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摘　要　土壤重金属 (SHMs) 污染因其高毒性、隐蔽性、持久性和生物累积性而受到广泛关注，因此，精准量化
SHMs的人体输入途径及其危害风险对于保障人民生命健康至关重要。通过多样本实测和文献检索相结合，选取
856篇参考文献和收集的 563个实测样本，从全国尺度重构了多类别土壤混合的 SHMs (Cu、Pb、Zn、Cd、Cr、As、
Ni和 Hg) 含量融合数据集，基于本土化和精细化构建的土壤—膳食食物链富集模式，改进了健康风险评估模型，通过
食物摄入、皮肤接触和吸入 3种通道，肉类、蛋类、谷类、蔬菜、水果、鱼类 6种精细食物链，精准量化了 SHMs的
非致癌和致癌健康风险，并对主要人体输入途径进行识别。结果表明：中国南方 SHMs的平均含量通常高于北方，土
壤中 Zn的平均含量 (84.35 mg·kg−1) 比 Hg (0.12 mg·kg−1) 高 702倍，Cd是中国土壤中最常见的污染物，约 90% 采样点
的 Cd含量超过了最新的风险筛查值；食物摄入是 SHMs输入人体最多的途径，其次是皮肤接触，其中食物摄入对人体
暴露的非致癌风险指数 (HI) 和致癌风险指数 (CRI) 的贡献分别达到了 88% 和 86%；值得注意的是，除 As在湖南有一
定非致癌风险外，Cu、Pb、Zn、Cd、Cr、Ni和 Hg的 HI均不超过 1，Cd、Cr、As和 Ni的 CRI介于 10−4 至 10−6 之
间，对人体的致癌危害在可以接受范围内；研究的六条精细食物链中，肉类和谷类分别是造成 SHMs污染人体膳食暴
露最多的动物型和植物性食物链。总体而言，SHMs污染对人体造成的健康风险影响在可接受范围内。本研究将对制
定精准的 SHMs健康风险管理策略和保护环境有一定的价值。
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重金属 (HM) 污染已在全球范围内影响农业、工业、人类健康和生态系统平衡[1]，造成巨大的经济影响[2]。

土壤是陆地生态系统的基础，具有承受、调解和过滤污染效应的功能[3]。土壤尤其是土壤表层积累了大量的

污染物，而 HM的土壤富集[4] 主要源于工业活动、交通、建筑和居民生活排放以及大量的大气沉积[5]。过量

的 HM进入土壤会影响土壤质量[6]，从而降低土壤生产力[7]。同时，人类活动产生的 HM粉尘作为气溶胶进

入大气，对天气、气候和人类健康产生深远影响[8-9]。当土壤或大气中的 HM含量较高时，人类可能会出现腹

泻、呕吐、免疫力下降、神经紊乱和器官疾病，这些 HM甚至会增加人类死亡的风险[10-11]。因此，SHMs已
成为影响人类健康和环境的重要污染物[12]。

SHMs暴露引起的发病率还与生活场景密切相关[13]。SHMs可以通过各种途径进入人体，如直接吸入、

饮食摄入和皮肤接触，并沉积在人体的循环系统中[14-15]，从而影响正常的器官功能。例如，HM会影响细胞

器、细胞膜、细胞核以及参与代谢、解毒和损伤修复的某些酶[16]，As能引起细胞呼吸、细胞酶和有丝分裂功

能障碍[17]，Cd会影响肾功能[18] 并导致心血管疾病。由于土壤中的大多数 HM可以在作物中积聚，摄入受

HM污染的食物和蔬菜会导致严重的人类健康问题[10-11]。土壤向各圈层的输送加剧了 SHMs在生态系统中的

食物链富集[19]，因此，对 SHMs人体输入途径和健康危害机制的研究需求日益增加。

在过去的 20年里，我国非常重视 SHMs污染解析和控制技术研究[20]。研究显示，工业活动增加了京津
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冀地区 HM的含量[21-22]。CHENG等[21] 报道，中国所有 HM中，Hg、Cd和 Se污染严重。近 33.54% 的农

