
第 35 卷第 10 期
2014 年 10 月

环 境 科 学
ENVIＲONMENTAL SCIENCE

Vol． 35，No． 10
Oct． ，2014

二氧化钛( P25) 光催化降解二苯砷酸的研究
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摘要: 二苯砷酸( diphenylarsinic acid，DPAA) 是经化学武器泄漏而产生的一种含苯基的有机砷化合物，具有较强的生物毒性，

严重威胁生态环境的安全． 目前关于降解 DPAA 方法的研究较少． 前期研究发现利用光催化剂二氧化钛( P25) 能快速降解

DPAA，本实验在此基础上主要研究该催化剂对 DPAA 的吸附特征、光催化降解动力学及其影响因素，并利用活性氧猝灭剂实

验进一步了解各活性氧基团在光反应中的贡献． 结果表明，P25 光催化降解 DPAA 可以分为表面吸附与光反应两个阶段，并

可用 Langmuir-Hinshelwood 反应动力学模型拟合． 溶液中离子强度和酸碱度的变化会引起光催化剂对 DPAA 吸附量的改变，

进而引起反应速率的改变，反应速率随吸附量的减小而下降． 溶液中溶解氧也能促进二氧化钛对 DPAA 的催化降解． 活性氧

猝灭实验发现羟自由基在催化反应中贡献最大．
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Photo-catalytical Degradation of Diphenylarsinic Acid by TiO2( P25)
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Abstract: Diphenylarsinic acid ( DPAA) is the major contaminant in environment polluted by abandoned chemical weapons． DPAA
poses high risks to biota but remediation methods for this contaminant are rare． Previous research showed DPAA could be degraded
within a short time by TiO2 ( P25) ． Here the kinetics of DPAA degradation catalyzed by P25 was studied． Ｒesults showed the photo-
catalytical degradation of DPAA by P25 consisted of two processes: adsorption and photo-reaction． The whole reaction could be fitted
by Langmuir-Hinshelwood kinetics． Variation in pH and ionic strength caused change in adsorption of DPAA onto the TiO2 catalyst，
which led to the change of reaction rate，showing a decreasing trend with the decreasing adsorption amount of DPAA． Dissolved oxygen
promoted the catalytical degradation of DPAA by TiO2，and the hydroxyl free radical played the most important role in the
photodegradation of DPAA，which was testified through quenching experiments with free radical scanvengers．
Key words: diphenylarsinic acid( DPAA) ; TiO2 ( P25) ; photo-catalytical reaction; reaction kinetic; reactive oxygen species

第二次世界大战战后至今，在全球各地均发现

大量化学武器埋藏点，其中部分化学武器经长期腐

蚀，其内部有毒有害物质泄漏到自然环境中，二苯砷

酸是其中较为常见的砷污染物［1，2］． 它是二苯氯砷

或二苯氰砷的水解或氧化产物，后两者常被用于制

造致喷剂和致呕剂［3］． 经研究发现，DPAA 能长期

稳定地存在于自然环境中． DPAA 同土壤颗粒的结

合能力较弱，具有较强的向下迁移能力，使得泄漏地

区土壤与地下水环境的砷污染现象严重，严重威胁

当地居民的身体健康［4，5］． 因此，亟需开发出能快

速有效处理该污染物的修复技术．
目前对于处理 DPAA 污染的方法研究较少，主

要包括生物修复、客土置换和化学催化降解［2］． 日

本科学家曾筛选出能直接降解 DPAA 的微生物［6］，

其中 Nakamiya 等［7］发现的菌株对 DPAA 的降解率

可达到 90% 以上，但需要指出，实验中 DPAA 的初

始浓度仅为 5 mg·L －1，远低于实际污染水平． 迄今

未发现 能 降 解 较 高 浓 度 DPAA 的 微 生 物． Guan
等［8］发现通过调控土壤环境中的硫还原性，能加强

土著 微 生 物 对 DPAA 的 转 化，但 所 需 时 间 较 长．
Nakajima 等［9］也曾利用双氧水催化降解 DPAA，但

反应条件需高温，也制约了该方法的实际应用． 纳

米二氧化钛光催化剂凭其强大的催化能力和便利的

反应条件已被广泛应用于降解有机污染物，并取得

良好效果［10］． 利用二氧化钛处理砷污染也是目前

的研究重点，前人研究表明二氧化钛能有效催化毒

性较高的亚砷酸离子向砷酸离子转化［11］，对于甲基

砷、二甲基砷和苯砷酸等有机砷也有较强的降解效

果［12 ～ 14］，但尚无关于利用二氧化钛催化降解 DPAA
的报道．
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本实验室前期研究发现，添加二氧化钛的土壤

