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摘　 要　 选择贵州省赫章县铅锌矿区和贵阳市居民区，采集了居民日用食物（大米、土豆、鸡蛋、蔬菜、鱼肉、
猪肉）、饮用水和农作物根际土壤，共计 ５０３ 个，测定了总汞和甲基汞的含量，并结合蒙特卡洛模拟评估了居
民无机汞和甲基汞暴露风险。 结果如下：（１）铅锌矿区的样品总汞和甲基汞的范围分别为 ０． １１ ～ ３９ 和
０．０２８～１．７ ｎｇ·ｇ－１，城市居民区的样品总汞和甲基汞的范围分别为 ０．０７～１８ 和 ０．０１ ～ ７．７ ｎｇ·ｇ－１，除蔬菜外
的样品总汞含量低于我国食品限量标准，蔬菜总汞含量分别有 １４．７％（铅锌矿区）和 １７．７％（城市居民区）的
样品超过我国《食品安全国家标准》（ＧＢ ２６７２—２０１７）规定的 １０ ｎｇ·ｇ－１。 （２）两个地区无机汞日暴露量无
差异（城市居民区：０．０３１ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１，铅锌矿区：０．０３２ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１），但城市居民区的甲基汞日暴露量
（０．００６ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１）高出铅锌矿区（０．００３２ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１）近 １ 倍。 （３）两个地区居民无机汞和甲基汞的
平均日暴露量分别低于联合国粮农组织 ／ 世界卫生组织食品添加剂联合专家委员会（ ＪＥＣＦＡ）推荐的人体安
全无机汞的临时容许每周摄入量（ＰＴＷＩ） ４ μｇ·ｋｇ－１·ｗｅｅｋ－１和美国环境保护署（ＵＳＥＰＡ）推荐的甲基汞参
考剂量（ＲｆＤ） ０．１ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１，暴露风险指数均小于 １，表明处于健康安全水平。
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贵州省科技支撑项目（黔科合支撑［２０２０］ １Ｙ１４０）、贵州高层次创新型人才项目（黔科合平台人才［２０２０］ ６０１６）和国家自然科学基金项目
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　 　 汞是一种剧毒的重金属，常温下为液态且易挥

发，通过大气循环在全球范围内进行长距离运输并

沉降到大陆和水环境里（Ｓｔｅｖｅ ｅｔ ａｌ．， ２００７； 冯新斌

等， ２００９； Ａｍｏｓ ｅｔ ａｌ．， ２０１４），对人和环境造成暴露

风险。 环境中汞的来源有自然来源和人为来源。 自

然来源包括火山爆发、地热活动以及自然风化等，人
为来源主要来自化石燃料燃烧、矿山活动和金属冶

炼等（冯新斌等， ２０１３ａ）。 汞在自然界中通常以元

素汞、无机汞和有机汞化合物的形式存在于环境中，
甲基汞在汞化合物中毒性大，具有很强的神经毒性

（Ｃｌａｒｋｓｏｎ ｅｔ ａｌ．， ２００６），并容易通过人体的血脑屏

障及胎盘，影响胎儿的智力发育，从而对神经系统产

生不 可 逆 转 的 影 响 （ Ａｎｔｕｎｅｓ ｄｏｓ Ｓａｎｔｏｓ ｅｔ ａｌ．，
２０１６）。 无机汞在特定环境中被一些微生物利用生

成甲基汞，甲基汞进一步通过食物链生物富集和生

物放大，营养级越高对于甲基汞的富集越多，例如：
鱼体内的甲基汞含量比水体高 １０６ ～ １０７倍（冯新斌

等， ２０１３ａ； Ｒｏｍｅｒｏ⁃Ｒｏｍｅｒｏ ｅｔ ａｌ．， ２０２２）。
目前，已经有许多研究对典型汞矿区的污染情

况做出了详细的报导（ Ｓａｋａｍｏｔｏ ｅｔ ａｌ．， ２００７； Ｌｉ ｅｔ
ａｌ．， ２００８； Ｐｉｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２００８；冯新斌等， ２０１３ｂ）。 然

而，在一些非汞矿地区也存在汞污染。 比如，陈敏等

（２０１９）发现，湖南省铅锌冶炼区，存在大米的总汞

含量（３０．７ μｇ·ｋｇ－１）超过我国食品安全限制值的

污染问题。 浙江省节能灯制造区的大米平均总汞和

甲基汞含量分别为 １２．９ ± ７．１４ 和 ６．０１±３．６５ μｇ·
ｋｇ－１，显著高于我国市场大米样品（６． ７９ ± ４． １８ 和

３．３９±２．９７ μｇ·ｋｇ－１） （Ｌｉａｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０１５）。 湖南省

