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老化土壤中 As 的人体可给性控制因素及健康风险
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摘要: 采用 UBM( unified bioaccessibility model) 模拟胃肠消化的方法测试了来自湖南省、广西壮族自治区和大连市的 13 个不同

理化参数污染土壤中 As 的人体可给性，分析了考虑 As 人体可给性对风险评估结果的影响． 结果表明: ①供试土壤样品模拟胃

提取阶段 As 的人体可给性因子为 3. 9% ～ 49. 5%，平均值为 19. 6% ; 模拟肠提取阶段的人体可给性因子为 1. 2% ～ 10. 8%，平均

值为 6. 0%，前者是后者的 1. 2 ～ 9. 1 倍． ②影响供试土壤样品胃提取阶段 As 人体可给性浓度的最显著性因素是 w( TAs) ( Ｒ2 =
0. 94，P ＜ 0. 01，n = 13) ，其次为 w( TP) ( Ｒ2 = 0. 82，P ＜ 0. 01，n = 13) 和 w( TMn) ( Ｒ2 = 0. 79，P ＜ 0. 01，n = 13) ; 影响肠提取阶段 As
人体可给性浓度的显著因素依次为土壤 w( TAs) ( Ｒ2 = 0. 83，P ＜ 0. 01，n = 13) 、w( TP) ( Ｒ2 = 0. 80，P ＜ 0. 01，n = 13) 、胃提取阶段

As 的人体可给性浓度( Ｒ2 = 0. 76，P ＜ 0. 01，n = 13) 、pH( Ｒ2 = 0. 74，P ＜ 0. 01，n = 13) 、w( TMn) ( Ｒ2 = 0. 65，P ＜ 0. 02，n = 13 ) 以及

w( TOM) ( TOM 为有机质) ( Ｒ2 = 0. 59，P ＜ 0. 04，n = 13) ． ③基于土壤 w( TAs) 和 w( 黏粒) 构建的模型能较好地预测 As 在胃提取

阶段的人体可给性浓度，预测值与实测值的 Ｒ2 达到 0. 97，ME( 平均误差) 、ＲMSE( 均方根误差) 、rp
2 ( 可决系数) 分别为 0. 02、

0. 17、0. 95; 仅基于土壤 w( TAs) 构建的模型能较好地预测 As 在肠提取阶段的人体可给性浓度，Ｒ2 达到 0. 90，ME、ＲMSE、rp
2 分别

为 － 0. 03、0. 26、0. 80． ④以供试土壤样品中 w( TAs) 为暴露浓度计算的健康风险分别是考虑 As 在胃及肠提取阶段人体可给性

因子的 2. 0 ～ 15. 0 和 7. 3 ～ 81. 0 倍． 可见，基于土壤 w( TAs) 所制定的风险管理对策可能过于保守．
关键词: 砷; 老化土壤; 人体可给性; 影响因素

中图分类号: X703. 1 文章编号: 1001-6929( 2015) 02-0267-08
文献标志码: A DOI: 10. 13198j． issn． 1001-6929． 2015． 02． 14

Factors Controlling Arsenic Bioaccessibility in Aged Soils and Corresponding
Health Ｒisks
ZHONG Maosheng1，2，PENG Chao1，2，JIANG Lin1，2* ，ZHANG Lina1，2，HAN Dan1，2，YAO Jue-jun1，2，XIA Tianxiang1，2

1． Beijing Key Laboratory for Ｒisk Modeling and Ｒemediation of Contaminated Sites，Beijing Municipal Ｒesearch Institute of
Environmental Protection，Beijing 100037，China

2． National Engineering Ｒesearch Centre of Urban Environmental Pollution Control，Beijing 100037，China

Abstract: The unified bioaccessibility model ( UBM) was used to measure Arsenic ( As) bioaccessibility of 13 soils with different physio-
chemical properties and concentrations from Hunan， Guangxi and Dalian． Furthermore， the implications of incorporating As
bioaccessibility into risk assessment were evaluated． The results revealed that the bioaccessibility of As in the stomach was between 3. 9% -
49. 5%，with the arithmetic mean being 19. 6%，while in the intestine it was 1. 2% -10. 8%，with the arithmetic mean being 6. 0% ． The
bioaccessibility in the stomach was 1. 2-9. 1 times that in the intestine． The most significant factor controlling the bioaccessibility of As in
the stomach was w( TAs) in soil ( Ｒ2 = 0. 94，P ＜ 0. 01，n = 13 ) ，followed by w( TP) ( Ｒ2 = 0. 82，P ＜ 0. 01，n = 13 ) and w( TMn)