用地和 44.65% 的城市土壤受到 Cd污染[23]。LI等[24] 通过选择中国南方和辽宁的一些城市作为优先控制省

份，对中国矿山土壤中的 HM污染进行了全面评估。HU等[25] 评估了 8种土壤 HM引起的污染水平、生态

风险和健康风险，报告称湖南和广西的儿童暴露于相对较高的非致癌风险中。城市公园和学校中受污染的土

壤和灰尘 HM对儿童构成的风险至关重要[26]。空气污染是 HM吸入性致癌风险的重要原因[27]。Cd是导致人

类健康风险的最重要污染物[28]。香港道路沉积物中的高 Zn含量可能是由轮胎磨损引起的[29]。同时，国外也

有很多研究，KHAN等[30] 报道 HM和其他污染物对公众特别是儿童，具有很高的致癌和非致癌风险[31]。伊

朗德黑兰因工业活动排放物而受到 Pb和 Zn的高度污染，土耳其伊斯坦布尔一条高速公路的路面沉积物中

Pb、Cu、Zn的含量高于土壤正常水平[32]。

综合以上分析，当前 SHMs研究还存在一些不足，例如，大多研究集中于区域和局部地区，全国性的分

析研究较少[33]；单一土壤类型研究较多，多类别土壤的混合研究较少；重污染土壤研究较多，轻污染土壤研

究较少；城市或农田土壤研究较多，农村道路和沙漠类别涉及较少；研究数据单独来自文献检索或实地观察

的居多，两者融合使用的较少；人体输入途径考虑直接土壤摄入较多，精细食物链途径研究较少。而不同土

地类型是影响 SHMs污染以及造成人类健康风险的重要因素[12,28,34]，单独的文献统计往往多偏向于高污染研

究[20]，单独的现场采样数据量偏小，官方土壤污染调查公报也仅更新到 2014年，缺乏最新数据。此外，研

究表明人类和动物的 SHMs暴露主要来源是食物链污染而非直接土壤摄入[35-36]。为此，本研究从全国尺度考

量，重污染土壤和轻污染土壤，城市道路、农田、农村道路和沙漠综合考虑，文献检索和多样本实测相结

合，构建较符合中国饮食情况的土壤—膳食食物链富集模式，用肉类、蛋类、谷类、蔬菜、水果、鱼类等

6种精细食物链代替直接食用土壤方式作为经口输入途径的主要来源。对 SHMs的污染状况、人体输入途径

和健康危害风险进行了多介质、多途径的精细分析和系统评估。研究地域范围广、土壤类型多样、暴露途径

多、针对性强、更接近实际场景，可以更综合的计算 SHMs对全国地区人体的危害，提高了暴露评价的能

力。以期为评估和预防 SHMs污染造成的人体健康危害风险提供精准可靠的理论支撑。 

1    材料和方法
 

1.1    建立全国土壤重金属含量融合数据集

1) 获取多样本实测数据

①研究区域和采样方法。土壤样本采集自四种不同的类别，包括 372个城市道路样本、46个乡村道路

样本、86个农田土壤样本和 59个塔克拉玛干沙漠和腾格里沙漠样本。样本总数为 563个。道路样本选择一

个大约 30 cm宽和 80 cm长的采样区域，通过混合每个地点的 5~10个子样本获得土壤样本，采样点间隔超

过 300 m。农田土壤选择休耕期在种植区之间的过道采样，采样点间隔超过 200 m。农田和道路应采集 0至

15 cm或 0至 20 cm的表层土壤样本，沙漠中的样本采集自风成沙 0~5 cm的表层。样本均在天气良好、无

风、无降水和无洒水的情况下采集。

②样品制备和检测。实验在兰州大学西部环境教育部重点实验室进行。首先使用研磨机和压样机对样品

进行预处理，然后使用型号为 Magix (PW2403) 的 X射线荧光光谱仪对样品成分进行分析。实验步骤如下：

a.将 20 g原始样本放入磨筒中，放入振动磨中研磨 30 s，倒入 200目标准检验筛中过滤，过滤后的样本用新

的密封袋保存并做好标记；b.使用高精度电子秤称取研磨后的样本 4.0 g放入压样机的钢环中压制样本，在钢

环外围加入适量硼酸试剂，抽出钢环和压锤后启动压样机；c.当压力及受压时间达到预定后，取下样片并进

行标记，把工具用无水乙醇擦拭干净；d.用 X-射线荧光光谱仪测量。

2) 收集文献数据

除从实地采样中收集数据外，还对我国土壤中 HM含量的现有研究文献进行了全面检索。优先选择含有

全国范围各省 SHMs平均含量数据的文献，以表土 10~20 cm深度的土壤样品为研究对象，排除不含农田土

壤样本的，排除单一类型 SHMs或研究样本过少的文献，剔除异常高值和低值，选定 856篇参考文献的研究

数据作为本研究的数据来源。最终，对 31个省级行政区 (不含港澳台) 的 Cu、Pb、Zn、Cd、Cr、As、Ni、
Hg共 8种 SHMs进行了数据融合，如图 1所示。 
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1.2    污染评价方法

