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THVISTELMA

Happamat sulfaattimaat (HS-maat) ovat luonnostaan rikkipitoisia ja rautasulfideja sisélta-
vid entisid merisedimenttejd. HS-maiden suurimmat esiintymisalueet ovat trooppisilla ran-
nikkoseuduilla. Euroopan laajimmat HS-maat sijaitsevat Suomessa Pohjanmaan
rannikkoalueilla. HS-maiden kuivattaminen salaojittamalla johtaa pohjaveden pinnan las-
kuun, sulfidien hapettumiseen ja happamuuden sekd metallien liukenemiseen HS-mailta.
Happamuus ja metallit kulkeutuvat sadannan ja tulvien yhteydessid valuma-alueelta joki-
vesistdjd pitkin suistoihin. HS-maiden vaikutukset jokivesistihin tunnetaan melko hyvin,
mutta suistoalueilta on vdhén tietoa.

Happamilta sulfaattimailta tulevan happamuuden ja metallikuormituksen aiheuttamia
ekotoksikologisia riskejd arvioitiin Kyronjoen, Maalahdenjoen ja Lapviértinjoen
suistoissa. Kyronjoen ja Maalahdenjoen suistoissa oli kolme havaintopistettd eri
etdisyyksilla jokisuusta ja Lapvéirtinjoen suistossa yksi. Riskinarvioinnissa tarkasteltiin
sedimentin ja veden metallipitoisuuksia, veden happamuutta, sedimenttien toksisuutta
Vibrio fischeri -valobakteerille ja Chironomus riparius -surviaissddsken toukalle sekd
pohjaeldimiston laatua pohjaeldinindeksien avulla. Sedimenttien metallipitoisuuksia
verrattiin  ruotsalaisiin sedimentin laatukriteereihin ja suomalaisen ruoppaus- ja
14jitysohjeen pitoisuustasoihin. Veden metallipitoisuuksia verrattiin
ympéristdlaatunormeihin sekd alumiini-, kadmium- ja sinkkipitoisuuksille laskettiin
riskisuhteet.

Sedimenttien metallipitoisuudet olivat suurempia kuin vertailualueiden metallipitoisuudet
kaikissa tutkimuskohteissa. Kadmiumin ympaéristélaatunormi (0,1 pg/l) ylittyi Kyronjoen
ja Maalahdenjoen suistoissa. Riskisuhteista havaittiin, ettd alumiini voi olla ongelma kai-
kissa tutkimuskohteissa. Tutkimuskohteiden pH-minimit vaihtelivat 4,6 — 6,8. Sedimentit
olivat toksisia valobakteerille (V. fischeri), mutta surviaissddskikokeissa toksista vastetta ei
havaittu. Surviaissddskikokeiden koeasetelma mahdollisesti aliarvioi toksisuuden. Pohja-
eldinindeksin mukainen pohjan laatu oli vélttdva kaikissa suistoissa. Ekotoksikologinen
riski arvioitiin kohtalaisen suureksi Kyronjoen suistossa ja kohtalaiseksi Maalahdenjoen ja
Lapvédrtinjoen suistoissa.
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ABSTRACT

Acid sulphate (AS) soils are naturally sulphur-rich former marine sediments that consist of
sulphidic clay. Most AS soils occur in tropical coastal regions. In Europe, the largest AS
soils are found in Finland in the coastal areas of Ostrobothnia. Draining of AS soils for
agricultural and forestry uses enhances oxidation of sulphidic material and consequent
formation of sulphuric acid and leaching of metals. Acid run-off and leached metals are
transported to estuary during high-water flow. While the impacts of AS soils to river eco-
systems are fairly well known, knowledge of impacts on estuaries is scarce.

Ecotoxicological risks of acidity and metal loads from AS soils were assessed in the estuar-
ies of River (R.) Kyronjoki, R. Maalahdenjoki and R. Lapvéértinjoki. There were three
sample sites at the estuaries of R. Kyronjoki and R. Maalahdenjoki at different distances
from the mouth of the river and one sample site at the estuary of R. Lapvéirtinjoki. Risk
assessment accounted for sediment and water metal concentrations, water acidity, sediment
toxicity to the luminescent bacterium Vibrio fischeri and the midge Chironomus riparius,
and the estimation of benthic invertebrate community quality. Sediment metal concentra-
tions were compared to Swedish sediment quality criteria and Finnish guideline of dredg-
ing and depositing of sediments. Water metal concentrations were compared to
environmental quality standards (EQSs) and hazard quotients (HQs) were calculated to the
aluminum, cadmium and zinc concentrations.

When compared to reference conditions, sediment metal concentrations were elevated at
the all studied estuaries. The EQS of cadmium (0,1 pg/l) was exceeded at the estuaries of
R. Kyronjoki and R. Maalahdenjoki. The pH-minima varied from 4,6 to 6,8. Sediments
were toxic to V. fischeri but toxic response was not observed in the chironomid toxicity
test, the latter one apparently due to experimental setting which underestimated the toxici-
ty. Benthic invertebrate quality indexes indicated that the quality of benthic invertebrate
community was passable. The overall ecotoxicological risk was assessed as moderately
high at the estuary of R. Kyrdnjoki and as moderate at the estuaries of R. Maalahdenjoki
and Lapvéértinjoki.
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LYHENNELUETTELO

a annus, vuosi

AA annual average, vuosikeskiarvo
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HS-maa hapan sulfaattimaa

L:D light:dark, valon ja pimeén suhde, valorytmi

LOI loss on ignition, hehkutushévio

mol mooli, ainemddran yksikko

n tilastoyksikdiden mééra aineistossa

oC organic carbon, orgaaninen hiili

ppb parts per billion, miljoonasosa

SQC sediment quality criteria, sedimentin laatukriteeri

TOC total organic carbon, orgaaninen kokonaishiili

v/v volume/volume, tilavuuksien suhde

w/v weight/volume, massan osuus tilavuutta kohden



1 JOHDANTO

1.1 TyoOn tausta

Happamat sulfaattimaat (HS-maat) ovat luonnostaan rikkipitoisia ja rautasulfideja sisdlta-
vid entisid sedimenttejd (Dent & Pons 1995). HS-maat heikentdvét vesistéjen ekologista
tilaa, kun niitd muokataan ja rautasulfidit hapettuvat. Tunnetuimmat vaikutukset liittyvét
happamoitumisen aiheuttamiin haittoihin ja metallikuormitukseen. HS-maita sijaitsee

Suomessa eniten ldnsirannikolla, jossa niitd yhd muodostuu maankohoamisen seurauksena.

Suurin osa maailman HS-maista sijaitsee trooppisilla rannikkoalueilla Afrikassa ja Aasias-
sa (Andriesse & van Mensvoort 2006). Laajoja HS-maiden esiintymisalueita on kartoitettu
muun muassa Afrikan ldnsirannikolta, Indonesiasta, Thaimaasta ja Vietnamista. HS-maita
on merkittdvadsti myos Latinalaisessa Amerikassa sekd Australiassa. Euroopassa on HS-

maita Suomen lisdksi ldhinna Ruotsissa.

HS-maiden vaikutukset jokivesistdissd tunnetaan melko hyvin. Niiden tutkimukseen on
panostettu erityisesti viimeisen kymmenen vuoden ajan, joten vesistévaikutuksia on rapor-
toitu runsaasti. Vaikutuksia on havaittu kaikilla vesiekosysteemien tasoilla perustuottajista
selkdrankaisiin. HS-maiden metallikuormitus on suurempi kuin koko Suomen teollisuuden
metallipaéstot vesistoihin (Sundstrdm ym. 2002). Tunnetuimmat vaikutukset liittyvéat kalo-
jen joukkokuolemiin. Massiivisia kalakuolemia esiintyi lukuisissa jokivesistdissd viimeksi

vuonna 2006 (Sutela ym. 2012).

Jokivesiin kohdistuneet haitat tunnetaan siis melko hyvin, mutta suistoalueilta on vain vi-
hin tutkimusta. Suistoalueet ovat herkkid murtovesiymparistojd. Suistoalueille kasautuvat
valuma-alueilta perdisin olevien moninaisten ympéristopaineiden ongelmat, joten riskinar-
viointi alueella on ajankohtainen. Tutkimuksen ajankohtaisuuteen vaikuttavat myds Eu-
roopan unionin (EU:n) direktiivit yhteison vesipolititkan puitteista (2000/60/EY) seka
ympdristOlaatunormeista vesipolititkan alalla (2008/105/EY). Direktiivi ympdéristolaa-
tunormeista (2008/105/EY) ohjeistaa jdsenvaltioita laatimaan EU:n vesipolititkan alan
prioriteettiaineille (2455/2001/EY) ympéristdlaatunormit myds sedimenteille. Maa- ja met-
satalousministerid ja Ympdristoministerid ovat myos julkaisseet strategian HS-maiden ai-

heuttamien haittojen vihentdmisen suuntaviivoiksi vuoteen 2020 (MMM 2011).



Tyo toteutettiin EU:n Life+ -ohjelmaan kuuluvassa CATERMASS (Climate Change Adap-
tation Tools for Environmental Risk Mitigation of Acid Sulphate Soils) -hankkeessa

(www.ymparisto.fi/syke/catermass). Projekti pédéttyi vuoden 2012 lopussa.

1.2 Happamien sulfaattimaiden maaritelma, muodostuminen ja sijainti

HS-maat voidaan luokitella usealla eri tavalla, joten arviot HS-maiden esiintymisestéd vaih-
televat. Kansainvilisid maaperdn luokittelujirjestelmid ovat esimerkiksi Yhdistyneiden
Kansakuntien (YK) FAO:n (Food and Agriculture Organization) luokittelujédrjestelma ja
EU:n kiyttdmd World Reference Base (WRB) -jérjestelmd (Joukainen & Yli-Halla 2003).
Kansainviliset luokittelujarjestelmit on kehitetty tunnistamaan trooppisten alueiden HS-
maat. Esimerkiksi riisinviljelyyn HS-maita ei tarvitse kuivata syvéltd trooppisilla rannik-
koalueilla. Suomessa viljelyskdytosséd olevat HS-maat voivat hapettua jopa yli kahden met-
rin syvyydelti, silld salaojia kdytettdessd pellot kuivataan yli metrin syvyydeltd (Joukainen
& Yli-Halla 2003). Suomalaisissa HS-maiden maannoskerroksissa rikkipitoinen aines voi
sijaita niin syvalld, etteivdt kansainvilisten luokittelujirjestelmien HS-maiden kriteerit
tayty. Esimerkiksi Yli-Halla ym. (1999) ja Joukainen & Yli-Halla (2003) ovat tutkineet ja
vertailleet tarkemmin eri luokittelujdrjestelmilld saatavia HS-maiden esiintymisarvioita
Suomessa. Haittoja voidaan havaita, vaikka kansainvélisten luokittelujirjestelmien HS-
maiden kriteerit eivit tidyty (Joukainen & Yli-Halla 2003). Jos kansainvilisten jarjestelmi-
en halutaan tunnistavan kaikki suomalaiset HS-maat, kriteereitd on muokattava, silld esi-
merkiksi yli 150 senttimetrin syvyydelld sijaitsevat sulfidimateriaalit on huomioitava. HS-
maat eivit siis ole yhtendinen ryhmad, vaan erityyppisten HS-maiden kirjo on laaja (Yli-
Halla ym. 1999). Ominaisuuksiltaan erilaiset HS-maat aiheuttavat myds erilaisia vesisto-

haittoja.

HS-maat muodostuivat Itimeren jaddkauden jilkeisen Litorinameren aikana 4000 — 8000
vuotta sitten pddasiassa matalille rannikkoalueille (Palko 1994). Maankohoamisen seura-
uksena sedimentti nousi merenpinnan yldpuolelle ja tuli osaksi mannerta. Maankohoami-
nen jatkuu yhé, joten nuorimmat sulfaattimaat sijaitsevat lahelld rannikkoa ja niitd syntyy
edelleen lisdd. Ldhelld rannikkoa sijaitsevat HS-maat sijaitsevat ldhempdnd maanpintaa

kuin kauempana rantaviivasta sijaitsevat vanhemmat HS-maat.

HS-maat koostuvat sulfidipitoisesta siltti- ja savimaasta. Suomessa HS-maiden rikkipitoi-
suus on pieni trooppisten alueiden HS-maihin verrattuna, mutta my0s maaperian puskuroin-

tikyky on yleensd heikko (Yli-Halla ym. 1999). Sulfidisaven mineraalirakenne koostuu



levymadisistd kerroksista (Mélkki 1998). Mineraalien rakenne on kemiallisesti vahva, silld
kerrokset ovat kovalenttisesti sitoutuneita. Levymdinen rakenne muodostuu, kun eri ker-
rokset ovat toisissaan kiinni heikkojen vetysidosten ja van der Waals -sidosten avulla. Sa-
ven rakenne aiheuttaa heikon negatiivisen varauksen, joten rakenne adsorboi kationeja,
kuten metalleja (Malkki 1998). My0s vesi pddsee levymdiisen rakenteen véleihin, jolloin
savimineraali paisuu. Vedenpiditysominaisuudet kuitenkin vaihtelevat eri savimineraalien

vililla. Esimerkiksi hiekkaan verrattuna saven vedenpidityskyky on parempi.

Nimensd mukaisesti sulfidisavi on rikkipitoista. Maaperéssa rikki (S) voi esiintya eri hape-
tusluvuilla -II — +VI, ja se voi olla epdorgaanisessa tai orgaanisessa muodossa. Raudan
hapetusluvut ovat +II ja +III. Yleensa rikki esiintyy maaperissé pyriittind (FeS,) pelkista-
vissd olosuhteissa (Dent & Pons 1995). Suomen HS-mailla rikkid on myos rautasulfideina
(FeS1+x), joiden hapetusreaktioiden kinetiikka on nopeampi kuin pyriitilld (Boman ym.
2008). Keskimiirdiseksi raudan ja rikin suhteeksi on mééritetty FeS;;. Rautasulfidien
koostumus ei ole yhtendinen, vaan rautasulfidiaines koostuu eri sulfidimineraalien seokses-
ta (Boman ym. 2008). Sedimenttien tumma véri on perdisin kiinteistd rautasulfideista
(FeS1.x). Sulfidit ovat perdisin meriveden sulfaateista, jotka pelkistyivét bakteerien toimin-
nan seurauksena anaerobisissa tai vdhdhappisissa olosuhteissa (Dent & Pons 1995). Bak-
teerien aineenvaihdunta tuottaa rikkivetyd (H.S), joka on vilituote sulfaattien
pelkistysreaktioissa. Rickardin (1995) mukaan rautasulfidien saostumista voidaan kuvata

kahdella kilpailevalla reaktioyhtélolla (1) ja (2):
Fe?* + H,S - FeS + 2H™ (1)
Fe?* + 2HS™ — Fe(HS), — FeS + H,S (2)

Osa metastabiilista rautasulfidista (FeS;.x) muuntuu pyriitiksi (FeS,) maaperdssé, jolloin
hapettimena toimivat sekd happi (O,) ettd alkuainerikki (Sg). HS-mailla rikkid ei juuri
esiinny vapaana alkuainemuodossa tai orgaanisena yhdisteend (Boman ym. 2008). Maape-

rassd rikin eri muodot vaihtelevat maaperdn koostumuksen ja syvyyden mukaan.

Rautasulfidit FeS;.« ja FeS; ovat rikin pédiasiallisia esiintymismuotoja syvissd maakerrok-
sissa, jotka ovat hapettomia ja pohjaveden pinnan alapuolella (Boman ym. 2008). Jos maa-
perd pysyy luonnontilaisena, sulfidisaven pinnalle muodostuu alavilla mailla tyypillisesti

turvekerros (kuva 1) (Dent & Pons 1995).



Veden pinta tulva-aikaan
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Sulfidisavi

Kuva 1. Maaperd pysyy my0s kuivaan aikaan vedelld kylldstyneend ja sulfidisavi hapetto-
missa oloissa, kun sen pinnalla on koskematon turvekerros. Kuva Dentin ja Ponsin (1995)
mukaan.

Sulfidisavi ei aiheuta haittoja, kun se on pohjaveden pinnan alapuolella (Dent & Pons

1995). Tillainen tilanne vallitsee luonnontilaisilla turvemaiden peittdmilld alueilla. Jos

maaperdd kuivuu, pohjaveden pinta laskee ja sulfaattipitoinen maa-aines paljastuu (kuva
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Kuva 2. Happamilla sulfaattimailla sulfidisavi ei aiheuta haittoja, kun se on hapettomissa
oloissa pohjaveden pinnan alapuolella (vasen osakuva). Maaperidn kuivattaminen esimer-
kiksi salaojittamalla johtaa pohjaveden pinnan laskuun, sulfidien hapettumiseen ja metalli-
en liukenemiseen (keskelld). Happamuus ja liuenneet metallit siirtyvit sadevesien mukana
vesistoihin (oikea osakuva).



Kuivuvaan maaperdén pédédsee happea, jolloin vesifaasin pH laskee ja metalleja liukenee
sedimentistd hapettumisen reaktionopeuden ylittdessd maaperidn puskurointikyvyn. Rauta-
sulfidi (FeS;:x) reagoi hapen (O,) kanssa nopeasti ja eri vilivaiheiden kautta syntyy muun
muassa rikkihappoa (H,SO4) (reaktioyhtdlot 3 — 5) (Palko 1994, Burton ym. 2006, Boman
ym. 2008).

4FeS + 30, + 6H,0 — 4Fe(OH)5 + 4S° 3)
25° 4+ 30, + 2H,0 — 4H* + 2502~ (4)
S° 4+ 6Fe3* + 4H,0 — 6Fe?* + 8H* + S02~ (5)

Pyriitin (FeS,) hapettuminen maaperdssd on hitaampaa kuin metastabiilin rautasulfidin
(FeS1.x) (reaktioyhtdld 6) (Palko 1994). Rautasulfideista vapautunut kahdenarvoinen rauta
hapettuu samalla kolmenarvoiseksi (reaktioyhtdld 7). Kolmenarvoinen rauta muuttuu liu-
koiseksi ja hapettaa pyriittid, kun pH laskee alle 4 (reaktioyhtdlo 8) (Palko 1994). Talloin
kasvuolosuhteet muuttuvat Thiobacillus ferrooxidans -bakteerille sopiviksi ja bakteerien
toiminta katalysoi raudan hapettumista (reaktioyhtild 7). Yhtdloiden (7) ja (8) reaktiot siis
ruokkivat toisiaan. Mitd ylemmais pohjaveden pinnasta tullaan, sitd enemmén on rikkid
sulfaattina (Boman ym. 2008). Todelliseksi happamaksi sulfaattimaaksi kutsutaan maaker-
rosta, jossa sulfidi on hapettunut padosin sulfaatiksi. Vastaavasti voidaan erottaa potentiaa-
lisiksi happamiksi sulfaattimaiksi syvemmait maakerrokset, joissa rikki on hapettomissa

oloissa. Happamissa oloissa myds metallien liukoisuus lisdéntyy ja ne kulkeutuvat vesis-

toon.

2FeS, + 0, + 4H* > 2Fe?* + 2H,0 + 4S° (6)
4Fe?* + 0, + 4H* — 4Fe3* + 2H,0 (7)
FeS, + Fe3* - Fe?* 4+ 25° (8)

Suomessa on eri arvioiden ja mééritelmien mukaan happamia sulfaattimaita noin 1600 —
3400 km® (Palko 1994, Andriesse & van Mensvoort 2006), ja niistd on viljelyskiytdssa
arvioitu olevan noin 420 — 1300 km* (Yli-Halla ym. 1999). Lantisessi Suomessa HS-
maiden rikkipitoisuuden mediaaniksi on maéaritetty 0,54 % (dw) ja maksimiksi 1,74 %
(dw) (Astrom & Bjorklund 1997, Astrom & Rénnback 2005). Euroopassa on happamia

sulfaattimaita merkittdvisti myos Ruotsissa, noin 500 — 1400 km? (Andriesse & van Mens-



voort 2006, Féltmarsch ym. 2008). HS-maita on runsaimmin Pohjanmaan alueella. Ndma
alueet ovat voimakkaasti asutettuja ja riippuvaisia maataloudesta. Ensimmaéisend onkin

tiedostettu HS-maiden haitat viljelyskaytossa.