( Ｒ2 = 0. 79，P ＜ 0. 01，n = 13) ． In the intestine，the most significant factor was also w( TAs) ( Ｒ2 = 0. 83，P ＜ 0. 01，n = 13) ，followed
by w ( TP) ( Ｒ2 = 0. 80，P ＜ 0. 01，n = 13 ) ，As bioaccessible
concentration in the stomach ( Ｒ2 = 0. 76，P ＜ 0. 01，n = 13) ，pH
( Ｒ2 = 0. 74，P ＜ 0. 01，n = 13 ) ，w ( TMn) ( Ｒ2 = 0. 65，P ＜
0. 02，n = 13) and w( TOM) ( Ｒ2 = 0. 59，P ＜ 0. 04，n = 13) ． A
regression model based on w ( TAs ) and w( clay) in soil was
tested，and able to predict As bioaccessibility in the stomach with
Ｒ2，ME，ＲMSE and rp

2 being 0. 97，0. 02，0. 17 and 0. 95，

respectively． For As bioaccessibility in the intestine，a model
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constructed based only on w( TAs) could be used to predict its bioaccessibility precisely，with Ｒ2，ME，ＲMSE and rp
2 being 0. 90，

－ 0. 03，0. 26 and 0. 80，respectively． The health risk calculated based on w( TAs) was 2. 0-15. 0 times and 7. 3-81. 0 times the values
when bioaccessibility in the stomach and intestine was incorporated，indicating the conservative nature of the current assessment approach
assuming the bioaccessibility of contaminants in soil to be 100% ．
Keywords: arsenic; aged soil; human bioaccessibility; controlling factors

As( 砷) 是工业污染场地土壤中典型的污染物之

一，美国 1 684 个优先控制的污染场地中有 1 149 个

涉及 As 污染［1］． 由于早期生产方式过于粗放、环保

措施不到位，在我国冶炼等行业的污染场地中 As 也

是较为典型的污染物［2-4］． 为满足城市建设用地需

求，部分 As 污染场地将转变为商业或居住用地，对其

进行人体健康风险评估，并制订相应的风险管理措施

已被环境保护部门所接受，同时出台了相应的风险评

估技术导则［5-7］．
目前，人体健康风险评估过程中在计算暴露剂量

时一般以土壤中重金属总量为基准，即假设土壤中重

金属随土壤经口摄入人体后能够完全进入血液循环系

统对人体造成危害． 但越来越多的研究［8-14］表明，即使

在酸性胃液条件下，重金属也并不能完全从土壤中解

吸进入人体胃液，导致以土壤中重金属总量进行评估

所获取的结果非常保守，造成场地过度修复与资金浪

费． 因此，越来越多的研究人员推荐采用模拟人体消

化吸收过程的方法测试土壤中能够溶解于胃肠系统的

重金属含量，即人体可给性重金属( bioaccessible heavy
metal) 浓度，并以此为基准计算人体摄入量，这能在很

大程度上克服了现有评估方法过于保守的问题［8-10］．
对于土壤中 As 的人体可给性，国内已有相关报

道，但主要是采用国外早期的测试方法对实际污染土

壤或人工配置土壤中 As 的人体可给性进行测试，测

试方法主要包括 PBET( physiologically based extraction
test ) 和 SBET ( simplified bioaccessibility extraction
test) ［11-14］． 该研究采用国外最新研究的 UBM( unified
bioaccessibility model) 简化方法( 忽略唾液提取阶段)

测试不同场地老化土壤中 As 的人体可给性并分析其

影响因素，比较考虑 As 的人体可给性对其健康风险评

估结果的影响，采用逐步线性回归方法拟合构建基于

关键影响参数的土壤中 As 的人体可给性预测模型，以

期为基于土壤中 As 人体可给性的健康风险评估方法

奠定理论基础．
1 材料与方法
1. 1 供试土壤

供试土壤样品分别取自大连市某化工厂 ( 编号

为 S1、S2、S3、S4、S5 ) 、湖南省某冶炼厂周边下风向

( 编号为 S6、S7、S8、S9、S10、S11) 及广西壮族自治区

某尾矿库下游( 编号为 S12、S13) 受重金属污染的土

壤，经风干、研磨后，部分土壤样品过 2 mm 尼龙筛以

测试其理化性质，部分过 0. 25 mm 尼龙筛后用 HNO3 +
HF 消解( CEM MAＲS) ，并用 ICP-MS( 电感耦合等离

子体-质 谱 仪，安 捷 伦 7500a，美 国 ) 测 定 土 壤 中

w( TAs) 、w( TFe) 、w( TAl) 、w( TMn) ． 其中，土壤 pH
采用电位测定法［15］测定; w( TOM) ( TOM 为有机质)

