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Loslighet och transport av sallsynta jordartsmetaller i Kallfallsfaltets
gruvsandsmagasin

Hugo de Campos Pereira

Syftet med detta arbete har varit att kartldgga vilka mekanismer som styr 16sligheten av séllsynta
jordartsmetaller (eng. rare earth elements, REE) i sulfidhaltig anrikningssand vid den foredetta gruvan
Kéllfallsféltet i Vastmanland. For syftet har markvatten- och grundvattenprovtagning utforts,
tillsammans med laktester och geokemisk modellering med Visual MINTEQ ver. 3.0.

Resultaten visade att sulfidvittring ar den framsta processen som styr pH i anrikningssanden, och
darmed ocksa indirekt REEs I6slighet. Daremot ar sulfidvittring ingen kalla till REE i sig da &mnena
inte foreligger sulfidbundna, nagot som oxiderat tillganglighetstest NT ENVIR 006 visade. Istallet gar
REE ut i 16sning i anrikningssanden genom vittring av lattvittrade silikatmineral. Vanligtvis betraktas
metall bunden i silikatform inte som geokemiskt aktiv.

Jamforelser mellan laktester med olika jamviktstid visade att en kinetisk (tidsberoende) faktor
foreligger, kopplad till namnda silikatvittring, som paverkar pH och saledes ocksa metalloslighet vid
laktester pa anrikningssanden. Vid jamforelse mellan laktester och halter i anrikningssandens mark-
och grundvatten bor denna darmed végas in. Det pH-statiska laktestet SIS-CEN/TS 14997 visade
begransad mojlighet att undersoka kinetik med anledning av att det utfors under forhallandevis kort
tid, 48 timmar. REE- och Cu-halter vid syratitrering (de behandlingar med lagst syratillsatser) och
enstegslakning (SIS-CEN ISO/TS 21268-2:2010) visade god, respektive forhallandevis god,
Overensstammelse med uppmatta markvattenhalter. Detta visade att syratitrering och enstegslakning ar
laktest som éar tillampbara, respektive forhallandevis val tillampbara, for att uppskatta
markvattenhalter i anrikningssanden.

Specieringsmodellering med Visual MINTEQ ver. 3.0 visade att pH och DOC &r de viktigaste
parametrarna som styr REES speciering i anrikningssandens mark-, grund och ytvatten. Samtliga REE
bildar starka komplex med l6st organiskt material, men koncentrationerna av DOC var generellt sett
laga. | sura sulfatrika mark-, grund och ytvatten domineras specieringen av I6sta sulfatkomplex,
huvudsakligen (REE)SO,", foljt av fria hydratiserade joner som nést vanligaste forekomstform. Dessa
resultat Overensstammer véal med tidigare modelleringsstudier av REEs speciering i sura sulfatrika
vatten resulterande fran gruvavfall. Med bakgrund av detta och av att REEs ekotoxicitet verkar
Overensstamma med den fria jon-modellen (eng. free ion model) forvantas REE uppvisa hogre
toxicitet vid laga pH-varden.

Nyckelord: séllsynta jordartsmetaller, REE, gruvavfall, anrikningssand, markvatten, grundvatten,
laktest, Visual MINTEQ, geokemisk modellering, miljoriskbeddmning, ekotoxicitet
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ABSTRACT

Solubility and transport of rare earth elements in the mine tailings of
Killfallsfiltet

Hugo de Campos Pereira

The mechanisms which govern the solubility of rare earth elements (REES) in sulfide-containing
tailings at the former mine site of Kéllfallsfaltet (\Vastmanland, Sweden) were studied by the means of
soil water and ground water sampling, leaching tests and geochemical modeling using Visual
MINTEQ ver. 3.0.

The results showed that weathering of sulfides is the primary process governing pH in the tailings, and
thus also REE solubility. However, weathering of sulfides is no source for REE in itself since the
elements are not bound in sulfides, which the oxidized availability test NT ENVIR 006 showed.
Instead REE are released into solution by weathering of easily weathered silicates. Usually, metal
bound in silicates is not considered geochemically active.

A kinetic (time dependent) factor, associated with the weathering of silicates, was found to affect pH
and thus also metal solubility in leaching tests performed on the tailings. The standardized pH static
leaching test (SIS-CEN/TS 14997) showed limitations in observing kinetic effects because of its
relatively short equilibration time (48 h). Thus, in future studies with similar materials, leaching test
kinetics should be taken into account when comparing leached concentrations with field measured
concentrations. Acid titration and one step batch test (SIS-CEN ISO/TS 21268-2:2010) proved to be
applicable and relatively well applicable to the tailings, respectively, in order to estimate soil solution
concentrations.

Speciation calculations using Visual MINTEQ ver. 3.0 showed that pH and DOC concentration are the
most important factors which affect REE speciation in soil solution, ground water and surface water
associated with the tailings. In acid sulfate rich solutions, low in DOC, speciation is dominated by
sulfate complexes, mainly (REE)SO,", followed by free dissolved ions as the second most common
form. These results are in accordance with previous modeling studies of REE speciation in acid sulfate
rich waters resulting from tailings. This, together with previous results showing that REE ecotoxicity
seems to follow the free ion model, implies that the toxicity of the elements is expected to increase
with decreasing pH value.

Keywords: rare earth elements, REE, mine waste, tailings, soil water, ground water, leaching tests,
Visual MINTEQ, geochemical modeling, environmental risk assessment, ecotoxicity
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POPULARVETENSKAPLIG SAMMANFATTNING

Loslighet och transport av sallsynta jordartsmetaller i Kallfallsfaltets
gruvsandsmagasin

Hugo de Campos Pereira

Den fore detta gruvan vid Kallfallsfaltet i Vastmanland har deponerat miljoner ton gruvavfall
(anrikningssand) i den narliggande sjon Lien som darmed har fatt sin strandlinje kraftigt andrad. Tva
tidigare undersdkningar har kommit fram till att fororeningssituationen &r allvarlig och har klassat
omradet i den nast hogsta riskklassen enligt den metodik som anvénds for fororenade omraden.
Gruvavfallet ar av typen anrikningssand vilket ar krossat graberg som man separerat
metallfyndigheterna ifran, i det har fallet jarn. Men fortfarande finns stora mangder metall kvar i
anrikningssanden, nagot som gor att avfallet kan vara en potentiell miljorisk for sjon Lien och aven
den skyddsvarda Forsan som ligger nedstroms sjon. Forsan har en stor variation i biologiska
levnadsmiljoer och rymmer darfér ovanliga arter som flodparimussla och flodkrafta. Brunnar i direkt
anknytning till sjon Lien fungerar som dricksvattenkalla for de narliggande samhallena Riddarhyttan
och Skinnskatteberg och sjon anvands dven som badsjo under somrarna. Férutom att anrikningssanden
har ett stort metallinnehall innehaller den dven svavelfororeningar (sulfider) som vid eventuell
reaktion med luftens syre kan skapa forsurningseffekter pa och nedstroms omradet. Férutom de
negativa miljoeffekter som forsurning i sig orsakar kan losligheten och utlakningen av metaller 6ka pa
grund av detta.

| den dumpade anrikningssanden finns bland annat héga halter av en grupp metaller, de sa kallade
sallsynta jordartsmetallerna, vilket speglar att de forekom i den brutna malmen. De é&r inte sa sallsynta
som namnet antyder men forekommer sallan i sa hdga koncentrationer som de gor i detta omrade i
Bergslagen. De anvands flitigt av manniskan i hogteknologiska produkter och pa grund av detta
forvantas de spridas i miljon alltmer, i takt med att ny teknik utvecklas. Samtliga &mnen i
amnesgruppen sprids ocksa i miljon vid anvandning av konstgdodsel.

Syftet med examensarbetet har varit att genom provtagning, laboratoriearbete och modellering
kartlagga mekanismerna som styr hur 16sliga de séllsynta jordartsmetallerna &r i anrikningssanden.
Loslighet ar en viktig faktor for miljofororeningar eftersom det paverkar hur giftiga de ar for de
organismer som exponeras. Losligheten for metallerna i anrikningssanden paverkar ocksa hur stor del
av dem som riskerar att transporteras med grundvattnet till sjon Lien och till Forsan. Med detta som
bakgrund har syftet ocksa varit att uppskatta hur stora mangder av anrikningssandens metaller som
grundvattnet och backvattnet transporterar varje ar till sjon.

Resultaten visade att omfattningen av sulfidvittring ar den framsta faktor som bestammer
anrikningssandens surhetsgrad (pH-varde). Pa grund av detta kontrollerar sulfidvittring ocksa indirekt
hur 16sliga metallerna i avfallet &r. De séllsynta jordartsmetallerna sitter dock sjélva inte bundna i
sulfiderna utan frigors istallet fran vittring av silikater i anrikningssanden.

Modellering av i vilka kemiska former de sallsynta jordartsmetallerna férekommer ndr de &r i 6sning i
Kallfallsfaltets mark-, grund- och ytvatten genomfordes ocksa. Resultaten visade att de sitter bundna
till 16sta organiska molekyler vid normala pH, om dessa forekommer i ndmnvard omfattning. Detta &r
generellt sett den mindre giftiga forekomstformen gallande bade ménniskors och andra organismers
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kanslighet. Nar pH sjunker och sulfatsvavel fran gruvavfallet finns narvarande férekommer metallerna
dock i mer giftiga former som sulfatkomplex eller som fria l6sta joner.

Berakningar av hur mycket metaller som érligen transporteras till sjon Lien visade pa ungefarliga
méangder, pa grund av vissa osakerheter i underlagsdata. Transporterade mangder av metaller sdsom
kobolt, molybden, zink, koppar och strontium spande mellan ca 6 kg/ar (kobolt) och 27 kg/ar
(strontium) i berdkningarnas medelscenario. Trots att berdkningarna till viss del ar osékra visar de
tydligt pa att det fore detta gruvomradet bidrar med oproportionerligt mycket metaller till sjons totala
metalltillforsel.

En samlad bedémning av studier pa de aktuella metallernas ekotoxicitet och den genomforda
modelleringen for att bestamma metallernas kemiska former i l6sning ledde till slutsatsen att ndgon
risk inte foreligger for det biologiska livet i sjon Liens ytvatten. Daremot &r det troligt att
bottenlevande organismer paverkas negativt av de hoga halterna som forekommer i sjons sediment.
Dessutom ar det troligt att mikroorganismer och véxter i anrikningssanden pa land paverkas pa ett
negativt sétt av de hdga halterna av sallsynta jordartsmetaller. Tankbara konsekvenser kan till exempel
vara minskad andning (respiration) hos mikroorganismer, forandring av mikroorganismsamhallet,
minskad rottillvéxt hos véxter eller rubbning av ndringsamnen i véxternas l6v.
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1. Inledning

Som den stdrsta jarnmalmsproducenten inom EU (SGU, 2013) har Sverige en stor och betydande
gruvnaring. Landet &r dven en av de stdrsta malm- och metallproducenterna generellt sett inom EU
och sysselséttningen uppgick 2011 till 5 600 personer (SGU, 2012). 12 gruvor fanns i drift 2012, med
en produktion av 30,8 miljoner ton jarnmalm samt 36,9 miljoner ton icke-jarnmalm (SGU, 2012).
Den samhélleliga vinsten med den omfattande gruvnaringen ar alltsa stor, men s& kan aven den
miljomassiga baksidan av ndringen sdgas vara. Den svenska gruvindustrins produktion av gruvavfall
uppgick 2010 till ca 89 miljoner ton, vilket ar 76 % av den totala mangd avfall som svenska hushall
och foretag gav upphov till samma ar (Naturvardsverket, 2013). Det ar vidare troligt att mangden
avfall fran gruvnaringen kommer att 6ka de narmsta aren eftersom industrin &r inne i en expansiv fas.
Det metallhaltiga avfallet utgor en potentiell risk gentemot miljo och méanniskor. Om avfallet
dessutom ar sulfidhaltigt, vilket ofta ar fallet nar det kommer till brytning av jarnmalm, produceras
surt lakvatten da sulfiderna kommer i kontakt med syre. Detta riskerar att skapa forsurning i och
nedstroms det deponerade gruvavfallet. Férutom de negativa miljoeffekter som forsurningen i sig kan
orsaka kan Igsligheten och utlakningen av metaller férvantas 6ka. Mycket uppmarksamhet och arbete
har agnats at problematiken med sulfidhaltigt gruvavfall, se bland annat Alpers och Blowes (1994),
Banks m.fl., (1997), Evangelou och Zhang (1995), Evangelou (1995), Gray (1996), Jambor och
Blowes (1994), Jambor och Blowes (1998), Keith och VVaughan (2000), Nordstrom och Alpers (1999)
och Salomons (1995).

