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摘要:采用亚临界水热反应去除高浓度制药废水中的氯霉素(ＣＡＰ)ꎬ探讨了不同温度和时间下亚临界水热反应中 ＣＡＰ 的

去除效果和降解机理ꎮ 研究结果表明ꎬＣＡＰ 在亚临界水热反应中可被有效降解ꎬＣＡＰ 的去除率随着温度升高和时间延长而增

大ꎮ 在 ２４０℃下反应 ３０ ｍｉｎ 后ꎬＣＡＰ 的去除率可达到 ９６％ꎮ ＴＯＣ 只在一定程度上降低ꎬ说明 ＣＡＰ 被部分矿化ꎬ以其他有机物形

式存在于反应液中ꎮ 根据产物鉴定结果推测ꎬＣＡＰ 在亚临界水热反应中ꎬＣ—Ｃｌ 键会发生断裂转化为 Ｃｌ－ꎻ亚氨基上的 ２ 个 Ｃ—
Ｎ 键相继断裂生成 ＮＨ＋

４ ꎻ位于苯环外的 Ｃ—Ｃ 键会发生断裂最终形成硝基苯ꎮ
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　 　 广谱抗生素、氯霉素(ＣＡＰ)以高效低廉、可利

用性高等特点ꎬ至今仍然被广泛应用于家禽和渔业

养殖中[１]ꎬ用于提高产量和控制疾病传染[２]ꎮ 在生

产过程中ꎬＣＡＰ 不可避免地残留于制药厂废水中ꎮ
在使用过程中由于无法被生物体完全吸收ꎬ生物体

摄入的 ３０％~９０％ ＣＡＰ 排到了自然水环境中[３－４]ꎮ
目前ꎬ降解水相中抗生素的方法主要有臭氧

化[５]、光芬顿[６] 和亚临界水热反应(ＨＴ) [７]ꎬ另外ꎬ
超声技术也被用于减少毒性[８]ꎮ 但是ꎬ这些方法大

多数集中消除低浓度的污染物ꎮ 与其相比ꎬＨＴ 通

常被认为是消除高浓度抗生素的一种有效方法ꎮ 在

亚临界状态下ꎬ水会生成水合氢离子和水合氢氧根

离子[９]ꎮ 在该系统中ꎬ发生水解和氧化反应导致聚

合物解聚和化学键断裂ꎮ 此外ꎬ可以消灭诸如抗生

素抗性细菌之类的病原体ꎬ从而避免抗生素抗性基

因的传播[１０]ꎮ
Ｍｉｃｌｌｅ 等[１１]研究了亚临界水热反应中红霉素

的转化ꎮ Ｐｈａｍ 等[１２] 调查了雌酮、氟苯尼考和头孢

噻呋在亚临界水热反应中(２５０ ~ ３００℃) 的归宿ꎮ
Ｗａｎｇ 等[１３]研究了亚临界水热反应中林可霉素的降

解途径并对其降解中间体进行了毒性评估ꎮ 尽管

ＨＴ 广泛用于去除抗生素和其他有机污染物[１４－１５]ꎬ
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但有关高浓度氯霉素在亚临界水热反应中的降解还