燃煤电厂附近的水稻样品的甲基汞浓度也相对较

高，最高为 ３．８ μｇ·ｋｇ－１（Ｘｕ ｅｔ ａｌ．， ２０１７）。
贵州省赫章地区有着几百年土法炼锌的历史，

曾有 １０００ 多个土法炼锌“马槽炉”，炼锌活动主要

集中在妈姑镇（杨元根等， ２００３ａ）。 土法炼锌的回

收率低，大量金属残留在矿渣堆中（吴攀等， ２００２），
导致土壤中汞的平均浓度是贵州省农业土壤背景值

的 ２．２ 倍（李仲根等， ２０１１）。 炼锌的过程中还会产

生大量含汞烟尘，研究显示，赫章土法炼锌的每年汞

排放量在 ７９ ～ １５５ ｇ Ｈｇ·ｔ－１（李广辉等， ２００５），造
成土壤和地下水汞污染（吴攀等， ２００２；杨元根等，
２００３ｂ；敖子强等， ２００８），导致农作物汞含量是背景

区的 ２ 倍（Ｆｅｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２００４；李广辉， ２００４； Ｆｅｎｇ ｅｔ
ａｌ．， ２００６）。 最近，我们研究发现，赫章土法炼锌区

有 ２１．５％的居民血液总汞含量超标，２．２７％的育龄

期妇女头发甲基汞含量高于安全值 （孔林等，
２０２１）。 贵阳市作为贵州省会城市，是人口密度最

大的城市居民聚集区。 陈智虎等（２０１６）在贵阳市

近郊（观山湖区、花溪区、乌当区和白云区）发现土

壤汞含量大部分超过背景值，并且该区域内也存在

不同程度的大气污染（侯亚敏等， ２００５）以及水体污

染（Ｆｅｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０１１；李强等， ２０１３）。 目前，针对上

述两个地区汞污染的研究，主要集中在单一食物源

的汞含量和暴露的健康风险评估 （ Ｆｅｎｇ ｅｔ ａｌ．，
２００４； Ｈａｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１９），未见系统、多食物源对比

研究。
本研究选择铅锌矿区（赫章）及城市居民区（贵

阳市）为研究区，系统采集蔬菜、鱼肉、大米、土豆、
鸡蛋、猪肉和饮用水，测得其总汞和甲基汞，结合蒙

特卡洛模拟来估算当地居民通过饮食产生的汞暴露

剂量，揭示当地居民的饮食汞暴露健康风险，以及为

深入评估当地居民汞暴露风险提供科学数据支持。

１　 研究地区与研究方法

１􀆰 １　 研究区概况

赫章 县 （ １０４° １０′ Ｅ—１０５° ３５′ Ｅ， ２６° ４６′ Ｎ—
２７°２８′Ｎ）位于贵州省的西北部，地势西北、西南和南

部较高，东北部偏低。 海拔为 １２３０～２９００．６ ｍ，属于

亚热带季风性湿润气候，年平均气温 １０ ～ １３．６ ℃，
年平均降雨量 ７８５．５～１０６８ ｍｍ。 境内土法铅锌冶炼

活动始于 １７ 世纪，２００４ 年 １ 月后，铅锌冶炼活动完

全停止，期间所有土法炼锌炉均分布在赫章县妈姑

镇的 １５０ ｋｍ 范围内。
贵阳 市 （ １０６° ０７′ Ｅ—１０７° １７′ Ｅ， ２６° １１′ Ｎ—

２６°５５′Ｎ）地处云贵高原黔中山原丘陵中部，总地势

西南高、东北低。 海拔约 １１００ ｍ，属亚热带季风性

湿润气候，年平均气温 １５．３ ℃，年平均相对湿度为

７７％，年平均降雨量 １１２９．５ ｍｍ。 调查研究区内汞

的排放主要来自燃煤发电等工业活动以及金属

冶炼。
１􀆰 ２　 样品的采集和处理

在铅锌矿区（贵州赫章县妈姑镇冶炼厂周边大
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约 １０ ｋｍ２区域内、德卓镇、哲庄镇、赫章城区）以及

城市居民区（贵阳市观山湖区、花溪区、乌当区和白

云区内）系统采集了当地大米（ ｎ ＝ ７０）、蔬菜（ ｎ ＝
７３）、土豆（ｎ＝ ５６）、鱼肉（ｎ ＝ ５６）、猪肉（ｎ ＝ ５８）和鸡

蛋（ｎ＝ ６５）以及水样（ｎ ＝ ５６）和蔬菜根际土壤（ｎ ＝
５５），见图 １。 水样采自当地居民家中饮用水，大米、
鸡蛋、鱼肉、猪肉样品采自居民购买的主要场所农贸

