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摘要：我国红壤区作为热带亚热带核心农业带，承载着全国30%的耕地资源，却因工业生产（包括采矿、冶炼、化工、制造等）、农业活动叠加地质高背景，成为镉（Cd）、砷（As）、铅（Pb）、铜（Cu）、锌（Zn）、铬（Cr）、汞（Hg）等重金属污染的集中区。农田红壤特有的强酸性（pH<5.5）、低有机质（<2%）及氧化还原交替环境，显著增强了重金属的生物有效性，导致“土壤-作物-食物链”迁移风险加剧，威胁粮食安全与人体健康。本文系统梳理了红壤重金属污染的“工业主导、农业叠加”来源特征，南方土壤污染程度高于北方，Cd、As、Pb污染较为严重，总体呈现出东高西低的分布。同时，本文综述了多金属复合污染下铁铝氧化物动态转化、有机质络合能力不足等关键界面过程，并评估了水分管理、钝化改良、植物提取修复等技术的红壤适配性。本文提出了红壤区重金属污染治理修复面临源头管控压力大、多金属复合污染普遍、钝化剂长效性差等挑战，未来需发展功能化/改性等特异性钝化材料，构建污染风险智能监测-模型预测体系，形成“源头阻控-过程阻断-末端治理”的全链条治理体系，为红壤区实现高质量农业生产与生态安全协同提供理论支撑与实践路径。	Comment by 作者: 建议按摘要修改批注逻辑完善正文	Comment by 作者: 已经根据摘要的修改批注逻辑修改了全文。	Comment by 作者: 这2个元素因为毒性危害不突出且是必需元素，可看实际该区域是不是存在普遍超标情况才纳入分析	Comment by 作者: 由于我国红壤区普遍存在铜锌超标的情况，因此将这两个元素纳入分析。	Comment by 作者: 是不是还有一句污染水平、元素/空间分布情况？	Comment by 作者: 感谢审稿人的建议。已添加污染分布及污染水平，并以蓝色标注在本段的第6行。
关键词：重金属；来源解析；污染分布；土壤环境行为；修复技术	Comment by 作者: 可优化	Comment by 作者: 已经将关键词修改为“重金属；来源解析；污染分布；土壤环境行为；修复技术”。
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Heavy metal pollution and remediation of agricultural red soil: research progress and prospects
Xu Xiaowei1,2, Zhou Jing2,3, Zhang Yufeng1, Zhou Jun2,3*
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: As the core agricultural area in the tropical and subtropical regions, China's red soil area accounts for 30% of the country's agricultural land. However, due to industrial production (including mining, smelting, chemical manufacturing, etc.), agricultural activities, and a high geochemical background,  it has become a concentration area for heavy metal pollution such as cadmium (Cd), arsenic (As), lead (Pb), copper (Cu), zinc (Zn), chromium (Cr) and mercury (Hg). The strong acidity (pH<5.5), low organic matter (<2%), and redox alternation of red soil significantly enhance the bioavailability of heavy metals, leading to the increased risk of soil-crop-food chain migration and threatening food security and human health. In this paper, we systematically reviews the characteristics of the “industry-led and agriculture-overlapping” sources of heavy metal pollution in red soil.Soil pollution levels in southern China are higher than in the north, with cadmium (Cd), arsenic (As) and lead (Pb) contamination being particularly severe. Overall, emissions are higher in the east