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TIIVISTELMA

Metallin  kokonaispitoisuus maaperdssd ei kerro kaikkea sen haitallisuudesta.
Biosaatavuuden huomiointi on avain luotettavaan altistumisen ja vaikutusten
arviointiin. Antimonin kemiasta, ympéristokohtalosta ja biologista vaikutuksista
tiedetdin  vdhdn. Antimoni sitoutuu maaperdssd raudan ja  mangaanin
(oksi)hydroksideihin ja orgaaniseen ainekseen. Ei kuitenkaan tiedetd, kuinka maaperin
rakenteelle ja toiminnalle tdrkeédt lierot altistuvat antimonille. Téssd tutkimuksessa
selvitettiin, onko antimoni biosaatava peltolieroille, jotka altistuvat haitta-aineille sekd
ihon etti ruuansulatuskanavan kautta. Tavoitteena oli myos tutkia vaiheittaisten uuttojen
avulla antimonin sitoutumista lehtimetsdmaassa ja lierojen vaikutusta sitoutumiseen.
Laboratoriokokeessa peltolieroja (Aporrectodea tuberculata) altistettiin
antimonitrioksidilla kontaminoidulle lehtimetsdmaalle. Kahden viikon altistuksen
aikana antimoni ei vaikuttanut lierojen kuolleisuuteen suurissakaan Sb-pitoisuuksissa
(10 000 mg/kg). Kun peltolieroja altistettiin kahden kuukauden ajan pitoisuuksille
10 mg/kg, 50 mg/kg ja 100 mg/kg, antimoni ei vaikuttanut lierojen kuolleisuuteen,
biomassaan tai lisdéntymiseen. Mitattujen kudospitoisuuksien perusteella antimoni ei
kertynyt peltolieroihin. Kudospitoisuuksissa ei mydskddn havaittu eroja eri
altistusaikojen tai antimonipitoisuuksien vélill4. Vaiheittaiset uutot osoittivat orgaanisen
aineksen olevan lehtimetsdmaassa tdrked antimonin sitoja. Karbonaatteihin,
ioninvaihtopinnoille ja (oksi)hydroksideihin antimoni sitoutui lehtimetsdmaassa vain
véhiisissd médrin. Sitoutuminen ei muuttunut kahden kuukauden aikana eivitka lierot
vaikuttaneet siithen. Vaiheittaisten uuttojen tulosten vertailu lehtimetsdmaan ja
kontaminoituneen maan referenssiaineen (SRM 2710) vililld osoitti antimonin
sitoutumisen maaperin eri maa-aineksiin olevan maaperédkohtaista. Referenssiaineessa
Sb-pitoisuus orgaanisessa aineksessa oli enintddn samaa suuruusluokkaa kuin
(oksi)hydroksidifraktiossa. Lehtimetsimaassa orgaaninen aines oli (oksi)hydroksideja
tairkedmpi sorptiopinta sitoen neljdstd viiteen kertaa enemmdn antimonia kuin
(oksi)hydroksidifraktio. Lehtimetsdmaassa raudan ja mangaanin (oksi)hydroksideja oli
vihemmén kuin referenssimaassa, mikd voi selittdd eroja antimonin sitoutumisessa.
Vaikka iso osa antimonista oli sitoutunut orgaaniseen ainekseen, jota lierot kayttavat
ravintonaan, antimoni ei kertynyt peltolierojen kudoksiin. Antimonitrioksidina lisétyn
antimonin biosaatavuus peltolieroille lehtimetsdmaassa oli heikkoa.
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ABSTRACT

Total concentrations of metals are not always directly related to adverse effects. When
assessing exposure and effects bioavailability should be incorporated. Chemistry,
environmental fate and biological effects of antimony are not well known. Antimony
adsorbs to iron and manganese (oxy)hydroxides and to organic matter in soil. However, it
is not known whether earthworms are exposed to antimony while ingesting their way
through soil. The objective of the present study was to find out whether antimony is
bioavailable and toxic to Aporrectodea tuberculata Eisen earthworms which are exposed
to contaminants in soil not only through direct dermal contact but also through ingestion of
soil. In addition the sorption of antimony in deciduous forest soil and the possible effect of
earthworms on the sorption were studied. In this laboratory experiment earthworms were
exposed to soil contaminated with Sb,Os. In a preliminary test of acute toxicity antimony
did not cause earthworm mortality even in high concentrations (10 000 mg/kg). When
earthworms were exposed for two months to added antimony concentrations 10 mg/kg 50
mg/kg and 100 mg/kg antimony did not have any effect on earthworm mortality, biomass
or reproduction. Tissue concentration measurements showed that antimony did not
accumulate in earthworms. Any differences in tissue concentrations due to different
antimony exposure concentrations or due to exposure time were not demonstrated.
Sequential extractions of soil samples showed the importance of the organic matter as a
sorption surface for antimony in deciduous forest soil. Only small amounts of antimony
were detected from the carbonate fraction, from the ion exchange surfaces and from the
(oxy)hydroxide fraction of deciduous forest soil samples. The results of the sequential
extractions of the deciduous forest soil and the standard reference material (NIST SRM
2710) were compared and the results suggest that the sorption of antimony is site-specific.
Differences in the sorption of antimony in these soil samples may be due to disparity in
iron and manganese (oxy)hydroxide concentrations. Although a large proportion of added
antimony was sorbed to organic matter that earthworms feed on, antimony did not
accumulate in earthworm tissue or have toxic effects on earthworms. Thus the
bioavailability of antimony to earthworms in deciduous forest soils was low.
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1. JOHDANTO

Perinteisesti  maaperdn  metallikontaminaation  kriteerit  perustuvat  arvioihin
kokonaispitoisuuksista (Peijnenburg ym. 1997, Allen 2002, Pellinen ym. 2007).
Kokonaispitoisuus kertoo kuitenkin vain vdhén metallin haitallisuudesta (Peijnenburg ym.
1997). Kun riskinarvioinnissa selvitetddn altistumista ja vaikutuksia, on keskeistd
huomioida metallin biosaatavuus maaperdstd eli pitoisuus, jolle eliét todellisuudessa
altistuvat (Baker ym. 2003, Komulainen 2005). Jos biosaatavuutta ei tarkastella, voidaan
sortua ylilyonteihin tai vaikutusten aliarviointeihin (Allen 2002). Biosaatavuus on
dynaaminen prosessi, jota maidrittdvdit sekd maaperdn fysikaaliset ja kemialliset
sitoutumisprosessit ettd elion fysiologia (Peijnenburg ym. 1997). Biosaatavuus siis kuvaa,
kuinka helposti haitta-aine on elion kidytettdvissd ympéristostd ja missd méérin se
absorboituu elioon. Toksikologinen biosaatavuus liittyy haitta-aineen jakautumiseen
yksilon sisédssd ja toksisiin vaikutuksiin. Se on kohde-elimen saavuttava ja sielld vaikuttava
pitoisuus (Lanno ym. 2004, Peijnenburg ym. 2007). Biosaatavuus riippuu metallista,
eliostd, ympéristdoloista ja altistusajasta (Peijnenburg ym. 2007).

Biosaatavuuden arvioinnissa on kéytetty erilaisia menetelmid. Fysikaaliset ja
kemialliset analyysit selvittdvdt metallien sitoutumista ja sitoutumisen lujuutta, ja ne
perustuvat mm. ioniaktiivisuuksien médrittimiseen, tasapainomalleihin, spektroskopiaan,
erilaisiin uuttoihin ja metallin jakautumisen tutkimiseen puolildpdisevien kalvojen avulla
(Sauvé 2002, McGeer ym. 2004, Peijnenburg ym. 2007). Liukoisuustesteilld pyritdén
madrittimédn elidihin siirtyvd osuus (Pellinen ym. 2007). Yleisimmin kéytettyjd ovat
vesi-, asetaatti- ja erilaiset suolaliuosuutot, jotka perustuvat oletukseen, ettd kiintedssa
faasissa pysyvéd haitta-aine ei aiheuta ekologista riskid (Sauvé 2002). Uutot ovat
mallilaskelmia luotettavampi tapa tapauskohtaiseen altistuksen arviointiin (Pellinen ym.
2007). Yhté yleisesti hyviksyttyéd biosaatavuuden mittaria ei kuitenkaan ole (Sauvé 2002,
Pellinen ym. 2007).

Fysikaalisten ja kemiallisten analyysien tulokset on vaikea suhteuttaa ekosysteemin
toimintaan, eivitka esimerkiksi uutot tuota yleistettdvid arvioita metallien biosaatavuudesta
(Sauvé 2002, Didden 2003). Niin ollen elididen vasteet kuvaavat parhaiten elinympariston
sopivuutta ja ympéristdssd tapahtuvia muutoksia (Didden 2003). Vain elididen avulla
voidaan perimmiltidn selvittdd, onko haitta-aine biosaatava (Lanno ym. 2004). Elididen
kayttd biosaatavuuden tutkimisessa huomioi mm. luonnolliset altistumisreitit,
kéyttdytymisvasteet ja elion mahdolliset detoksifikaatiomekanismit. Suorat biosaatavuuden
mittarit perustuvat elion kudoksiin absorboiman haitta-aineen pitoisuuden méérittimiseen
ja kertovat luotettavimmin aineen biosaatavuudesta, silli ne yhdistivédt biosaatavuutta
sddtelevat abioottiset ja bioottiset tekijit (Lanno ym. 2004). Kudospitoisuus ei kerro
suoraan toksisuudesta (Didden 2003, Lanno ym. 2004). Kuitenkin metallin biosaatavuus
on edellytys haitallisille vaikutuksille. Kriittinen kudospitoisuus (CBR, Critical Body
Residue) yhdistidd kudospitoisuuden ja letaalin tai subletaalin toksisen vasteen (McCarty &
Mackay 1993). Erilaiset kemialliset uutot ja biomarkkerit — kuten entsyymitoiminnan
inhibitio, kuolleisuus tai lisddntymisvasteet — ovat Lannon ym. (2004) mukaan epidsuoria
biosaatavuuden mittareita, koska ne eivit suoraan kerro pitoisuutta, jolle eliot altistuvat.

Yhdistimélld biotestejd ja kemiallisia analyysejd saadaan kaikkein luotettavinta
tietoa riskinarviointiin (Haimi 2000, Sauvé 2002). Biotestit kertovat metallien
biosaatavuudesta ja vaikutuksista elidihin, ja kemialliset analyysit voivat selittdd korkean
tai heikon biosaatavuuden syitd esimerkiksi kuvaamalla metallin sitoutumista maa-
aineksiin.



Metallien sitoutuminen maaperdssi ja sitoutumisen lujuus vaikuttavat olennaisesti
niiden biosaatavuuteen (Allen 2002). Pidittymiseen ja kulkeutumiseen vaikuttavia tekijoité
ovat mm. komplekseja muodostavien yhdisteiden maird, raudan, alumiinin ja mangaanin
(oksi)hydroksidien médrd, orgaanisen aineksen madrd, savimineraalien miird ja laatu,
maaperidn vedenldpidisykyky sekd maaperdn happamuus ja hapetus-pelkistysolot. Nadmé
puolestaan  riippuvat  maaperin  maalajeista,  kerrosrakenteesta,  kallioperdn
mineraalikoostumuksesta, maannostumisprosesseista, pohjavesioloista sekd pohjaveden ja
sadeveden kemiallisesta koostumuksesta. Edellisten lisdksi myds metallin hapetusaste,
kemialliset ominaisuudet ja veden ionisuhteet sditelevdt, mitkd ioneista pidittyvét
maaperddn ja mitkd huuhtoutuvat. (White 1979, Alloway 1990, Heikkinen 2000).
Metallien tarkkojen sitoutumistapojen ja esiintymismuotojen selvittdminen on kuitenkin
hankalaa. Télloin hyvdnd kompromissiratkaisuna toimii laajempien muotojen ja faasien
madrittiminen (Quevauviller ym. 1993). Uuttamalla vaiheittaisesti uuttoreagenssien
vahvuutta lisdten voidaan maaperdn maa-ainekset eristdd tarkasti (Ure 1990). Naiilla
vaiheittaisilla uutoilla voidaan kuvata metallien sitoumista maa-aineksiin, mm.
ioninvaihtopinnoille, orgaaniseen ainekseen, ja raudan ja mangaanin (oksi)hydroksideihin,
sekd sitoutumisen lujuutta maaperéssd (Tessier ym. 1979, Peijnenburg ym. 1997).