市场，铅锌矿区蔬菜样品为居民种植，城市居民区蔬

菜为市场购入和郊区居民种植，同时采集蔬菜根

际土。
土壤均匀混合后四分法取 １ ｋｇ 作为 １ 个土壤

样品，实验室内风干，除去碎石和动植物残渣等，研
磨过 ２００ 目筛，装入自封袋密封保存。 大米样品室

内经风干后，研磨过 １２０ 目筛，装入自封袋待测。 蔬

菜样品彻底清洗，－８０ ℃ 冷冻干燥，研磨过 １２０ 目

筛，保存在自封袋中待测。 新鲜鱼肉和猪肉清洗后，
用锡纸包裹－８０ ℃冷冻干燥。 鸡蛋内容物转入 ５０
ｍＬ 离心管内，震荡混匀后－２０ ℃保存待测。
１􀆰 ３　 总汞和甲基汞的测定

水样中总汞的测量按照美国环保局 ＵＳＥＰＡ
Ｍｅｔｈｏｄ １６３１Ｅ，加入 ０．５ ｍＬ ＢｒＣｌ 进行氧化 ２４ ｈ，测
量前加入 ０．２５ ｍＬ ＮＨ２ＯＨ·ＨＣｌ 中和过量 ＢｒＣｌ 后，
加入 ＳｎＣｌ２还原并结合冷原子荧光法（ＣＶＡＦＳ）进行

测定（ＵＳＥＰＡ， ２００２），方法检出限为 ０．５ ｎｇ·Ｌ－１。
对于蔬菜、鱼和猪肉等食物（土壤）的总汞，称取大

约 ０．２ ｇ 干燥样品用 ５ ｍＬ 超纯硝酸（土壤用新鲜制

备的王水溶液 ＨＣｌ ∶ ＨＮＯ３ ＝ ３ ∶ １，ｖ ／ ｖ）在 ９５ ℃水

浴中消解 ０．５ ｈ 后，加入 ＢｒＣｌ 继续消解 ３ ｈ，测量前

ＮＨ２ＯＨ·ＨＣｌ 中和并 ＳｎＣｌ２进行还原，在汞蒸汽吹脱

和金管预富集后用冷原子荧光法（ＣＶＡＦＳ）测定，参
考 ＵＳＥＰＡＭｅｔｈｏｄ １６３１Ｅ （ＵＳＥＰＡ， ２００２）和李仲根

等（２００５）。
食物样品甲基汞的测量，称取 ０．２ ｇ（大米 ０．５

ｇ）样品于聚乙烯离心管中，加入 ５ ｍＬ ＫＯＨ（２５％）
后于 ７５ ℃水浴消解 ３ ｈ，用 ＨＣｌ 酸化后加入二氯甲

烷提取样品中的甲基汞，将其反萃取到水中，最后用

ＮａＢＥｔ４乙基化和 ＧＣ⁃ＣＶＡＦＳ 联用系统分离测定

（ＵＳＥＰＡ ２００１）；鱼样则略有不同，其消解完后直接

富集和测定（阎海鱼等，２００５）。 水样甲基汞的测量

按照 ＵＳＥＰＡ Ｍｅｔｈｏｄ １６３０，蒸馏后用 ＮａＢＥｔ４乙基化、
Ｔｅｎａｘ 富集的方法。

本文暴露风险评估中，参照联合国粮农组织 ／世
界卫生组织食品添加剂联合专家委员会（ＪＥＣＦＡ）建
议，对无机汞（非传统总汞）和甲基汞分别进行评

估，其中无机汞为总汞和甲基汞的差值（Ｓｈｉ ｅｔ ａｌ．，
２００５ａ， ２００５ｂ； Ｌｉｎ ｅｔ ａｌ．， ２００８）。
１􀆰 ４　 质量控制

通 过 空 白 试 验、 平 行 样 和 标 准 物 质

（ＧＷＢ１００２０、ＧＢＷ０７３０５ａ 和 ＴＯＲＴ⁃２）的测定，对实

验数据进行质量控制。 柑橘叶（ＧＷＢ１００２０）测定值

０．１５±０．０１ ｍｇ·ｋｇ－１（参考值：０．１５±０．０２ ｍｇ·ｋｇ－１），
沉积物（ＧＢＷ０７３０５ａ）测定值 ０． ２８ ± ０． ０１ ｍｇ·ｋｇ－１

（参考值：０．２９±０．０３ ｍｇ·ｋｇ－１），龙虾肝胰腺（ＴＯＲＴ⁃
２）测定值 ０．２８±０．０１ ｍｇ·ｋｇ－１（参考值：０．２７±０．０６
ｍｇ·ｋｇ－１），标准物质回收率为 ９２％ ～ １１０％，平行样

品的 ２ 次测量结果的差异小于 １０％。
１􀆰 ５　 汞暴露风险评估方法

研究区居民汞暴露健康风险评估，采用美国环

保局（ＵＳＥＰＡ）制定的终生平均日暴露量 ＤＩ（Ｄａｉｌｙ
ｉｎｔａｋｅ，μｇ·ｋｇ－１ ·ｄ－１ ）、危害商 ＨＱ （Ｈａｚａｒｄ Ｑｕｏ⁃
ｔｉｅｎｔ）以及危害指数 ＨＩ（Ｈａｚａｒｄ Ｉｎｄｅｘ）的公式进行

