Cu/Pb/Zn/Cd在石英砂中的迁移实验及模拟*
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摘  要    通过稳定流混合置换实验，研究了孔隙水流速和pH变化对Cu/Pb/Zn/Cd在石英砂中迁移行为的影响，获得了示踪剂Br-和Cu/Pb/Zn/Cd的穿透曲线（BTCs）；并通过室内批量平衡实验获得吸附系数，进而计算出阻滞因子Rd。基于这些实验结果，借助CXTFIT2.1软件，用平衡CDE模型拟合了Br-的BTCs，得到了弥散系数D；在此基础上应用CDE非平衡模型拟合Cu/Pb/Zn/Cd在不同流速和pH条件下的BTCs，并预测了平行实验和不同埋深处Cu/Pb/Zn/Cd浓度的动态变化。结果表明，Cu/Pb/Zn/Cd的迁移能力随流速的增大而增强，而随pH的增大而降低；化学非平衡的两点模型能较好地模拟本文实验条件下Cu/Pb/Zn/Cd的迁移过程。
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中图分类号 S131        文献标识码 A
近年来，由于工业污染的加剧，农业化肥的大量施用以及固体废弃物的地下填埋，导致重金属在土壤中的沉淀和吸附量增加。一般情况下，土壤中的重金属离子以吸附为主，难以迁移。然而当环境条件发生变化时，土壤中富集的重金属离子可能迅速、大量释放到土壤溶液中，并在水流的作用下可以迁移至土壤剖面较深处，进而污染地下水。因此，近年来国外学者深入开展了重金属在土壤中的动态迁移行为及模拟分析，获得了重金属在土壤中迁移机理的一些定量认识[1-5]。国内学者多关注重金属的静态吸附特性及其吸附动力学过程[6-9]，而较少采用系统模型研究重金属的动态变化规律。

由于土壤中重金属迁移过程非常复杂、影响因素较多，为了分析单一因素变化条件下重金属的动态变化规律，本研究拟以低反应性石英砂为介质，在室内批量平衡实验和饱和土柱混合实验基础上，探讨不同孔隙水流速和pH下Cu/Pb/Zn/Cd在石英砂中的迁移机理，并应用美国盐土实验室（US Salinity Laboratory）研制的软件CXTFIT2.1进行模拟，以便为进一步研究Cu/Pb/Zn/Cd在土壤中的迁移转化规律及进行污染修复等提供理论依据。
1 模型理论

1.1 局部平衡对流-弥散方程（Local Equilibrium Assumption，LEA）
稳定流条件下，只考虑吸附作用，溶质在一维均匀介质中的迁移过程可用平衡对流—弥散方程（Convection-Dispersion Equation，CDE）来描述[10]，此时迁移过程中发生的反应是瞬时可逆的，方程式如下：
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式中c为液相中溶质的浓度（mg L-1），D为水动力弥散系数（cm2 h-1），v为平均孔隙水流速（cm h-1），(为容重（g cm-3），x为距溶质加入端的距离（cm），t为时间（h），Rd为阻滞因子，Kd为溶液和吸附相之间的线性分配系数（L kg-1），(为体积含水量（cm3 cm-3）。

1.2 非平衡模型（Non-equilibrium Model）
室内土柱实验中得到的穿透曲线（Breakthrough Curve, BTC）会呈现明显的左偏和拖尾等不对称情形，这说明了重金属迁移过程中非平衡状态的存在。物理非平衡作用主要是由介质的非均质性、优势流、动态扩散等因素引起，吸附性溶质和非吸附性溶质都受物理非平衡的影响。通常用非平衡两区模型（Two-Region Model，TRM）来描述物理非平衡，即假设液相是由可动水区和不动水区组成的，两区之间溶质的交换由浓度差决定。化学非平衡作用主要是由离子的动态交换吸附过程和滞后吸附作用所引起的，可将介质表面的吸附点位分为瞬间平衡吸附点位和速率受限的非平衡吸附点位，由两点模型（Two-Site Model，TSM）来描述[11]。
稳流条件下，考虑线性吸附作用，可将两点和两区模型简化为相同的无量纲形式[10]：
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对于两区模型：
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对于两点模型：
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式中，
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。式中下标1, 2指平衡和非平衡作用点位，P为Peclet数，L为迁移长度（cm），β为可动水区和不动水区或为吸附交换点位在瞬时和限速区域的分配系数，ω为无量纲的质量传递系数，为水动力驻留时间与吸附特征时间的比率。
2 材料与方法