and lower in the west. The study revealed the key interfacial processes such as the dynamic transformation of iron and aluminum oxides and the insufficient complexation capacity of organic matter under the multi-metal composite pollution, and evaluated the applicability of remediation technologies such as water management, passivation improvement, and phytoremediation in red soil. Furthermore, this paper identifies challenges in heavy metal remediation within red soil regions, including significant pressure for source control, widespread multi-metal complex contamination, and poor long-term efficacy of passivators. Moving forward, it’s necessary to develop specific materials such as functionalized/modified passivation materials, establish intelligent pollution risk monitoring and predictive modeling system, and form a whole chain management system of “source blocking control-process blocking-end management”, so as to provide theoretical foundations and practical paths for the realization of high-quality agricultural production and ecological safety in the red soil regions.	Comment by 作者: 润色英语	Comment by 作者: 已经对英文摘要进行了润色。
: Heavy metals; Source analysis; Pollution distribution; Soil environmental behavior; Remediation techniques  
1. 引言	Comment by 作者: 围绕本文核心目的，优化、规范化、精炼表述	Comment by 作者: 已经对引言的内容进行了优化和精简，并以蓝色标注在本段的第1-20行。
[bookmark: OLE_LINK5][bookmark: OLE_LINK6][bookmark: OLE_LINK7][bookmark: OLE_LINK8][bookmark: OLE_LINK9][bookmark: OLE_LINK10]红壤作为我国热带、亚热带地区（主要分布于长江以南丘陵地带）的核心土壤资源[1]，约占全国耕地面积的30%[2]，是维系水稻、茶叶、柑橘等关键农产品生产的物质基础，对于保障国家粮食安全和维护亚热带生态系统稳定具有不可替代的作用。然而，伴随工业化进程加速与农业活动扩张，该区域正面临日益严重的重金属污染威胁[3]。中国红壤区因独特的地质背景（母质富集重金属）叠加高强度人为排放（采矿、冶炼、电子废弃物处置），已成为镉（Cd）、砷（As）、铅（Pb）、铜（Cu）、锌（Zn）、铬（Cr）、汞（Hg）等重金属污染较重区域。2014年全国土壤污染调查显示，全国耕地土壤总的点位超标率为19.4%，其中以重金属污染为主，重金属超标点位中Cd污染占比高达43%，尤其在稻田生态系统中，Cd的高生物有效性导致稻米污染事件频发，直接影响农产品质量安全，每年因土壤污染造成的粮食减产超过1000万吨，各种经济损失约200亿元[5]。此外，土壤污染更深度侵蚀土壤生态功能—受污染的红壤固碳能力显著衰退[6]，其碳库损失量可达大气碳总量的5倍[7]，进而产生“污染-土地退化-粮食质量下降”的恶性循环，威胁联合国可持续发展目标（SDGs）中“零饥饿”（SDG2）与“人类健康”（SDG3）的核心诉求[6]。	Comment by 作者: 这2个元素因为毒性危害不突出且是必需元素，可看实际该区域是不是存在普遍超标情况才纳入分析	Comment by 作者: 由于我国红壤区普遍存在铜锌超标的情况，因此将这两个元素纳入分析。
