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摘　要　镉 (Cd) 是一种有毒重金属，可通过食物链传递到人体，对人体健康构成威胁。基于生理学的毒物动力学
(PBTK) 模型是量化人类暴露于环境元素的有用工具。基于 PBTK模型，结合大面积区域调查数据，预测北方某小麦主
产区居民因食用受 Cd污染的食物而可能出现的尿镉 (U-Cd) 水平。研究结果显示，区域内 57.8% 小麦籽粒 Cd含量超
过国家食品安全限量标准 (0.1 mg·kg−1) 。区域人群中约 35.1% 的个体Cd摄入量超过 JECFA的推荐安全值 (0.8 μg·(kg·d−1)) ，
高达 70.8% 的个体超过 EFSA的推荐值 (0.36 μg·(kg·d−1)) 。PBTK模型模拟结果显示，随着年龄增长，区域人群 U-
Cd含量呈上升趋势。70岁女性和男性 U-Cd含量分别达到 1.60 μg·g−1 肌酐和 0.80 μg·g−1 肌酐。70岁女性 U-Cd含量是
男性的两倍且超过 EFSA推荐的 U-Cd含量安全限值 (1 μg·g−1 肌酐) 。PBTK模型的应用能够预测不同暴露人群中 U-
Cd的累积水平，对于制定有效的区域 Cd污染防治策略具有重要意义，并为食品安全风险评估提供科学依据。
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镉 (Cd) 是一种广泛存在的有毒重金属，其在土壤中易于被农作物吸收，通过食物链对人体健康造成严
重威胁[1-3]。人体长期暴露于 Cd导致多种健康问题，主要表现在肾功能的损害，也与骨质疏松等骨骼疾病有
关[4-6]。小麦是我国主要的粮食作物之一，主要种植在北方地区[7]。研究显示我国北方地区小麦籽粒 Cd严重
超标，居民通过食用当地小麦存在较高的健康风险[8-9]。模拟和预测膳食 Cd在人体内的动力学行为及其对人
体健康影响，是制定区域小麦 Cd污染防治策略的重要依据。

农作物健康风险是近年来研究者关注的热点，美国环境保护局 (USEPA) 提出的健康风险评估 (HRA) 模
型[10] 已用于多项研究。REN等[11] 研究发现食用大米摄入重金属 As对研究区成人和儿童存在严重的致癌和
非致癌风险。YANG等[12] 研究表明研究区 34.1% 小麦籽粒被 Cd污染，食用小麦籽粒给当地居民带来重大
健康风险。XU等[13] 研究显示研究区土壤-小麦系统中主要的污染物是 Cd，Cd影响了从土壤到小麦根部的
Cu、Mn和 Pb的转移，食用小麦 Cd存在显著的人体健康风险。然而使用该模型评估的健康风险结果忽略了
人体组织中 Cd浓度的变化[14]。基于生理学的毒代动力学 (PBTK) 模型模拟了 Cd在人体各个区室 (血浆、红
细胞、金属硫蛋白、肝脏、肾脏、其他组织、粪便和尿液排泄) 的吸收、分布、代谢和排泄过程[14-16]。肾脏
对 Cd具有高度敏感性，是其主要的靶器官。Cd在人体内的半衰期为 10~30年，人体接触 Cd后，有一部分
在肾皮质中积累[17-18]。基于人群的研究表明，U-Cd含量与肾皮质中的 Cd积累量成正比，因此 U-Cd可作为
评估长期 Cd暴露的有效的生物标志物[17-19]。在进行 U-Cd含量预测时，通常采用 PBTK模型和毒代动力学
(TK) 模型。TK模型结构简单，参数较少，但无法准确描述 Cd在体内不同器官和组织中的分布和代谢过
程[20]。PBTK模型的优势在于，在短期和长期 Cd暴露后，模型可计算 8个隔室 (包括血液和尿液) 中 Cd浓
度之间的关系[15]。PBTK模型能够准确预测长期膳食 Cd暴露后的尿镉 (U-Cd) 含量。但在数据有限的地区，
如何获取足够的环境暴露数据以校准和验证模型，是一个主要挑战。此外，不同地区的环境特征和人群生活
习惯的差异，也可能影响模型的预测准确性和适用性。
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本研究旨在利用 PBTK模型，运用 Monte Carlo随机模拟的方法，对北方某小麦主产区居民由于食用
受 Cd污染的食物而可能出现的 U-Cd水平进行预测。使用 PBTK模型可以准确地评估 Cd在人体内的动态
变化和积累情况，从而评估长期暴露于 Cd污染环境中的健康风险。PBTK模型的应用不仅提供了一个量化
工具来评估个体和群体的 Cd暴露水平，且为制定基于证据的区域健康风险管理策略提供科学依据。 