采用内加热重铬酸钾氧化-紫外分光光度法［15］测定;

w( 黏粒) 采用 Mastersizer 2000 粒径分析仪( MALVEＲN，

英国) ［16］测定; w( TP) 采用酸溶-钼锑抗比色法［15］测定;

w( 碳酸盐)〔以w( CaCO3) 计〕采用盐酸-氢氧化钠容量

滴定法［15］测定． 测定结果如表 1 所示．
1. 2 人体可给性测试

UBM 是英国地质调查局于 2005 年联合美国、加
拿大、荷兰等 7 个国家的实验室共同开发的一种模拟

土壤中重金属在口腔、胃及肠 3 个阶段释放过程的人

体可给性测试方法，目的在于制订一种国际标准的重

金属人体可给性测试方法［17］． 不同实验室对相同土

壤样品采用该方法进行重金属人体可给性测试结果

表明，该 方 法 对 于 土 壤 中 As、Cd、Pb 的 重 现 性 较

好［18］; 同时，该方法测试的 As、Cd、Pb 人体可给性与

采用动物毒理试验测试的生物有效性相关性较好，能

够较好地表征其生物有效性［19-20］．
考虑到采用 UBM 模拟土壤中重金属在口腔中的

释放停留时间仅为 15s，而且模拟唾液的 pH 为 6. 5，

重金属的释放量可能较少，故该研究对其进行了相应

简化，仅模拟土壤中 As 在胃液及肠液中的释放过程，

并分别计算 As 在胃液及肠液中的人体可给性，测试

过程中每个土壤样品设置 1 个平行样．
用 UBM 模拟胃液和肠液的详细组分可参见文献

［18］，所用模拟胃液、肠液在试验前一天制备，以保

证其新鲜性和完全溶解性． 试验前，加热配置好的胃

液、肠 液 保 持 在 ( 37 ± 2 ) ℃ 下，备 用． 具 体 测 试 过

程［18］:①胃提取阶段． 取 20 g 土壤样品( ＜ 0. 25 μm)

置于 2 L HDPE( 高密度聚氯乙烯) 瓶中，加入 450 mL
预先配置好的模拟胃液，混合均匀后用 10 molL NaOH
或 37% HCl 调节 pH 至 1. 1 ± 0. 2． 将 HDPE 瓶放入
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表 1 土壤理化参数

Table 1 Physical and chemical parameters in soils

土壤样品 pH
w( TOM) 

( gkg)

w% w( mgkg)

黏粒 碳酸盐 TP TAs TFe TMn TAl

S1 8. 34 30. 63 7. 27 62. 46 0. 66 916. 0 160 000 980 30 500
S2 7. 71 29. 92 10. 32 64. 48 0. 49 389. 0 122 000 501 51 400
S3 8. 11 26. 48 3. 78 11. 12 0. 32 142. 0 268 000 506 24 500
S4 8. 17 29. 24 4. 13 22. 73 0. 65 29. 5 39 900 612 102 000
S5 7. 81 30. 06 6. 33 67. 61 0. 56 13. 4 26 300 716 41 100
S6 7. 05 30. 06 10. 98 6. 78 0. 81 136. 0 34 200 1 170 58 800
S7 7. 96 30. 18 7. 22 12. 30 0. 71 315. 0 40 800 1 010 58 800
S8 7. 03 29. 86 9. 16 5. 69 1. 09 526. 0 31 000 879 59 200
S9 6. 83 28. 75 2. 61 8. 37 0. 62 366. 0 41 700 1 010 57 200
S10 4. 72 22. 58 15. 05 4. 66 0. 47 53. 2 40 600 500 53 200
S11 4. 90 10. 89 13. 65 6. 57 0. 22 28. 4 28 400 339 50 800
S12 3. 01 9. 24 5. 81 2. 53 1. 84 11 200. 0 32 300 1 140 24 300
S13 4. 59 18. 97 4. 22 4. 28 2. 07 10 500. 0 80 300 2 120 52 300

