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Abstract

Harmsen, K. {1977) Behaviour of heavy metals in soils. Agric. Res, Rep. (Versl. landbouwk.
Onderz.) 866, ISBN 90 220 0635 2, (xviii) + 171 p., 105 figs, 12 tables, 124 refs, Eng.
and Dutch Summaries

Also: Doctoral thesis Wageningen

Fractions of Zmn, Cd, Cu, Pb, Fe and Mn extractable with water, a salt solution and dilute
acid, and residual fractions were determined in soils with raised contents of heavy
metals, near zinc smelters, along a river formerly discharging heavy metals, and in 3
sewage farm, Special attention was paid to the role of oxides of Fe and Mn in the binding
of other heavy metals.

The theory of regular solid sclutions was applied to exchange adsorption of ions in doil
and some approximative equations of practical interest were derived. The posseible role .
of hydrolysis and the adsorption of hydrolysis products was studied. Ion exchange in soil
was described in terms of sites of high and low selectivity (two-site model) giving rise
to a decreasing free enthalpy of adsorption with increasing surface coverage (Freundlich
behaviour}.

Cation-exchange experiments with Caz+, Zn2+. Cd2+, Cuz+ and Ph2+ on Winsum clay soil
showed that heavy metals were subject to regular and selective (specific) exchange ad-
sorption, and to guperequivalent adsorption. A pronounced lowering of pH upon adsorption
of heavy metals was assumed to be by desorption of weakly acidic protons or selectiva
adsorption of hydrolysis products, in combination with a diminished acid-neutralizing
capacity. Results may be of interest for envirommental control of heavy metals.

Free descriptors: adsorption, ion exchange selectivity, regular sclid soluticn, Freumdlich

isotherm, Langmuir isotherm, hydrolysis, ferric oxides, clay soil, waste water, environ-—
ment.
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No part of this book may be reproduced or publighed in any form, by print, photoprint,
microfilm or any other means without written permission from the publisher.
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Stellingen

1. De laatste loodjes wegen het zwaarst.

Dit proefschrift

2. Een positieve correlatie tussen de gehalten aan zware metalen en de gewichtsfracties
< 2 um van gronden kan het gevelg zijn van specifieke adsorptie van zware metalen aan
randen van kleimineralen of aan oxiden aanwezig als huidjes op mineralen in deze fracties.

3. Toepassing van met radicactieve nucliden (gamma-stralers) gemerkte anionen of negatief
geladen complexen biedt de mogelijkheid om het 'zoutvrije' {(anionen-exclusie) volume van
de bodemoplossing in grondkolommen in situ te meten.

M,J. Frissel, P. Poelstra, K. Harmsen & G.H. Bolt, 1974, Tracing socil moisture
migration with 36-Cl, 60-Co and tritium. Isotope and radiation techniques in soil
physics and irrigation studies, TAEA, Vienna, p. 145-148

4. Het iso-elektrisch punt verdient aanbeveling boven het ladingsnulpunt ter karakterise-
ring van oxideoppervlakken in de bodem.

. . . o . +
5. Verschillen tussen kationenomwisselcapaciteit en de som van omwisselbaar gebonden Na ,

K, Caz+, Mg2+ en Mn%*

klaard door de aanwezigheid van omwisselbaar gebonden zn?* en Pb?.

in gronden langs de Geul ten zuiden van Epen kunnen worden ver-

J.J.M. van den Broek & H.W. van der Marel, 1964. De alluviale gronden van de Maas,
de Roer en de Geul in Limburg. Sticht. Bodemkart., Wageningen, Bodemk, Stud. 7

6. De conclusie van Bittel & Miller dat uit de Cd2+/Ca2+—omwisselgegevens van Lagerwerff
& Brower zou blijken dat ca®* sterk wordt geprefereerd hoven cd?* is anjuist.

J.E. Bittel & R.J. Miller, 1974, J. Environ. Qual. 3: 250-253
J.V. Lagerwerff & D.L. Brower, 1972. Soil Sci. Soc. Amer. Proc. 36: 734-737

7. Het is onwaarschijnlijk dat het voorkomen van ‘omkering van selectiviteit' bij
Cu2+/Caz+—Gmwisseling ap hentaniet bij 25 °C en het verdwijnen hiervan bij 50 °C een ge-
volg is van het voorkomen resp. verdwijnen van 'eilanden van hoge ladingsdichtheid®.

M.H. El-5ayed, R.G. Burau & K.L. Babcock, 1970. Soil Sci. Soc. Amer. Proc. 3é4:
397-400 -




-

8. De conclusie van Sinha et al. dat de activiteit van het zinkion in oplossing zou
worden bepaald door een neerslag van zinkhydroxide strockt niet met de resultaten van
hun adsorptieproeven.

M.K. Sinha, S.K. Dhillon, ¢.S. Pundeer, N.S. Randhawa & K.S. Dhillon, 1975. Geoderma
13: 349-362

9. Bij hun afleiding van de Langmuir-vergelijking voor de adsorptie van ionen uit waterige
oplossing aan een vaste fase gaan Ellis & Knezek voorbij aan het feit dat adsorptieplaat-
sen met een positieve of negatieve lading niet '"leeg' voor kumnen komen.

B.G. Ellis & B.D. Knezek, 1972, Adsorption reactions of micronutrients in soils.
In: Micronutrients in Agriculture. Soil Sci. Soc. Amer., Madison, Wisc,

106. De afleiding door Gapon van de naar hem genocemde omwisselvergelijking is onbevredi-:
gend.

E.N. Gapon, 1933. J. Gen. Chem. USSR 3: 144-152

11. Gebruik van het woord galmei (calamine) ter aanduiding van een zinkmineraal peeft
aanleiding tot verwarring en dient vermeden te worden.

12. De etymoiogie van het woord galmei is onzeker.

Proefschrift van K. Harmsen
Behaviour of heavy metals in scils



Woord vooraf

Mijn dank gaat uit naar:
- Prof.dr.ir. G.H. Bolt, mijn promotor, voor de vrijheid die hij mij heeft gelaten bij
het onderzoek en het schrijven van dit proefschrift; op beslissende momenten stond hij
mij steeds terzijde.
- Prof.dr. B. van Rootselaar, voor zijn waardevolle bijdrage aan mijn vorming en belang-
stelling voor mijn werk.
- Dr.ir. F.A.M. de Haan, de energieke stimulator, Ir. J. Beek, Drs. W.H. van Riemsdijk,
Ir. M.G. Keizer en andere leden van de sectie Bodemverontreiniging, voor hun steun en
medewerking aan het onderzoek beschreven in dit proefschrift.
- Dr. I. Novozamsky en Ir. J.Ch. van Schouwenburg, voor hm adviezen op het gebied van de
(analytische) chemie.
- Prof.dr.ir. A. van Diest, voor het kritisch doorlezen van een deel van het manuscript.
- W.H. Frentz, voor zijn aandeel in het experimentele werk.
- Mej. D.J. Hoftijser, voor het, gedeeltelijk in de avonduren, uittypen van het omvang-
rijke manuscript.
- B.W. Matser, voor het snelle en keurige tekenwerk.
- Drs. A.A, Vijlbrief, Ir. J.M.C. Dirven en Ir. H.W.M. Kusters, voor hun bijdragen aan de
proeven.
- Ir, H.J. Frings, Direkteur, en Ir. A.R. van Liempt, Technisch Adviseur van de N.V.
Kempensche Zinkmaatschappij te Budel, voor de toestemming tot het nemen van bodemmonsters
op het bedrijfsterrein en voor de genoten gastvrijheid..
- Dr. M.J. Frissel, Ir. P. Poelstra, D.W. Bannink, W.A. van Lienden en andere medewerkers
van het Instituut voor Toepassing van Atoomenergie in de Landbouw te Wageningen, voor de
genoten gastvrijheid en de prettige samenwerking.
- Dr, H. Bosmans, verbonden aan de Katholieke Universiteit te Leuven, voor zijn belang-
stelling in dit werk en waardevolle opmerkingen.
- J.C. Rigg en R.J.P. Aalpol, redacteuren van het Pudoc te Wageningen, voor hun bijdrage
aan dit proefschrift.
- Dr.ir. N. van Breemen, voor zijn steun bij mijn eerste wankele schreden op het pad der
publicistische arbeid.
- Dr.ir. P.L.G. Vlek, voor de vele stimilerende discussies.

Tenslotte noem ik mijn moeder, zonder haar steun zowuden mijn studie en dit werk niet mo-
gelijk zijn geweest

Nuti, iubitelu meu scump §i draguf, ook voor jou wogen de laatste loodjes het zwaarst.



Curriculum vitae

De auteur werd geboren te Amsterdam op 24 oktober 1947, Na het behalen van het diplo-
ma Cymasium-g aan het Spinoza Lyceum te Amsterdam begon hij in 1960 zijn studie aan de
Landbouwhogeschool te Wageningen. Het eerste halfjaar van 1972 bracht hij zijn praktijk-
tijd door op het Instituut voor Toepassing van Atoomenergie in de Landbouw te Wageningen.
Begin 1973 volgde hij het college statistische thermodynamica bij de Vakgroep voor
Fysische Chemie van de Universiteit van Amsterdam. In juni 1973 studeerde hij (met lof)
af in de richting bodemkunde en bemestingsleer met als hoofdvakken bodemscheikunde en
bodematuurkunde, en wiskunde, en als bijvak statistische thermodynamica. In augustus
1973 trad hij voor een periode van 3 jaar als promotieassistent in dienst bij de afdeling
Landbouwscheikunde van de Landbouwhogeschool.