[bookmark: OLE_LINK13]红壤固有的成土环境特性显著加剧了重金属污染的生态风险。首先，强酸性淋溶（pH通常< 5.5）是红壤的典型特征，其直接后果是重金属溶解度的急剧升高。例如，Cd在酸性土壤条件下生物有效性可比在碱性土壤中提升数倍以上[8]，促使Cd2+更易被作物根系吸收；其次，红壤有机质含量普遍偏低（< 2%），削弱了腐殖酸对重金属的络合能力，而铁铝氧化物虽可通过专性吸附固定部分重金属，却在酸性土壤环境中因质子竞争引发解吸-再活化现象[9]。更复杂的是，多金属复合污染在红壤区较为普遍，不同重金属间的拮抗或协同效应，如Cd等阳离子态重金属与As等含氧阴离子态类金属复合污染土壤，源于二者迥异的化学性质、复杂的交互作用进一步增加了治理难度[10]。这些特性共同导致重金属通过“土壤-作物-食物链”路径迁移富集，最终导致红壤区的人体健康和生态风险[4; 11]；同时，重金属胁迫破坏土壤微生物群落结构，降低酶活性（如脱氢酶、纤维素酶等），损害养分流循环功能，最终触发生态系统级联退化[12]。
土壤重金属污染安全利用与修复是保障农产品质量安全、推进农业可持续发展的核心环节。面对红壤区重金属污染的特殊性与治理紧迫性，本综述旨在系统整合污染溯源、迁移机制与修复技术研究进展，并提出适配红壤生态的可持续解决方案。具体目标包括：（1）解析多尺度污染源贡献率，量化工业排放、农业输入（含重金属肥料与污水灌溉）及远距离大气沉降对红壤重金属负荷的定量影响；（2）阐明红壤关键界面过程，重点剖析酸化-有机质-矿物交互作用如何调控重金属形态转化及根际微域生物化学耦合机制；（3）评估安全利用技术和修复技术对红壤的适配性，包括生物修复（植物修复与微生物修复）、农艺调控措施管理（叶面阻控、水肥管理和土壤钝化剂施用等）以及综合措施（生物联合、钝化—作物阻控联合与微生物—植物联合），构建“修复-生产”协同的生态盈利模式，最终推动红壤污染治理中的工程化落地。	Comment by 作者: 前言可以做些土壤重金属污染 安全利用和修复需求及措施的简述铺垫	Comment by 作者: 已在原文增加了面对土壤重金属污染，土壤安全利用和修复的需求及相应措施的简述：土壤重金属污染安全利用与修复是保障农产品质量安全、推进农业可持续发展的核心环节，并以蓝色标注在本段的第1行。
2. 红壤区土壤重金属污染源与分布特征	Comment by 作者: 分布特征包括：各元素浓度水平、污染程度、来源，空间分布、突出元素等；所以最好有红壤区自身分布的表格、空间图。以及是否提及农产品质量情况，因为农田最终目标是保卫吃的	Comment by 作者: 感谢审稿人的建议。已添加中国农田土壤重金属含量分布图，并添加相应描述，并以蓝色标注在本段的第13-16行。
[bookmark: OLE_LINK21][bookmark: OLE_LINK22][bookmark: OLE_LINK17][bookmark: OLE_LINK19][bookmark: OLE_LINK20][bookmark: _Hlk210914895]我国红壤区主要分布于长江以南的低山丘陵区[13]，重金属污染呈现“工业主导、农业叠加、区域集聚”的复合特征[14]。重金属通过废气、废水及固体废物三条路径进入环境，从时间维度来看，1990-2015年间我国重金属排放总量呈现指数级增长趋势，不同金属元素表现出差异化的污染特征。1980-2012年全国Hg累计排放量超过26000吨，其中燃煤贡献率达90%以上，值得注意的是，随着污染治理设施的普及，Hg的排放形态发生显著转变—气态Hg排放占比从1980年的72%降至2012年的35%，而固废Hg赋存量则相应增加至65%，这种形态转化延长了Hg的环境滞留时间，通过酸雨淋溶等过程形成二次污染[15]。Cd污染同样呈现快速增长态势，1990-2015年排放总量从2780吨猛增至34239吨，增幅超过12倍，Zn、Pb、Cu等有色金属开采和冶炼过程中的伴生产是主要来源，占输入量的63%以上，终端消费主要集中于镍镉电池和塑料添加剂领域，由于回收率不足3%，约90%的Cd最终进入固废系统，使得我国单位GDP Cd排放强度达发达国家的5-8倍[16]。Cr污染则呈现差异化分布特征，1990年至2009年累计排放31080吨，大气排放以燃煤（46.6%）和燃油（30.5%）为主，水体排放则主要来自金属加工业（68%）和皮革业（20%）[17]。土壤Cd和Pb污染主要位于广西与和福建，Cu污染主要位于湖北和江西，Zn污染主要位于福建和云南[18]，Cr污染主要集中在江西福建交界、云南和四川，As污染位于云贵川三省交界，Hg污染主要分布在贵州、广东中部及福建[19]（图1）。从空间格局来看，重金属排放呈现明显的“东高西低”分布，工业密集的东部沿海及矿产资源富集区构成污染热点，如湖南（有色金属）、贵州（Hg矿）等省份排放强度显著高于西部。这种空间分异与区域经济发展水平、能源结构及产业布局密切相关[14]。
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[bookmark: _Hlk210916042]图1 中国农田土壤重金属含量分布图[19]
Figure 1 Spatial distribution of arable land soil heavy metal concentrations in China