Vid Kallfallsfaltet i Skinnskattebergs kommun, Vastmanland, har det tidigare deponerats stora
mangder gruvavfall i form av sulfidhaltig anrikningssand fran omradets brytning av jarnmalm.
Omradet har klassats som riskklass 2 enligt en tidigare undersokning motsvarande MIFO fas 2
(Envipro, 2006). Anrikningssanden dr deponerad bade pa land och i den intilliggande sjon Liens
nordostra del, vars strandlinje darmed har andrats. Sanden innehaller forhéjda halter av manga
metaller jamfort med ostord moran i omradet. Tidigare undersokningar pekar pa att det framforallt ar
halterna av koppar, molybden, lantan, cerium och i viss man kobolt som &r férhojda (Envipro, 2006).
Lackaget av metall fran undersokningsomradet till sjon Lien uppskattades i samma studie sta for
mellan 4 till 11 % av sjons totala metallbelastning géllande koppar, kobolt, molybden och zink
(Envipro, 2006). Denna belastning kan relateras till att undersokningsomradets yta endast utgor 0,2 %
av hela sjons tillrinningsomrade. Sjon Lien &r att betrakta som ett skyddsobjekt eftersom samhéllena
Riddarhyttan och Skinnskatteberg har sitt dricksvattenuttag fran tva brunnar i direkt anslutning till
sjon. Aven den utmynnande Forsan, som har status som naturreservat pa grund av biologiskt
skyddsvérde, riskerar att bergras av Kallfallsfaltets féroreningssituation. Sjon anvénds vidare som
badsjé och en camping ligger beldgen vid sjons syddstra sida.

Anrikningssanden vid Kallfallsfaltet har ett stort innehall av séllsynta jordsartsmetaller (eng. rare earth
elements, REE) vilket speglar férekomsten av dessa i omradets malm. Amnenas geokemi &r inte
kartlagd fullt ut och kunskapslaget ar oklart gallande REEs toxicitet gentemot miljé och méanniskor.
Naturvardsverkets generella riktvarden for jord omfattar inte REE. Samtidigt har manga av metallerna
inom amnesgruppen stor anvandning i en rad hogteknologiska produkter vilket gor att de ar vitt
spridda i dagens samhélle. Amnenas antropogena spridning till miljon forvéntas darmed bli allt stérre i
takt med att ny teknik utvecklas (Bau och Kulaksiz, 2011). Av de utslappskéllor som hittills
kvantifierats &r bilkatalysatorer (Helmers, 1996; Ballach, 1997; Rauch m.fl., 2000) samt tillverkning
och distribuering av konstgtdsel for jordbruk (Drabaek m.fl., 1987; Volokh m.fl., 1990; Gorbunov
m.fl., 1992; Todorovsky m.fl., 1997) de tva storsta enligt Weltje (2003). Amnenas vida anvandning
och 6kade antropogena spridning motiverar ett 6kat kunskapsbehov kring deras geokemi och toxicitet.



Mot bakgrund av fororeningssituationen vid Kéllfallsfaltet beviljades Lénsstyrelsen i Vastmanlands
Ian medel av Naturvardsverket for att utfora en huvudstudie med tillhérande riskbedémning av
omradet. Statens geotekniska institut (SGI) fick i uppdrag av Léansstyrelsen att undersoka omradets
anrikningssand, markvatten, grundvatten, ytvatten och sediment. Vidare ingick i uppdraget att
genomfdra en litteraturstudie avseende human- och ekotoxicitet for de sallsynta jordartsmetallerna
cerium (Ce), lantan (La), neodym (Nd), praseodym (Pr) och yttrium (Y).

1.1 Syfte

Examensarbetets dvergripande syfte var att f 6kade kunskaper om sallsynta jordartsmetallers (REES)
platsspecifika geokemi i den deponerade anrikningssanden vid Kallfallsféltet, samt att bedéma vilken
miljorisk amnena utgor for omradet. For att uppna det Gvergripande syftet formulerades féljande
specifika syften.

- Att bestdimma koncentrationerna av Ce, La, Nd, Pr och Y i mark- och grundvatten i
anrikningssanden, samt grovt berékna flodet av metaller till narliggande sjo.

- Att kartlagga de mekanismer som styr losligheten av namnda sallsynta jordartsmetaller i
anrikningssanden genom olika typer av laktester kombinerat med geokemisk modellering.

2. Omradesbeskrivning och bakgrund

2.1 Lokalisering

Kallfallsfaltet (long. 15°31°26"° 0, lat. 59°49°16""N) ligger i direkt anslutning till sjon Liens norddstra
del och ca 2,5 km nordvést om Riddarhyttan i Skinnskattebergs kommun, Véastmanland (figur 1).
Riddarhyttan har 400-500 innevanare (SCB, 2012) och en lang tradition av gruvverksamhet liksom
manga andra orter i Bergslagen. Samhallet ligger ca 9 km vast om tatorten Skinnskatteberg och ca 6
mil nordvast om Vasteras.
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Figur 1. Till vanster: 6versikt 6ver Kallfallsfaltet (undersokningsomradet markerat med bla ruta), sjon Lien
och lage i forhallande till Riddarhyttan. Till hoger: Kallfallsfaltets lage i forhallande till resten av Sverige.



Kallfallsfaltet och den deponerade anrikningssanden ligger pa fastigheterna Riddarhyttan 1:119 samt
Skilan 3:5 och 3:6. Bostadshus for bade permanentboende och fritidsboende finns direkt intill
omradet. Den vegetation som finns pa undersékningsomradet samt den omgivande naturen bestar av
blandad barr- och 16vskog. Till omradet gar en bilvag, som dock har en bom. Den fritidsverksamhet
som forekommer pa omradet &r ridning och crossmotorkérning. Figur 2 och 3 visar ridhagen med sjon
Lien i bakgrunden respektive en del av det vastra delomradet med dess vattensamling. Vid
vattensamlingens kant syns tecken pa vad som troligen &r jarnoxidutfallningar.

Figur 3. En del av det vistra undersokningsomradet och dess vattensamling. Vid vattensamlingens
kant ses tecken pa vad som troligen &r jarnoxidutfallningar.



2.2 Historik

Véastmanland &r tillsammans med Dalarna det omrade i Sverige som totalt rymmer flest gruvor,
nedlagda eller pagdende. Gruvdriften i omradet gar tillbaka mer an 800 ar och flera tusen
gruvrelaterade platser finns idag listade i SGUs databas. Den numera nedlagda Kallfallsgruvan
producerade jarnmalm mellan aren 1897 och 1967 (Envipro, 2006). 5,74 Mton jarnmalm brots totalt,
med en genomsnittlig jarnhalt pa 48 % (Geological Survey of Finland, 2012).

Utifran flygfoton har Liens strandlinje kunnat identifieras sdsom den sag ut ar 1921 (Envipro, 2006),
innan den dndrades med anledning av anrikningssandens deponering (figur 4).
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Figur 4. Strandlinje for sjon Lien & 1921 markerad med bla heldragen linje. Dar inga
uppgifter hittats &r antagen foredetta strandlinje markerad med streckad linje. ©Statens
geotekniska institut.

2.3 Geologi

Kallsfallsfaltets geologi speglas av att omradet har sin plats i Bergslagen, ett omrade som geologiskt
sett bestar av balten med sedimentéra och vulkaniska ytbhergarter med omkringliggande intrusiva
djupbergarter (SGU, 1983). Kallfallsmalmen finns i strackningar av skiktade, skarniga vulkaniska
bergarter som ligger fastlagda i glimmerkvartsit (Ambros, 1983), se figur 5 nedan. Att malmen ar
associerad med glimmermineral (primdra skiktsilikater, Eriksson m.fl., 2005) gor det troligt att dven
anrikningssanden innehaller sadana mineral. Vid faltbesok observerades stor forekomst av glimrande
partiklar i sanden vilka kan tros vara glimmermineral, se figur 6 i bildens férgrund och bakgrund.
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Figur 5. Karta 6ver berggrundtyper vid Kallfallet och omgivande omrade. Gula falt med rastrering visar
vulkaniska bergarter, roda falt representerar granit eller pegmatit och jarnmalmsférande berg visas med gula
falt med gréna Gverlinjer. Fran berggrundskartan 11F Lindesberg NO 1983. SGU serie Af 141. © Sveriges
Geologiska Undersokning (SGU).
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Figur 6. Glimrande partiklar i anrikningssanden vid Kallfallsfaltet i bildens férgrund och bakgrund. Uppgifter
om malmens geologi gor for troligt att det ror sig om férekomst av glimmermineral, en typ av priméra
skiktsilikater.



Enligt de enda uppgifter som har publicerats om omradets kvartargeologi (Karlsson, 1873) har hela
gruvomradet vid Kallfallet en tackning av isalvssediment. Typiskt for dessa sediment &r att de ar
skiktade och vélsorterade. Lera underlagrar isalvssedimenten (Geijer, 1923). Morén técker det hdgre
omrade som ligger norr om gruvan.

Kallfallsmalmen &r en skarnjarnmalm med magnetit, (Fe(11)Fe(111),0,4), som huvudbestandsdel samt
med innehall av magnesiumsilikater. Silikaterna utgors till storsta delen av antofyllit men &ven
cordierit och lattvittrad biotit forekommer (Geijer, 1923). Det anrikningsragods som producerades
hade en sulfidhalt pa 0,2 % svavel (Envipro, 2006). Metaller sésom molybden, jarn och koppar har
rapporterats inga bland de metaller som férekommer sulfidoundna i anrikningssanden (Envipro, 2006).
Inga bergarter eller mineral innehallande kalk fanns i skarnjarnmalmen som bréts, till skillnad vad
som annars ar vanligt i denna malmtyp (Magnusson, 1970). Da screeninganalyser av anrikningssanden
visat pa forhojt innehall av REE (Envipro, 2006) maste &ven REE-barande mineral ha ingatt som en
del av malmen vid Kallfallet, liksom de gor vid det narliggande Bastnasfaltet. Vid den lokalen ar det
huvudsakligen allanit, (Ce,La)CaFeAl,[Si,0;][SiO4]O(OH),och cerit, (Ce,La,Nd,Ca)q(Mg,Fe)(SizO24)
(O,0H,F);,som haller REE (Envipro, 2006).

Kornstorleksmassigt ligger anrikningssand generellt sett i intervallet fran fin sand till silt eller ler.
Utifran observationer i falt bedoms det aktuella avfallet vid Kallfallsfaltet kornstorlekmassigt ligga
mellan fin sand och nagon siltig kornstorleksfraktion. Geologiskt sett ar sanden graberg som krossats,
finfordelats och separerats fran den brytbara fraktionen jarn.



2.4 Hydrologi

Det aktuella avrinningsomrédet, i vilket undersékningsomrédet utgér den nedre delen, &r ca 2,53 km®
stort (ungefarlig avgransning i figur 7). Grundvatten och ytvatten i form av tvd mindre backar avrinner
soderut mot sjon Lien. Undersokningsomradets topografi ar flack och endast en svag lutning foreligger
i den generella sydliga flodesriktningen mot sjon Lien. Kéllfallfaltets omgivning &r annars ganska
kuperad.
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Figur 7. Kallfallsfaltets avrinningsomrade dréaneras soderut mot
recipienten Lien i figurens nedre vanstra del. Avrinningsomradets
avgransning i figur 7 &r ungeférlig. ©Statens geotekniska institut.