1.3 Happamien sulfaattimaiden ymparistovaikutukset

Happamien sulfaattimaiden ymparistovaikutuksia on tutkittu verrattain vdhan, vaikka on-
gelmia on havaittu eri puolilla maailmaa jo pitkddn. Varsinkin metallikuormituksen riskit
tunnetaan huonosti (Filtmarsch ym. 2008). Metallien kayttdytyminen ja niiden esiinty-
mismuodoissa tapahtuvat muutokset tunnetaan huonosti HS-mailla (Astrém & Corin 2000,
Féltmarsch, ym. 2008, Sutela ym. 2012). Taémén vuoksi HS-maiden vaikutuksia valuma-

alueen vesist0issd ei osata ennustaa hyvin.

Maatalous on HS-maiden suurin ympéristohaittojen aiheuttaja. Kun maaperdd kuivataan
nykyisin erityisesti salaojittamalla (kuva 2), jotta se sopisi maatalouskdyttoon, maaperd
happamoituu ja pH laskee jopa tasolle 2,5 — 4,5 (Féltmarsch ym. 2008). Pintamaa saadaan
viljelyskelpoiseksi sddnnolliselld kalkituksella. Metsdalueiksi soveltuvia maita voidaan
puolestaan kuivata avo-ojin. Haitat korostuvat, kun pitkien ja kuivien ajanjaksojen jdlkeen
tulee sateinen kausi. Télloin hapan vesi huuhtoutuu sateen mukana alapuolisiin vesistdihin.
Happamoituminen on pahimmillaan suurten tulvien yhteydessi, toisin sanoen tulva-aikaan
syksyisin ja kevéisin lumien sulaessa (Saarinen ym. 2010). Happamien sulfaattimaiden
maiden alueilla vesistdjen pH:t ovat alhaisia ja alueiden ldpi virtaavien jokien pH-minimit
vaihtelevat noin 4,4 — 5,0 (Astrém & Astrdm 1997, Edén ym. 1999). Maaperisti ojastoihin
valuvien kuivatusvesien pH voi olla jopa 3,5 (Joukainen & Yli-Halla 2003).

Happamuuden lisdksi metallien kasvava huuhtoutuminen ja niiden kemiallisissa esiinty-
mismuodoissa tapahtuvat muutokset aiheuttavat ongelmia. Metallien biosaatavuus useim-
mille vesielidille kasvaa ionisessa muodossa (Gerhardt 1993). Metallien toksisuuteen ja
esiintymismuotoon vaikuttavat liukoisen pitoisuuden lisdksi muun muassa muiden metalli-
en saatavuus, orgaaninen aines ja saliniteetti (kuva 3). Luonnossa elidt altistuvat metallien
seoksille, joten metallien seosvaikutukset sekd yhteisvaikutukset happamuuden kanssa
voivat olla additiivisia, synergistisid tai antagonistisia (Gerhardt 1993, Wang 1987). Erityi-
sesti alumiinin, kadmiumin, koboltin, kuparin, mangaanin, nikkelin, sinkin ja rikin tiede-
td4n huuhtoutuvan HS-mailta (Astrom & Bjorklund 1997, Astréom & Corin 2000, Astrom
& Spiro 2000, Nordmyr ym. 2008ab, Boman ym. 2010). Sen sijaan arseeni, rauta, vanadii-



ni, kromi ja lyijy eivét ole kovin liukoisia happamissa olosuhteissa, ja niiden ei tiedetd

huuhtoutuvan merkittavasti HS-mailta.
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Kuva 3. Metallien esiintymismuotoihin vaikuttavat tekijit vesistdissd Gerhardtin (1993)
mukaan.

Itdmereen laskevien jokien suualueilla ei esiinny vuorovettd. Kun hapan jokivesi kulkeutuu
suistoalueelle, se sekoittuu lievdsti eméksiseen (pH 7 — 8) ja suolaisempaan murto- tai me-
riveteen (Nordmyr ym. 2008a). Liuenneet metallit saostuvat, kun pH nousee ja vesi neutra-

loituu. Talloin suurin osa metalleista pdétyy vesifaasista sedimenttiin.

Helposti HS-mailta huuhtoutuvat metallit. Happamilla sulfaattimailla alumiini on maape-
rdssd ei-dissosioituneessa muodossa silikaatteina sekd hydroksideina (Féltmarsch ym.
2008). Happamissa oloissa (pH < 5) alumiini kuitenkin liukenee silikaattien rapautuessa ja
hydroksidien liuetessa, ja se paityy jokivesistdon ionisessa muodossa (Astrom & Corin
2000, Féltmarsch ym. 2008). Alumiini esiintyy HS-maiden jokivesissd padasiassa ionisessa
muodossa ja kolloidiseen orgaaniseen ainekseen sitoutuneena (Nystrand 2012). Mitd hap-
pamampaa jokivesi on, sitd enemmaén alumiinia on ionisessa muodossa. Kun jokiveden pH
on yli 5, alumiini voi esiintyd taas hydroksidina tai sitoutua esimerkiksi fluoridin kanssa
muodostaen niukkaliukoisia yhdisteitd (Astrém & Corin 2000). Tdmi pienentéi alumiinin
toksisuutta. Jokisuistoissa pH:n ja saliniteetin kohotessa alumiini saostuu sitoutuessaan

orgaaniseen ainekseen, ja se sedimentoituu ldhell4 jokisuuta.

Alumiinin tavoin myods mangaani huuhtoutuu vesistoihin HS-mailta. Mangaani on HS-
mailla sitoutuneena sulfideihin, mutta se vapautuu sulfidien hapettuessa (Astrém 1998).

HS-maiden jokivesissdé mangaani esiintynee kahdenarvoisena hydratoituneena ionina



(Mn(H,0)¢>") liukoisessa muodossa, eiki se sitoudu orgaaniseen ainekseen (Astrém &
Corin 2000). Alumiiniin verrattuna mangaani sedimentoituu kauempana suistossa, silld se
pysyy liukoisessa muodossa pidempddn pH:n noustessa (Nystrand 2012). Mangaani sedi-

mentoituu suistossa todenndkdisesti oksihydroksideina.

Alumiinin ja mangaanin tavoin myds kadmium, koboltti, nikkeli ja sinkki liukenevat HS-
mailta, ja vapautuvat sulfidien hapetusreaktiossa (Astrom 1998, Astrdm & Corin 2000).
HS-maiden jokivesissd ne ovat pddosin (> 85 %) kationisessa muodossa hydratoituneina
metalli-ioneina, mutta voivat myds muodostaa kolloidisia yhdisteitd sulfaatin kanssa (Ast-
rom & Corin 2000, Nystrand 2012). Kadmium, koboltti, nikkeli ja sinkki sedimentoituvat
todenndkoisesti mangaanin kanssa oksihydroksideina kauempana jokisuusta alumiiniin

verrattuna.

Myos kupari esiintyy kationisena, ja suurin osa kuparista on liukoisessa ionimuodossa
(Cu2+) HS-maiden jokivesissid (Astrom & Corin 2000, Nystrand 2012). Muita liukoisia
muotoja ovat esimerkiksi Cu(OH)" ja CuSO4’. Kuparin liukoista biosaatavuutta pienentid
edelld mainittuja metalleja voimakkaampi vuorovaikutus orgaanisen aineksen kanssa ja
sitoutuminen kolloidiseen orgaaniseen ainekseen (Astrdm & Corin 2000, Nystrand 2012).
Kuparia vapautuu muita edelld mainittuja raskasmetalleja vihemmain happamilta sulfaatti-
mailta (Astrém 1998). Kupari sedimentoituu orgaanisen aineksen kanssa lihelld jokisuuta

alumiinin tavoin (Nystrand 2012).

Niukasti HS-mailta huuhtoutuvat metallit. Arseenin ja kromin kemia on monimutkaista,
eivitki ne juuri vapaudu happamilta sulfaattimailta (Astrém 1998, Astrdm & Corin 2000).
Arseeni ja kromi voivat esiintyd sekd anionisina ettd kationisina yhdisteind HS-maiden
jokivesistdissd (Astrom & Corin 2000). Arseenia on seki liukoisena etti partikkelimuodos-
sa (Nystrand 2012). Suurin osa arseenista on dissosioituneessa muodossa arsenaattina
(H2As0Oy4) happamissa oloissa pH:n ollessa pienempi kuin 6,2. Arsenaatti sitoutuu raudan
oksihydroksideihin. Suistossa pH:n kohotessa (pH 6 — 8) arseenia voi vapautua sedimentoi-
tuneista raudan oksihydroksideista ja veden liukoinen arseenipitoisuus voi nousta. Kromin
pasasialliset esiintymismuodot HS-maiden jokivesissd ovat Cr(OH)," ja CrSO," (Astrom &
Corin 2000). Kolmenarvoinen kromi kompleksoituu myds humus- ja fulvohappojen kans-

sa.



Rannikkoalueen sisévesissd happamuus vaikuttaa kalakantoihin sekd muiden vesielididen
lajirunsauteen ja yhteisorakenteeseen (Gerhardt 1993, Hudd 2000). Happamuudelle her-
kimmat lajit, kuten simpukat, kotilot ja dyridiset, havidvit ensimmdiisind. Helpoimmin tun-
nistettava merkki happamuudesta on kalakuolemat, joita huomataan ajoittain
rannikkoalueilla (Sutela ym. 2012). Kalakuolemia havaitaan pitkien ja kuivien ajanjakso-
jen jilkeen runsaiden sateiden ja tulvien yhteydessa. Tosin kalakuolemia todetaan vain, jos
joen kalakanta padsee elpyméin happamien ajanjaksojen vililld. Jos happamoituminen on
voimakasta ja jatkuvaa (pH < 6) sekd vedenlaatu kaloille huono, kalat eivit el joessa (Su-
tela ym. 2012). Happamoituminen voi jopa tuhota joen kalayhteison, kun lisdéntyminen
epdonnistuu happamissa oloissa. Taimen (Salmo trutta), sarki (Rutilus rutilus) ja made
(Lota lota) ovat happamuudelle herkimpié lajeja, kun taas kiiski (Acerina cernua) ja hauki
(Esox lucius) ovat kestavimpid (Sutela ym. 2012). Ajoittaiset happamuuspiikit vaikuttavat
my0s edempénd suistossa lisdéntyviin kaloihin, silld varsinkin alkiopoikasvaiheet ovat

herkkia happamuudelle (Hudd 2000).

Suistosedimenttien rakenne vaihtelee syvyyden mukaan. HS-maiden suistoissa sedimentti-
en pintakerros (noin 0 — 10 cm) koostuu vaaleasta ja hapellisesta sedimentistd. Sedimentin
pintarakenne on irtonainen, ja veden virtaukset vaikuttavat sedimentin kulkeutumiseen.
Syvemmissid osissa (> 10 cm) sedimentin rakenne tiivistyy, vdri muuttuu tummaksi ja se-
dimentti on hapetonta. Metallin jakaantumista vesi- ja sedimenttifaasin vilille on vaikea
ennustaa, silld systeemi on kemiallisesti ja fysikaalisesti epédtasapainossa. Yleispatevid me-
tallien jakaantumiskertoimia vesi- ja sedimenttifaasin vilille on mahdoton luoda, silld jo-
kainen vesiympéristd on omanlaisensa fysikaalis-kemiallisilta ominaisuuksiltaan (Lyman
1995). Sedimenttien metallipitoisuuksia tutkittaessa voidaan kuitenkin selvittdd alueen
pidempiaikaista kuormitushistoriaa. Esimerkiksi varsinaisen Itdmeren pohjoisosaan (poh-
joinen Gotlannin allas) padtyvistd kadmiumista jopa 90 % sedimentoituu (Borg & Jonsson
1996). Jos metallipitoisuuksia analysoidaan vain vedestd, tulokset kertovat ndytteenotto-
ajankohdan hetkellisen tilanteen. Esimerkiksi metallien pitoisuushuiput voivat helposti

jaada naytteenottoajankohtien ulkopuolelle.

[Imastonmuutoksen oletetaan lisddvin HS-maiden ympéristovaikutuksia, silld maksimivir-
taamat kasvavat sateisuuden lisdédntyessd ja talvien lyhentyessd (Saarinen ym. 2010). Jos

kesien kuivat jaksot pidentyvét, sulfidisavi hapettuu useammin ja syvemmaltd. Talloin jo-
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kivesien happamuus kasvaa, ja metallien liukoisuus lisddntyy. Jokien ja suistojen vedenlaa-

tu huononee eli ongelmat pahenevat nykytilanteeseen verrattuna.

Suomessa suistojen tutkimus on ollut vihéistd, vaikka happamien sulfaattimaiden joet ja
niiden valuma-alueet tunnetaan melko hyvin. Suurten jokien vedenlaadusta on tietoa jopa
usealta vuosikymmeneltd. Suomen rannikon suistoalueet ovat erityislaatuisia, silld ne si-
jaitsevat murtovesialueella, jossa veden saliniteetti on matala ja varsin vakioinen vuoro-
vesirannikoiden saliniteettiin verrattuna. Toisaalta metallien toksisuudesta Suomen

merisuistoalueilta on my0s vihén tietoa ja lisdtutkimusta tarvitaan.

1.4 Tyon tavoitteet
Tyossd tarkasteltiin Kyronjoen, Maalahdenjoen ja Lapvééartinjoen suistoalueita, ja tavoit-

teena oli:

1. Arvioida millaisia ja miten suuria riskejd happamien sulfaattimaiden vaikutuspiiris-

sd oleviin suistoekosysteemeihin kohdistuu.
2. Tarkastella vedenlaatua ja verrata metallipitoisuuksia ympéristolaatunormeihin.

3. Selvittdd millaisille metallipitoisuuksille sedimentissd eldvét eldimet altistuvat seka

verrata metallipitoisuuksia sedimentin laatukriteereihin.

4. Tutkia suistosedimenttien toksisuutta Vibrio fischeri -valobakteerille ja Chirono-
mus riparius -surviaissiddsken toukalle sekd selvittdd, onko toksisuudessa eroja

kolmen jokisuiston vélilld tai suiston sisdlla eri etdisyyksilld jokisuusta.
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2 AINEISTO JA MENETELMAT

2.1 Tutkimuskohteet ja aineisto

Tutkimuskohteiksi valittiin kolme suistoaluetta - Kyronjoki, Maalahdenjoki sekd verrokki-
kohteeksi Lapvairtinjoki (kuva 4, liite 1). Ndistd Lapvairtinjoki on véhiten HS-maiden
vaikutuspiirissd. HS-maiden tarkkoja esiintymisalueita ei ole tiedossa, mutta Geologian
tutkimuskeskus (GTK) kartoittaa HS-maiden todennékoisid esiintymisalueita ja joitakin

vanhoja tutkimuksia kohteista 16ytyy (www.ymparisto.fi/syke/catermass).

Mittauspisteet ja maankaytté
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Kuva 4. Kyrdnjoen, Maalahdenjoen ja Lapvéirtinjoen suistojen sijainti, jokien valuma-
alueet sekd maankayttd. Maankéyttokuviin on merkitty myds sedimenttien niytteenotto-
paikat sekd vedenlaadun ja pohjaeldinindeksien havaintopaikat. (Kuva: Tino Hovinen &
Jaana Wallin)

Kyronjoki on noin 134 kilometrin pituisena Eteld-Pohjanmaan suurin joki (Rautio ym.
2009). Joen valuma-alue on noin 5000 km?, josta ldhes neljéinnes on peltoaluetta (tauluk-
ko 1). Kyronjoki laskee mereen Vassorinlahdessa Mustasaaressa Merenkurkun kohdalla.
HS-maiden osuudeksi arvioidaan 7 — 8 % Kyronjoen valuma-alueen pinta-alasta, mika

kattaa sekd pelto-, suo- ettd metsdalueet (Ervio 1975). Peltoalueella sijaitsevien HS-maiden
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osuus on 5,4 % valuma-alueen pinta-alasta, miké vastaa noin 26 400 hehtaaria. Noin 19 %
Kyrdnjoen valuma-alueen viljelysalueista sijaitsee HS-mailla. HS-maista 80 % sijaitsee 15
— 45 metrin korkeudella merenpinnan tasosta, mutta Kyronjoen valuma-alueella on 16ydet-

ty HS-maita jopa 90 metrin korkeudella.

Taulukko 1. Tutkimuskohteiden yldpuolisten jokien valuma-alueiden pinta-ala (km?) ja
peltoisuus hehtaareina (ha) sekéd prosenttiosuutena (%) valuma-alueen pinta-alasta Cori-
ne2000-aineiston mukaan.

Valuma-alue Pinta-ala Peltoa

km’ ha %
Kyronjoen vesistdalue 4923 116038 23,6
Maalahdenjoen vesistdoalue 500 7401 14,8
Lapvéaértinjoen vesistdalue 1098 14115 12,9

Maalahdenjoki sijaitsee Pohjanmaalla ja laskee Pohjanmereen Maalahdessa noin 15 kilo-
metrid Vaasan eteldpuolella. Vesistdalue on pieni verrattuna Kyronjokeen, silld Maalah-
denjoki on vain noin 13 km pitki ja sen valuma-alue on noin 500 km* (E-P:n ELY 2011c).
Alue on tulvaherkka, silld se on ldhes jarveton. Maalahdenjoki on monihaarainen ja sen
uomarakennetta kuvataan viuhkamaiseksi. Alueen korkeuserot ovat pienid (E-P:n ELY
2011c). Maalahdenjoen valuma-alueen korkeimmat alueet sijaitsevat 55 — 115 metrin kor-
keudella merenpinnan tasosta valuma-alueen kaakkoisosassa. Vajaa kuudennes valuma-
alueen pinta-alasta on peltoaluetta (taulukko 1). HS-maiden osuudeksi arvioidaan yhteensa

yli 10 % (E-P:n ELY 2011a).

Vertailukohteena oli Lapvéirtinjoki, joka virtaa pddosin Pohjanmaalla ja Etela-
Pohjanmaalla. Lapviirtinjokea kutsutaan myds Isojoeksi Isojoen kunnassa. Lapvaértinjoki
on noin 75 km pitkd ja sen valuma-alueen pinta-ala on 1098 km? (taulukko 1). Valuma-
alueen maasto on kumpuilevampaa Kyronjoen ja Maalahdenjoen valuma-alueisiin verrat-
tuna. Suurin osa Lapvéirtinjoen valuma-alueesta sijaitsee yli 90 metrin korkeudella me-
renpinnan tasosta (E-P:n ELY 2011b). Vaikka Lapvéirtinjoki on edelld mainittuja jokia
vihemmén HS-maiden vaikutuspiirissé, ajoittaisia happamuusongelmia on havaittu Lap-
vadrtinjoen alueella ainakin 1980-luvulta alkaen (Palko & Saari 1987). HS-maita on kartoi-
tettu noin 200 hehtaaria Lapvéirtinjokeen laskevan Kaérjenjoen varrella Storsjon
jarvikuivioalueella, jossa HS-maat sijaitsivat noin 35 metrin korkeudella merenpinnan ta-

sosta. Jokea luonnehtii myds humushappamuus. Lapvéairtinjoen valuma-alueella on suh-
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teessa vihemmain peltoalueita kuin Kyronjoen ja Maalahdenjoen valuma-alueilla (taulukko

1). Peltojen osuus on noin 13 % valuma-alueen pinta-alasta.

2.2 Riskinarviointi

Tutkimuksessa sovellettiin ekologisen riskinarvioinnin mukaista viitekehystd (ecological
risk assessment, ERA) (Suter 2007, Vuori ym. 2009a). ERA rakentuu ongelman muotoi-
lusta, analyysivaiheesta seka riskin luonteen ja merkityksen méarittelystd. Ongelman muo-
toilu koostuu tiedon hankinnasta ja arvioinnista, riskinarvioinnin muuttujien ja kriteerien

méadrittamisestd sekd hypoteesien laadinnasta. Lisdksi suunniteltiin tarvittavan aineiston

hankinta ja késittely.
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Kuva 5. Kasitteellinen malli riskinarvioinnista.