已预热至( 37 ± 2) ℃的翻转仪中翻转 1 h，测定瓶内

模拟胃液的 pH 是否介于 1. 0 ～ 1. 5 之间，否则重新

试验． 取 15 mL 模拟胃液以 4 200 rmin 离心 5 min，

经 0. 45 μm 醋酸纤维膜过滤，在过滤后的模拟胃液

中加1 ～ 2 滴 1% 的 HNO3，用 ICP-MS 测定其 ρ( As) ．
②肠提取阶段． 向模拟胃提取阶段结束后的 HDPE
瓶内补充新鲜模拟胃液至 450 mL，之后再加入 1 200
mL 模拟肠液，混合均匀后调节 pH 至 6. 3 ± 0. 5，继续

翻转 4 h 后测定其 pH，确保数值为 6. 3 ± 0. 5，否则重

新试验． 取 15 mL 模拟肠液以 4 200 rmin 离心 5
min，经 0. 45 μm 醋酸纤维膜过滤，过滤后的模拟肠

液加1 ～ 2 滴 1%的 HNO3，用 ICP-MS 测定其 ρ( As) ．
1. 3 风险评估

由于土壤中重金属的关键暴露途径为经口摄入，

故该研究仅计算经口摄入条件下，分别以土壤中 As
的人体可给性浓度及 w( TAs) 作为暴露浓度的健康

风险，以进行差异性分析，计算公式如式( 1 ) ～ ( 5 )

所示．

HIg = w( As) g ×
IＲ × EF × ED
BW × AT ×10 －6 × SF ( 1)

HIgi = w( As) gi ×
IＲ × EF × ED
BW × AT ×10 －6 × SF ( 2)

wg = ρ( As) g × vg m ( 3)

wgi = ρ( As) gi × vgi m ( 4)

HI = w( TAs) × IＲ × EF × ED
BW × AT × 10 －6 × SF ( 5)

式中: w( As) g 和w( As) gi 分别为土壤中 As 在胃和肠

提取阶段的人体可给性浓度，mgkg; HIg、HIgi、HI 分

别为土壤 中 As 经 口 摄 入 后 以w( As) g、w ( As ) gi 和
w( TAs) 计算的致癌风险; SF 为 As 的致癌斜率因子，

［mg( kg·d) ］－ 1 ; ρ( As) g 和 ρ( As) gi 分别为模拟胃液

和肠液中 As 的质量浓度，mgL; vg 和 vgi 分别为测试

过程中模拟胃液和肠液的体积，L; m 为人体可给性

测试过程中的土壤质量，mg; IＲ 为土壤摄入量，mgd;

EF 为暴露频率，da; ED 为暴露年限，a; BW 为个人体

质量，kg; AT 为平均作用时间，d． 上述各参数的取值

如表 2 所示．

表 2 风险评估过程中模型参数取值

Table 2 Values of the risk assessment model parameters

参数 数值 数据来源 参数 数值 数据来源

IＲ( mgd) 100 w( TAs) ( mgkg) —

EF( da) 350 ρ( As) g ( mgL) —

EDa 30
文献［6］

vg L 0. 45
该研究

BWkg 56. 8 ρ( As) gi ( mgL) —

ATd 10 950 vgi L 1. 65

SF［mg( kg·d) ］－ 1 1. 5 mmg 20

注: 该研究的重点在于比较同一暴露情景下以土壤中 HM 人体可给浓度作为暴露浓度对风险评估的影响，故仅以居住用地为例，受体暴露参
数为居住用地情形下的取值．
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2 结果与讨论
2. 1 人体可给性

w( TAs) 、w( As) g、w( As) gi测试结果以及胃、肠提

取阶段的人体可给性因子〔BFgv = w ( As) g w ( TAs) ，

BFiv = w( As) gi w( TAs) 〕统计结果如表 3 所示．
由表 3 可知，w( As) g 和 w( As) gi远低于 w( TAs) ，

表明 As 随土壤经口摄入后，即使在酸性较强的胃液

中，也不会完全溶解释放于胃液中对人体健康造成危

害，这与已有结论［21-25］相一致． 其中，与北京市居住

用地情 景 下 土 壤 中 As 的 筛 选 值〔w ( TAs ) 为 20
mgkg〕［26］进行比较发现，考虑模拟胃提取阶段 As 的

人体可给性因子后有 3 个土壤样品( S4、S10、S11) 已

不超标，考虑模拟肠提取阶段 As 的人体可给性因子

后不超标土壤样品增至 8 个 ( S1、S3、S4、S6、S7、S9、
S10、S11) ． 可见，考虑土壤中 As 人体可给性因子与

否可能导致评估结果出现质的变化．

表 3 土壤中 As 的质量分数及其人体可给性因子统计结果

Table 3 Statistics of total and bioaccessible As concentrations and in soils

样品
w( TAs) 
( mgkg)

w( As) g 
( mgkg)