计算：
ＤＩｉ ＝（ＥＦ×ＥＤ×Ｃ ｉ×ＩＲ ｉ×１０

－３） ／ （ＢＷ×ＡＴ） （１）
ＨＱＩＨｇ ＝ＤＩＩＨｇ×７ ／ ＰＴＷＩ （２）
ＨＱＭｅＨｇ ＝ＤＩＭｅＨｇ ／ ＲｆＤ （３）
ＨＩ＝ＨＱＩＨｇ＋ＨＱＭｅＨｇ （４）

图 １　 采样点位置示意图
Ｆｉｇ．１　 Ｌｏｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｓａｍｐｌｉｎｇ ｓｉｔｅｓ
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式中：Ｃ ｉ 为样品中无机汞或甲基汞的浓度；ＥＦ 为暴

露频率，３６５ ｄ·ａ－１；ＥＤ 为暴露持续时间，在本研究

取平均寿命 ７０ ａ；ＡＴ 为非致癌物的平均暴露时间，
３６５ ｄ·ａ－１×７０ ａ；ＢＷ 为平均体重，取值 ６０ ｋｇ；ＩＲ ｉ表

示每日摄入量（ｇ·ｄ－１），由贵州省统计年鉴获得（贵
州 统 计 局， ２０２１ ）。 ＰＴＷＩ （ Ｐｒｏｖｉｓｉｏｎａｌ Ｔｏｌｅｒａｂｌｅ
Ｗｅｅｋｌｙ Ｉｎｔａｋｅ）为无机汞的临时容许每周摄入量，取
值 ４ μｇ·ｋｇ－１·ｗ－１（ＪＥＣＦＡ， ２０１０），ＲｆＤ 为 ＵＳＥＰＡ
制定的甲基汞的参考剂量，取值 ０．１ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１

（ＵＳＥＰＡ， ２０１９）。 当 ＨＩ＜１ 时，一般不会对人体造

成危害，当 ＨＩ＞１ 时，会导致健康风险。 相关暴露参

数见表 １。
１􀆰 ６　 数据处理

数据处理通过 Ｅｘｃｅｌ ２０１３ 并结合 Ｃｒｙｓｔａｌ Ｂａｌｌ
１１．２．４蒙特卡洛模拟（１０００００ 迭代）计算汞的暴露剂

量。 用 ＩＢＭ ＳＰＳＳ Ｓｔａｔｉｓｔｉｃｓ ２５ 进行描述统计分析，
采用 ＡｒｃＧＩＳ １０．２ 和 ＯｒｉｇｉｎＰｒｏ ２０２１ 绘制相关图形。

２　 结果与分析

２􀆰 １　 食物、饮用水和土壤中汞含量

本研究中，部分蔬菜总汞超过我国《食品安全

国家标准》（ＧＢ ２６７２—２０１７）规定限值 １０ ｎｇ·ｇ－１，
铅锌矿区和城市居民区超标率分别为 １４． ７％ 和

１７．７％，其他食物的总汞含量都低于对应的标准限

值。 两个地区食物样品的总汞浓度无显著差异（Ｐ
＞０．０５）（图 ２ａ）。 铅锌矿区食物的总汞含量呈现出

鱼类（７．１±４．７ ｎｇ·ｇ－１）＞蔬菜（５．１±６．４ ｎｇ·ｇ－１）＞大

表 １　 暴露参数
Ｔａｂｌｅ １　 Ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｒｉｓｋ ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｕｓｅｄ ｉｎ ｔｈｉｓ
ｓｔｕｄｙ

参数
Ｐａｒａｍｅｔｅｒ

地区
Ａｒｅａ

值
Ｖａｌｕｅ

单位
Ｕｎｉｔ
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院， ２００２）。
铅锌矿区中大米和鱼肉的甲基汞含量比其他食

物高（表 ２），分别为 ０．６４±０．２８ 和 ０．４７±０．２４ ｎｇ·
ｇ－１，而蔬菜和水样的甲基汞含量最低（０．０３±０． ０６
ｎｇ·ｇ－１和 ０．０５±０．０９ ｎｇ·Ｌ－１）。 同样的，城市居民