Ongelman muotoilun tueksi laadittiin késitteellinen malli, jolla kuvattiin riskitekijoita ja
riskinarvioinnin etenemistéd (kuva 5) (Suter 2007, Vuori ym. 2009a). Riskinarvioinnin kri-
teereiksi valittiin jokisuiston hyva ekologinen ja kemiallinen tila, eli tutkittavien suistojen

eri muuttujien arvoja verrattiin hyvan laatukriteerit tdyttdviin rannikkovesien arvoihin tai
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luonnollisiin taustapitoisuuksiin (Vuori ym. 2009b). Kadmium, lyijy ja nikkeli kuuluvat
EU:n prioriteettiaineisiin, ja niiden pintavesien pitoisuuksille on sdéddetty ympéristolaa-
tunormit (2008/105/EY). Jos ympéristolaatunormit ylittyvit, vesiston kemiallinen tila on

hyvaa huonompi.

2.3 Naytteenotto ja analyysit

Sedimenttindytteet kerdttiin kahdella eri noutimella kesén ja syksyn 2010 aikana. Jokaises-
ta niytepisteestd otettiin Ekman-noutimella yksi pinta-alaltaan noin 230 cm?:n sedimentti-
ndyte surviaissddsken (Chironomus riparius) toksisuustestaukseen (kuva 6a). Sedimenttia
otettiin noin 100 ml niytteen pinnasta noin 0 — 3 cm syvyydeltd pakasterasiaan. Sediment-
tindytteitd ei homogenisoitu. Lisdksi otettiin kolme rinnakkaista pinta-alaltaan noin
50 cm?:n laajuista ndytettd Sandman-putkinoutimella metallianalyyseihin ja valobakteeri-
testaukseen (Vibrio fischeri) (kuva 6b). Sandman-néytteista otettiin vastaavasti 3 cm:n vii-
pale pintakerroksesta muoviseen uudelleensuljettavaan pakastepussiin. Kukin niyte
sdilytettiin erilldén. Naytteet sdilottiin maastossa kylmélaukkuun ja laboratoriossa néytteet
siirrettiin pakastimeen (- 80 °C) sdilytykseen. Kyronjoen suistoalueen naytteet olivat jo-
kisuulta (n. 0 km), noin 6 km jokisuusta ja noin 12 km jokisuusta. Maalahdenjoen suisto-
alueelta oli my0s kolme nédytetti, jotka olivat jokisuulta (n. 0 km) seké noin 0,5 km ja 2 km
etdisyydeltd ensimmaiisestid ndytepisteestd. Lapvairtinjoen suulta (n. 0 km) oli yksi niyte.
Jokisuun néytteet otettiin ensimmaisestd akkumulaatiosyvinteestd, jonka sijainti oli alusta-
vasti valittu karttatarkastelun perusteella. Kauempana jokisuusta sijaitsevat néytepisteet

ovat suistojen vakiintuneita seurantandytepisteita.

Sandman-noutimella otetut naytteet 1dhetettiin metalli- ja valobakteeritutkimuksiin SYKEn
laboratorioon (Hakuninmaa, Helsinki) pakastettuina. Jokaisesta putkinoudinndytteesti
médritettiin erikseen kuiva-ainepitoisuus (dw) (105 °C 24 h), hehkutushavié (LOI) (800 °C
1 h), metallien kokonaispitoisuudet ja toksisuus valobakteerille. Hehkutushéviotd kéytettiin
arviona sedimentin orgaanisen aineksen osuudesta (sediment organic matter, SOM). Metal-
lianalyyseihin ja valobakteerikokeisiin kéytettiin kylmikuivattua sedimenttid. Kuivasta
sedimentistd méidritettiin alumiinin (Al), arseenin (As), kadmiumin (Cd), koboltin (Co),
kromin (Cr), kuparin (Cu), raudan (Fe), mangaanin (Mn), nikkelin (Ni), lyijyn (Pb) ja sin-
kin (Zn) kokonaispitoisuudet. Metallianalyysejd edelsi mikroaaltoavusteinen kisittely
(CEM Mars Xpress) typpihapolla (HNOs), ja itse loppumittaus tehtiin plasma-
massaspektrometrilld (Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry, ICP-MS) (Perkin-
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Elmer Elan DRC II). Surviaissdiskitesteihin néytteet saapuivat Jyviskylddn 14.6.2011
Vaasasta ja ne olivat sulaneet matkan aikana. Néytteet laitettiin heti takaisin pakastimeen (-

20 °C).

Kuva 6. Néytteenottoa suistoissa Ekman- (a) ja Sandman-noutimilla (b).

2.4 Sedimenttien toksisuuskokeet

Sedimenttien toksisuutta arvioitiin lyhytkestoisella V. fischeri valobakteeritestilla seka
kroonisella surviaissddsken (C. riparius) toukkien toksisuustestauksella. Surviaissadskiko-
keissa muuttujiksi valittiin kehitysaika, aikuistuneiden osuus seki neljainnen toukkavaiheen

(IV instar) padkapselin suuosan (mentum) epamuodostumat.

Valobakteeritestaus tehtiin standardin mukaisesti (ISO 2010) SYKEn Helsingin laboratori-
ossa. Menetelmén mukaisesti noin 1 g tarkasti punnittua kylmékuivattua niytettd uutettiin
5 millilitralla 2 % NaCl-liuosta, ja uutteesta valmistettiin laimennossarja. Jokaisesta Sand-
man-noutimella otetusta sedimenttindytteestd tehtiin kaksi rinnakkaista uuttoa, eli jokaista
ndytteenottopistettd kohden tuli yhteensd kuusi vesiuutetta. Erona standardimenetelméén
kaytettiin natriumbikarbonaattia (NaHCOs, 250 mg/1) jolla pH saatiin pysymaiéin tasaisena

(pH n. 7) uuton aikana. Vaikuttavat pitoisuudet (effective concentrations, EC) ilmoitettiin
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prosenttiosuuksina testattua vesiuutetta. Osa valobakteerimaérityksistd epdonnistui, ja Ky-
ronjoen suiston 12 km:n niytepisteen sedimenteistd saatiin kolme, Maalahdenjoen 0,5
km:n ndytepisteen sedimenteisti neljd ja Maalahdenjoen 2 km:n niytepisteen sedimenteistd

viisi médritystulosta.

Surviaissdédsken toksisuustutkimukseen kéytettiin Joensuun yliopistosta tuotua kantaa, jon-
ka kasvatus aloitettiin Jyvaskyldssd 7.6.2011 kuudesta munaryhmaistd. Surviaissddskikanta
on todennékdisesti sekoitus Hollannista vuonna 1991 ja Saksasta vuonna 2008 saapuneista
kannoista (Leppdnen 2012). Surviaissddsken toksisuustestaus suoritettiin standardia

(OECD 2004) mukaillen.

Altistusastiaksi valittiin borosilikaattilasinen purkki, jonka pohjan pinta-ala oli noin 24
cm’. Altistusastiaan merkittiin viivat noin 1,5 senttimetrin ja 6 senttimetrin korkeudelle.
Pohjalle kaadettiin hyvin sekoitettua ja dekantoitua ndytesedimenttid 1,5 cm, joka edusti
noin kolmen senttimetrin kerrosta suistojen néytteistd. Kontrollina kdytettiin orgaanisen
aineen lidhteend luonnonsedimenttid (Toivakka, Palosjirvi, Myllylahti) valmistettaessa
standardin (OECD 2004) mukaista keinosedimenttid. Keinosedimentin orgaanisen ainek-
sen madrd arvioitiin hehkutushévion avulla, ja se sdddettiin vastaamaan viittd prosenttia
sedimentin kuiva-ainepitoisuudesta. Sedimentin péélle kaadettiin varovasti vettd astian
reunoja pitkin ylempéddan merkkiin saakka, jolloin sedimentin ja veden suhteeksi tuli 1:4
(v/v) standardin mukaisesti (OECD 2004) (kuva 7b). Altistusastioita ilmastettiin lasisen
Pasteur-pipetin kautta, ja ilmastuksen voimakkuudeksi sdddettiin noin 1 — 5 kuplaa sekun-
nissa (kuva 7a). [lmastuspipetti asetettiin 2 — 3 cm sedimentin pinnan yldpuolelle standar-
din (OECD 2004) mukaisesti. Ilmastuksen voimakkuus ja korkeus sdddettiin niin, ettd
ilmastus sekoitti sedimentin pintaa mahdollisimman véhin. Ilmastus sekoitti sedimenttié
enintddn millimetrin syvyydeltd, ja osassa altistusastioissa vesifaasi sameutui kokeen aika-
na. Altistusastioiden annettiin stabiloitua kahdeksan vuorokautta, jotta mikrobitoiminnan
mahdollisesti muodostama ammoniakki poistuisi vesifaasiin (Moore ym. 1997). Seitse-
mintend vuorokautena poistettiin ilmastus, jotta sedimentin pinta laskeutui. Stabilointivesi
poistettiin vesi-imulla, ja sedimentistd mitattiin pH (taulukko 2). Altistusastiat tiytettiin 6
senttimetrin merkkiin standardin (OECD 2004) mukaan valmistetulla keinotekoisella ma-
kealla vedelld (M7-vedelld), johon oli lisdtty B-vitamiinit juuri ennen kéyttod. Altistusasti-

at laitettiin takaisin ilmastukseen.



17

Altistusastioista mitattiin kahden vuorokauden kuluttua veden pH, happisaturaatio, koko-
naiskovuus ja ammoniumpitoisuus (taulukko 2). Kokonaiskovuus mééritettiin aina yhdesta
rinnakkaisesta naytteestd ja neljdstd kontrollista. Muut mééritykset tehtiin jokaisesta altis-
tusastiasta. Kovuus- ja ammoniummittauksiin otettu vesi korvattiin saman erdn M7-vedella
(OECD 2004), jossa oli tuoreet vitamiinit. Jos veden pinta ei yltdnyt tdyttomerkkiin, kor-
vattiin haihtunut vesi ultrapuhtaalla MilliQ®:lla (TOC < 5 pg/l). Altistusastioista poistettiin
ilmastus. Havaittiin, ettd yhteen altistusastiaan (KV R2) oli unohdettu lisiti vesi ja sedi-
mentti oli kuivunut. Taytettiin myds KV R2 M7-vedella ja laitettiin ilmastus paille. Jokai-
seen altistusastiaan siirrettiin 10 noin kahden vuorokauden ikéisia surviaissddsken toukkia.
KV R2:n osalta vesimiéritykset ja ilmastuksen poisto tehtiin juuri ennen toukkien lisdysta.
Jokaiseen altistusastiaan lisittiin yksi pisara 10 mg/ml jauhetuista TetraMin®-hiutaleista

valmistettua ruokasuspensiota.

Taulukko 2. Altistusten lukumadrit (lkm) sekd sedimentin ja veden pH:n, happisaturaation
(02 %), veden ammoniumpitoisuuden (NH3/NH4") ja veden kovuuden (°dH) vaihtelu
(min — max) surviaissddsken (C. riparius) toksisuustestauksessa. Suluissa on ilmoitettu
havaintojen kokonaismaaré (n).

Altistusten pH, pH, O, saturaatio, NHy/NH,', Kovuus,
Jokisuisto lkm sedimentti vesi % mg/l °dH
min - max (n)
Kontrolli 6 5,53-631 5,66-7,13 52,6-90,6 0-10 14 -19*
oo (12) (12) (12) 1) 4)
Kyrénioki 1 3 490-540 5,31-7,06 73,0-89,3 0-10 16°
yron (6) (6) (6) (12) (1)
Kyrénioki 2 3 5,64-653 571-7,03 70,0-83,4 0-5 14°
yron) (6) (6) (6) (12) (1)
Kyrénioki 3 3 6,32-7,34 6,08-7,66 56,0-85,1 0-5 18°
Yo (6) (6) (©6) (12) (1
. 5,66-6,79 586-729 59,8-82,8 0-5 14
Maalahdenjoki 1 3 ) ®) ) (15) (1%
. 5,74-695 583-7,73 57,0-84,8 0-5 16
Maalahdenjoki 2 5 (10) (10) (10) (18) (1%
.o 6,07-7,17 5,38-7,39 59,7-81,2 0-5 17
Maalahdenjoki 3 4 ©6) ©) (12) (12) 1)
Lapviirtinioki 3 5,60-692 577-726 394-82,8 0-10 15°
pvaartiy (6) (6) (6) (12) (1)

a = Mitattu neljisti rinnakkaisesta ndytteestd kokeen alussa
b = Mitattu yhdestd rinnakkaisesta nédytteestd kokeen alussa

Altistusastiat sijoitettiin lampo6tilasdddeltyyn huoneeseen 20 — 22 °C:n lampdtilaan. Huo-
neessa oli 16:8 (L:D) valorytmi. Astioita alettiin ilmastaa 24 tunnin kuluttua kokeen aloi-
tuksesta. Ensimmadisen kymmenen vuorokauden ajan toukkia ruokittiin 500

mikrolitralla/astia TetraMin® -ruokasuspensiolta kolmesti viikossa. Tdmén jilkeen ruokin-
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nan taso nostettiin 1000 mikrolitraan ruokintakertaa kohden. Altistustilanne jatettiin ruok-
kimatta kokeen lopussa, jos ruokaa oli nidkyvissd sedimentin pinnalla. Haihtunut vesi kor-
vattiin ruokinnan yhteydessi Milli-Q®:lla. Altistusastioita tarkkailtiin péivittiin ja
ilmastusta sdddettiin tarvittaessa. Ladmpdtilaa seurattiin kirjaamalla ldmpdotilasdddellyn
huoneen huoneldmpétila ilmasta piivittdin. Ammoniumpitoisuus mitattiin kokeen aikana

kolmesti jokaisesta altistusastiasta.

Ensimmadisten aikuistuneiden yksildiden havaitsemisen jdlkeen altistusastioiden pahvikansi
korvattiin hakilld (kuva 7a). Aikuistuneet laskettiin ja poistettiin hdkeistd kerran vuorokau-
dessa ja samalla korvattiin haihtunut vesi Milli-Q®:1la. Samalla kerittiin havaitut touk-
kanahkoihin jédneet padkapselit talteen. Koe lopetettiin 28 vuorokauden kuluttua toukkien
lisdyksestd, jolloin my0s tehtiin samat vesimairitykset kuin kokeen alussa (kuva 7c, tau-
lukko 2). Sedimenttien pinnalta poistettiin ensin vesi, ja sedimentti sdilottiin 91,2-

prosenttiseen etanoliin.

!

Kuva 7. Surviaissddsken (C. riparius) toksisuustutkimuksen altistusastiat aikuistumishak-
keineen (a), sedimentin ja veden suhde sekéd sedimentin rakenne kokeen lopussa (b) ja tyo-
kuva pH:n mittauksesta (c).
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Aikuistuneiden yksiloiden péadkapselit erotettiin sedimentisti. Neljidn viimeisen satunnaisen
altistusastian osalta padkapselien erottamiseen kiytettiin 10 % kaliumhydroksidia (KOH),
jolla saatiin orgaaninen aines hajotettua. Menetelmi tuli tietooni vasta erotteluprosessin
lopussa, joten sitd ehdittiin hyddyntdméén vain osaan altistuksista. Hajotuksen jélkeen se-
dimentti siiviloitiin huokoskooltaan 100 mikrometrin siivilén lépi ja neljannen toukkavai-
heen pédkapselit poimittiin. Pddkapseleista tehtiin  preparaatit ja mentumin
epdmuodostumat tarkasteltiin mikroskoopisesti 40 -kertaisella suurennoksella. Epdmuo-
dostumat luokiteltiin joko kehitysvaurioiksi tai mekaanisiksi vaurioiksi. Epdmuodostuma-

frekvenssi (DI) laskettiin yhtdlolld 1 (Hidméldinen 1999):

d
DI =~ (1)
jossa d on epamuodostuneiden padkapselien lukumaéri ja n on havaintojen kokonaismaara.

Mekaanisille vaurioille (MI) mééritettiin indeksi vastaavalla tavalla.

2.5 Jokisuistojen fysikaalis-kemiallisen tilan arviointi

Jokisuistojen veden fysikaalis-kemiallinen tieto keréttiin ympéristohallinnon Hert-
ta“-ympéristotietokannasta (versio 5.5). Metallien kokonaispitoisuuksia on analysoitu 14-
hinnd 2000-luvulla, ja tarkastelussa keskityttiin sedimenttindytteidenoton ajankohtaan ja
sitd edeltineeseen vuoteen. Tarkasteluajanjaksoksi valittiin 1.3.2009 — 30.9.2010. Jos ve-
denlaadusta ei ollut tietoa suistoalueelta, valittiin l1dhin joessa yldvirtaan oleva vedenlaadun
tarkkailupaikka. Valuma-alueiden Corine2000 maankéyttdaineistosta lasketut tilastot saa-

tiin Suomen ympadristokeskuksen paikkatietopalvelimen hakemistosta.

Pohjaeldimiston laadun arviointiin kaytettiin vesienhoidon ensimméiselld suunnittelukau-
della (2004 — 2009) maédritettyjd pohjaeldinindeksejd (Vuori ym. 2009b). My06s pohja-
eldinindeksit saatiin Hertta®-ympéristdtietokannasta. Jos murtovesialueille médritettyi
pohjaeldinindeksié ei ollut, kdytettiin 1dhimmalle jokipaikalle mééritettyja pohjaeldinindek-
sejd. Kyronjoen ja Maalahdenjoen suistoissa pohjaeldimiston laatua oli arvioitu vain yhdel-
13 etdisyydelld jokisuistossa. Lopullisessa riskinarvioinnin yhteenvedossa kiytettiin samaa
indeksié eri etdisyyksilld jokisuusta pohjaeldimiston laadun arvioinnissa. Maalahdenjoen
alaosan pohjaeldinindeksi perustui kolmeen potkuhaavindytteeseen vuodelta 2006 ja yh-
teen potkuhaavindytteeseen vuodelta 2007. Kyronjoen ja Lapvéirtinjoen suistojen pohja-

eldinindeksin taustatietoja ei ollut ilmoitettu.
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2.6 Tilastollinen tarkastelu

Tilastollisessa kisittelyssé kdytettiin SPSS-ohjelman versioita 15.0.1. ja 20.0.0. Sedimentin
metallipitoisuuksien, V. fischeri ECs-arvojen ja hehkutushdvion korrelaatioita tutkittiin
Spearmanin korrelaatioanalyysilld, silla kaikki muuttujat eivit olleet normaalisti jakaantu-
neita. Sedimenttikokeissa aikuistuneiden surviaissddskien (C.riparius) naaraiden ja koirai-
den suhteiden eroavaisuuksia tutkittiin parametrittomalla Mann-Whitneyn U-testilla.
Sukupuolifrekvenssin ja mentumin epdmuodostumien vertailussa kdytettiin yksisuuntaista
varianssianalyysid tai epdparametrista Kruskal-Wallisin testid, jos tutkittu jakauma ei ollut
normaalisti jakaantunut tai varianssit eivét olleet yhtd suuria. Kaplan-Meierin eloonjdémis-
taulukoita ja logrank-korrelaatiota kdytettiin surviaissddsken aikuistumisaikojen mediaani-
en vertailuun. Kaplan-Meierin eloonjddamistaulukot edustavat rinnakkaisista altistuksista

yhdistettyjd havaintoja.