内梅罗指数 (NEMI) 是一种利用单因子污染指数 (SFPI) 开发的综合污染指数方法，可以更全面地评估
SHMs的污染水平。NEMI不仅考虑了各种影响参数的平均污染状况，还强调了污染最严重的因子，见式
(1)和 (2)。

SFPIi =
Ci

S i
(1)

NEMIi =

√
(Pi)2+ (Pimax)2

2
(2)

Pi Pimax Ci S i式中： 为 SFPI的平均值； 为最大 SFPI； 为污染物的实测值，mg·kg−1； 为第 i种金属的土壤环境
质量指标，其值由《土壤环境质量标准》 (GB15618-1955) 确定[37]。

SFPI和 NEMI的分级标准如表 1所示。
 
 

表 1  SFPI 和 NEMI 分级标准

Table 1  SFPI and NEMI grading standards

污染水平 内梅罗指数 污染水平 单因子污染指数

安全 (清洁) ≤0.7 — —

警戒线 (尚清洁) 0.7<I≤1 非污染 I≤1

轻污染 (污染物超过起初污染值) 1<I≤2 轻污染 1<I≤2

中污染 (土壤和作物污染明显) 2<I≤3 中污染 2<I≤3

重污染 (土壤和作物污染严重) I>3 重污染 I>3
 
 

1.3    人体健康危害评估模型

人体健康风险评估包括危害识别、剂量-反应评价、暴露评估和风险表征[37]。外来物质可通过一种或多种

途径和暴露媒介进入人体，如空气、土壤、水、灰尘、食物和化妆品。虽然美国环保署提出的模型被广泛应

用于计算暴露[38]，但为了使量化结果更加精准，更加适用本土人类实际生活场景，本研究对计算模型做了改

进，构建土壤—膳食食物链富集模式，用谷类、蔬菜、水果、肉类、蛋类和鱼类等 6条常见的精细食物链替
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Fig. 1    Construction method of SHMs fusion datasets
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代直接食用土壤方式。计算和参数主要参考了《中国人群暴露参数手册》、《污染场地风险评估技术导则》
(HJ25.3-2019) [38-39]。最终，通过吸入、皮肤接触和食物摄入 3个主要途径的平均每日暴露量，精细计算和分
析了土壤重金属人体暴露的非致癌和致癌风险，以确定与 SHMs相关的健康危害，如图 2所示。
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图 2    土壤重金属健康危害风险评估模型

Fig. 2    The health risk assessment model of SHMs
 
 

1.4    暴露剂量和健康风险表征

1) 暴露剂量计算
非致癌性 SHMs的平均每日暴露剂量 (ADD) 和致癌性 SHMs的终生平均每日暴露剂量 (LADD) 是指某

个 HM通过空气、皮肤、食物等暴露途径进入体内的总量。对于单一 SHMs的非致癌效应，主要考虑人体在
儿童期暴露的危害，而对于单一 SHMs的致癌效应则考虑人体在儿童和成人暴露的终生危害。计算模型如
式 (3)至 (13)所示。

吸入途径 (inh) ：

ADDinh =
Csoil×PM10× InhRc×EDc×PIAF× (

fspo×EFOc+ fspi×EFIc
)

BWc×ATnc
×10−6 (3)

LADDinh =

(
InhRc×EDc×

(
fspo×EFOc+ fspi×EFIc

)
BWc

+
InhRa×EDa×

(
fspo×EFOa+ fspi×EFIa

)
BWa

)
×

Csoil×PM10×PIAF
ATca

×10−6

(4)

皮肤接触途径 (der) ：

ADDder =
Csoil×SAc×AFc×ABS×Ev×EFc×EDc

BWc×ATnc
×10−6 (5)