区的大米和鱼肉的甲基汞含量也最高，分别为

１．４９±１．７７和 ０．７４±１．５９ ｎｇ·ｇ－１，蔬菜和水样的甲基

汞含量较低，分别为 ０．０２±０．０２ ｎｇ·ｇ－１和 ０．１０±０．１９
ｎｇ·Ｌ－１。 贵阳市的食物甲基汞含量均值略高于铅

锌矿区，但无显著性差异（Ｐ＞０．０５）。
如图 ３ 所示，两个地区所有食物样品对应 Ｍｅ⁃

Ｈｇ％无明显差异，分布范围为 ０．０１％ ～ ５６．４％，其中

铅锌矿区平均为 ５．８％±５．８％，城市居民区平均为

６．１％±４．７％，均低于三峡大坝地区食物的 ＭｅＨｇ％
（１８．３％）（Ｘｉｅ ｅｔ ａｌ．， ２０２１）。 其中，大米、鸡蛋和猪

肉的平均 ＭｅＨｇ％ 相对较高，城市居民区分别为

２９．７％、２６． ２％、 ２０． ９％，铅锌矿区分别为 ２０． ９％、
１７．４％、２２．１％。
２􀆰 ２　 汞暴露及风险评估

本研究通过蒙特卡洛模拟（１０００００ 次迭代）评

估了两个地区的汞暴露具体情况，在城市居民区和

铅锌矿区中，食物无机汞的日平均暴露量（城市居

民区：０．０３１ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１，铅锌矿区：０．０３２ μｇ·
ｋｇ－１·ｄ－１）和甲基汞的日平均暴露量（城市居民区：
０．００６ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１，铅锌矿区：０．００３２ μｇ·ｋｇ－１·
ｄ－１），均分别低于无机汞的临时容许每周摄入量

（ＰＴＷＩ） ０． ５７１ μｇ· ｋｇ－１ ·ｄ－１ （ ＪＥＣＦＡ， ２０１０） 和

ＵＳＥＰＡ 推荐的甲基汞的参考剂量（ＲｆＤ） ０． １ μｇ·
ｋｇ－１·ｄ－１（ＵＳＥＰＡ， ２０１９）（图 ４）。 两个地区食物无

机汞的总暴露量无明显差异，其中蔬菜是无机汞暴
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表 ２　 铅锌矿区和城市居民区的食物、饮用水和土壤汞含量（水样 ｎｇ·Ｌ－１，其他为 ｎｇ·ｇ－１）
Ｔａｂｌｅ ２　 Ｈｇ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｆｏｏｄ， ｗａｔｅｒ ａｎｄ ｓｏｉｌ ｆｒｏｍ ｌｅａｄ⁃ｚｉｎｃ ｍｉｎｉｎｇ ａｒｅａ ａｎｄ ｒｅｓｉｄｅｎｔｉａｌ ａｒｅａ （ｎｇ·Ｌ－１ ｆｏｒ ｗａｔｅｒ， ｎｇ·
ｇ－１ ｆｏｒ ｏｔｈｅｒｓ）
介质
Ｓａｍｐｌｅ

区域
Ａｒｅａ

总汞 ＴＨｇ
最小值
Ｍｉｎ

最大值
Ｍａｘ

几何均值
Ｍｅａｎ

标准偏差
ＳＤ

甲基汞 ＭｅＨｇ
最小值
Ｍｉｎ

最大值
Ｍａｘ

几何均值
Ｍｅａｎ

标准偏差
ＳＤ

水样 铅锌矿区 ０．１６ ７．１ １．５ １．８ ０．００ ０．４１ ０．０５ ０．０９
Ｗａｔｅｒ 城市居民区 ０．４２ ５．６ １．５ １．２ ０．０１ ０．８１ ０．１０ ０．１９
蔬菜 铅锌矿区 １．９ ３９ ５．１ ６．４ ０．０１ ０．２２ ０．０３ ０．０６
Ｖｅｇｅｔａｂｌｅ 城市居民区 ２．２ １８ ５．４ ３．９ ０．０１ ０．０９ ０．０２ ０．０２
土豆 铅锌矿区 ０．４５ ２．０ ０．７６ ０．３２ ０．０２ ０．２８ ０．０３ ０．０６
Ｐｏｔａｔｏ 城市居民区 ０．５２ １．６ ０．７５ ０．２２ ０．０２ ０．０７ ０．０３ ０．０１
鱼 Ｆｉｓｈ 铅锌矿区 ２．８ ２８ ７．１ ４．７ ０．１８ １．２ ０．４７ ０．２４

城市居民区 １．５ １３ ６．１ ３．９ ０．１３ ６．４ ０．７４ ２
猪肉 Ｐｏｒｋ 铅锌矿区 ０．１１ ２．６ ０．５９ ０．５４ ０．０４ ０．５３ ０．１７ ０．１２

城市居民区 ０．０７ ２．１ ０．６０ ０．５９ ０．０８ ０．８０ ０．２６ ０．２４
鸡蛋 铅锌矿区 ０．１９ ４．１ ０．５７ ０．８９ ０．０２ １．７ ０．１４ ０．４４
Ｃｈｉｃｋｅｎ ｅｇｇ 城市居民区 ０．１８ ２．１ ０．３７ ０．４３ ０．０５ ０．４３ ０．１０ ０．１１
大米 Ｒｉｃｅ 铅锌矿区 １．６ ５．７ ３．０ １．１ ０．２０ １．２ ０．６４ ０．２８