从未见报道ꎮ
为了探究 ＣＡＰ 在亚临界水热反应中的去除效

果和降解机理ꎬ笔者以 ＣＡＰ 为研究对象进行亚临界

水热反应实验ꎬ考察了不同温度和时间下 ＣＡＰ 的降

解情况ꎬ并从 ＣＡＰ 中氮元素的转化、氯元素的转化、
总有机碳以及反应后的产物的变化ꎬ揭示了 ＣＡＰ 在

亚临界水热反应的降解转化规律ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 实验材料

ＣＡＰ (纯度 ≥９８％)、 甲醇 ( ＨＰＬＣ 级)、 乙腈

(ＨＰＬＣ 级)、二氯甲烷(ＧＣ 级)ꎬ上海阿拉丁试剂有

限公司生产ꎻＮａ２ＣＯ３、ＮａＨＣＯ３ꎬ分析纯ꎬ国药集团化

学试剂有限公司生产ꎻ实验中溶液均使用去离子水

配制ꎮ
１􀆰 ２　 实验装置

亚临界水热反应实验在北京世纪森朗公司研制

的 ５００ ｍＬ 多功能反应釜中进行ꎮ 多功能反应釜系

统如图 １ 所示ꎮ

１—控制器ꎻ２—传动装置ꎻ３—电磁搅拌器ꎻ４—釜体ꎻ
５—加热炉ꎻ６—温度传感器ꎻ７—釜体冷却系统ꎻ

８—压力表ꎻ９—搅拌器冷却系统

图 １　 多功能反应釜系统

１􀆰 ３　 实验方法

将 ２００ ｍＬ 质量浓度为 ８００ ｍｇ / Ｌ 的 ＣＡＰ 溶液

加入 ５００ ｍＬ 反应釜中ꎬ然后密封反应釜并置于加热

炉中ꎬ开启磁力搅拌器并调好温度和时间参数进行

水热反应ꎮ 亚临界水热反应在对应温度下水的自生

压力下进行ꎬ反应开始时间默认为传感器温度达到

预设温度时的时间ꎮ 反应达到预设时间后ꎬ迅速将

反应釜移出加热区并打开冷却水快速降温以结束反

应ꎮ 反应结束后打开反应釜并收集水热液供后续分

析使用ꎮ
为探究温度和时间对反应的影响ꎬ以温度和时

间为单一变量进行实验ꎮ 反应的温度和时间参数如

表 １ 所示ꎮ

表 １　 亚临界水热反应的温度和时间参数

序号 １ ２ ３ ４ ５ ６ ７ ８ ９ １０ １１

温度 / ℃ １４０ １６０ １８０ ２００ ２２０ ２４０ １６０ １６０ １６０ １６０ １６０

时间 / ｍｉｎ ３０ ３０ ３０ ３０ ３０ ３０ ０ ６０ ９０ １２０ １５０

１􀆰 ４　 分析方法

ＣＡＰ 质量浓度采用高效液相色谱仪 (ＨＰＬＣꎬ
Ａｇｉｌｅｎｔ １２６０ Ｉｎｆｉｎｉｔｙ ⅡꎬＵＳＡ)进行测定[１６]ꎬ色谱柱

为 ＥＣ－Ｃ１８(４ μｍꎬ４􀆰 ６ ｍｍ×１５０ ｍｍ)ꎬ柱温为 ３０℃ꎬ
流动相为 Ｖ(甲醇) ∶Ｖ(水)＝ ４０ ∶６０ꎬ流速为 １ ｍＬ / ｍｉｎꎬ
进样体积为 １０ μＬꎬ检测波长为 ２７８ ｎｍꎮ Ｃｌ－、ＮＯ－

３

和 ＮＯ－
２ 浓度采用离子色谱仪(ＩＣꎬＴｈｅｒｍｏ ＩＣＳ－９００ꎬ

ＵＳＡ)进行测定[１７]ꎬ碳酸盐淋洗液: ｃ ( Ｎａ２ＣＯ３ ) ＝
４􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ、 ｃ ( ＮａＨＣＯ３ ) ＝ ０􀆰 ８ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ 流速 为

１􀆰 ０ ｍＬ / ｍｉｎꎬ进样量为 １０ μＬꎬ抑制电流为 ３０ ｍＡꎮ
总氮和氨氮浓度采用流动注射分析仪(ＦＩＡꎬＳＥＡＬ
ＡＡ３ꎬＧｅｒｍａｎｙ)进行测定[１８]ꎮ 测定总氮时ꎬ蠕动泵

泵速为 １２ ｒ / ｍｉｎꎬ检测波长为 ５４０ ｎｍꎬ加热温度为

１１０℃ꎬ采样时间为 ７０ ｓꎬ清洗时间为 ９０ ｓꎻ测定氨氮

时ꎬ蠕动泵泵速为 １２ ｒ / ｍｉｎꎬ检测波长为 ６６０ ｎｍꎬ加
热温度为 ５０℃ꎬ采样时间为 ９０ ｓꎬ清洗时间为 １４０ ｓꎮ
总有机碳(ＴＯＣ)利用有机碳分析仪(ＴＯＣꎬＪｅｎａ ｍｕｌｔｉ
Ｎｃ３１００ꎬＧｅｒｍａｎｙ)进行测定ꎮ