LADDder =

(
SAc×AFc×EFc×EDc

BWc
+
SAa×AFa×EFa×EDa

BWa

)
× Csoil×ABS×Ev

ATca
×10−6 (6)

SAc = 239×Hc
0.417×BWc

0.517×SERc (7)
SAa = 239×Ha

0.417×BWa
0.517×SERa (8)

食物摄入途径 (ing) ：

ADDing =
Cintake× IngRc×EFc×EDc×Bac

BWc×ATnc
×10−3 (9)

LADDing =

(
IngRc×EFc×EDc

BWc
+

IngRa×EFa×EDa

BWa

)
× Cintake×Bac

ATca
×10−3 (10)

Csoil SA AF式中： 为 HM的含量，mg·kg−1； 为接触皮肤表面积，cm2； 为土壤或沙尘在皮肤上的黏附因子，
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Ev EF
ED BW AT IngR

InhR

Cintake

mg·cm−2；ABS是皮肤吸收因子，无量纲； 为每日皮肤接触事件频率，次·d−1； 为每年暴露频率，
d·a−1； 为暴露年数，a； 为暴露人体平均体重，kg； 为暴露在环境介质的平均时长，d； 为对
应食物的平均摄入频率 (取《中国居民膳食指南》对应食物类别的上限值，g·d−1； 为每日空气呼吸量，
m3·d−1；PM10 为空气中土壤颗粒物的浓度，mg·m−3；PIAF为吸入土壤颗粒物在体内的滞留比例，无量纲；
ATnc 和 ATca 分别代表非致癌作用的平均时间和致癌作用的平均时间，d； 是摄入食物中 SHMs的含
量，mg·kg−1；Bac为食物中 HM进入人体的生物可利用度[40-42]，%。公式中其他参数的定义和值如表 2
所示。
 
 

表 2  暴露参数的含义和取值

Table 2  the meaning and value of the exposure calculation parameters

参数 含义 单位
取值

成人 (a) 儿童 (c)

PM10 空气中可吸入颗粒物浓度 kg·m−3 1.5×10−4

Csoil 土壤重金属含量平均值 mg·kg−1 本研究

ED 暴露期 a 24 6

EF 暴露频率 d·a−1 350

EFI 室内暴露频率 d·a−1 262.5

EFO 室外暴露频率 d·a−1 87.5

BW 平均体重 kg 56.8 15.9

H 平均身高 cm 156.3 99.4

InhR 每日空气呼吸量 m3·d−1 14.5 7.5

IngR 每日饮食摄入量 g·d−1 膳食手册

Ev 每日皮肤接触事件频率 次·d 1

fspi 室内空气中来自土壤的颗粒物比例 无量纲 0.8

fspo 室外空气中来自土壤的颗粒物比例 无量纲 0.5

SAF 暴露于土壤的参考剂量分配比例 无量纲 0.2

SER 暴露皮肤所占体表面积比 无量纲 0.32 0.36

AF 皮肤表面土壤粘附系数 mg·cm−2 0.07 0.2

PIAF 吸入土壤颗粒物在体内滞留比例 无量纲 0.75

ABS 皮肤吸收因子 无量纲 0.001

AT 平均暴露时间 d
26 280 (ATca)

2 190 (ATnc)
 

Cintake 、动物 分别进行计算，本研究中 按照植物型 型 其中：植物型食物中的 SHMs含量计算如式 (11)
所示。

Cintake-plant =Csoil×TF (11)

Cintake-plant

Cintake-plant Csoil

式中： 代表植物型食物中 SHMs的含量，mg·kg−1；TF (soil-to-plant Transfer Factors) 是土壤—膳食

食物链中 HM从土壤到植物的转移因子，因此，TF是 与 的比值，选择主要食物和对应地区

SHMs的实测值进行推算[43-47]。

Cintake−animal动物型食物中的 SHMs含量 计算公式[48] 如式 (12)所示。

Cintake−animal =

(
Cfeed×

Ifeed
Ifeed+ Isoil

+Csoil×
Isoil

Ifeed+ Isoil

)
×BAFfeed−animal (12)
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Cintake−animal Cfeed BAFfeed−animal式中： 是动物性食物中 HM含量，mg·kg−1； 是饲料中 HM的含量，mg·kg−1；
(bioaccumulation factor) 是土壤—膳食食物链中 HM从植物到动物的富集系数；I为摄入量，kg。