Arsmedelnederborden uppmattes till 723 mm under &ren 1961-1990 (SMHI, 1991) enligt SMHI:s
maétstation nummer 9549 vid Riddarhyttan. Manadsvis har juli stérst medelnederbérd, 83 mm, enligt
samma matserie. Avrinningen uppgar i medeltal till 300-400 mm/ar enligt SMHI:s karta 6ver normal
arsavrinning avseende perioden 1961-1990 (SMHI, 1994). Arsmedelavdunstningen fér samma
tidsperiod, 320-420 mm, kan bestammas som differensen mellan arsmedelnederbérd och
arsmedelavrinning. Arsmedeltemperaturen uppmattes 1961-1990 till 4,7 °C (SMHI, 1991). Juli &r
vanligtvis den varmaste manaden med en medeltemperatur pa 15,7 °C. Medeltemperaturen ligger
under 0 °C fran november till mars (SMHI, 1991).



2.5 Den deponerade anrikningssandens utbredning och volym

Utifran kartmaterial och observationer i falt uppskattades den yta som anrikningssanden upptar till ca
9,2-10* m? (métning med Google Earth, 2013, figur 8). Nar Envipro Miljéteknik AB &r 2006
undersokte omradet enligt MIFO fas 2 uppskattades den totala volymen hos sanden till 7,7-10° m?,
bestamt utifran skruvborrning och faltobservationer. Envipro (2006) uppgav en sandvolym av 4,4-10°
m?® for det dstra delomradet och 3,3-10° m® for det vastra. Férutom den synliga deponeringen pé land
ar det ocksa konstaterat att anrikningssand aven finns i sediment pa botten av sjon Lien. En
noggrannare avgransning av sandens utbredning pa sjébotten har dock inte gjorts.

Figur 8. Satellitbild 6ver undersokningsomradet vid Kallfallsfaltet. Anrikningssandens uppskattade avgransning &r markerad
med bléa linjer. Bild modifierad fran Google Earth. ©2013 Google, ©2013 Lantméteriet/Metria.



2.6 Riksintressen och skyddsobjekt

Grund- och ytvatten i Sverige &r generellt av god kvalité och betraktas som principiellt skyddsvarda
naturresurser (Naturvardsverket, 2009). Saledes bor grundvattnet vid Kallfallsfaltet och sjon Lien
betraktas som skyddsobjekt. Fran tva brunnar i anslutning till sjon sker dricksvattenuttag for
Riddarhyttan och Skinnskatteberg (figur 9). Brunnarna har direkt kontakt med sjons vatten och ligger
10 m fran sjokanten (SWECO VIAK, 2005). Vid Liens sydostra del &r dven en camping och badplats
beldgen.
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Figur 9. Riddarhyttans och Skinnskattebergs dricksvattenuttag sker fran
brunnar vid sjon Liens sydvastra del. Uttaget ar markerat med en cirkel till
vanster i figuren. Den skyddsvarda Forsan ar markerad med cirkel till
hoger i figuren. Undersokningsomradets lage ar markerat med en ruta.
©Statens geotekniska institut.

Det riksintresse i omradet som framst kan riskera att ber6ras av Kallfallsféltets fororeningssituation ar
Forsan, som utgdr riksintresse for naturvard. An rinner fran Liens sydéstra del (se figur 9) och ar
klassad som naturreservat. Ans variation i biologiska levnadsmiljéer gor att den rymmer hotade arter
som flodparlmussla och flodkrafta. Forsan ar darmed ocksa att betrakta som skyddsobjekt.

3. Tidigare och pagaende undersokningar av Kallfallsfiltet

Tva tidigare undersokningar av Kallfallsfaltets fororeningssituation har gjorts, forutom den
huvudstudie som pagar i skrivande stund (avsnitt 3.3). Lansstyrelsen i Vastmanland utredde 2004
omradet enligt MIFO fas 1 (Lansstyrelsen i Vastmanlands Lan, 2004). Da togs ocksa fem prov med



hjalp av spade pa olika delar av omrédet. Ar 2006 undersékte Envipro Miljéteknik AB omrédet
(Envipro, 2006) pa uppdrag av Lansstyrelsen, i omfattning av MIFO fas 2.

3.1 Utredning av Linsstyrelsen i Vistmanlands ldn enligt MIFO fas 1
Utredningen placerade omradet i riskklass 1 enligt MIFO-metodiken. Detta motiverades med

- att spridningsforutsattningarna bedomdes vara mycket stora pa grund av de geologiska
forhallandena (moran, stora mangder anrikningssand, den direkta narheten till sjon Lien),

- fororeningarnas hoga farlighet,

- att féroreningsnivan bedémdes som extremt hog da avfallet fran gruvverksamheten anvants
som fyllnadsmaterial och

- att exponeringen sags som mycket allvarlig da manniskor ibland vistas pa omradet. Det
bedomdes ocksa att spridning med vind och vatten kan férekomma da omradet har manga
obevuxna ytor.

I de fem prover som togs i samband med denna utredning uppmattes hdga halter av framst kobolt.
Awven arsenik och bly visade delvis férhgjda halter.

Lénsstyrelsen lyfte vidare fram riksintressena, framst géllande naturvard, som ar kopplade till
omradet. Med dessa i atanke bedomdes omradet vara kansligt for paverkan av fororeningar.

3.2 Utredning av Envipro Miljoteknik AB enligt MIFO fas 2

Undersokning gjordes av mark, anrikningssand och annat avfall, sediment, ytvatten och grundvatten.
31 markprover samt tva referensprover togs genom skruvborrning. Nio hal borrades for markproverna
samt ett referenshal. 71 amnen analyserades vid screening av markproverna samt 10 huvudelement
och 22 sparamnen vid de mer kvantitativa analyserna. Skakforsok utférdes pa tva prov av
anrikningssand och syra-basrakning pa 4 prov. Nio grundvattenror sattes i samma punkter som
skruvborrningarna utférdes vid, och grundvattenprovtagning genomfordes vid tva tillfallen.
Ytvattenprover togs i dagbrottet, i den back som avvattnar dagbrottet, i de tva vattensamlingarna pa
omradet samt i sjon Lien. Aven sediment- och bottenvattenprover togs i Lien, i samma punkter dar
prov pa ytvatten togs.

Anrikningsanden har enligt analyserna ett stort innehall av metaller, framst uppmattes forhojda halter
av koppar, molybden, lantan, cerium samt delvis kobolt. Grundvattnet visade hdga halter av bland
annat molybden och kobolt. Ytvattenprov i den ena vattensamlingen visade dven forhojda halter av
koppar, cerium och lantan. Detta pekar enligt rapporten pa att dessa &mnen gar i l6sning genom
vittring av anrikningssanden. Den vastra vattensamlingen visade ett lagt pH-varde (5,2) vilket tyder pa
en syraproduktion i den nérliggande anrikningssanden enligt rapporten. Enligt de syra-basrékningar
som utforts kan dven anrikningssand i andra delar av omradet producera syra.

De sedimentprover som togs i Lien visade pa innehall av anrikningssand. Forhojda halter av amnen
som koppar, molybden och lantan observerades i dessa prover. Proverna &r enligt rapportens karta
tagna 80-100 m utanfor Liens strandlinje. Varken Liens ytliga vatten eller dess bottenvatten har enligt
analyserna forhdjda metallhalter.
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Forslag till platsspecifika riktvarden for ett urval metaller togs fram utifran en remissversion av
Naturvardsverkets riktvardesmodell. Vid intag av gronsaker som odlats i anrikningssanden bedomdes
det att humantoxikologisk risk foreligger avseende molybden. De ekotoxikologiska riskerna som
beddéms finnas anses i rapporten stérre an de humantoxikologiska riskerna. Utifran rapportens
riskbedomning anses Kallfallsfaltet falla inom riskklass 2 enligt MIFO-metodiken. Motiveringen till
detta var framst

- att mangden fororening ar stor,
- att det inte gar att bortse fran det berdknade lackaget av framst kobolt och koppar till Lien och

- risk for okad sulfidvittring i framtiden, vilket i sa fall skulle medféra 6kad forsurning och 6kad
utlakning av metaller.

Géllande den sista punkten ovan ndmner dock rapporten samtidigt att risk for 6kad sulfidvittring inte
bedéms som sarskilt stor. Detta grundas pa att anrikningssanden legat deponerad forhallandevis lang
tid (40-50 ar) och att de geokemiska forhallandena darmed bor ha natt ett relativt stationart tillstand.

Rapporten papekar att osakerheterna gallande bedémning av nuvarande samt framtida metallackage
till sjon ar relativt stora. Denna osékerhet grundas framst pa att inga hydrogeologiska undersokningar i
syfte att uppskatta grundvattenflodet var gjorda vid tillfallet. Rapporten beskriver vidare kunskapslaget
géllande bland annat ceriums och lantans toxicitet som oklart och noterar att inga generella riktvarden
for dessa amnen finns framtagna av Naturvardsverket.

3.3 Pagaende huvudstudie
Den huvudstudie som i skrivande stund ar under publicering, ”Férdjupade undersokningar av
Kallfallsféltet och sjon Lien” (SGI, 2013), har omfattat foljande provtagningar och undersokningar.

- provtagning av sjon Liens sediment (se karta avseende halter La i bilaga M)

- jordprovtagning, dels skruvborrning med geoteknisk borrbandvagn och dels
provgropsgravning med gradvmaskin (se avsnitt 5.1 och 6.1)

- mark- och grundvattenprovtagning (se avsnitt 5.2 och 6.2)
- bestamning av anrikningssandens hydrauliska konduktivitet genom sa kallade enhalstester

- ytvattenprovtagning, inkluderande sjon Lien samt vattensamlingar och backvatten pa
undersokningsomradet. Passiva provtagare och prov direkt i provflaska anvandes for
andamalet

- lakforsok i form av enstegslakning, oxiderat tillganglighetstest och pH-statisk laktest (se
avsnitt 5.4 och 6.3)

- litteraturgenomgang av de séllsynta jordartsmetallernas eko- och humantoxicitet (for
litteraturgenomgang av ekotoxicitet, se avsnitt 4.2.3 och bilaga A)

- ekotoxicitetsforsok i form av Microtox®-test

Lansstyrelsen i Vastmanlands Lan har dven latit gora bottenfaunaundersékningar av sjon Lien under ar
2013 (LIMNODATA HB, 2013), se avsnitt 7.8.3.112
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4. De sdllsynta jordartsmetallernas egenskaper och kemi

4.1 De sallsynta jordartsmetallerna (REE) och lantaniderna (Ln)
Bendamningen sallsynta jordartsmetaller (REE) anvands for att beskriva grunddmnena i grupp 3 i
periodiska systemet (figur 10). Gruppen omfattar alltsa skandium (Z = 21), yttrium (Z = 39), lantan (Z
= 57) samt de fjorton lantaniderna (Z = 58-71). Alla lantanider har lika manga elektroner i det yttre
skalet och det &r istéllet antalet elektroner i inre skal som skiljer deras elektronkonfiguration at. REE
ar kemiskt néarbesléktade, vilket blir tydligt nar man betraktar till exempel atomradier, jonradier och
elektronegativitet (tabell 1). Pa grund av liknande jonradier och i de flesta fall samma oxidationstal
(+111) &r laddningsdensiteten ocksa snarlik for amnena i gruppen. Dessa kemiska likheter gor att
amnena foljs at i naturen och ror sig tillsammans som just en grupp. P& grund av likheterna kan REE
substituera varandra och forekomma samtidigt i ett och samma mineral.

REE delas ibland upp ytterligare beroende pa atomnummer, dar &mnena med Z = 65-71 samt 39
kallas HREE (eng. heavy rare earth elements) medan &mnena med Z = 57-64 kallas LREE (eng. light
rare earth elements). Lantan, cerium, praseodym och neodym réknas saledes till LREE. Yttrium raknas
till HREE trots amnets i jamforelse laga atomnummer. Anledningen ar att yttrium visar stérre kemisk
likhet med resterande HREE an med den andra gruppen.