2.7 Muut riskinarvioinnit ja yhteenvedon kokoaminen

Riskinarvioinnissa tarvittava tieto kadmiumin, sinkin ja alumiinin vaikuttavista pitoisuuk-
sista saatiin EPA:n toksisuustietokannasta (EPA ECOTOX versio 4.0). Naitd kaytettiin
riskisuhteiden (hazard quotient, HQ) laskennassa (kuva 5). ECOTOX-tietokannasta koos-
tettiin HQ:n laskentaan happamuuspiikin aikaan relevantit EC/LCsg-arvot. Oletuksen mu-
kaan happamuuspiikin aikana humus-rauta -yhdisteet saostuvat, joten orgaaninen aines ei
tdlloin puskuroi murtovedessd toksisuutta vastaan sitomalla metalleja. Oletus on, ettd hap-
pamuuspiikin aikaan suurin osa metalleista on vapaassa ionisessa muodossa vedessd. Kri-
teereiksi koosteeseen valittiin koeveden kovuus alle 0,5 mmol/l tai 50,5 mg/l CaCOs ja pH
alle 5,9. Valintakriteerien ehdot tdyttavissd toksisuustuloksissa testausolosuhteiden 1ampo-
tila vaihteli 8 — 25 ° ja orgaanisen aineksen pitoisuus 0 — 6,7 mg/l. Orgaanisen aineksen
osuutta ei kuitenkaan ilmoitettu suurimmassa osassa ECOTOX-tietokannan toksisuustu-
loksissa. Toksisuustestit oli suoritettu keinotekoisessa makeassa vedessé, pohjavedessi tai
vesijohtovedessd. Pdivdankorennot (Ephemeroptera), vesiperhoset (Trichoptera), surviais-
sddsket (Chironomidae), kirjolohi (Oncorhynchus mykiss), taimen (Salmo trutta), rasva-
paamutu (Pimephales promelas), katka (Hyalella azteca), vesikirppu (Ceriodaphnia dubia)
ja yksisoluinen viherleva (Pseudokirchinella subcapitata) valikoituivat lajeiksi lopulliseen
koosteeseen. Jos muuttujan EC/LCsg-arvolle oli ilmoitettu vaihteluvili, otettiin koosteeseen
adripdiden keskiarvo (puolen vélin havainto). Jos tulos oli muotoa suurempi kuin (>) tai

pienempi kuin (<), se jétettiin pois koosteesta. Valituista toksisuusarvoista laskettiin metal-
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leittain viides persentiili. Persentiili eli prosenttipiste ilmoittaa muuttujan arvon, jonka ala-

puolelle jaa ilmoitettu prosenttiosuus jakaumasta (Tilastokeskus 2013).

Riskisuhteiden (HQ) laskennassa otettiin huomioon taustapitoisuus, jota arvioitaessa ideaa-
linen ldhtokohta on tietdd tutkittujen jokien valuma-alueiden luonnontila ennen ihmistoi-
minnan vaikutuksia. Luonnolliset taustapitoisuudet vaihtelevat kohteittain muun muassa
alueen geologian mukaan. Kattavaa tietoa vertailupaikaksi soveltuvien jokien metallipitoi-
suuksista tai geologisista taustatiedoista ei kuitenkaan ole saatavissa, joten taustapitoisuuk-
sien luokittelu esimerkiksi jokityypeittdin on haasteellista (Verta ym. 2010). Vertan ym.
(2010) mukaan turvemaiden jokien metallien luonnollisia taustapitoisuuksia (Cd, Ni, Pb)
voidaan soveltaa HS-maiden jokiin. Tdman perusteella kadmiumin taustapitoisuudeksi
oletettiin ympdristélaatunormin mukainen arvo 0,02 pg/l (Verta ym. 2010, VNA
868/2010). Koska suistoalueilla ei ole tehty kattavaa tutkimusta veden taustapitoisuuksien
arvioimiseksi, kdytettiin muiden metallien osalta laajaan aineistoon (n = 249) perustuvia
GTK:n purovesiaineiston mediaaneja ldhimmaltd ndytteenottovuodelta (2006) (Tenhola &
Tarvainen 2008). Taustapitoisuus lisdttiin toksisuusarvoista johdettuun 5. persentiiliin.
Riskisuhde (HQ) laskettiin yhtdlolla 2:
EC

HQ = K’Z;‘Cb 2)

jossa ECpax on metallin maksimipitoisuus havaintojaksolla suistovedessd tai jokivedessi,

jos tietoa suistosta ei ollut saatavilla, Psz.., on EPA:n toksisuusarvoista (EC/LCso) johdet-

tu 5. persentiili ja Cy, on taustapitoisuus.

Sedimenttien taustapitoisuuksien arviointiin koottiin kolme eri ldhdettd: maaperdkairaus-
ndytteet HS-mailta, yksi Voyrinjoen suistoalueelta tehty syvékairaustutkimus ja Geologian
tutkimuskeskuksen orgaanisten purosedimenttien aineisto (Astrdm & Bjérklund 1997,

Nordmyr ym. 2008a, Tenhola & Tarvainen 2008).

Veden metallipitoisuuksia verrattiin kansallisiin ympéristolaatunormeihin (EQS) (VNA
868/2010). Vedenlaadun tarkastelujakson (1.3.2009 — 30.9.2010) pH-minimit mééritettiin
ndytepisteittdin. Kirjallisuudesta arvioitiin sedimenttien savipitoisuudeksi noin 25 %
(Nordmyr ym. 2008a). Sedimenttien metallipitoisuudet normalisoitiin arvioidun savipitoi-
suuden ja hehkutushdvion kautta vastaamaan ruoppaus- ja ldjitysohjeen mukaista standar-

disedimenttid (YM 2004). Sedimenttien kokonaismetallipitoisuuksia verrattiin ruotsalaisiin
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sedimenttien laatukriteereihin (SQC), silld ruotsalaisten rannikkosedimenttien laadun ole-

tettiin vastaavan suomalaisia rannikkosedimentteji (Naturvardsverket 1999).

Riskinarvioinnin yhteenvedossa lopputuloksena oli summamuuttuja, joka muodostui kéyte-
tyistd riskinarvioinnin osamenetelmisté: sedimenttien metallipitoisuuksien vertailusta ruot-
salaisiin laatukriteereihin (Naturvardsverket 1999) ja ruoppaus- ja ldjitysohjeeseen (YM
2004), veden metallipitoisuuksien vertailusta ympéristolaatunormeihin (VNA 868/2010),
veden metallipitoisuuksien riskisuhteiden (HQ) miérittdmisestd, veden pH-minimisté, va-
lobakteerikokeiden ja surviaissdédskikokeiden toksisuustuloksista sekd pohjaeldinindeksista.
Jokaisen osamenetelmidn saamat arvot pisteytettiin (taulukko 9). Osamenetelmidn saama
summa jaettiin neljdédn samansuuruiseen luokkaan, ja luokat pisteytettiin 0 — 3 tutkimus-
kohteittain. Ruotsalaisten sedimentin laatukriteerien (Naturvardsverket 1999) ylitykset
pisteytettiin metalleittain seuraavasti: 3. luokan pitoisuus sai yhden pisteen, 4. luokan kaksi
pistettd ja 5. luokan kolme pistettd. Ruoppaus- ja ldjitysohjeen (YM 2004) tasojen ylityk-
sistd tuli yksi piste 1. tason ylityksestd ja kolme pistettid 2. tason ylityksestd. Jokivedelle
asetettujen ymparistolaatunormien ylityksestd sai yhden pisteen metallia kohden. Vedelle
laskettujen riskisuhteiden ylityksestd (HQ > 1) sai myos yhden pisteen metallia kohden.
Happamuus jaoteltiin kolmeen luokkaan havaintojakson pH-minimin mukaan, ja pH-arvot
5,5 — 5,1 saivat yhden pisteen, pH-arvot 5,0 — 4,6 kaksi pistettd ja pH-arvot < 4,5 kolme
pistetti. Pohjaeldinindeksien laatuluokitus pisteytettiin seuraavasti: yksi piste tyydyttavasta
luokasta, kaksi pistettd vilttdvastd ja kolme pistettd huonosta. Surviaissddsken (C. riparius)
toksisuustestin ja valobakteeritestin (V. fischeri) tuloksille luokkia ei asetettu. Surviais-
sadskitestin tuloksista ei annettu pisteitd, ja valobakteeritestin positiivisista tuloksista an-

nettiin yksi piste jokaiselle tutkimuskohteelle.

Yhteenveto laadittiin tutkimuskohteittain siten, ettd eri osamenetelmien luokkapisteet
summattiin ja summa jaettiin neljddn samansuuruiseen luokkaan. Lopullinen riskiluokka
arvotettiin plus-merkein. Suurimpaan riskiluokkaan mairdytyivét suistot, joilla havaittiin
useissa muuttujissa poikkeamia luonnollisesta tilasta tai poikkeamat olivat suuria yksittais-

ten muuttujien kohdalla.
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3 TULOKSET

3.1 Sedimenttien analyysit ja toksisuustestit

Metallien suurimmat kokonaispitoisuudet havaittiin Kyronjoen suistossa 12 km jokisuulta
ja Maalahdenjoen suistossa 2 km jokisuulta. Metallien kokonaispitoisuudet olivat pienim-
mit Maalahdenjoen suistossa noin 0,5 km jokisuulta. Hehkutushivié vaihteli vélilld 7,3 —
19,6 %, ja sen keskiarvo oli 14,0 % (taulukko 3). Hehkutushévié korreloi alumiini-, kad-
mium-, kupari-, nikkeli- ja lyijypitoisuuksien kanssa merkitsevyystasolla p < 0,01seké ko-
boltti- ja sinkkipitoisuuksien kanssa merkitsevyystasolla p < 0,05 (parametrittomat
korrelaatiot) (taulukko 4). Suistosedimenttien metallipitoisuudet olivat suurentuneet ruotsa-

laisiin sedimentin laatukriteereihin (Naturvardsverket 1999) verrattuna (taulukko 3).

Kun verrataan tuloksia sedimenttien ruoppaus- ja ldjitysohjeeseen (YM 2004), sedimentti-
en normalisoidut metallipitoisuudet olivat paikoitellen suuria, ja poikkeamat olivat vastaa-
vanlaisia normalisoimattomiin pitoisuuksiin ndhden (kuva 8). Arseeni-, kadmium-, nikkeli-
ja sinkkipitoisuudet ylittivit ruoppaus- ja ldjitysohjeen (YM 2004) ensimmaéisen tason pai-
koitellen, ja nikkelipitoisuus ylitti myds toisen tason Maalahdenjoen suistossa 2 km jo-
kisuusta. Ruoppaus- ja lgjitysohjeen (YM 2004) mukaisiin tasoihin verrattuna kromi-,

kupari- ja lyijypitoisuuksilla ei havaittu pitoisuusylityksia.



Taulukko 3. Vuonna 2010 keréttyjen pintasedimenttien (0 — 3 cm) kokonaismetallipitoisuudet kuiva-ainetta (dw) kohden ja hehkutushiviot
(LOI). Keskihajonta (SD) edustaa kolmen rinnakkaisen sedimenttindytteen metallipitoisuuden keskiarvon hajontaa. Vérit vaaleimmasta tum-
mimpaan edustavat ruotsalaisia sedimentin laatukriteeriluokkia 3 — 5 (Naturvardsverket 1999). Alumiini-, rauta- ja mangaanipitoisuuksille ei ole

laatukriteereja.

Sedimentin metallipitoisuus, mg/kg dw (£ SD) LOI (SD)

Jokisuisto Al As Cd Co Cr Cu Fe Mn Ni Pb /n %

Kyronjokd 25586 8,3 027 23,0 489 199 34950 444 364 102 146 73
1732)  (£0,18) (£0,04) (£1,9) (£4.4) (£22) (£2659) (£40) (£2,6) (£0,7) (£8) (+04)

Kyronjokd 30605 9,3 0,66 | 313 493 355 35967 596 532 108 | 210 12,0
©1661)  (£0,7) (£0,07) (£2.8) (£2,6) (+1,8) (£2028) (£75) (£3.8) (£0,6) (£17) (£0,6)

Kyronjoi 35552 | 272 o072 BBEBRN 533 357 41133 4193 | 645 140 14,7
(+198)  (£0,8) (£0,04) (£1,9) (£0,1) (x1,1) (£601) (*323) *2,5) (£03) (£9) (£072)

Maslahdenold 30526 53 0,48 154 39,1 37,1 28015 302 384 102 123 182
(£772)  (£0,1) (£0,03) (£04) (£0,7) (£04) (£185) (*8) (*1,0) (£0,1) (£5) (£0,6)

Maslahdenold 18284 3.8 036 11,0 266 223 17855 472 235 68 78 107
(£389)  (£03) (£0,03) (£0,6) (£0.8) (= 1,1) (£966) (£83) (£09) (£03) (£3) (£2,0)

Maslahdenold 40189 14,1 | 1,67 BPION 445 442 38360 4008 [MI25N 16,9 19,6
= 1973)  (£04) (£0,14) (£6,0) (£0,8) (£1,2) (£409) (£409) (£52) (£04) (£17) (£0,1)

Lapuiirtinoki 30480 7,1 0,96 | 337 523 274 35934 533 512 148 | 235 155
(£333)  (£02) (£0,06) (£09) (£0,5 (£04) (£911) (£47) (£14) (£04) (£4) (£0,6)

* 1 = 14hin néytteenottopiste jokisuulta 3 = kauimmaisin néytteenottopiste jokisuulta merelle piin

Luokka 3 | Luokka 4 _

Laatukriteeriluokat:
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Taulukko 4. Parametrittomat Spearmanin korrelaatiokertoimet Pohjanlahden jokien suistosedimenttien (0 — 3 cm) yksittdisten metallipitoisuuksi-
en, hehkutushédvion (LOI, %) ja sedimenttiuutteiden valobakteeritestauksen ECsp-arvojen vélilld. Korrelaatiot on méaaritetty yksittiisten mittaus-
tulosten vilille.

ECs, Metallipitoisuus mg/kg dw LOL
% Al As Cd Co Cr Cu Fe Mn Ni Pb Zn %

ECsp, % 1 0,185 -0,072 0,175 -0,004  -0,209 0,221 0,025 0,191 0,087 0,021 0,016 0,29
Al 1 0,774** 0,805** 0,871** 0,453* 0,814** 0,818** 0,683** 0,957** 0,831** 0,865** 0,691**
As 1 0,519*  0,862** 0,695** 0,404 0,934%* (0,791** 0,843** 0,644** 0,853** 0,189
Cd 1 0,835%* 0,354 0,673** 0,610%* 0,647** 0,865** 0,906** 0,840%* 0,748**
Co 1 0,647** 0,517*  0,908** 0,791** 0,957** 0,917** 0,999%* 0,494*
Cr 1 -0,047  0,782%* 0,488*  0,573** 0,554** 0,649** -0,066
Cu 1 0,379 0,339 0,697** 0,569** 0,509*  0,847**
Fe 1 0,794** 0,882** 0,772** 0,904** 0,262
Mn 1 0,781*%* 0,633** 0,788** 0,233
Ni 1 0,896** (0,953** (0,594**
Pb 1 0,923**  0,663**
Zn 1 0,502%*
LOI, % 1

** Korrelaation merkitsevyystaso p < 0,01
* Korrelaation merkitsevyystaso p < 0,05

4
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mg/kg std. sed.

Crmg/kg std. sed.

Suisto

Ni mg/kg std. sed.
Zn mg/kg std. sed.

Suisto

Pb mg/kg std. sed.

Suisto

Kuva 8. Suistosedimenttien (0 — 3 cm) orgaanisen aineksen suhteen normalisoidut metalli-
pitoisuudet (10 % LOI ja 25 % savi, std. sed.) ja pitoisuuksien vertailut kansalliseen ruop-
paus- ja ldjitysohjeeseen (YM 2004). Alempi vaakaviiva edustaa mahdollisesti
pilaantuneen ruoppausmassa alarajaa (taso 1). Ylemman vaakaviivan (taso 2) ylittavét pi-
toisuudet luokitellaan pilaantuneiksi. Kromin taso 1 on 65 mg/kg, kuparin 50 mg/kg ja
lyijyn 40 mg/kg. Tasoja ei ole merkitty kuiviin, jos pitoisuusylityksid ei havaittu.



27

Kaksiprosenttiseen natriumkloridiliuokseen uutetut kylmékuivatut sedimenttindytteet oli-
vat toksisia V. fischeri-valobakteerille ja 30 minuutin ECs¢-arvot vaihtelivat 0,13 — 7,97 %
(taulukko 5). Kyronjoen jokisuun sedimenttiuute oli toksisin (ECso = 0,13 %), ja Kyrdonjo-
en 12 kilometrin etdisyydelld jokisuusta sijaitsevan ndytepisteen sedimenttiuute oli vahiten
toksinen (ECso = 7,97 %). Toksisimman sedimenttiuutteen ECsp-arvo (0,13 %) oli noin 1,6
prosenttia vihiten toksisen sedimenttiuutteen ECsp-arvosta (7,97 %). ECsp-arvoille lasketut
keskihajonnat olivat suuria sekd ndytepisteiden kolmesta eri sedimenttindytteestd valmis-
tettujen vesiuutteiden ettd yksittdisestd sedimenttindytteestd valmistettujen rinnakkaisten
vesiuutteiden vililld, silla hajonnat olivat yli 30 % ECs-arvosta. Maalahdenjoen suiston
0,5 km:n niytepisteen neljan ECsp-arvon keskiarvoksi saatiin 5,84 %. Kuitenkin saman
ndytepisteen yksi vesiuute osoittautui ei-toksiseksi, silld sen valontuoton maksimi-inhibitio
oli 36 % ja ECsp-arvoa ei voitu madrittdd kéytetylld laimennossarjalla. Referenssiaineena
kéaytetyn sinkkisulfaatin toksisuus oli 2,8 — 8,0 mgZn/l, miké vastasi testauslaboratoriossa
normaalisti saatavia toksisuusarvoja (Schultz 2011). Valobakteeritestin ECsp-arvot eivit

korreloineet yksittdisten metallipitoisuuksien tai hehkutushivion kanssa (taulukko 5).

Taulukko 5. Kyronjoen, Maalahdenjoen ja Lapvéértinjoen suistojen pintasedimenttiuuttei-
den (0 — 3 cm) toksisuus valobakteerille (V. fischeri). ECso-arvot ja keskihajonnat (SD) on
ilmoitettu prosenttiosuuksina (%) testattua vesiuutetta. Kuivaa sedimenttid uutettiin 2 %
NaCl-liuoksella suhteessa 1:5 (w/v). Uutteiden lukumiird (lkm) kuvaa onnistuneiden maa-
ritysten madrdd. Vesiuutteita tehtiin kolmesta sedimenttindytteestd ndytepistettd kohden ja
jokaisesta sedimenttindytteestd tehtiin kaksi rinnakkaista vesiuutetta.

Etdisyys  Uutteiden _ V. fischeri
Jokisuisto suistosta lkm ECs,(SD), %
Kyrdnjoki 1 6 0,13
(+0,04)
Kyrénjoki 2 6 0,22
(+0,21)
Kyronjoki 3 3 7,97
(*3,27)
Maalahdenjoki 1 6 2,36
(2,60)
Maalahdenjoki 2 4 5,84
(£1,74)
Maalahdenjoki 3 5 2,26
(£1,84)
Lapviirtinjoki 1 6 0,71
(£0,52)

* 1 = ldhin néytteenottopiste jokisuulta 3 = kauimmaisin niytteenottopiste jokisuulta merelle pdin
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Vaikka sedimenttiuutteet olivat toksisia valobakteerille, selkedd vastetta ei havaittu survi-
aissddsken (C. riparius) kroonisessa toksisuustestissd. Aikuistumisprosentit vaihtelivat 70
— 100 % eivitkd ne eronneet tilastollisesti merkitsevésti altistusten vélilld tai kontrolliin
verrattuna (Kruskal-Wallisin testi, p = 0,139). Puolet kontrolleista tiytti standardin (OECD
2004) mukaiset edellytykset hyviksyttivalle testille eli 70 % aikuistuminen 12 — 23 vuoro-
kauden kuluessa kokeen aloituksesta. Koiraiden ja naaraiden osuudet aikuistuneista eivit
eronneet altistuksissa tai kontrollissa (Kruskal-Wallisin testi, p = 0,557) (taulukko 5). Kap-
lan-Meierin eloonjddmisanalyysi osoitti, ettd aikuistumisaikojen mediaanit olivat yhtenii-
set eri altistuksissa (kuva 9). Aikuistumisaika oli pisin kontrolleissa ja lyhyin Kyronjoen

suiston kauimmaisessa (12 km) niytepisteessa.
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Kuva 9. Surviaissddsken (C. riparius) aikuistumisaikojen mediaanit ja 95 % luottamusvilit
kontrollissa, Kyronjoen, Maalahdenjoen ja Lapviirtinjoen suistosedimenteissd (0 — 3 cm).
Kontrollit aikuistuvat hitaammin kuin altistukset, ja vain puolet kontrollikokeista (yhteensa
6 kpl) téytti standardin mukaisen (OECD 2004) aikuistumisen.