Samenvatting

Dit proefschrift beschrijft enkele aspecten van het gedrag van zware metalen in de
bodem. Onder zware metalen worden die metalen verstaan met een relatieve dichtheid groter
dan 5. Deze groep omvat zowel metalen die essentieel zijn -voor plant en dier, zoals Fe,
Mn, Cu, Zn, Mo en Co, de spooreleinenten, als metalen waarvan niet bekend is of ze van be-
lang zijn, zoals Hg, Cd en Pb.

De belangstelling voor de rol van zware metalen in de bodem kwam vroeger alleen van
de zijde van hen die zich bezighouden met de bodemvruchtbaarheid, aangezien tekorten aan
spoorelementen veel voorkomen in de landbouw. Meer recent ontstond belangstelling van de
zijde van de miliewwetenschappen, aangezien zware metalen ook schadelijke effecten kurmen
hebben op plant en dier als hun beschikbaarheid bepaalde drempelwaarden overschrijdt.

De oplosbaarheid in de bodem bepaalt in belangrijke mate de beweeglijkheid van zware
metalen in het milieu en hun beschikbaarheid voor de plant en speelt daarom een belang-
rijke rol zowel bij het optreden van gebreksverschijnselen als bij de eventuele nadelige
gevolgen van hoge gehalten in de bodem (bodemverontreiniging)}. De oplosbaarheid van zware
metalen in de bodem hangt af van de pH, redoxpotentiaal, textuur en minerale samenstelling
van de bodem, hoeveelheid en soort van organische verbindingen in de bodem en de bodem-
oplossing, onderlinge wisselwerking (concurrentie) tussen zware metalen, bodemtemperatuur,
het vochtgehalte en de microbiologische activiteit.

Deze studie richt zich op het gedrag van Zn, Cd, Pb, Cu, Mn en Fe in de bodem; de
resultaten kunnen bijdragen tot de kennis van de binding van zware metalen in de bodem
en dus tot meer begrip van de oplosbaarheid en de beweeglijkheid van deze elementen in
de bodem.

Transport en vastlegging van aware metalen tn de bodem

Transport van zware metalen in de bodem kan plaatsvinden (a) in opgeloste (< 0.45 um)
of gesuspendeerde (> 0.45 ym) vorm, door de bodemoplossing, door middel van diffusie, of
met de bewegende bodemoplossing mee; (b) door de plantewortel; en (¢) gehecht aan, of op-
genomen in (micro-)organismen. Alle metaalionen in de bodemoplossing gaan bindingen aan
met watermoleculen of andere liganden, waarvan vooral organische verbindingen, zoals
fulvo~ en humuszuren, van belang zijn voor zware metalen.

Of een opgelost of gesuspendeerd metaalion in oplossing blijft, hangt af van (a})
concentraties van het betrokken metaalion en van alle concurrerende ionen; (b) concentra-
ties van liganden, in het bijzonder organische verbindingen met chelaterende eigenschap-
pen; (c) pH, redoxpotentiaal en bodemtemperatuur; en (d) soort en aantal adsorptieplaat-
sen aan het oppervlak van de vaste fase. .

Processen die een rol kunnen spelen bij de verwijdering van zware metalen uh\gle

~

Vil



bodemoplossing zijn (a) opname in biologische systemen; (b) uitvlokken van gesuspendeerde
deeltjes; (c) precipitatie of coprecipitatie, bijvoorbeeld met fosfaten of ijzeroxiden;
(d) adsorptie; en (e) diffusie in een vaste fase (roosterpenetratie). Adsorptie kan
plaatsvinden door elektrostatische aantrekking, bijvoorbeeld van het ion-ion of het .ion-
multipool type, London-van der Waals aantrekking, waterstofbinding, codrdinatiebinding
(ligandenomwisseling) of mogelijk ook chemische binding (chemisorptie).

Adsorptie van ionen aan geladen oppervlakken en uitvlokking van gesuspendeerde stof
zijn waarschijnlijk het belangrijkst bij de initiéle vastlegging van opgeloste en gasus-
pendeerde zware metalen in de bodem. Microbiologische omzetting van organisch materiaal
kan leiden tot het weer vrijkomen van zware metalen. Op de lange duur kunnen zware meta-
len (a) specifiek adsorberen aan, of ingesloten worden in ijzer- of mangaanoxiden of an-
dere mineralen; (b) diffunderen in mineralen, zoals zeolieten, veldspaten en mogelijk
kleimineralen; of {c) stabiele precipitaten vormen, zoals bijvoorbeeld silicaten.

Gronden bij sinkfabrieken

De oplosbaarheid van zink in oppervlaktewater nabij een zinkfabriek bleek niet te
worden bepaald door hydroxiden, carbonaten en fosfaten: in niet-zuur water voldeed zink

aan de relatie
2(zn?") + (Y = (OH) + (HCO}) + 2(co§‘) (4-5)

waarbij de ronde haakjes de concentratie in mol/l aangeven.

De gehalten aan Zn en Cd waren hoog in de bovenste 10 cm van de bodem (2000 en 25
mg/kg) en in de vegetatie (2000-7000 en 20-40 mg/kg) 1 km ten noordoosten van een zink-
fabriek te Overpelt (Belgi&); de gehalten namen sterk af met de afstand tot de fabriek.
Bladeren van berken (Betula verrucosa) bevatten beduidend meer Zn en Cd dan van eiken
(Quercus robur) en esdoorns (Acer campestre). De gewichtsverhouding van In tot Cd in de
vegetatie was gemiddeld 125 en in de bodem was dit 75, hetgeen erop wijst dat In beter
wordt opgenomen door de plant dan Cd, of dat Cd beweeglijker is in de bodem dan In.

Gehalten aan zware metalen waren het hoogst in de bovenste 10 cm van de bedem,
zoals te verwachten valt bij aanrijking vanuit de lucht, en namen sterk af met de diepte.
De overeenkomst tussen de gehalten aan zware wetalen en het gloeiverlies (organische stof)
zou erop kunnen wijzen dat het adsorptiecomplex ten naaste bij verzadigd was met betrek-
king tot deze metalen. Onderlinge verschillen tussen de metaalgehalten als functie van de
diepte zouden een gevolg kunnen ziin van een veranderde samenstelling van de neerslag
vanuit de lucht of van verschillende beweeglijkheden van zware metalen in de bodem; daar-
bij zou de beweeglijkheid van Cd dan groter zijn dan die van Zn en Ph.

Resultaten van proeven met bodemmateriaal (Al horizon) verzameld op 1 km ten noord-
oosten van de zinkfabriek te Overpelt, wezen erop dat een deel van het zink in de bodem-
oplossing begeleid wordt door grote (> 48 ﬁ) organische verbindingen en dat de oplosbaar-
heid van zink in de bodem wordt bepaald door adsorptie-desorptie en niet door een oplos-
baarheidsprodukt van een zinkmateriaal.

Een betrouwbare schatting van de wateroplosbare fractie kan worden verkregen door

VIII



bodemmonsters in evenwicht te brengen met gedemineraliseerd water in verschillende ge-
wichtsverhoudingen en door de verandering in het metaalgehalte van de vaste fase te
extrapoleren naar een verhouding van oplossing tot vaste fase van nul. Schattingen op
deze wijze verkregen waren lager dan verkregen door percolatie van bodemmonsters.

Redoxpotentialen in met water verzadigde bodemmonsters bleken na ruim 2 maanden be-
paald te worden door reductie van limonitische ijzeroxiden, met een oplosbaarheidspro-
dukt tussen dat van hematiet en goethiet. De toename in cgncentratie van Cd, Zn, Mn en
Fe in de bodemoplossing was waarschijnlijk een gevolg van het vrijkomen van zware metalen
geadsorbeerd aan, of ingesloten in limonitische ijzeroxiden, en van desorptie van zware
metalen door Fe*, Het verdringend vermogen van Fe?* vas laag ten opzichte van andere
tweewaardige kationen, in het bijzonder Zn2+, in overeenstemming met de volgorde van
chelaatstabilitiet van deze kationen.

Wateroplosbare fracties van Zn, Cd, Mn en Fe in Overpelt-grond lagen rond 1% of la-
ger, terwijl ZIn en Cd voor ongeveer 70% in zoutextraheerbare vorm waren, maar Fe en Mn
voor minder dan 10%. Verdund zuur en Na-EDTA extraheerden bijna gelijke hoeveelheden ZIn
en Cd, maar Na~EDTA extraheerde beduidend meer Mn en Fe dan verdund zuur, hetgeen erop
zou kunhen wijzen dat Mn en Fe voorkomen als gemengde oxiden in een moleculaire verhou-
ding van Mn tot Fe van 0.14. Gewichtsfracties van Mn en Fe in gronden bij een zinkfabriek
te Budel-Dorplein leken eveneens samen te hangen, in het bijzonder nabij de grondwater-
spiegel. Zoutextraheerbare fracties van Zn, Cd en Pb waren hoog (50-60%) in deze gronden,
maar van Cu, Mn en Fe waren ze laag {< 10%). De zuurextraheerbare fractie van Cu was
hoger (40-60%) dan van Fe en Mn (< 10%), hetgeen erop zou kunnen wijzen dat Cu, in tegen-
stelling tot Fe en Mn, grotendeels gebonden is aan organische stof in de bodem.