Antimoni on mm. paristoissa, luodeissa, puolijohteissa, lasiteollisuudessa ja
palonestoaineena kaytetty puolimetalli, jonka Euroopan yhteisé on luokitellut haitallisten
aineiden prioriteettilistalle (Filella ym. 2002a, Coucil of European Union 2006).
Kemiallisilta ominaisuuksiltaan antimoni muistuttaa arseenia (Mitsunobu 2000, Krachler
ym. 2001), eikéd silld uskota olevan biologista merkitystd (Filella ym. 2002a, Steely ym.
2007). Kuten muidenkin metallien, antimonin toksisuus riipuu kemiallisesta
sitoutumismuodosta, yhdisteiden liukoisuudesta ja vuorovaikutuksesta ligandien kanssa
(Krachler ym. 2001, Flynn ym. 2003). Antimoni esiintyy luonnossa hapetusluvuilla Sb(III)
ja Sb(V), joista pentavalentti antimoni on yleisempi maaperd-maavesisysteemissi
(Lintschinger ym. 1998 Johnson ym. 2005, Mitsunobu 2006, Scheinost ym. 2007, Steely
ym. 2007). Metallimuotoinen Sb on toksisempi kuin sen suolat, ja trivalentit Sb-yhdisteet
ovat pentavalentteja jopa 10 kertaa toksisempia (Krachler 2001). International Agency for
Research on Cancer on luokitellut antimonitrioksidin mahdollisesti karsinogeeniseksi
ihmisille (IARC 1989). Antimonin taustapitoisuudet ovat alle 1 mg/kg, Suomessa
keskimédrin 0,3 mg/kg (Edwards 1990, Valtioneuvoston asetus 214/2007). Pienten
taustapitoisuuksien ja antimoniyhdisteiden niukkaliukoisuuden vuoksi antimonia ei ole
pidetty huolenaiheena (Filella ym. 2002b). Taustapitoisuuksia huomattavasti korkeampia
pitoisuuksia on kuitenkin havaittu esim. kaivosalueilla (Hammel ym. 2000, Flynn ym.
2003, Gal ym. 2006), sulattojen ldheisyydessd (Ainsworth ym. 1990a), teollisuusalueilla
(Lintschinger ym. 1998) ja ampumaradoilla (Johnson ym. 2005, Steely ym. 2007).
Kontaminaatio voi olla arvioitua suurempaa, silld kdytdssd olevat analyysimenetelmaét
aliarvioivat todelliset antimonipitoisuudet maaperdssd (Krachler ym. 2001).

Antimonin kemiallisista muodoista, muuntumisesta, ympéristokohtalosta tai
biologisista vaikutuksista tiedetddn vdhin, ja selvitykset koskien esiintymisté ja kemiaa on
tehty vesiymparistoissd (Filella ym. 2002a, 2002b). Antimonin biosaatavuustutkimus on
keskittynyt kaivosalueille. Biosaatavuutta on tutkittu liukoisuuskokeilla (Hammel ym.
2000, Flynn ym. 2003, Gal ym. 2006) ja analysoimalla antimonipitoisuuksia kasveista
luonnossa ja laboratoriossa (Hammel ym. 2000, Murciego ym. 2007, Baroni ym. 2000).
Antimonin liikkuvuutta ja biosaatavuutta sdételevit tekijit ovat kuitenkin vield episelvid.
Antimoni esiintyy usein anionina (Vink 1996) ja kiyttdytyy maaperéssi pdinvastoin kuin
monet raskasmetallikationit, jolloin raskasmetallikationien pidéttyessa ldhes neutraaliin tai
lievdsti happamaan lehtimetsd- tai peltomaahan antimoni voikin olla biosaatavassa
muodossa.



Lierot ovat monien ekosysteemien hajottajayhteisdissd yksi tdrkeimmisté
eldinryhmistd. Ne vaikuttavat ravinteiden kiertoon ja parantavat maaperin rakennetta (Lee
& Foster 1991, Edwards & Bohlen 1995). Liikkuessaan maaperdssi lierot ovat jatkuvassa
kontaktissa epétasaisesti maaperdin jakautuneiden haitta-aineiden kanssa ja altistuvat niille
sekd ihon ettd ruunsulatuskanavan kautta. Lierojen fysiologiaa ja ekologiaa on tutkittu, ja
metallien vaikutuksia lieroissa voidaan arvioida solu-, kudos- , yksilo- ja populaatiotasoilla
(Lanno ym. 2004). Altistusreitin ja tdrkedn biologisen merkityksensd vuoksi lierot ovat
erinomaisia biosaatavuuden mittareita (Lanno ym. 2004).

Antimonin biosaatavuutta ei ole tutkittu laboratorio-oloissa lieroilla. Useat
tutkimukset osoittavat antimonin sitoutuvan orgaaniseen ainekseen (Lintschinger ym.
1997, Buschmann & Sigg 2004, Steely ym. 2007) ja raudan ja alumiinin
(oksi)hydroksideihin (Lintschinger ym. 1997, Johnson ym. 2005, Leuz ym. 2006,
Mitsunobu ym. 2006, Scheinost ym. 2006). Ei kuitenkaan tiedetd, kuinka lierot altistuvat
maaperdssd antimonille. Maaperdn kemialliset ja fysikaaliset ominaisuudet yhdessé
lierojen fysiologian ja kdyttdymisen kanssa maarittavdt metallien biosaatavuuden lieroille
(Lanno ym. 2004). Biologisten vaikutusten kannalta oleellista on, kuinka tiukasti antimoni
on sitoutunut maahan. Voiko antimoni olla biosaatava lieroille, jotka syovit tiensd lépi
maa-aineksen?

Téssi tutkimuksessa selvitettiin:

* Onko antimonilla haitallisia vaikutuksia peltolieroihin?

* Onko antimoni biosaatava peltolieroille ja muuttuuko biosaatavuus ajan
myoOtd antimonin sitoutuessa maahan?

* Mihin maa-ainekseen ja miten vahvasti antimoni sitoutuu, vaikuttavatko
lierot sitoutumiseen ja selittddkd sitoutuminen eri maa-aineksiin
biosaatavuutta?

2. AINEISTO JA MENETELMAT

2.1 Tutkimusmateriaali

Tutkimuksessa oli kaksi osaa, joista ensimmdiisessd (esikoe) selvitettiin, millé
pitoisuusalueella antimoni vaikuttaa lierojen kuolleisuuteen ja biomassaan. Tutkimuksen
toisessa osassa (biosaatavuuskoe) seurattiin antimonin vaikutusta lierojen biomassaan ja
lisddntymiseen sekd antimonin kudospitoisuutta, kun lieroja altistettiin esikokeen
perusteella valituissa Sb-pitoisuuksissa kahden kuukauden ajan. Biosaatavuuskokeessa
selvitettiin myos vaiheittaisten uuttojen avulla antimonin sitoutumista lehtimetsdmaan
maa-aineksiin ja ajan vaikutusta sitoutumiseen. Samassa yhteydessd tutkittiin myos
lierojen vaikutusta antimonin sitoutumiseen.

Peltoliero (Aporrectodea tuberculata Eisen) on yleinen ja runsas lierolaji
suomalaisessa lehtimetsimaassa (Terhivuo 1989). Se on elintavaltaan endogeeninen eli syo
tietddn maan l4pi sekoittaen samalla maa-aineksia ja altistuen maaperén haitta-aineille seké
thon ettd ruuansulatuskanavan kautta (Edwards & Bohlen 1995, Lanno ym. 2004).
Ravintonaan peltolierot kdyttdvét 14hinnd maan orgaanista ainesta ja siini eldvid mikrobeja
(Edwards & Bohlen 1995). Peltolieroja ja muita Aporrectodea-lajeja on kiytetty useissa
metallien kertymistd koskevissa tutkimuksissa, joita ovat koonneet yhteen Nahmami ym.
(2007).

Kokeissa kéytetty maa ja tarvittavat peltolierot kerittiin toukokuun lopussa 2007
lehtimetsdstd Jyvdskyldn Ylistonrinteestd (62° 14'N, 25° 44°E). Tutkimusta varten
peltolierot poimittiin  késin lehtimetsdstd ensin esikoetta varten ja mydhemmin
biosaatavuuskoetta varten. Lieroja sdilytettiin omassa maassaan kasvukammiossa



+10 °C:ssa noin kaksi viikkoa ennen esikokeen ja biosaatavuuskokeen alkua.
Siilytysastioiden pinnalle lisdttiin leikattua nurmea ja lehtid lierojen ravinnoksi.

Seulotusta maasta (seulan ldpimitta 5 mm) médritettiin  kosteusprosentti
punnitsemalla kuusi rinnakkaista noin 50 g:n ndytettd, joita kuivattiin +80 °C:ssa 48 tunnin
ajan. Orgaanisen aineksen osuus kuivapainosta médritettiin tuhkaamalla neljd noin 1 g:n
ndytettd +550 °C:ssa neljin tunnin ajan. Jiljelle jddneestd mineraaliaineksesta analysoitiin
raudan ja mangaanin kokonaispitoisuus. Maan vedenpidityskyky (WHC) maééritettiin
kolmesta rinnakkaisesta néytteestd ISO 11268-2-standardin liitteen C mukaan kéyttden
suodatinpaperin sijaan huokoista késipaperia. Orgaanisen aineen osuus madritettiin myos
kontaminoituneen maan referenssiaineesta SRM 2710 (National Institute of Standards &
Technology) punnitsemalla 250 mg kuivaa referenssiainetta kolmena rinnakkaisena
ndytteend ja tuhkaamalla ne +550 °C:ssa neljdn tunnin ajan. Orgaanisen aineen osuuden
maidrityksessd kdytettiin kustannussyistd vihemman referenssiainetta kuin lehtimetsdmaan
tapauksessa.

2.2 Esikoe

Esikokeessa noudatettiin soveltuvin osin lieroilla tehtdvin akuutin toksisuuden
standarditestin  preliminary test -osiota (ISO 11268-1). Antimoni lisittiin
antimonitrioksidina (Sb,0s3), silld metallisen antimonin oheella Sb,O; on yleisin antimonin
muoto Suomessa alueilla, joissa antimonipitoisuudet ovat korkeat (Olli-Pekka Jaakola,
SGS Finland, suullinen tiedonanto). Antimonitrioksidissa antimonin hapetusaste on +III,
joka on antimonin hapetusasteista toksisempi kuin Sb(V) (Krachler ym. 2001). Sb,0;
(Riedel-de Haén) sekoitettiin puhtaaseen lehtimetsimaahan siten, ettd lisdtyt antimonin
pitoisuudet kuiva-ainetta kohti eri kasittelyissd olivat noin 0 mg/kg, 0,1 mg/kg, 1 mg/kg,
10 mg/kg, 100 mg/kg ja 1000 mg/kg. Sb,O; on niukkaliukoinen veteen, joten kutakin
késittelypitoisuutta varten Sb,Os sekoitettiin ensin 10 g:aan kuivaa, hienonnettua
lehtimetsdmaata. Tédmé seos sekoitettiin lopun maan kanssa. Antimonin lisdyksen
yhteydessd maan kosteusprosentti nostettiin 30 %:iin (46 %:iin vedenpidétyskyvystd).
Kutakin esikoekisittelyd varten valmistettiin 700 g maata (kuiva-aine). Kontaminoidun
maan kosteusolojen annettiin tasaantua kasvukammiossa +10 °C:ssa seitsemin
vuorokautta ennen lierojen lisdédmistd (ISO 11268-1).

Esikokeessa kussakin pitoisuuskdsittelyssd oli yksi koeastia, johon lisittiin
kymmenen peltolieroa. Kuhunkin koeastiaan valittiin satunnaisesti kymmenen peltolieroa,
jotka punnittiin yhdessd. Ennen punnitusta maa poistettiin lierojen pinnalta huuhtelemalla
ne vedessd ja kuivaamalla ne kevyesti kdsipaperilla. Esikokeessa kéytetyilld peltolieroilla
oli selkedsti erottuva clitellum. Koeastioina kaytettiin yhden litran lasiastioita, joihin
punnittiin kuhunkin 500 g (kuiva-aine) antimonilla kontaminoitua maata. Koeastiat
peitettiin  rei’itetylldi muovilla. Kustakin pitoisuudesta mitattiin  pH(H,O), ja
kosteusprosentti lierojen lisddmisen jilkeen ja esikokeen lopussa.

Kuolleisuus ja biomassa tarkistettiin seitsemdn ja 14 pdivan kuluttua lierojen
lisddmisestd koeastioihin. Kunkin koeastian lierot punnittiin kuten edelld. Esikokeessa ei
14 pdivan aikana havaittu kuolleisuutta yhdessikdin pitoisuudessa, joten esikokeen
pitoisuussarjaa tdydennettiin vield pitoisuudella 10 000 mg/kg. Tédmid pitoisuus
valmistettiin kuten edelld kéyttien samaan aikaan keréttyd maata ja peltolieroja kuin
muissa esikokeen pitoisuuksissa oli kdytetty.