En utmarkande egenskap for lantaniderna ar den sa kallade lantanidkontraktionen. Med detta menas att
jonradien minskar med dkande atomnummer i gruppen, se figur 11. Denna systematiska minskning i
jonradie betyder &ven en systematisk dkning i laddningsdensitet for lantaniderna. Darmed 6kar &ven
vérdet for forsta hydrolyskonstanten (logon 1) med 6kande atomnummer inom gruppen (tabell 1).
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Figur 10. REEs placering i det periodiska systemet. Modifierad efter Weltje (2003).
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Tabell 1. Négra fysikaliska och kemiska egenskaper for de REE som &r aktuella i Kallfallsfaltets anrikningssand. Data
hamtad fran Nationalencyklopedin (2013) dar inget annat anges.

element Z  atomvikt elektron- atomradie vanligast jonradie forsta elektronegativitet
(u) konfiguration (pm) oxidationstal for hydrolys- (Pauling)
i Ln**(pm)  konstanten®,
grundtillstand logonPBs
yttrium 39 88,90 [Kr]4d'5s? 181 +1 106 7.8 1,22
lantan 57 138,90 [Xe]5d*6s? 187,7 +1 122 -8,81 1,10
cerium 58 140,11 [Xe]4f?6s> 182,5 +1 (+1V) 107 -8,34 1.12
praseodym 59 140,90 [Xe]4f36s> 1828 +1 (+1V) 99 -8,32 1,13
neodym 60 144,24 [Xe]4f*6s? 182,1 +11 98,3 -8,18 1,14

® Data frn Klungness och Byrne (1999), hamtad fran databas i Visual MINTEQ ver 3.0. Konstanterna galler for reaktionen
Ln** + H,0 < LnOH?** + H" med hégerledet som konstantkvotens taljare.

jonradie for
REE3* (A)
1.05 4

0.95 - .

0.9 A L 4

0.85 T T T

55 60 65 70
Z

Figur 11. De trevarda REE-jonernas radier (A) minskar med 6kande atomnummer Z. Data fran
Shannon (1976). Jonradien for Pm (Z = 61) ar exkluderad ur diagrammet da &mnet inte har nagra
stabila eller langlivade isotoper.

Gruppens namn, “séllsynta jordartsmetaller”, ar egentligen felaktigt dd &mnena inte dr s& ovanliga som
man forst trodde. Inte heller forekommer metallerna enbart som “jordarter”, det vill séga oxider.
Undantaget prometium ar alla @&mnen vanligare an till exempel silver och guld (Nationalencyklopedin,
2013). Cerium ér till exempel det 25:e vanligaste grunddmnet i jordskorpan. Amnet ar darmed lika
vanligt forekommande som koppar samt ca 5 ganger vanligare an bly, for att gora en jamférelse med
vanliga” metaller. Lantan, ceriums granne i periodiska systemet, ar ca 2,7 ganger vanligare an bly.
Lantanidernas forekomst i naturen féljer Oddo-Harkins regel. Med andra ord, amnena med ett jamnt
atomnummer &r vanligare &n deras nédrmsta grannar med udda atomnummer, vilket har att géra med
energetisk stabilitet vid amnenas bildande. Amnena blir generellt sett ocksé ovanligare att patraffa
med 6kande atomnummer, se medelhalter i jordskorpan i figur 12.
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Figur 12. Lantanidernas medelhalter i jordskorpan, efter data fran Lide (1994). Som ses
foljer forekomsten av REE i mark ett fallande sicksack-mdnster med 6kande atomnummer
(Odda-Harkins regel). Diskontinuiteten i diagrammet beror p& prometium inte har nagra
stabila eller langlivade isotoper och darmed inte nagon naturlig bakgrundsniva.

Avseende svenska bakgrundshalter av REE i mark uppgav Naturvardsverkets rapport 5306 (2003)
medelhalter av Ce, La, Nd, Pr och Y i svenska marlager (tabell 2). Uppmatta halter bedoms harréra
fran aktuell jordart och berggrund, det vill séga inte fran vegetationsutsondring eller langtransporterad
luftfororening.

Tabell 2. Medelhalter av Ce, La, Nd, Pr och Y i mar i sodra och norra Sverige.
Data fran Naturvardsverkets rapport 5306 (2003).

sdder norr sdder norr
totalhalt tillgdnglig halt vid lakning
(mg/kg TS) med 7 M HNO; (mg/kg TS)
Ce 7,8 16 53 8,6
La 3.9 8,2 2,7 4,8
Nd 3,0 7,0 2,1 4,1
Pr 0,85 1,9 0,56 11
Y 2,6 4,5 1,1 1,4

4.2 REEs miljokemi

4.2.1 Kemi i mark och anrikningssand

REE férekommer huvudsakligen med oxidationstal +I11 under vanliga redoxférhallanden. Undantag &r
Ce och Pr &ven kan hittas som +1V (Nationalencyklopedin, 2013). REE &r elektropositiva och har
saledes affinitet for sa kallade harda ligander, vilket gor dem till typiska sa kallade klass A-metaller
(Weltje, 2003). De visar pa detta satt kemiska likheter med de alkaliska jordartsmetallerna (Hagg,
1979; Das m.fl., 1988). Metallerna &r saledes kemiskt reaktiva och forekommer darmed inte i fri fas i
naturen. Liksom for andra metallkatjoner sker fastlaggning av REE till organiskt material och
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lermineral (Van Wezel m.fl., 1997). Det har &ven rapporterats att amorfa Fe-oxyhydroxider/Mn-oxider
(ett viktigt exempel ar ferrihydrit) samt kristallina Fe-oxider adsorberar REE (Ingri m.fl., 1999).
Oxidernas betydelse forvantas vara storst vid hoga och forhallandevis neutrala pH nar deras ytor ar
negativt laddade. Vid héga pH har immobilisering pa grund av karbonat- och hydroxidutfallning
beskrivits som en betydande faktor (Lepp, 1997). | det specifika fallet rérande anrikningssand
rapporterade dock Blowes m.fl. (2003) att adsorption till jarnoxider/-hydroxider &r en storre
metallfalla an sekundéara utfallningar. Vid lagt pH sker fastlaggning framst pa lermineral om sadana
finns nérvarande, enligt Lepp (1997). Hogre fastlaggningsgrad (Kq-varde) ar att férvanta vid héga pH,
det vill saga okad loslighet forvantas vid laga pH. Om markldsningens halt av DOC 6kar med 6kande
pH, vilket ofta ar fallet, kan dock en viss 6kning av metallkatjoners loslighet ibland observeras pa
grund av 6kad komplexbindning till DOC. Kéant &r att metallers toxicitet ar positivt korrelerad med
deras loslighet och har samband med specieringen i l6st fas. Fria joner uppvisar generellt sett hdgst
biotillganglighet och darmed hogst toxicitet (Sunda och Guillard, 1976; Morel, 1983). Saledes kan det
forvantas att REE uppvisar hogst toxicitet vid laga pH-varden, da bade 16sligheten och férekomsten av
fria joner véntas vara storre.

Lantanidernas l6sliga former omfattar deras klorider, nitrater, sulfater, silikater och fluorider medan de
olosliga formerna omfattar karbonater, fosfater och hydroxider (U.S. EPA, 2009). For yttrium
forvantas dessa losliga och olosliga former vara ungefar desamma da amnet ar kemiskt narbesléktat.
REE bildar alltsa inte svarlésliga sulfider under anoxiska forhallanden (se bland andra Kalf m.fl.,
2000) till skillnad fran Cd, Cu och Zn till exempel. Nagon frigorelse av REE fran sulfidvittring ar
darmed inte att vanta i Kallfallsfaltets fall. Vidare vantas REE inte forekomma i karbonatkomplex i
anrikningssanden heller, da materialet inte ar kalkhaltigt (Magnusson, 1970).

4.2.2 Kemiiytvatten

DOC-komplex har rapporterats utgdra den enskilt mest betydande fraktionen i 16sning (~95 %)
(Weltje, 2003). Generellt &r losligheten i ytvatten med forhallandevis normala pH lag for alla
lantanider (Kalf m.fl., 2000; Weltje, 2003). Enligt citering i Maas och Botterweg (1993) &r den totala
méangden 16st lantan och cerium i ytvatten ungefar 1 pg/l. Detta beror pa den laga I6sligheten for REEs
fosfater, karbonater och hydroxider, i kombination med sedimentation tillsammans med partiklar av
organiskt material och metalloxider. De respektive léslighetsprodukterna for REEs fosfater, karbonater
och hydroxider har uppgetts som 10 mol?1? (Byrne och Liu, 1997), 10 mol®/I° respektive 10
mol*/1* (Martell och Smith, 1997). Férekomsten av fria joner i l6sning &r valdigt 1&g vid normala pH
och halterna forvantas ligga i det ungeférliga intervallet av 0,3 fM till 9 pM (Maas och Botterweg,
1993). REEs huvudsakliga transport i miljon sker till ytvatten (Sloof m.fl., 1993) dér den storsta
andelen sedimenterar och effektivt fastlaggs pa grund av amnenas hdga affinitet for sedimentart
material (se bilaga D). Maas och Botterweg (1993) papekade att den laga vattenlsligheten hos REE
vid normala pH skapar problem vid bedémning av &mnenas toxicitet. Innan och under toxicitetstester
bildas utfallningar och detta staller krav pa modellering av faktiska halter for att tillforlitliga resultat
ska kunna erhallas. Nominella halter ar med andra ord ett olampligt matt i detta sammanhang.

Det har gjorts en del arbeten rérande REEs geokemi i sura eller forhallandevis sura magasin av
anrikningssand. Bland annat utférde Fernandez-Caliani m.fl. (2009) laktester pa sura jordar utvecklade
fran gruvavfall i sodra Spanien. Man fann bland annat att medeltunga REE (MREE) var mer lattlakade
an LREE. Losta sulfatkomplex, huvudsakligen LnSO,", observerades vidare vara dominerande bland
l6sta species (75-80 %) enligt resultat av specieringsmodellering for utforda laktester. Modelleringen
visade vidare att fria joner utgjorde den nast vanligaste forekomstformen (12—-16 %) i de sura
jamviktslosningarna fran laktesten. Dessa resultat overensstammer vél med andra utforda
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modelleringsstudier avseende hur REE beter sig i sura sulfatrika vatten resulterande fran gruvavfall
(Johannesson och Lyons (1995), Elbaz-Poulichet och Dupuy (1999), Gimeno (2000), Verplanck m.fl.
(2004), Olias m.fl. (2005) och Zhao m.fl. (2007)).

4.2.3 Oversikt av REEs eKkotoxicitet

Kunskapslaget ar i dagsléget oklart avseende hur ekotoxiska de séllsynta jordartsmetallerna &r. Inga
generella riktvarden for REE finns framtagna av Naturvardsverket. Med bakgrund av detta
inkluderades en litteraturstudie rérande REEs ekotoxicitet i examensarbetet (bilaga A). Nedan
sammanfattas nagra viktiga resultat.

Det observerades monster i REEs akuttoxicitet gentemot bakterien Vibrio fischeri exponerad i milj6
motsvarande speciering i sotvatten (Weltje, 2003). Bland annat uppvisade de tunga lantaniderna storre
toxicitet an de latta. Den tyngsta lantaniden lutetiums (Lu) ekotoxicitet visade Gverensstdammelse med
den fria jon-modellen (eng. free ion model), vilket gor att samma antagande kan goras for de dvriga
lantaniderna. Samband sdgs ocks& mellan akuttoxicitet och &mnenas laddningsdensitet (r? = 0,92)
respektive mellan akuttoxicitet och den férsta hydrolyskonstanten logoy B: (r* = 0,87). Dessa samband
forklarar darmed varfor de tunga lantaniderna uppvisar hogre akuttoxicitet an de latta, da de tunga
bade har storre hydrolyskonstant och laddningsdensitet &an de latta. Lantanidernas akuttoxicitet
uppvisade vidare en omvand proportionalitet mot deras respektive forekomst i jordskorpan (r* = 0,73).
Om samma samband gallande REEs toxicitet slas fast for andra s6tvattenorganismer kan detta
effektivt utnyttjas i riskbeddmning av &mnena. Halter av de 14 lantaniderna som forekommer naturligt
skulle darmed kunna skalas med deras respektive toxicitet och summeras ihop till ett index (Weltje,
2003). Detta skulle sedan kunna jamforas med ett framtaget miljokvalitetsmal avseende REE.
Metoden bedoms enligt Weltje (2003) vara anvandbar da naturliga ekosystem i de flesta fall exponeras
for alla 14 naturligt forekommande lantanider pa en och samma gang. Ovanstaende angreppssatt med
skalade, summerade halter &r giltigt da studerade &mnen har samma verkningsmekanismer (for
bakgrund se Weltje, 1998; for REES verkningsmekanismer se avsnitt 1.3 i bilaga A).