Een grond langs de Geul

De Geul is een Kleine rivier die door de mijnstreek van La Calamine en Plombiéres
(Belgig&) lcopt, waar vroeger zink- en looderts werd gewommen, en Nederland binnenstroomt
in het zuiden van de provincie Limburg. De Geul voerde voorheen grote hoeveelheden Pb,
in en Cd af, in opgeloste vorm of, vooral bij hoog water, gehecht aan gesuspendeerd ma-
teriaal. Het water van de Geul was vermoedelijk enigszins zuur, zoals blijkt uit de af-
wezigheid van kalkhoudende sedimenten langs de Geul ten zuiden van de samenkomst met de
Sinselbeek. Dit zuur kwam waarschijnlijk vrij bij de oxidatieve verwering van sulfidische
ertsen, in het bijzonder pyriet en marcasiet, in het Belgische stroomgebied van de Geul.

De korrelgrootteverdeling van een grond langs de Geul verliep regelmatig met de
diepte en wees niet op discontinuiteiten in de afzetting van het bodemprofiel. De verde-
ling van de gewichtsfracties van Zn en Pb met de diepte in het profiel weerspiegelt waar-
schijnlijk de veranderende metaalgehalten van het gesuspendeerde materiaal dat door de
Geul is afgevoerd in de loop der tijd. De hoge gehalten aan Zn (3620 mg/kg) en Pb (1330
mg/kg} in de 70-20 cm laag van het profiel hangen vermoedelijk samen met de mijnbouwacti-
viteiten in de jaren 1840-7880, toen de mijnbouw op haar hoogtepunt was, terwijl de toe-
nemende metaalgehalten op 150-110 cm diepte wellicht de toename in mijnbouwactiviteit in
de 14e en 15e eeuw weerspiegelen toen de bronsindustrie in het nabijgelegen Aken tot
bloei kwam.
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Niet-beschikbare (residuaire en zuurextraheerbare) fracties van Zn en Pb waren hoog
(80-90%), mogelijk als gevolg van binding aan ijzeroxiden, of als gevolg van de aanwezig-
heid van stabiele mineralen, zeals silicaten of mogelijk sulfiden, aangevoerd door de
Geul vanuit het Belgische stroomgebied. Als gevolg van de hoge gehalten aan Zn en Pb wa-
ren de zoutextraheerbare (omwisselbare] fracties toch nog van kwantitatieve betekenis:
10-20% van de kationenomwisselcapaciteit op 10-20 cm diepte was bezet met ®* of Pb2+.

De toename in wateroplosbare en zoutextraheerbare fracties van In en Pb beneden de grond-
waterspiegel bevestigde het vermoeden dat Zn en Pb voor een deel gebonden waren aan ijzer-
oxiden.

Vicetvelden van de gemeente Tilburg

Gronden in het oudste (50 jaar) gedeelte van het vlceiveldencomplex van de gemeante
Tilburg werden bemonsterd en van deze monsters werden de dichtheid, het vochtgehalte, de
gehalten aan In, Cu, Pb, Mn en Fe, en het gloeiverlies bepaald. Eén cyclus van bevloeiing
met rioolwater werd in zijn geheel bijgewoond en gedurende 108 uur werden Tiocol- en
draineerwater regelmatig bemonsterd, gefiltreerd over een 0,45 pm-membraanfilter en ge-
analyseerd op opgeloste en gesuspendeerde vormen van Zn, Cu, Fe en Mn.

De afvoersnelheid van het draineerwater, gemeten bij de uitlaten van de draineer-
buizen, en de variatie in pH en chloorconcentratie in het draineerwater als functie van
de tijd na het begin van de bevloeiing (doorbraakcurve), toonden aan dat menging met
capillair regenwater en grondwater van geringe betekenis was en dat het meeste draineer-
water inderdaad gezuiverd ricolwater was. Gedurende perioden van herverdeling van water
in de bodem kan mobilisatie van zware metalen optreden, misschien als gevolg van de af-
braak van organische stof. Dit leidt tot een duidelijke 'piek' in het begin van de door-
braakcurven van de (gesuspendeerde) zware metalen in het effluent van de draineerbuizen.

Vergelijking van de concentraties van metalen in riocl- en draineerwater toonde aan
dat de capaciteit van de bodem om metalen te verwijderen uit het rioolwater afnam in de
volgorde Fe (98%), Mn (92%), Zn (83%), Cu (55%), waarbij de door de bodem verwijderde
fracties tussen haakjes zijn gegeven., Vanwege zijn grote affiniteit tot organische ligan-
den kan Cu voor een deel voorkomen als ongeladen of negatief geladen complexen, hetgeen
misschien de lage capaciteit van de bodem om Cu te verwijderen zou kumnen verklaren.

De totale hoeveelheden zware metalen die door de bodem zijn verwijderd in de loop
van 50 jaar werden geschat aan de hand van metaalgehalten in de bodem en van metaalcon-
centraties in riool- en draineerwater. De schattingen stemden redelijk goed overeen voor
in, Mn en Fe, terwijl de gegevens voor Cu erop wezen dat de capaciteit van de bodem om
Cu te verwijderen vroeger groter was dan tegenwoordig.

Tonemitaseling en selectiviteit

De thermodynamische evenwichtsconstante voor een homovalente (A/B) omwisselreactie,

Kle’ wordt ingevoerd en een omwisselvergelijking wordt afgeleid:

CRENIS WHSCREN (24)




Het opnemen van de verhouding van de activiteitscoéfficiénten van de ionen in de geadsor-
beerde fase en in de oplossing in KK/B’ leidt tot een selectiviteitsco&fficiént, KA/B,
die gewoonlijk wordt gebruikt om selectiviteit tussen ionen weer te geven en te meten.

De adsorptie van ionen aan een vast oppervlak wordt beschreven aan de hand van
elektrostatische wisselwerking tussen het ion en het oplosmiddel en het ion en de vaste
fase. Dicht bij het adsorberend. oppervlak is het elektrische veld niet uniform, vanwege
de aamwezigheid van discrete adsorptieplaatsen, en de veldsterkte kan hier zeer groot
zijn. De di#lektrische constante van water, ongeveer 80 in de vrije oplossing, kan afne-
men tot 6ngeveer 6 in het geval van volledige elektrische verzadiging. Bij grote elek-
trische veldsterkten zijn de meeste ionen geadsorbeerd "in een Sternlaag en kleine ver-
schillen in evenwichtsafstand tot het adsorberend oppervlak, bijvoorbeeld als gevolg van
verschillen in hydratatiewarmte of polarizeerbaarheid, kunnen aanleiding geven tot aan-
zienlijke selectiviteit tussen ionen.

Ionerwisseling an adsorptievergelifkingen

De theorie van de binaire mengsels met een energie van menging ongelijk aan nul
(reguliere mengsels) wordt toegepast op ionenwisseling om uitdrukkingen te verkrijgen
voor de verhouding van de activiteitsco&fficiénten van ionen A en B in de geadsorbeerde
fase, fA/fB. Hierbij wordt ervan uitgegaan dat tweewaardige ionen twee aangrenzende
adsorptieplaatsen tegelijk bezetten op een regelmatig twee-dimensionaal rooster. Verschei-
dene benaderingen voor EA/?B worden afgeleid van de exacte formules voor het reguliere
mengsel door Guggenheim (1945). Deze vergelijkingen bieden de mogelijkheid om energie
(en epmtropie) van menging op te nemen in omwisselvergelijkingen. De theorie van de regu-
liere mengsels toepepast op ionen kan van belang zijn voor mengsels van vaste stoffen,

zoals van CaC0, en ZnCO, aan het oppervlak van calciet, en voor gelokaliseerde adsorptie

3
(in een Sternlaag), bijvoorbeeld van zware metalen op oxideoppervlakken.

De Langmuirvergelijking
q-= qmach/(1 + Kc) (55)

wordt beschreven, en de invlced van een kleine hoeveelheid opgeloste stof, die niet aan
de adsorptiereactie deelneemt, en van cen variabele adsorptiecoéfficiént (X) worden be-
discussieerd. Het Langmuir-adsorptiemodel is niet van toepassing op icnenwisseling in
gronden, maar (55} kan worden afgeleid als een benadering voor gewone omwisselvergelij-
kingen (24). '

De Freundlich-adsorptievergelijking

q- ke!/n (65)
en de Rothmmd-Xornfeld-vergelijking
_ 1/n
a,/ag = kic,/cp) (71)
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die kan worden beschouwd als een vorm van (65) die van toepassing is op ionenwisseling,
worden ingevoerd en (71) wordt afgeleid als een benadering voor omwisselvergelijkingen
gebaseerd op de theorie van de reguliere mengsels. Een energie van menging ongelijk aan
nul kan een gevelg zijn van heterogeniteit van de adsorptieplaatsen in de bodem, maar de
theorie van de reguliere mengsels neemt deze heterogeniteit, die karakteristiek is voor
de bodem, niet expliciet in beschouwing.