2.1  供试材料

石英砂是一种坚硬耐磨，化学性能稳定的硅酸盐矿物，其主要矿物成分是SiO2（约占99.5%），另外还含有氧化铁（<0.02%）、粘土、云母和有机杂质，重金属离子主要通过与二氧化硅表面羟基结合形成氢键而吸附于介质表面[12]。每次实验前，将所用石英砂过10～20目筛，用33.3%的硝酸溶液浸泡24 h，然后水洗，最后用去离子水洗至pH不再升高，在110℃下烘干备用。

2.2  试验方法
2.2.1  批量平衡实验    称取5.00 g石英砂于50 ml的离心管中，分别向离心管中加入25 ml Cu(NO3)2、Pb(NO3)2、Zn(NO3)2、Cd(NO3)2溶液，使Cu/Pb/Zn/Cd的初始浓度依次为5、10、15、20、25 mg L-1，用NaOH和HNO3调节溶液的pH为4、5.5和7。于22℃下恒温振荡器（THZ-92A，上海博迅实业有限医疗设备厂）上振荡20 h，离心10 min（离心机TDL-40B，上海安亭科学仪器厂）、过滤分离出上清液，用原子吸收分光光度计（AA320N，上海精密科技有限公司）测定各重金属离子的浓度。实验处理均重复3次。

2.2.2  饱和土柱混合置换实验    实验在内径为5 cm、高20 cm的有机玻璃柱中进行，土柱装填容重约为1.55 g cm-3的石英砂，孔隙度约为0.42。以大烧杯和蠕动泵（BT00-300T，保定兰格恒流泵有限公司）作为供水装置，由下至上缓慢注入去离子水饱和石英砂柱（排除柱中的空气），至形成稳定的流场。脉冲输入1个孔隙体积（Pore volume，PV）的示踪剂Br-和Cu/Pb/Zn/Cd，用相应pH的去离子水连续洗脱，由部分收集器（BSZ-100，上海青浦泸西仪器厂）收集流出液。Br-用溴离子选择电极（溴电极320型，江苏电分析仪器厂；参比电极217，上海雷磁）测定，重金属的浓度用原子吸收分光光度计测定。实验设置：（1）调节蠕动泵，使平均孔隙水流速约为5、13、27 cm h-1。（2）调节输入溶液的pH分别为4、5.5和7。实验处理均重复两次，共进行40个土柱的迁移实验。
2.3  参数的确定

Toride等开发了求解方程的软件CXTFIT，该软件基于Levenberg-Marquardt算法，对均质一维稳定流动中溶质混合置换实验所得到的BTCs进行非线性最小二乘法拟合，从而得到参数的最优估计值，这种确定参数的方法经常被使用[11]。
本文分别用LEA、TRM和TSM按以下步骤来拟合Br-和Cu/Pb/Zn/Cd的BTCs：首先，对于示踪溶质Br-，假定其与石英砂基质不发生反应，给定Rd=1，用LEA模型来估算D和v，并用TRM来估算D、Rd、β和ω。其次，因为除了非平衡参数β和ω外，若还要估算Rd，对这样一个反问题找到唯一解并不总是可能的[10]。因此，对于吸附性溶质Cu/Pb/Zn/Cd，选择TSM来拟合，选择固定v、由Br-的BTCs拟合得到的D和由批量平衡实验得到的Rd三个参数的方法求得β和ω。最后，为验证所估算参数的正确性，运用TSM预测平行实验中Cu/Pb/Zn/Cd的出流动态。