ＣＡＰ 的降解产物采用气相色谱 /质谱联用仪

(ＧＣ－ＭＳꎬＡｇｉｌｅｎｔ７８９０Ｂ－５９７７ꎬＵＳＡ)和液相色谱 /质
谱联用仪(ＬＣ－ＭＳꎬＴｈｅｒｍｏ ＴＳＱ Ｕ３０００ꎬＵＳＡ)进行分

析[１９]ꎮ 使用气相色谱 /质谱联用仪进行分析时ꎬ将
１０ ｍＬ 水热液与二氯甲烷按体积比 １ ∶１混合放入恒

温振荡箱中液液萃取 ２４ ｈꎬ静置分层后取 ２ ｍＬ 二氯

甲烷上机测试ꎮ 每组实验重复 ３ 次ꎮ 气相色谱 /质
谱联用仪使用 ＨＰ－５ ＭＳ(３０ ｍ×０􀆰 ２５ ｍｍ×０􀆰 ２５ μｍ)
石英毛细管柱ꎬ载气 Ｈｅꎬ流速为 １􀆰 ０ ｍＬ / ｍｉｎꎬ进样

体积为 １􀆰 ０ μＬꎬ进样方式为不分流进样ꎬ进样口温

度 为 ２８０℃ꎮ 柱 温 为 ６０℃ꎬ 恒 温 ２ ｍｉｎ 后 以

１０℃ / ｍｉｎ 升至 ２９０℃ꎮ 传输线温度为 ２８０℃ꎬＥＩ 离

子源温度为 ２３０℃ꎬ电子能量为 ７０ ｅＶꎬ扫描范围

ｍ / ｚ＝ ２９~４００ꎬ扫描方式为 Ｓｃａｎꎮ 液相色谱 /质谱联

用仪色谱柱为 ＸＤＢ－Ｃ１８(１􀆰 ８ μｍꎬ３ ｍｍ×５０ ｍｍ)ꎬ柱
温为 ３０℃ꎬ流动相包括乙腈(Ａ)和 ０􀆰 １％甲酸的超

纯水(Ｂ)ꎬ洗脱梯度(ｍｉｎꎬ％Ａ)如下:(０ꎬ１０)ꎬ(１ꎬ
１０)ꎬ(５ꎬ９０)ꎬ(６ꎬ９０)ꎬ(６􀆰 ５ꎬ１０)和(１２ꎬ１０)ꎬ流速为

０􀆰 ３ ｍＬ / ｍｉｎꎬ进样体积为 ２０ μＬꎮ 负模式下的离子

喷雾电压为 ４ ５００ Ｖꎬ扫描范围 ｍ / ｚ ＝ ６０ ~ ３５０ꎬ扫描
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方式为 Ｓｃａｎꎮ
１􀆰 ５　 计算方法

ＣＡＰ 的去除率 ｒ 计算式为:
ｒ ＝ [(Ｃ０ － Ｃ１) × Ｖ / (Ｃ０ × Ｖ)] × １００％ (１)

式中:Ｃ０ 为初始时刻 ＣＡＰ 质量浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＣ１ 为反

应后 ＣＡＰ 质量浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＶ 为 ＣＡＰ 溶液体积ꎬＬꎮ
氮元素主要有无机氮和有机氮之分ꎮ 无机氮中

又包含了氨氮(ＮＨ＋
４ )、硝态氮(ＮＯ－

３ ) 和亚硝态氮

(ＮＯ－
２)ꎮ 硝态氮(ＮＯ－

３)和亚硝态氮(ＮＯ－
２)均未检测

出ꎬ说明无机氮仅以氨氮(ＮＨ＋
４ )的形式存在ꎮ ＣＡＰ

的有机氮质量浓度 ＣＯＮ计算式为:
ＣＯＮ ＝ [(ＣＴＮ － ＣＮＨ３－Ｎ

) × Ｖ] / Ｖ (２)