Twee-plaatsen— en twee-soorten-modellen

Ionenwisseling in gronden kan worden beschreven met behulp van 'twee-plaatsen'- en
'twee-soorten'-modellen. Een twee-plaatsen-model beschrijft een systeem bestaande udt
twee soorten kationen en twee soorten adsorptieplaatsen: hoge-selectiviteitsplaatsen die
selectief zijn voor &én van beide kationen en lage-selectiviteitsplaatsen die dit niet
zijn.

Fen 'gemiddelde’ selectiviteitscoéffici®nt voor een A/B-omwisselreactie in een
twee-plaatsen-systeem wordt als volgt gedefinieerd

Ka = (CB/CA)ZquE(Qi - qi) (87)

en er wordt aangetoond dat }(a afneemt met toenemende bezetting van het adsorberend epper-
vlak door het 'geprefereerde’ ion. De Rothmmd-Kornfeld- en Freundlich-vergelijkingen

worden beide gekarakteriseerd door een afnemende adsorptiewarmte bij toenemende bezefting
door het geprefereerde ion en kumnen worden afgeleid als benaderingen uit het twee-plaat-
sen-model. Er wordt aangetoond dat de coéfficiénten % en n in {65) en (71) een aanwkjzing
kunnen vormen voor de fractionele hoeveelheid hoge-selectiviteitsplaatsen en voor de ver-
houding van de selectiviteitscoéfficiénten voor hoge- en lage-selectiviteitsplaatsen.

Een twee-soorten-model beschrijft een systeem bestaande uit twee soorten katiomen,
waarvan er &één stabiele complexen vormt met een ligand in oplossing en bestaande uit ad-
sorptieplaatsen die niet selectief zijn voor &&n van beide kationen maar wel voor de ge-
ligandeerde complexen. De gemiddelde selectiviteitscoéffici#nt voor dit systeem neemt af
met toenemende bezetting van het oppervlak door het complexvormende kation, evenals in
het twee-plaatsen-model. Het twee-soorten-model is dan ook in verschijningsvorm niet of
moeilijk te onderscheiden van het twee-plaatsen-model, en (65) en (71) kumnen ook worden
afgeleid als benadering uit het twee-soorten-model. Kationen van zware metalen kumnen
bindingen aangaan met ongeladen liganden, zoals thio-urea of ethyleendiamine, of met ge-
laden liganden. Als tweewaardige kationen bindingen aangaan met monovalente anionen, zo-
als het glycine-ion, lijkt de ionenwisseling niet langer equivalent: de hoeveelheid
kationen die uit de oplossing verdwijnt verschilt van de hoeveelheid kationen die door
de vaste fase wordt afgegeven.

De adsorptie van hydrolyseprodukien zou ook aanleiding kumnen geven tot een schijn-
bare superequivalente adsorptie van kationen. De mogelijke rol van hydrolyse bij de ad-
sorptie van zware metalen in de bodem is nog onderwerp van discussie, aangezien het dik-
wijls moeilijk is om onderscheid te maken tussen desorptie van pi‘otonen bij adsorptie van
metalen en adsorptie van eerste hydrolyseprodukten, of een combinatie van beide processen.
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In elektrische velden van hoge intensiteit kan de adsorptie van hydrolysepredukten ener-
getisch gunstiger zijn dan van de niet-gehydrolyseerde kationen als gevolg van de lagere
adsorptiewarmte van de hydrolyseprodukten.

Selectieve adsorptie van hydrolyseprodukten kan aanleiding geven tot een schijnbare
betrekking tussen de pH en de logaritme van de concentratie van het zware metaal, c, .,

2pH +n log Cpy = Constant (122}

we;arin n een functie is van de begin-pH en de buffercapaciteit van het systeem. De
coéffici#nt n is gelijk aan 1 als, bij gelijkblijvende ionensterkte, de oplosbaarheid van
zware metalen bepaald wordt door hydroxiden, carbonaten of silicaten, in evenwicht met
€0, in de atmosfeer of vast §i0,. _

Ben aantal gepubliceerde metingen die betrekking hebben op de adsorptie van zware
metalen worden geinterpreteerd met behulp van de modellen die in deze studie zijn afge-
leid. Hierbij blijkt dat de selectiviteitscoé&fficiénten die de omwisseling tussen zware
metalen en alkali- of aardalkalimetalen beschrijven, over het algemeen hoog zijn bij lage
bezetting door zware metalen of bij een hoge pH, en afnemen met toenemende bezetting door
zware metalen of bij een afnemende pH tot waarden van circa 1.

Omuiaselproeven

Ben experimentele werkwijze wordt beschreven, die het mogelijk maakt een voliedige
omwisselisotherm te bepalen aan &én grondmonster, door het monster herhaaldelijk in even-
wicht te brengen met toenemende concentraties van het vereiste kation. Omwisselisothermen

2+ aan Grundiet en voor Caz+, Zn2+, Cd2+, Cu.2+ en Pb2+ aan

werden bepaald voor ¢a®* en n
Winsum-kleigrond.

De adsorptie van component M aan een vaste fase werd gemeten als verlies van M uit
de oplossing, en desorptie van component M' als de hoeveelheid afgegeven door die vaste
fase, d.w.z. als de toename van M" in de oplossing. Omwisselisothermen waren niet een-
duidig bepaald aangezien de 'verlies'- (adsorptie-) en 'toename'- (desorptie-)curven niet
altijd samenvielen over het gehele omwisseltraject, hetgeen erop wees dat zware metalen
betrokken waren in verschillende reacties: (a} gewone ionenwisseling, {b) specifieke
ionenwisseling, en (c) superequivalente of 'overmaat'-adsorptie.

Ionenwisseling wordt gekemmerkt door het vrijkomen van equivalente hoeveelheden
ionen bij adsorptie van ionen. Gewone (of: niet-specifieke of niet-selectieve) ionen-
wisseling heeft betrekking op selectiviteitscoéfficiénten van circa 1, en specifieke {of:
selectieve) ionenwisseling op selectiviteitscoéfficiénten van circa 10 of groter. Super-
equivalente of overmaatadsorptie wordt gekemmerkt door het vrijkomen van minder dan
equivalente hoeveelheden ionen bij adsorptie van ionen.

2+, % en cu?* praktisch op voet van gelijkheid wed-

De resultaten tonen aan dat ZIn
ijveren om het grootste deel van de adsorptieplaatsen in Winsum-grond, terwijl Pb2* een
factor 2-3 wordt geprefereerd boven Ca2+, mogelijk als gevolg van de kleinere gehydra-
teerde straal van Pb%* in waterige oplossing. Adsorptie-desorptie hysterese, mogelijk als

gevolg van herrangschikking van ionen in de geadsorbeerde fase of door condensatie van
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homoione kleiplaatjes, werd gevonden voor omwisseling van P2 en cu?* tegen ca?*.

Fr waren aanwijzingen dat ca?* (en Mg2+) ook voorkwam in specifick geadsorbearde
vorm in Winsum-grond, aangezien de onbehandelde grond een hoeveelheid zuurextrahesrbaar
calcium bevatte die niet kon worden toegeschreven aan calciet of apatiet (of dolomiet),
en omdat bijna equivalente hoeveelheden ca®t (en Mg2+] vrijkwamen bij de specifieke ad-
sorptie van zware metalen. Maar er waren geen aanwijzingen dat calcium betrokken zou zijn
in specifieke interacties tijdens de experimenten.

Gedrag van de pH

De pH van de grondsuspensies nam af bij de adsorptie van ionen van zware metalen aan
hemoione Ca2+-gr0nd, maar bleef vrijwel constant bij adsorptie van ca?* aan grondem bezet
met ionen van zware metalen. Dit kon niet worden verklaard door de invloced van de toene-
mende zoutconcentratie op de pH ('zout-effect'}.

De betrekking

2pH+ log hM =X (145)

gold zowel voor Zn en Cd waar de constante lag tussen 8 en 9, als voor Cu en Pb waar de
constante lager was: 6-7. De resultaten van experimenten bij gelijkblijvende zoutconcen-
tratie toonden aan dat (145) ook na een periode van 1-2 maanden gold voor Zn (K = 8,9)
en Cu (K = 6,8). De geldigheid van (145) wijst erop dat een neerslag de pH bepaalt, maar
de aanwezigheid van hydroxiden, carbonaten en silicaten (en ook fosfaten} bleek onwaar-
schijnlijk te zijn onder de omstandigheden van de experimenten. Daarom wordt veronder-
steld dat de verlaging van de pH een gevolg was van de desorptie van protonen of speci-
fieke adsorptie van hydrolyseprodukten, of van de vorming van een 'oppervlakteneerslag'
van hydroxiden of mogelijk ook silicaten. Een oppervlakteneerslag zou de pH kunnen bepa-
len als functie van de activiteit van de ionen van zware metalen in oplossing.

Uit de resultaten van adsorptieproeven bij gelijkblijvende pH (pH 7} bleek dat de
hoeveelheid H' (m01/1) die vrijkwam bij adsorptie van In, gedeeld door de hoeveelheid
specifiek geadsorbeerde Zn (mol/1), toenam van ongeveer 1 bij lage bezetting met In, tot
ongeveer Z met toenemende bezetting. Maar de adsorptie bij pH 7 behoeft niet gelijk te
zijn aan die bij lagere pH, bijvoorbeeld doordat hydrolyse en de vorming van ongeladen
opervlaktecomplexen kan worden bevoordeeld bij pH 7.