3 结果与讨论
3.1  批量平衡实验与阻滞因子Rd的计算

线性分配系数Kd是求解混合置换实验中Cu/Pb/Zn/Cd阻滞因子Rd的重要参数。可以通过描述批量平衡实验的Langmuir吸附等温模型[13]（式（5））和Freundlich吸附等温模型[14]（式（6）和式（7））获得Cu/Pb/Zn/Cd的Kd值。
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式中，C0为初始加入土柱的重金属离子溶液的浓度（mg L-1）; Sm为介质对重金属的最大吸附量（mg kg-1），KL，KF，n分别为Langmuir、Freundlich等温吸附模型的拟合常数。由于三种求取Rd值的方法对拟合结果影响不大，选取Freundlich1方法求得的Rd值进行BTCs的拟合及预测（见表1）。
表1  不同线性化方法求得的Rd值
Table 1  Rd values worked out with different linearized methods
	拟合方法Fitted methods
	Cu
	　
	Pb
	　
	Zn
	　
	Cd

	
	pH=4
	pH=5.5
	pH=7
	　
	pH=4
	pH=5.5
	pH=7
	　
	pH=4
	pH=5.5
	pH=7
	　
	pH=4
	pH=5.5
	pH=7

	Langmuir
	4.24
	5.52
	25.4
	
	8.89
	11.13
	14.87
	
	3.19
	3.89
	3.88
	
	10.16
	13.17
	10.1

	Freundlich1
	6.37
	12.03
	41
	
	21.67
	37.43
	42.43
	
	4.13
	10.58
	11.6
	
	11.34
	24.4
	31.64

	Freundlich2
	8.16
	17.05
	56.6
	　
	31.86
	57
	61.1
	　
	5
	15.69
	15.62
	　
	12.38
	32.03
	43.77


3.2  不同流速下Br-和Cu/Pb/Zn/Cd的迁移及参数拟合
3.2.1  Br-穿透曲线的拟合    Br-穿透曲线基本上是对称的，没有偏峰和拖尾现象（图1），这表明Br-在土柱迁移过程中，较少受到物理、化学非平衡影响。经模型LEA拟合后，最终得到的孔隙水流速v和弥散系数D值见表2。随着孔隙水流速的增加，溶质在土柱中的弥散作用加剧。通过回归分析发现，线性方程（D=0.146v+0.107，R2=0.926）能较好地描述二者的关系，这与Hammel等的研究结果相符[15]。在非平衡CDE模型的拟合过程中，所得的β值（即可动水占土柱含水量的百分数）均大于98%，因此可忽略不可动水体对迁移的影响。
表2  基于Br-的BTCs，运用LEA和TRM拟合的参数
Table 2  The parameters fitted with LEA and TRM based on Br- BTCs

	v(cm h-1)
	LEA模型拟合参数         parameters fitted with LEA model
	　
	TRM拟合参数                                                  parameters fitted with TRM

	
	
	
	

	
	D
(cm2 h-1)
	R2
	MSE
	　
	D
(cm2 h-1)
	β
	ω
	R2
	MSE

	23.28
	3.68
	0.983
	0.003
	　
	3.45
	0.99
	102
	0.984
	0.0031

	12.9
	1.55
	0.984
	0.003
	
	1.36
	0.998
	100
	0.986
	0.0026

	5.06
	1.09
	0.94
	0.009
	　
	0.56
	0.98
	100
	0.973
	0.0051
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图1  不同流速条件下实测与LEA和TRM拟合Br-的BTCs
Fig. 1  BTCs of Br- observed and fitted with LEA and TRM in the condition of different pore water velocities
3.2.2  Cu/Pb/Zn/Cd穿透曲线的CDE模型拟合    随着孔隙水流速的降低，重金属开始出流和结束的时间逐渐拖后，BTCs的峰值越来越往右偏移（见图2）。改变流速主要影响重金属与介质表面的接触时间。低流速使重金属与介质接触得充分，利于吸附达到动态平衡，因而吸附量较大[2-3]。与Br-的BTCs相比，所有能检测出重金属的BTCs均呈现出不同程度的非对称性，BTCs吸附阶段（左半部分）变得陡，而解吸（右半部分）变得相对平坦且具有较长的拖尾，这是由于化学吸附点位的差异以及吸附量较大而解吸缓慢造成的[4]，因此我们采用TSM来拟合Cu/Pb/Zn/Cd的穿透曲线（拟合结果见图2，表3）。
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图2  不同流速条件下实测与TSM拟合Cu/Pb/Zn/Cd的BTCs

Fig. 2  BTCs of Cu/Pb/Zn/Cd observed and fitted with TSM in the condition of different pore water velocities
表3  不同流速条件下TSM拟合Cu/Pb/Zn/Cd的BTCs得到的运移参数