Surviaissddsken toksisuustestauksessa kerdtyistd neljannen toukkavaiheen mentumeissa
havaittiin useita mekaanisia vaurioita, mutta varsinaisia kehitysvaurioita havaittiin vain
muutamia (taulukko 6). Katkenneet ja kuluneet hampaat olivat tyypillisid mekaanisia vau-
rioita (kuva 10b). Kehitysvauriot koostuivat keskihampaan epimuodostumista sekd yli-
madrdisestd tai puuttuvasta lateraalihampaasta (kuva 10c). Mentumin mekaaniset vauriot,

kehitysvauriot sekd molemmat vauriotyypit yhdessd olivat yhdenmukaisia altistuksissa ja
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kontrolleissa (DI: Kruskal-Wallisin testi, p = 0,57; MI: ANOVA, p = 0,678; DI+MI:
ANOVA, p =0,468).

Taulukko 6. Surviaissddsken (C. riparius) aikuistumisprosenttien ja aikuistuneiden suku-
puolten suhteiden keskiarvot, neljannen toukkavaiheen mentumin epdmuodostumafrek-
venssit (DI, MI, DI+MI) seké keskihajonnat (SD). Liséksi taulukossa on esitetty erillisten
altistusten lukumaérit (lkm). Jokaisessa altistuksessa oli 10 toukkaa.

Altistusten Aikuistuneet, %  Sukupuolten MI + DI

Jokisuisto lkm (SD) suhde, f/m (SD) MI (SD) DI (SD) (SD)

Kontrolli 6 90,0 2,2 0,32 0,11 0,35
(+12,6) (+23) (+0,12) (£0,14) (+0,10)

Kyronjoki 1 3 93,3 2,6 0,44 0,05 0,48
(*115) CRW) (+0,06) (£0,08) (+0,10)

Kyronjoki 2 3 100,0 1,0 0,34 0,00 0,34
(x0,0) (£0,0) (£0,32) (0,000 (£0,32)

Kyronjoki 3 3 100,0 0,7 0,18 0,00 0,18
(=0,0) (+0,3) (£0,22) (£0,00) (+0,22)

Maalahdenjoki 1 3 90,0 1,4 0,36 0,03 0,39
(£8.2) *0,7) (£0,25) (£0,06) (£0,25)

Maalahdenjoki 2 5 84,0 1,4 0,25 0,02 0,27
& 11.4) E10)  @011) (005 (0,11

Maalahdenjoki 3 4 96,7 1.3 0,39 0,03 0,42
(*5.,8) (*0.,6) (*021) (£0,05) (+0,17)

Lapvirtinjoki 3 100,0 0,7 0,24 0,00 0,24
(*0,0) (*03) (*0,13) (£0,000 (+0,13)

f/m = naaraat/koiraat

MI = mekaaniset vauriot
DI = Kehitysvauriot
MI + DI = mekaaniset ja kehitysvauriot

Kuva 10. Surviaissddsken (C. riparius) toukan neljannen toukkavaiheen mentum. Kuvassa
(a) on normaali ja symmetrinen mentum. Kuvassa (b) voidaan havaita katkennut lateraali-
hammas oikealla puolella. Kuvassa (¢) nikyy vasemmanpuoleisen katkenneen hampaan
liséksi epdsymmetriset ja epdmuodostuneet keskihampaat (kehitysvaurio).
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3.2 Suistoveden metallipitoisuudet ja fysikaalis-kemiallinen laatu

Veden kadmiumpitoisuus ylitti kansallisen ympéristélaatunormin neljdssd kohteessa (tau-
lukko 7). Nikkeli- ja lyijypitoisuuksissa laatunormin ylityksid ei havaittu. Minimi-pH oli
5,0 tai pienempi kolmessa kohteessa ja tason 5,5 alitus havaittiin yhdessd kohteessa. HS-
mailta liukoisten metallien korkeimmat pitoisuudet havaittiin padsddntdisesti happamuus-

piikin (pH-minimi) aikaan (kuva 11).

Maalahdenjoki 1

7,5 <1035 _acdpgl
7 [ ] 0,3

Cd pgl/l

6,5 - 0,25

S 6 - / 0,2
"/ 0,15
5 1 / - 01
45 / \ 0,05

Aika

Kuva 11. Veden kadmiumpitoisuuden ja pH:n vaihtelu havaintojaksolla 1.3.2009 —
30.9.2010 Maalahdenjoen suistossa 1dhimpéni jokisuuta.



Taulukko 7. Veden alkaliniteetti, metallipitoisuudet (Al, As, Cd, Co, Cr, Cu, Pb, Ni, Zn), johtokyky, orgaanisen hiilen kokonaispitoisuus (TOC)
ja saliniteetti havaintojaksolla (1.3.2009 — 30.9.2010) sekd pH-minimit Kyronjoen, Maalahdenjoen ja Lapviirtinjoen suistoissa (Hert-
ta®-ympéristotietokanta) . Ympéristélaatunormin (AA-EQS) keskiarvon ylitykset on korostettu tummalla. Tyydyttiviin (pH < 5,5) ekologisen
tilan luokkaan kuuluvat pH-minimit on korostettu vaalealla ja vélttivdén (pH < 5,0) luokkaan kuuluvat pH-minimit on korostettu tummalla. pH:n
keskiarvo laskettiin oksoniumionipitoisuuden perusteella ja sille ei méaritetty keskihajontaa.

Alkalin. Johtokyky TOC  Saliniteetti
Jokisuisto mmoll  Alpgl  Aspgl  Cdpgl Copgl Crpgl Cupgl Pbugl Nipgl Znpgl mSm mg/l %0 pH
Kyronjoki 1 n 14 14 14 14 14 14 0 14 14 14 14 6 0 14
min 0,01 500 0,71 001 0,7 06 - 02 7 4 14 16 - 50
max 046 2100 1,80 022 130 110 - 09 31 230 63 22 - 72
keskiarvo 0,16 1281 1,03 6,5 31 - 05 18 46 23 18 - 58
(SD) &0l6)  *503)  *039) #38) &34 - ®02) @6 @55 @15 @2 - -
Kyronjoki 2 n 14 14 14 14 14 14 0 14 14 14 72 12 6 72
min 0,01 330 047 001 06 06 - 00 5 4 12 10 025 50
max 0,70 2000 3,70 0,27 140 150 - 09 30 62 450 22 2,20 78
keskiarvo 022 1184 1,36 64 49 - 05 16 28 115 16 1,01 6,1
(SD) #024) (599  (*093) *40  *40) - *02) &8 (*17) 129 *3) *09%) -
Kyronjoki 3 n 15 15 15 15 15 15 0 15 15 15 25 12 12 25
min 0,18 26 0,05 0,01 01 02 - 00 2 1 120 6 0,86 64
max 0,88 1300 380 0,15 85 160 - 05 20 230 660 17 37 78
keskarvo 0,56 470 1,90 0,08 30 46 - 03 9 29 446 9 293 71
(SD) *027) (464 *132)  *005 *29) 45 - *0l) &E6) (*57) *174) *3) 075 -

3



Taulukko 7 (jatkuu). Veden alkaliniteetti, metallipitoisuudet (Al, As, Cd, Co, Cr, Cu, Pb, Ni, Zn), johtokyky, orgaanisen hiilen kokonaispitoisuus
(TOC) ja saliniteetti havaintojaksolla (1.3.2009 — 30.9.2010) sekd pH-minimit Kyronjoen, Maalahdenjoen ja Lapvéértinjoen suistoissa (Hert-
ta®-ympéristotietokanta) . Ympéristélaatunormin (AA-EQS) keskiarvon ylitykset on korostettu tummalla. Tyydyttiviin (pH < 5,5) ekologisen
tilan luokkaan kuuluvat pH-minimit on korostettu vaalealla ja vélttivdén (pH < 5,0) luokkaan kuuluvat pH-minimit on korostettu tummalla. pH:n
keskiarvolle ei maaritetty keskihajontaa.

Alkalin, Johtokyky  TOC ~ Salinieeti
Jokisuisto mmoll  Alugl  Aspgl  Cdpgl Copgl Crugl Cupgl Pbpgl Nipgl Znpgl  mSm mg/l %0 pH
Maclahdenjoki 1~ n 15 15 15 15 15 15 0 5 15 15 15 6 0 15
min 001 10 005 001 04 02 - 00 3 2 17 10 - 46
max LI0 3400 490 031 140 120 - 0 R 6 780 28 T
ekiavo 048 1597 219 - 66 52 - 4 17 3l 3718 -5
(SD) #044)  *1258)  1,70) #53) @37 - ®02) &Il @25 &R &) - -
Mazlahdenjoki2 1 15 15 15 15 15 15 0 5 15 15 15 6 0o 15
min 011 9% 005 003 05 02 - 00 3 1 84 9 - 58
max LI 3000 700 017 100 280 - 0 B 4 810 27 - 80
kekiano 060 1109 30 2 69 - o4 1118 507 15 - 66
(SD) F035)  @979)  (E174) @35 @7 - 0D @8 @16 @24 @ - -
Maalahdenjoki3 ~ n 15 15 15 15 15 15 0 5 15 15 15 6 0 15
min 032 ) 005 001 05 02 - 0 2 1 280 9 - 68
max LIO 1700 730 018 57 360 - 8 15 2 70 18 - 83
fekimvo 074 S66 320 007 22 7l - 03 § 10 23 14 - 73
(SD) #0260 @F541) 1,79 @*006) 18 94 - 04 (+4H @9 155 9 - -
Lapvitinoki ~ n p) p) p) p) 0 n »n n n 2 23 » 0 23
min 005 180 045 00l i o4 06 02 09 2 3 8 - 55
max 056 1500 12 005 i 37 33 1 54 9 ) -3
ko 021 9 063 003 i 2 20 04 3 10 6 18 -6
(SD) @016 @32) @017 @00) - @07 (06 @02 @) @9 @) @6 - ;

[43
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3.3 Riskisuhteet (HQ) ja pohjaeldaimiston laatu

EPA:n ECOTOX-toksisuustietokannan koosteesta laskettiin EC/LCsp-arvojen 5. persentiili,
joka oli alumiinilla 88 pg/l (n = 2), kadmiumilla 0,68 pug/l (n = 30) ja sinkilld 97 ug/l (n =
13) (liite 2). Riskisuhteista (HQ) havaittiin, ettd alumiini oli voi olla ongelma kaikissa tut-

kimuskohteissa (taulukko 8). Kyronjoen suistossa myds sinkki voi olla ongelmallinen.

Murtovesialueille mééritetty pohjaeldinindeksi (BBI) oli saatavana Kyronjoen sekd Lap-
vadrtinjoen suistolle ja Maalahdenjoen suistossa kéytettiin yldpuolisen joen alimmalle osal-
le madritettyd pohjaeldinindeksid. Pohjaeldimiston laadun arviointiin  kéytettiin
vesienhoidon ensimmdiselld suunnittelukaudella (2004 — 2009) médritettyji Hertta"™-
ympdéristotietokannasta saatuja pohjaeldinindeksejd, jotka kuvaavat pohjaeldimiston moni-
muotoisuuden tasoa (Vuori ym. 2009b). Pohjaeldinindekseistd havaittiin, ettd pohjaeldimis-
ton arvioitu laatu oli hyvdd huonompi kaikissa tutkimuskohteissa. Pohjaeldimiston laatu oli
arvioitu valttaviksi Kyronjoen ja Lapviirtinjoen suistoissa sekd Maalahdenjoen alaosassa

vesienhoidon ensimmaiselld suunnittelukaudella (2004 — 2009).

Taulukko 8. Kyronjoen, Maalahdenjoen ja Lapvairtinjoen suistojen veden alumiini-, kad-
mium-, ja sinkkipitoisuuksien maksimien sekd EPA:n ECOTOX-tietokannan toksisuustu-
losten avulla lasketut riskisuhteet (HQ). Jos arvo on suurempi kuin 1,0, se ilmaisee riskin
toteutumisen mahdollisemmaksi kuin sitd pienemmit arvot.

Jokisuisto Al Cd Zn
Kyrénjoki 1 12,1 0,3 2,3
Kyronjoki 2 11,5 0,4 0,6
Kyroénjoki 3 7,5 0,2 2,3
Maalahdenjoki 1 19,6 0,4 0,6
Maalahdenjoki 2 17,3 0,2 0,5
Maalahdenjoki 3 9,8 0,3 0,3
Lapvairtinjoki 8,6 0,1 0,5

3.4 Riskinarvioinnin yhteenveto

Riskinarvioinnin yhteenvetotaulukosta voidaan huomata, ettd kaikissa tutkimuskohteissa
HS-maiden haitat olivat havaittavissa suistoalueilla sedimenttien ja veden metallipitoisuuk-
sien, happamuuden ja pohjaeldimiston laadun perusteella (taulukko 9). Kyronjoen kaikki
suistopisteet (0 — 12 km) ja Maalahdenjoen ensimméinen suistopiste (n. 0 km) olivat suu-
rimmassa riskiluokassa (kohtalaisen suuri riski). Maalahdenjoen keskimmaéinen (0,5 km) ja
kauimmainen (2 km) suistopiste seké verrokkikohteeksi valittu Lapvaartinjoen suisto kate-

gorisoituivat kohtalaisen riskin luokkaan.



Taulukko 9. Riskinarvioinnin yhteenveto. Riskiluokat tutkituille suistoalueille pintasedimenttien (0 — 3 cm) metallipitoisuuksien, veden metalli-
pitoisuuksien ja happamuusminimin, valobakteerin (V. fischeri) ja surviaissddsken (C. riparius) sedimenttitoksisuustestien tulosten sekd pohja-
eldinindeksien perusteella. Sedimenttien metallipitoisuuksia verrattiin ruotsalaisiin sedimentin laatukriteereihin (Naturvardsverket 1999) ja
suomalaisen ruoppaus- ja ldjitysohjeen tasoihin (YM 2004). Veden metallipitoisuuksia verrattiin ymparistélaatunormeihin (VNA 868/2010) ja
alumiini-, kadmium- ja sinkkipitoisuuksille laskettiin riskisuhteet (HQ). Ekotoksikologiset riskiluokat jaoteltiin seuraavasti: +/- = riskié ei havait-
tu, + = vidhéinen riski, ++ = kohtalainen riski ja +++ = kohtalaisen suuri riski

Riskinarvioinnin osamenetelma

Ruots. Ruop. Veden Veden pH Pohjaeléin-
Jokisuisto SQC:t Ohje EQS:t HQ:t min. V. fischeri C. riparius' indeksi Yhteenveto
Kyronjoki 1 + +/- + ++ ++ + +/- ++ -
Kyronjoki 2 + + + + ++ + +/- ++ 4+
Kyronjoki 3 ++ + +/- ++ +/- + +/- T+ o+
Maalahdenjoki 1 + +/- + + ++ + +/- ++ +++
Maalahdenjoki 2 +/- +/- + + +/- + +/- 4+ T+t
Maalahdenjoki3  ++ + +/- + +/- + +/- ++ ++
Lapviirtinjoki + + +/- + + + +/- ++ ++

1 = Alustava kartoitustulos, joka tulkittiin negatiiviseksi kaikissa kohteissa.
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4 TULOSTEN TARKASTELU

4.1 Naytteenoton ja tutkimusmenetelmien tarkastelu

Suistojen pohjan ja sedimenttien rakenne sekd ominaisuudet vaihtelevat paljon, silld esi-
merkiksi virtaava vesi ja pohjaeldimet muokkaavat sedimenttid. Luotettavien tulosten saa-
miseksi olisi tarvittu useita sedimenttindytteitd, jotta ndytteet olisivat olleet edustavia.
Metalliméaritykset ja valobakteerikoe tehtiin kolmesta rinnakkaisesta putkinoudinnéyttees-
td, mutta surviaissidskikokeissa kdytettiin vain yhdestd Ekman-ndytteestd saatua sediment-
tid. Néytteiden lukumiiré ja tilavuus olivat pienid, joten ne edustavat pientd pistemiistad
aluetta suistoista. Putkinoudinndytteiden nédytesyvyys (0 — 3 cm) on myds tarkempi kuin
Ekman néytteen pinnalta otettu vastaava viipale. Sedimentit pakastettiin ndytteenoton jal-
keen, ja niitd sdilytettiin noin vuosi ennen analyysejd ja toksisuuskokeita. Sdilytys on to-
dennikoisesti muuttanut sedimenttien rakennetta (Sae-Ma ym. 1998). Jotta sdilytys ei
vaikuttaisi sedimenttien ominaisuuksiin, sedimenttien analysoinnissa ja toksisuustestauk-
sessa tulee kdyttdd mahdollisimman tuoreita sedimenttindytteitd (Sae-Ma ym. 1998). Tél-

16in sedimenttindytteet vastaavat paremmin ndytteenottopaikan oloja.

Sedimenteistd madritettiin metallien kokonaispitoisuudet. Kokonaispitoisuuksia mittaamal-
la ei saada tietoa metallien kemiallisista esiintymismuodoista ympéristossa (Gerhardt 1992,
Riba ym. 2003, Nystrand 2012). Kemiallisen muodon tunteminen on térkedd toksisia vai-
kutuksia arvioidessa, silli ne vaikuttavat metallien toksisuuteen. Sedimenteissd olevien
metallien biosaatavuutta ja vapautumista voidaan arvioida, kun esimerkiksi tiedetddn, mi-

hin yhdisteisiin metallit ovat sitoutuneet (Riba ym. 2003).

Tassd tyossd sedimenttien kokonaisméérd oli vdhdinen ja méérd vaihteli ndytteenottopis-
teittdin. Surviaissiddskikokeissa altistusastioiksi valittiin standardin (OECD 2004) mukaista
altistusastiaa pienempi astia (pohjan halkaisija 5,5 cm), jotta jokaisesta niytepisteestd saa-
tiin vdhintddn kolme rinnakkaista koetta. Maalahdenjoen keskimmdiisestd naytepisteesti
(0,5 km jokisuusta) saatiin neljd ja kauimmaisesta ndytepisteestd (2 km jokisuusta) viisi
rinnakkaista koeyksikkod, muista ndytteenottopisteistd kolme. Sedimentit laskeutettiin en-
nen altistusastiaan kaatamista surviaissddsken toksisuustestissd, silld sedimentti oli hyvin
vesipitoista ja tarvittavan sedimenttimairdn annostelu oli vaikeaa. Sedimentteja stabiloitiin
noin viikon ajan, jotta mahdollisesti muodostuva ammoniakki poistuisi vesifaasiin. Sedi-

menttien esikdsittelyt ovat todennékoisesti poistaneet niin sanotut helppoliukoisimmat me-
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tallit (Al, Cd, Co, Cu, Mn, Ni ja Zn) (Astrém & Bjérklund 1997, Astrdm & Corin 2000,
Astrém & Spiro 2000, Nordmyr ym. 2008a,b, Boman ym. 2010). Dekantoidusta vedesti tai
niin sanotusta stabilointivedestd ei madiritetty metallipitoisuuksia, joten veden mukana
poistuneita metalliosuuksia ei tunneta. Todellisia metallipitoisuuksia, joille surviaissddsken

toukat ovat altistuneet, on néin ollen vaikea arvioida.

Suistoveden laadun tarkastelu sisdlsi myos epdvarmuuksia. Havaintojaksoksi oli valittava
yli vuosi (1.3.2009 — 30.9.2010), jotta eri metallipitoisuuksista saatiin riittdvasti havaintoja.
Vedenlaatutieto haettiin Hertta®-ympéristotietokannasta, ja se koostuu seurantatiedosta.
Ympdristotietokannan metallipitoisuudet oli myds ilmoitettu kokonaispitoisuuksina, joten
niiden kemiallisista esiintymismuodoista ei ole tietoa. Seurantatiedon hyvini puolena on,
ettd tietoa saadaan enemmén ja pidemmaltd ajalta verrattuna esimerkiksi sedimenttindyt-

teenoton ajankohtaan ajoitettuun vesindytteenottoon.