我国南方农田土壤重金属污染来源复杂多样，主要包括大气沉降、畜禽粪便、化肥施用、污水灌溉和污泥施用等途径，主要呈现“大气沉降主导、农业输入协同”的复合特征[20; 21]。本文总结了国内外农田土壤重金属输入清单（图2），结果表明大气沉降是南方农田As、Cd、Cr、Pb、Zn等重金属的最主要输入途径，贡献率达46-85%，尤其对Cr、Pb的输入占比分别高达57%和85%（图2d、图2n）。而畜禽粪便是Cu的主要来源，占总输入的62%，这一现象在南方农业发达地区尤为突出。化肥施用方面，磷肥和复合肥是重金属的重要载体，其中磷肥中的Cd含量尤为引人关注，尽管我国磷肥Cd含量普遍低于国际水平，但长期施用仍导致土壤Cd累积风险加剧[22]。污水灌溉在2013年被禁止前曾是南方部分地区重金属的重要输入途径[23]，尤其在珠江三角洲等工业密集区，污灌区土壤中Cd和Pb的含量可达背景值的10倍以上。污泥施用虽贡献率较低（<0.5%），但其富含的Zn和Cu在南方酸性红壤中更易活化，潜在生态风险不容忽视。与国外相比，我国南方红壤区农田重金属输入具有显著的地域特征。欧洲国家的农田重金属输入以化肥和有机废弃物为主（图2），其中磷肥贡献的Cd输入量甚至超过大气沉降，而我国则以大气沉降和污水灌溉为主导，这与快速工业化进程和密集农业生产模式密切相关。这种“高输入-高活性”的耦合效应，使得南方红壤区重金属污染治理面临比欧美国家更为复杂的挑战。
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图2 全球农业生态系统重金属输入通量与相对比例（Cd（a、b）、Pb（c、d）、Cu（e、f）、Zn（g、h）、As（i、j）、Hg（k、l）和Cr（m、n））。Fr代表法国[24]；Sw-NE代表瑞士西北部（1、2、3、4代表谷物、蔬菜、草甸、玉米的种植区）[25]；En & Wa代表英格兰和威尔士[26]；Sw代表瑞士[27]；Ne代表荷兰[28]；Eg代表埃及[29]；Au代表澳大利亚[30]；Ch代表中国[31]；Ch-Ha代表海南[32]； Ch-Zh代表浙江[34]；Ch-Hu代表湖南[35]；Ch-Ya代表长江三角洲[36]；Ch-Wu：乌蒙山[37]； Ch-Ji：江西[38]	Comment by 作者: 本文侧重我国农田红壤，看哪些国内外文献适合比较？	Comment by 作者: 根据本文内容，已经删除中国黑龙江省的文献。
[bookmark: _Hlk131194149]Figure 2 Contributions of different input types to total input fluxes and percentages (Cd(a、b)、Pb(c、d)、Cu(e、f)、Zn(g、h)、As(i、j)、Hg(k、l) and Cr(m、n)) of heavy metals to agricultural land in European countries and China. Fr is France;[24] Sw-NE is Northwestern Switzerland (1, 2, 3, and 4 represent areas where bread and fodder cereals, vegetables, intensive meadow, maize silage are grown);[25] En & Wa is England and Wales;[26] Sw is Switzerland;[27] Ne is Netherlands;[28] Eg is Egypt;[29] Au is Australia;[30] Ch is China;[31] Ch-Ha is Hainan, China;[32] Ch-Zh is Zhejiang, China;[34] Ch-Hu is Hunan, China;[35] Ch-Ya is Yangtze River delta, China;[36] Ch-Wu is Wumengshan, China[37]； Ch-Ji is Jiangxi,China.[38]
我国土壤重金属污染呈现显著的空间分异特征，整体表现为“东南高、西北低”的分布格局，其中南方红壤区（长江以南丘陵地带）因独特的地质背景、密集的工业活动及酸性土壤环境，成为全国重金属污染最严重的区域。基于全国土壤污染调查与多源数据整合，胡焕庸线东南侧集中了全国90%的重金属超标点位，而南方红壤区以不足全国30%的耕地承载了65%的超标点位，形成以Cd、As、Pb、Hg为主的多金属复合污染热点[39]。其中Cd污染尤为突出，显著高于全国均值（7.0%），研究表明，南方地区部分地区，如湖南、广东、广西、福建等省份的农田土壤中Cd的浓度已达到重度甚至极重度水平，例如，湖南的稻田土壤中Cd的平均浓度显著高于全国平均水平，且稻米中Cd的超标率高达33.5%，部分地区的稻米Cd含量甚至超过国家食品安全标准的2.45倍，导致“Cd米”事件频发[14]。此外，Pb污染在南方地区同样不容忽视，特别是在福建和广西，稻米中Pb的平均浓度分别达到1.3 mg/kg和1.12 mg/kg，远超国家限值（0.2 mg/kg）[14]。As污染则呈现地质背景与人为活动的双重驱动，云南、广西因富As岩层风化形成天然高本底区（背景值70.6 mg/kg），而湖南水口山、广东韶关等矿业区因采矿排放使土壤As超标率达5.5%，广东廊坊稻米As含量甚至超标4.9倍[40]。Hg污染呈点状爆发，贵州铜仁万山Hg矿土壤总Hg和甲基Hg浓度分别高达2.16-631.31 mg/kg和0.09–2.74 μg/kg [41]。