由于 HM的富集因子在不同种群的不确定性及中国地区饮食结构的差异性，式 (12)简化为式 (13)。

Cintake−animal = (Cveg+Cgra)×BAFfeed−animal (13)

BAFfeed−animal

Cgra Cveg Cmeat

BAFfeed−animal

式中：富集因子 为相当于动物器官中 HM的含量除以饲料中 HM的含量。本研究假设谷物与蔬

菜构成了所选动物型食物链的饮食结构，并且两者被家畜消耗比为 1：1，根据第五次中国总膳食手册中谷

类 HM含量  (mg·kg−1) 和蔬菜 HM含量  (mg·kg−1) 之和与肉类 HM含量  (mg·kg−1) 的数值，拟合

得出 。

2) 健康风险表征

考虑到污染物每个暴露途径的致癌和非致癌效应，非致癌危害商 (HQ) 、非致癌危害指数 (HI) 和致癌风

险 (CR) 、致癌风险指数 (CRI) 的计算方程如式 (14)~(19)所示。

HQi =
ADDi

RfDi×SAF
(14)

HI =
∑

HQi (15)

CRi = LADDi×SFi (16)

CRI =
∑

CR
i

(17)

PHQi =
HQi

HI
×100% (18)

PCRi =
CRi

CRI
×100% (19)

RfDi

PHQi PCRi

式中： 是暴露参考剂量，mg·kg−1·d−1，表示在单位时间单位体重摄取的不会引起人体不良反应的污染物

最大量；斜率系数 (SF)表示人体暴露于一定剂量某种污染物产生致癌效应的最大概率；HI为总非致癌风

险，当 HQ或 HI<1时，没有非致癌风险，当 HQ或 HI>1时，有一定的非致癌风险；CRI为总致癌风险，

当 CRI或 CR的数量级大于 10−4 时，认为存在人体不能抵御的致癌风险，介于 10−6 和 10−4 之间时，具有一

定致癌风险，宜引起关注，小于 10−6 时不具备致癌风险。 、 分别表示非致癌风险和致癌风险贡献

率，%。 

2    结果和讨论
 

2.1    全国土壤重金属空间分布情况

自然情况下，土壤中元素的含量通常遵循正态分布[49]。为了使土壤重金属融合数据更加接近实际分布，

本研究的融合数据集选择 856篇国内外文献，以“土壤”+“中国”+“重金属含量”为关键词，从 Web of
Science的 ISI、Science Direct、Google Scholar、ResearchGate、PubMed、中国国家知识基础设施、中国万

方和中国维普等文献数据库中进行检索获取，排除土壤类型单一、没有野外观测数据以及没有说明样本位置

的，研究数据 4 751条，并对各省份的研究结果进行算术平均。同时，增加 563个实测样本作为补充，样品

的取样点位、预处理和化学分析过程均严格按照《土壤环境监测技术规范》的要求进行。通过 Origin
2021对中国 31个省区 SHMs平均含量进行 Shapiro-Wilk正态分布检验，结果显示，在 0.01显著性水平

下，除 Pb元素外，其他 SHMs的含量均来自正太分布群体，说明本研究构建的土壤重金属融合数据集互补

性良好，总体符合自然分布。部分取样点的 Pb元素可能受到外界干扰较强，异常高值可能代表人类排放引

起的土壤富集。考虑到 Cd和 Hg的含量与其他重金属不是一个量级，分别在不同坐标绘制了 Cu、Pb、Zn、
Cr、As、Ni和 Cd、Hg的全国各省区平均含量箱线图，如图 3所示，Zn对应的箱体很长，空间分布相对分

散，含量主要集中在 72.76 mg·kg−1~116.31 mg·kg−1 范围内，而 As的箱体最短，分布相对集中。

总体来说，全国 SHMs平均含量差异较大，比如 Zn (84.35 mg·kg−1) 是 Hg (0.12 mg·kg−1) 的 702倍，
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全国极大值排在前三位的分别为：Zn (150.82 mg·kg−1) 、Cr (109.66 mg·kg−1) 、Pb (94.54 mg·kg−1) ，高值主