Table 3  Estimated parameters for Cu/Pb/Zn/Cd BTCs fitted with TSM in the condition of different pore water velocities
	重金属heavy metal
	v
(cm h-1)
	D
(cm2 h-1)
	Rd
(无量纲)
	β
	ω
	fa)
	αb)
(h-1)
	R2
	MSE

	Cd
	29.88
	4.469
	24.4
	0.05
	0.04
	0.009
	0.052
	0.919
	0.002

	
	14.16
	2.174
	24.4
	0.052
	0.068
	0.012
	0.042
	0.82
	0.002

	
	5.34
	0.887
	24.4
	0.055
	0.079
	0.015
	0.018
	0.743
	0.002

	
	
	
	
	
	
	
	
	
	

	Cu
	26.7
	4.005
	12.03
	0.1
	0.024
	0.018
	0.059
	0.933
	0.005

	
	13.26
	2.043
	12.03
	0.096
	0.026
	0.014
	0.032
	0.9
	0.008

	
	4.62
	0.782
	12.03
	0.087
	0.03
	0.004
	0.013
	0.848
	0.011

	
	
	
	
	
	
	
	
	
	

	Zn
	30.6
	4.575
	10.58
	0.129
	0.021
	0.038
	0.07
	0.98
	0.001

	
	12.6
	1.947
	10.58
	0.111
	0.026
	0.018
	0.034
	0.874
	0.006

	
	5.58
	0.922
	10.58
	0.121
	0.041
	0.029
	0.025
	0.789
	0.009

	
	
	
	
	
	
	
	
	
	

	Pb
	25.53
	3.834
	37.43
	0.035
	0.034
	0.008
	0.024
	0.902
	0.005

	
	13.52
	2.081
	37.43
	0.035
	0.047
	0.008
	0.018
	0.835
	0.005

	
	4.44
	0.755
	37.43
	0.031
	0.051
	0.004
	0.006
	0.677
	0.011


注：a)
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由表3可知，4种重金属穿透曲线的拟合参数ω、α的变化趋势相似。四种重金属的ω值远小于100，表明吸附点位差异造成的非平衡性对重金属的迁移过程起着主导作用[5,11]；计算的α值随着v的增加而增加，这与Maraqa等的研究一致[16]。这主要由于同一时间段内，高流速所带走的离子质量多，从而使得解吸速率加快[17]。与前人研究相比本实验得到的β、f值较小[16]，这可能是由于β、f值与重金属和介质性质密切相关而石英砂对重金属的吸附能力较弱所致[3]。4种重金属在不同流速下瞬时达到平衡的吸附点位所占比例较少，表明流速改变主要影响吸附动力学过程。
3.3  不同pH下Cu/Pb/Zn/Cd的迁移及参数估计
由图3可知，随着pH的降低，吸附量减少，重金属出流较早，峰值变大。pH所产生的不同迁移效果可能有以下原因：pH较低时，以静电吸附为主，H+浓度达到破坏介质表面官能团与重金属的络合，使吸附态重金属离子全部交换解吸下来。随pH升高，介质表面含氧基团得到活化，更多的重金属离子被络合，不易解吸下来[18]。而且当pH超过一定值后，会产生沉淀反应，也导致解吸量急剧减少。若实验中的检测限更低，则可继续检测到出流液中的重金属浓度，表明重金属在介质中是一缓慢释放的过程。因此若某一地区易发生酸性降雨，土壤中重金属自由离子的浓度会增加，增大了其在土壤中的流动性和生物可利用性，从而增加了污染地下水的风险。
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图3  不同pH下实测与TSM拟合Cu/Pb/Zn/Cd的BTCs

Fig. 3  BTCs of Cu/Pb/Zn/Cd observed and fitted with TSM at different pHs
表4  不同pH下TSM拟合Cu/Pb/Zn/Cd的BTCs得到的运移参数

Table 4  Estimated parameters for Cu/Pb/Zn/Cd BTCs fitted with TSM at different pHs
	重金属heavy metal
	pH
	D
(cm2 h-1)
	Rd
(无量纲)
	β
	ω
	f
	α
(h-1)
	R2
	MSE

	Cd
	4
	4.303
	11.34 
	0.100 
	0.003 
	0.013 
	0.008 
	0.939 
	0.006 

	
	5.5
	4.469
	24.4 
	0.050 
	0.040 
	0.009 
	0.052 
	0.919 
	0.002 

	
	7
	4.049
	31.64 
	0.040 
	0.076 
	0.009 
	0.067 
	0.855 
	0.001 

	
	