3. 重金属在红壤中的环境化学行为过程	Comment by 作者: 区分旱地和水稻田吗？阴阳离子分别、复合污染情况分段阐述？	Comment by 作者: 由于南方以水田为主，因此本节的主要讨论内容为重金属在水田中的环境化学行为过程。并且已经对本节内容做出调整，按照阴阳离子，以及复合污染条件进行了分别的讨论，修改内容以蓝色标注在本段的第10-20行。
[bookmark: OLE_LINK24]土壤重金属活性会随着土壤氧化-还原条件改变而变化。淹水会使土壤中氧气迅速消耗，土壤氧化还原电位（Eh）下降，Fe/Mn氧化物或氢氧化物、硫酸盐等会被作为电子受体在生物/非生物作用下相继发生还原。硫酸盐还原生成S2‒/HS‒，能与Hg2+、Cu2+、Pb2+、Cd2+、Zn2+等亲硫重金属离子形成金属硫化物，降低其重金属活性，不同金属硫化物的溶度积（Ksp）不同，其溶度积由小到大依次为HgS（Ksp = ‒39.5）、CuS（Ksp = ‒22.3）、CdS（Ksp = ‒14.4）、PbS（Ksp = ‒14.0）、ZnS（Ksp = ‒11.5），除此之外，土壤淹水还可以还原溶解土壤Fe/Mn氧化物，释放出大量的Mn2+和Fe2+，也会生成FeS（Ksp =-3.6）或MnS（Ksp =0.2）[42]。由于不同亲硫重金属与S2‒/HS‒结合能力不同，所以土壤中重金属和硫酸盐含量影响土壤还原条件下重金属的溶解度。当硫酸盐含量超过所有亲硫重金属时，硫酸盐还原生成金属硫化物，土壤重金属溶解度下降；当亲硫重金属含量超过硫酸盐时，硫酸盐还原产生的S2‒/HS‒不足以形成所有的金属硫化物，较低Ksp的亲硫重金属会首先溶解[43; 44]。当稻田土壤排水氧化后，硫化重金属会发生氧化溶解，重新释放出金属阳离子，特别是红壤的酸性淋溶环境（pH通常<5.5），土壤重金属的溶解度大幅上升。以Cd为例，pH值下降1个单位，Cd向土壤溶液分配就会提高3-4倍[44]，土壤 pH 与可交换态Cd含量呈极显著负相关，当pH从5.0降至7.0时，可交换态Cd的含量降低了15%，水稻籽粒Cd降低了80% [45]。当稻田长期淹水时，硫化物主导的重金属固定显著降低其生物有效性，然而排水落干期引发的环境剧变彻底逆转这一过程，土壤复氧（Eh > 200 mV）首先导致金属硫化物氧化溶解（如CdS + 2O₂ → Cd²⁺ + SO₄²⁻），释放大量重金属阳离子；同时土壤pH骤降至4.5-5.0的强酸性范围，触发铁铝氧化物从无定形态（如水铁矿）向稳定晶型（如针铁矿、赤铁矿）的转化[44]。这种晶型重组伴随配位点消失与比表面积锐减（达50-70%），迫使原吸附于氧化物表面的Cd²⁺、Cu²⁺等解吸释放，此时解离的重金属阳离子（如Cu²⁺、Zn²⁺）在酸性环境中更易水解为高活性形态（CuOH⁺）[46]，显著提升水稻根系吸收效率，最终形成“硫化物溶解-氧化物解吸-pH协同活化”的三重释放效应，使土壤重金属生物有效性在排水期达到峰值，构成稻米重金属超标的核心生态风险。
[bookmark: OLE_LINK25][bookmark: OLE_LINK26]铁铝氧化物作为红壤中重金属固定的关键载体，其吸附-解吸行为受土壤pH波动与氧化还原交替作用的深刻调控，形成动态的“固定-释放”。针铁矿（α-FeOOH）和赤铁矿（α-Fe₂O₃）通过专性吸附有效固定 AsO₄³⁻、CrO₄²⁻ 等金属阴离子。然而当土壤氧化还原电位（Eh）降低（如稻田淹水），Fe³⁺ 还原为 Fe²⁺ 导致氧化物溶解，引发结合态As释放，这种现象在红壤区双季稻种植中尤为显著[47]。
[bookmark: OLE_LINK27]有机质匮乏（平均含量<2%）进一步削弱红壤的污染缓冲能力[48]。Cd化学形态模型预测表明，当土壤pH<6.0，Cd主要与土壤有机质结合，腐殖酸可通过羧基、酚羟基络合重金属，但红壤区较低的有机碳库储导致Cd等重金属溶解态显著增加，例如，爱尔兰土壤因有机质含量高（平均SOC达56.53 g/kg），尽管总Cd含量较高，但Cd被大量吸附于腐殖酸和富里酸组分（占比61.1%），导致生物有效性远低于总Cd含量较低但有机质贫乏的我国南方红壤土壤（平均SOC仅14.76 g/kg）[49]。另外，红壤区重金属污染常表现为多元素复合特征，从空间分布上来看，Cd、Hg、Zn、Pb具有相似的强空间分异性[14]，进一步增加了治理难度。
4. [bookmark: OLE_LINK16]农田红壤重金属污染治理修复技术	Comment by 作者: 包括安全利用（多种分类介绍）和减量修复（也有几种），以及综合措施；除了文字介绍，最好还有图表归纳，定性+定量效果	Comment by 作者: 已经补充了关于安全利用和减量修复的表格，以蓝色标注在本节的第5行。
[bookmark: OLE_LINK32]针对红壤区重金属污染的特点（强酸性、低有机质、多金属复合污染），修复技术主要围绕三条核心路径展开：彻底移除土壤重金属、作物阻控吸收、以及降低重金属在土壤环境中的生物有效性（图3）。各类技术在红壤环境中的适用性、效率及可持续性存在显著差异，需结合污染程度、土壤特性及农业生产目标进行针对性选择（表1）。
[image: 图示