除能提高对 DPAA 的固定能力外，经紫外灯照射，能

快速降解 DPAA，且最终产物为砷酸离子． 为了进一

步了解二氧化钛对 DPAA 的降解过程及其影响因

素，本实验研究了二氧化钛对 DPAA 的降解动力学，

主要考察 DPAA 初始浓度和吸附过程对该反应动力

学的影响． 除进一步研究盐离子强度和酸碱度等环

境条件变化对催化降解 DPAA 反应速率的影响外，

还研究不同活性氧基团在催化反应过程中的作用．
通过对催化反应过程的充分了解，以期为后续的实

际应用打下理论基础．

1 材料与方法

1. 1 供试材料

二苯砷酸购自 Wako Co． ，纯度为 97% ． 催化剂

二氧化钛为 Degussa P25，由 80% 锐钛矿型与 20%
金红石型的二氧化钛组成． 超氧化物歧化酶( SOD)

活 性 约 为 3 500 unit·mg －1，相 对 分 子 质 量 约 为

32 500，购自 Fisher Scientific Inc． 乙腈为色谱纯，其

余试剂均为分析纯．
1. 2 吸附实验

DPAA 在二氧化钛表面的吸附实验采用批平衡

法． DPAA 浓 度 包 括 5、10、15、20、25 和 30
mg·L －1 ． 背景溶液为 1 mmol·L －1 NaNO3，二氧化钛

浓度为 0. 1 g·L －1 ． 经超声处理 30 min 后，磁力搅拌

1 h 已达到吸附平衡． DPAA 在氧化钛表面的吸附

量 Qads按下式计算:

Qads =
( ci － ceq ) × V

M
式中，ci 为 DPAA 的初始浓度，ceq为达到吸附平衡时

上清液中 DPAA 的浓度． V 为溶液体积 ( mL) ，M 为

吸附剂质量 ( g) ．
吸附等温线用 Langmuir 单表面方程拟合，该方

程表示如下:

Qads = Qmax
Kceq

1 + Kceq
上式经变换后得:

1
Qads

= 1
QmaxKceq

+ 1
Qmax

对
1
Qads

-1ceq
做图，可计算出最大吸附量 Qmax 和吸附平

衡常数 K．
1. 3 光催化实验

采用 Photochem-3 型光化学反应仪( 北京纽比

特公司) 进行光催化降解实验，光源为 500 W 高压

汞灯． 反应液置于 Pyrex 玻璃试管中，反应液中心处

平均光辐射强度( 200 ～ 500 nm) 为 42 mW·cm －2 ．
若无 其 他 说 明，反 应 溶 液 中 DPAA 的 浓 度 为 20
mg·L －1，二氧化钛浓度为 0. 1 g·L －1，离子强度为 1
mmol·L －1 NaNO3，pH 值为 4. 5．