BFgv 
%

w( As) gi 
( mgkg)

BFiv 
%

样品
w( TAs) 
( mgkg)

w( As) g 
( mgkg)

BFgv 
%

w( As) gi 
( mgkg)

BFiv 
%

S1 916. 0 69. 1 ± 21. 6 7. 5 ± 2. 4 11. 3 ± 2. 2 1. 2 ± 0. 2 S8 526. 0 185. 7 ± 4. 6 35. 3 ± 0. 9 57. 9 ± 4. 4 11. 0 ± 0. 8
S2 389. 0 26. 8 ± 3. 5 6. 9 ± 0. 9 26. 5 ± 0. 4 6. 8 ± 0. 1 S9 366. 0 120. 5 ± 2. 4 32. 9 ± 0. 7 13. 2 ± 2. 5 3. 6 ± 0. 7
S3 142. 0 35. 6 ± 1. 6 25. 0 ± 0. 1 12. 6 ± 1. 9 8. 9 ± 1. 4 S10 53. 2 5. 8 ± 0. 2 11. 0 ± 0. 3 4. 9 ± 0. 6 9. 1 ± 1. 1
S4 29. 5 14. 7 ± 0. 1 49. 8 ± 0. 2 3. 1 ± 0. 1 10. 6 ± 0. 4 S11 28. 4 1. 1 ± 0. 1 3. 9 ± 0. 2 0. 8 ± 0. 0 2. 9 ± 0. 0
S5 13. 4 1. 9 ± 0. 2 14. 5 ± 1. 5 1. 4 ± 0. 2 10. 8 ± 1. 3 S12 11 200. 0 1 427. 0 ± 43. 0 12. 7 ± 0. 4 312. 3 ± 9. 9 2. 8 ± 0. 1
S6 136. 0 27. 9 ± 1. 3 20. 5 ± 0. 9 18. 6 ± 0. 2 13. 6 ± 0. 2 S13 10 500. 0 1 116. 0 ± 26. 0 10. 6 ± 0. 2 327. 5 ± 2. 3 3. 1 ± 0. 0
S7 315. 0 76. 3 ± 1. 0 24. 2 ± 0. 3 9. 2 ± 1. 2 2. 9 ± 0. 4 — — — — —

该研究模拟胃提取阶段 As 的人体可给性因子

〔w( As) g w( TAs)〕为 3. 9% ～49. 5%，平均值为 19. 6% ;

模拟肠提取阶段的人体可给性因子〔w( As) gi w( TAs)〕
为 1. 2% ～ 10. 8%，平均值为 6. 0% ． 而且，对比胃及

肠提取阶段 As 的人体可给性因子( 见图 1 ) 发现，模

拟胃提取阶段 As 的人体可给性因子是模拟肠提取阶

段的 1. 2 ～ 9. 1 倍( S2 号土壤样品除外) ，表明 As 在

胃提取阶段的可给性因子明显高于肠提取阶段( P =
0. 001，n = 12) ． 原因在于 UBM 测试过程中，肠提取

阶段的 pH 已由胃提取阶段的强酸性 ( pH 为 1. 1 ±
0. 2) 环境调整至偏弱酸性( pH 为 6. 3 ± 0. 5 ) ，在 pH
上升过程中，原本溶解于胃液中以离子形式存在的

Fe3 +、Al3 +、Mn2 +、Ca2 + 等发生水解形成氢氧化物等胶

体形态的物质并吸附肠液中的 As，最终形成 FeAsO4、
AlAsO4、Ca3 ( AsO4 ) 2 及 Mn3 ( AsO4 ) 2 等难溶性沉淀物，

导致肠提取阶段 As 的人体可给性因子降低．
虽然该研究中不同土壤样品测试结果差异较大，

并且与国内外已有研究报道存在一定差异，但基本介

于报道值范围内( 见表 4) ．
2. 2 影响因素

双变量相关性分析结果显示，该研究中胃提取阶

段 As 的 人 体 可 给 性 浓 度 最 显 著 性 影 响 因 素 是

w( TAs) ( Ｒ2 = 0. 94，P ＜ 0. 01，n = 13) ，其次为 w( TP)