	
	
	
	
	
	
	
	

	Cu
	4
	3.83
	6.37 
	0.183 
	0.005 
	0.031 
	0.027 
	0.958 
	0.005 

	
	5.5
	4.005
	12.03 
	0.100 
	0.024 
	0.018 
	0.059 
	0.933 
	0.005 

	
	7
	3.891
	41 
	0.026 
	0.044 
	0.005 
	0.065 
	0.878 
	0.004 

	
	
	
	
	
	
	
	
	
	

	Zn
	4
	4.356
	4.76 
	0.251 
	0.000 
	0.052 
	0.000 
	0.965 
	0.007 

	
	5.5
	4.575
	10.58 
	0.129 
	0.021 
	0.038 
	0.070 
	0.980 
	0.001 

	
	7
	3.76
	11.6 
	0.089 
	0.038 
	0.003 
	0.090 
	0.897 
	0.003 

	
	
	
	
	
	
	
	
	
	

	Pb
	4
	3.786
	21.67 
	0.057 
	0.015 
	0.011 
	0.019 
	0.912 
	0.006 

	
	5.5
	3.839
	37.43 
	0.035 
	0.034 
	0.008 
	0.024 
	0.902 
	0.005 

	
	7
	4.075
	42.43 
	0.033 
	0.073 
	0.010 
	0.048 
	0.729 
	0.004 


由表4可知，pH与阻滞因子Rd正相关，这也验证了pH高，吸附量大的结论。4种重金属穿透曲线的拟合参数ω、α均随着pH的增加而增大，即随着pH的增加，重金属在石英砂中的吸附和扩散速率加快。pH对4种重金属f值的影响程度不同：Cd、Pb的f值均为0.1左右，这说明不同pH下Pb、Cd瞬间达到平衡的吸附点位占的比例相差不大；Cu、Zn的f值随着pH的增加而减少。总体而言，吸附交换点位主要分布在限速吸附区域，该吸附反应是一个与时间相关的动力学过程。
上述拟合方法普遍低估了BTCs的峰值，这可能由于将批量平衡实验求得的阻滞因子Rd用于迁移实验有其局限性。批量平衡实验与土柱纵向淋溶实验反应的水土界面环境有较大的差异：批实验的吸附时间和土柱实验中的水力停留时间不同；批实验中的固液比较低；批实验是一次性加入，而土柱实验是持续加入；批实验中反应产物可能累积[4]，这都导致批实验求得的Rd值不足以反应实际淋溶情况。Pang等[19]提出用时间矩（Time Moment Method，TMM）来拟合BTCs的数据得出阻滞因子Rd，作者也将实验数据用此方法拟合过，拟合结果仍不理想。这可能是因为TMM需要较完整的土柱实验数据，才能得出较好的Rd拟合值[20]。而本实验中Cu、Pb的最低检测限较高，实验求得的数据较少，所以不适合用TMM来求Rd值。今后将应用Hydrus-1D、PHREEQC及HP1模型对数据进行模拟，以期改进拟合精度。
3.4  Cu/Pb/Zn/Cd非平衡迁移动态的模拟
判断模型的有效性不仅要使用上述拟合给出的一些统计评价参数，而且更重要的依据是模型对不同实验条件数据的模拟能力。首先，为了检验实测BTCs的运移参数，可通过求解两点非平衡CDE的正问题，来模拟平行实验中重金属的出流浓度动态。用TSM反演得到的迁移参数β、ω，往模型中输入孔隙水流速v，水动力弥散系数D和阻滞因子Rd，便可模拟pH=5.5，Cu/Pb/Zn/Cd平行实验的出流浓度动态。将TSM对Zn的模拟曲线与实测曲线列于图4，TSM对Zn实测BTCs的峰值部分总是低估，但是对拖尾的模拟较好。表5给出拟合优度的评价参数，TSM对4种重金属的模拟值与实测值间的R2>0.92，RMSE<0.082，表明其相关性较好。
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图4  pH=5.5时，实测与TSM模拟Zn的BTCs

Fig. 4  BTCs of Zn observed and fitted with TSM at pH 5.5

表5  TSM对Cu/Pb/Zn/Cd模拟值与实测值的拟合度评价
Table 5  Goodness of fit between the values of Cu/Pb/Zn/Cd observed and fitted with TSM