2.3 Biosaatavuuskoe

Biosaatavuuskokeeseen altistuspitoisuudet valittiin esikokeen perusteella sitten, ettd ne
eividt merkittdvasti vaikuttaisi lierojen aktiivisuuteen. Lierojen ei haluttu vaipuvan
diapaussiin, jolloin ne eivédt liiku ja altistuminen maaperdn haitta-aineille on vihaista.



Pitoisuuksien valinnassa huomioitiin my0s valtioneuvoston asetuksen ohjearvot: alempi
ohjearvo 10 mg/kg ja ylempi ohjearvo 50 mg/kg (Valtioneuvoston asetus maaperin
pilaantuneisuuden ja puhdistustarpeen arvioinnista 214/2007). Kokeen antimonipitoisuudet
kuiva-ainetta kohti olivat: 0 mg/kg, 10 mg/kg, 50 mg/kg ja 100 mg/kg lisittyd antimonia.
Kutakin pitoisuutta valmistettiin neljd koeastiaa, joihin kuhunkin liséttiin viisi lieroa.
Kuten esikokeessa, antimoni sekoitettiin puhtaaseen lehtimetsimaahan seitsemén
vuorokautta ennen lierojen lisdédmistd (ISO 11268-1). Kutakin pitoisuuskisittelyd varten
kontaminoitiin 5 kg maata, lukuun ottamatta pitoisuutta 50 mg/kg, jota valmistettiin 10 kg
ja kiytettiin myos tutkittaessa lierojen vaikutusta antimonin sitoutumiseen maaperassé.
Sb,0s5 sekoitettiin ensin 50 g:aan kuivaa, hienonnettua maata. Seos sekoitettiin maahan ja
kosteusprosentti nostettiin 30 %:iin lisidmalld vettd. Témén jdlkeen maa sekoitettiin hyvin.
Seitsemdn vuorokauden kuluttua antimonilla kontaminoitu maa jaettiin kahden litran
reikdkannellisiin muoviastioihin siten, ettd jokaiseen koeastiaan tuli yksi kilo kuiva-ainetta.
Kuhunkin koeastiaan liséttiin viisi yhdessd punnittua lieroa, jotka oli kisitelty kuten
esikokeessa. Lierot lisittiin eri pitoisuuskasittelyihin satunnaisessa jirjestyksessa.
Koeastiat siirrettiin satunnaiseen jérjestykseen kasvukammioon +10 °C:een. Kosteus
pidettiin vakiona punnitsemalla koeastiat viikoittain ja lisddmalld tarvittaessa vettd.
Koeastioiden paikkaa kasvukammiossa vaihdettiin kerran viikossa. Maan pH(H0)
maédritettiin kustakin pitoisuudesta yhdestéd satunnaisesti valitusta koeastiasta kokeen alussa
ja lopussa. Maan orgaanisen aineksen osuus maédritettiin kokeen lopussa kustakin
pitoisuudesta yhdestd satunnaisesti valitusta koeastiasta.

Biosaatavuuskokeen yhteydessd perustettiin my0s koesarja, jossa tutkittiin lierojen
vaikutusta antimonin sitoutumiseen maaperdssd. Biosaatavuuskokeen pitoisuuden 50
mg/kg koeastioita valmisteltiin kaksinkertainen madrd. Neljddn koeastiaan liséttiin
peltolierot (biosaatavuuskoe) ja neljddn ei lisdtty lieroja. Lierottomat koeastiat toimivat
kontrolleina tutkittaessa lierojen vaikutusta antimonin sitoutumiseen, ja néitd koeastioita
késiteltiin yhdessd biosaatavuuskokeen koeastioiden kanssa kaikissa vaiheissa samalla
tavalla.

Kuukauden kuluttua kaikkiin koeastioihin liséttiin 3 g tuoretta nurmenleikkuujétetté
lierojen ravinnoksi. Kahden viikon kuluttua nurmen lisddmisesti siind havaittiin hometta,
jolloin nurmi poistettiin mahdollisimman tarkasti kaikista koeastioista. Koeastioiden
kosteus sdddettiin huomioiden poistetun nurmen massa.

Lierojen biomassan muutosta seurattiin punnitsemalla lierot edelld kuvatulla tavalla
kahden viikon, kuukauden ja kahden kuukauden kuluttua lierojen lisd&misestd. Samalla
kirjattiin my6s mahdolliset diapaussissa olleet yksil6t. Samoina ajanhetkind kustakin
koeastiasta valittiin satunnaisesti yksi liero, josta médritettiin antimonin kudospitoisuus.
Kahden kuukauden altistuksen jilkeen kaikista koeastioista mirkdseulottiin (seulan
lapimitta 0,59 mm) munakotelot kahden péivin sisdlld kokeen péadttymisestd. Munakotelot
huuhdeltiin ja laitettiin vedelld kostutetuilla suodatinpapereilla (Whatman 41) varustetuille
petrimaljoille. Tislattua vettd ei kéytetty osmoottisen tasapainon sdilyttamiseksi.
Munakoteloiden annettiin kehittyd kasvukammiossa +10°C asteessa kahden kuukauden
ajan. Suodatinpaperi pidettiin kosteana lisddmaélld tarvittaessa muutama pisara vettd.
Kahdesti viikossa tarkistettiin, oliko munakoteloista kuoriutunut lieroja.

2.4 Antimonin sitoutuminen maa-aineksiin

Vaiheittaisia uuttoja ja kosteusprosentin maddrittdmistd varten jokaisesta koeastiasta
punnittiin viidestd osandytteestd koostuva 10 g:n kokoomandyte kokeen alussa sekd
kuukauden ja kahden kuukauden kuluttua lierojen lisddmisestd. Vaiheittaiset uutot tehtiin
kosteasta maasta, silld kuivaaminen olisi saattanut vaikuttaa antimonin sitoutumiseen.
Kosteusprosentti ndytteenottohetkelld mairitettiin punnitsemalla kokoomanéytteestd noin
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5 g maata, jota kuivattiin ldmpokaapissa +60 °C:ssa 48 tunnin ajan. Vaiheittaisia uuttoja
varten jokaisesta kokoomandytteestd punnittiin 500 mg 50 ml:n sentrifugiputkeen, jolloin
jokaisesta koeastiasta tehtiin miéritys. Vaiheittaiset uutot tehtiin viiden vuorokauden
kuluessa nédytteenotosta ja néytteitd sdilytettiin +10 °C:ssa ndytteenkdsittelyyn asti.

Vaiheittaiset uutot tehtiin samalla tavalla neljdnd rinnakkaisena méarityksend myos
kontaminoituneen maan referenssiaineelle SRM 2710 (National Institute of Standards &
Technology), jonka sertifioitu antimonipitoisuus on 38,4 + 3 mg/kg kuiva-ainetta kohti.
Referenssiainetta kdytettiin sellaisenaan ja antimonipitoisuuksia ilmoitettaessa huomioitiin
referenssiaineen kosteus 2,3 %.

2.5 Metallianalyysit

Néytteiden késittely kokonaispitoisuuksien ja eri maa-ainesten sitoman antimonin
analysoimiseksi tehtiin ultradéniavusteisesti. Ultradéni-vesihaudetta kaytettdessd useita
nidytteitd voidaan kasitelld kerralla, niytteiden kisittely on nopeaa ja reagenssien kulutus
véhdistd (Véisdnen & Kiljunen 2005). Antimonipitoisuuksien médrittdmiseen kaytettiin
kaikissa vaiheissa ultraddni-vesihaudelaitetta Elma® Model Transsonic 820/H, 650W,
35kHz. Metallianalyysien laimennokset ja liuokset tehtiin ultrapuhtaalla vedelld (18,2
cm™', ELGA maxima water system). Kéytetyt reagenssit olivat analyyttist laatua.

Esikokeen lopussa kustakin pitoisuudesta médritettiin antimonin kokonaispitoisuus
ultraddniavusteisella kuningasvesiuutolla (Vidisdnen ym. 2002). Kustakin pitoisuudesta
otettiin kolme noin 10 g:n (tuorepaino) viidestd osandytteestd koostuvaa kokoomanéytetta.
Kuivatut maaniytteet (+80 °C, 48 tuntia) hienonnettiin yksitellen huhmareessa ja
hienonnettua maata punnittiin 500 mg 50 ml:n sentrifugiputkeen. Putkeen liséttiin 10 ml
ultrapuhtaalla vedelld laimennettua (1:1) kuningasvettd (1:3 HNOs; HCl; HNOs 65 %, HCI
36-38 %, molemmat J.T. Baker). Naytteitd késiteltiin +40 °C:ssa ultraddni-vesihauteessa
neljd kertaa kolme minuuttia. Kdésittelyjen vilissd sentrifugiputkia ravisteltiin kédsin
sedimentaation vilttdimiseksi. Naytteiden jddhdyttyd ne suodatettiin (Whatman nro 41)
50 ml:n mittapulloon. Ja&nnds pestiin suodattimella kolmeen kertaan pienelld méarilla
ultrapuhdasta vettd. Niytteet laimennettiin tarkasti 50 ml:aan ja siirrettiin muovipulloihin.
Myds biosaatavuuskokeessa kéytettyjen maiden antimonipitoisuus tarkistettiin ennen
lierojen lisddamistd samalla tavalla yhtend ndytteend kustakin pitoisuudesta.

Raudan ja mangaanin  kokonaispitoisuus lehtimetsémaan mineraaliaineksessa
maidritettiin  vastaavasti neljind rinnakkaisena niytteend. Tuhkattuun ja punnittuun
maandytteeseen lisdttiin 10 ml 1:1 ultrapuhtaalla vedelld laimennettua kuningasvetta (1:3,
HNO;:HCI, HNO; 65 % Fluka, HCI 37 % Riedel-de Haén) ja niytteitd kisiteltiin 40 °C:ssa
ultradini-vesihauteessa (Decon F5400B) kolme kertaa kolme minuuttia ravistellen putkia
kasittelyjen vélilli. Naiytteet suodatettiin, laimennettiin 50 ml:aan ja siirrettiin
muovipulloihin.

Vaiheittaisten uuttojen tulos kertoo metallin sitoutumisesta ioninvaihtopinnoille,
karbonaatteihin, raudan ja mangaanin (oksi)hydroksideihin, orgaaniseen ainekseen ja
jaannosfraktioon, joka kuvaa mineraaliaineksen sisdltimdd Sb-pitoisuutta (Tessier ym.
1979, Peijnenburg ym. 1997). Antimonille optimoidussa vaiheittaisten uuttojen sarjassa
ndytteitd késiteltiin ultraddni-vesihauteessa asteittain voimistuvilla uuttoreagensseilla
kolmen minuutin sarjoissa ja késittelyjen vilissd putkia ravisteltiin kdsin sedimentaation
valttdmiseksi (Poyhonen 2007). Menetelmd perustuu Tessierin ym. (1979) kehittdmiin
menetelmddn, ja sen vertailukelpoisuus BCR:n (European Community Bureau of
Reference, nykyisin SMT) standardimenetelmédn on selvitetty erillisessd tutkimuksessa
(Poyhonen 2007). Ultraddnikisittelyn jdlkeen ndyte sentrifugoitiin 3000 rpm kymmenen
minuutin ajan (Sanyo, Harrier 18/80). Uutos pipetoitiin 25 tai 50 ml:n mittapulloon,
mittapullo tdytettiin merkkiin ultrapuhtaalla vedelld ja néyte siirrettiin muovipulloon.
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Vaiheittaisissa uutoissa erotettiin seuraavat fraktiot:

Fraktio I - etikkahappoon liukenevat/ karbonaattit ja kationinvaihtopinta

Sentrifugiputkeen punnittiin 500 mg maata, putkeen lisdttiin 20 ml 0,11M
CH;COOH (>90%, VWR International) ja niytettd késiteltiin ultraddni-vesihauteessa
huoneenlampdisessd vedessd kolme minuuttia. Uutos sentrifugoitiin ja pipetoitiin 25 ml:n
mittapulloon. Ennen laimennusta 25 ml:aan ndyte kestdvoitiin lisidmalld 1 ml vikevad
typpihappoa (Merck).

Fraktio II - pelkistyvit/ raudan ja mangaanin (oksi)hydroksidit

Edellisen jadnnokseen liséttiin 20 ml 0,5M hydroksyyliamiini hydrokloridia,
(NH,OH*HCI, Merck), jonka pH noin 1,5 oli sdddetty vikevilld typpihapolla. Naytettd
kisiteltiin ultradédni-vesihauteessa huoneenldmpdisessd vedessd viisi kertaa kolme
minuuttia. Niyte sentrifugoitiin kuten edelld, uutos pipetoitiin 50 ml:n mittapulloon ja
laimennettiin ultrapuhtaalla vedella.