要出现在云贵高原和东南地区。南方 8种 SHMs的含量普遍高于北方，高值点与密集采矿点或工业集中区关

联度较高[20,50]。考虑到土壤中 HM的背景值取决于母岩的土壤组成[51]，同时 SHMs还受到矿产资源、工业和

人类活动的影响，可能的原因是中国南方地区有丰富的金属矿床和冶炼厂，含有高浓度 HM的矿渣被冲入土

壤，从而造成的污染。这一结果与其他研究基本一致，例如，ZHENG等[52] 研究了赣南地区的 HM污染，发

现所有土壤样本中 HM的含量都高于背景值；LI等[53] 报告称，湘东地区 86% 的稻田受到 Cd污染；Hg和

Cd对黄河下游南部冲积平原有相当大的潜在生态风险[25,54]。 

2.2    土壤重金属环境污染状况

不同地区 8种 SHMs元素的 SFPI柱状图如 4(a)所示，x轴表示 8个 SHMs的单因子污染指数，y轴代

表不同的省份，每种颜色的柱条长度表示各省的 SHMs的单因素污染指数大小。可以看出，部分地区

SHMs含量超过了土壤环境质量标准，约有 96.8%、87.1% 和 87.1% 的采样点分别未出现 Cr、As和 Ni超
标。而大约 90% 的采样点存在 Cd超标，比国家土壤污染调查公报显示的更为严重，这可能与城市化和工业

化过程中 HM的增加有关[55]。进一步通过 NEMI研究了 8种 SHMs的污染情况，如图 4(b)所示，分为无污

染、轻污染、中度污染和重污染四个层次。可以看出，8种 SHMs的 NEMI关系为 Cd>Hg>Pb>Zn>Cu>
Ni>As>Cr。Cd污染严重，NEMI超过 3，Pb和 Hg为中度污染，因此，Cd是造成 HM超标的主要原因[28]。

总体而言，中国南方的污染远高于北方，许多采样点的土壤中 SHMs含量都高于自然背景值[56]，中国北方和
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图 3    SHMs 全国各省区平均含量箱线图

Fig. 3    Box plot of average concentration of SHMs in all provinces of China
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   1970 环　境　工　程　学　报 第 18 卷    



西北地区土壤存在轻度污染，中国中部和东南部土壤存在中度污染，这些分布特征与中国人口密度分布线
(胡焕庸线) 非常相关。研究表明，人为污染源是导致 HM在土壤中积累的主要因素，主要包括农业施肥[57]、
有色金属开采和冶炼[58]、交通排放[59] 和大气沉积[60]。因此，可能由于胡线东侧人口密度高，人类活动 (如交
通和汽车轮胎磨损) 造成的人为污染较其他区域多。 

2.3    人体输入精细途径分析和健康危害评估

基于改进的健康危害风险评估模型和全国 SHMs的融合数据，评估了 8种非致癌 SHMs和 5种致癌
SHMs的暴露剂量，精确分析了 SHMs的人体输入途径，如图 5(a)和图 6(a)所示。对于单一暴露途径，
8种 SHMs的总 ADD和 LADD的基本趋势均为食物摄入>皮肤接触>吸入。对于单一 SHM，在多种暴露途
径下 Zn、Cu、Pb、Cr、As、Cd、Ni和 Hg的总 ADD和 LADD依次递减，其中 Zn的总非致癌暴露剂量最
高 (3.78×10−3 mg·kg−1·d−1) ，Cr的总致癌暴露剂量最高 (1.42×10−5 mg·kg−1·d−1) ，Hg的总非致癌和致癌暴露
剂量均最低，分别为 5.24×10−6 mg·kg−1·d−1 和 1.41×10−6 mg·kg−1·d−1。同时评估了单一暴露途径下 8种
SHMs的总 HQ和 5种致癌 SHMs的总 CR，如图 5(b)和图 6(b)所示，发现 HQ和 CR的基本趋势均为食
物摄入>皮肤接触>吸入，其中，食物摄入对人体暴露的非致癌风险指数 (HI) 和致癌风险指数 (CRI) 的贡献分
别达到了 88% 和 86%。评估单一 SHMs在多种暴露途径下的总健康危害风险，HI排名前三的分别为
As(4.97×10−1)，Cr(2.02×10−1)和 Cd(1.16×10−1)，CRI排名前三的分别为 Cd(3.77×10−5)、Cr(1.24×10−5)和
As(1.20×10−5)。
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Fig. 5    Bar graphs of ADD, HQ and HI input the human body through different pathways
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Fig. 6    Bar graphs of LADD, CR and CRI input the human body through different pathways
 