AI 生成的内容可能不正确。]
[bookmark: _Hlk210903228][bookmark: _Hlk210903174]图3 红壤重金属治理技术
[bookmark: _Hlk210903247]Figure 3 Heavy Metal remediation techniques for red soil

表1 红壤重金属治理技术
Table 1 Heavy Metal remediation techniques for red soil
	技术
	方式
	效果
	优点
	缺点

	减量修复
	土壤重金属移除技术
	植物提取
	蜈蚣草As富集量可高达土壤本底126倍[50] 
	生物量大，生长迅速，易于繁殖，多年生，用于土壤修复修复成本低
	修复周期长、生物量有限

	
	
	
	东南景天土壤Cd提取效率是黑麦草的4.3倍[51]
	对高浓度Cd具有耐受性
	相对土壤难以积累较多的Cd，修复周期长

	
	
	
	宝山堇菜地上部分Cd浓度可达到表层土壤的2.38倍[52]；
	根中的Cd可以有效转移到茎中
	植株体积小，生长缓慢，干重产量低

	
	
	
	李氏禾茎中的Cr浓度可超过1000mg/kg[53]
	生长旺盛，生物量高
	可多次进行收割，修复时间长

	
	物理化学技术
	电动修复
	土壤溶液中96%-99%的Cu和Zn向阳极迁移[54] 
	减少二次污染环境风险
	能耗高，电极区金属离子沉淀

	
	
	热脱附技术
	将残留汞的浓度降低到2mg/kg以下[55]
	处理物质排放少，残留污染浓度低 
	能耗高，破坏土壤结构，农业土壤修复受限

	
	
	磁性材料吸附与回收技术
	磁性材料对农田土壤镉污染的去除率可达33.33% -50.26%[56]
	能定向高效地去除并回收污染物，实现资源再生
	料分散性高、回收率低及成本高等

	安全利用
	作物阻控吸收技术
	低积累品种筛选与育种
	低积累品种小麦籽粒中的镉浓度降低40%[57]
	方法经济环保，从源头降低农产品污染
	其效果受环境和污染物种类限制

	
	
	生理阻控
	叶面喷施纳米ZnO+MnO2降低小麦籽粒镉10%- 46%[58]
	低成本快速降低作物对污染物的吸收
	效果短暂且需连续施用

	
	降低土壤重金属活性技术
	水分管理
	孕穗后期持续淹水后糙米镉的含量降低62%[59]
	简单易行地降低污染物有效性
	高度依赖水源、气候条件

	
	
	原位化学钝化/稳定化
	纳米材料降低土壤有效态Cd 46.2%[60]，改性凹凸棒土可显著降低土壤重金属有效态含量[61]，由高炉矿渣合成的LDHa固定土壤83.8%的生物可利用态As[62]，铁改性生物炭降低可交换性As和Cd 20.9%和24.0%[63]，巯基改性蒙脱石降低土壤有效镉82.9%[64]
	操作简便、成本相对较低、适用于大面积中轻度污染农田
	其效果可能随土壤老化、pH波动而减弱，需长期监测稳定性

	
	联合修复技术
	微生物-植物联合
	接种了绿脓杆菌的向日葵根系对铜的吸收增加了8.6倍[65]
	能协同高效净化污染土壤且环境友好
	菌剂效果不稳定、成本较高，且对复杂田间环境的适应性通常较差

	
	
	钝化-作物阻控联合
	原位钝化与叶面 ZnO 喷施的联合应用使土壤中Cd的有效态含量降低了 7.19% -11.25%[66]
	通过“固定-阻隔”的协同作用稳定且长效地保障农产品安全
	综合成本较高，且可能存在钝化剂老化或影响土壤生态的长期风险