在光照前，所有反应溶液均在超声仪中超声 30
min，以便分散溶液中的二氧化钛，随后在遮光条件

下磁力搅拌 1 h，使氧化钛对 DPAA 的吸附达到平

衡． 光解实验中，同时设置暗对照，在相同条件下考

察 DPAA 的光降解情况．
在光催化反应前及反应中，向反应溶液中通入

氮气或氧气，以研究溶解氧对二氧化钛光催化降解

二苯砷酸的影响． 向反应溶液中添加 NaHCO3 ( 200
mg·L －1 HCO －

3 ) 、NaN3 ( 200 mg·L －1 N －
3 ) 、SOD

( 4 000 unit·mL －1 ) 及 EDTA·2Na( 500 mg·L －1 ) 以研

究不同活性氧基团在光催化降解二苯砷酸反应中的

作用．
分别在 0、5、10、30、60 和 90 min 中取样，每

次取 1 mL，经 0. 22 μm 滤膜过滤，待测 DPAA 浓度．
以上每组实验均重复 3 次．
1. 4 样品分析

使用 HPLC( 岛津) 检测 DPAA 浓度． 检测条件

为: SPD-m20A 检 测 器，岛 津 VP-ODS C18 色 谱 柱

( 4. 6 mm × 150 mm，5 μm) ，柱温 30℃ ; 流动相为

19∶ 81 的乙腈与 0. 02 mol·L －1 KH2PO4 溶液( 磷酸

调节 pH = 2. 7 ) ，进 样 量 为 10 μL，流 速 为 1
mL·min －1，检测波长为 220 nm． DPAA 的保留时间

为 10. 72 min．

2 结果与分析

2. 1 暗反应中二氧化钛 P25 对二苯砷酸的吸附特征

二氧化钛光致催化反应主要发生于催化剂表

面，因此其对反应物的吸附特征会直接影响后续的

催化降解反应［15］． 试验考察了 P25 对二苯砷酸的

吸附特征． 吸附等温线采用 Langmuir 单表面方程拟

合，结果如图 1 所示．
由图 1 可见，该方程能很好地拟合二苯砷酸在

二氧 化 钛 表 面 的 吸 附 等 温 线，拟 合 系 数 Ｒ2 为

0. 985． 其中，平衡常数 K 为 0. 10 L·mg －1，最大吸附

量 Qmax约为( 5. 0 ± 0. 2) × 103mg·kg －1 ． 前人研究结

果发现甲基砷、二甲基砷和苯砷酸在 P25 表面的最

大吸附量分别为 1. 2 × 104、5. 1 × 103 和 2. 5 × 104

mg·kg －1［12，13］． 本实验中，DPAA 与 DMA 在催化剂
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误差线为一倍标准偏差，下同

图 1 DPAA 在二氧化钛表面的吸附等温线

Fig． 1 Langmuir isotherm adsorption of DPAA

onto TiO2 photocatalyst

表面 Qmax相同，而 PAA 与 MMA 等单一取代基有机

砷的 Qmax则要远高于相对应的双取代基有机砷． 这

可能是由有机砷的分子结构不同所致． 分子结构较

大的苯基取代砷会产生较大的空间位阻，降低该类

有机砷在吸附剂表面的吸附能力; 而双取代基则导

致砷化合物结构上羟基数目的下降，减少了该类有

机砷可供吸附剂表面吸附的活性基团． 二者均阻碍

了吸附反应: 吸附剂—OH + HO—As— →Ｒ 吸附

剂—O—As—Ｒ + H2O
［16］．

此外，根据 Langmuir 单表面方程的假设前提以

及 P25 二 氧 化 钛 表 面 的 羟 基 密 度 ( 4. 8
·OH nm2 ) ［17］，理论上可以推算该纳米颗粒对 DPAA
的最大吸附量约为 1. 0 × 105 mg·kg －1，而实验值仅

为理论值的 5%，Zheng 等［12］ 的研究发现 PAA 在

P25 催化 剂 表 面 的 实 际 吸 附 量 也 仅 有 理 论 值 的

30% ． 除了有机砷分子结构产生空间位阻效应外，

也可能是由于二氧化钛在水溶液中会很快发生团聚

现象，其比表面积降低，导致部分羟基结合位点被屏

蔽，从而使得有机砷吸附量下降．
2. 2 二氧化钛光催化降解二苯砷酸的非均相反应

动力学

二氧化钛光催化反应为非均相反应过程，其初

始阶段反应动力学多符合一级反应动力学［18］． 其

中反应动力学常数 k 的大小可以表征反应速率的

快慢．
图 2 为不同浓度二氧化钛光催化降解 DPAA 的

反应动力学，反应动力学常数 k 分别为 k0. 1 g·L － 1 =
1. 47 × 10 －2 min －1、k1. 0 g·L － 1 = 1. 91 × 10 －2 min －1 和

k2. 0 g·L － 1 = 5. 94 × 10 －2 min －1 ． 表明反应速率随着二

氧化钛使用浓度的增加而加快． 此时，二氧化钛对

DPAA 的吸附量也随着 P25 浓度的增加而提高，据

此推测吸附过程会影响催化降解反应．

图 2 不同浓度二氧化钛对 DPAA 降解的反应动力学

Fig． 2 Effects of different dosages of TiO2

on the photo-catalytical degradation kinetics

Langmuir-Hinshelwood 反应动力学模型将反应

过程分为催化反应与吸附两个过程，可进一步表征

催化剂表面及表面吸附特性对二氧化钛光催化反应

的影响［19］． 该方程如下所示:

r0 =
krKci

1 + Kci
式中，r0 为反应刚开始时反应速率，kr 为反应速率常

数，K 为吸附平衡常数，ci 为 DPAA 初始浓度．
将上式变换可得:

1
r0

= 1
krKci

+ 1
kr

对
1
r0
- 1Kci

做图，可计算求出 kr 和吸附平衡常数 K．

利用该反应模型笔者研究了不同浓度 DPAA 对

二氧化钛催化降解的影响． 结果如图 3 所示．
根据图 3 求出 L-H 反应动力学模型各参数并

列于表 1． 与其他有机砷相比，DPAA 的反应速率最

快，且苯基取代砷的反应速率均显著高于甲基取代

砷． 这可能是由于两类有机砷化合物在催化反应过

程中的反应机制不同所致．
二氧化钛光催化反应中主要涉及羟基自由基对

有机物的氧化［20］． 前人研究发现，苯基取代的有机

砷与羟基自由基的反应包括苯环的羟基化［12］，而甲

基取代的有机砷与羟基自由基的反应则涉及甲基上

的 脱 氢 反 应［14］． 前 者 的 反 应 速 率 ［ ～ 1010

mol·( L·s) － 1 ］ 要 远 高 于 后 者 ［ ～ 108
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图 3 纳米二氧化钛催化降解二苯砷酸的 Langmuir-

Hinshelwood 动力学方程

Fig． 3 Langmuir-Hinshelwood plot of TiO2

photocatalytic degradation of DPAA

mol·( L·s) － 1］［18］． 由此可以推测，DPAA 分子结构

上具有两个苯环，与羟基自由基的结合位点要多于

PAA，从而导致其反应速率远高于其他有机砷．
此外，苯基取代砷在两个模型中的平衡常数基

本相同，而甲基取代砷的吸附平衡常数在两个模型

中却极不相同． 有研究将后者归因于光辐射过程中

氧化钛表面结合位点的变化; 反应产物对吸附位点

的竞争结合以及小分子砷化合物在吸附剂中的双层

吸附特 征［21，22］． 由 此 推 断，在 光 催 化 反 应 前 后，

DPAA 在二氧化钛表面的吸附过程受外界因素影响

较小，均适用于 Langmuir 吸附等温线． 进一步推断，

当 DPAA 浓度较高时，其催化反应的主要产物无机

砷酸离子可以竞争结合氧化钛表面的吸附位点，进

而影响 DPAA 在 氧 化 钛 表 面 的 吸 附 及 降 解 反 应

速率．
2. 3 离子强度及 pH 值对二氧化钛光催化降解二

苯砷酸速率的影响

二氧化钛光催化反应包括吸附与光反应两个过

程，因此先研究不同离子强度及酸碱条件下，二氧化

钛对 DPAA 吸附量的变化． 结果如图 4 所示． 从中

可见，二氧化钛对 DPAA 的吸附量受离子强度变化

的影响较小，离子强度最小时，吸附量略高; 当 pH
值从 3 变为 4. 5 时，吸附量小幅上升，当 pH ＞ 4. 5
时，吸附量随 pH 升高而降低．

表 1 有机砷在吸附等温线及 Langmuir-Hinshelwood 反应动力学模型中的主要参数

Table 1 Main parameters of organic arsenics in adsorption isotherm and Langmuir-Hinshelwood model

种类 结构式
反应速率常数 kr
/mg·( L·min) － 1

平衡常数 K
( L-H 动力学模型)

/L·mg －1

平衡常数 K
( Langmuir 吸附等温线)