此外，还计算了每种 SHMs在各行政区域内的健康危害风险，除湖南地区 As具有一定的非致癌风险

外，其余 Cu、Pb、Zn、Cd、Cr、Ni和 Hg的 HI均未超过 1，Cd、Cr、As和 Ni的 CRI均在 10−6 至 10−4

范围内，具有一定致癌风险，宜引起关注，Hg的 CRI小于 10−6。因此，按照现行的 HM暴露风险等级划分

标准，本研究中的 SHMs暴露造成的健康风险相对较小。Cd、Cr、As和 Ni是我国常见的 SHMs污染物，

可能是造成环境健康危害的主要原因[61]，其中 Cd的 CRI超过其他 SHMs的 3倍，对人体健康的危害风险远

高于其他 SHMs，应作为重点防治的对象，优先进行控制。

 

    第 7 期 陈科彤等：我国土壤重金属污染的多暴露途径健康风险评估 1971    



对于单一途径的总暴露风险，研究了不同 SHMs对同一暴露途径下的非致癌危害商和致癌风险的贡献大
小，如图 7(a)所示。结果表明，8种 SHMs的风险贡献具有差异性，Cr对 HQder 和 CRinh 的贡献最大：分别
为达到 82.7%、93.0%。
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图 7    土壤重金属、暴露途径及人体健康风险之间的贡献关系 (占比小于 1/1 000 的忽略不计)
Fig. 7    The contribution relationship between SHMs, exposure pathways, and human health risks

(Elements with ratios less than 1/1 000 were ignored)
 

对于单一 SHMs的总暴露风险，研究了不同暴露途径对同一 SHMs非致癌危害商和致癌风险的贡献大
小，如图 7(b)和 7(c)所示。结果表明，单一 SHMs对人体的暴露风险来自吸入途径的最小，来自食物摄入

途径的最大，每个途径具有差异性，其中，Cu、Zn、Cd、As和 Hg的非致癌风险，以及 Cd、As和 Hg的
致癌风险，超过 90% 均来自食物摄入途径，特别是 Zn元素 99.9% 的非致癌危害商来自食物摄入途径，
Hg元素 99.5% 的致癌风险来自食物摄入途径。

进一步分析 SHMs通过土壤—膳食摄入途径输入人体的健康暴露剂量大小，如图 8所示。结果显示，各
食物链土壤重金属产生的致癌暴露总量、非致癌暴露总量大小关系一致，均表现为肉类>蛋类>谷类>蔬菜>水
果>鱼类，每条食物链之间存在显著差异。肉类是 SHMs通过动物性食物危害人体健康的主要途径，在

Zn的非致癌食物暴露中肉类食物链输入的最多，贡献达到 49.8%，这可能是 SHMs的富集在食物链上端的
肉类中更为明显[29]；谷物是 SHMs通过植物性食物危害人体健康的主要途径[62]，在 Cd的致癌和非致癌膳食
暴露中谷类食物链输入的均最多，贡献均达到了 27.6%。因此，食物摄入仍然是 SHMs污染人体输入的主要
途径，而在食物摄入中，肉类和谷类分别是 SHMs通过动物型食物和植物性食物造成人体膳食暴露的主要食
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物链，所以食用受污染的食物带来的人体健康危害已经不容忽视，许多研究也强调了 SHMs通过食物链的污
染和毒性对动物和人体健康的影响，例如，CHEN等[63] 报道了大米中的 Cd、Pb和 As污染。
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图 8    饮食途径下各种 SHMs 通过不同食物链输入人体的健康暴露剂量占比分析

Fig. 8    Proportion of healthy exposure of various SHMs imported into human body through different food chains
 