Kénda verkningsmekanismer avseende REESs toxicitet omfattar bland annat konkurrens mellan
kalcium/magnesium och lantan (Clarke och Hennessy, 1981). Detta paverkar bland annat signalering
pa cellniva och skelett. Risk for biomagnifikation och sekundarforgiftning harrérande fran terrestra
och akvatiska vaxter beddms inte foreligga (Sloof m.fl., 1993; Kalf m.fl., 2000).

Nederlandska RIVM ligger i dagslaget langst fram géllande framtagande av generella riktvarden for
REE (Kalf m.fl., 2000). Framtagna riktvarden omfattar mark (Ce), s6tvatten och sétvattensediment
(Ce, La, Nd, Pr, Y). Tva typer av generella riktvarden ges i rapporten, MPC-virden (’maximum
permissible concentrations”) och NC-vérden (“negligible concentrations”), varav de forra ses i tabell 3
och de senare i bilaga Ab. Vid jamforelse med svenska uppmatta halter ar det viktigt att beakta att
riktvardena har tagits fram utifran nederlandska forhallanden, samt att det eventuellt kan férekomma
skillnader mellan landerna avseende definition av acceptabel risk.
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Tabell 3. Nederlandska generella riktvarden (MPC) for de fem aktuella
REE i s6tvatten och sotvattensediment samt for Ce i mark. Fran Kalf

m.fl. (2000).
element sétvatten  sétvattensediment® mark®
(Ha/h) (mg/kg TS) (mg/kg TS)
Ce 22,1 18,8 53
La 10,1 47
Nd 18 7,5
Pr 9,1 5,8
Y 6,4 14

1 Kg4-varden fran Stronkhortst och Yland (1998) anvéandes for att ta fram
riktvérdena, se bilaga Ab.
2 Riktvarde for Ce i mark beraknat utifrn Ky = 2 000 I/kg TS, angivet

i Coughtrey och Thorne (1983).

USA har vidare antagit ett generellt riktvéarde for La i mark (50 mg/kg TS) vilket ar snarlikt RIVM:s
riktvarde for Ce i mark. For komplett redovisning av generella riktvarden patraffade vid
examensarbetets litteraturstudie, se bilaga A och Ab.

5. Metod och material

5.1 Markprovtagning

Den 7/5 2013 togs tva jordprover i vardera av fem provgropar gravda med gravmaskin. Proven togs
for hand och svarade mot djupintervallen 0-0,5 m (djupintervall betecknat A) samt 0,5-1 m under
markytan (djupintervall betecknat B). Provgroparnas lokalisering valdes for att fa spridning gallande
faktorer som vegetation, geokemi och distans till sjon Lien. Se tabell 4 nedan for forteckning och
beskrivning av provgroparna samt figur 13 for provgroparnas lokalisering. Bilaga E visar
provgroparnas profiler avfotograferade vid tillfallet for installation av lysimetrarna.

Tabell 4. Beteckning och beskrivning av provgropar.

Provpunkt Beskrivning

1401 Ovegeterad. Inga tydliga horisonter observerades da provgropen gravdes.
1402 Vegetation i form gran- och lévtrad. Inga tydliga horisonter.
1403 Ovegeterad. Beldgen ca 30 m fran sjokanten och nara mindre back som rinner till

Lien. Inga tydliga horisonter.

1404 Ovegeterad. Belagen ca 20 m fran sjokanten. Inga tydliga horisonter. Vid
gravning av gropen naddes grundvattenytan som alltsa Iag vid ca 0,70 m under
markytan vid installationstillfallet.

1410 Vegeterad provgrop vid kanten av skogsomrade med blandad tall- och l6vskog.
Profil bestdende av brun humusinblandad horisont éverst, foljt av linser av
jarnoxidutfallningar. Ganska mycket rétter i profilens dversta 20 cm.
Anrikningssand i hela profilen utom i det 6versta organiska lagret.
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Figur 13. Provgroparnas och korresponderande grundvattenrérs lokalisering vid
undersokningsomrédet vid Kallfallsfaltet. Undantaget var provgrop 1410 som inte hade nagot
grundvattenrdr som korresponderade. ©Statens geotekniska institut.

5.2 Provtagning av markvattnet

5.2.1 Lysimeterinstallation

| samband med jordprovtagning 7/5 installerades aven lysimetrar (markvattenprovtagare) av typ
Prenart Super Quartz® i provgroparna. Lysimetermembranen med porstorlek 2 pm bestér av en
blandning mellan kvartsmjol och teflon vilket ger dem inerta egenskaper. | groparnas kortsidor
spettades svagt sluttande hal varefter en inert kvartsslurry (kvartsmjél blandat med avjonat vatten)
applicerades i halen. Tillsatsen av kvartsslurryn gjordes for att 6ka kontakten mellan markens
porsystem och de lysimetrar som sedan placerades i markprofilernas vaggar. Av samma anledning
tacktes lysimetrarnas yta med kvartsslurry (’coating”) innan de placerades i profilernas vaggar. Detta
gjordes genom att lata dem suga slurry fran en hink under ca 20 min med hjélp av applicerat
undertryck (figur 14).
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Figur 14. Té&ckning av lysimetrarnas yta med kvartsslurry. Undertryck
pumpades i de uppsamlingsflaskor som var ssmmankopplade med
lysimetrarna, varefter de lamnades att suga kvartsslurry fran en hink
under ca 20 min.

Halen bakom lysimetrarna bakfylldes med anrikningssand och provgroparna fylldes igen med
gravmaskin. Undertryck av ca -70 kPa pumpades i uppsamlingsflaskorna placerade pa markniva.
Dessa innesldts i svarta plastsackar for att skyddas fran omgivningspaverkan.

Generellt for alla provpunkter gallde att fyra lysimetrar installerades i varje punkt, tva stycken i
profilens 6vre lager och tva stycken i det nedre lagret. Se tabell 5 for beskrivning av provpunkter och
lysimetrarnas vertikala nivaer. | samtliga provgropar sattes de tva évre lysimetrarna mer i mitten av
profilens bredd medan de djupare beldgna sattes narmare profilens kanter (figur 15). Denna placering
gjordes for att lysimetrarna inte skulle konkurrera om samma markvatten.

Figur 15. Lysimetrarnas placering (inringade i orange) i provgrop
1403. Samma ungefarliga placering av lysimetrarna i horisontalled
anvéndes i alla fem provgropar.
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Tabell 5. Beteckning av provpunkter for markvattenprov samt lysimetrarnas vertikala
placering i provgroparna.

Provpunkt Niva for de tvd 6vre  Ovriga anteckningar
respektive de tva
nedre lysimetrarna
(m under markytan)

1401A 0,30 m

1401B 0,80 m

1402A 0,30 m

1402B 0,80 m

1403A 0,30 m

1403B 0,80 m

1404A 0,30 m Vid installationstillfallet

1404B 0,80 m lag grundvattenytan Gver
de tva nedre lysimetrarnas
placering. Det &r darfor
troligt att lysimetrarna i
sjalva verket provtog
grundvatten och gj
markvatten vid
provtagningstillfallena.

1410A 0,20 m Lysimetrar placerades i

1410B 0,60 m den profilvdgg som vette

in mot skogen.

5.2.2 Provtagning

Den forsta uppsamlingsvolymen av markvattnet (perioden 7/5-21/5) anvandes ej for metallanalys
eftersom denna volym betraktades som stord av installationen. Uppsamlingsflaskorna tomdes darfor,
skoljdes med 1 % HNO; en gang och avjonat vatten tre ganger, varefter nytt undertryck applicerades.
tabell 6 visar de tre provtagningstillfallen vars prov redovisas i examensarbetet. En fjarde provtagning
av markvattnet genomférdes (9/9-15/9) inom ramen for SGIs huvudstudie men hann inte inkluderas i
denna rapport. Vid samtliga provtagningstillfallen slogs volymerna fran tva lysimetrar ihop till ett
volymsviktat prov per provdjup. Markvattenproven togs i syradiskade plastflaskor (125 ml
flaskvolym). Samtliga markvattenprov analyserades med ALS Scandinavias analyspaket V2 vilket
omfattar 22 grundamnen (se www.alsglobal.se). Analyserna kompletterades ocksa med analys av de
fem aktuella REE samt DOC, NOg’, CI" och SO,*. Fér analys anvandes ICP-MS (inductively coupled
plasma mass spectrometry). Vid den tredje provtagningen i ordningen (9/8-14/8) mattes &ven pH for
samtliga prov. Detta géllde dven den fjarde provtagningen (9/9-15/9) vilken ej hann inkluderas i
examensarbetets rapport. Alla prov analyserades ofiltrerade. Vid forsta provtagningstillfallet (21/5—
10/6) analyserades utover detta tva filtrerade prov i kontrollsyfte, avseende provpunkt 1401A och
provpunkt 1410A. Vart att notera ar att filtrering av markvattnet (2 um), dven avseende de prov som
betecknades som ofiltrerade, skedde i falt vid sjalva provtagningen da markvattnet passerade
lysimetrarnas membran. Darfor ar samtliga uppmatta halter i markvattenproven att betrakta som losta
halter, aven géllande kolhalt (DOC).
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Tabell 6. Provtagningsperioder och faltnoteringar fér markvattenprovtagning.

provtagningsperiod faltnoteringar

21/5-10/6 Markvattnet var helt klart till fargen, liksom for de
tva senare provtagningsomgangarna. Alla lysimetrar
hade samlat upp vatten.

11/6-24/6 Sju prov av tio kunde tas pa grund av att resterande
tre lysimetrar samlat otillrackligt med markvatten.

9/8-14/8 Vid applicering av undertryck (9/8) mérktes att flera
lysimetrar hade svart att behélla trycket. Detta gallde
framst punkterna 1402 och 1410 samt delvis 1401.
Sex prov av tio kunde tas, pH mattes pa delprov pa
laboratorium.

5.3 Analyser pa jordprov

Samtliga prover homogeniserades och siktades vid 2 mm innan laborativt arbete. Jordprov for
extraktion av geokemiskt aktiv fraktion (se avsnitt 5.3.2) samt for syratitrering uppvégdes i frisk vikt
(vat vikt) vilket vid resultatutvardering korrigerades for halt torrsubstans.

5.3.1 Bestimning av totalhalter och halt organiskt kol

Inom ramen for Kéllfallsfaltets huvudstudie bestamdes glodférlust vid 1000 °C, halt torrsubstans enligt
SS 02 81 13-1 och totalhalter enligt beskrivning nedan. Samtliga dessa analyser utfordes av ALS
Scandinavia.

Bestdmning av totalhalter

Vid analys av As, Cd, Cu, Co, Hg, Ni, Pb, B, Sh, S, Se och Zn torkades analysproven vid 50 °C och
elementhalterna korrigerades till torrsubstanshalter vid torkning 105 °C. Uppldsning gjordes i
mikrovagsugn i slutna teflonbehallare med salpetersyra-/ vattenlosning i férhallande 1:1. For Sn
skedde analys efter uppslutning med omvénd Aqua Regia. For évriga grunddmnen (bland annat REE,
Fe och Al) torkades 0,1 g prov, smaltes med 0,4 g LiBO, och uppléstes i HNO3.

Analys av halt organiskt kol och halt karbonatkol utférdes av laboratoriet vid institutionen for mark
och miljo, Sveriges Lantbruksuniversitet, Uppsala. Analyserade prover var 1401A, 1402A, 1402B och
1410A.