/L·mg －1

甲基砷［13］ CH3AsO( OH) 2 0. 25 0. 24 8. 42

二甲基砷［13］ ( CH3 ) 2AsO( OH) 0. 14 0. 78 10. 07

苯砷酸［12］ PhAsO( OH) 2 0. 56 0. 17 0. 18

二苯砷酸 ( Ph) 2AsO( OH) 2. 06 0. 08 0. 10

图 4 pH 值及离子强度对氧化钛吸附 DPAA 的影响

Fig． 4 Effects of different pH value and ionic strengths on the

adsorption of DPAA by TiO2

上述现象可能是由于 DPAA 专性吸附于吸附剂

表面所致［5］． 离子强度不影响专性吸附，因此实验

中 DPAA 的吸附量受离子强度的影响较小． 离子强

度较高时，导致催化剂颗粒发生快速团聚，表面羟基

数目下降，导致对 DPAA 的吸附量降低． DPAA 的

pKa 值为 5. 2［23］，随着溶液 pH 值上升，水溶液中的

DPAA 由中性分子转变为阴离子． 同时二氧化钛的

等电点( PZC) 为 6. 8，酸性条件下，二氧化钛表面的

正电荷随 pH 减小而增加; 碱性条件下，二氧化钛表

面负电荷随 pH 升高而增加． 当 pH 值约为 5. 2 时，

DPAA 与二氧化钛表面带异种电荷，存在静电吸附，

导致吸附量增高; 当 pH 值下降时，DPAA 为中性分

子，与二氧化钛表面不存在静电引力; 而在碱性条

件下，DPAA 则与二氧化钛表面存在静电斥力，二者

均导致吸附量下降．
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离子强度及 pH 变化对二氧化钛光催化降解

DPAA 速率的影响如图 5 所示． 从中可见，当离子

强度最小时，光催化反应速率最大; 当 pH 值从 3
变为 4. 5 时，反应速率变快，当 pH ＞ 4. 5 时，反应

速率则随 pH 升高而下降． 离子强度及 pH 值对光

催化反应速率影响的趋势与二者对二氧化钛吸附

DPAA 的影响趋势相一致，可以推测催化剂表面对

DPAA 的吸附量会影响光反应速率的快慢． 此外，

在强酸或强碱环境中，二氧化钛在水溶液中的稳

定性会增加［24］，且由于氧化钛表面正或负电荷的

增加有利于光生电子或空穴向催化剂表面转移，

会增强催化效率［25］． 但本实验中在强酸或强碱环

境中，光反应速率反而较低，甚至当 pH = 11 时，基

本无催化反应发生，这也表明二氧化钛光催化降

解 DPAA 的反应主要受催化剂表面吸附 DPAA 的

影响．

图 5 不同离子强度与 pH 值下的二氧化钛催化降解 DPAA 的反应动力学

Fig． 5 Time profiles of DPAA degradation in the TiO2 suspension at various ionic strength and pH value

2. 4 溶解氧对二氧化钛光催化降解二苯砷酸速率

的影响

二氧化钛光催化过程中可能发生的反应方程如

下所示［19］:

TiO2 →+ hv h+ + e－ ( 1)

h+ + Ti—OH/H2O( ads帒帒 →)
Ti—·OH + / (·OH + H+帒帒 ) ( 2)

e－ + O2( ads →) O·－2 ( ads) ( 3)

O·－2 + H →+ HO·2 ( 4)

2HO· →2 H2O2 + 1O2 ( 5)

H2O2 + e →－ ·OH + HO－ ( 6)

这一系列反应中涉及到溶液中的溶解氧 ． 因

此，笔 者 研 究 了 溶 解 氧 对 二 氧 化 钛 催 化 降 解

DPAA 反应速率的影响，结果如图 6 所示 ． 从中

可见，增加溶解氧的浓度能提高催化降解速率，

而降低溶解氧的浓度则导致反应速率下降 ． 这可

能是由于光生电子 e － 被溶解氧捕获，降低了 电

子 /空穴对的复合，提高反应效率 ． 其次，溶解氧

浓度的增加 也 可 能 会 提 高 反 应 体 系 中 各 活 性 氧

基 团 的 生 成 量， 如 羟 自 由 基 和 单 线 态 氧

等［26，27］．

图 6 溶解氧对二氧化钛降解 DPAA 反应动力学的影响

Fig． 6 Effect of dissolved oxygen on the photo-

catalytical kinetics of DPAA

2. 5 活性氧基团在二氧化钛光催化降解二苯砷酸

中的作用

由上述反应方程式( 1) ～ ( 7) 可知，该反应可能

涉及羟自由基(·OH) 、超氧阴离子( O·－
2 ) 和单线态

氧( 1O2 ) 等． 通过研究各种活性氧基团在二氧化钛

光催化降解 DPAA 的反应中所起作用，可进一步推

测该反应机制． 为此，利用活性氧基团猝灭剂，研究
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各猝灭剂对 DPAA 降解速率快慢的影响，进而判断