Fraktio III - hapettuvat/ orgaaninen aines ja sulfidit

Edellisen jadnnokseen liséttiin 3 ml 0,02M HNOs (Merck) ja 10 ml 1:1 ultrapuhtaalla
vedelld laimennettua 30 %:sta vetyperoksidia (H,O,, Riedel-de-Haén), jonka pH ~ 2 oli
sdddetty vikevilld typpihapolla. Naytettd késiteltiin ultraddni-vesihauteessa, 75 °C:ssa,
kolme kertaa kolme minuuttia. Néytteen jadhdyttyd se sentrifugoitiin kuten edelld ja uutos
pipetoitiin 50 ml:n mittapulloon. Jddnnds pestiin Sml:lla 3,2M ammoniumasetaattia
(CH3COONa, J.T. Baker, lisitty 20 tilavuus-% HNOs;, Merck). Néyte sentrifugoitiin ja
pesuliuos pipetoitiin samaan mittapulloon. Uutos laimennettiin 50 ml:aan ultrapuhtaalla
vedella.

Fraktio IV - kuningasveteen liukeneva osuus/ jadannosfraktio

Jaannokseen liséttiin 5 ml 1:1 ultrapuhtaalla vedelld laimennettua kuningasvetta (1:3
HNO; 16M, Merck; HCl 12M, J.T.Baker). Niyte késiteltiin ultraddni-vesihauteessa,
40 °C:ssa, kolme kertaa kolme minuuttia. Nidyte suodatettiin 25 ml:n mittapulloon
(Whatman nro 41) ja jadnnds pestiin kahteen kertaan noin 5 ml:lla ultrapuhdasta vetta.
Mittapullo taytettiin merkkiin ultrapuhtaalla vedella.

Kokonaispitoisuudet ja eri maa-ainesten sitomat metallipitoisuudet mitattiin ICP-
OES-laitteistolla (Perkin Elmer Optima 4300DV). Mittauksia varten valmistettiin
kontrolli- ja standardiliuokset, joissa oli vastaava reagenssitausta kuin maandytteissa.
Antimonin  kokonaispitoisuuksien  standardiliuokset = valmistettiin  laimentamalla
standardiliuoksesta 1000 mg/l (Merck) pitoisuudet 0,1 mg/l, 1 mg/l, 10 mg/l ja 100 mg/I.
Vastaavasti fraktioiden pitoisuuksien mittaamista varten valmistettiin kontrolliliuokset ja
standardiliuokset 0,1 mg/l, 1 mg/l ja 10 mg/l. Raudan ja mangaanin kokonaispitoisuuden
mittaamiseksi valmistettiin kontrolliliuos ja standardiliuoksista (Fe 1000 mg/l ja Mn 1000
mg/l) laimennettiin kolme liuosta, joissa oli pitoisuudet: Fe 1 mg/l ja Mn 0,2 mg/l,
Fe 10 mg/l ja Mn 2 mg/l sekd Fe 100 mg/l ja Mn 20 mg/l. Raudan ja mangaanin
pitoisuuden mittaamiseksi fraktiosta II valmistettiin kontrolliliuoksen lisdksi liuokset,
joissa oli sekd rautaa ettd mangaania 0,2 mg/l, 2 mg/l ja 20 mg/1.

Kahden viikon, kuukauden ja kahden kuukauden altistuksen jélkeen kustakin
koeastiasta valittiin satunnaisesti yksi liero, josta médritettiin antimonin kudospitoisuus.
Lierojen annettiin tyhjentdd suoli kasvukammiossa (+10 °C) kosteilla késipapereilla
vuoratuissa lasipurkeissa kolmen vuorokauden ajan. Koprofagian vilttimiseksi késipaperit



12

vaihdettiin ~ péivittdin.  Suolensa  tyhjentdneet lierot  punnittiin, pakastettiin
(21 °C, 30 minuuttia) ja kuivattiin ldmpokaapissa 60 ©°C:ssa 72 tunnin ajan.
Metallimiarityksid varten kuivatut lierot liuotettiin kuningasveteen (Lukkari ym. 2004).
Kuivatut lierot késiteltiin tasapohjaisissa 25 ml:n lasiputkissa lisddmalld kuhunkin 10 ml
ultrapuhtaalla vedelld laimennettua (1:1) kuningasvetti (1:3 HNO; ja HCL; HNO;3 65 % ja
HCI 36-38 %, molemmat J.T.Baker) ja kuumentamalla vesihauteessa 50—60 °C:ssa
kunnes liero oli hajonnut. Jadhtynyt ndyte suodatettiin (Whatman nro 41) 50 mlin
mittapulloon. Jddnnds pestiin suodattimella kolmeen kertaan pienelld maérdlla
ultrapuhdasta vettd. Mittapullo tdytettiin merkkiin ultrapuhtaalla vedelld, jonka jélkeen
ndyte siirrettiin muovipulloon. Lierondytteet analysoitiin GFAAS-laitteistolla (Perkin
Elmer Aanalyst 800).

Koska kahden viikon ja kuukauden altistuksen jdlkeen lierojen antimonin
kudospitoisuudet jdivdt alle mééritysrajan, kahden kuukauden altistuksen jélkeen
lierondytteet késiteltiin liuottamalla kuiva liero 5 ml:aan vékevid kuningasvettd kuumassa
vesihauteessa. Lierondytteitd hajotettaessa todettiin, ettd ldmpoétilan noustessa yli
60 °C:een néytteet kuohuivat voimakkaasti, joten ndytteet kisiteltiin vesihauteessa
50-60 °C:ssa. Jadhtyneet ndytteet suodatettiin (Whatman nro 41) 20 ml:n mittapulloon,
jéannods pestiin suodattimella kuten edelld ja mittapullo tdytettiin merkkiin ultrapuhtaalla
vedelld. Kuumemmassa vesihauteessa olleissa ndytteissd muodostui vaalea sakkaa niiden
jadhtyessd. Koska haluttiin varmistua, ettei antimoni ollut sitoutunut saostumaan, tehtiin
kuningasvesihajotus 50-60 °C:ssa vesihauteessa toisille samoista koeastioista otetuille
kuivatuille  lieroille. = Néytteenkisittely  uusittiin =~ my6s  lierondytteille, joissa
suodatusvaiheessa havaittiin, ettei lieron suoli ollut tyhjentynyt tdysin ja suotimelle jdi
hiekkaa.

2.6 Tilastolliset analyysit

Lierojen biomassa-aineisto késiteltiin kaksitekijéiselld toistomittausten
kovarianssianalyysilld. =~ Koeasetelmassa  oli ~ ryhmittelevdnd  tekijdnd  lisétty
antimonipitoisuus (0, 10, 50 ja 100 mg/kg) ja toistomittaustekijdnd punnituskerta (2 vko,
1 kk ja 2 kk). Vastemuuttujana kaytettiin koeastiakohtaista yksildiden biomassaa, joka
laskettiin jakamalla koeastian lierojen biomassa yksiloméadralld kullakin punnituskerralla.
Kovariaattina kéytettiin biomassaa kokeen alussa. Yhdysvaikutusten puuttuessa
padvaikutuksia tutkittiin varianssianalyysilla.

Kahden viikon ja yhden kuukauden altistuksen jdlkeen kunkin koeastian lierojen
biomassa punnittiin kahteen kertaan: ennen kuin lieroista otettiin satunnaisesti yksilo
metallinanalyysia varten ja tdmin jidlkeen. Toistomittausanalyysid varten kullekin
punnituskerralle valittiin kuitenkin vain yksi punnitustulos. Mahdollinen punnitustuloksen
valinnan vaikutus tuloksiin kontrolloitiin vertailemalla saman punnituskerran tuloksia
pitoisuuksittain riippuvien otosten t-testilld. Kokeissa kéytettyjen lierojen biomassan
normaalijakautuneisuus varmistettiin punnitsemalla yksitellen satunnaisesti valitut 20
lieroa ennen lierojen lisdémistd koeastioihin.

Metallimaéritysten toteamis- ja mdidritysrajat laskettiin kunkin mittauskerran
kalibraatiosuoran parametreista sijoittamalla kalibraatiosuoran yhtéloon y = bx + a y:n
paikalle a + 3S, (toteamisraja) tai a + 10S, (méiéritysraja), joissa a on suoran leikkauspiste
ja S, on vakiotermin keskivirhe (Miller & Miller 2000). Toteamis- ja mééritysrajat kuiva-
ainetta kohti laskettiin kiyttden mittauskerran néytteiden kuiva-aineen keskiarvoa.
Metalliaineistosta tilastolliset tarkastelut tehtiin  vain maééritysrajan  ylittiville
mittaustuloksille.

Lisdtyn pitoisuuden vaikutusta antimonin sitoutumiseen maaperdssd tutkittiin
kaksitekijdiselld toistomittausten varianssianalyysilld kdyttden ryhmittelevdnd tekijdna
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pitoisuuksia 50 ja 100 mg/kg ja toistomittaustekijand kokeen edetessd maa-aineksesta
mitattuja antimonipitoisuuksia. Vastemuuttujana kaytettiin Sb-pitoisuuden suhteellista
osuutta, joka saatiin jakamalla mittaustulos lisdtylld pitoisuudella. My®0s lierojen vaikutusta
antimonin sitoutumiseen selvitettiin kaksitekijdiselld toistomittausten varianssianalyysill,
jolloin ryhmittelevdnd tekijand 50 mg/kg lisdttyd antimonia siséltidvissd koeastioissa oli
lierollisuus/lierottomuus ja toistomittaustekijind koeastioista mitatut Sb-pitoisuudet
kuukauden ja kahden kuukauden kuluttua lierojen lisddmisesta.

Kovarianssimatriisien yhtidsuuruusoletusta tarkasteltiin Box-testilld ja kovarianssien
sfadrisyyttd Mauchlyn testillé ja e-kertoimien avulla. Aineistojen normaalijakautuneisuutta
tarkasteltiin Shapiro-Wilk-normaalisuustestilld ja samavarianssisuutta ja virhevarianssien
samansuuruusoletusta Levenen testilld. Tilastollisissa analyyseissd kéytettiin ohjelmiston
SPSS® 14.0 Windows-versiota. Poikkeamat oletuksista siirtiviit p-arvoja merkitsevimpéin
suuntaan, jolloin riski nollahypoteesin hylkddmiseen védrin perustein kasvaa. Jos jokin
testien oletuksista ei tdyttynyt, tarkasteltiin ryhmikeskiarvoja ja keskinelioitd. Néaissd
tapauksissa keskinelididen vertailu osoitti, etteivit eri mittauskertojen tai eri kisittelyjen
véliset vaihtelut olleet olennaisesti mittauskertojen tai késittelyjen sisdisid vaihteluita
suurempia, eikd niin ollen ndyttoa nollahypoteesia vastaan ollut.

3. TULOKSET

3.1 Antimonin vaikutus lierojen kuolleisuuteen, biomassaan ja lisidntymiseen

Esikokeessa ei todettu lierojen kuolleisuutta yhdessédkddn pitoisuudessa 14 vuorokauden
altistuksen aikana, joten varsinaista toksisuustestid ei tehty (ISO 11268-1). Esikokeen
aikana peltolierojen biomassat eivdt muuttuneet alhaisissa Sb-pitoisuuksissa ja véhenivét
koeastioissa, joissa antimonia oli 100 mg/kg tai enemmén (kuva 1). Kahden viikon
altistuksen jdlkeen nelji lieroa kymmenesti oli diapaussissa pitoisuudessa 1000 mg/kg ja
seitsemin pitoisuudessa 10 000 mg/kg.

e
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Kuva 1. Lierojen biomassan muutos 14 vuorokaudessa esikokeessa (n=1). Lisdtty pitoisuus on
ilmoitettu kuiva-ainetta kohti.
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Biosaatavuuskokeessa antimoni ei vaikuttanut peltolierojen biomassaan kahden
kuukauden altistuksen aikana (taulukko 1). Lierojen biomassat eivdt muuttuneet kokeen
aikana (kuva 2). Kokeen lopussa kussakin pitoisuussarjassa oli yhteensd 12 lieroa, joista
seitsemdn oli diapaussissa kontrolliastioissa ja pitoisuudessa 10 mg/kg, kahdeksan
pitoisuudessa 50 mg/kg ja yhdeksdn pitoisuudessa 100 mg/kg. Lierot oli jaettu
satunnaisesti eri kisittelyihin, koska biosaatavuuskokeen alussa yksilod kohti lasketuissa
biomassoissa ei ollut eroa eri Sb-pitoisuuksien vililli (ANOVA F = 1,457, p = 0,275, df =
3). Biomassa kokeen alussa vaikutti biomassoihin kautta koeajan (taulukko 1). Vaikutus
oli samanlaista kaikilla punnituskerroilla.