1    材料与方法
 

1.1    研究区概况

研究区位于华北平原小麦主产区，总面积近 2 000 km2，属于亚热带季风气候，年平均降雨量和温度分
别为 650 mm和 14.6 °C[21-22]。土壤类型主要为潮土和褐土，主要农作物为小麦和玉米，土壤 pH处于
6.07~8.16范围[23]。研究区是我国重要的小麦产区，也是全国知名的铅锌加工基地。铅锌矿的开采和冶炼活
动导致该地区土壤长期累积 Pb和 Cd等重金属。LI等[24] 研究揭示该地区土壤 Cd超标率高达 74.1%，
56.6% 的小麦样本 Cd含量超出安全标准。该地区土壤 Cd污染问题严峻，造成了严重的 Cd污染问题，对小
麦的安全生产及居民健康造成影响[24-25]。 

1.2    样点的采集与分析

采用大面积野外调查及样点布设，通过手持 GPS进行精确定位。本研究在研究区内收集了 206个土壤-
小麦样本，对各采样的表层土壤 (0~20 cm) 混合采样，每个采样点获取的土壤样本经过均匀混合后使用四分
法取出 1.0~1.5 kg装入自封袋中，各采样点均采集 5~10株对应小麦样品，同时采集 132个农产品样本，随
后将其放入密封袋中，样本密封后贴上标签带回实验室处理。

将土壤样品风干、研磨并通过 0.20 mm筛孔筛选后，放入自封袋中储存。小麦样本经清洗除泥和籽粒分
离，使用去离子水清洗 3次，在 150 ℃ 下使用烘干箱烘烤 30 min，再以 60 ℃ 烘干至恒重。最后，样本去
壳、研磨成粉末并储存在密封袋中。农产品样品使用去离子水洗净，在 80 ℃ 的条件下进行烘干处理，研磨
成粉后置于干燥器皿中。土壤样品使用四酸法消解，小麦和农产品样品均采用硝酸-高氯酸法进行消解处
理[25]。

应用 ICP-MS (Agilent 7500a，USA) 测定样品中 Cd的含量。测定过程使用国家标准物质进行质量控
制，测得的空白加标回收率在 87%~106% 之间。 

1.3    模型建立

本研究使用 PBTK模型模拟 Cd元素的肠道吸收过程[14-15]。原始 PBTK模型中血液隔室 B3 (血细胞) 中
Cd的动态变化和粪便 Cd含量不是研究重点，本研究的模拟过程只考虑两个血液隔室 B1 (血浆) 和 B2 (金属
硫蛋白) 中 Cd的动态变化以及 U-Cd含量。优化后的模型模拟了 Cd元素的肠道吸收，即从镉元素吸收开
始，经过血液、肝脏、肾脏，以尿镉的形式排泄的过程，如图 1所示。模型参数值 (C1-C8) 的初始范围和最
终值如表 1所示。PBTK模型由下述微分方程式 (1)~(8)所示。
 
 

表 1  PBTK 模型中参数的初始范围和最终值

Table 1  Initial ranges of parameter values of multi-compartment PBTK model

参数 定义 最低限 最高限 最终值 参考文献或来源

I 每周膳食Cd摄入量 (μg·(kg·d)−1) 0.21 12.3 5.88 公式(9)