式中:ＣＴＮ 为总氮质量浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＣＮＨ３－Ｎ 为氨氮浓

度ꎬｍｇ / ＬꎻＶ 为 ＣＡＰ 溶液体积ꎬＬꎮ

２　 结果及讨论

２􀆰 １　 不同温度下 ＣＡＰ 在亚临界水热反应中的降解

温度是亚临界水热反应降解有机污染物的重要

参数[１９]ꎮ 亚临界水热反应中 ＣＡＰ 的降解在 １４０ ~
２４０℃的温度范围进行评估ꎬ结果如表 ２ 所示ꎮ 由

表 ２ 中可以看出ꎬ当反应时间一定时ꎬ温度从 １４０℃
升高到 ２４０℃ꎬＣＡＰ 的去除率也从 ３１％升高到 ９７％ꎬ
升高温度能大大增高 ＣＡＰ 的去除率ꎮ 随着温度的

升高ꎬＴＯＣ 浓度如逐渐减小ꎮ 值得注意的是ꎬ即使

温度升高到 ２４０℃ꎬＣＡＰ 的去除率达到 ９７％ꎬＴＯＣ 也

只能降至反应前的 ８８􀆰 ３％ꎮ ＣＡＰ 的矿化程度不高

意味着在亚临界水热反应中 ＣＡＰ 转化为其他有机

中间产物ꎮ
表 ２　 不同温度下反应 ３０ ｍｉｎ 后各项指标数据

　 １４０℃ １６０℃ １８０℃ ２００℃ ２２０℃ ２４０℃

ＣＡＰ 去除率 / ％ ３０􀆰 ９６ ５７􀆰 ９４ ８７􀆰 ９８ ９２􀆰 ８８ ９４􀆰 ４８ ９６􀆰 ５７

ＴＯＣ１ / ＴＯＣ０ / ％ ９９􀆰 ０９ ９８􀆰 ０２ ９７􀆰 １０ ９５􀆰 ９９ ９４􀆰 ８８ ８８􀆰 ３０

氯离子浓度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) ２６􀆰 ５７ ７３􀆰 ８ １５１􀆰 ８１ １７３􀆰 ６ １７４􀆰 ８９ １７５􀆰 ６９

氨氮浓度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) ４ １１􀆰 ０５ １４􀆰 ９５ １６􀆰 ８５ １９􀆰 ２５ ２２􀆰 ７

总氮浓度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) ６９􀆰 ３ ６６􀆰 ５ ６５􀆰 ７５ ６８􀆰 ７ ６８􀆰 ２ ６７􀆰 ４