Vaikka kyse oli suistotutkimuksesta, veden saliniteetista saatiin vdhén tietoa. Saliniteetti
oli médritetty ainoastaan Kyronjoen suistossa kuuden ja kahdentoista kilometrin etdisyyk-
silld jokisuusta. Vedenlaadun seurantaan suistoissa tulisikin yhdistdd my0s saliniteettiméé-
ritys, silli pH:n ohella saliniteetti vaikuttaa suistossa suuresti metallien
esiintymismuotoihin (Riba ym. 2003). Kaikki vesindytepisteet eivdt vastanneet maantie-
teellisesti tdysin samoja paikkoja kuin sedimenttindytteenottopisteet. Lapvéértinjoen suis-
ton murtovedestd ei ollut maaritetty metallipitoisuuksia, joten tietoa vedenlaadusta haettiin

lahinna jokisuuta sijaitsevasta jokindytteenottopisteesta.

Ongelmana oli 16ytdd asianmukaiset vertailuarvot sedimenttien metallipitoisuuksille. Myds
Suomessa tulee kehittdd rannikkosedimenteille sopivat laatukriteerit, jotka perustuvat luo-
tettaviin ja Suomen rannikkovesist6ja kuvaaviin ekotoksikologiseen tietoon. Vaikka yksit-
tdisten metallipitoisuuksien vertaaminen ennalta maéréttyihin tiukkoihin raja-arvoihin ei
yksistddn riitd tieteellisessd riskinarvioinnissa, sedimenttien metallipitoisuuksien vertaami-

nen laatukriteereihin voi luoda edes karkean arvion alueen saastuneisuudesta.

Yhdysvaltojen ympéristdviraston (EPA:n) ECOTOX-tietokannasta koostetun toksisuustie-
don avulla veden alumiini-, kadmium- ja sinkkipitoisuuksille maéritettiin riskisuhteet
(HQ), joilla pyrittiin huomioimaan suistokohteiden vedenlaatu. Riskisuhteiden laskennassa
oli tehtdvd myonnytyksid valintakriteerien osalta, jotta kooste toksisuustiedoista ei supistu-

nut liian pieneksi. Oletettiin, ettd veden kovuus ja pH ovat tdrkeimmat tuloksiin vaikuttavat
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muuttujat. Saliniteettia ei voitu huomioida, silli EPA:n ECOTOX-tietokannasta koostettu
toksisuustieto sisdlsi vain makeassa vedessi tehtyjen toksisuuskokeiden tuloksia. Riskisuh-
teiden laskentaan pyrittiin kokoamaan aineisto, jonka toksisuustulokset kuvasivat happa-
muuspiikin kaltaista tilannetta suistossa ylivirtaaman aikana. T&ll6in suistovesi eniten
vastaa ominaisuuksiltaan suolatonta eli makeaa jokivettd. Lidmpdétilan ja orgaanisen ainek-
sen kohdalla tuloksia rajaavia kriteerejd ei voitu soveltaa, silld tdlloin toksisuustulosten
havaintomddrd olisi jadnyt lilan pieneksi kaikkien metallien osalta tilastollista késittelya
varten. Alumiinille méaritettyjen riskisuhteiden epavarmuus on suurin, silld koosteeseen
saatiin vain kaksi toksisuustulosta alumiinin osalta (liite 2). Molemmissa toksisuustuloksis-
sa koelajina oli kirjolohi (Oncorhynchus mykiss). Kadmiumin osalta koosteeseen saatiin
kohtalaisesti havaintoja (n = 30), ja sinkilld havaintoméddra oli 13. Todenndkdisesti laajalla
kirjallisuuskatsauksella l0ydettdisiin lisdd toksisuustuloksia tutkituista metalleista, silla
kaikkia toksisuustutkimuksia ja -tuloksia ei ole viety EPA:n toksisuustietokantaan. Lisédtie-
toa tarvitaankin kuitenkin happamissa, Suomen ldmpdétilaoloja vastaavissa ja matalassa
saliniteetissa (1 — 2 %o S) tehdyisti altistuksista, jotta tulva-ajan ddritilanteiden vaikutuksia

suiston sisdosissa voidaan arvioida.

4.2 Suistosedimenttien ominaisuuksien ja metallipitoisuuksien tarkastelu

Kyrdonjoen, Maalahdenjoen ja Lapviirtinjoen suistojen sedimenteistd analysoitiin nidytteen
noin kolme ylintd senttimetrid. Kyronjoen suistossa sedimentoituvan aineksen méaardksi on
arvioitu noin 1 cm/a ja VOyrinjoen suistossa jopa 4 — 5 cm/a, joten sedimenttindytteet ja
niiden metallipitoisuudet edustivat korkeintaan noin kolmea edellistd vuotta néytteenotto-
hetkestd (Heikkild 1999, Nordmyr ym. 2008a). Kyrdnjoen jokisuun ndytepisteen orgaani-
sen aineksen madrd kuivatussa sedimentissd (LOI 7,3 %) oli matala ja vastasi syvempien
tai kauempana merelld sijaitsevien sedimenttien orgaanisen aineksen madrdd (Nordmyr
ym. 2006, 2008a). Esimerkiksi Vdyrinjoen suistossa viiden kilometrin etdisyydelld jo-
kisuusta pintasedimenttien hehkutushdvidksi on méidiritetty 20 — 30 % (Nordmyr ym.
2008a). Sedimenttien syvissd osissa sekd noin 10 km jokisuulta hehkutushidvio vaihteli 5 —
7 %. Voyrinjoen suiston sedimenttien jaottelu pintasedimentteihin ja syvempiin osiin pe-
rustui hehkutushdvioon, ja ndiden kahden osan raja sijaitsi 20 — 200 cm:n syvyydelld niyt-

teenottopaikasta riippuen (Nordmyr ym. 2008a).

Maalahdenjoen suisto on rakenteeltaan avoimempi kuin Kyronjoen suisto, joten happamina

ajanjaksoina jokivesi sekoittuu murtoveteen ldhempiné jokisuuta kuin Kyronjoen suistossa
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(kuva 4). Télloin myds pH nousee, ja Maalahdenjoen suistossa pH vaihteleekin alueella 6,8
— 8,3 kahden kilometrin padssi jokisuulta. Todennédkoisesti metallit sedimentoituvat Maa-
lahdenjoen edustalla ldhempéné jokisuuta Kyronjoen suistoon verrattuna. Happamat ajan-
jaksot ajoittuvat yleensd kevdisin huhtikuun ja toukokuun vaihteeseen. Syksyisin
happamuuspiikkejd havaitaan syyskuun ja marraskuun viélilla. Kaikki Maalahdenjoen suis-
ton néytepisteet sijaitsivat 1dhelld jokisuuta (0 — 2 km), kun taas Kyronjoen suiston niyte-
pisteiden etdisyydet olivat suuremmat (0 — 12 km). Kyronjoen suistossa sedimenttien
metallipitoisuudet kasvoivat kauemmaksi jokisuusta siirryttdessd, ja suurimmat metallipi-
toisuudet havaittiin 12 km etdisyydelld jokisuusta (ndytepiste 3). Pienimmat tdssd tyOssd
mitatut metallipitoisuudet havaittiin Maalahdenjoen suistossa 0,5 km:n etdisyydelld jo-
kisuusta, ja suurimmat metallipitoisuudet 2 km:n etdisyydelld jokisuusta. Sedimenttien
orgaaninen aines (LOI) kdyttdytyi samoin, ja tutkituissa niytepisteissd orgaanisen aineksen
maérd oli my0s suurin kauimpana jokisuistosta. Erilaiset sedimentoitumistavat johtuvat
todenndkoisesti suistojen erilaisista rakenteista. Esimerkiksi Maalahdenjoen suiston raken-
ne voi olla sellainen, ettd joesta tuleva kuormitus ei sedimentoidu vield 0,5 km:n etdisyy-
dellda jokisuusta. Talloin kyseessd oleva niytepiste ei olisi edustanut Maalahdenjoen

valuma-alueen kuormitusta, ja HS-maiden vaikutuksia ei havaita.

Jokisuistojen sedimenttien metallipitoisuudet osoittivat, ettd valuma-alueelta tuleva metal-
likuormitus paityy suistosedimentteihin ja ympdaristolaatunormit ylittyvét paikoitellen. HS-
mailta helpoimmin liukenevien metallien (Al, Cd, Co, Cu, Mn, Ni ja Zn) (Astréom & Bjork-
lund 1997, Astrém & Corin 2000, Astrdom & Spiro 2000, Nordmyr ym. 2008a,b, Boman
ym. 2010) pitoisuudet olivat pddsdintdisesti suuria. Todennédkoisesti pH:n ja saliniteetin
nousu suistossa on johtanut metallien saostumiseen ja sedimentoitumiseen. Sedimenttien
kokonaismetallipitoisuudet sekd orgaanisen aineksen mukaan normalisoidut metallipitoi-

suudet jakaantuivat samankaltaisesti kaikissa suistokohteissa.

Nordmyr ym. (2008a) ovat tutkineen VOyrinjoen suiston sedimenttien metallipitoisuuksia
useilta eri syvyyksiltd. VOyrinjoen valuma-alue on HS-maiden vaikutuspiirissé, ja Voyrin-
joen suisto sijaitsee maantieteellisesti ldhelld Kyronjoen suistoa. HS-mailta liukenevien
metallien todettiin rikastuvan sedimentin pintaosiin (Nordmyr ym. 2008a). VOdyrinjoen
suiston sedimentin pintaosien kadmiumpitoisuus vaihteli 0,7 — 1,4 mg/kg, kobolttipitoisuus
29 — 101 mg/kg, kuparipitoisuus 28 — 63 mg/kg, nikkelipitoisuus 38 — 81 mg/kg ja sinkki-

pitoisuus 200 — 444 mg/kg. Voyrinjoen suiston sedimenttindytteiden syvempien osien me-
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tallipitoisuuksien oletettiin vastaavan luonnollisia pitoisuuksia (Nordmyr ym. 2008a). Sy-
vempien osien kadmiumpitoisuus vaihteli 0,1 — 0,3 mg/kg, kobolttipitoisuus 18 — 37
mg/kg, kuparipitoisuus 20 — 22 mg/kg, nikkelipitoisuus 26 — 40 mg/kg ja sinkkipitoisuus
92 — 178 mg/kg. Jadkauden jélkeisisti HS-maiden merisedimenteisti on myds mééritetty
syvikairausniytteiden avulla maatyypin luonnollisia taustapitoisuuksia (Astrém & Bjork-
lund 1997). Sen mukaan HS-mailla esiintyy luonnostaan kadmiumia 0,1 mg/kg, kobolttia
13 mg/kg, kuparia 27 mg/kg, nikkelid 31 mg/kg ja sinkkid 90 mg/kg. Nordmyrin ym.
(2008a) marittimit taustapitoisuuksien suurimmat arvot ovat suurempia kuin Astromin ja
Bjorklundin (1997) méérittdimat HS-maiden luonnolliset pitoisuudet. Tassd ty0ssd saadut
pintasedimenttien kadmium-, koboltti-, kupari-, nikkeli-, ja sinkkipitoisuudet vastaavat
hyvin Voyrinjoen suiston pintasedimenttien kohonneita metallipitoisuuksia, mikd osoittaa

ndiden metallien kuormittavan suistoa.

Nordmyr ym. (2008a) ovat mairittineet VOyrinjoen suiston sedimenttien alumiinipitoi-
suuksiksi 18 000 — 54 000 mg/kg sedimentin pintaosissa ja 14 000 — 20 000 mg/kg sedi-
menttindytteen syvemmissd osissa. Alumiinia esiintyy tyypillisesti HS-mailla noin
20 000 mg/kg (Astrom & Bjorklund 1997). Suomalaisten orgaanisten purosedimenttien
alumiinin mediaanipitoisuuksiksi on maédritetty 9 700 — 11 200 mg/kg, joten alumiinia
esiintyy luonnostaan HS-mailla kansallisia jokisedimenttien keskipitoisuuksia enemmain
(Tenhola & Tarvainen 2008). Maalahdenjoen suistossa noin 0,5 km:n etdisyydelld jo-
kisuusta sedimentin alumiinipitoisuudeksi mééritettiin noin 18 000 mg/kg, joka vastaa HS-
maille tyypillistd tasoa. Muissa néytepisteissd sedimentin alumiinipitoisuuksiksi mééritet-
tiin 26 000 — 40 000 mg/kg, mikd osoittaa tutkittujen jokien valuma-alueilta tulevan alu-
miinin kuormittavan suistosedimenttejd. Orgaanisten purosedimenttien taustapitoisuuksiin
verrattuna alumiinin maksimipitoisuudet olivat noin kolminkertaiset Kyronjoen ja Lap-
védrtinjoen suistoissa. Maalahdenjoen suistossa alumiinipitoisuudet olivat kahdesta neljdén

kertaa niin suuria kuin taustapitoisuus.

Aiemmissa tutkimuksissa sedimentin pintaosissa on todettu kohonneita mangaanipitoi-
suuksia (1 006 — 8 773 mg/kg) Voyrinjoen suistossa (Nordmyr ym. 2008a), vastaten téssa
tyossd Kyronjoen ja Maalahdenjoen suistojen kauimmaisista ndytepisteistd (12 km ja 2
km) maédritettyjd mangaanipitoisuuksia (4 008 — 4 193 mg/kg). VOyrinjoen suistosedimen-
tin syvemmissé osissa mangaanipitoisuus vaihteli 676 — 1 103 mg/kg. HS-maiden luonnol-

liseksi mangaanipitoisuudeksi on piitelty 448 mg/kg (Astrom & Bjorklund 1997).



40

Orgaanisten purosedimenttien mangaanin mediaanipitoisuudeksi vaihtelevat 489 — 1 330
mg/kg (Tenhola & Tarvainen 2008). Mangaanipitoisuudet olivat taustapitoisuuksien tasolla
Kyronjoen jokisuulla ja 6 km:n etdisyydelld jokisuusta, Maalahdenjoen jokisuulla ja 0,5

km:n etdisyydelld jokisuusta sekd Lapvéadrtinjoen jokisuulla.

Alumiinin ja kuparin on havaittu VOyrinjoen suistossa sedimentoituvan nimenomaan or-
gaanisen aineksen mukana suiston sisdosissa ldhelld jokisuuta sedimentin pintaosien ja
sedimenttikerdimiin laskeutuvan partikkeliaineksen metallipitoisuuksien perusteella
(Nordmyr ym. 2008a,b). Tarkkoja ikdmaarityksid ei edelld mainituissa toissd tehty, mutta
sedimenttien pintaosat méériteltiin orgaanisen aineksen perusteella (LOI > 7 %) ja sedi-
menttikerdimid kdytettiin avoveden ajan. Téssd ty0ssd kuparipitoisuus korreloi voimak-
kaimmin hehkutushdvion kanssa (r = 0,847, p < 0,01), mikd osoittaa sitoutumisen
orgaanisen aineksen kanssa. Myo6s alumiinipitoisuuden ja hehkutushdvion vilinen korre-
laatio oli selked (r = 0,691, p < 0,001). Alumiinin ja kuparin onkin todettu liitkkuvan or-
gaanisen fraktion mukana (Nordmyr ym. 2008ab), mutta tissd tyossd selkeitd
sedimentoitumista jokisuulla tai suiston sisdosissa ei havaittu. Kyronjoen suiston sediment-
tien (0 — 3 cm) alumiinipitoisuudet olivat ldhes samalla tasolla kaikissa ndytepisteissi, ja
alumiinia sedimentoitui jopa kauimmaisessa ndytepisteessd 12 km jokisuulta. Maalahden-
joen Kyronjokea avoimemmassa suistossa alumiini sedimentoitui jo noin kahden kilomet-
rin matkalla jokisuulta. Kupari sedimentoitui alumiinia selkedmmin Kyronjoen suiston
ndytepisteissd, jotka sijaitsivat 6 ja 12 km jokisuusta. Maalahdenjoen suistossa kupari se-
dimentoitui jokisuun (n. 0 km) néytepisteessd ja kauimmaisessa néytepisteessd noin kah-

den kilometrin etdisyydelld jokisuusta.

Kadmiumin, koboltin, mangaanin, nikkelin ja sinkin on havaittu sedimentoituvan suiston
keskivaiheilla tai kauempana suistossa (Nordmyr ym. 2008a,b). Téssd ty0ssd vastaavaa
sedimentoitumista havaittiin selkeimmin mangaanipitoisuuksissa, jotka olivat yhdeksén-
kertaiset Kyronjoen suistossa 12 km jokisuusta ja 13-kertaiset Maalahdenjoen suistossa 2
km jokisuusta jokisuun ndytepisteeseen verrattuna. Sedimentin kobolttipitoisuus oli kol-
minkertainen Kyronjoen ja kahdeksankertainen Maalahdenjoen suiston kauimmaisissa
ndytepisteissd (12 km ja 2km) jokisuun kobolttipitoisuuksiin verrattuna. Kadmiumin, nik-
kelin ja sinkin pitoisuudet kohosivat jokisuun pitoisuuksia kahdesta neljadn kertaa niin
suuriksi kuin kauimmaisissa (12 km ja 2km) néytepisteissd Kyronjoen ja Maalahdenjoen

suistoissa.
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Heikosti HS-mailta liukenevien metallien (As, Cr, Fe ja Pb) (Astrom & Bjérklund 1997,
Astrom & Corin 2000, Astrém & Spiro 2000, Nordmyr ym. 2008a,b, Boman ym. 2010)
pitoisuuksissa oli tissd ty0ssd vahemmaén vaihtelua eri ndytepisteiden vililld helposti HS-
mailta liukeneviin metalleihin verrattuna. Naistd metalleista vain lyijyn pitoisuus korreloi
orgaanisen aineksen kanssa (r = 0,663; p < 0,05). Lyijyn ei ole todettu aina korreloivan
orgaanisen aineksen kanssa (Miiller 1999). Vaikka korrelaatio on merkitsevi, se ei ole eri-
tyisen voimakas. Heikosti HS-mailta liukenevat metallit eivédt kulkeudu valuma-alueelta
tulevan orgaanisen fraktion mukana jokivesistdissd, joten tulos oli odotettu lyijyd lukuun

ottamatta (Astrom & Astrom 1997, Miiller 1999, Nordmyr ym. 2006)

Orgaanisten purosedimenttien mediaanirautapitoisuudeksi on maaritetty 25 000 — 30 000
mg/kg (Tenhola & Tarvainen 2008). Sedimenttien syvékairausndytteissd kromin ja raudan
pitoisuuksien on havaittu pysyvédn ldhes vakiona kaikissa ndytesyvyyksissd VOyrinjoen
suistossa (Nordmyr ym. 2008a). Tarkkoja ikdmadrityksid ei edelld mainitussa tyOssd kui-
tenkaan tehty, mutta sedimenttien syvimmét osat olivat satoja vuosia vanhoja. Tdmai osoit-
taa, ettd kromi ja rauta eivdt normaaliolosuhteissa liukene merkittavasti HS-mailta eivitka
ne rikastu suistosedimentteihin. Nordmyrin ym. (2008a) mukaan sedimenttien kromin ko-
konaispitoisuudet vaihtelivat 40 — 50 mg/kg ja raudan 30 000 — 40 000 mg/kg Voyrinjoen
suistosedimenteissd kaikissa ndytesyvyyksissd, mitkd vastaavat tdssd tyOdssd havaittuja
kromi- (26 — 53 mg/kg) ja rautapitoisuuksia (18 000 — 42 000 mg/kg). Luonnostaan kromia
esiintyy HS-mailla noin 48 mg/kg, rautaa 38 000 mg/kg ja lyijyd 12 mg/kg (Astrom &
Bjorklund 1997). Voidaan olettaa, ettd kromin, raudan ja lyijyn pitoisuudet olivat HS-

maiden maannostyypille tavanomaisia.

Pienimmét kromi-, rauta- ja lyijypitoisuudet havaittiin Maalahdenjoen suistossa 0,5 km
jokisuusta, jossa pitoisuudet olivat jopa luonnollisia keskiméiriisii pitoisuuksia (Astrom &
Bjorklund 1997, Tenhola & Tarvainen 20018) pienemmét. Korkeimmat kromi- ja rautapi-
toisuudet havaittiin Kyrdnjoen suistossa 12 km jokisuusta ja korkein lyijypitoisuus Maa-
lahdenjoen suistossa 2 km jokisuusta. Vaikka ndmi pitoisuudet ovat korkeammat kuin
luonnolliset taustapitoisuudet, poikkeama on pieni ja suuruusluokka taustapitoisuuksien

tasolla.