C1 胃肠道吸收Cd速率 0.03 0.1 女性0.1，男性0.05 [14]

C2 血浆Cd转移到其他组织的速率 0.4 0.5 0.5 [14]

C3 血浆Cd转移到肝脏的速率 0.09 0.25 0.094 [14]

C4 肝脏Cd转移到金属硫蛋白的速率/Day−1 0.000 1 0.000 3 0.000 14 [14]

C5 金属硫蛋白Cd转移到肾脏的速率/Day−1 0.1 0.15 0.13 [14]

C6 肾脏Cd转移到尿液的速率 0.000 02 0.002 0.000 022 [14]

C7 血浆Cd转移到金属硫蛋白的速率 0.001 0.05 0.04 [16]

C8 小麦摄入Cd转移到金属硫蛋白的比例 0.2 0.4 0.25 [16]
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I(t) = C1 ·G(t) (1)

B1(t) = I(t)−B2(t) (2)

B2(t) = C8 · I(t) (3)
dB1(t)
dt

= I1(t)− (C2+C3+C7) ·B1(t) (4)

dB2(t)
dt

= I2(t)+C7 ·B1(t)+C4 ·L(t) (5)

dL(t)
dt
= C3 ·B1(t)−C4 ·L(t) (6)

dK(t)
dt

= C5 ·B2(t)−C6 ·K(t) (7)

dU(t)
dt
= (1−C5) ·B2(t)+C6 ·K(t) (8)

模型在 Python 3.8中编程并迭代运行。模型输入的是根据公式 (9)计算出的研究区居民食用小麦、玉
米、蔬菜、水果和坚果摄入 Cd的含量 (ADD) (μg·(kg·d)−1) ，时间单位是天，模型的最终输出结果是预测的
U-Cd含量。
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图 1    多区室 PBTK 模型图解

Fig. 1    Illustration of the multi-compartment PBTK model
 

PBTK模型基于估算的研究区居民日均暴露 Cd量，使用健康风险评估日均暴露量模型评估食用本地生
产的小麦以及其他膳食对人体暴露于重金属 Cd的风险[26]，计算公式见 (9)。

ADDi = Ci× IRi×ED×EF
BW×AT (9)

式中：ADDi 为研究区居民膳食 (小麦，玉米，水果，蔬菜，坚果) Cd日均暴露剂量，μg·(kg·d−1)，Ci 为实验
测量的小麦籽粒与其他食物 Cd含量，mg·kg−1。式 (9)其他参数含义及取值见表 2。
 
 

表 2  健康风险评估模型参数取值

Table 2  Parameters values of health risk assessment model

参数 含义 单位 成人参考值 点位分布 参考文献或来源

IRwheat 小麦摄入量 g·d−1 310.7±60.5 正态分布 膳食习惯调查问卷

IRcorn 玉米摄入量 g·d−1 37.1 单点分布 [27]

IRvegetable 蔬菜摄入量 g·d−1 99.9 单点分布 [27]

IRfruit 水果摄入量 g·d−1 45.6 单点分布 [27]

IRnuts 坚果摄入量 g·d−1 26.2 单点分布 [27]

BW 体重 kg 61.38±11.7 正态分布 国民体质调查

EF 暴露频率 d·a−1 180、345和365 三角分布 [28]

ED 暴露年限 a 24 单点分布 [28]

AT 平均暴露时间 d ED×365 单点分布 [28]
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在进行健康风险分析时，参数的选取对结果影响较大，采用确定性方法进行评估可能会导致结果具有不
确定性[29-30]。Monte Carlo模拟在健康风险评估中的应用是通过从符合概率分布的变量中随机选取样本作为参
数，代入变量函数模型，并输出仿真结果的概率分布[31]。在本研究中，随机模拟的迭代次数设定为
10 000次，以获取区域人群膳食 Cd暴露风险的概率分布。居民的 IRwheat 和 BW数据源于研究区膳食习惯调
查问卷和当地疾病预防控制中心进行的第三次国民体质调查。 