	重金属
heavy metal
	R2
	RMSE

	Cu
	0.945
	0.077

	Pb
	0.927
	0.081

	Zn
	0.987
	0.038

	Cd
	0.948
	0.072


表5中，均方根误差RMSE为
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in Table 5.
此外，还应用TSM模拟了Cu/Pb/Zn/Cd在石英砂柱中不同土层深度处出流浓度的动态变化。以Zn为例，从图5可见，随着埋深从5 cm到10 cm再增加到15 cm，流出液中重金属的相对浓度对出流时间的响应逐渐滞后，即出峰所需时间增加，峰值浓度变小，峰宽变大。在此流速下，即使埋深为15 cm时，只需淋洗约2.5PV就能将脉冲输入的重金属锌溶液驱替出石英砂柱。

[image: image31.wmf]0

1

2

3

4

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

 

 

孔隙体积

(

V/V

0

)

Pore Volumn

Relative concentration

相对浓度

(

C/C

0

)

5 cm

10 cm

15 cm

Zn

2+

,

v

=30.6 cm h

-1

 

 


图5  不同埋深处Zn的浓度动态
Fig. 5  The dynamics of Zn concentration at different depths of the profile
4 结 论
本文开展了不同孔隙水流速和pH条件下Cu/Pb/Zn/Cd和示踪溶质Br-在饱和石英砂中的易混合置换实验及Cu/Pb/Zn/Cd的批量平衡吸附实验。首先获得了反映Cu/Pb/Zn/Cd非平衡迁移机理的BTCs及表征其吸附特性的分配系数Kd。其次根据van Genuchten提出的描述溶质非平衡迁移CDE数学模型的解析解，应用CXTFIT2.1软件拟合了模型参数。最后预测了实验土柱不同埋深处Cu/Pb/Zn/Cd的出流浓度动态。结果表明：
1）对非反应性示踪剂Br-，在石英砂中的BTCs的形状基本上是对称的，因此可以忽略石英砂中不动水体对溶质迁移过程的影响。

2）不同实验条件下，重金属的BTCs呈现出不对称性，这是由于化学吸附交换点位差异造成的，且孔隙水流速大，则BTCs的出流早，峰值高；pH增大，则BTCs的出流晚，峰值低。

3）TSM能较好地描述实验测定的Cu/Pb/Zn/Cd穿透曲线的非对称、拖尾特征，模型的水动力参数ω、α随着流速和pH改变呈规律性变化，而f值无明显规律性。

4）由TSM预测的Cu/Pb/Zn/Cd在不同埋深处浓度的动态变化可知，随着埋深的增加，重金属出峰所需时间增加，峰值浓度变小，峰宽变大。
本研究只报道了重金属在石英砂中迁移行为特征，需要进一步的实验以完善不同理化条件下重金属在土壤中的动态变化规律。
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Modeling Cu/Pb/Zn/Cd Transport in Quartz Sand Column
Sun Junna    Xu Shaohui
(Department of Environmental Science, Qingdao University, Qingdao 266071, China)

Abstract    Effects of pore-water velocity and pH on Cu, Pb, Zn and Cd transport in quartz sands were studied, through a stable flow miscible displacement experiment, and breakthrough curves(BTCs) of the tracer bromide(Br-) and Cu/Pb/Zn/Cd were obtained. And their adsorption coefficients were determined through indoors batch equilibrium experiments and then their retardation factors(Rd) were worked out. Based on the results of the experiments with the aid of Software CXTFIT2.1 (A nonlinear least-squares optimization approach) BTC of Br- was fitted with the equilibrium CDE model, yielding dispersion coefficient (D). On such a basis, BTCs of Cu, Pb, Zn and Cd in conditions of different pore-velocity and pH were fitted with the non-equilibrium CDE model, and dynamics of their concentrations at various depths and in parallel experiment were predicted. Results show that the transport of Cu/Pb/Zn/Cd in quartz sand columns increased with pore-water velocity, but decreased with rising pH. Conclusively, the non-equilibrium-theory-based two-site model describes better transport of Cu, Pb, Zn and Cd in such a scenario as of this experiment.
Key words    Heavy metal; Quartz sand; Pore-water velocity; pH; Transport; Model
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