4.1 土壤重金属移除技术 
[bookmark: OLE_LINK18][bookmark: OLE_LINK23][bookmark: OLE_LINK14][bookmark: OLE_LINK28][bookmark: OLE_LINK29][bookmark: OLE_LINK30]该路径旨在将重金属永久性地从土壤系统中清除，主要包括植物提取与物理化学移除技术。植物修复是通过植物及其根际微生物体系，吸收或固定重金属，在土壤重金属污染修复方面展现出良好的应用前景。红壤区已筛选出多种适配的超富集植物，如对As超富集植物蜈蚣草[50]、Cd/Zn超富集植物东南景天[51]和伴矿景天[67]、Cd超积累植物宝山堇菜[52]和钻叶紫菀[68]、Cr超积累植物李氏禾[53]等已被广泛报道及应用，其他如龙葵对Cd也有较强富集能力[69]。然而，植物修复面临修复周期长、效率相对较低、以及深度污染土壤修复效果不佳等挑战。为提高效率，常辅以螯合剂（如EDTA）或植物激素（如IAA）来活化土壤重金属、促进植物吸收。
[bookmark: OLE_LINK31][bookmark: OLE_LINK15][bookmark: OLE_LINK38][bookmark: OLE_LINK39][bookmark: OLE_LINK40]物理化学移除技术包括电动修复、热脱附以及磁性材料吸附与回收技术。电动修复是通过在污染土壤两侧施加直流电场，驱动重金属离子向电极定向迁移，最终在电极区富集并移除[54]。该技术对低渗透性的粘质红壤较为适用，修复效率受电压梯度、电极材料、电解质类型等影响显著，然而高能耗、电极区沉淀以及可能造成的土壤理化性质改变是其局限。热脱附技术主要针对挥发性重金属（如Hg、As），通过加热土壤（通常至400-450°C），使重金属以气态形式挥发分离[55]，但该技术能耗极高，可能破坏土壤有机质和结构，农业土壤污染修复中应用受限。磁性材料吸附与回收技术是利用功能化磁性纳米材料的高比表面积、强吸附能力和磁响应特性，将其施入土壤吸附固定重金属，随后通过外加磁场高效回收负载材料[56]，该技术在复杂多相的红壤环境中应用尚处于探索阶段，面临材料分散性、回收率及成本等挑战。
4.2 作物阻控吸收技术
作物阻控吸收技术是通过调控作物生理过程或根际环境，阻断或减少重金属向可食部位的转移，保障农产品安全，尤其适用于中轻度污染农田的安全利用，技术主要有低积累品种筛选与育种和外源施用有益元素或化合物的生理阻控。不同作物种类及同种作物不同品种（基因型）对重金属的吸收、转运和分配存在显著遗传差异，通过大规模田间筛选，已鉴定出多种重金属低积累水稻、小麦和蔬菜品种[57]。此外，分子育种技术通过调控关键基因（如敲除水稻Cd吸收基因OsNramp5、过表达液泡区隔化基因OsHMA3、或下调籽粒转运基因OsLCT1），可显著降低籽粒中Cd含量，为红壤区安全种植提供了基因资源。生理阻控是通过外源添加有益元素或化合物（如硅、硒、花青素等），在生理生化层面抑制重金属吸收和转运[58]，其机制包括：（1）上调细胞壁合成相关基因，增加木质素、果胶和半纤维素含量，增强细胞壁对重金属的固定；（2）促进植物螯合肽(PCs)合成及重金属向液泡的区隔化；（3）下调重金属转运蛋白基因表达，减少根系吸收；（4）竞争重金属转运通道[70; 71]。
4.3 降低土壤重金属活性技术
通过改变土壤环境条件或添加钝化材料，将重金属转化为生物有效性低、迁移性差的形态（如残渣态、硫化物态、稳定结合态），减少其向作物和地下水的迁移风险，主要技术包括水分管理和原位化学钝化/稳定化技术。水分管理是通过调控农田（尤其是稻田）水分状况改变土壤氧化还原电位（Eh）和pH，从而影响重金属形态[59]。淹水还原条件促进Cd、Pb等亲硫重金属形成硫化物沉淀(CdS、PbS)，显著降低其有效性。然而，淹水同时促进铁氧化物还原溶解及As(V)还原为移动性更强的As(III)，导致稻米As积累增加[72]。为解决Cd与As在水稻籽粒积累的“拮抗”矛盾，发展出优化水分管理模式：（1）分段式水分管理：关键生育期精准调控，如营养生长期控水（影响As积累），灌浆期淹水（显著降低Cd）；（2）淹水-落干交替；（3）喷灌。水分管理成本低、操作性强，是红壤稻区降低Cd积累的实用方法[73]。 