城市居民区 １．９ ９．２ ４ ２．２ ０．４６ ７．７ １．５ １．８
土壤 Ｓｏｉｌ 铅锌矿区 ４２ ７４３ １６４ １８８ － － － －

城市居民区 ５６ ５３０ １５４ １３３ － － － －

图 ２　 铅锌矿区和城市居民区食物的总汞（ａ）和甲基汞（ｂ）含量分布
Ｆｉｇ．２　 Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ＴＨｇ （ａ） ａｎｄ ＭｅＨｇ （ｂ） ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｆｏｏｄ ｉｎ ｌｅａｄ⁃ｚｉｎｃ ｍｉｎｉｎｇ ａｒｅａ ａｎｄ ｒｅｓｉｄｅｎｔｉａｌ ａｒｅａ

露最主要的途径，分别为 ０．０２ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１（城市

居民区） 和 ０． ０１８ μｇ·ｋｇ－１ ·ｄ－１（铅锌矿区） （图

５ａ），其次为大米（城市居民区：０．００９３ μｇ·ｋｇ－１·
ｄ－１ ；铅锌矿区：０．００９８ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１），土豆、鱼、猪

图 ３　 铅锌矿区和城市居民区的食物甲基汞 ／总汞比例
Ｆｉｇ．３　 Ｒａｔｉｏｓ ｏｆ ＭｅＨｇ ／ ＴＨｇ ｉｎ ｆｏｏｄ ｆｒｏｍ ｌｅａｄ⁃ｚｉｎｃ ｍｉｎｉｎｇ
ａｒｅａ ａｎｄ ｒｅｓｉｄｅｎｔｉａｌ ａｒｅａ

肉、鸡蛋和水样的无机汞暴露相对较低。
对于甲基汞暴露而言，城市居民（０． ００６ μｇ·

ｋｇ－１·ｄ－１）总暴露量高于铅锌矿区的居民（０．００３２
μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１） （图 ４），食用大米是两个地区甲基

汞暴露的主要途径 （城市居民区为 ０． ００５５ μｇ·
ｋｇ－１·ｄ－１，铅锌矿区为 ０．００２６ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１） （图
５ｂ）。 城市居民食用猪肉带来的甲基汞暴露为

０．０００２７ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１，铅锌矿区中，猪肉和鸡蛋的

甲基汞暴露均为 ０．０００１６ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１，通过食用

其他食物和饮水带来的甲基汞暴露很低。
本研究中，食用鱼、蔬菜和大米所造成的无机汞

暴露的比例大于 ８９％ （图 ６），其中食用蔬菜对两个

地区无机汞的暴露贡献率最高 （城市居民区：
６５．８％，铅锌矿区：５７．１％）。 此外，城市居民区和铅

锌矿区食用大米对甲基汞暴露量的占比分别高达
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图 ４　 在蒙特卡洛模拟 １０００００ 次迭代下铅锌矿区和城市居民区的无机汞和甲基汞暴露分布
Ｆｉｇ．４　 Ｔｈｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｆ ｉｎｏｒｇａｎｉｃ ｍｅｒｃｕｒｙ ａｎｄ ｍｅｔｈｙｌｍｅｒｃｕｒｙ ｉｎ ｌｅａｄ⁃ｚｉｎｃ ｍｉｎｉｎｇ ａｒｅａ ａｎｄ ｕｒｂａｎ ｒｅｓｉｄｅｎｔｉａｌ ａｒｅａ ｕｎｄｅｒ
１０００００ ｉｔｅｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ Ｍｏｎｔｅ Ｃａｒｌｏ ｓｉｍｕｌａｔｉｏｎ

图 ５　 铅锌矿区和城市居民区不同食物的无机汞（ａ）和甲基汞（ｂ）暴露量
Ｆｉｇ．５　 ＩＨｇ （ａ） ａｎｄ ＭｅＨｇ （ｂ） ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｆｏｏｄ ｉｎ ｌｅａｄ⁃ｚｉｎｃ ｍｉｎｉｎｇ ａｒｅａ ａｎｄ ｒｅｓｉｄｅｎｔｉａｌ ａｒｅａ

图 ６　 不同途径汞暴露的比例
Ｆｉｇ．６　 Ｐｅｒｃｅｎｔａｇｅ ｃｏｎｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｅａｃｈ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｐａｔｈｗａｙ ｔｏ ＩＨｇ ａｎｄ ＭｅＨｇ
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９１％和 ８１．６％，食用猪肉对甲基汞暴露的贡献率位