Toediening van equivalente hoeveelheden n?* of H' aan suspensies van Winsum-grond
had hetzelfde effect op de pH tot 30-40 peq/g, terwijl Cu?* en H' hetzelfde effect op de
pH hadden tot 40-50 peq/g. Deze resultaten wijzen erop dat H+, Cu2+ en Zn2+ wedijveren
om dezelfde adsorptieplaatsen, die waarschijnlijk ongeveer 25% van de totale kationenom-
wisselcapaciteit uitmaken. Wanneer de adsorptieplaatsen bezet zijn met specifiek geadsor-
beerde zware metalen kunnen ze ontcegankelijk zijn voor H+, tot de pH laag genoceg is voor
H" om doeltreffend te kunnen wedijveren met de zware metalen om deze plaatsen. De afname
van de pH kan dus veroorzaakt worden door een relatief kleine hoeveelheid H+, die is vrij-
gekomen bij de adsorptie van zware metalen, als gevolg van de verminderde buffercapaci-
tiet van de grond.
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Specifiake ionemrisseling en cvermactadsorptie

Specifieke ionenwisseling van ionen van zware metalen aan Winsum-grond (a) trad op
bij lage bezetting door zware metalen, hetgeen aanleiding gaf tot een 'Freundlich'-gedrag;
(b) was een snel proces, aangezien schudtijden van een paar uur tot verscheidene weken
geen invloed hadden op de totale hoeveelheden geadsorbeerd; {c) ging pepaard met een da-
ling van de pH, die groter was voor Pb en Cu dan voor Zn en Cd; (d} leek omkeerbaar te
zijn voor zware metalen onderling, zoals bleek uit de resultaten van Zn-Cd omwisseling.

De totale hoeveelheden specifiek geadsorbeerde zware metalen en de selectiviteitscoéffi-
ciénten voor de specifieke omwisselreacties namen toe in de reeks

Cd < Zn < Cu < Pb

Overmaatadsorptie van zware metalen leek te worden begunstigd door lage pH en hoge
concentratie van zware metalen, en nam toe met de tijd tot een maximum. Specifiek gead~
sorbeerde en in overmaat geadsorbeerde zware metalen konden niet worden verdrongen met
C32+, maar wel met verdund zuur.

Hydroxylgroepen in organische stof of aan het oppervlak van mineralen lamnen een be-
langrijke rol spelen bij de specifieke interacties van zware metalen in suspensies van
Winsum-grond. Drie typen van associatie van tweewaardige kationen (M2+) en opperviakte-
hydrexylgroepen (Surf-CH) zijn denkbaar bij hoge pH

Surf-07 (IM2) (158)
vwaar de ronde haakjes aangeven dat de adsorptie in een diffuse laag plaatsvindt, en

Surf—OéM (156)
of

Surf-0MOH (157)

waar adsorptie plaatsvindt in een Sternlaag. Bij lage pH vindt de adsorptie waarschijn~
1ijk geheel plaats in een Sternlaag ‘

Surf-om” (158)

hetgeen zou leiden tot een toename van de anionenomwisselcapaciteit. Het type associatie
kan afhangen van (a) ruimtelijke factoren, (b) aantal hydroxylgroepen per eenheid opper-
vlak van het adsorbens, (c) ladingsnulpunt van de hydroxylgroepen, (d) di&lektrische con-
stanten van de vaste fase en de oplossing, (e) de pH van de oplossing, en (f) de affini-
teit van het kation voor een oppervlaktegroep. Deze affiniteiten blijken de reeks van de
eerste hydrolyseconstanten van de ionen van zware metalen te volgen, hetgeen erop zou

kurnen wijzen dat de ionen hydrolyseren bij adsorptie om hun lading te verlagen en dus
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hun hydratatiewarmte te verlagen.

Specifieke ionenwisseling van zware metalen in Winsum-grond en de daling van de pH
die daarmee gepaard gaat, kan worden toegeschreven aan specifieke adsorptie van ionen van
zware metalen of eerste hydrolyseprodukten aan oppervlakte-hydroxylgroepen. Het tweede
type adsorptie zou ook de schijnbare correlatie kumnen verklaren tussen de selectiviteits-
coéfficiénten en de eerste hydrolyseconstanten.

Overmaatadsorptie kan een gevolg zijn van de vorming van monovalente oppervlakte-
complexen (158), en indien dat het geval zou zijn, zouden overmaatadsorptie en specificke
omwisseling nauw verbonden verschijnselen zijn. Overmaatadsorptie zou ook veroorzaakt
lamnen worden door de vorming van tweewaardige oppervlaktecomplexen, vermoedelijk op een
ander socort oppervlak (Surfa)

surf _-ORM’>*
Een ligandenomwisselreactie tussen een oppervlakte-hydroxylgroep en een watermelecuunl
uit de binnenste hydratatiemantel van een ion van een zwaar metaal kan als volgt voorge-
steld worden
Surf -OH + M(ILOY2* + Surf -OMM(H.0)2* + H.O (173}
a 27’6 + a 2775 2 .
mogelijk gevolgd door hydrolyse of de vorming van een oppervlakteneerslag

Surf -0HM(1,0) , (1), (175)

hetgeen een verklaring zou kmnen zijn voor de geldigheid van (145) bij adsorptie van

zware metalen in Winsum-suspensies.,

XVI



Contents

1 Imtroduciion 1
2 Transport and accunulation of heavy metals in eoils 5
2.1 Transport of heavy metals in soils 5
2.2 Removal of heavy metals from solution 3
2.2.1 Coagulation of suspended particles 9

2.2.2 Precipitation or coprecipitation 9

2.2.3 Adsorption 10

2.2.4 Solid-state diffusion 13

3 Swrvey of soils with raised contents of heavy metals 15
3.1 Introduction 15
3.2 Materials and methods i6
3.3 Scils near zinc smelters 17
3.3.1 Zinc in surface waters around zinc smelters 17

3.3.2 Heavy metals in scils and vegetation at Overpelt 20

3.3.3 Experiments with Overpelt scil 24

3.3.4 Extraction of heavy metals from Overpelt soil 27

3.3.5 Heavy metals in Budel soils 29

3.4 A soil along a river discharging mining wastes 33
3.4.1 The River Geul 33

3.4.2 Metal contents of the Geul 33

3.4.3 Zinc and lead in a soil along the Geul 36

3.4.4 Extraction of heavy metals 40

3.5 Disposal of sewage on land 43
3.5.1 Sewage farm near Tilburg 43

3.5.2 So0il analysis 45

3.5.3 Experimental 16

3.5.4 Breakthrough curves of chlorides and pH 47

3.5.5 Heavy metals in sewage and drainage water 50

4 Theoretical , 55
4,1 Introduction 55
4.2 Ion exchange 56
4,2.1 Thermodynamic equilibrium constant and ion-exchange eguations 56

4.2.2 Changes in chemical potential upon exchange adsorption 59

4.2.3 Theory of solid solutions applied to ion exchange 62

XVII



4.3 Langmuir adsorption equation 69
4.4 Freundlich and Rothmund-Kornfeld adsorption equations 71
4.4.1 Freundlich adsorption eguation 71
4.4.2 Rotlmmnd-Kornfeld adsorption equation 72
4.4.3 Derivation of the Rothmund-Kornfeld equation from the regular
solid solution model 73
4.5 Heterogeneity 78
4.6 Two-site model 79
4,7 Two-species model 87
4.7.1 Uncharged ligands 87
4,7.2 Monovalent ligands 89
4,7.3 Possible role of hydrolysis 90
4.7.4 Specific adsorption of hydrolysis products 92
4.7.5 Precipitation and ion exchange 97
4.8 Survey of published measurements 97
5 Catton-exchange experiments 108
5.1 Introduction 108
5.2 Materials and methods 109
5.2.1 Soil materials 109
5.2.2 Experimental procedure 109
5.2.3 Calculaticn procedure 110
5.2.4 Adsorption experiments 11
5.2.5 Analytical conditions 112
5.3 Treatment of experimental data 113
5.4 Regular icn exchange 120
5.5 Freundlich behaviour 125
5.6 Behaviour of pH 127
5.7 Precipitation of heavy metals 134
5.8 Specific adsorption 137
5.8.1 General 137
5.8.2 Specific exchange adsorption 138
5.8.3 Apparent excess adsorption 4
5.9 Zinc adsorption at constant pH 143
5.10 Adsorption at constant salt concentration 145
5.11 Summary of specific interactions 154
Summary and conclugions 157
References 167

XvIIl



1 Introduction

The growing concern ahout the guality of the natural enviromment has stimulated an
increasing interest in the occurrence and behaviour of heavy metals in soils and natural
waters. The group ot metals referred to collectively as 'heavy' metals includes all
metals with a specific gravity (relative mass density) greater than 5. Alkali and
alkaline earth metals fall outside this group (Weast, 1972). This study concentrated on
Zn (80 ppm), Cd (0.2 ppm), Cu (70 ppm}, Pb (16 ppm), Mn (0.7%) and Fe [5.0%), where the
average mass fractions of the elements in the earth's crust from Goldschmidt (1954}
are given in parenthesis. Thus Zn, Cu, Pb, and especially Cd, are trace constituents of
most natural soils.