1.4    分析方法

本研究的样本数据和相关分析使用 SPSS 27.0软件，数据可视化处理使用 Origin 2021软件，Python
3.8软件进行 PBTK模拟。Monte Carlo随机模拟应用 Oracle Crystal Ball 11.1.2.4 (Oracle，USA) 软件实
现，模拟次数在 10 000时结果趋于稳定。 

2    结果与讨论
 

2.1    区域土壤和食物 Cd 含量

研究区土壤与食物 Cd含量特征如表 3所示。由表 3可知，土壤 ω  (Cd) 平均值为 1.52  mg·kg−1，
72.3% 的土壤样品 Cd含量超标 (0.6 mg·kg−1) [25]，土壤 Cd的总浓度变化很大，变异系数的高值反映了这一
点 (CV：144.53%) 。小麦 ω (Cd) 变化范围较广，分布在 0.02~1.63 mg·kg−1 之间，且变异系数 (CV) 高达
102%，这表明该地区小麦籽粒中 Cd含量的变异性极高。小麦籽粒 ω (Cd) 平均值为 (0.20±0.20) mg·kg−1，
这一数值远高于《食品安全国家标准食品中污染物限量》 (GB 2 762-2022) [32] 规定的 0.1 mg·kg−1 的限值。超
过半数的小麦籽粒样品 (57.8%) Cd含量超标，说明研究区小麦籽粒普遍存在 Cd富集问题，且 Cd超标情况
较为严重。根据环境保护部的调查，华北平原地区的居民超过 90% 依赖本地生产的小麦作为主要食物来
源[27]。这一数据表明，因长期食用含 Cd的小麦可能会对研究区居民的健康造成不利影响。

表 3呈现了研究区内各类食物的 Cd含量，其
中玉米、蔬菜、水果和坚果的 Cd平均值分别为
0.006、0.24、0.007和 0.018 mg·kg−1，对应的变
异系数分别为 4.17%、1.17%、0.86% 和 1.39%。
这些较低的变异系数表明，除小麦之外的食物表现
出 Cd含量的较高稳定性。在日常饮食中，这些食
物对人体总摄入 Cd的贡献相对较小，因此，在研
究区食品安全的大环境中，它们不是主要的风险来
源。图 2展示了膳食摄取 Cd的来源，据图 2，小
麦 Cd占膳食摄入 Cd的 76.4%，这一比例远高于
其他食物，凸显了小麦在整体膳食 Cd暴露中的主
导地位，也说明小麦是 Cd暴露的主要食物来源。
鉴于该区域居民对小麦的 高度依赖性，这种情况
可能会对居民的健康构成潜在风险，需引起重视。 

 

表 3  研究区土壤和食物 Cd 含量特征

Table 3  Dietary Cd concentration in the study area

项目
最大值/
(mg·kg−1)

最小值/
(mg·kg−1)

中位数/
(mg·kg−1)

平均值/
(mg·kg−1)

标准差/
(mg·kg−1)

变异系数/%

土壤 20.67 0.20 0.97 1.52 2.20 144.53

小麦 1.64 0.02 0.12 0.20 0.20 102

玉米 0.22 0.001 0.005 0.006 0.025 4.17

蔬菜 0.62 0.005 0.17 0.24 0.28 1.17

水果 0.02 0.002 0.005 0.007 0.006 0.86

坚果 0.10 0.005 0.009 0.018 0.025 1.39

 

 小麦
76.4%

 玉米
10.1%

蔬菜
4.9%

水果
3.1%

坚果
5.5%

图 2    研究区 Cd 主要膳食摄入来源

Fig. 2    Major dietary sources of Cd in the study area
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2.2    Cd 日均暴露量