5.3.2 Extraktion av geokemiskt aktiv fraktion

Den geokemiskt aktiva fraktionen av ett dmne i mark definieras som den mangd av &mnet som kan
jamvikta sig med vattenfasen, det vill sdga delta i reaktioner med denna. Fraktionen ar anvandbar som
indata i geokemisk modellering samt kan anvéandas for berakning av K4-varden som beskriver
sorption. | detta arbete har anrikningssandens geokemiskt aktiva fraktion bestamts genom tva
extraktionsmetoder, extraktion med 0,2 M oxalatldsning samt med 0,1 M HNO;. Extraktionerna
utfordes pa prov 1401A, 1402A, 1402B och 1410A.
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Extraktion med 0,2 M oxalatlésning

Den anvanda metoden foljde Gustafsson (2002), se bilaga F, och extraherar ytreaktiv aluminium
(organiskt komplexbunden aluminium, allofan/imogolit samt andra icke-kristallina oorganiska
aluminiumfaser) och ytreaktiva jarnfaser, i huvudsak ferrinydrit. Aven titan extraheras men fran vilka
faser ar okant (Gustafsson, 2002).

Material:

0,2 M ammoniumoxalat, (NH,4),C,04-H,0, pro analysi
0,2 M oxalsyra, H,C,0,4-2H,0, extra rent

avjonat vatten: typ I",1-vatten (el. konduktivitet runt 0,055 uS/cm) fran ELGA-utrustning Purelab ultra
250 ml polyetylenflaskor

40 ml centrifugeringstuber av polypropylen

20 ml scintillationsburkar av plast

plastsprutor engangstyp

engangsfilter: Acrodisc® 0,2 um Supor® membran
pH-meter: PHM 93 Reference pH meter

skakmaskin: Heidolph Reax 2

centrifugeringsmaskin: Sorvall RC 3C Plus

0,50 liter 0,2 M ammoniumoxalat och 0,38 liter 0,2 M oxalsyra blandades for ge en 0,2 M
oxalatlosning med pH 3,0 (pH 2,97 uppmitt pa delvolym). 1,00 g frisk vikt av vardera utvalt prov av
anrikningssand 6verfordes till 250 ml polyetylenflaskor. Till proven tillsattes 100 ml av ndmnda
oxalatlésning och proven skakades sedan 4 h i morker. (Anledning till att jamviktning skedde i moérker
var for att undvika fotokemiskt inducerad upplésning av kristallina jarnfaser vilka metoden ej ar
avsedd att extrahera.) Darefter dverférdes ungefar 30 ml av vardera suspension till
centrifugeringstuber och centrifugerades 15 minuter med 4 000 rotationer per minut. Lésningarna
(supernatanterna) fordes darefter dver till 20 ml scintillationsflaskor. Losningarna filtrerades med hjalp
av 0,2 um engangsfilter och plastsprutor da de dverfordes till en annan uppsattning
scintillationsburkar. Darefter spaddes lsningarna 5 ganger med avjonat vatten enligt metod i
Gustafsson (2002). De utspadda, filtrerade l6sningarna analyserades sedan av ALS Scandinavia med
avseende pa metallinnehall. Analyspaket V2 tillampades.

Extraktion med 0,1 M HNO3

De geokemiskt aktiva faser som extraheras med denna metod ar tillgangliga katjoner bundna till
ytorna av organiskt material och jarn-/aluminium(hydr)oxider, samt katjoner bundna till lermineralytor
(Gustafsson m.fl., 2003; Elert m.fl., 2008).

Material:

0,1 M HNOs, pro analysi

avjonat vatten: typ I*,1-vatten (el. konduktivitet runt 0,055 puS/cm) fran ELGA-utrustning Purelab ultra
40 ml centrifugeringstuber av polypropylen

20 ml scintillationsburkar av plast

plastsprutor av engangstyp

engangsfilter: Acrodisc® 0,2 um Supor® membran

pH-meter: PHM 93 Reference pH meter

skakmaskin: Heidolph Reax 2

centrifugeringsmaskin: Sorvall RC 3C Plus
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1,00 g frisk vikt av vardera prov av anrikningssand tillsattes till centrifugeringstuber tillsammans med
30 ml 0,10 M HNO; (pH 1,0) och jamviktades darefter genom skakning under 16 h. Proven
centrifugerades under 15 min vid 4000 rotationer per minut och filtrerades sedan vid 0,2 pm innan de
skickades till ALS Scandinavia for metallanalys. Analyspaket V2 anvandes, kompletterat med analys
av Ce, La, Nd, Proch V.

5.4 Laktester

5.4.1 Syratitrering

Material:

0,1 M HNO3, Titrosol®-tub

0,1 M NaOH, Titrosol®-tub

NaNOs-pulver, extra rent

avjonat vatten: typ I",I-vatten (el. konduktivitet runt 0,055 puS/cm) fran ELGA-utrustning Purelab ultra
40 ml centrifugeringstuber av polypropylen

20 ml scintillationsburkar av plast

plastsprutor av engangstyp

engangsfilter: Acrodisc® 0,2 um Supor® membran
pH-meter: PHM 93 Reference pH meter
skakmaskin: Heidolph Reax 2
centrifugeringsmaskin: Sorvall RC 3C Plus

Steg 1

1,00 g frisk vikt av vardera prov 1401A och 1402B gavs 11 olika tillsatsbehandlingar i 30 mi
centrifugtuber, enligt tabell 7. Den totala volymen var i samtliga fall 10 ml, det vill sdga en L/S-kvot
pa 10 I/kg frisk vikt anvandes.

Tabell 7. Tillsatser av HNO3;, NaOH och NaNOs till 1,00 g anrikningssand. Samtliga tillsatsbehandlingar
tillampades pé 1,00 g frisk vikt av proven 1401A och 1402B.

behandling  volym (ml) volym (ml)av  volym (ml)av  volym (ml) av volym (ml)

av tillsatt 10 tillsatt 10 mM tillsatt 100 tillsatt 100 tillsatt avjonat
mM NaNO, HNO, mM NaOH mM NaNO; vatten
1 10 0
2 8 2
3 6 4
4 4 6
5 2 8
6 0 10
7 0,2 1 8,8
8 0,4 1 8,6
9 0,6 1 8,4
10 0,8 1 8,2
11 1,0 1 8,0

Centrifugtuberna skakades i 48 h och centrifugerades sedan med 3000 rotationer/minut i 15 minuter.
Ldsningarnas pH-véarden mattes darefter och pH plottades som funktion av tillsatt volym syra/bas
(figur 16).
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Figur 16. pH som funktion av differensen mellan tillsatt syra och tillsatt bas (mM) efter 48 h
skakning.

Utifran de framtagna volym-pH-kurvorna forsoket interpolerades volymer av tillsatt syra och bas
(styckvis linjar interpolation) for att hitta korresponderande volymer till pH 3, 4, 5, 6 och 7 (tabell 8).

Tabell 8. Styckvis linjart interpolerade volymer av 10 mM HNO3 och 10 mM NaNO; for att vid
jamviktning (skakning) erhalla pH-varden ungefarligt jamnt utspridda i intervallet 3—-7. Volymerna
av syra och bas baserades pa en total volym av 10 ml hos Iésningarna.

behandling forvantat pH tillsatt volym (ml) av 10 tillsatt volym (ml) av 10
mM NaNO; mM HNO3
1 ~7 9,47 0,53
2 ~6 8,76 1,24
3 ~5 7,99 2,01
4 ~4 6,42 3,58
5 ~3 2,05 7,95

Steg 2

Antalet jordprov utokades for att omfatta prov 1401A, 1402A, 1402B och 1410A. 3,00 g jord uppvagd
i frisk vikt anvandes och den totala volymen hos I6sningarna 6kades darfor till 30 ml. Detta gjordes
genom att volymen av HNO3 (10 mM) trefaldigades och aterstoden av de 30 ml tillsattes som NaNO;
(10 mM). De respektive volymerna ses i tabell 9 nedan.

24



Tabell 9. Styckvis linjart interpolerade volymer av 10 mM HNO3; och 10 mM NaNO; for att vid
skakning erhalla pH-varden ungeférligt jamnt utspridda i intervallet 3—7. Volymerna baseras pa en

total volym av 30 ml hos I6sningarna, skakade med 3,00 g jord (frisk vikt).

behandling forvantat pH tillsatt volym (ml) av 10 tillsatt volym (ml) av 10
mM NaNO; mM HNO;
1 ~7 28,41 1,59
2 ~6 26,27 3,73
3 ~5 23,97 6,03
4 ~4 19,25 10,75
5 ~3 6,15 23,85

Varje behandling av proverna gjordes i duplikat. Proverna skakades i 5 dygn och centrifugerades
darefter med 3000 rotationer/minut i 20 minuter. Arbetsgangen fran och med centrifugeringen visas i
figur 17 nedan. pH-varden mattes pa ofiltrerade delprov av lakvattnen. Lakvattnens DOC-halter
bestamdes pa laboratorium vid Sveriges Lantbruksuniversitet (Ultuna) medan ALS Scandinavia
bestdmde provernas metallhalter (analyspaket V2 kompletterat med Ce, La, Nd, Pr och Y).

Centrifugering,

3000 rotationer

per minut under
20 minuter

—_—

Overforing av 16sning
med 3 ml automatpiper,
engangsspets skoljd
med 1 % HNO;samttva
ganger med avjonat
vatten innan anvindning

Scintillationsburk I Ungefar 5 ml for
pH-matning. Ej syradiskad burk, g
filtrerad l&sning.

Scintillationsburk IT: Aterstiende
Scintillationsburk III: Filtrerad
lsning som skdckades till metallanalys
(ICP-MS) hos ALS Scandinavia.

Scintillationsburk IV: Filtrerad
l6sning fér DOC-analys.

icke-filtrerad |6sning i syradiskad burk,

Uppdelning
av lasning ;

pH-mitning

.|.

Fﬂumngu!l
scintillationsburk med
0,2 pm supor®flter,
Sl{Dljt med 1 % HNO;
och direftertre ginger
med avjonat vatten
innan anvindmng

Metallanalys

ICP-MS

DOC-analvs

Figur 17. Schema Gver arbetsgang efter skakning av proverna. Méatning av pH och DOC gjordes pa Sveriges
Lantbruksuniversitet medan metallanalys utférdes av ALS Scandinavia.
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5.4.2 pH-statisk laktest (SIS-CEN/TS 14997)

pH-statiskt laktest ("pH-stat”) utfordes pa fem prov (1401A, 1401B, 1402A, 1402B, 1410A) av SGls
laboratorium i Linkoping. Delprov fran de fem provmangderna lakades vid pH 4, 6 och 8 vid L/S-
kvot 10 I/kg TS. Laktiden uppgick till 48 h. SGIs laboratorium anmérkte i analysprotokoll att jamvikt
inte uppnaddes for nagot av proven. pH-statiska laktest anses visa utlakning pa lang sikt i fall dar pH
ar en avgorande variabel, vilket &r att forvanta for anrikningssanden i detta fall. Liksom for
tillganglighetstestet och enstegslakningen anvéndes material med kornstorlek <2 mm. Metoden
foreskriver annars att material < 1 mm anvénds for testet.

5.4.3 Enstegslakning (SIS-CEN ISO/TS 21268-2:2010)

Enstegslakning utfordes pa sju prov (1401A, 1401B, 1402A, 1402B, 1403A, 1404A, 1410A) av SGls
laboratorium. Metoden bestar kortfattat i att provmaterialet skakas med 1 mM CaCl, vid L/S-kvot 10
I’kg TS under 24 h. De erhallna utlakade halterna antas motsvara utlakning pa kort sikt. Avsteg fran
metodstandarden gjordes med avseende pa kornstorlek da lakningarna utférdes pa material med
kornstorlek < 2 mm istallet for <4 mm som foreskrivs.