Historically, the interest in a mumber of heavy metals stems from soil fertility.
Traces of Fe, Mn, Cu, In, Mo, and possibly Co, are known to be essential to plants, and
also to man and animals. These elements are generally called micronutrients or trace
elements, because of the small amounts in which they are required by plants. The group
of trace elements includes also elements that are no trace constituents of soils, for
example Fe, which is a major constituent of most scils. Other trace elements, which do
not belong tc the heavy metals, are B, C1 and Na. The role of trace elements in soils
and agriculture was recently reviewed by Lisk (1972) and Sillanp3i (1972).

Iron ranks fourth in abundance (5.0%) among the elements in the earth's crust, after
0 (46.6%), Si (27.7%), and Al (8.1%). But owing to its low solubility in aerated soils,
its plant-availability is very low. Iron is essential to photosynthesis, since it is a
compenent of chiorophyll.

Manganese has a very low solubility in non-acid aerated soils and plays a role in
photosynthesis. It is a constituent of several enzymes that function in respiration.
Among cereals, oats probably are the most sensitive to deficiency, often called
‘grey speck' disease, after its symptoms.

Copper and zinc are also essential to nlants, through the role they play in enzymic
processes. In the Netherlands, copper deficiency became known as 'reclamation' disease
(Du: ontginningsziekte}. Molybdemum is essential to nitrogen fixing bacteria and hence
to leguminous crops. Cobalt is also required for nitrogen fixation, since it is a compo-
nent of vitamin B,

The detection of trace element problems in soils is often difficult, because of the
resemblance of a mumber of deficiency symptoms, the large number of trace elements in
soils, the complicated interactions (antagonisms) between the different elements, the
different mechanisms of uptake (or exclusion) by plant rcots, and the complicated role
these elements play in physiclogical processes. Hidden trace element deficiencies are
probably far more widespread than is generally estimated (Sillanpd#, 1972).

Bven in the most serious deficiency, the total amounts of micronutrients in soil



generally far exceed the requirements of crops. But these elements are not availableé to
the plant, because they are constituents of stable minerals, occluded by iron or manga-
nese oxides, or specifically adsorbed by solid constituents of soil, including organic
matter. The availability of trace elements is dependent on pH, redox potential, soil
texture, mineral composition of the soil, amount and type of organic compounds in soi}
and the soil solution, competitive interactions between trace elements, soil tempera-
ture, moisture content, and microbiological activity.

All trace elements may have adverse effects on plants, if their availability in
soils exceeds certain thresholds, which differ according to species of plant, soil and
weather. Certain heavy metals, such as Hg, Pb, and Cd, which are probably not essenﬁial
to plants or animals, are known to be hazardous to health, even at low concentratiods.

The events at Minamata (Japan) in the 1950s showed the deleterious effect of Hg on
human health. More than a hundred persens were seriously, about half of them fatally,
affected by a diet consisting largely of shellfish caught in Minamata Bay, whose Hg:
contents were high because of discharge of waste Hg by a plastics factory.

In the early 1960s environmental Cd contamination was established as the cause of a
bone disease (Itai-Itai disease) in Fuchu and other rural areas in Japan. The Cd had
been taken up by rice grown on fields irrigated with Cd polluted water from rivers
discharging mining wastes.

The events at Minamata and the Itai-Itai disease are rather exceptional, since
acute poisoning by heavy metals is rare. Chronic exposure to raised levels of heavy
metals in air, water and food is far more common, and may also harm human health. However,
the possible (subclinical) effects of chronic exposure to raised levels of heavy metals
are difficult to diagnose and still subject to discussion. The role played by Pb, Hg and
Cd as envirormental contaminants was reviewed extensively by Lagerwerff (1972).

Although the problem of heavy metals in soils is still largely one of deficiency,

" the present study pays particular attention to soils with relatively high amounts of
heavy metals, since little research has been done on such soils in the Netherlands.
Soils along highways, soils treated with certain types of sewage sludges, fertilizers
(lime or phosphates), pesticides, fungicides or manure, or soils irrigated with contami-
nated water, and soils near mining or industrial centres, may all have raised contents
of heavy metals. High contents of heavy metals in soils represent an environmental
hazard since these metals may affect plants growing on these soils, and thus may reach
man or animals. Surface contamination of crops by heavy metals, for example by sprin-
kling irrigation of sewage sludge, constitutes a source of direct contamination that
becomes increasingly important.

As long as heavy metals remain tightly bound to solid soil constituents, and
available contents remain low, there will generally be little effect on the environment.
Grazing animals may ingest some soil particles with high contents of heavy metals,
plants may take up some metals by direct contact between roots and solid soil constipu-
ents, and wind or water may transport secil particles to adjacent agricultural land,
where the particles may become adhered to crops. Scil particles may also be transported
to surface waters, where metals, associated with these particles, may become mobilized.

When soil conditions change in such a way that heavy metals go into solution, the



raised heavy metal contents of soils impose a direct environmental hazard. The increasing
availability of heavy metals in scil may then have adverse effects on plant growth. In
addition, heavy metals may leach down to groundwater or to surface water, and hence reach
man and animals through the drinking water. The hazard of a certain metal in a soil to
plants growing on that soil depends on (a) plant species, (b) chemical form of the ele-
ment in that soil, (c) occurrence of other elements, notably competing heavy metals, and
of complexing ligands, and adsorption sites associated with the solid phase, (d) amount
available in the soil, and (e) soil and weather conditions.

As in mii:ronutrient deficiency, the problem of soil pollution, or contamination, by
heavy metals is also complicated by the lack of simple corrélation between the total
amount of heavy metals in a soil and the possible adverse effects of heavy metals to
plants growing on that soil, or the possible contamination of groundwater. Thus the
environmental effects of heavy metals are governed by their mobility. The solubility
relationships of heavy metals in soils play a major role in the mobility of these elements
in the environment,

Under certain conditions, the solubility of heavy metals in soil may increase sig-
nificantly. For example, a lowering of the pH of a soil may increase the solubility of
heavy metals. Waterlogging of soils, followed by reduction, may increase solubility of
Mn and Fe, and hence of all metals associated with manganic and ferric oxides under
aerobic conditions (Jenne, 1968). Microbial decomposition of organic materials added to
a soil, may result in the release of organic compounds that may complex with and dissolve
heavy metals and hence increase the availability of these metals to plants, and possibly
the amount of metais that reach the groundwater. Interactions of heavy metals in soils,
in particular precipitation and adsorption reactions, have to be understood, before a
prediction can be made on the effect of changing soil conditions on the mobility of heavy
‘metals in the enviromment.

The chemistry of Fe and Mn in soils is rather involved, in particular the redox
equilibria (Mulder, 1975). The behaviour of Hg in the environment was recently discussed
by Frissel & Poelstra (1975), whereas the methylation of Hg was reviewed by Lexmond et
al. (1976). The chemistry and the specific adsorption of Mo in Colorado soils were
studied by Vlek (1575). The mechanisms of transport and accumlation of heavy metals in
so0ils were summarized by Harmsen (1975).

In this study, I ecxamined the behaviour of heavy metals in soils (a) through chemi-
cal extraction and total analysis of in, Cd, Pb, Cu, Mn and Fe in soils collected near
zinc smelters, along a river discharging mining wastes, and at a sewage disposal farm,
{b) through the development of models to describe the adsorption of heavy metals in soils,
and {¢) through exchange adsorption studies of Zn, Cd, Cu and Pb in clay soils. This
group of heavy metals includes important micromutrients (Zn, Cu, Mn and Fe) and environ-
mental contaminants (Pb and Cd). Fe and Mn were included in the 'field' research, but
not in the adsorption experiments, since the solubility of Mn and Fe in aerated soils is
very low.

The results of the present study may contribute to the knowledge of the binding of
heavy metals in soils, and hence to the understanding of the factors that determine the
mobility of these elements in scils. ‘The adsorpticn and ion-exchange models developed in



this study, may be helpful in predicting the possible effects of the addition Jf heavy
metals or other elements to soils, and the effects of changing soil conditions on the
mobility of heavy metals in soils.



2 Transport and accumulation of heavy metals in soils

An effective control of heavy metals in the environment is not possible without an
understanding of the factors determining the mobility of heavy metals in soils. The
transport and immobilization (retention) processes governing the behaviour of heavy metals
in soils are not essentially different from those governing the behaviour of other
cations. But heavy metals often occur in low concentrations in soils, they form stable
complexes with a large number of (organic) ligands and they enter in specific adsorption
reactions more readily than alkali and alkaline earth metals.

This review will give a brief outline of transpert and immobilization processes in-
volving heavy metals in soils. I have tried to avoid duplication of existing reviews on
the same subject {e.g. Mitchell, 1955; Hodgson, 1963; Jenne, 1968, Sillanpdi, 1972),
although some overlap is inevitable, This review concentrates on some of the most impor-
tant heavy metals: Zn, Cd, Ni, Co, Cu, Pb, Fe and Mn, of which Cd and Pb are the most
hazardous to human health; Fe and Mn are included because they may markedly influence the
availability of other heavy metals through surface sorption and occlusien (Jenne, 1968).