根据暴露风险公式 (9)结合 Monte Carlo随机
模拟方法，对居民通过饮食而暴露于 Cd的日均摄
入量进行评估，模拟结果展示了 Cd膳食日均暴露
量以及男性与女性日均暴露量的分布情况 (图 3) 。
分析结果显示，ADD值主要分布在 0.32~1.04
μg·(kg·d−1) (25% 和 75% 分位值) 之间，中位数为
0.58 μg·(kg·d−1)，而平均ADD为 0.84 μg·(kg·d−1)，
高于国际食品添加剂专家委员会 (JECFA) 推荐
值[33] (0.8 μg·(kg·d−1)) (以 BW计) ，且明显高于欧
洲食品安全局 (ESFA)推荐值[34] (0.36 μg·(kg·d−1))
(以 BW计) 。在区域人群中，约有 35.1% 的个体
Cd摄入量超过 JECFA的推荐安全值，而高达
70.8% 的个体超过 EFSA的推荐值。

对于性别差异的分析，男性的平均日均暴露量为 0.75 μg·(kg·d−1)，而女性为 0.71 μg·(kg·d−1)，男性略高
于女性，这种差异可能与饮食习惯、体重及生物利用度等因素相关。性别差异在 Cd暴露评估中是一个重要
的考虑因素。尽管男性的平均暴露量略高，但两性的暴露水平都超过了国际安全标准，这需要引起相关部门
的关注。考虑到 Cd是一种有毒的重金属，能够在人体内积累，并可能导致多种健康问题，包括肾脏损害和
骨骼疾病[35-36]。因此，作为 Cd暴露的主要原因之一，膳食 Cd应受到更多关注。 

2.3    人体尿液的镉浓度

图 4展示了 PBTK模型预测的研究区 0至 70岁居民 U-Cd含量的变化趋势。根据图 4的模型计算结
果，预测的 0至 70岁男性和女性 U-Cd含量几何均值分别为 0.29和 0.59 μg·g−1 肌酐。不同年龄段的男性和
女性 U-Cd的几何均值均呈现出随年龄增长而递增的趋势。具体来说，男性在年龄分别为小于 30岁、30至
40岁、40至 50岁、50至 60岁以及 60至 70岁时，U-Cd的几何均值分别为 0.08、0.30、0.43、0.57和
0.73 ug·g−1 肌酐，女性对应的值则分别为 0.16、0.60、0.86、1.14和 1.45 ug·g−1 肌酐。这一增长趋势可能与
Cd的生物半衰期长达 10至 30年有关[37-39]。此外，随着年龄的增长，肾脏功能可能出现衰退，特别是肾小
管对 Cd的再吸收能力降低，进而导致 U-Cd水平的升高[38,40]。

在对 70岁年龄组的男性和女性进行 U-Cd含量分析时，发现男性的 U-Cd含量最高可达 0.80 μg·g−1 肌
酐，每天通过尿液排泄的 Cd含量为 1.70 μg·d−1。而女性则可达 1.60 μg·g−1 肌酐，每天通过尿液排泄的
Cd含量为 2.73 μg·d−1。70岁男性 U-Cd含量接近 EFSA推荐的安全限值 (1 μg·g−1 肌酐) [41]，相应的女性
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Fig. 3    Average daily dose of Cd in the study area
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Fig. 4    Trends of urinary cadmium concentration, with age among residents aged 0~70 in the study area
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U-Cd含量是 EFSA推荐的安全限值的 1.6倍。由图 3可知，男性膳食 Cd日均暴露量略高于女性，而女性
的 U-Cd含量大约是男性的两倍。这可能是因为女性胃肠道对 Cd的吸收能力比男性更强，也可能与女性相
对较低的体内铁储量有关[39,42]。据报道，铁的转运蛋白同时可以运输 Cd，缺铁状态下，铁的转运蛋白表达水
平上升，从而可能增加 Cd的吸收[38,43]。预测的研究区居民 70岁 U-Cd含量均低于世界卫生组织 (WHO) 推
荐的安全限值 (5.24 μg·g−1 肌酐) [44]。即使是低水平的 Cd暴露，相关的健康风险仍然需要关注。众多流行病
学研究揭示，长期的低剂量 Cd暴露会对健康产生负面影响[20,45]。