于第二，分别为 ４．５％和 ５．１％，通过饮水带来的甲基

汞暴露很低，仅为 ０．１％（图 ６ｂ、图 ６ｄ）。

３　 讨　 论

本研究发现，调查的主要食物样品中鱼总汞

（７．０６ ｎｇ·ｇ－１）含量最高，但低于国家食品标准值

５００ ｎｇ·ｇ－１。 本调查结果与前人报道的燃煤电厂区

（４．３１ ｎｇ·ｇ－１）、金矿冶炼区（５．３６ ｎｇ·ｇ－１） （陈敏

等， ２０１９），以及青岛 （１２． ７ ｎｇ·ｇ－１ ）、厦门 （１４． ４
ｎｇ·ｇ－１）和武汉（１２．１ ｎｇ·ｇ－１）等接近，显著低于汞

矿区（２９０ ｎｇ·ｇ－１）、节能灯厂区（１５７±１１ ｎｇ·ｇ－１）、
电子垃圾回收区 （ ２２９． ８ ｎｇ·ｇ－１ ） 以及三峡水库

（４０．８ ｎｇ · ｇ－１ ） （ Ｓｈａｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１２； Ｔａｎｇ ｅｔ ａｌ．，
２０１５； Ｗａｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０２１； Ｘｉｅ ｅｔ ａｌ．， ２０２１）。 鱼甲基

汞含量（城市居民区：０．７４ ｎｇ·ｇ－１；铅锌矿区：０．４７
ｎｇ·ｇ－１）也明显低于百花湖（１０．９ ｎｇ·ｇ－１）（闫海鱼

等， ２００８）、红枫湖（１２ ｎｇ·ｇ－１）（何天容等，２０１０）、
汞矿区（６０ ｎｇ·ｇ－１）（Ｚｈａｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０１０）和广东省

（４８．７ ｎｇ·ｇ－１）（Ｓｈａｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）（包括广州城区、
南海城区、顺德渔村和中山渔村）和舟山渔村（１８０
ｎｇ·ｇ－１）（Ｃｈｅｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２００９）等沿海地区。 本研究

中鱼的汞含量很低，这可能与它们多是人工养殖的

草食性鱼相关，其食物链和生长周期都较短（Ｌｉ ｅｔ
ａｌ．， ２００９），不利于汞的富集。 其次，较快的生长速

度可以对鱼体中的汞浓度起到生物稀释的作用

（Ｄｅｓｔａ ｅｔ ａｌ．， ２００７；闫海鱼等， ２００８）。 有研究表

明，中国鱼类汞含量呈不断下降的趋势，过度捕捞和

广泛的人工养殖是导致下降的两个重要因素（Ｚｈａｎｇ
ｅｔ ａｌ．， ２０２２）。

前人研究表明，鱼甲基汞含量普遍高于大米

（Ｑｉｕ ｅｔ ａｌ．， ２００８）。 然而，本研究结果表明，城市居

民区和铅锌矿区的大米分别为 １．４９ 和 ０．６４ ｎｇ·
ｇ－１，略高于对应研究区的鱼体甲基汞含量（表 ２）。
其中城市居民区的大米甲基汞含量与先前的研究结

果（１．１６ ｎｇ·ｇ－１）（Ｈａｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１９）很接近，与汞矿

区相比（万山：３０．４ ｎｇ·ｇ－１，丹寨：２０．８ ｎｇ·ｇ－１，滥
木厂：１２．３ ｎｇ·ｇ－１） （Ｍｅｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０１４），两个地区

大米的甲基汞含量相对较低。 两个地区大米总汞含

量（城市居民区：４．０４ ｎｇ·ｇ－１；铅锌矿区：３．０１ ｎｇ·
ｇ－１）与燃煤电厂 （ ３． ６３ ｎｇ· ｇ－１ ）、金矿冶炼地区

（４．４６ ｎｇ·ｇ－１）（陈敏等， ２０１９）和武汉、厦门、青岛

等城市地区（２．４６ ｎｇ·ｇ－１）（Ｗａｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０２１）以及

全国的市售大米（３．９７ ｎｇ·ｇ－１） （Ｘｕ ｅｔ ａｌ．， ２０２０ａ）

相比差异不明显，但低于广东铅锌矿区（１６．０ ｎｇ·
ｇ－１）、丹寨汞矿区 （ ８５． ８ ｎｇ· ｇ－１ ） 和万山汞矿区

（９３．６ ｎｇ·ｇ－１）（Ｍｅｎｇ ｅｔ ａｌ．，２０１４）。
如图 ３ 所示，两个地区的大米、猪肉和鸡蛋平均

ＭｅＨｇ％不仅高于其他食物，也高出了传统认为高

ＭｅＨｇ％的鱼（Ｃｈｅｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２００９； Ｘｉｅ ｅｔ ａｌ．，２０２１）。
在铅锌矿区中，猪肉的 ＭｅＨｇ％更是高达 ４６．５％，这
一现象与报道的舟山地区猪肉的 ＭｅＨｇ％（５２．９％）
高比例相似（Ｃｈｅｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２００９），除了大米的高Ｍｅ⁃
Ｈｇ％需引起关注外，猪肉、鸡蛋的高 ＭｅＨｇ％现象亦

需要特别关注。
两个地区无机汞暴露量 （城市居民区：０． ０３１

μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１，铅锌矿区：０．０３２ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１）差