4.3 Suistosedimenttien metallipitoisuuksien vertailu eri laatukriteereihin

Useilla valtioilla on kansallisia sedimenttien laatukriteerejd. Esimerkiksi Kanadalla ja Nor-

jalla on sddnndstét merisedimenttien saastuneisuuden arviointiin. Vertaaminen nidihin ei
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kuitenkaan ollut mielekéstd, silld sekd kanadalaiset ettd norjalaiset merisedimenttien metal-
lipitoisuuksien raja-arvot on normalisoitu standardisedimentin suhteen, jossa orgaanisen
kokonaishiilen méérd on 1 % (CEQG 2002, SFT 2007, Bakke ym. 2010). Merisedimentit
ovat orgaanisen aineksen suhteen kdyhempid kuin murtovesisuistojen sedimentit. Ruotsa-
laiset sedimentin laatukriteerit eivdt ole sidottuja orgaanisen aineksen méairédn, vaan ne on
ilmoitettu kokonaispitoisuuksina kuiva-ainetta kohde (Naturvardsverket 1999). Talloin on
helppoa verrata mééritettyjd metallipitoisuuksia viisiportaiseen luokitteluun. Ensimmaéinen
luokka on mddritetty luonnolliseksi taustapitoisuudeksi, ja se on johdettu Ruotsin rannik-
koalueiden noin 55 cm syvyydesté otettujen sedimenttindytteiden metallipitoisuuksien 50.
persentiilistd (Naturvardsverket 1999). Muut rajat on johdettu pintasedimenttien metallipi-
toisuuksista, ja 4. ja 5. luokan vélinen raja kuvaa 95. persentiilid pintasedimenttien metalli-
pitoisuusdatasta. Ruotsalaiset sedimentin laatukriteerit ovat 14 vuotta vanhoja ja
todennidkoisesti tarvitsevat péivitystd, silld luokittelu ei esimerkiksi huomioi ekotoksikolo-
gista tietoa. Kuitenkin ruotsalaisten raja-arvojen arvioitiin soveltuvan melko hyvin sedi-

menttien osaksi sedimenttien metallipitoisuuksien riskinarviointia.

Suomessa ei vield ole ympdristolaatunormeja sedimenttien haitta-ainepitoisuuksille. Se-
dimenttien metallipitoisuuksiin liittyvd lainsdddintd kuitenkin ohjaa ruoppausmassojen
13jityskelpoisuutta merialueille (YM 2004). Vaikka ruoppaus- ja lgjitysohjeen (YM 2004)
tasot on sidottu paremmin Suomen rannikoiden orgaanista ainesta kuvaavaan mairian (10
% LOI), normalisointi sisdlsi epdvarmuuksia saviaineksen osuuden suhteen. Tésséd tydssa
sedimenteistd ei médritetty rackokojakaumaa, joten saviaineksen osuus otettiin kirjallisuus-
lahteestd (Nordmyr ym. 2008a). Saviaineksen osuus voi joissakin kohteissa olla yliarvioitu,
jolloin normalisoidut pitoisuudet ovat pienempid ja kokonaisriski aliarvioidaan. Ruoppaus-
ja ldjitysohjeen kaksiportainen pitoisuusluokittelu ei ole riittdvd sedimenttien toksisuuden

arviointiin, sillé ohjetta ei ole laadittu riskinarvioinnin tueksi.

Lihes kaikissa tdmdn tyon tutkimuskohteissa sedimenttien kadmium-, koboltti-, kupari-,
nikkeli- ja sinkkipitoisuudet luokittuivat ruotsalaisten sedimenttien laatukriteerien (Natur-
vardsverket 1999) selkedn poikkeaman laatukriteeriluokkaan (luokka 3) tai suurempaan.
Orgaanisen aineksen suhteen normalisoidut kadmium-, nikkeli- ja sinkkipitoisuudet ylitti-
vt myds ruoppaus- ja ldjitysohjeen tason 1 tai tason 2 (YM 2004). Maalahdenjoen suiston
kauimmaisen néytepisteen (2 km) nikkelipitoisuus ylitti ruoppaus- ja ldjitysohjeen (YM

2004) tason 2, jolloin se luokitellaan pilaantuneeksi ruoppausmassaksi. Vaikka kadmium-
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pitoisuudet alittivat ruotsalaisen selkedn poikkeaman laatukriteeriluokan (luokka 3) (Na-
turvardsverket 1999) sekd ruoppaus- ja ldjitysohjeen (YM 2004) alemman tason kolmessa
ndytepisteessd, kadmiumpitoisuudet olivat koholla taustapitoisuuksiin verrattuna. Ainoas-
taan Kyronjoen jokisuulla ja 0,5 km etdisyydelld Maalahdenjoen suusta kadmiumpitoisuu-
det wvastasivat luonnollisia pitoisuuksia tai olivat korkeintaan kolminkertaisia
taustapitoisuuksiin verrattuna. Sedimentin alumiini- ja mangaanipitoisuuksille ei ole raja-

arvoja, joihin sedimentin pitoisuuksia voidaan verrata.

Heikosti HS-mailta liukenevista metalleista (As, Cr, Fe ja Pb) (Astrom & Bjorklund 1997,
Astrdom & Corin 2000, Astrdm & Spiro 2000, Nordmyr ym. 2008a,b, Boman ym. 2010)
ainoastaan arseenin pitoisuus ylitti raja-arvoja, ja se luokittui ruotsalaisten sedimenttien
selkedn poikkeaman laatukriteeriluokkaan (luokka 3) Kyronjoen kauimmaisessa néytepis-
teessd 12 km jokisuulta. Vastaavasti sielli myos ruoppaus- ja ldjitysohjeen mukainen taso
1 ylittyi. Yksittdiset poikkeamat voivat johtua esimerkiksi alueen geologiasta ja luonnos-
taan korkeista metallipitoisuuksista (Verta ym. 2010). Osa arseenikuormasta voi olla peri-

sin myos teollisuuden padstoista.

Sedimentin kromipitoisuudet alittivat ruoppaus- ja ldjitysohjeen (YM 2004) tason 1 (65
mg/kg std. sed.). Lyijypitoisuudet olivat yli puolet pienempiéd kuin ruoppaus- ja ldjitysoh-
jeen (YM 2004) taso 1 (40 mg/kg std. sed.), ja ne vaihtelivat 7 — 17 mg/kg. Ruoppaus- ja
13jitysohjeessa (YM 2004) tai ruotsalaisessa laatuluokituksessa (Naturvardsverket 1999) ei

ole rautapitoisuuksille sedimentin laatukriteereja.

4.4 Suistoveden ominaisuuksien ja metallipitoisuuksien tarkastelu

HS-mailta tuleva happamuus kuormitti selvésti kaikkia tutkittuja suistoja. Suistojen veden
pH oli matala erityisesti ldhelld jokisuuta verrattuna murtovesiulappaan. Matalin pH ha-
vaittiin Maalahdenjoen jokisuussa (pH 4,6). Kyrdnjoen suistossa happamuutta huomattiin
jopa usean kilometrin siteelld jokisuusta, silld havaintojaksolla (1.3.2009 — 30.9.2010)
huomattiin pH-minimi 5,0 kuuden kilometrin etdisyydelld Kyronjoen jokisuusta. Kyronjo-
en ja Maalahdenjoen suistojen jokisuiden pH:n keskiarvot (pH:t 5,8 ja 5,2) olivat myds

happaman puolella, joten happamuuspiikit olivat suuria ja niitd havaittiin usein.

Saliniteetti vaikuttaa pH:n ohella metallien kemiallisiin esiintymismuotoihin suistoalueella.
Saliniteettia oli kuitenkin madritetty tutkituissa ndytepisteissd vain Kyronjoen suistossa,

jossa sen keskiarvo oli 1 %o S 6 km:n ja 3 %o S 12 km:n etdisyydelld jokisuusta. Saliniteetti
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vaikuttaa pH:n ohella todennidkoéisesti ainakin alumiinin sedimentoitumiseen léhelld jo-

kisuuta (Nystrand 2012).

Jokiveden vaikutus on suurimmillaan 1dhelld jokisuuta, ja vesi on hapanta varsinkin tulva-
aikoina kevdisin ja syksyisin (Sutela ym. 2012). Tall6in my0s metallit ovat liukoisessa
muodossa vesifaasissa. Kun jokiveteen sekoittuu murtovettd ja pH nousee, metallit saostu-
vat ja poistuvat vesifaasista (Nystrand 2012). Kyronjoen ndytepisteessd 12 km jokisuulta
veden pH-minimi oli 6,4 ja vastaavasti Maalahdenjoen néytepisteessd 2 km jokisuulta pH
oli 6,8, toisin sanoen ldhelld neutraalia. Osa kadmiumista saostui ennen etdisimpid ndyte-
pisteitd. Lapvéartinjoen pH-minimi oli 5,5, mutta kadmiumia havaittiin vedessi vain 0,03
ng/l. Lapvéartinjoen suistossa kadmiumpitoisuus ei siis korreloinut happamuuden kanssa
samoin kuin esimerkiksi Maalahdenjoen suistossa (kuva 10). Lapviirtinjoen valuma-
alueen vaikutuspiirissd on vihemmain HS-maita kuin Kyrénjoen ja Maalahdenjoen valuma-
alueilla, jolloin my®0s niiltd tuleva kuormitus on pienempi. Ajoittaiset happamuuspiikit ra-
sittivat kuitenkin myos Lapviirtinjokea. Turvemaiden jokien nikkelin luonnollinen tausta-
pitoisuus on 1 pg/l (Verta ym. 2010), joten suistojen nikkelipitoisuudet olivat 3 — 18 kertaa
suuremmat kuin taustapitoisuus. Veden nikkelipitoisuudet pienenivit tutkimuskohteissa

kuten kadmiumpitoisuudet pH:n noustessa.

Lyijyé ei liukene merkittavédsti HS-mailta, kuten edelld jo sedimenttien metallipitoisuuksi-
en tarkastelussa todettiin. Sama voidaan havaita veden lyijypitoisuuksia tarkastellessa.
Turvemaiden jokien lyijyn luonnollinen taustapitoisuus on 0,5 pg/l (Verta ym. 2010). Ta-
hén verrattuna veden lyijypitoisuudet olivat havaintojaksolla (1.3.2009 — 30.9.2010) taus-
tapitoisuuden tasolla tai jopa taustapitoisuutta pienempid kaikissa suistokohteissa.

Mydoskddn etdisyydelld jokisuusta ei ollut vaikutusta veden lyijypitoisuuteen.

Koboltti, kupari ja sinkki liukenevat HS-mailta (Astrém & Bjorklund 1997, Astrém & Co-
rin 2000, Astrém & Spiro 2000, Nordmyr ym. 2008a,b, Boman ym. 2010). Suomalaisissa
jokivesistoissd kobolttipitoisuudet ovat vaihdelleet 0,14 — 0,24 pg/l, kuparipitoisuudet 0,55
— 0,65 pg/l ja sinkkipitoisuudet 2,05 — 3,58 pg/l vuosina 1990 — 2006 (Tenhola & Tarvai-
nen 2008). Kotimaisten jokivesistdjen pitoisuuksiin verrattuna kobolttipitoisuudet olivat
Kyrdnjoen suistossa noin 20-kertaisia ja 10 — 20-kertaisia Maalahdenjoen suistossa havain-
tojaksolla (1.3.2009 —30.9.2010). Lapvaértinjoen ndytepisteestd ei médritetty kobolttipitoi-
suuksia. Sen sijaan kuparipitoisuuksia oli maédritetty ainoastaan Lapvaértinjoen

ndytepisteestd, jossa ne olivat noin kaksinkertaiset suomalaisten jokivesistojen keskimaa-
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rdisiin pitoisuuksiin verrattuna (Tenhola & Tarvainen 2008). Suomalaisten jokivesistdjen
pitoisuuksiin verrattuna sinkkipitoisuudet olivat noin 10 — 15-kertaiset Kyronjoen suistos-
sa, 5 — 10-kertaiset Maalahdenjoen suistossa ja viisinkertaiset Lapviirtinjoen niytepistees-
sd. Koboltti- ja sinkkipitoisuudet olivat selvdsti suurempia kuin suomalaisissa
jokivesistoissd keskimdidrin, joten HS-maiden metallikuormitus on selvésti havaittavissa

suistoalueiden metallipitoisuuksista.

Arseenipitoisuus on vaihdellut 0,30 — 0,37 pg/l ja kromipitoisuus 0,40 — 0,51pg/l suoma-
laisissa jokivesistdissd vuosina 1990 — 2006 (Tenhola & Tarvainen 2008). Niihin pitoi-
suuksiin verrattuna arseenipitoisuudet olivat tutkimuskohteissa havaintojaksolla (1.3.2009
—30.9.2010) noin kolminkertaiset Kyronjoen suistossa, seitseménkertaiset Maalahdenjoen
suistossa ja samalla tasolla Lapvéirtinjoen niytepisteessd. Kromipitoisuudet olivat noin
kahdeksankertaiset Kyronjoen suistossa, kolmetoistakertaiset Maalahdenjoen suistossa ja
kaksinkertaiset Lapvairtinjoen ndytepisteessd. Vaikka arseeni ja kromi eivét liukene hel-
posti HS-mailta, niiden pitoisuudet olivat suistokohteissa korkeampia keskiméariisiin jo-

kivesien pitoisuuksiin verrattuna.

4.5 Suistoveden metallipitoisuuksien riskisuhdetarkastelu ja vertailu ymparistolaa-
tunormeihin

Tassd tutkimuksessa suistojen vedenlaadun aineisto koostui ympéristohallinnon Hert-
ta“-ympéristotietokannasta keritysti seurantapaikkatiedosta. Lisiksi riskisuhteiden (HQ)
laskemiseen tarvittava tieto metallien vaikuttavista pitoisuuksista saatiin EPA:n ECOTOX-
toksisuustietokannasta. Vedenlaadun tarkastelussa keskityttiin EU:n prioriteettiaineiden
luetteloon (2455/2001/EY) kuuluviin metalleihin sekd metalleihin, joille maaritettiin ris-
kisuhteet. Veden alumiini-, kadmium- ja sinkkipitoisuuksien riskisuhteiden (HQ) miérit-
tdmiseen kdytettiin metallien maksimipitoisuuksia. Alumiini osoittautui ongelmalliseksi,
silld riskisuhteet olivat suuria ja ne vaihtelivat 8,6 — 19,6. Alumiinin suurimmat riskisuh-
teet havaittiin Kyronjoen ja Maalahdenjoen jokisuilla. Tdma tarkoittaa, ettd alumiinipitoi-
suudet aiheuttavat todenndkdisesti haittavaikutuksia suistojen elidyhteisdisséd. Riskisuhteet
olivat suuria myds Kyronjoen ja Maalahdenjoen kauimmaisissa suistopisteissd sekd Lap-
vadrtinjoen ndytepisteessd, joten HS-maiden alumiinikuormitus on riski koko suistoalueel-
le. Haittavaikutuksia voi siis esiintyd, vaikka joen valuma-alueen HS-maiden osuus on

pieni, kuten Lapvédrtinjoen suistossa.
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My®és sinkin maksimipitoisuuksien haittavaikutusten riski oli kohtalainen Kyronjoen jo-
kisuussa ja 12 km jokisuusta, silld ndiden ndytepisteiden sinkin riskisuhde oli 2,3. Sinkin
riskisuhteet olivat pienempié kuin yksi Kyronjoen suistossa 6 km jokisuusta, Maalahdenjo-
en suiston kaikissa néytepisteissd (0 — 2 km) sekd Lapviirtinjoen jokisuun ndytepisteessa.
Havaitut maksimipitoisuudet eivét yksistddn ndyttdisi aiheuttavan suurentunutta riskid
elioyhteisossd havaittaville haittavaikutuksille. Kadmiumin osalta tulos oli samansuuntai-
nen kuin sallittuna enimmaéispitoisuutena ilmaistun ympéristélaatunormin alitusten kanssa.
Vaikka yksittdiset maksimipitoisuudet eivét aiheuttaneet kohonnutta riskid suistoissa, jat-
kuvalla taustapitoisuuksia suuremmalla metallikuormituksella voi olla vaikutuksia pitkalla

aikavalilld.

Suistojen kadmium-, nikkeli- ja lyijypitoisuuksia verrattiin my0ds turvemaiden jokien ym-
paristdlaatunormeihin, joissa on huomioitu taustapitoisuus (Verta ym. 2010,
VNAS868/2010). Suistojen metallipitoisuudet ovat korkeimmillaan tulva-aikoina kevéisin ja
syksyisin, jolloin ldhisuistovesien ominaisuudet vastaavat jokivesid. Kadmiumpitoisuuden
vuosikeskiarvona ilmaistu ympéristdlaatunormi (AA-EQS) on 0,1 pg/l ja sallittuna enim-
maispitoisuutena ilmaistu ympéristélaatunormi (MAC-EQS) on 0,45 pg/l (Verta ym. 2010,
VNA 868/2010). Nikkelipitoisuudelle asetettu vuosikeskiarvona ilmaistu ympdéristolaa-
tunormi on 21 pg/l ja lyijypitoisuudelle 7,7 pg/l. Nikkelille ja lyijylle ei ole sallittuna

enimmaispitoisuutena ilmaistua ympéaristélaatunormia.

Ainoastaan kadmiumpitoisuudet ylittivdt vuosikeskiarvona ilmaistun ympéaristélaatunor-
min 0,1 pg/l (VNA 868/2010) Kyroénjoen ja Maalahdenjoen suistoissa. Ylitykset havaittiin
havaintojaksolla (1.3.2009 — 30.9.2010) Kyronjoen suistossa jokisuulla ja 6 km jokisuusta
sekd Maalahdenjoen suistossa jokisuulla ja 0,5 km jokisuusta. Sallittuna enimmaispitoisuu-
tena ilmaistu ympadristdlaatunormi 0,45 ug/l (VNA 868/2010) ei ylittynyt tutkimuskohteis-
sa, silld kadmiumin suurin pitoisuus oli 0,31 pg/l havaintojaksolla (1.3.2009 — 30.9.2010)

Maalahdenjoen jokisuussa.

Veden nikkelipitoisuudet olivat taustapitoisuutta suurempia, vaikka vuosikeskiarvona il-
maistu ympdaristolaatunormi 21 pg/l (VNA 868/2010) ei ylittynyt. Kyronjoen ja Maalah-
denjoen jokisuun nédytepisteissd (0 km) nikkelin keskiarvopitoisuudet olivat ldhelld

ympdristolaatunormia (18 ja 17 pg/l).
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4.6 Toksisuustestien tulosten tarkastelu

Kylméakuivattuja suistosedimenttejd uutettiin 2 % NaCl-liuoksella suhteessa 1:5 (w/v).
Kaikki vesiuutteet olivat valobakteerille (V. fischeri) toksisia, mutta toksisuuden aiheutta-
jaa ei selvitetty. Toksisuuden vililld ei havaittu eroja suistojen viélilla tai eri etdisyyksilla
jokisuusta, koska ECso-arvojen hajonnat olivat suuria ja luotettavia tuloksia ei voitu laskea.
Valobakteeritestauksen ECsp-arvot eivdt korreloineet yksittidisten metallipitoisuuksien
kanssa. Valobakteeritestauksen ECsp-arvoja ei kaytetty riskisuhteiden (HQ) laskennassa,
silld ECsp-arvot edustivat prosentuaalista osuutta sedimenttiuutteesta. Prosentuaalisten ar-
vojen laskeminen takaisin metallipitoisuuksiksi ei ollut mielekistd, silld uuttuneiden metal-

lien tarkkaa maaraa oli vaikea arvioida.