Antimoni ei vaikuttunut peltolierojen munakoteloiden tuotantoon tai munakoteloiden
elinkykyyn (taulukko 2). Kéytetystd lehtimetsdmaasta ei erikseen poistettu munakoteloita
ennen kokeen alkua. Lierottomista koeastioista ei kuitenkaan 16ytynyt kokeen lopussa
munakoteloita, joten todenndkdisesti lierot tuottivat munakotelot kokeen aikana. Kun
munakoteloiden annettiin kehittyd petrimaljoilla, havaittiin hometta yhdelld munakotelolla
pitoisuudessa 50 mg/kg kuukauden kuluttua kokeen paittymisestd ja yhdelld
munakotelolla kontrollisarjasta seitseman viikon kuluttua kokeen péaattymisesta.

Taulukko 1. Antimonin ja altistusajan vaikutus lierojen biomassaan. Taulukossa on esitetty
kaksitekijdisen toistomittausten kovarianssianalyysin tunnusluvut. SS = nelidsumma, df =
vapausasteet, MS = keskinelio, F = testisuure ja p = tilastollinen merkitsevyys

Kasittely SS df MS F p
Aika x antimoni 0,017 6 0,003 1,183 0,351
Aika <0,001 2 <0,001 0,078 0,925
Virhevaihtelu (aika) 0,051 22 0,002
Antimoni 0,002 3 0,001 0,457 0,718
Virhevaihtelu (antimoni) 0,017 11 0,002
Aika x alkumassa 0,003 2 0,002 0,704 0,505
Alkumassa 0,072 1 0,072 47,34 <0,001
Virhevaihtelu 0,017 11 0,002
1,2 1
| e [y
% 0,8 1 { { {
f‘ { [ I kontrolli
B 46 [110mg/kg
§ 4 M 50mg/kg
g M 100mg/kg
-5 0,4 1
0,2 1
0,0 T T T
0 vrk 14 vrk 1 kk 2 kk
Altistusaika

Kuva 2. Antimonin vaikutus peltolierojen biomassaan. Biomassa yksilod kohti on laskettu
jakamalla koeastian lierojen biomassa yksilomairdlld kullakin punnituskerralla. Kuvassa
esitetty keskiarvot + keskihajonnat kullekin pitoisuudelle (n = 4).
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Taulukko 2. Munakoteloiden kokonaistuotanto kussakin Sb-pitoisuudessa kahden kuukauden
aikana ja munakoteloiden kuoriutumisprosentti. Munakoteloiden kappalemdird on summa
neljistd koeastiasta.

Lisétty pitoisuus Munakotelot Kuoritumisprosentti
(mg/kg) (kpD) (%)
kontrolli 3 67

10 1 100
50 2 0
100 3 33

3.2 Maan ominaisuudet ja Sbh-pitoisuudet

Puhtaan lehtimetsdmaan kosteus oli 26 % tuorepainosta ja orgaanisen aineksen osuus
kuiva-aineesta oli 7 %. Kontaminoituneen maan referenssiaineen (SRM 2710) orgaanisen
aineen osuus kuiva-aineesta oli 10 %. Niin esikokeessa kuin biosaatavuuskokeessa tutkitun
lehtimetsdmaan kosteusprosentti sdilyi noin 30 %:ssa ja orgaanisen aineksen osuus
muuttumattomana koko kokeen ajan. Mydskddn pH-arvossa ei tapahtunut suuria
muutoksia esikokeen tai biosaatavuuskokeen aikana (taulukko 3).

Ultraddniavusteisen kuningasvesiuuton saanto oli antimonin kokonaispitoisuuden
madrityksissd yli 50 % kaikissa yli mééritysrajan olevissa tapauksissa (taulukot 3 ja 4).
Esikokeen pitoisuuden 10 mg/kg korkea saanto johtuu todennikoisesti kontaminaatiosta
nédytteenkésittelyssa.

Taulukko 3. Puhtaan lehtimetsdmaan ja esikokeen pitoisuuksien pH(H,0) kokeen alussa ja lopussa
(n = 1), mitattu antimonin kokonaispitoisuus toteamis- ja mééritysrajoineen ja menetelmén
saantoprosentti (keskiarvo + keskihajonta, n = 3)

Lisatty Sb-pitoisuus pH 0 vrk pH 14 vtk Mitattu pitoisuus (mg/kg) Sb-saanto (%)

Lehtimetsdmaa 6,5 6,1 <2.8 -
Kontrolli 6,5 6,2 <2.8 -

1 6,5 6,2 <2,8 -
10 6,5 6,2 14,9+0,7 1577
100 6,5 6,2 76,1+0,1 75=+1
1000 6,4 6,2 756,6+15,9 762
10000 6,3 6,2 8473,3+£218,2 82+3
Toteamisraja Sb-pitoisuus < 100 mg/kg 2,8

Madritysraja Sb-pitoisuus < 100 mg/kg 9,4

Toteamisraja Sb-pitoisuus > 1000 mg/kg 58,1

Madritysraja Sb-pitoisuus > 1000 mg/kg 193,7

Taulukko 4. Biosaatavuuskokeessa kaytettyjen késittelypitoisuuksien pH(H,0) kokeen alussa ja
lopussa, mitattu antimonin kokonaispitoisuus toteamis- ja méiiritysrajoineen ja
saantoprosentti (n = 1).

Lisdtty Sb-pitoisuus pH 0 vrk pH 2kk Mitattu pitoisuus (mg/kg) Sb-saanto (%)

Kontrolli 6,4 5,9 <2,8 -

10mg/kg 6.4 5,9 5,1 51

50mg/kg 6.4 6,0 34,6 69

50mg/kg ilman lieroja 6,4 6,1 34,6 69

100mg/kg 6,4 6,1 65,6 66
Toteamisraja 2,8

Madritysraja 9,4
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Lehtimetsdmaassa suurin osa vaiheittaisissa uutoissa liuenneesta antimonista oli
sitoutuneena orgaaniseen ainekseen ja mineraalien sisdltimdd antimonipitoisuutta
kuvaavaan jaannosfraktioon (Taulukko S5a—c). Lisdtystd antimonista keskiméédrin 74 %
(vaihteluvédli 6883 %) mitattiin fraktioista III ja IV pitoisuuksissa 50 mg/kg, 50 mg/kg
ilman lieroja ja 100 mg/kg. Lehtimetsdmaassa orgaaninen aines oli tdrked antimonin sitoja:
vajaa puolet lisdtystd antimonista oli sitoutuneena orgaaniseen ainekseen kaikissa
madritysrajan ylittdvissd pitoisuuksissa kaikkina mittausajankohtina. Antimonia oli
orgaanisessa aineksessa neljdstd viiteen kertaa enemmén kuin sitoutuneena raudan ja
mangaanin (oksi)hydroksideihin. Sb-pitoisuudet raudan ja mangaanin
(oksi)hydroksidifraktiossa jdivit alle toteamisrajan kokeen alussa ja kuukauden kuluttua
lierojen lisddmisestd, jolloin vihemmén kuin 4 % lisdtystd antimonista oli sitoutuneena
(oksi)hydroksideihin. Kahden kuukauden kuluttua pitoisuudet tdssd fraktiossa olivat yli
madiritysrajan Sb-pitoisuuksissa 50mg/kg, 50 mg/kg ilman lieroja ja 100 mg/kg, jolloin
noin kymmenesosa lisdtystd antimonista oli sitoutunut raudan ja mangaanin
(oksi)hydroksideihin. Ioninvaihtopinnoille ja karbonaatteihin antimoni sitoutui vain
vahdisissd médrin, ja mittaustulokset jdivét alle toteamisrajan.

Kontaminoituneen maan referenssiaineessa (SMR 2710) yhteensd 40 %
standardoidusta antimonin kokonaispitoisuudesta oli sitoutuneena
(oksi)hydroksidifraktioon ja jaannosfraktioon. Sb-pitoisuus orgaanisessa aineksessa jii alle
toteamisrajan, jolloin vdhemmin kuin 12 % standardin ilmoittamasta antimonin
kokonaispitoisuudesta oli sitoutuneena orgaaniseen ainekseen (taulukko 5c¢).

Raudan ja mangaanin pitoisuudet fraktiossa II erosivat merkitsevisti lehtimetsdmaan
ja referenssiaineen vélilla (riippumattomien otosten t-testi, Fe: t = -59,1 p < 0,001, df = 6;
Mn: t = -345,5 p < 0,001, df = 6). Lehtimetsimaassa raudan ja mangaanin
(oksi)hydroksideja oli vihemmin kuin referenssiaineessa (kuva 3). Myds raudan ja
mangaanin  kokonaispitoisuudet ~ olivat  pienemmit  lehtimetsdmaassa  kuin
referenssiaineessa  (taulukko  6). Alle kymmenesosa  kokonaisraudasta  oli
(oksi)hydroksideina niin lehtimetsidmaassa kuin referenssimaassakin: lehtimetsimaassa
keskimédrin 9 % raudan kokonaispitoisuudesta liukeni fraktiossa II ja referenssimaassa
vastaava luku oli 7 %. Lehtimetsdmaan mangaanista 72 % kokonaispitoisuudesta oli
(oksi)hydroksideina, referenssimaassa vastaavasti 22 %.



Taulukko 5a—c.
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Lehtimetsdmaan Sb-pitoisuudet eri maa-aineksissa eri mittausajankohtina

biosaatavuuskokeessa ja referenssiaineen (SRM 2710) Sb-pitoisuudet eri maa-aineksissa. [ =
ioninvaihtopinnat ja karbonaattifraktio, II = Fe, Mn (oksi)hydroksidit, III = orgaaninen aines
ja IV = jaannosfraktio. Tulokset on ilmoitettu keskiarvona + keskihajonta kuiva-ainetta kohti

(n=4).

a) Mittaus kokeen alussa
Lisatty pitoisuus (mg/kg)

Mitattu pitoisuus (mg/kg)

I 11 111 1\
Kontrolli <14 <2,1 <29 <1,6
10 <14 <2,1 <29 <54
50 <14 <2,1 19,9+£3,5  16,3£1,7
100 <4.5 <2,1 45,1+£7,1  31,6+5,8
Toteamisraja 1.4 2,1 2,9 1,6
Madiritysraja 4,5 7,0 9,7 5.4
b) Mittaus kuukauden kuluttua
Lisétty pitoisuus (mg/kg) Mitattu pitoisuus (mg/kg)

I 11 111 v
Kontrolli <14 <2,1 <29 <1,6
10 <14 <2,1 <29 <54
50 <14 <2,1 23,0£5,6  15,3£3,4
100 <4.5 <2,1 42,3+144 29,1+12,4
Toteamisraja 1.4 2,1 2,9 1,6
Madiritysraja 4,5 7,0 9,7 5.4
¢) Mittaus kahden kuukauden kuluttua
Lisétty pitoisuus (mg/kg) Mitattu pitoisuus (mg/kg)

1 11 111 v
Kontrolli <1,6 <32 <4.,6 <0,9
10 <1,6 <32 <15,2 4,522
50 <53 5,940,6 20,9+0,9  13,3£1,1
100 <53 7,7£0,4  40,8+11,9 28,1+8.9
Referenssimaa (SRM 2710) <1,6 3,7£0,2 <4,6 11,8+0,3
Toteamisraja 1,6 0,9 4,6 0,9
Madiritysraja 53 32 15,2 2,9

Taulukko 6. Raudan ja mangaanin kokonaispitoisuus lehtimetsdmaassa ja referenssiaineessa.
Lehtimetsdmaan pitoisuus on keskiarvo + keskihajonta (n = 4). Lehtimetsén arvot perustuvat

mittaustuloksiin; kontaminoituneen maan referenssiaineen (SMR 2710) arvot
standardoidut (NIST) pitoisuudet.
Maa-aines Fe (mg/kg) Mn (mg/kg)
Lehtimetsd 4915,8 £35,3 273,3+ 13,3
Referenssiaine (SRM 2710) 33800 £ 1000 8530 + 400
Toteamisraja (lehtimetsd) 2,7 0,4
Maééritysraja (lehtimetsd) 9,0 1,3

ovat
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Kuva 3. Lehtimetsdmaan ja kontaminoituneen maan referenssiaineen (SMR 2710) raudan ja
mangaanin pitoisuus fraktiossa II (Fe, Mn (oksi)hydroksidit). Kuvassa on keskiarvo =+
keskihajonta (n = 4). Toteamisraja raudalle ja mangaanille 4,9 mg/kg, méaaritysraja raudalle
ja mangaanille 16,2 mg/kg