由图 4(b)可知，在 20至 60岁的成年人群中，体内 Cd的积累速度加快，而在 20岁以下和 60岁以上
的人群中，Cd的积累速度相对较慢。这可能是因为在 20至 60岁的人群中，由于职业活动、环境因素以及
生活方式的影响导致体内 Cd摄入增加以及积累。此外，随着年龄的增长，体内 Cd从膀胱到尿液的转移速
率可能会下降，导致 Cd在体内的累积[42]。因此，针对 20至 60岁这一特定年龄段的人群，其 Cd暴露风险
应引起重视。青少年群体的生理参数 (20岁以下) ，如器官大小、代谢速率等，通常与成年人有所不同。由于
这些参数可能随着年龄而变化，针对青少年的准确数据相对较少。本研究采用成年人的生理代谢参数值进行
研究区 U-Cd预测，因此该群体的预测结果不确定性较大。ZHANG等[46] 和 LI等[47] 研究表明，相较于成年
人，青少年在面对相同水平的重金属暴露时，会经历更严重的健康影响。因此，未来的研究应优化青少年人
群的 Cd暴露模型，特别是对准确估算青少年群体的尿液中 Cd含量方面。 

2.4    模型预测结果与其他地区尿镉含量的比较

图 5展示了模型预测的 U-Cd含量 (研究区)
与实际观测 U-Cd含量 (江苏省、上海市、中国、
瑞典、法国和美国) 的对比。研究区预测的女性和
男性 U-Cd含量范围分别 0.13~1.60 μg·g−1 肌酐与
0.07~0.80  μg·g−1 肌酐，几何平均值分别为 0.59
μg·g−1 肌酐与 0.29 μg·g−1 肌酐，低于国内南方地
区与国内总体人群 U-Cd这些差异可能源于多种因
素。研究区位于我国北方地区，人群主食主要为小
麦，南方人群多以大米为主食，而大米是膳食
Cd暴露主要贡献者[48]。值得注意的是，预测的研
究区 U-Cd含量高于欧美国家人群的相应水平。这
可能与该地区频繁的工业活动，尤其是是矿产开采
和冶炼作业有关，这些活动使环境中 Cd含量的增
加，从而增加居民暴露于 Cd的风险。SONG等[48]

研究表明，小麦是中国北方居民的主食，其 Cd摄
入量所占膳食总 Cd摄入的 10.5%。相比之下，欧美国家居民的饮食习惯不同，其对应的 Cd暴露水平较
低。研究区土壤严重受到 Cd严重污染，居民通过食用含 Cd的小麦长期暴露于 Cd污染的食物中。

本研究中预测的 U-Cd含量与其他现有文献报道的数据具有一定可比性。WANG等[19] 研究了废弃物拆
解厂工人的 U-Cd含量，发现职业拆解人员和非职业拆解人员 U-Cd含量几何平均值分别为 0.72 μg·L−1 和
0.50 μg·L−1。LIU等[14] 对研究区居民 U-Cd含量进行了预测，在 5.34 μg·kg·bw−1·wk−1 的 Cd暴露下，70岁
男性和女性的 U-Cd含量最大值分别为 0.71、1.53 μg·g−1 肌酐。Cao 等[49] 对 2017-2018年全国大型居民队列
的尿液样本进行了调查，结果显示该期间居民尿镉的几何平均值为 0.32 μg·g−1 肌酐。这些比较显示，尽管存
在一定的可比性，但也揭示了不同人群和环境条件下 U-Cd含量的差异。本研究的模型预测结果提供了一个
评估和理解 U-Cd含量的有用框架，同时也强调了收集更全面暴露数据的重要性。

PBTK模型在评估特定化学物质的人体暴露风险中具有广泛应用[14-16]。其通过模拟不同暴露情境下的生
物代谢动态，可以预测化学物质在人体内的浓度变化和潜在毒性效应[15]。对于环境和职业暴露研究，
PBTK模型可以提供定量分析，帮助理解不同暴露情境下的人体健康风险[50]。然而 PBTK模型对输入数据的
质量要求较高，包括生理参数、化学物质的动力学参数等[51]。缺乏准确的输入数据可能限制模型的精度和可
靠性。模型通常基于平均生理参数和代谢速率，而实际个体之间存在差异，如吸烟行为、饮食模式以及职业
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residents in the study area and measured U-Cd concentrations of

residents in other areas

 