各活性氧基团在反应过程中所做贡献． 各猝灭剂对

活性氧基团的猝灭反应列于表 2．
表 2 活性氧基团猝灭剂反应

Table 2 Quenching Ｒeactions of Scavengers

猝灭剂 反应 文献

NaHCO3
·OH + CO2 － →3 CO·－

3 + OH －

·OH + HCO － →3 CO·－
3 + H2O

［28］

NaN3
N －
3 + 1O →2 N3·+ O·－

2

N －
3 +· →OH N3·+ OH － ［29］

EDTA 2h + + 2Ｒ— →COOH CO2 + 2H + ［30］

超氧化物歧化酶
( SOD)

O·－
2 →+ SOD O2 + SODred

SODred + O·－
2 + 2 H →+ SOD + H2O2

［31］

各淬灭剂对 DPAA 降解速率的影响如图 7 所

示，从中可见，EDTA 对催化反应影响最大，反应速

率由对 照 组 的 9. 1 × 10 －3 min －1 降 为 5. 0 × 10 －4

min －1，反 应 基 本 停 滞; 其 次 分 别 为 NaHCO3 和

NaN3，表观反应速率分别下降至 kNaHCO3 = 3. 4 × 10 －3

min －1和 kNaN3 = 6. 1 × 10 －3 min －1 ; 而 SOD 则对反应

速率无影响．

图 7 不同活性氧基团猝灭剂对降解反应动力学的影响

Fig． 7 Time profiles of PA degradation in the

TiO2 suspension with various scavengers

由反应方程( 2 ) 可知，氧化钛表 面 存 在 带 电

空穴是生成·OH的前提条件，而 EDTA 作为 h + 的

猝灭剂，导致·OH无法生成，这表明·OH可能是氧

化 钛 催 化 降 解 DPAA 的 主 要 活 性 氧 基 团 ．
NaHCO3 和 NaN3 与·OH反应可减少体系中·OH，

降低反应速率 ． 尽管 NaN3 还可同时与 1O2 反 应，

如若1O2 参 与 催 化 降 解 DPAA，则 NaN3 对 该 反 应

的抑制程 度 应 高 于 仅 同·OH相 反 应 的 NaHCO3 ．
但实验结果显示 NaN3 对降解 DPAA 的抑制程度

却小于 NaHCO3，这表明，催化降解 DPAA 的过程

中1O2所起作用要小于·OH． 由于 SOD 对 降 解 反

应基本无影响，可以推测 O·－
2 在该反应中贡献也

较小 ．
综上所述，二氧化钛光催化降解 DPAA 的反应

过程可由图 8 表示．

图 8 纳米二氧化钛催化降解二苯砷酸的反应途径

Fig． 8 Proposed photo-degradation pathway of DPAA by nano-TiO2

二氧化钛在紫外线激发下，其表面形成电子 /空
穴对，经一系列催化反应形成羟基自由基，并随后氧

化已吸附在氧化钛表面的 DPAA，并将其降解为无

机砷酸根离子．

3 结论

( 1) 本研究发现二氧化钛光催化剂能快速、有

效地降解 DPAA，其反应过程可分为吸附与光反应

两个阶段，且 DPAA 在催化剂表面吸附量的大小会

影响光反应速率． 整个光催化反应过程可以用 L-H
动力学方程很好地拟合． 其中在光照前后，DPAA
在 P25 二氧化钛表面的吸附过程均符合 Langmuir
单表面吸附等温线．

( 2) 各种环境因素如盐离子强度和酸碱度的变

化均会影响降解速率． 其中离子强度通过改变纳米

颗粒粒径大小，降低其稳定性，继而引起纳米颗粒量

子尺寸效应的改变，最终导致反应速率下降． 而酸

碱度则通过纳米颗粒对 DPAA 吸附量的改变导致反

应速率随吸附量的提高而加快．
( 3) 二氧化钛光催化降解 DPAA 的反应过程中

羟基自由基贡献最大． 由于二氧化钛光催化技术已

经被广泛应用于废水处理中，这表明利用二氧化钛

光降解环境中的 DPAA 有较强的应用前景，但仍需

进一步研究各种影响因素，如自然界中广泛存在的

HCO －
3 或可溶性有机质( DOM) 等羟自由基猝灭剂

对该方法应用的影响．
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