( Ｒ2 = 0. 82，P ＜ 0. 01，n = 13) 和 w( TMn) ( Ｒ2 = 0. 79，

P ＜ 0. 01，n = 13) ． 对于肠提取阶段 As 的人体可给性

图 1 胃及肠提取阶段 As 的人体可给性因子对比

Fig. 1 Bioaccessibility of As in stomach
and gastrointestinal

浓度，显著影响因素依次为 w ( TAs) ( Ｒ2 = 0. 83，P ＜
0. 01，n = 13) 、w ( TP) ( Ｒ2 = 0. 80，P ＜ 0. 01，n = 13 ) 、
w( As) g ( Ｒ

2 = 0. 76，P ＜ 0. 01，n = 13 ) 、土壤 pH( Ｒ2 =
0. 74，P ＜ 0. 01，n = 13 ) 、w ( TMn ) ( Ｒ2 = 0. 65，P ＜
0. 02，n = 13) 以及 w( TOM) ( Ｒ2 = 0. 59，P ＜ 0. 04，n =
13) ，这与已有研究结论［14，24，27-29］相一致． 其中，土壤

中w( TP) 与胃及肠提取阶段 As 的人体可给性浓度呈

显著正相关的原因在于 As 的化学特性与 P 类似，在

低w( TP) 的土壤中 P 可能会与 As 竞争相同的吸附点

位而使土壤中 As 的活性增强［27-28］． 土壤中 Mn 与 As
在碱性 及 酸 性 环 境 中 均 能 形 成 较 为 稳 定 的 矿 物

〔Mn3 ( AsO4 ) 2〕而降低 As 的活性，故 As 的人体可给

性与 w( TMn) 呈显著负相关［28］．

072



第 2 期 钟茂生等: 老化土壤中 As 的人体可给性控制因素及健康风险

表 4 As 可给性测试结果与国内外相关报道值的对比

Table 4 Comparison of As bioaccessibility results with reported values

供试介质 w( TAs) ( mgkg) 测试方法
As 可给性因子%

胃阶段 肠阶段
数据来源

钢渣、污染土壤、沉积物 313 ～ 17 500 UBM 1. 2 ～ 27. 3 1. 3 ～ 19. 2 文献［19］
污染土壤和灰尘 170 ～ 3 900 PBET1) 34 ～ 50 32 ～ 50 文献［22］

土壤、钢渣 233 ～ 17 500
IVG2) 16. 7 14. 8

文献［23］
PBET 11. 8 8. 26

污染土壤 19 ～ 102 PBET 1. 2 ～ 58. 4 — 文献［39］
注: 1) physiologically based extraction test; 2) in vitro gastrointestinal method．

但是，已有报道指出的影响土壤重金属人体可给

性浓度的其他土壤理化参数在该研究中并未得到验

证． 一般认为，土壤中 Fe 氧化物是 As 的主要结合点

位之一，易与 As 形成较为稳定的化合物，所以 As 的

人体可给性与其含量呈负相关，Fe 盐也常被用于稳

定 As 污染土壤［30-32］． 但是，该研究供试土壤样品中

As 在胃及肠提取阶段的人体可给性浓度与 w( TFe)

并无显著负相关，该现象也有报道［14，24，33-35］，可能是

由于土壤中 As 与 Fe 结合的具体矿物形态及其含量、
Fe 与 As 的相对含量、污染途径、污染时间等不同所

致［34，36］． 土壤 pH 一般也被认为是控制土壤 As 等重

金属化学活性的主要因素之一，但该研究相关性分析

结果显示，供试土壤样品中 As 在胃提取阶段的人体

可给性浓度与土壤初始 pH 无明显相关性，这与文献

［24］的结论相一致．
此外，李继宁等［14］采用 SBET 研究株洲农田土

壤 As 人体可给性浓度的研究结果显示，除 w ( TAs)

外，影响其在胃提取阶段人体可给性浓度的显著性因

素还包括土壤 pH、w( TOM) 、w( CaCO3 ) 等． Dibyendu

等［24］采用 IVG 法测试某牧场牛羊药浴池( sheep and
cattle dipping site) 污染土壤中 As 人体可给性浓度的

结果显示，除 w( TAs) 外，胃提取阶段 As 的人体可给

性浓度还和土壤中 w ( Ca) 与 w ( Mg) 之和、FeMn 结

合态 As 含量以及w( 有机质) 呈显著负相关，而肠提

取阶段 As 的人体可给性浓度还与胃提取阶段 As 的

人体可给性 浓 度 显 著 相 关． Karen 等［21］ 采用 SBＲC
( solubilitybioavailability research consortium) 法测试某