[bookmark: OLE_LINK33][bookmark: OLE_LINK34][bookmark: OLE_LINK36][bookmark: OLE_LINK37][bookmark: OLE_LINK41][bookmark: OLE_LINK42]原位化学钝化/稳定化是向污染土壤中添加钝化剂，通过吸附、沉淀、络合、离子交换等作用固定重金属。红壤区常用钝化剂包括碱性物质（石灰、钙镁磷肥等），通过提高土壤pH，可显著降低阳离子重金属生物有效性的最有效手段[60]。磷酸盐材料（羟基磷灰石、磷矿粉）可通过静电作用、离子交换、表面络合及形成难溶磷酸盐沉淀固定重金属，同时提供磷素养分[74]。粘土矿物（海泡石、膨润土、凹凸棒土）利用其大比表面积和负电荷表面吸附重金属[61]。有机物料中的生物炭具有丰富孔隙和高碳含量，通过提高pH、阳离子交换、表面络合、沉淀等作用固定重金属，同时改良土壤结构；粪肥堆肥则通过提供有机质络合重金属[75]。此外，为克服单一材料局限并解决复合污染（如Cd-As），开发了多种功能化/改性材料，如水滑石系列材料（LDHs）、零价铁改性生物炭、针铁矿改性生物炭、巯基改性蒙脱石等[62-64]。钝化修复操作简便、成本相对较低、适用于大面积中轻度污染农田，但其效果可能随土壤老化、pH波动而减弱，需长期监测稳定性。
4.4 联合修复技术
单一技术往往难以高效、经济、可持续地解决红壤区复杂的重金属污染问题。联合修复通过整合多种技术优势，实现协同增效，主要有钝化-作物阻控联合、生物联合、以及微生物-植物联合等技术[65]。例如，土壤钝化剂降低土壤重金属活性的同时，种植低积累作物同步降低作物重金属吸收[66]。另外，土壤活化剂配合超富集植物，提高植物提取移除效率，或接种植物根际促生菌或丛枝菌根真菌，一方面促进植物生长、增强耐受性，另一方面通过微生物分泌物活化或钝化重金属，提高植物修复效率[65]。红壤区重金属修复技术选择需遵循“风险导向、因地制宜、技术集成”原则。对于重度点源污染，物理移除技术或植物采矿具有一定潜力，但成本高昂；中轻度大面积污染的安全利用是核心需求，低积累品种选育结合生理阻控和农艺调控是经济有效的策略，辅以钝化剂可长效稳定土壤重金属。复合污染及深层修复则需依赖技术耦合。
5. 挑战与展望	Comment by 作者: 该部分也是综述论文的重点	Comment by 作者: 已经对本节的讨论进行详细的阐述，修改内容以蓝色标注在本段的第1-20行。
尽管红壤重金属污染修复技术取得显著进展，但在实际应用中仍面临以下核心挑战：
（1）源头管控与多源协同治理体系尚未健全。目前主流修复技术仍以末端治理为导向，未能有效嵌入红壤区重金属“大气-水体-土壤-生物”多介质迁移链条。红壤区重金属输入途径多样，涵盖矿山排水、农业投入品残留、工业排放及远距离大气沉降等多重来源，亟需构建覆盖“监测-溯源-阻断”的源头防控体系。此外，跨区域大气沉降带来的外源输入问题，亟待通过建立区域协同政策机制与行业标准联动予以应对，推动形成“属地治理+区域协同”的综合治理模式。
（2）复合污染修复存在显著的拮抗效应。我国红壤区普遍存在Cd-As-Pb等多元素复合污染，由于各元素在土壤环境中呈现差异化的化学行为（如Cd²⁺与AsO₄³⁻在吸附位点上的竞争、pH依赖的溶解性差异等），导致单一修复材料或技术难以实现同步高效固定。例如，碱性钝化剂可有效抑制Cd活性，却可能促进As的溶出，这种元素间的拮抗作用严重制约了修复技术的协同增效，迫切需要发展多靶向、多机制协同的修复策略。
（3）长修复效果的长期稳定性与生态副作用问题突出。红壤本身具有酸化趋势明显、铁铝氧化物含量高、干湿交替频繁等特点，显著影响钝化材料的稳定性和时效性。在氧化还原交替条件下，固定态重金属可能因铁锰氧化物溶解而再次活化。此外，植物修复技术虽具生态友好性，但超富集植物收获后的生物质处置仍缺乏可持续方案：直接焚烧可能造成重金属高温挥发与二次释放，堆肥处理则面临重金属进入农林循环系统的风险，目前尚未形成安全经济且规模化的闭环处置路径。
针对上述挑战，未来红壤重金属污染与修复需聚焦以下创新路径：
（1）研发红壤适配性功能材料。充分利用红壤富含铁铝氧化物的特性，开发基于本地资源的功能化/改性材料（如铁基生物炭、铝改性黏土矿物、红壤负载型复合材料等），通过表面修饰、结构调控与功能复合，增强对特定重金属的靶向固定能力，并提升材料在酸性环境中的稳定性。
（2）构建智能化监测与动态调控体系。通过布设土壤Eh-pH-重金属多参数原位传感器网络，实现污染动态的实时感知与预警；进一步耦合机器学习算法与地球化学模型（如PHREEQC、Visual MINTEQ），模拟预测不同环境条件下钝化剂的长期演化行为与重金属形态转化轨迹，为修复方案的动态优化提供决策支持。
（3）推动修复模式向全链条体系升级。突破当前以末端治理为主的技术范式，构建“源头阻控-过程阻断-末端治理”一体化技术体系。具体包括：通过产业布局优化与清洁生产强化源头阻控；利用生态拦截带与微生物屏障实现过程阻断；结合精准修复技术完成末端治理。最终通过环境科学、信息科学、政策管理等多学科交叉，政府、企业、科研机构与社区等多主体协同，支撑联合国可持续发展目标（SDGs）中“零饥饿”（通过保障土壤健康与粮食安全）和“清洁土壤”目标的实现。
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