   2260 环　境　工　程　学　报 第 18 卷    
环
境
工
程
学
报
版
权
所
有



暴露历史等，这些差异可能影响模型预测的准确性[16]。饮食是大多数人群暴露于 Cd的主要途径，而吸烟则
是人体 Cd暴露的次要来源。烟草在生长过程中富集 Cd，通过吸烟行为进入人体，引发一系列健康问题，对
人类健康构成潜在威胁[35]。为了提高模型的准确性和适用性，未来研究应当着重于收集更为详尽的暴露信
息。更全面的数据将为模型提供更为坚实的基础，从而更准确地反映 U-Cd含量，并为健康风险评估提供更
为可靠的支持。 

3    结论

本研究将 PBTK模型应用到健康风险中，通过模拟 Cd元素在体内的分布和排泄过程，并以 U-Cd含量
作为生物标志物来评估 Cd对人体的潜在健康风险。案例分析揭示了研究区域内小麦籽粒 Cd含量超标情况
较严重，且变异系数大，居民经食用小麦而摄入 Cd的风险较高，需引起重视。PBTK模拟结果表明，U-
Cd含量随年龄的增长而上升。女性的 U-Cd含量是男性的 2倍，表明女性面临更高的健康风险，风险管理时
应更注意女性群体。PBTK模型的应用不仅增加了我们对体内生物过程的理解，还有助于提高食品安全风险
评估水平。该模型的不断发展和完善将为健康风险评估提供更加准确和可靠的工具。
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China;  3.  China  Communications  Construction  Company  Tianjin  Eco-Environmental  Protection  Design  &  Research  Institute
Co., Ltd., Tianjin 300202, China
*Corresponding author, E-mail: yyang@rcees.ac.cn

Abstract     Cadmium  (Cd)  is  a  toxic  heavy  metal  that  poses  a  threat  to  human  health  through  food  chain
contamination.  Physiologically  Based  Toxicokinetic  (PBTK)  modeling  is  a  valuable  tool  to  quantify  human
exposure to environmental elements. Based on PBTK modeling, combined with extensive regional survey data,
the  potential  urinary  Cd  (U-Cd)  concentrations  due  to  the  consumption  of  Cd-contaminated  food  by  the
inhabitants of a major wheat-producing area in northern China were predicted. Results showed that 57.8% of the
wheat  grain  samples  exceeded  the  national  food  safety  threshold  value  for  Cd  (0.1  mg·kg−1).  Approximately
44.8%  of  residents  had  Cd  intake  concentrations  surpassing  the  safe  limit  recommended  by  Joint  FAO/WHO
Expert  Committee  on  Food  Additives  (JECFA)  (0.8  μg·(kg·d−1)),  while  a  significant  70.8%  surpassed  the
European  Food  Safety  Authority  (EFSA)  recommended  intake  value  (0.36  μg·(kg·d−1))  for  Cd  intake.  PBTK
modeling  showed  an  increasing  trend  of  U-Cd  concentrations  with  age  among  the  population.  The  U-Cd
concentrations  for  70-year-old  females  and  males  reached  1.60  μg·g−1  creatinine  and  0.80  μg·g−1  creatinine,
respectively. The U-Cd concentration for 70-year-old females was twice that of males and exceeded the EFSA
recommended  safety  limit  value  (1  μg·g−1  creatinine)  for  U-Cd  concentration.  The  application  of  the  PBTK
modeling for  forecasting U-Cd accumulation across  varied exposure  groups is  crucial  in  formulating effective
regional  measures  to  mitigate  Cd  contamination,  thereby  offering  a  scientific  foundation  for  food  safety  risk
assessment.
Keywords    cadmium (Cd); dietary exposure; urinary cadmium (U-Cd); toxicokinetic modeling; health risk
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