异不明显，但对比甲基汞暴露量，城市居民区（０．００６
μｇ·ｋｇ－１ ·ｄ－１）显著高于铅锌矿区（０． ００３２ μｇ·
ｋｇ－１·ｄ－１）。 一方面，与食物样品的甲基汞含量差

异有关，城市居民食用的大米和鱼的甲基汞含量分

别是铅锌矿区的 ２．３ 倍和 １．６ 倍（表 １）；另一方面，
城市居民区每天食用鱼、蔬菜、猪肉和鸡蛋的量高于

铅锌矿区（贵州统计局， ２０２１），这可能是造成城市

居民甲基汞暴露量高于铅锌矿区这一现象的重要因

素。 此外，两个研究区域中蔬菜的无机汞暴露最高，
分别为 ０．０２ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１（城市居民区）和 ０．０１８
μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１（铅锌矿区），尽管低于我国东部地区

（０．０４５ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１） （Ｗａｉ ｅｔ ａｌ．， ２０１７）、万山汞

矿区（０．１３ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１）（冯新斌等， ２０１３ｂ）和陕

西汞矿区（０．３３ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１） （ Ｊｉａ ｅｔ ａｌ．， ２０１８），
但占居民总暴露的 ６５．８％和 ５７．１％，成为一个主要

暴露途径；其次，大米的无机汞暴露量（城市居民

区：０．００９３ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１；铅锌矿区：０．００９８ μｇ·
ｋｇ－１·ｄ－１），高于我国南方大米总体的平均日暴露

量（０．０００６９ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１） （Ｘｕ ｅｔ ａｌ．， ２０２０ａ），但
低于我国汞矿区（０．１ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１） （冯新斌等，
２０１３ｂ），占居民总暴露的 ３０．１％～３０．９％。 与上述途

径相比，两个地区中食用鱼（１． ７％ ～ ２． ４％）、鸡蛋

（０．２％）、猪肉（１．１％ ～ １．３％）和土豆（０．３％ ～ ８．７％）
的无机汞暴露贡献率较低。 通过饮水带来的无机汞

暴露只占本研究总暴露的 ０．１％，这些结果与贵州省

其他地区一致 （ Ｚｈａｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０１０； Ｘｕ ｅｔ ａｌ．，
２０２０ｂ）。

我们的结果显示，大米对甲基汞的暴露贡献率

高达 ９１％，接近万山、威宁和清镇地区居民食用大

米所造成的甲基汞暴露量的比例 （ ９６％、９４％ 和

９５％）（Ｚｈａｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０１０），表明食用大米亦是研究

５７８王达卫等：贵州省典型铅锌矿区和贵阳市居民汞暴露以及健康风险评估



区域居民甲基汞暴露的重要途径 （ Ｚｈａｎｇ ｅｔ ａｌ．，
２０１０； Ｌｉ ｅｔ ａｌ．， ２０１２）。 本研究中，两个地区通过食

鱼带来的甲基汞暴露很低 （ ０． ０００４２ μｇ·ｋｇ－１ ·
ｄ－１），与顺德（０．２５ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１）、舟山（０．４３ μｇ·
ｋｇ－１·ｄ－１） （Ｓｈａｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）等沿海地区不同，这
可能是因为本研究中城市居民区和铅锌矿区鱼的甲

基汞含量较低。 其次，两个地区居民每日食鱼量仅

分别为 ４．８８ ｇ 和 ８．２２ ｇ，远低于沿海地区 ５２ ～ ３４１
ｇ·ｄ－１（Ｓｈａｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）。

４　 结　 论

铅锌矿区和城市居民区分别有 １４．７％和 １７．７％
的蔬菜样品超过了我国食品安全标准值。 这表明两

个地区均存在一定程度的汞污染。 大米、猪肉和鸡

蛋均呈高 ＭｅＨｇ％的特征，并且平均 ＭｅＨｇ％高于鱼，
需要特别引起关注。

在城市居民区和铅锌矿区中，蔬菜的无机汞暴

露最高，分别占总暴露量的 ６５．８％和 ５７．１％。 另外，
大米对甲基汞的暴露贡献率分别高达 ９１％ 和

８１．６％，食用大米是本研究居民接触甲基汞的主要

途径。 两个地区通过食物的消费带来的无机汞和甲

基汞的暴露分别低于 ＪＥＣＦＡ 推荐的人体临时容许

每周摄入量（ＰＴＷＩ） ０．５７１ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１和 ＵＳＥＰＡ
推荐的甲基汞的参考剂量（ＲｆＤ） ０． １ μｇ·ｋｇ－１ ·
ｄ－１。 然而，大米对无机汞和甲基汞的暴露贡献都

较大。
两个地区的 ＨＩ 分别为 ０．０８ 和 ０．１６，均小于 １，

表明无明显的健康风险。 值得关注的是，城市居民

面临的甲基汞暴露（０．００６ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１）高于铅锌

矿区的居民（０．００３２ μｇ·ｋｇ－１·ｄ－１）。
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