Lisdtyn antimonin pitoisuus ei vaikuttanut antimonin sitoutumiseen orgaaniseen
ainekseen tai jidnndsfraktioon (taulukko 7). Orgaanisesta aineksesta tai jadnnOsfraktiosta
mitatut Sb-pitoisuudet eivdt muuttuneet kahden kuukauden aikana (taulukko 7). Lieroilla
ei havaittu olevan vaikutusta orgaanisesta aineksesta mitattuun pitoisuuteen (ANOVA, F =
0,04, p = 0,843, df = 1) (kuva 4). Lierot eivit myoskddn vaikuttaneet mittaustuloksiin
jaannosfraktiossa (ANOVA F = 1,57, p = 0,257, df = 1) (kuva 4). Vertailtaessa lierollisia
ja lierottomia koeastioita mittauskertojen vililld ei ollut eroa pitoisuudessa orgaanisessa
aineksessa (ANOVA, F = 3,09, p = 0,129, df =1) eiki jddnndsfraktiossa (ANOVA, F =
5,581, p = 0,056, df =1). (Oksi)hydroksideihin sitoutuneen antimonin pitoisuudessa ei ollut
eroa lierollisten ja lierottomien koeastioiden vélilldi kahden kuukauden jdlkeen
(riippumattomien otosten t-testi, t =-1,291, p = 0,244, df = 6)

Taulukko 7. Lisdtyn Sb-pitoisuuden ja ajan vaikutus sitoutumiseen fraktiossa III (orgaaninen aines)
ja IV (jdénnosfraktio). Taulukossa on esitetty kaksitekijdisen toistomittausanalyysin
tilastolliset tunnusluvut yhdysvaikutuksille ja padvaikutuksille. Vastemuuttujana on kéytetty
mitatun pitoisuuden osuutta lisdtystd pitoisuudesta. SS = neliosumma, df = vapausasteet,
MS = keskinelid, F = testisuure ja p = tilastollinen merkitsevyys.

Fraktio Kaisittely SS df MS F p

111 Aika x pitoisuus 0,008 2 0,004 0,482 0,629
Aika 0,003 2 0,002 0,198 0,823
Virhevaihtelu (aika) 0,100 12 0,008
Pitoisuus 0,00001 1 0,00001 0,003 0,959
Virhevaihtelu (pitoisuus) 0,024 6 0,004

v Aika x pitoisuus 0,001 2 0,001 0,131 0,878
Aika 0,009 2 0,004 1,105 0,363
Virhevaihtelu (aika) 0,049 12 0,004
Pitoisuus 0,00003 1 0,00003 0,012 0,915
Virhevaihtelu (pitoisuus) 0,016 6
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Kuva 4. Lierojen vaikutus mitattuun Sb-pitoisuuteen fraktiossa III (orgaaninen aines) ja IV
(jadnnosfraktio) koeastioissa, joissa lisdttyd antimonia oli 50 mg/kg. Mitattu Sb-pitoisuus
ennen lierojen lisddmistd (0 vrk) fraktiossa III on kuvattu viivalla ja fraktiossa IV
katkoviivalla. Kuvassa on keskiarvo + keskihajonta (n = 4).

3.3 Antimonin kudospitoisuus lieroissa

Mitatut antimonin kudospitoisuudet jiivdt mittausajankohdasta riippumatta alle
toteamisrajan (taulukko 8). Antimonitrioksidina lisdtty antimoni ei tutkituissa
pitoisuuksissa kertynyt peltolierojen kudoksiin kahden kuukauden altistuksen aikana,
esimerkiksi pitoisuudessa 100 mg/kg ympdriston pitoisuus oli yli 50 kertaa
kudospitoisuutta suurempi.

Taulukko 8. Antimonin kudospitoisuus lieroissa eri altistusaikojen jilkeen (n = 4).

Lisatty pitoisuuus Altistusaika
2 viikkoa 1 kuukausi 2 kuukautta

Kontrolli <2,3 ug/g <2,3 ug/g <1,9 ug/g
10 mg/kg <2,3 ug/g <2,3 ug/g <1,9 ng/g
50 mg/kg <2,3 ug/g <2,3 ug/g <1,9 ng/g
100 mg/kg <2,3 ug/g <2,3 ug/g <1,9 ug/g
Toteamisraja 2,3 ugl/g 2,3 ugl/g 1,9 ug/g
Madritysraja 7,6 ug/g 7,6 ug/g 6,2 ug/g

4. TULOSTEN TARKASTELU
4.1 Antimonin vaikutus lierojen kuolleisuuteen, biomassaan ja lisidntymiseen seki
kertyminen lieroihin

Tutkimuksessa ei havaittu peltolierojen kuolleisuutta esikokeen suurissakaan Sb-
pitoisuuksissa tai lierojen altistuessa pienemmille pitoisuuksille kahden kuukauden ajan.
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Kuolleisuus ei kuitenkaan ole ainoa biosaatavuuden tai haitallisten vaikutusten mittari.
Biomassa on yleisindikaattori lierojen kunnosta, ja muutokset biomassassa voivat kertoa
subletaaleista ja kroonisista vaikutuksista. Biomassan muutosten seuraaminen parantaa
my0s toksisuustestien tarkkuutta (Bembridge 1998, McIlndeo ym. 1998). Tissé
tutkimuksessa antimoni ei vaikuttanut peltolierojen biomassaan kahden kuukauden
altistuksen aikana Sb-pitoisuuksien ollessa alle 100 mg/kg. Esikokeen tulokset puolestaan
viittaavat siihen, etti antimonilla voi olla vaikutus lierojen biomassoihin suuremmilla
pitoisuuksilla kuin 1000 mg/kg. Esikokeen havaintoihin tulee suhtautua suuntaa antavasti,
silld varsinaisista ISO 11268-1 standardin mukaista toksisuustestausta ei tehty, koska
esikokeessa ei havaittu kuolleisuutta (ISO 11268-1). Esikokeen havaintoja tarkasteltaessa
on my0s huomioitava, etti esikoepitoisuus 10 000 mg/kg tehtiin erillisend tdydennyksena
pitoisuussarjaan.

Kupermanin ym. (2006) antimonin toksisuustestissd suurin vaikuttamaton Sb-
pitoisuus aikuisten tunkiolierojen (Eisenia fetida) hengissdsédilymiselle (NOEC) oli 617
mg/kg ja pienin vaikuttava pitoisuus (LOEC) oli 679 mg/kg. Vaikutuksia biomassaan ei
raportoitu. Tunkiolierojen jdlkeldistuotanto oli kuitenkin aikuisten hengissésdilymisti
herkempi toksisuusvaste. Tunkiolieron lisddntymisen NOEC oli 60 mg/kg ja LOEC 86
mg/kg. Lisddntymisen ECs eli pitoisuus, joka vaikutti puoleen testielidistd, oli 70 mg/kg ja
ECy oli 30 mg/kg (Kuperman ym. 2006). Biosaatavuuskokeessa antimoni ei vaikuttanut
lierojen lisddntymiseen, mutta pienen aineiston ja alhaisten koepitoisuuksien vuoksi
tulokseen tulee suhtautua varauksella. Biosaatavuuskokeessa kéytettiin aikuisia
peltolieroja, joilla oli erottuva clitellum. Nuoret lierot voivat olla herkempid antimonille.

Tdmdn tutkimuksen ja Kupermanin ym. (2006) tuloksia vertailtaessa on
huomioitava, ettd tdssd tutkimuksessa ei tehty varsinaista toksisuustestausta. Myos eri
lierolajien herkkyys haitta-aineille ja ndiden vasteet eroavat. Aikaisemmissa tutkimuksissa
muiden lierolajien on todettu olevan tunkiolieroja herkempid metalleille (Spurgeon &
Hopkin 1996, Langdon ym. 2004). Kiinnostavaa onkin, ettd tunkiolieroilla tehdyssd
tutkimuksessa antimonilla on ollut haitallisia vaikutuksia jo pienilld pitoisuuksilla
(Kuperman ym. 2006), miti ei tdssd tutkimuksessa havaittu peltolieroilla. Biosaatavuus on
linkki eri altistusreittien kautta tapahtuvan kokonaisaltistuksen ja haitallisten vaikutusten
vililla (Baker ym. 2003). Tasséd tutkimuksessa antimonilla ei ollut haitallisia vaikutuksia
peltolieroihin. Onko syynd tdhdn antimonitrioksidin kemiallisesta luonteesta johtuva
vahdinen toksisuus, heikko biosaatavuus vai ndiden yhdistelma?

Diapaussit ovat peltolierojen vasteita epdsuotuisiin ympdristooloihin. Téllin lierot
tyhjentévit suolen ja kiertyvédt kerdlle odottamaan olosuhteiden muuttumista (Morgan &
Morgan 1993). Biosaatavuuskokeessa antimoni ei aiheuttanut diapaussivastetta, mutta
esikokeessa oli viitteitd siitd, ettd korkeissa Sb-pitoisuuksissa peltolierot vaipuvat
diapaussiin. Havaintoja tarkastellessa on huomioitava, ettd aineisto oli pieni. Selvittimatta
jéa, kuinka paljon diapaussit vaikuttivat kudospitoisuuksiin, koska diapaussissa lierot
altistuivat vidhéisissd méérin vain ihon kautta. Kuparin ja sinkin kudospitoisuuksien
tiedetddn olevan pienemmat diapaussissa olevilla lieroilla kuin aktiivisilla lieroilla, joilla
kudospitoisuudet vaihtelevat vain vihdn (Morgan & Morgan 1993). Biosaatavuuskokeessa
myo0s kontrolliastioissa lierot olivat kiertyneet kerélle. Kosteus, pH, orgaanisen aineksen
médrd ja ldmpotila kuitenkin pysyivdat vakioina koko kokeen ajan. Suurin osa
diapaussihavainnoista tehtiin viimeisen kuukauden aikana. Kuukauden kuluttua kokeen
alkamisesta koeastioithin lisdtyn nurmen homehtuminen, koeastioiden kasittelysti
aiheutunut stressi tai ravinnon méara ovat myds voineet olla syind diapaussivasteisiin. Yksi
todennékoinen selitys diapaussivasteisiin voi myos olla alhainen maaperéin kosteus pitkin
ajan kuluessa.
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Elioon siirtyneen haitta-aineen médrdd voidaan pitdd osoituksena aineen
biosaatavuudesta ympdristostd ja kertymistd kuvataan kudospitoisuuden ja maaperin
kokonaispitoisuuden osamiérdlla (Didden 2003). Mitattujen kudospitoisuuksien
perusteella antimoni ei kerry peltolieroihin, ja maaperdstd mitatut pitoisuudet olivat
kertaluokkia suurempia kuin kudospitoisuudet. Tutkimuksessa ei myoskdan 10ydetty eroja
kudospitoisuuksissa eri altistusaikojen tai Sb-pitoisuuksien vililld. Havainnot tukevat
Svedsenin ym. (1996) kenttatutkimuksen tuloksia Iso-Britanniassa muovipaloalueella,
jossa antimonin estimoitu maksimikokonaispitoisuus oli 20,2 mg/kg. Keskimdirdinen
kudospitoisuus ruskolieroissa (Lumbricus castaeus) oli merkitsevdsti pienempi kuin
keskimddrdinen pitoisuus maaperdssd, mikd viittaa siihen, ettei antimoni kerry lieroihin
(Svendsen ym. 1996). Téssd laboratoriossa toteutussa biosaatavuuskokeessa antimoni oli
sekoitettu tasaisesti koemaahan eivdtkd lierot pystyneet pakenemaan puhtaampaan
maahan. Téstd huolimatta antimoni ei kertynyt peltolierojen kudoksiin. Selitys voi olla
joko antimonin heikko saatavuus ympéristosti tai lierojen tehokas eritysmetabolia. Morgan
& Morgan (1993) ehdottavat, ettd lierot voivat sdddelld kuparin ja sinkin
kudospitoisuuksia. Meharg ym. (2003) ovat havainneet, ettdi samanlainen
sddtelymekanismi arsenaatille voisi 10ytyd myds Lumbricus terrestris -lajin lieroilta. Néin
ollen lieroilla voisi olla sddtelymekanismi myds metalleille, joilla ei ole merkitystd
hivenaineena kuten sinkilld ja kuparilla. Koska tdssd tutkimuksessa lieroista mitatut Sb-
pitoisuudet jdivét altistuspitoisuudesta ja -ajasta riippumatta alle toteamisrajan, on
todennékoistd, ettd syynd olemattomiin kudospitoisuuksiin on antimonitrioksidin heikko
biosaatavuus eiki lierojen fysiologia.

