过晶格固持实现重金属的长期稳定化，为第 3

阶段长期稳定维持期的监测评估提供了直接依

据。需要说明的是，尽管目前已有部分实验证

据支撑该工艺假设的核心机制，但各阶段转化

的精确临界点、微生物群落的动态演替规律及

其长期稳定性仍需通过系统性实验进一步验证。

6　　总结与展望总结与展望

本文系统梳理了 MICP 技术的代谢路径、影

响因素与应用场景，阐明了其作为减污固碳协

同治理技术的核心机制：固碳与重金属固定并

非 2 个孤立的过程，而是微生物代谢驱动的碳

酸盐矿化反应中相互耦合、动态协同的 2 个维

度。脲酶水解尿素产生氨和 CO2，既提升 pH 促

进碳酸盐沉淀，又为 CA 路径提供底物，这为

MICP 技术的协同治理创造了生化基础。随着反

应的进行，pH 的自然升高，则为分阶段调控工

艺参数提供了理论依据。

针对当前 MICP 技术面临的菌株极端环境耐

受性不足、外源-土著生态冲突及代谢路径耦合

障碍 3 大瓶颈，本文基于现有研究进展创新性

地提出“重金属固定-矿化固碳-长期监测” 3 阶段

协同工艺流程假设。通过时序性切换代谢路径，

利用脲酶路径的“产碱-供碳”效应实现 pH 自驱

动调控，化解重金属固定与矿化固碳的 pH 需求

矛盾，并通过土著菌株驯化与功能酶协同提升

体系的生态兼容性与环境适应性。该设计将现

有单一技术整合为系统性解决方案，为 MICP 技

术的工程化应用提供了新的思路。

未来研究需在生物、方法、应用 3 个层面

实现突破。在生物层面，应从单一菌株筛选转

向功能菌群设计，构建代谢互补的微生物体系。

重点开展功能菌株改造，通过基因工程手段强

化土著菌株的脲酶活性、重金属耐受性及 CA 表
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达水平等，同时解析外源-土著微生物互作机制，

建立菌群调控策略，尽可能避免生态冲突；在

方法层面，应从静态条件优化转向动态过程模

拟与机理阐释，深入揭示其转化机理，建立含

pH、酶活性、CO2 固定速率等多参数的动力学

模型，以期实现对各阶段转化临界点的精准预

测与调控。在应用层面，应从末端治理转向全

流程系统调控，开展从实验室微宇宙到现场中

试尺度的逐级验证，以实测数据支撑理论设计

向工程应用转化，构建涵盖晶型演变监测、重

金属浸出毒性评价、碳封存效率量化的长期稳

定性评估体系，为实际应用提供可靠依据。

在全球碳中和与土壤安全利用的双重背景

下，MICP 技术为污染土壤修复提供了一条值得

探索的路径。其核心意义在于以同一生物过程

同步实现减污与固碳，这种协同治理思路本身

较单一技术优化更具指导价值：从分治走向协

同，从干预走向顺应。当然，这一目标的实现

尚需基础研究与应用实践的长期磨合，也有赖

于环境科学与工程技术的深度交叉，未来仍有

广阔的研究空间与应用前景。
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