2.1 TRANSPQRT OF HEAVY METALS IN SOILS

Transport of heavy metals in soils may occur (1) in dissolved or suspended form, (2)
through plant roots, and (3) associated with soil (micro-)organisms. Transport of dis-
solved compounds may take place through the scil solution (diffusion) or with the moving
soil solution (mass flow or convection). Leaching of clay and organic matter results in
the migration of all the metals that are associated with these particlesi Transport of
volat;ieﬁcompounds through the gas phase may occur occasionally (e.g. dimethylmercury)
but will be of minor importance for the metals under consideration. Transport through the
solid phase is unlikely. Moreover, solid state diffusion or lattice penetration is a
bonding mechanism rather than a fféﬁspéft'mééhéﬁi;h. Ton uptéke by plant roots may_-w
depleE; the subsurface horizon and enrich the surface horizon by decay of leaves. That
process is referred to as biological enrichment of the top soil and has been observed for
Cu, Pb, and In (Mitchell, 1955). Heavy metals may become incorporated in or sorbed on
micro~organisms, which in turn may contribute to the transport of the associated metals.
Earthworms and other macro-organisms may help to translocate heavy metals by mechani-
cal (or 'biological'} mixing of the soil or by incorporating metals in their tissues.
Although transport through plant roots and transport associated with organisms may be
important under certain conditions, attention-will be focussed here on transport through
the 1iquid phase, since the majority of the metals enter the soil in dissolved or sus-
pended form and virtually all interactions between heavy metals and solid constituents
of soii occur at the solid liquid interface.



All metal ions in aqueous solution do coordinate with water molecules, but in the

presence of su1tab1e ligands, one or more water molecules in the inner coord1nat10n sphere

e —

(prlmary hydratlon sheath) of the aquo ion may be replaced by one or more ligands. Thls
process is referred to as complex formation and differs from 'ion pair’ formatlon 1n_that,
the metal 1on_and the ligand both retain their primary hydration sheath in an ion palr.

The 11gands surroundlng a metal cation in a metal ligand complex do create an elect::Lk

Static f1e1d,around the central ion, which may produce an additional bonding effect, the
'11gand field stabilization energy (Cotton, 1964). The stability constants of metal-ion
complexes are tabulated extensively by Sillen & Martell (1964, 1971}.

One of the most important inorganic ligands in natural waters, apart from HZO itself,
is OH . The hydrolysis reaction can be described either as the proton transfer from a
hydrated metal ion to the surrounding water or as the coordination of the metal ion with
one or more hydroxyl groups. Most cations of heavy metals hydrolyse quite readily im
aqueous solutions and many polynuclear (multinuclear) hydrolysis products are known to
occur (Hunt, 1963}. These polynuclear hydrolysis products are larger than the unhydro-
lysed species and the metal ions are less hydrated because the interaction between the
central metal ions and the coordinated water molecules is diminished. As a result, poly-
nuclear hydrolysis products may be preferentially adsorbed onto solid surfaces (Stumm &
Morgan, 1970, p. 474).

Organic ligands play a major role in seil water (and generally in natural waters}),
becaus;md}géhic ligands may form stable soluble-complexes {chelates} with metal ions. A
- chelating agent containing more than one functiocnal group is referred to as a milti-
dentate complex-former. Metal chelates are characterized by the formation of more than
one bond between the metal and functional groups of the complexing agent, so forming a
ring structure incorporating the metal ion. The number of rings formed by one molecule of
chelating agent with the metal ion, the size of the rings, the nature of the donor atoms,
the effects of resonance stabilization and steric relationships determine the stability
of a metal chelate (Lehman, 1963}. The order of chelate stability for divalent transition
metal cations does compare well with the 'Irving Williams' order for most chelates
(Irving & Williams, 1953):

2+ 2+ 2+

<C” >ZIn
Comparison of this series with the common logarithms of the formation constants of the
divalent-metal EDTA complexes, estimated from Sillen & Martell (1964, 1971} shows that
these constants are in the predicted order: Mn(-13.8), Fe{-14.3), Co(-16.2}, Ni(-18.6)},
Cu(-18.8), Pb(-18.0}, Cd(-16.5) and Zn(-16.4), where Pb and Cd are included for reference.
Ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA) is one of the best known chelating agents and has
been applied to soils as an extractant for heavy metals (Lindsay, 1972a). The

Irving Williams order of chelate stability can be understood with the aid of ligand field
theory (Cotton & Wilkinson, 1972, p. 596). The order of chelate stability of the divalent
metal complexes also-compares well with the order of electronegativities of the divalent
heavy metals: Cu(1.9}, Pb(1.8), Ni(1.8}, Co(1.8), Fe(1.8), Cd(1.7), n(1.6} and Mn(1.5).
The electronegativity is defined as "the power of an atom in a molecule to attract



electrons to itself' (Pauling, 1960), hence electronegativity is a bond property rather
than a property of isolated atoms.

There are indications that dissolved heavy metal cations in soil solutions are
often to é large extent associated with organic ligands (Hodgson et al., 1966). Soluble
organlc.compounds that may coordinate with metal ions, can be divided in (1) low-molecu-
lar organlc substances (2) fulvic acids, and (3) humic acids. The low-molecular organic
substences (*non-lumic’ substances) include polysaccharides, proteins, peptides, amino
ac1ds, polyphenols and crganic acids. This group of organic compounds comprises many
liga;as‘(e'g organic acids such as citric acid and oxalic acid) that are known to form
stable chelates with metal cations. Fulvic acids are defined as the fraction of organic

'substances which is soluble in hoth dllute ac1d and alkaline solution, whereas humic

ac1ds are defined as the fraction soluble in dilute alkaline solution, but precipitated
upon_a ac1d1f1cat1on The mast common donor atoms in fulvic and humic acids are oxygen in
carboxyl, hydroxyl, and carbonyl groups, nitrogen in amino and azo groups, and sulfur in
sulfonic acid and sulfthydryl groups. Fulvic acids generally have a lower molecular weight
than hmic acids, and the total acidities of fulvic acids (900 to 1400 meg/100 g) are
higher than those of humic acids (500 to 870 meq/100 g). The oxygen containing functional
groups that contribute to the total acidity of humic and fulvic acids, include, in order
of decreasing importance COOH, phenolic, alcoholic and enolic Of, and C=0 structures
(Stevenson & Ardakani, 1972). The stability constants of metal fulvic-acid complexes are
given by Schnitzer & Hansen {1970) for eight divalent metal cations at two pH levels and
at two ionic strenghts (I)]. The order of stability of the divalent metal fulvic-acid
complexes at pH 3.0 and I = 0.1 was:

Cu>Ni>Co>Pb>Ca>2Zn>M >M
whereas at pH 5.0 and I = 0.1 the order changed to
Ni>Co>Pb>Cu>in>M >Ca>Mg

Thus, hoth the Cu and Ca complexes become less stable with increasing pH than the other
complexes. The stability constants decreased strongly with increasing ionic strength,

but the order of the stability constants did not change (as for increasing pH). At I = 0.1
the metal fulvic-acid complexes are assumed to be mononuclear, whereas at lower ionic
strength polynuclear complexes occur, the fulvic acid to metal ratio decreasing with
increasing pH,

The 'suspended’ metals may be defined as those metals that are retained by a (.45 m
membrane filter. This filter size is arbitrary, but in common use (Parker, 1972}. The
suspended metals are associated with suspended (colloidal) particles. The fraction of
suspended metals includes metal humic-acid complexes, metals associated with inorganic

1. The ionic strength of a solution is expressed in mol/kg or in mol/l. In this study,
which concentrates on metals in dilute aqueous sclutions, it is assumed that 1.0 1 of
solution has a mass of 1.0 kg.



particles such as clays and iron hydroxides, with organic surfaces such as of bacteria, and
with complex associations of organic and inorganic substances (sludges). The fractiom of
suspended metals may contribute more to the total transport of metals in surface waters
than in soils; especially in soils with low contents of water, these particles may become
immobilized more readily tham in surface waters. However, transport of suspended matter
does occur in soils as well, as is evidenced by the translocation of clay in soils (clay
coatings) and the processes of podzolization and lateritization. -

2.2 REMOVAL OF HEAVY METALS FROM SOLUTION

Whether a dissolved or suspended metal remains in solution, depends on (1) the
aqueous concentration of the metal of interest and of all competing cations, notably the
other heavy metals, (2) the aquecus concentraticns of all ligands, notably chelating
agents, capable of forming complexes with the metal of interest, (3) the pH and the redox
potential, and (4) the nature and the amount of sorption sites associated with the solid
phase. These sorption sites inciude all sites that may be occupied by simpie cations,
charged or uncharged complexes.

Most solids in natural waters possess electrically charged surfaces, giving rise to
electrical double layers. The charge of the surfaces may arise from ionization of complex
ionogenic groups on the surface of these particles, these surface charges are often
dependent on pH, the net charge being positive at low pH and negative at high pH. This
behaviour may be represented as

Surf-0H2+ ¥ Surf-OH + H' ¥ Surf-0" + 2HY i

where Surf-OH denotes a reactive surface group. Most hydrated oxides of Fe, Mn, Al and
Si, but also organic surfaces, exhibit such amphoteric behaviour. The protolysis of
functional amino and hydroxyl groups on organic surfaces may be represented as

R(COOH)NH,* % R(COO™)NH," + H* ¥ R(COOT)NH, + 2H' 2)

where R denotes the organic matrix. For clay minerals and some other alumino-silicates,
% in the tetrahedral layer, and Mg2+, Fe?t
an+ for A13+ in the octahedral layer of the mineral, give rise to a net negative surface

isomorphous substitutions of A1** for si , OT
charge which is not dependent on pH. In most mineral soils, these substitution charges
make up most of the negatively charged sorption sites.