5.4.4 Ocxiderat tillginglighetstest (NT ENVIR 006)

Oxiderat tillganglighetstest ("TT,,") enligt metod NT ENVIR 006 utfordes av SGls laboratorium pa
fem prov i duplikat: 1401A, 1401B, 1402A, 1402B och 1410A. Oxidationsmedel i form av 30-
procentig vateperoxid, H,O,, tillsattes kontinuerligt under testets gang. Genom tillsats av HNO3 hélls
forst pH-vérdet vid 7 under 3 h for att sedan sankas till pH 4 och bibehallas dér under ytterligare 18 h.
Lakningen skedde vid L/S-kvot 100 I/kg TS med hjalp av magnetomrérare i bégare. Testet anses
motsvara potentiell utlakning da faktorer som alkalinitet, tid, kornstorlek etc ej &r begransande. Dock
utfordes lakningen med storre kornstorlek &n foreskrivet. Material < 2 mm anvéndes istallet for <
0,125 mm som metoden uppger. Den héga L/S-kvoten som testet anvander, 100 I/kg TS, ar till for att
utlakningen i minsta man ska begransas av de studerade amnenas l6slighetsprodukter.
Utlakningsscenariot da pH sjunker under 4, vilket kan vara fallet da sulfidvittring sker, tacks ej av
metoden.

5.5 Geokemisk modellering

5.5.1 Modellering av syratitreringsforsok

Visual MINTEQ ver. 3.0 (www2.lwr.kth.se/English/OurSoftware/vminteqg/) anvandes for att
modellera 16slighet vid syratitreringsforsoken (se avsnitt 6.5). Forutom REEs 16slighet modellerades
aven koppar som en referens da amnets geokemi ar val kand, vilket inte kan sagas gélla for REE pa
samma séatt. Syftet med koppars inkludering var saledes att utvardera hur vél Visual MINTEQ ver. 3.0
klarade av att beskriva anrikningssanden. Materialet har inte karakteriserats ndrmare avseende dess
geokemi och maste darmed séagas vara ett relativt okant geokemiskt system.

Det geokemiska systemet i programmet definierades enligt nedan.

REEs komplexbildning med organiskt material (OM) beskrevs enligt ytkomplexmodellen Stockholm
Humic Model (SHM) (Gustafsson, 2001) med konstanter bestdmda utifran linjara samband for fri
energi (LFER). Se Astrom m.fl. (2012) for detaljer. Halt organiskt material lades in i programmet
utifran analyserad halt av organiskt kol i anrikningssanden. Den aktiva fraktionen av fast organiskt
material (aktivt SOM) antogs vara 50 % av uppmatt organisk halt och besta till lika delar av humus-
och fulvosyror. Kvoten mellan aktivt 16st organiskt material (aktivt DOM) och 16st organiskt kol
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(DOC) sattes till 2. Fulvosyror antogs utgdra 100 % av aktivt DOM. DOC lades in som de analyserade
DOC-halterna i syratitreringens jamviktsldsning.

Som metallsorbent definierades ocksa, férutom organiskt material, ferrinydrit vilken ar en amorf
ytreaktiv jarnoxid. Detta gjordes genom att anvénda en ytkomplexmodell av Dzombak och Morel
(1990) beskrivande HFO (Hydrous Ferric Oxides). Ytkomplexkonstanter for aktuella REE harrorde
fran omskalning av Lu-data fran Dardenne m.fl. (2001), utifran LFER-samband av Dzombak och
Morel (1990). Halterna av ferrihydrit ansattes som extraherbart jarn fran extraktion med oxalatlsning
0,2 M. Det bedémdes som rimligt att anta att lerinnehallet i anrikningssanden i princip var obefintligt
och darmed kunde férsummas avseende fastlaggning. Inga lermineralytor definierades darfér som
sorbenter. Halter av REE och Cu togs fran extraktion med 0,1 M HNOs. Halt Al ansattes som halt fran
extraktion med 0,1 M HNOs. | samtliga fall raknades extraktionshalter om i syfte att motsvara de i
syratitreringens suspensionslosning. Aluminiums l6slighet reglerades av att Al(OH); definierades som
en “possible solid phase” i programmet vilket tillat Al att falla ut fran 16sning da dess
loslighetsprodukt 6verskreds. Den l6slighetsreglerande fasta fasen Al(OH); lades in som ”Al(OH);
(soil)”. J&rns 16slighet tillats regleras av en infinit fast fas ferrihydrit. Fasen definierades som
”Ferrihydrite (aged)” i programmet. Halterna av baskatjonerna Ca, K och Mg lades in som 16sta
totalhalter ("total dissolved” i programmet), erhéllna fran analys av syratitreringens jamviktslosning.
Na och NO; lades in som de tillsatta halterna vid syratitreringsforsoket. Aven dessa halter betraktades
som l6sta totalhalter. Modellering av inorganiska REE-komplex baserades pa Visual MINTEQ egna
databas, vilken mestadels anvander NIST-sammanstéllningen (Martell m.fl., 2004).

| borjan av programmets itereringar gissades samtliga komponenters aktiviteter utifran angivna halter i
indata ("activity guess™). Temperaturen 25 °C angavs for modellkorning da syratitreringen utfordes vid
rumstemperatur.

5.5.2 Modellerad speciering i mark-, grund- och ytvatten

For att fa en dverblick 6ver vilka REE-species som &r viktiga i den losta fasen modellerades speciering
for tvd markvattenprov vid det tredje provtagningstillfallet (1401B och 1403A), tva grundvattenprov
vid det andra provtagningstillfallet (GV4 och 1403) och tva ytvattenprov (1432 provtaget i sjon och
1434 taget i ena vattensamlingen). Férutom l6sta totalhalter av REE lades uppmétt pH samt uppmétta
halter av DOC, PO,, Cl, NO; och SO, in som indata. | de fall dd@ DOC- eller PO4-halt lag under
detektionsgrans ansattes indatahalt som halva detektionsgransen. | dessa fall far erhalina
specieringsresultat betraktas som illustrativa och ej som faktisk speciering. DOC antogs besta till 100
% av fulvosyror. Systemens koldioxidtryck sattes lika med atmosfarens tryck (380 ppm). Kérningarna
gjordes vid 10 °C.

5.6 Uppskattning av metalltransport till sjon Lien

Det &r av intresse att uppskatta vilka mangder av metaller som transporteras till sjon Lien fran
Kallfallsfaltet for att pa sa satt bilda sig en uppfattning om omradets metallbelastning pa sjon.
Metalltransporten skattades som summan av backvatten- och grundvattentransport. Da
uppskattningarna var behéaftade med osékerheter betraktades ett maxscenario (“worst case scenario”)
och ett minscenario (“best case scenario”), samt ett sa kallat medelscenario daremellan.

5.6.1 Anvanda back- och grundvattenprov i transportberakningar
Skattningen av backvattentransport utnyttjade de metallhalter som uppmatts i backvattenprov vid ett
provtagningstillfalle under varen (20-21/5). Dessa prov svarar mot punkterna 1431 och 1430 i
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figur 18. Ett backvattenprov togs ocksa med passiv provtagare (punkt 1437) men anvandes inte for
berdkning av metalltransport. Anledningen ar att passiva provtagare utnyttjar jonbytesteknik. Denna
teknik diskriminerar I6sta organiska metallkomplex vilka férvantas vara betydande i backvattnet. Tva
omgangar grundvattenprov (tagna 20-21/5 och 26-28/8) fran elva grundvattenror fanns tillgangliga
for uppskattning av transporten via grundvatten till sjon. Se figur 18 nedan for grundvattenrérens
placering.
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Figur 18. Lokalisering av grundvattenrdr och ytvattenprover anvanda for att uppskatta metalltransport
till sjon Lien (exklusive passiv provtagare 1437). ©Statens geotekniska institut.

5.6.2 Uppskattning av grundvattentransport
Metalltransporten med grundvattnet skattades som ett sa kallat pluggflode enligt

Qm,gv =Cmgv " (P - E) : Asandmagasin T (ekv. 1)

dar Q,, &r masstransporten av metallen m (kg/ar), c,, o, halten av metallen m i grundvattnet (kg/m°), P
den &rliga nederbdrden for omradet (m*/(m?-&r)), E den &rliga avdunstningen for omréadet (m%/(m?-r))
och Asandmagasin anrikningssandens sammanlagda utbredning (m?). Vidare inkluderades en faktor o > 1 i
ekv. 1 for att beakta att uppstroms grundvatten ocksa flodar genom massorna av anrikningssand.
Tabell L1 i bilaga L visar hur storheterna i ekv. 1 varierades for respektive scenario.

5.6.3 Uppskattning av backvattentransport

Backarnas respektive tillrinningsomraden avgransades for hand utifran Terrangkartans héjdkurvor och
maéttes upp med hjalp av planimeter. Modellerad data avseende specifik avrinning erholls fran SMHI:s
hydrologiska modell S-HYPE (Hydrological Predictions for the Environment — Sweden,
www.smhi.se/forskning/forskningsomraden/hydrologi/s-hype-1.560). Béckarnas metalltransport
beréknades sedan som
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Qm,béck = Cm,back 'Atillrinningsomréde,béck q (ekv. 2)

dar Q,, ar den arliga metalltransporten i respektive back (kg/ar), cnpack halten av metallen m i
backvattnet (Kg/1), Aviiirinningsomrade back &r arean av respektive backs avrinningsomrade (kmz) och g
specifik avrinning (I/(s-km?)). Tabell L1 i bilaga L visar hur storheterna i ekv. 2 varierades for de olika
scenarierna.

5.6.4 Metallbelastning fran Kallfallsfaltet relativt total metallbelastning pa sjon Lien
For att uppskatta hur stor andel som Kallfallsféaltets metallbelastning utgér av den totala
metallbelastningen pa sjon Lien gjordes féljande tva antaganden.

1) Metallhalterna i sjon ar konstanta, vilket &r ett antagande som bedéms som rimligt.

2) 50 % av metallerna sedimenterar, det vill séga att en dubblering av metallhalten i sjon
multiplicerat med sjons utfléde motsvarar den totala metalltransporten till sjon. Detta antagande
baserade sig pa att sjdar ofta fungerar som sedimentationsbassanger. Ingen vetenskaplig referens
som kvantitativt beskriver metallsedimentation i sjoar patraffades dock, varfor den antagna siffran
ar relativt godtycklig.

Dessa antaganden kan sammanfattas som

Qm,in 0,5 = Qm,ut (ekV- 3)

dar Qp, in (kg/ar) &r sjon Liens totala belastning av metallen m och Qy, .« (kg/ar) &r utflodet av samma
metall m fran sjon. Kallfallsfaltets andel (%) av sjon totala metallbelastning gallande metallen m
beskrivs saledes som

andel,, = W 100% = % 100%  (ekv. 4)

Medelvérdet (n = 2) av uppmatta metallhalter i provpunkt 1432 (figur 18, konventionellt ytvattenprov)
anvandes for uppskattning av sjohalter. Modellerad data fér sjons utflode (~ 0,5 m*/s) erhélls frén S-
HYPE och samma utfléde (0,54 m*/s) erhélls &ven utifran data av Persson (2002). Genom kénnedom
om halten av metallen m i sjons ytvatten och om storleken pa sjons utflode erholls Qy, . Utifran detta
kunde sedan den sokta andelen andel,, i det vanstra ledet av ekv. 4 beréknas.

6. Resultat

6.1 Metall- och kolhalter i anrikningssanden

Uppmatta halter av bade organiskt kol och karbonatkol var Iaga, ca 0,05 % respektive 0,007 % (tabell
10). Noterbart ar ocksa att glodforlusten visade ett avsevart hogre varde an organisk halt erhallen
utifran den organiska kolhalten; ca 2,3 %.
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Tabell 10. Uppmatta halter organiskt kol och karbonatkol samt glédforlust i prov 1401A,
1402A, 1402B och 1410A.

orov halt organiskt kol glodforlust halt karbonatkol
(viktprocent) (viktprocent) (viktprocent)
1401A 0,047 2,1 0,00677
1402A 0,053 2,1 0,00696
1402B 0,055 2,5 0,00567
1410A 0,173 2,4 0,00556

For REE varierade den geokemiskt aktiva fraktionen i de fyra extraherade proven mellan ungefar 3 till
13 % av provens totalhalt. Dessa fraktioner var med andra ord betydligt lagre an koppars vilken lag pa
mellan 4 till 40 % (se bilaga G). Medianandelarna var for REE ~8 % medan for koppar drygt det
dubbla, 17 % (tabell 11). Utifran jamforelse mellan totalhaltsmedianer (tabell 11) avseende samtliga
16 tagna jordprov och de fyra extraherade proven kan de geokemiskt aktiva fraktionerna ses som val
representativa for omradet.