为探究 ＣＡＰ 在亚临界水热反应中的转化过程ꎬ
以 ＣＡＰ 结构中的氯元素和氮元素为研究对象ꎮ 反

应后水热液中出现 Ｃｌ－ꎬ说明 ＣＡＰ 在亚临界水热反

应中会发生水解脱氯反应ꎮ 由表 ２ 中还可以看出ꎬ
当反应时间一定时ꎬ随着温度的升高ꎬＣｌ－的质量浓

度也逐渐增大ꎮ 理论上ꎬ当 ＣＡＰ 中的 Ｃ—Ｃｌ 键完全

断裂ꎬ有机氯完全转化为 Ｃｌ－ꎬＣｌ－的质量浓度将达到

１７５􀆰 ９ ｍｇ / Ｌꎻ而温度升高到 ２００℃以后ꎬＣｌ－的质量浓

度达到了 １７３􀆰 ６ ｍｇ / Ｌꎬ表明亚临界水热反应中ꎬ
ＣＡＰ 结构中的 ２ 个 Ｃ—Ｃｌ 键都会发生断裂ꎬ最终完

全转化为 Ｃｌ－ꎮ 反应后水热液中出现氨氮(ＮＨ＋
４ )ꎬ

说明在亚临界水热反应中ꎬＣＡＰ 中的有机氮能转化

为氨氮(ＮＨ＋
４)ꎮ 根据 ＣＡＰ 的结构式可知ꎬＣＡＰ 中的

氮以硝基官能团和亚氨基官能团 ２ 种形式存在ꎮ 反

应后的水热液中均未检测出硝态氮(ＮＯ－
３)和亚硝态

氮(ＮＯ－
２)ꎬ说明转化为氨氮(ＮＨ＋

４ )的有机氮来源于

ＣＡＰ 中的亚氨基而非硝基ꎮ 当反应时间一定时ꎬ随
着温度的升高ꎬ氨氮(ＮＨ＋

４ )的质量浓度逐渐升高ꎬ
有机氮的质量浓度逐渐降低ꎮ 说明 ＣＡＰ 在亚临界

水热反应中亚氨基上的 ２ 个 Ｃ—Ｎ 键会相继断裂转

化为 ＮＨ＋
４ꎬ硝基不易被脱去ꎬ反应后仍以硝基官能

团形式存在ꎮ
２􀆰 ２　 不同时间下 ＣＡＰ 在亚临界水热反应中的降解

为考察时间对亚临界水热反应中 ＣＡＰ 降解的

影响ꎬ选取 １６０℃下反应 ０ ~ １５０ ｍｉｎ 对 ＣＡＰ 的降解

进行研究ꎬ结果如表 ３ 所示ꎮ 由表 ３ 中可以看出ꎬ当
温度为 １６０℃时ꎬ反应时间从 ０ ｍｉｎ 增长到 １５０ ｍｉｎꎬ
ＣＡＰ 的去除率也从 ４０􀆰 ０８％升高到 ９３􀆰 ２９％ꎮ 增长

反应时间可大大提高 ＣＡＰ 的去除率ꎮ 随着反应时

间的增长ꎬＴＯＣ 浓度逐渐降低ꎮ 即使将时间延长至

１５０ ｍｉｎꎬＴＯＣ 也只能降至初始的 ８９􀆰 ０６％ꎮ 这一结

果与不同温度下的结果类似ꎬ表明亚临界水热反应

虽然可以很好地去除 ＣＡＰꎬ但 ＣＡＰ 只是转化为其他

有机中间产物ꎬ并不能真正意义上做到无害化ꎮ
表 ３　 １６０℃下反应不同时间后各项指标数据

　 ０ ｍｉｎ ３０ ｍｉｎ ６０ ｍｉｎ ９０ ｍｉｎ １２０ ｍｉｎ１５０ ｍｉｎ

ＣＡＰ 去除率 / ％ ４０􀆰 ０８ ５７􀆰 ９４ ７５􀆰 ３６ ８４􀆰 ６７ ９１􀆰 ５３ ９３􀆰 ２９

ＴＯＣ１ / ＴＯＣ０ / ％ ９８􀆰 ７５ ９７􀆰 ９１ ９７􀆰 １１ ９４􀆰 ２３ ８９􀆰 ８９ ８９􀆰 ０６

氯离子浓度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) ５２􀆰 ３５ ７３􀆰 ８ １０３􀆰 ８５ １１４􀆰 ３６ １３３􀆰 ４９ １４０􀆰 ０８

氨氮浓度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) ９ １１􀆰 ０５ １３􀆰 １ １３􀆰 ８ １８􀆰 ２ ２１􀆰 ５

总氮浓度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) ６８􀆰 ６ ６６􀆰 ５５ ７０􀆰 ３ ６７􀆰 ５ ６９􀆰 ２５ ７２􀆰 １

ＣＡＰ 在亚临界水热反应中发生水解脱氯反应ꎬ
与不同反应温度有所差异ꎬ不同反应时间后 Ｃｌ－ 质
量浓度呈稳步增长的趋势ꎮ 理论上ꎬ当 ＣＡＰ 中的

Ｃ—Ｃｌ 键完全断裂ꎬ有机氯完全转化为 Ｃｌ－ꎬＣｌ－的质

量浓度将达到 １７５􀆰 ９ ｍｇ / Ｌꎮ 而反应时间增长到

１５０ ｍｉｎ 后ꎬＣｌ－ 质量浓度只达到 １４０􀆰 ０８ ｍｇ / Ｌꎮ 说

明比起延长反应时间ꎬ升高温度是促进亚临界水热

反应中 ＣＡＰ 发生水解脱氯反应更加有效的方法ꎮ
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随着反应时间增长ꎬ氨氮(ＮＨ＋
４ )的质量浓度也随之