冶炼厂污染土壤中 As 在胃提取阶段的人体可给性浓

度时发现，土壤中 w( Fe) 和w( Al) 与其人体可给性浓

度呈显著负相关 ( P ＜ 0. 01，n = 11 ) ; Priscill 等［33］采

用 IVG 法测试人工污染并老化 18 个月的土壤中 As
在胃提 取 阶 段 的 人 体 可 给 性 浓 度 结 果 表 明，其 与

w( TAs) 无明显相关而与水溶性 As 含量( Ｒ2 = 0. 51，

P ＜ 0. 01，n = 12 ) 及 w ( TOM) ( Ｒ2 = 0. 36，P ＜ 0. 05，

n = 12) 呈显著正相关，与 w ( 黏粒 ) 呈显著负相关

( Ｒ2 = 0. 43，P ＜ 0. 01，n = 12) ; Eric 等［35］也验证了该

结论; YING 等［37］采用 IVG 法研究广州市不同用地功

能区表层土壤中 As 的可人体可给性浓度结果显示，

胃提取阶段 As 的人体可给性浓度除与 w( TAs) 呈显

著正相关外，还与 w( TOM) 呈显著正相关，但肠提取

阶段 As 的人体可给性浓度仅与 w( TOM) 呈显著正相

关; CUI 等［38］采用 PBET 法研究我国南方城市土壤中

As 人体可给性浓度时发现，胃提取阶段 As 的人体可

给性浓度与土壤中可提取态 Fe 和 As 的含量 ( 以 w
计) 呈显著正相关，而肠提取阶段 As 的人体可给性

浓度与土壤理化参数及 As 形态无明显相关性; Albert
等［34］采用 SBET 法研究 As 污染土壤人体可给性浓

度的结果表明，对于因使用含 As 农药及杀虫剂以及

矿石冶炼导致的 As 污染土壤，除土壤 w ( TAs) 外，

w( TFe) 及游离态 Fe 含量与胃提取阶段 As 的人体可

给性浓度呈显著负相关，但是对于铁帽( gossan) 污染

土壤中的 As，其人体可给性浓度与 w( TFe) 及游离态

Fe 含量均无明显相关性．
综上，国内外对于影响土壤中 As 人体可给性浓

度关键影响因素的研究结果存在一定差异性，可能是

因各项研究选取的影响因素、相同影响因素在不同研

究样本中的差异性以及不同研究采取的人体可给性

浓度测试方法不同所致． 如文献［14］、［21］、［24］、
［33］、［35］和［38］并未考虑土壤 w( TP) 、w( TMn) 对

As 人体可给性的影响，YING 等［36］虽然将 Mn 作为影

响因素进行研究，但其研究样本中 w ( TMn) ( 101 ～
467 mgkg) 差异并不明显．
2. 3 人体可给性预测模型

以土壤中 w( TAs) 及其理化参数为自变量、胃及

肠提取阶段 As 的人体可给性浓度为因变量，采用逐

步回归( multi-variable regression) 方法拟合基于关键

影响因素的人体可给性浓度预测模型． 为验证模型

的准确性，随机选取 7 个土壤样品 ( S1、S3、S5、S7、
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S9、S11、S13) 的测试结果进行建模，再用剩余 6 个土

壤样品的检测结果对模型进行验证． 建模结果如式

( 6) ( 7) 所示．
lg w( As) g = 0. 344 + 0. 901 1 lg w( TAs) －

1. 287 lg wc，Ｒ
2 = 0. 97 ( 6)

lg w( As) gi = － 0. 997 + 0. 823 lg w( TAs) ，

Ｒ2 = 0. 90 ( 7)

式中，wc 为 w( 黏粒) ，% ．
由式( 6) ( 7) 可知，基于土壤 w( TAs) 和 w( 黏粒)