虽然本研究构建了全国尺度的 SHMs的融合数据集，但这些数值来自于不连续的点测量，研究结果容易

存在不确定性，样本数量仍有限，尤其是在像中国这样广阔的地区[64]。除了 SHMs的含量，SHMs输入人体

的途径也是影响风险评估的关键因素，本研究通过用食物链替代直接食用土壤，评估了 SHMs健康危害风

险，与传统研究相比，食用食物更符合实际生活的场景，但在实践中，SHMs输入人体的途径往往不仅限于

食物、吸入和皮肤接触，同时食物链也不止 6个，无法一一列举，导致 SHMs造成的人体健康危害偏小。此

外，由于缺少参数，我们没有计算吸入途径中 Hg的 CR，而且 Hg倾向于在生物体内积累形成毒性更大的甲

基汞，但本研究没有涵盖这一点，因此 Hg的人体危害可能被低估了。这些不足需要在未来的研究中加以

解决。
 

3    结论

1) 基于全国尺度构建的多类别混合土壤的 HM含量融合数据，从整体层面反应了我国的 SHMs空间分
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布和污染情况。中国南方的 SHMs含量普遍高于中国北方，造成的污染也更严重，北方地区的土壤污染以轻
度污染为主，中部地区的土壤污染以中度污染为主。不同 SHMs的全国分布差异很大，其中 Zn的全国平均
含量 (84.35 mg·kg−1) 是 Hg的 (0.12 mg·kg−1) 702倍。Cd的内梅罗指数超过了 3，污染严重。

2) 基于本土化和精细化构建的土壤—膳食食物链富集模式，改进了 SHMs健康风险评估模型，结果能够
精准量化 SHMs造成的人体健康危害，能够识别土壤重金属主要人体输入途径。SHMs通过食物摄入途径对
人体产生的致癌和非致癌暴露最大，是 SHMs人体输入的主要途径，而吸入途径最少。肉类和谷物是食物摄
入途径中造成 SHMs健康危害的主要来源，通过食物摄入途径造成的 SHMs健康危害仍然是一个值得关注的
问题。

3) 土壤中 Cd、Cr、As和 Ni的 CRI均在致癌风险阈值范围 (10−6 至 10−4) 内，具有一定致癌风险，宜引
起关注，因此，Cd、Cr、As和 Ni是造成我国环境健康危害的主要原因。虽然一些 SHMs含量超过了中国
的土壤背景值，但 SHMs污染造成的总体健康危害仍在可接受的范围内。
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Abstract     Soil  heavy  metals  (SHMs)  contamination  has  been  widely  concerned  owing  to  its  high  toxicity,
concealment, persistence, and bioaccumulation. Therefore, accurately quantifying the human input pathways and
their harm risks of SHMs is crucial to safeguarding people's lives and health. This study reconstructed a multi-
category hybrid soil HM (Cu, Pb, Zn, Cd, Cr, As, Ni, and Hg) concentration fusion dataset at the national scale
through a combination of multiple sample measurements and literature retrieval, selected 856 references and 563
measurement samples collected in the past three years, and improved a health risk assessment model based on
the localized and refined soil-dietary food chain enrichment model. Through three channels of food intake, skin
contact,  and  inhalation,  six  fine  food  chains  of  meat,  eggs,  grains,  vegetables,  fruits,  and  fish,  the  non-
carcinogenic  and  carcinogenic  health  risks  of  SHM  were  accurately  quantified,  and  the  main  human  input
pathways  were  identified.  The  results  showed  that  the  average  concentration  of  SHM in  southern  China  was
generally higher than that in northern China, Zn (84.35 mg·kg−1) was 702 times higher than Hg (0.12 mg·kg−1) in
soil.  Cd was  the  most  common pollutant  in  China  soil,  about  90% of  total  Cd of  sampling sites  exceeded the
latest  risk screening values.  Food ingestion is  the most  common pathway for  SHMs to enter  the human body,
followed by skin contact. Among them, food intake contributes 88% and 86% to the Non-carcinogenic Hazard
index (HI) and Carcinogenic Risk index (CRI) of human exposure, respectively. It is worth noting that the HI of
Cu, Pb, Zn, Cd, Cr, Ni, and Hg did not exceed 1, except for some non-carcinogenic risks of As in Hunan, and
Cd, Cr, As, and Ni had acceptable carcinogenic risk for CRI was within the range of threshold values (10−4  to
10−6). Among the six fine food chains studied herein, meat and grains are the animal and plant food chains that
result in the highest exposure of SHMs to the human body. Overall, the health risks caused by HM-contaminated
soil on humans are within acceptable limits. This study will be of value in developing accurate SHMs health risk
management strategies and protecting the environment.
Keywords    soil; heavy metal; fine pathway; human input; health hazard; risk assessment
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