One or more of the following processes may play a role in the removal of heavy .
metaighgzaaféblution: (1) coagulation of suspended particles, (2) pre;ipitation or co-
precipitation, (3) adsorption, and (4) solid state diffusion {lattice penetration).

' Incorporation of heavy metals in biological'systems such as plant roots, micro-—
organisms or earthworms also, results in the removal of heaﬁy metals from soil solution,
and although metals can still be transported through the soil profile, they can no longer
take part in physicochemical interactions in the soil. However, a study of these mechan-
isms of removal of heavy metals from solution is beyond the scope of the present review.



2,2.1 Coagulation of suspended particles

Metals associated with suspended particles may be removed from solution through
coagulation of the particles. The stability of suspended particles generally decreases
with decreasing surface potential, and with decreasing double layer thickness. For
particles with a pH dependent surface charge, the stability decreases when the pH
approaches the point of zero charge (PZ(), i.e. the pH value for which the surface
potential equals zero. Specific adsorption, especially of heavy metal cations, on the
surface of suspended particles may destabilize these particles by decreasing their
effective charge, or may even reverse their surface charge.

Breeuwsma (1973) defines the point of zero charge as the pH for which the amount of
H" adsorbed per unit area equals the amount of OH™ adsorbed per unit area, and then the
PZC shifts towards lower pH, when H is desorbed upon specific adsorption of heavy
metals. Breeuwsma further defines the iso-electric point (IEP) as the pH for which the
electrokinetic potential equals zero, and, therefore, the IEP shifts to higher pH, when
specific adsorption of heavy metals results in a net increase in positive charge of the
particle. Parks (1967), however, defines the PIC as the pH at which the solid surface
charge from all sources is zero, and defines the IEP as the PIC arising from interaction
of H+, OH , the solid and the water alone, contrary to the convention adopted by
Breeuwsma. Here the definitions of PZC and IEP as proposed by Breeuwsma have been
adopted.

The thickness of the diffuse double layer decreases with increasing salt concentra-
tion and with increasing charge of the counterions. When suspended particles become less
stable they tend to form aggregates (increasing collision efficiency) and subsequently
they may settle. Although the charge of clay minerals is to a large extent independent
of pH, the stability of suspended clay particles also decreases with increasing concen-
tration of salt, due to compaction of the double layer. The processes of coagulation or
flocculation may result in the occlusion [or coprecipitation) of heavy metals sorbed on

the surfaces of the particles involved.
2,2.2 Precipitation or coprecipitation

Precipitation of the divalent heavy metals under consideration, is not expected to
be an important immobilization mechanism, since most aqueous solutions are undersatu-
rated with respect to known solubility products involving these heavy metals. These
solubility products are not always known accurately, since the conditions prevailing in
s0ils (e.g. alternating moisture levels, changing o, and 0, pressures) favour the for-
mation of amorphous and poorly crystallized solid phases (Lindsay, 1972b). The freshly
precipitated amorphous or poorly crystallized forms are often more soluble than the more
stable crystalline forms formed upon ageing, by dehydration and rearrangement of the
precipitates. Of course, all soluble salts will precipitate subsequently when a soil
dries, but upon rewetting these salts will dissolve readily again. Only with extreme
pollution, as near metal smelters (Buchauer, 1971}, may precipitation of the discrete
salts become significant. When fertilizers are added to soils containing heavy metals,



and locally high concentrations of phosphates or other salts are present, heavy metals
may precipitate, but these precipitates would dissolve again upon uptake of the nutrients
from solution by plant roots. When lime is added to a soil, carbonates or hydroxides may
precipitate, whereas also a 'solid solution' of heavy-metal carbonates and calcium carbo-
nates may be formed in the lime solution interfacial layer, which may alter (lower} the
solubility of the original salt.

Concentrations of heavy metals may be much higher near negatively charged surfaces
than in the bulk solution, but since the concentrations of anions are lower near such
surfaces, the solution probably remains undersaturated with respect to solubility pro-
ducts involving these ions. When the reactive surface groups (e.g. silanol groups), are
considered as 'anions' (‘'silicate ions'), the product of the 'silicate activity' and the
heavy-metal activity in the interfacial layer may exceed the solubility product of the
solid phase corresponding to the true anion (heavy metal silicate). But generally the
metals will retain their primary hydration water thus precluding chemical interactions
with surface groups. When a soil dries, metals that are sorbed on oxide surfaces may
lose part of their primary hydration water and form chemical bonds with one or more sur-
face hydroxyls. This process may help to explain the relatively high contents of heavy
metals in iron and manganese oxides in soils. Contrary to the divalent forms, the
higher-valency forms (oxidized states) of Fe and Mn do form stable oxides, often
occurring as coatings on clay and other minerals, indicating that these oxides are
probably formed by adsorption of hydrolysed species onto these mineral surfaces. The
term 'oxides' is used as a comprehensive term for oxides, hydrous oxides and hydroxides.

Precipitation and adsorption are intercormected phenomena in soils, since most
precipitates are presumably formed by surface adsorption, followed by dehydration and
rearrangement of the solid phase. Occlusion of adsorbed heavy metals in growing solid
phases, such as the oxides of Fe and Mn has been suggested to be one of the most impor-
tant mechanisms for immobilization of these heavy metals in soils {Jemne, 1968). Through
the changing moisture and redox conditions in soils, the iron and manganese oxides
remain in 'active' form and the occlusion of divalent cations in the oxides results in a
net negative surface charge, thus enhancing the adsorption of other cations on the
surface.

When submerged soils are drained off and the redox potential increases rapidly, the
soil solution possibly becomes supersaturated with respect to iron or manganese oxides,
and then coprecipitation of heavy metals with iron or manganese may become of importance.
This type of coprecipitation is known to occur (Ng & Bloomfield, 1961, 1962), in fact it
is an analytical chemical concentration method which has been applied successfully to
water samples with very low heavy metal contents (Lebedinskaya & Chuiko, 1973), and this
‘mechanism may in part explain the occlusion of heavy metals in iron and manganese oxides

in sotls,
2.2.3 Adsorption

Adsorption is a general term for the uptake of material (adsorptive) from a fluid
by a condensed phase (adsorbent) at the surface of which the adsorbed species (adsorbate)
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accumulates. Heavy metals may be adsorbed as aquo cations, or in the form of cationic,
anionic or uncharged complexes. If the adsorption of one or more ionic species is
accompanied by the simultaneous desorption of an equivalent amount of other ionic
species, this process is called ion exchange (also: exchange adsorption or equivalent
adsorption). When upon adsorption of ions less than equivalent amounts of other ions are
desorbed, or none at all, this process is called superequivalent or ‘'excess' adsorption
(also: specific adsorption}. The equivalent adsorption of ionic species does not alter
the fixed charge of the soclid surface, but the superequivalent adsorption of ionic

-species may alter the effective surface charge, provided the ionic species are tightly

bound to the surface and may be considered as part of the adsorbent surface. The spatial
distribution of free ionic charges near a solid surface gives rise to an electric double
layer. One layer of this double layer is formed by the charges fixed to the solid surface
{surface charges), and the other layer is formed by the ionic charges distributed more or
less diffusely in the aqueous solution in contact with the solid. The ionic charges con-
sist of an excess of counterions, opposite in charge to the surface charge, and usually
a deficit of co-ions, of the same sign as the surface charge. The depletion of co-ions
accompanying the adsorption of counterions on a charged surface is called negative
adsorption or ion exclusion. Counterions and co-ions in immediate contact with the surface
are said to lie in a Stern layer. The nuclei of ions that retain their primary hydration
sheath are said to form an outer Helmholtz (or Stern) plane, and when they become dehy-
drated upon adsorption they are said to form an immer Helmholtz (or Stern) plane. Ions
further away from the interface form a diffuse layer (also: Gouy Chapman layer or Gouy
layer}.

The adsorption capacity of a solid phase is defined as the amount of adsorbate
needed to occupy all adsorption sites (per unit mass of adsorbent) and the ratio of the
amount of adsorbed substance to the adsorption capacity is called the surface coverage
or cccupancy. The collection of all adsorption sites is sometimes referred to as
'adsorption complex'. The amount of cations that can be adsorbed exchangeably by a solid
phase from a solution, at specified temperature, ionic strength and pH of the solution,
and ionic species involved, is called the cation-exchange capacity (CEC) of that selid
phase, comonly expressed in meq/100 g or in ueq/g of solid. In an analogous way an
anion-exchange capacity (AEC) can be defined. The collection of negatively charged
adsorption sites, associated with the solid phase of a soil, that take part in the ex-
change adsorption of cations, is called cation-exchange complex of the soil. The collec-
tion of all sites able to adsorb cations or anions by ion-exchange mechanisms is some-
times referred to as 'exchange complex'.

The terms 'chemisorption' and 'physisorption', which stem from the adsorption of
gases on solid surfaces, have been used in soil science literature also to describe
(specific) adsorption of ionic species in scils. Chemisorption (also: chemical adsorption,
surface chemical or covalent bond formation, surface complex formation} is adsorption in
which the forces involved are valency forces of the same kind as those operating in the
formation of chemical compounds, whereas physisorption (also: physical adsorption or
van der Waals adsorption) is adsorption in which the forces involved are intermolecular
forces (van der Waals forces)} which do not involve a significant change in the electronic
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