Svendsenin ym. (1996) tutkimuksessa ruskolierojen kudospitoisuudet vaihtelivat
runsaasti naytteenottopaikkojen vililld taustapitoisuudesta jopa kertaluokkaa maaperin
antimonipitoisuutta korkeampiin pitoisuuksiin. Lierojen saastunella alueella viettima aika
ja migraatio (Svendsen ym. 1993) tai lierojen kyky vélttdd metalleilla kontaminoitunutta
maata (Lukkari & Haimi 2005) voivat selittdd vaihtelua kudospitoisuuksissa. Tamén
tutkimuksen kannalta mielenkiintoista on, miksi muovipaloalueella lierojen kudoksissa oli
mitattavia madrid antimonia, kun biosaatavuuskokeessa antimoni ei siirtynyt peltolieroihin.
Biosaatavuuskokeessa kudospitoisuus médritettiin ldhes viidestikymmenesti peltolierosta
ja Sb-pitoisuus jdi kaikissa mittauksissa yhtd poikkeusta lukuunottamatta alle
madiritysrajan. Metallien kertymisessé lieroihin on lajikohtaisia eroja (Spurgeon & Weeks
1998, Langdon ym. 2005), ja lierojen suoleen jddnyt maa-aines voi selittdd yksittdisid
suuria  mittaustuloksia. Muovipaloalueella antimonin esiintymismuoto, maaperin
omaisuudet tai muut haitta-aineet ovat saattaneet vaikuttaa antimonin biosaatavuuteen
lieroille.

Mittaustulokset peltolierojen kudoksista ja haitallisten vaikutusten puute yhdessé
osoittavat, ettd antimonitrioksidina lisdtyn antimonin biosaatavuus ja toksisuus
peltolieroille lehtimetsdmaassa oli heikkoa. Tuloksia yleistettdessd on kuitenkin
muistettava, ettd maan ominaisuudet vaikuttavat oleellisesti biosaatavuuteen (Allen 2002).
Tdmén tutkimuksen ja Kupermanin ym. (2006) tunkiolieroilla tekemin toksisuustestin
havaintojen eroja voi selittdd erilainen ympdristd. Kuperman ym. (2006) kayttivét
tutkimuksessaan hiekkaista luonnon maata, jonka pH oli 5,29 ja jossa metallien
biosaatavuutta pidetddn korkeana johtuen alhaisesta orgaanisen aineksen osuudesta (1,2 %)
ja vdhiisestd savimineraalien miirésti. Biosaatavuuskokeessa tutkitussa lehtimetsdmaassa
orgaanisen aineksen osuus oli ldhes kuusinkertainen verrattuna Kupermanin ym. (2006)
kéyttdmadan maahan.

Myds lisdtty antimoniyhdiste vaikuttaa lierojen altistumiseen ja haitallisiin
vaikutuksiin. Kupermanin ym. (2006) kokeessa niukkaliukoinen antimonisulfaatti oli
toksisempi kuin vesiliukoinen antimonitartraatti, kun toksisuusvasteena kiytettiin
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tunkiolierojen munakoteloiden tuottoa. Kokeessa sulfaatin vaikutus oli kontrolloitu. On
mahdollista, ettd biosaatavuuskokeessa yksi heikon biosaatavuuden syy onkin juuri lisdtyn
antimoniyhdisteen muoto, ja tulokset voisivat olla erilaisia, jos antimoni olisi lisétty
liuoksessa. Toisaalta Kupermanin ym. (2006) tulokset osoittavat, ettei antimoniyhdisteen
vesiliukoisuus yksin tarkoita suurempaa toksisuutta. Metallien lisddminen testimaahan
liuoksena voi myds yliarvioida biosaatavuutta ja elididen altistumista verrattuna todellisiin
kontaminoituneisiin kohteisiin (Spurgeon & Hopkin 1996).

Aikaisemmissa tutkimuksissa antimonin biosaatavuutta on tutkittu 1dhinnd
kaivosalueilla. Liukoisuuskokeissa antimonin vesiliukoinen osuus on ollut vain muutama
prosentti kokonaispitoisuudesta (Lintschinger ym. 1998, Flynn ym. 2003, He ym. 2007,
Murciego ym. 2007). Niukkaliukoisuuden ja bakteeribiotestin perusteella Flynn ym.
(2003) toteavat antimonin biosaatavuuden olevan heikkoa kaivosalueilla huolimatta
korkeista kokonaispitoisuuksista (jopa 700 mg/kg). Kasveille biosaatavaa pitoisuutta
kuvaavien NH4NOs-uuttojen perusteella biosaatava Sb-pitoisuus kaivosalueilta oli alle
prosentti kokonaispitoisuudesta (Hammel ym. 2000, Gal ym. 2006). Antimoni ei kertynyt
viljelykasveihin tutkittaessa entiselld kaivostoiminta-alueella kasvatettuja 19 kasvilajia,
vaikka antimonin kokonaispitoisuudet olivat suuria (500 mg/kg) (Hammel ym. 2000).
Syyksi alhaiseen liukoisuuteen ja biosaatavuuteen Hammel ym. (2000) esittdvit antimonin
esiintymistd alueella niukkaliukoisina sulfideina ja Wilson ym. (2004) antimonin
sitoutumista  tiukasti  (oksi)hydroksideihin. Myds  Aisworthin  ym.  (1990a)
kenttitutkimukset viittaavat antimonin heikkoon biosaatavuuteen maaperissé: antimoni on
geokemiallisesti liitkkumaton, ja korkeat pitoisuudet kasveista voivat selittyd laskeumalla
ilmasta. Samalla alueella tehdyssd tutkimuksessa ei mydskddn 16ytynyt merkkeja
antimonin rikastumisesta ravintoketjussa maaperi—kasvillisuus—selkdrangaton—
hyonteissydja. Altistusreitin osoittaminen oli kuitenkin hankalaa (Aisworth ym. 1990b).

Kun antimoni esiintyy helposti sitoutuvassa muodossa, sen biosaatavuus on
heikkoa eikd se rikastu ravintoketjussa (Ainsworth 1990b, Hammel ym. 2000, Flynn ym.
2003). Liikkuvassa muodossa oleva antimoni voi kuitenkin kertyd kasveihin (Baroni ym.
2000, Hammel ym. 2000), mutta antimonin bioakkumulaatiossa on eroja eri kasvilajien
vililla (Murciego ym. 2007). Esimerkkejd antimonin kertymisestd l0ytyy myds
sienikunnasta: tietyt tattisuvut (Suillus, Chalciporus) voivat biokonsentroida antimonia
alueilla, joissa antimonin kokonaispitoisuudet ovat korkeat (Borovicka ym. 2006). Veteen
tai etikkahappoon liukenevan antimonin osuus kokonaispitoisuudesta voi olla pieni, mutta
kokonaispitoisuuden ollessa suuri antimonia kertyy kasveihin (Baroni ym. 2000, He ym.
2007). Nain ollen kaivosalueilla, jossa antimonipitoisuudet ovat korkeat, voi antimonin
bioakkumulaatio kasveihin aiheuttaa ekologisen riskin (He ym. 2007). Toisaalta mydskédan
pienet kokonaispitoisuudet eivdt valttaimattd tarkoita alhaista biosaatavuutta. Tulva-alueen
laitumelta kasveista on mitattu yhtd suuria pitoisuuksia kuin Hammelin ym. (2000)
tutkimuksissa, vaikka tulva-alueella antimonin kokonaispitoisuudet olivat vain kymmenié
milligrammoja kilossa verrattuna Hammelin ym. (2000) useisiin satoihin milligrammoihin
kilossa (Tighe ym. 2005). Ampumaradalla antimonin vesiliukoiset pitoisuudet olivat
korkeammat kuin muilla metalleilla, jopa korkeammat kuin lyijyn pitoisuudet. Niin ollen
ampumaradoilla antimonin vapautuminen voi olla merkittdvdd (Johnson ym. 2005).
Antimoni voi siis oloista riippuen olla biosaatava.

4.2 Antimonin sitoutuminen maaper:ssi

Lehtimetsdmaassa orgaaninen aines oli tirked antimonin sitoja, ja ldhes puolet
vaiheittaisissa uutoissa liukenevasta antimonista oli sitoutuneena sithen. My06s muut
tutkimukset osoittavat antimonin sitoutuvan orgaaniseen ainekseen (Lintschinger ym.
1997, Hou ym. 2006, Steely ym. 2007). Neutraalit Sb(IIl)-yhdisteet, esim. Sb(OH)s,
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sitoutuvat helposti orgaanisiin happoihin (Filella 2002b, Buschmann & Sigg 2004).
Humushapot paitsi sitovat antimonia myds osallistuvat sen hapettamiseen (Buschmann &
Sigg 2004, Steely ym. 2007). Sitoutuminen humushappoihin muuttaa antimonia
vihemmén toksiseen muotoon ja laskee antimonin pitoisuutta maavedessd vihentden niin
sen liikkuvuutta (Flynn ym. 2003, Buschmann & Sigg 2004, Steely ym. 2007).
Sitoutuminen humushappoihin on voimakkainta pH:n ollessa noin 6, ja sopivissa
ympéristooloissa jopa 30 % Sb(Ill):sta voi olla sitoutuneena orgaaniseen ainekseen
(Buschmann & Sigg 2004).

Vain muutama prosentti lisdtystd antimonista oli sitoutuneena raudan ja mangaanin
(oksi)hydroksideihin. Kuitenkin aikaisemmissa tutkimuksissa korostetaan
(oksi)hydroksidien merkitystd antimonin sitojana. Uuttuvasta antimonista 50-90% on ollut
sitoutuneena (oksi)hydroksideihin (Lintschinger ym. 1998, Johnson ym. 2005, Gal ym
2006). Raudan (oksi)hydroksidit ovat erityisen térkeitd antimonin sitojia (Mitsunobu ym.
2006). Tarkasteltaecssa antimonin jakautumista fraktioihin II ja III lehtimetsimaassa ja
referenssiaineessa havaitaan lehtimetsdmaassa antimonin sitoutuneen orgaaniseen
ainekseen neljd—viisinkertaisesti verrattuna (oksi)hydroksideihin. Kontaminoituneen maan
referenssiaineessa orgaaniseen ainekseen sitoutuneen antimonin pitoisuus oli alle
toteamisrajan ja ndin ollen enintdin samaa suuruusluokkaa kuin pitoisuus
(oksi)hydroksidifraktiossa. Lehtimetsdmaan ja referenssiaineen vaiheittaisten uuttojen
tuloksia ei voi vertailla suoraan, koska kokonaissaantoa ei voitu laskea tiettyjen fraktioiden
mittaustulosten  jdddessd alle toteamisrajan. Fraktioiden pitoisuudet voidaan
referenssiaineen tapauksessa suhteuttaa NIST-standardin ilmoittamaan estimoituun
kokonaispitoisuuteen ja lehtimetsdn tapauksessa lisdttyyn Sb-pitoisuuteen. Tuloksia
vertailtaessa on myds huomioitava, ettd biosaatavuuskokeen maassa ja referenssiaineessa
kontaminaation ldhde ei ole sama.