升高ꎬＣＡＰ 中的亚氨基转化为 ＮＨ＋
４ꎬＣＡＰ 中的硝基

不易被脱去ꎬ反应后仍以硝基官能团形式存在ꎮ
２􀆰 ３　 ＣＡＰ 的降解途径与机理探讨

ＣＡＰ 在亚临界水热反应中的降解过程主要为:
①ＣＡＰ 中的 Ｃ—Ｃｌ 键断裂ꎬ有机氯转化为了 Ｃｌ－ꎻ
②ＣＡＰ 中与亚氨基相连的 Ｃ—Ｎ 键相继断裂ꎬ亚氨

基转化为 ＮＨ＋
４ꎻ③ＣＡＰ 中位于苯环外的 Ｃ—Ｃ 键会

发生断裂生成小分子中间产物ꎮ 通过 ＧＣ－ＭＳ 和

ＬＣ－ＭＳ 对 ＣＡＰ 在亚临界水中的反应中间产物进行

定性分析ꎬ得到 ６ 种中间产物ꎬＣＡＰ 及其中间产物

的质谱参数和推测的分子信息如表 ４ 所示ꎮ 由表 ４
中可以看出ꎬ产物 ａ 来源于 ＣＡＰ 在亚临界水热反应

中发生的水解脱氯反应[２０]ꎬ有机氯转化为 Ｃｌ－ꎮ 产

物 ｂ 和产物 ｆ 是在亚氨基转化为 ＮＨ＋
４ 的过程中产

生ꎮ 产物 ｃ 和产物 ｄ 为在亚临界水热反应的作用

下ꎬＣＡＰ 位于苯环外的 Ｃ—Ｃ 键会发生断裂[２１]ꎬ生
成了一系列硝基苯形式的中间产物ꎮ 亚临界水热反

应无法使 ＣＡＰ 中的苯环开环ꎮ 产物 ｅ 是 ＣＡＰ 在亚

临界水热反应降解的最终形态ꎮ 这些中间产物也说

明了亚临界水热反应中 ＣＡＰ 的矿化程度不高的原

因ꎮ 亚临界水中 ＣＡＰ 的降解途径如图 ２ 所示ꎮ
表 ４　 ＣＡＰ 及其中间产物的质谱参数和推测的分子信息

编号 分子式 荷质比 可能的结构式

ＣＡＰ Ｃ１１Ｈ１２Ｃｌ２Ｎ２Ｏ５ ３２３

产物 ａ Ｃ１１Ｈ１０Ｎ２Ｏ７ ２８２

产物 ｂ Ｃ９Ｈ５ＮＯ５ ２０７

产物 ｃ Ｃ７Ｈ５ＮＯ３ １５１

产物 ｄ Ｃ７Ｈ７ＮＯ３ １５３

产物 ｅ Ｃ６Ｈ５ＮＯ２ １２２

产物 ｆ ＣＨＯＣＯＯＨ ７４

图 ２　 亚临界水热反应中 ＣＡＰ 的可能降解途径

３　 结论

(１)随着亚临界水热反应温度的升高和反应时

间的延长ꎬＣＡＰ 的去除率也逐渐升高ꎬ２４０℃下反应

３０ ｍｉｎ 后的去除率可达到 ９７％ꎬ说明 ＣＡＰ 在亚临界

水热反应中有着很好的去除效果ꎮ
(２)ＣＡＰ 在亚临界水热反应中会发生水解脱氯

反应ꎬＣｌ－的质量浓度随着反应温度的升高与时间的

延长而增高ꎮ 在亚临界水热反应中ꎬＣＡＰ 亚氨基上

的 ２ 个 Ｃ—Ｎ 键相继断裂转化为 ＮＨ＋
４ꎬ反应温度的升

高和反应时间的延长均能促进亚氨基转化为 ＮＨ＋
４ꎮ

(３)体系中检测到 ６ 种中间产物ꎬ推测出 ＣＡＰ
在亚临界水热反应中ꎬＣ—Ｃｌ 键会发生断裂转化为

Ｃｌ－ꎻ亚氨基上的 ２ 个 Ｃ—Ｎ 键相继断裂生成 ＮＨ＋
４ꎻ

位于苯环外的 Ｃ—Ｃ 键会发生断裂最终形成硝基

苯ꎮ ＴＯＣ 在一定程度上降低ꎬ说明 ＣＡＰ 被部分矿

化ꎬ但仍以其他有机中间产物存在于反应液中ꎬ这些

产物的潜在风险有待被进一步揭示ꎮ
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