能较好地预测 As 在胃提取阶段的人体可给性浓度，

Ｒ2 ( 决定系数) 达到 0. 97，而仅基于土壤 w( TAs) 便能

较好地预测其在肠提取阶段的人体可给性浓度，Ｒ2

达到 0. 90． 利用建模的 7 个原始土壤样品数据分

别回代至式( 6 ) ( 7 ) ，计算表征模型预测误差的 ME
( 平均误差，该值越小，说明测定值与预测值之间差

异越小，预测越准确) 、准确度的 ＲMSE ( 均方根误

差，该值越小，表明测定值和预测值间的偏差越小，

测量准确度越高) 以及原始变量对模型预测的贡献

比例( 该值越高，表明全部自变量对因变量的解释

程度越高，拟合优度越大) ． 结果显示，对于式( 6 ) ，

ME、ＲMSE 和 rp
2 ( 可 决 系 数 ) 分 别 为 0. 02、0. 17、

0. 95 ; 对于式 ( 7 ) ，三者分别为 － 0. 03、0. 26、0. 80．
表明该研究构建的上述 2 个模型的总体预测精度

较高．
对模型预测的准确性进行进一步检验，结果如图

2 所示．

图 2 As 的人体可给性浓度模型预测值与实测值的相关性

Fig. 2 Correlation between predicted and tested results of the regressed modelsu

由图 2 可知，As 的人体可给性浓度模型预测值

与实测值相关性模型的斜率约为 1，Ｒ2 大于 0. 9，表

明预测值与实测值偏差较小． 统计检验结果表明，预

测值与实测值之间无明显差异( P ＜ 0. 05，n = 6 ) ． 可

见，该研究构建的模型能较准确地预测 As 在胃及肠

提取阶段的人体可给性浓度．
2. 4 健康风险

考虑土壤中 As 的人体可给性后，不同土壤样品

的健康风险计算结果如表 5 所示．

表 5 考虑 As 的人体可给性后土壤的健康风险

Table 5 Health risk with As bioaccessibility incorporated
in soils 10 －6

土壤
样品

HI HIg HIgi
土壤
样品

HI HIg HIgi

S1 2 300. 0 170. 0 29. 0 S8 1 300. 0 470. 0 150. 0

S2 990. 0 68. 0 67. 0 S9 930. 0 310. 0 33. 0

S3 360. 0 90. 0 32. 0 S10 130. 0 15. 0 12. 0

S4 75. 0 37. 0 7. 9 S11 72. 0 2. 8 2. 1

S5 34. 0 4. 9 3. 7 S12 28 000. 0 3 600. 0 790. 0

S6 340. 0 71. 0 47. 0 S13 27 000. 0 2 800. 0 830. 0

S7 800. 0 190. 0 23. 0 — — — —

由表 4 可知，以土壤 w( TAs) 为暴露浓度计算的

健康风险分别是考虑 As 在胃液及肠液中人体可给性

的2. 0 ～15. 0 和7. 3 ～81. 0 倍，可见，以土壤中 w( TAs)
计算健康风险并依此制订的管理对策可能过于保守．
由于土壤重金属只有首先溶解于胃液或肠液中才能

被人体吸收并对健康造成危害，风险评估过程中考虑

其在胃及肠阶段的人体可给性可能为风险管理提供

更为科学的依据，因此，欧美国家正制订相应的技术

导则，以规范和指导如何在风险过程中考虑重金属的

人体可给性［40］．
3 结论

a) 土壤中 As 在胃及肠提取阶段的人体可给性

因子浓度远低于土壤 w( TAs) ，并且模拟胃提取阶段

As 的人体可给性明显高于模拟肠提取阶段，前者是

后者的 1. 2 ～ 9. 1 倍．
b) 土壤中 As 在胃提取阶段人体可给性浓度的最

显著 性 影 响 因 素 为 w ( TAs ) ，其 次 为 w ( TP ) 和

w( TMn) ; 影响肠提取阶段 As 人体可给性浓度的显著

因素依次为w( TAs) 、w ( TP) 、胃提取阶段 As 的人体

可给性浓度、土壤 pH、w( TMn) 以及 w( TOM) ．
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c) 基于土壤 w( TAs) 和 w( 黏粒) 构建的模型能

较好的预测 As 在胃提取阶段的人体可给性浓度，而

仅基于土壤 w( TAs) 构建的模型能较好地预测 As 在

肠提取阶段的可给性浓度．
d) 以供试土壤样品中 w( TAs) 为暴露浓度计算

的健康风险分别是考虑 As 在胃液及肠液中人体可给

性因子的 2. 0 ～ 15. 0 和 7. 3 ～ 81. 0 倍，据此制订的风

险管理对策可能过于保守．
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