Surviaissddsken (C. riparius) toksisuustestissd kontrollisedimentti osoittautui ongelmalli-
seksi. Standardin (OECD 2004) mukaan kannan herkkyys on odotuksen mukaisella tasolla,
kun kontrolleista 70 % aikuistuu 12 — 23 vuorokauden kuluttua kokeen aloituksesta. Vain
puolet (3 kpl) kontrollikokeista tdytti standardin (OECD 2004) vaatimukset. Vaikka ko-
keen lopussa kontrolleista aikuistui yli 70 %, aikuistuminen oli hitaampaa altistuksiin ver-
rattuna. Vastaavaa ongelmaa ei havaittu esikokeissa, joissa keskimadrdinen aikuistumisaika
vaihteli 16,6 — 19,8 vuorokauden vilill4 ja toukkia aikuistui 80 — 90 prosenttia kontrolleis-
sa. Esikokeissa keinosedimentin valmistukseen kdytetty Palosjarven luonnonsedimentti oli
tuoreempaa. Keinosedimentin valmistukseen kiytettiin saman erdn luonnonsedimenttii
sekd esi- ettd varsinaisissa kokeissa. Standardin (OECD 2004) mukaan valmistetun kont-
rollisedimentin orgaanisen aineksen maérd olisi oltava noin 5 % kuiva-aineesta hehkutus-
hivion avulla ilmaistuna. Orgaanisen aineksen maird on pieni verrattuna altistuksiin, joissa
orgaanisen aineksen méérd vaihteli 7,3 — 19,6 %. Kontrollien aikuistumiseen liittyvit vaih-
telut ovat tavallisia laboratoriokantoja kéytettdessd. Ongelmat voivat johtua esimerkiksi
sedimentin valmistukseen kdytetyn orgaanisen aineksen madréstd ja laadusta, sedimentin
liian karkeasta mineraaliaineksesta, sedimentin siilytysajasta ja ruokinnasta (Lacey ym.

1999, Ristola ym. 1999, Haas ym. 2002).

Suistosedimenteissd ldhes kaikki altistetut toukat aikuistuivat, ja pienin aikuistuneiden yk-
siloiden prosenttiosuus (84 %) havaittiin Maalahdenjoen suistossa 0,5 km jokisuusta. Ai-
kuistumisaikojen mediaaneissa ei havaittu eroa eri altistusten vélilld. Koska C. riparius on
opportunistinen laji, saatavilla olevan ruuan laatu ja maard vaikuttavat lajin selviytymiseen

ja toksisten yhdisteiden vasteisiin (Haas ym. 2002). Tdmé oli todenndkdistd altistuksissa,
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silld 1dhes kaikki toukat aikuistuivat, ja aikuistuminen oli kontrolleja nopeampaa mahdolli-
sista haitta-aineista huolimatta. Metallipitoisuuksia ei médritetty surviaissiéskikokeisiin
kéytetyistd sedimenteistd. Lisdksi sedimenttien ominaisuuksiin vaikuttivat sedimenttien
sdilytys pakkasessa ja helpoimmin liukenevien metallien (Al, Cd, Co, Cu, Mn, Ni ja Zn)
ilmeinen poistuminen niin sanotun stabilointiveden mukana, eli testatut sedimentit eivét
vastanneet luonnontilaisia sedimenttejd. Suistosedimenttien altistusten aikuistumisajat oli-
vat standardin (OECD 2004) mukaisen normaalin kannan tasolla. Haas ym. (2002) ehdot-
tivat, ettei C. riparius -toukkaa tule kdyttda sedimenttien toksisuustestauksessa. Vaikka laji
ei ilmennd toksisia vasteita helposti optimaalisessa elinymparistdssd, se voi kuitenkin ak-
kumuloida haitallisia yhdisteitd ja toimia niiden vélittdjdnd vesistdjen ravintoverkostoissa.
Surviaissddsken standarditoksisuustestid voidaan myds kehittdd vastaamaan koealueen
oloja lampdtilan sekd veden saliniteetin ja happamuuden suhteen. Talloin sedimenttien
riskinarviointiin saadaan paremmin luonnonolosuhteita vastaavia tuloksia (Airas ym.
2008). Esimerkiksi surviaissddsken standarditestissd (OECD 2004) lampétila on vakioitu
20 °C:ksi, ja testiveden happisaturaatio yli 60 %:ksi. Edelld mainitut lampdétilaechdot toteu-
tuvat harvoin Suomen vesistoissd (Airas ym. 2008). Suistosedimenttien pintakerrokset
ovat yleensd hapekkaita (Airas ym. 2008, Nordmyr ym. 2008a), mutta esimerkiksi syvén-
teissd pintasedimenttikin voi olla vdhdhappista tai hapetonta veden ldmpdétilakerrostunei-

suuden vuoksi.

Surviaissddskikokeiden aikana olosuhteita tarkkailtiin, mutta esimerkiksi veden kovuuden
ja ammoniumin méérittdmiseen oli kdytettdvissd ainoastaan puolikvantitatiiviset pikatestit.
Naéiden tulokset ovat suuntaa antavia, ja veden kovuuden 14 — 19 °dH oletettiin vastaavan
standardin (OECD 2004) mukaista veden kovuutta (< 400 mgCaCOs/1). Standardin (OECD
2004) mukaan happisaturaation tulee olla 60 prosenttia. Happisaturaatio laski alle 60 pro-
sentin osassa altistuksia kokeen loppua kohden, silld ilmastus ei ollut riittdvin voimakas.
Tall4 ei todenndkoisesti ollut vaikutusta tuloksiin, silld toukat selviytyvét pitkddn vahdhap-
pisissa olosuhteissa (Airas ym. 2008). Yksistddn happisaturaation laskemisella 40 prosent-
tiin ei ole havaittu vastetta C. riparius -toukan aikuistumiseen tai selviytymiseen (Airas

ym. 2008).

Surviaissddsken neljinnen toukkavaiheen péddkapselien mentumien epdmuodostuneiden
osuus oli kontrollissa 11 %, ja kontrolleissa havaittiin eniten epAmuodostumia. Epdmuo-

dostuneiden osuus oli 3 % Maalahdenjoen suiston jokisuun néytepisteessd, kun taas samal-
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ta paikalta luonnosta kerdtyistd yksiloistd epdmuodostumafrekvenssiksi havaittiin 47 %
(Sivil ym. 2010). Luonnosta keréttyjen surviaissddskien (Chironomidae) epamuodostu-
maindeksiksi on mééritetty noin 2 % (Burt ym. 2003), miki vastaa surviaissddskien men-
tumin epdmuodostumien luonnollista taustafrekvenssid. Laboratoriokannoissa on havaittu
enemmdn epidmuodostumia kuin luonnosta kerétyistd aineistoista. Laboratoriokantojen
epdmuodostumaindeksi voi vaihdella jopa 7 — 34 % (Langer-Jaesrich ym. 2010). Téssa
tyOssd saatu kontrollin 11 %:n epdmuodostumaindeksi vastasi laboratoriokantojen epa-
muodostumaindeksid. Kokonaishavaintomééra (n = 270) ja havaintomaarit eri altistuksissa
(n = 26 — 54) jdivit pieneksi, joten luotettavia tuloksia ei saatu. Tutkittavia yksiloitd tulee
olla enemmin kuin tdssd kokeessa. Epdmuodostumien kiyttd ympériston stressoreiden
vasteina onkin saanut krititkkid, silld epdmuodostumia aiheuttavia yksittdisid toksisia yh-
disteitd tai pitoisuuksia ei tunneta (Hdmaéldinen 1999, Langer-Jaesrich ym. 2010). Toisaalta
metallialtistus on liitetty kohonneeseen epdmuodostumaindeksiin sekd maasto- ettd labora-

torio-olosuhteissa (Janssens de Bisthoven, ym. 1998, Di Veroli ym. 2012).

Padkapselien epdmuodostumien tulkinta on haasteellista, silld tulokset eroavat helposti eri
mittaajien vélilld. Haasteena onkin saada yhtenevd mielipide epdmuodostumien tulkinnasta
ja luokittelusta (Himéldinen 1999). Kehitysvaurioiden erottaminen mekaanisista vaurioista
ja kulumista voi my0s olla vaikeaa varsinkin aloittelevalle tutkijalle. Epdmuodostumain-
deksi on siis herkké tulkintavirheille. Luonnossa havaitaan myos erityyppisid epamuodos-
tumia, ja eri vaurioiden erottaminen toisistaan on helpompaa luonnosta kerdtysti

aineistoista.

4.7 Pohjaelainindeksin tarkastelu

Murtovesialueille kehitetty BBI on Itdmeren murtovesialueille kehitetty indeksi, joka huo-
mioi esimerkiksi saliniteetin, syvyyden ja rannikkoalueiden luonnostaan kdyhédn pohja-
eldindiversiteetin (Perus ym. 2007, Vuori ym. 2009b). BBI soveltuu erinomaisesti
pohjaeldinyhteison laadun tarkkailuun, silld se olettaa pohjaeldimiston diversiteetin piene-
nevian ympériston stressitekijoiden kasvaessa (Vuori ym. 2009b). Suistoalueille olisikin

hyva médrittdd erikseen BBI joen alaosan pohjaeldinindeksin lisdksi.

Pohjaeldinindeksejd oli yhteenséd vain kolme vesienhoidon ensimmdiseltd suunnittelukau-
delta (2004 — 2009), silld kullekin suistoalueelle oli mééritetty yksi indeksi. Maalahdenjoen
suistolle ei ole mairitetty murtovesialueen pohjaeldinindeksid (BBI), joten Maalahdenjoen

suiston pohjaeldinyhteisdd arvioitiin Maalahdenjoen alaosalle mairitetyn indeksin avulla.
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Loppuyhteenvedossa kdytettiin samaa indeksin arvoa eri etdisyyksilld jokisuusta Kyrdnjo-
en ja Maalahdenjoen suistoissa, silld indeksi siséllytettiin riskinarvioinnin yhteenvetoon ja
muita asiantuntija-arvioita ei ollut saatavilla. Tdima aiheutti virhettd tuloksiin, silld vaiku-

tukset pohjaeldinyhteis6on arvioidaan samanlaisiksi eri etdisyyksilla.

4.8 Riskinarvioinnin yhteenvedon tarkastelu

Suistosedimentit luokiteltiin véhiisen tai kohtalaisen riskin luokkiin, kun metallipitoisuuk-
sia verrattiin ruotsalaisiin sedimentin laatukriteereihin (Naturvardsverket 1999). Ruoppaus-
ja ldjitysohjeen (YM 2004) raja-arvoihin vertailu tuotti vihiisen riskin tai riskid ei voitu
tunnistaa metallikuormituksen perusteella. Ympéristolaatunormeihin (VNA 868/2010)
verrattuna suistoveden metallipitoisuudet luokiteltiin véhidisen riskin luokkiin Kyronjoen
suistossa aivan jokisuulla ja 6 km:n etdisyydelld jokisuusta sekd Maalahdenjoen suistossa
jokisuulla ja 0,5 km jokisuusta. Veden metallipitoisuuksien riskisuhteiden perusteella
kaikki suistokohteet luokiteltiin véhidisen tai kohtalaisen riskin luokkiin. Happamuuden
todettiin aiheuttavan vihiisen riskin Lapvéadrtinjoen suistossa ja kohtalaisen riskin Maa-
lahdenjoen jokisuulla sekd Kyronjoen jokisuulla ja 6 km:n etdisyydelld jokisuusta. Survi-
aissddskikokeen tulosten perusteella riskid ei havaittu, mutta valobakteerikokeen tulosten
perusteella riski arvioitiin pieneksi. Valobakteerikokeen hajonnat olivat suuria ja tilastolli-
sesti merkitsevii eroa ei havaittu eri ndytepisteiden ECsg-arvojen vililld. Pohjaeldinindek-
sit osoittivat pohjaeldimiston laadun vélttdviksi kaikissa suistokohteissa, joten

metallikuormituksen riski luokiteltiin kohtalaiseksi.

Yhteenvedossa kaikki suistokohteet luokiteltiin kohtalaisen tai kohtalaisen suuren riskin
luokkiin (taulukko 9). Johtopditos oli, ettd HS-mailta tuleva metalli- ja happamuuskuorma
aitheuttaa todennédkoisesti haitta-vaikutuksia tutkituissa suistoekosysteemeissd. Vaikka joi-
tain havaintoja esimerkiksi metallien kayttdytymisesti eri etdisyyksilld jokisuistosta tehtiin,
tilastollisesti merkitsevdi eroa ei havaittu yhdenkéén muuttujan osalta eri etiisyyksilla jo-
kisuistossa tai jokisuistojen vililld. Loppuyhteenvedossa havaittiin, ettd kaikki Kyronjoen
ndytepisteet (0 — 12 km) luokittuivat kohtalaisen suuren riskin luokkiin. Maalahdenjoen
jokisuulla riskiluokka oli suurempi kuin 0,5 km tai 2 km jokisuusta (taulukko 9). Kyrénjo-
en ja Maalahdenjoen jokisuilla lopullinen riskiluokka muodostui pdédasiassa veden metalli-
pitoisuuksien ja pH:n perusteella. Sen sijaan kauimmaisissa ndytepisteissd 12 km
jokisuusta Kyronjoen suistossa ja 2 km Maalahdenjoen suistossa sedimenttien metallipitoi-

suudet vaikuttivat lopulliseen riskiluokkaan. Lapviirtinjoen suisto valittiin verrokkikoh-
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teeksi, silld sen valuma-alue on vihemmén HS-maiden vaikutuspiirissd Kyronjoen ja Maa-
lahdenjoen valuma-alueisiin verrattuna. Yl1lattavda oli, ettdi my0s Lapvairtinjoen suisto
luokiteltiin kohtalaisen riskin luokkaan. Lapvéértinjoki on aiemmin ryhmitelty joen ala-
osan veden metallipitoisuuksien perusteella vdhdn HS-maiden vaikutuspiirissd olevaksi
joeksi (Roos & Astrom 2005). Roosin & Astromin (2005) perustui veden metallipitoisuuk-
sien mittaamiseen mahdollisimman l4helld jokisuuta. Veden metallipitoisuudet mitattiin
kahdeksasti vuosina 2002 — 2003, ja mittausajankohdat pyrittiin vuodenajan osalta ajoitta-
maan korkean ja matalan virtaaman aikaan. Kadmiumia lukuun ottamatta metallipitoisuu-
det Lapvairtinjoen veden metallipitoisuudet olivat tdssd tyOssd kasvaneet tai pysyneet
samalla tasolla Roosin & Astrémin (2005) tutkimukseen verrattuna. Esimerkiksi veden
alumiinipitoisuus oli tdssd tydssd noin 2,4 kertaa korkeampi. Tutkimusten vélilld valuma-
alueen maankdytté on voinut muuttua. Metallipitoisuudet my0ds vaihtelevat vuosittain. Ve-
den metallipitoisuuksien tarkastelun lisdksi tissd tydssé riskiluokan méadrittelyyn kéytettiin
my0s muita muuttujia, kuten sedimenttien metallipitoisuuksien tarkastelua ja pohjaeldinin-
deksejd. Maalahdenjoki luokiteltiin erittdin voimakkaasti ja Kyronjoki melko voimakkaasti
HS-maiden vaikutuspiirissd olevaksi joeksi veden metallipitoisuuksien perusteella (Roos &
Astrém 2005). Tulokset ovat samansuuntaisia timén tydn suistoalueiden riskinarvioinnin

kanssa.
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5 JOHTOPAATOKSET

Pohjanlahden jokisuistojen sedimenttien metallipitoisuudet osoittivat happamien sulfaatti-
maiden (HS-maiden) kuormittavan selkedsti Kyronjoen, Maalahdenjoen ja Lapvéértinjoen
suistoja. Korkeimmat metallipitoisuudet havaittiin 2 km:n etdisyydelld jokisuusta Maalah-
denjoen suistossa ja 12 km:n etiisyydelld Kyronjoen suistossa. HS-mailta helposti liukene-
vien metallien (Al, Cd, Co, Cu, Mn, Ni ja Zn) pitoisuudet olivat suistosedimenteissi
suurempia kuin luonnon taustapitoisuudet. Pitoisuudet olivat jopa kymmenié kertoja taus-
tapitoisuuksia suurempia. Sen sijaan heikosti HS-mailta liukenevien metallien (As, Cr, Fe

ja Pb) pitoisuudet olivat padosin taustapitoisuuksien tasolla tai korkeintaan lievisti koholla.

Vedenlaatu vaihteli HS-maiden vaikutuspiirissd olevissa jokisuistoissa. Kuten HS-mailta
helposti liukenevien metallien pitoisuudet jokisuun suistovedessd, myods happamuus (pH:t
4,6 — 5,5) oli suurin ldhelld jokisuuta. Veden metallipitoisuudet kasvoivat happamuuspiik-
kien aikaan. Metallit sedimentoituivat todennikoisesti pH:n neutraloituessa noin 2 km:n
etdisyydelld jokisuusta Maalahdenjoen suistossa ja 12 km:n etdisyydelld Kyroénjoen suis-
tossa, kun valuma-alueelta tulevaan happamaan jokiveteen sekoittui emiksistd (pH 7 — 8)

murtovetta.

Surviaissddsken (C. riparius) testimenetelma vaatii kehittdmistd, jos testilld halutaan huo-
mioida suomalaisten suistovesistojen erityispiirteet. Sedimenteistd valmistetut vesiuutteet
olivat puolestaan toksisia valobakteerille (V. fischeri). Toksisuustestien tulokset eivét olleet
yhtendisid, joten ekotoksikologisessa riskinarvioinnissa tulee kédyttda useita eri menetelmia

luotettavimpien tulosten saamiseksi.

Vaikka riskinarviointi sisilsi epavarmuuksia, HS-mailla osoitettiin olevan merkittivii vai-
kutuksia kaikilla tutkituilla suistoalueilla. Suistoalueet tarvitsevat lisdtutkimusta, kun tule-
vaisuudessa halutaan huomioida my6s ilmastonmuutoksen vaikutukset HS-maihin. Myds
Suomessa tulee kehittdd EU:n direktiivin (2008/105/EY) mukaiset sedimenttien ymparisto-
laatunormit hyvin matalan saliniteetin suistoalueille, jotta niitd voidaan soveltaa riskinarvi-
oinnissa. Vuosittaisia havaintoja tarvitaan enemméin sekd veden ja sedimentin
metallipitoisuuksista ettd pohjaeldinyhteison koostumuksesta. Télloin voidaan havaita esi-
merkiksi pitoisuushuiput todennékdisemmin, ja alueen veden, sedimentin ja pohjaeldimis-
ton laadun vaihtelusta vuodenaikojen suhteen saadaan enemmaén tietoa. Kattavampi

seuranta-aineisto saadaan, kun yksittdisid kohteita seurataan intensiivisesti. Intensiiviseu-
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ranta vaatii paljon resursseja, joten tietoa useammista kohteista saadaan vaihtamalla seu-

rantapaikkoja sdénnollisin viliajoin.
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LITTEET

Liite 1. Karttakuvat tutkituista suistokohteista ja ndytteenottopisteiden sijainneista. Joet,
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Liite 2. EPA:n ECOTOX-tietokannasta johdetun toksisuustiedon perusteella lasketut persentiilit ja koosteeseen valikoitujen havaintojen luku-
madrit metalleittain. Riskisuhteiden (HQ) laskentaan kéytetty viides persentiili on lihavoitu. Persentiili ilmoittaa muuttujan arvon, jonka alapuo-
lelle jad ilmoitettu prosenttiosuus jakaumasta (Tilastokeskus 2013).

Alumiini Kadmium Sinkki

Havaintojen lukumaéra 2 Havaintojen lukuméadri 30 Havaintojen lukuméaira 13
Persentiili EC/LCsg-arvo, pg/l Persentiili EC/LCsp-arvo, pg/l Persentiili EC/LCsg-arvo, ug/l
5 88 5 0,678 5 97

10 88 10 0,75 10 97

15 88 15 1,46 15 105,9

20 88 20 1,82 20 168,2

25 88 25 2,675 25 207

30 88 30 4,52 30 254

35 88,15 35 5,48 35 345

40 88,6 40 7,34 40 403

45 89,05 45 10,04 45 4534

50 89,5 50 11,1 50 501

55 89,95 55 17,455 55 620

60 90,4 60 49,06 60 723,4

65 90,85 65 684,2 65 828,8

70 91 70 988,9 70 1016,4

75 91 75 1070 75 1240

80 91 80 1580 80 1430

85 91 85 2805 85 1500

90 91 90 6235 90 1990

95 91 95 17702 95 2310