Lehtimetsdmaassa orgaaninen aines oli (oksi)hydroksideja tirkedmpi antimonin
sitoja toisin kuin referenssiaineessa. Eroja sitoutumisessa voivat selittdd erot rauta- ja
mangaaniyhdisteiden madrissa: lehtimetsdmaassa raudan  ja mangaanin
kokonaispitoisuudet ja ndiden (oksi)hydroksidien middrd olivat pienemmait kuin
referenssimaassa. Toisaalta myOs erot orgaanisen aineksen médrdssd voivat selittdd
sitoutuminen eroavaisuuksia, mutta orgaanisen aineen osuus oli samaa suuruusluokkaa niin
lehtimetsdmaassa kuin referenssiaineessa. Niin ollen myos orgaanisen aineksen laadulla
voi olla merkitystd antimonin sitoutumisessa. Lehtimetsdmaassa vaikuttaa olevan
sorptiokapasiteettia ainakin Sb-pitoisuudelle 100 mg/kg, koska orgaanisesta aineksesta
uuttui sama osuus lisdtystd antimonista riippumatta siitd, oliko antimonia lisdtty 50 mg/kg
vai 100 mg/kg. Lintschingerin ym. (1998) mukaan antimoni ndyttdd erityisesti sitoutuvan
rauta- ja alumiiniyhdisteisiin, jos orgaanista ainesta on niukasti. Tdmin tutkimuksen
tulokset viittaavat siihen, ettd yhteys voi toimia myds pdinvastoin: orgaaninen aines on
tarked antimonin sitoja, jos (oksi)hydroksideja on vdhén. Antimonin lisédminen maahan
niukkaliukoisena antimonitrioksidina selittdd pitoisuudet jddnnosfraktiossa. Myods tissé
tutkimuksessa antimoni sitoutui vain véhéisissd mairin karbonaatteihin (Lintschinger ym.
1998)

Aika ja reaktiot ritsosfddrissd tai maata sydvien eldinten ruuansulatuskanavassa
voivat vaikuttaa sitoutumis- ja desorptioprosesseihin maaperdssd (Allen 2002, Sauvé
2002). Ajan myo6td metallit sitoutuvat maaperddn usein yhd tiukemmin (Sauvé 2002).
Biosaatavuuskokeen tulosten mukaan antimoni sitoutuu lehtimetsimaahan jo ensimmaéisen
viikon aikana eikd sitoutuminen muutu merkitsevisti seuraavien kahden kuukauden
aikana. Kiinnostavaa on kuitenkin havaita, ettd (oksi)hydroksidifraktiosta mitattu Sb-
pitoisuus kaksinkertaistuu viimeisen kuukauden aikana. Maaperin prosessit ovat hitaita,
jolloin kahden kuukauden laboratoriokoe ei vélttdmattad kuvaa todellista sitoutumista maa-
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aineksiin. Toisin kuin tdssd tutkimuksessa aikaisemmissa tutkimuksissa on havaittu
lierojen vaikuttavan metallien sitoutumiseen ja vdhentdvéin esimerkiksi kuparin ja sinkin
litkkkuvuutta ja saatavuutta maasta (Lukkari ym. 2006). Lierojen on myds todettu lisddvain
harvinaisten metallien (Y, Ce, La, Prja Nd ) vesiliukoista osuutta (Wen ym. 2006).

Tarkasteltaessa haitta-aineiden biosaatavuutta on my0s huomioitava potentiaalinen
biosaatavuus (Baker ym. 2003). Mitka tekijét sitten sdételevit antimonin biosaatavuutta ja
vaikuttavatko sithen ympéristoolojen muutokset? Antimonin sitoutuminen on hyvin
paikkakohtaista (G4l ym. 2006), ja liukoisuutta ja liikkuvuutta sditelevistd tekijoistd on
erilaisia teorioita (Johnson ym. 2005, He 2007, Murciego ym. 2007). Maaperdn pH
vaikuttaa kuitenkin olevan tirked antimonin liikkuvuuden ja biosaatavuuden kannalta:
pH:n noustessa antimonin liukoisuus kasvaa (Gal ym. 2006, Johnson ym. 2005). Sb(III) ja
Sb(V) sitoutuvat tiukasti hydratoituneen raudan oksidin, goethiitin, pinnalle muodostaen
sisakehdn komplekseja. Sitoutuminen ei ole vilttiméattd pysyvdd, silld goethiitti voi
hapettaa antimonia, ja emiksisissd olosuhteissa pentavalentti antimoni vapautuu goethiitin
pinnalta maa-veteen (Leuz ym. 2006). Niin raudan kuin muidenkin (oksi)hydroksidien yksi
tairkeimmistd ominaisuuksista on pH:sta ja ionivahvuudesta riippuva pintavaraus
(Schwertmann & Taylor 1989). Happamassa maaperéssd (oksi)hydroksidien pinnalle voi
kehittyd positiivinen pintavaraus, joka sitoo anioneja elektrostaattisesti epéspesifilld
adsorptiolla. Anionit voivat my0s sitoutua spesifien sorptio- tai ligadinvaihtoreaktioiden
kautta (White ym. 1979). Koska anionien sorptio maaperdin on voimakkaampaa
happamissa olosuhteissa, tdssd tutkimuksessa kéytetty lievdsti hapan lehtimetsimaa
edustaa tilannetta, jossa antimonin biosaatavuus voi teoriassa olla suurempaa kuin
happamassa havumetsdmaassa. Tdmé perustuu kuitenkin oletukseen, ettd antimoni esiintyy
maaperdssd anionina, eiki tissi tutkimuksessa selvitetty, mitd antimonitrioksidille tapahtui
koeastioihin lisddmisen jélkeen. Ei siis tiedetd varmasti, missdé muodossa tai milld
hapetusasteella antimoni esiintyi koeastioissa.

Aikaisemmissa tutkimuksissa todetaan antimonin esiintyvdn anionina laajalla pH-
alueella niin hapettavissa kuin pelkistdvissidkin olosuhteissa (Vink 1996, Filella ym.
2002b). Anionien adsorption kannalta olennaisimmat tekijit ovat pH, maaperdn
(oksi)hydroksidien méiérd ja hapetus-pelkistysolosuhteet (McLean & Bledsoe 1995).
Muutokset ndissd tekijoissd voivat vaikuttaa biosaatavuuteen. Tehtdessd haitallisia
vaikutuksia tai elididen altistumista koskevia péidtelmid on myds huomioitava, ettd
muutokset ympdristotekijoissd, kuten maaperidn pH-arvossa, voivat vaikuttaa myds suoraan
elidihin (Peijnenburg ym. 1997). Antimonin anioninen luonne on huomioitava esimerkiksi
suunniteltaessa kunnostustoimia useilla metalleilla saastuneilla alueilla. Toimet, jotka
vahentdvdt muiden metallien liukoisuutta, voivat lisdtd antimonin biosaatavuutta.
Esimerkiksi fosfaattien lisdys lisdd antimonin liikkuvuutta ja fytotoksisuutta, silld fosfaatit
kilpailevat antimonin kanssa sitoutumispaikoista (Spuller ym. 2007).

4.3 Tutkimusmenetelmit

Ultradédniavusteinen kuningasvesiuutto on hyva menetelmi antimonin kokonaispitoisuuden
estimointiin, silld téssd tutkimuksessa analyysimenetelmin saanto oli kaikissa tapauksissa
yli 50 %. Krachlerin ym. (2001) kirjallisuuskatsauksessa todetaan, ettd vain muutama
prosentti maaperdssd olevasta antimonista saadaan analysoitua yleisesti kaytetyilld
uuttomenetelmilld. USEPA:n (1994) typpihappo- ja vetykloridihajotukseen perustuva
menetelmd  200.8  tuottaa  huomattavasti  todellisia  pitoisuuksia  alhaisempia
madiritystuloksia. USEPA:n (1996) menetelméssid 3050B puolestaan kiytetddn typpihapon
ja vetykloridin liséksi my0s vetyperoksidia, mutta tallakin menetelmalld saannot ovat vain
58 % lisdtyistd pitoisuuksista (Kuperman ym. 2006). Ultradédnikasittely nopeuttaa
ndytteenkdsittelyd vaiheittaisissa uutoissa verrattuna BCR:n menetelmdin (Poyhdnen
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2007). Vaiheittaisissa uutoissa kdytetyn menetelméin saannot pysyivdt muuttumattomina
fraktioissa III ja IV, mikd on osoitus kdytetyn menetelmén toistettavuudesta. Sb-pitoisuus
tai mittauskerta eivét vaikuttaneet tuloksiin. Ultradanikisittelyn avulla ndytteet voitiin
késitelld muutaman pdivén sisélld ndytteenotosta ja nédin pienentdd mahdollista ndytteiden
sdilytyksestd aiheutuvaa virhetté fraktiointituloksissa.

Vaiheittaisten uuttojen avulla voidaan kuvata luonnollisia prosessseja kuten
desorptiota. Menetelméé on kuitenkin kritisoitu siitd, ettei reagenssien selektiivisyydesta
ole tiyttd varmuutta (Peijnenburg ym. 2007). Voidaanko sanoa, etti esimerkiksi fraktiossa
IT liukenevat vain raudan ja mangaanin (oksi)hydroksidit ja ndihin sitoutunut antimoni?
Yhdessd vaiheessa vapautuvat metallit saattavat sitoututua uudelleen, mikd voi johtaa
biosaatavuuden aliarviointiin. Myds niytteenkdsittelyssd metallien ominaisuudet, kuten
hapetusaste, voivat muuttua. Tdméd voi puolestaan vaikuttaa metallien liukoisuuteen.
Vaiheittaiset uutot antavat jonkinlaisen kuvan sitoutumista ja sitoutumisen lujuudesta,
mutta yksittdistd fraktiota ei voida suoraan yhdistdd biosaatavuuteen (Sauvé 2002,
Fairbrother ym. 2007). Néin ollen vaiheittaiset uutot eivit yksin riitd kuvaamaan metallin
biosaatavuutta (Peijnenburg ym. 2007).

Kontrolloiduissa olosuhteissa tehdylld kokeellisella tutkimuksella voidaan selvittda
antimonin biosaatavuuden mekanismeja. Kuitenkin laboratoriokoe kertoo vain tietyistd
oloista, ja tulosten yleistettdvyyteen liittyy epdvarmuustekijoitd. Biosaatavuuskokeessa
kéytetyt pitoisuudet olivat suhteellisen pienid, mutta kuitenkin jopa satakertaisia verrattuna
taustapitoisuuksiin (Edwards ym. 1990). Ampumaradoilta ja kaivosalueilta on mitattu
kertaluokkia suurempia kokonaispitoisuuksia (Hammel ym. 2000, Gal ym. 2006, Spuller
ym. 2006). Niin ollen antimonin biosaatavuutta olisi hyvé tutkia tdmédn tutkimuksen
pitoisuuksia suuremmilla pitoisuuksilla.

Antimonin ympdristokohtalosta ei tiedetd riittdvédsti. Tutkimus on painottunut
kaivosalueille, joilla luonnollisesti suurin osa antimonista on primaaristen ja
sekundaaristen mineraalien kiderakenteessa ja pitoisuudet biosaatavina pidetyissi
fraktioissa jddvédt pieneksi (Wilson ym. 2004). Biosaatavuutta pitdisi huomioida
paikkakohtaisesti, jotta voitaisiin ennustaa todellisia vaikutuksia (Allen 2002). Néin ollen
tutkimukset louhoksilta ja sulatoilta eivét riitd, vaan olisi syytd tutkia antimonin
biosaatavuutta erilaisissa maaperissd. My0s antimonin vaikutuksia elidihin pitéisi selvittida
tarkemmin, silld tdimédn puolimetallin 16ytyminen kasveista tai lierojen kudoksista ei vield
kerro sen haitallisuudesta (Didden ym. 2003).

Kontaminaation ldhde ja antimonin esiintymismuoto vaikuttavat olennaisesti
biosaatavuuteen ja haitallisuuteen (Hammel ym. 2000, Flynn ym. 2003, Kuperman ym.
2006, He ym. 2007). Téssé tutkimuksessa yksi tdrkeimmistd heikon biosaatavuuden syisté
lienee lisdtyn antimoniyhdisteen kemialliset ominaisuudet. Antimonin ympéristokohtaloa
olisi hyvé tutkia erilaisilla yhdisteilld, mutta samalla pitden mielessd, ettd esimerkiksi
ekotoksisuustestaus suolaliuoksilla voi yliarvioida biosaatavuutta (Fairbrother ym. 2007).
Tutkimuksen tulisi keskittyd niihin yhdisteisiin, jotka voivat pddtyd ympéaristoon. Muuten
laboratoriokokeiden kéytinnon relevanssi on heikkoa, ja ne kuvaavat vain pahimpia
mahdollisia tilanteita.

4.4 Johtopiatokset

Aikaisemmat tutkimukset korostavat (oksi)hydroksidien merkitystd antimonin sitojana.
Tutkitussa lehtimetsdmaassa raudan ja mangaanin (oksi)hydroksideja oli véhin, ja
orgaaninen aine oli tirked antimonin sitoja. Tutkimuksessa antimoni sitoutui vain
véhiisissd méérin ioninvaihtopinnoille ja karbonaattifraktioon. Vaikka lierot altistuvat
maaperin haitta-aineille seké ihon ettd ruuansulatuskanavan kautta ja kéytavit ravintonaan
orgaanista ainesta ja siind eldvid mikrobeja, tdmén tutkimuksen mukaan kaytetyilld
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pitoisuuksilla antimoni ei vaikuta peltolierojen kuolleisuuteen, biomassan tai
lisdadntymiseen eikd kerry peltolierojen kudoksiin. Néin ollen antimonitrioksidin
biosaatavuus peltolieroille lehtimetsdimaassa on heikkoa. Syind tdhédn voivat olla antimonin
lisddminen niukkaliukoisena antimonitrioksidina ja antimonin luja sitoutuminen
lehtimetsdmaan runsaaseen orgaaniseen ainekseen. Antimonin sitoutuminen ja
biosaatavuus ovat kuitenkin paikkakohtaisia, eikd néitéd sédtelevisté tekijoistd ole riittdvasti
tietoa.
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