Tabell 11. Medianer (mg/kg TS) for totalhalter och for geokemiskt aktiva fraktioner av REE, Cu och Fe. De geokemiskt
aktiva fraktionerna bestdmdes genom extraktion med 0,1 M HNO;, undantaget fraktionen Fe som bestamdes genom
extraktion med 0,2 M oxalatlésning. Kolumnen till héger visar d&ven &mnenas medianhalter baserat pa samtliga 16 jordprov
som togs inom ramen for Kallfallsfaltets huvudstudie.

median for median for medianandel geo- median for totalhalt
totalhalt i geokemiskt aktiv  kemiskt aktiv fraktion Over samtliga
prov enhet extraherade prov fraktion (% av totalhalt) jordprov
(n=4) (n=4) (n=4) (n=16)
Ce mg/kg TS 1006 77 8,2 918
La mg/kg TS 667 53 8,1 610
Nd mg/kg TS 388 30 8,2 357
Pr mg/kg TS 112 8 7,4 102
Y mg/kg TS 243 13 53 245
Cu mg/kg TS 313 34 17 202
Fe o/kg TS 109 9,8 9

6.2 Halter i mark- och grundvatten

Det ar tydligt att REEs l6slighet i markvattnet (tabell 12) foljer &mnenas relativa forekomst i
anrikningssanden. Till exempel dr kvoten mellan ceriums och lantans totalhaltsmedianer 1,505 medan
kvoten mellan &mnenas markvattenmedianer var 1,509; ett monster som upprepar sig fér de andra
amnena. God Gverensstammelse sags ocksa da en analog jamforelse gjordes baserat pa medianer av
amnenas geokemiskt aktiva fraktioner. Sulfathalter inkluderades i resultatredovisningen som en mojlig
indikator pa sulfidvittring och DOC pa grund av dess l6slighetshéjande funktion for metaller. For
komplett redovisning av samtliga provpunkters mark- och grundvattenhalter (REE, Cu, SO,, DOC,
pH), se bilaga H. Det ska papekas att provurvalet for markvattenproven blev “ofrivilligt” styrt mot de
relativt strandnara provpunkterna 1403 och 1404 da de andra punkterna ofta inte gav nagra
provvolymer att analysera.

30



Tabell 12. Sammanfattande statistik for samtliga markvattenprov avseende pH, REE, Cu, DOC
och SO,. pH méttes ej vid de tva forsta provtagningstillfallena. | sex stycken analyserade prov
l4g DOC-halten under detektionsgrans 0,50 mg/l. SO, kunde analyseras fér samtliga prov utom
ett vilket saknade tillracklig provvolym och darfor endast kunde analyseras med avseende pa
metallinnehall.

element enhet median exklusiv 10- exklusiv 90- N
percentil percentil
pH 4,1 3,7 (min) 6,5 (max) 5
Ce pg/l 361 2,2 737 23
La po/l 222 2,0 460 23
Nd pg/l 125 1,3 332 23
Pr pg/l 37 0,3 80 23
Y pg/l 81 2,4 231 23
Cu pg/l 1760 23 5560 23
DOC mg/l 1,3 0,70 30 16
SO, mg/l 84 67 151 22

| syfte att undersoka faktorer som paverkade REEs loslighet i markvattnet berdknades
korrelationskoefficienter py, for parameterparen [REE]/[SO.], [REE]/[Fe] och [REE]/[AI] dver
datasetet av samtliga tre markvattenprovtagningar. Korrelationskoefficienterna for de tva forstnamnda
parameterparen var laga (0,04-0,25) och visade forhallandevis stor spridning mellan de olika REE,
andock var sambanden signifikanta (p < 0,001) i de allra flesta fall. Korrelation mellan halterna av Ce,
La, Nd och Pr gentemot Al-halterna var 0,51-0,71 (tabell 13) och samtliga dessa samband visade
signifikans (p < 0,001). Se figur 19 nedan for halter av REE avsatta mot halt Al i markvattenproven.

m Ce ¢ la A Nd e Pr

ug/l av resp.
Tabell 13. Korrelation och p-véarde for REE
parameterparen [Ce]/[Al], [La]/[Al], 500
[Nd]J/[Al] och [Pr]/[Al] avseende 450
markvattenproven. n = 22. 400
parameterpar korrelations- 350
koefficient p 300
250
[Cel/[A] 0,70 200
150
La]/[Al 0,71
[Lal/[Al] 100
[Nd]/[AI] 0,51 50
O T T T T T
[PriTAT 0.58 0 2000 4000 6000 8000 10000

g Al/l

Figur 19. Markvattenhalter (ug/l) av Ce, La, Nd och Pr avsatta mot
markvattenhalt av Al (ug/l). Trendlinjerna géller, i ordning uppifran och
ner, relationen for halt av Ce, La, Nd och Pr gentemot halt Al.

Hogst grundvattenhalter av REE visade GV4, foljt av grundvattenrdr 1402 och 1401 (figur 20 samt
bilaga H). | GV4 noterades dven hoga halter svavel vilket tyder pa sulfidvittring med sankt pH och
Okad metalldslighet som foljd. Notervart &r att, &ven om grundvattnet visade avsevart hogre 90-
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percentilhalter &n markvattnet (tabell 14), sa visade markvattnet klart hogre medianhalter jamfért med
grundvattnet. De laga halterna, 10-percentil-halterna, var daremot klart jamforbara mellan de tva

medierna.

Rapporterad halt Cerium (ugfl) X Bokardalen »
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Figur 20. Medelhalt Ce (ug/l) i grundvattenprov (n = 2). ©Lantmateriet, geodata-
samverkan 2013.

Tabell 14. Sammanfattande statistik avseende pH, REE, Cu, DOC och SO, fér de tvd omgangarna
grundvattenprov (20-21/5 och 26-28/8). Grundvattenrdret GV ¢ utgjorde referens.

pH/ enhet median exklusiy 10- exklusiy 90- medelhalt
element percentil percentil GV, t(n=2)
pH 5,6 41 6,7 23 6,5
Ce po/l 78 1,5 6462 23 59

La po/l 50 1,4 4086 23 2,6
Nd po/l 28 0,78 2657 23 1,3

Pr pg/l 79 0,20 691 23 0,34

Y po/l 15 0,64 1234 23 1,2
Cu po/l 82 0,28 5588 23 0,40
DOC mg/I 0,82 0,56 5,6 9 2,2

S mg/I 17 29 288 23 29

I likhet med markvattenproven berdknades korrelationskoefficienter mellan olika parameterpar i
grundvattnet for undersoka l6slighetssamband (tabell 15). Tva extremprov noterades bland
grundvattenproven, bagge fran ror GV4, som kraftigt paverkade berdknad korrelation mellan olika
parameterpar. Tabell 15 nedan visar korrelationer med och utan dessa tva extremprov. Samma
samband askadliggors grafiskt i figur 21 nedan. De tva extremproven fran GV4 ar uteslutna ur den
Oversta hogra grafen som avser sulfats (svavels) samband med REE.
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Tabell 15. Korrelationskoefficienter for signifikanta samband (p-varden < 0,05 berdknade
med ensidigt T-test, heteroskedastiskt) mellan utvalda grundvattenparametrar.

parameter samtliga grundvattenprov med de tva
grundvattenprov extrempunkterna exkluderade
(n=22) (n=19)

korrelationskoefficient p,
signifikant samband (p < 0,05) med:

pH (vs REE) -0,56; samtliga REE -0,35-(-0,37); samtliga REE
pH (vs S) -0,53,S -0,39, S
S 0,97; Ce, La 0,68-0,71; samtliga REE utom Y
ug/l av ng/l av
resp. REE resp. REE
10000
4; 1000 -
1000
100 -
100
10 - g
10 1
1 1 g
pH ° mg S/|
0.1 T T T 1 0.1 T : T 1
4 5 6 7 8 1 10 100 1000
HCe ¢La ANd oPr oY HCe #La ANd oPr oY
pH
8 -
4 .
7 - *
6| ¢ ¢ *»
*
: X 0’ :
o *
4 - o’ .
*
3 T T 1
1 10 100 1000
S (mg/1)

Figur 21. Grundvattenhalter (ug/l) av respektive REE plottat mot pH (6verst till vanster) och svavelhalt (mg/l) i grundvattnet
(6verst till hoger). Trendlinjerna i de Gversta graferna svarar, i ordning uppifran och ner, mot Ce, La, Nd, Y och Pr.
Observera att de tva extremproven frdn GV4 ar uteslutna ur grafen till dverst till hoger. Den nedre grafen visar grundvattnets
pH avsatt mot halt S (mg/l).

Mark- och grundvattenhalter versteg klart RIVM:s generella riktvarden avseende ytvatten (figur 22),
vilket inte ska ses som nagot anmarkningsvart. De flesta sjovattenhalter av REE som uppmattes i
huvudstudien ligger med god marginal under RIVM:s generella riktvarden for ytvatten. Undantaget ar
Nd som uppmattes ha en medelhalt i sjovattenproven (n = 2) pa 1,6 pg/l vilket &r i niva med RIVM:s

33



riktvarde (1,8 ug/l). Medianen for koppars sjovattenhalt ligger ndgot 6ver det ytvattengransvarde som
listas i Naturvardsverkets rapport 5799 (2008).

g/l /| g/l
Ce ue La Nd
400 - 250 - 140 -
350 - —R.IVIV.I.:S 120
riktvarde 200 4
300 - for ytvatten
100
250 - 150 4 50
200 -
60
150 i 100 T
40
100 -
50 -
50 - 20
O = T T 1 0 i T T O
median median median median median median median median median
mv gv ytv. mv gv ytv. mv gv ytv.
pg/l g/l pg/l c
40 - Pr 90 - Y 2000 - u
35 | 80 - 1800 -
20 70 - 1600 -
1400 -
25 60 -
1200 4 —4 g/,
50 -
20 1000 - NV-
40 - rapport
15 - 800 5799
30 1 600 -
10 -
20 1 400 -
5 1 10 - >0
3 200 - ug/!
0 - 0 - 0 -
median median median median median median median median median
mv gv ytv. mv gv ytv. mv gv ytv.

Figur 22. Medianhalter av de fem aktuella REE i markvatten (mv), grundvatten (gv) och sjévatten (ytv., n =2) i jamforelse
med RIVM:s framtagna riktvarden avseende ytvatten (rod linje). Medianer for Cu-halterna i de tre medierna &r ocksa
inkluderade och jamfors med det ytvattengransvarde som listades i Naturvardsverkets rapport 5799 (2008).

6.3 Laktester

Gallande utforda laktester uppvisade samtliga prov utom ett liknande 16slighetssamband nar losta
halter plottades mot pH, se figur 23-28 for prov 1402A och B. Undantaget var prov 1410A (se grafer i
bilaga I tillsammans med prov 1401A och B) vars loslighetssamband for syratitreringen skiljde sig
fran de andra proven genom ett nagot mer flackt och krokt utseende pa kurvan. Kurvan var dven
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forskjuten mot lagre pH-vérden jamfort med de andra provens kurvor. For samtliga fyra prov var det
tydligt att pH paverkade REEs loslighet, med hogre I6slighet som foljd av lagre pH.

Gallande pH-statiskt laktest anmarkte SGls laboratorium att jamvikt inte uppnaddes da pH inte hade
stabiliserats pa ett konstant varde efter jamviktstiden.

ug/l Ce - prov 1402A pg/l Ce - prov 1402B
10000 - 10000 -
.. )
1000 | % 1000 | ®-
100 - % 100 - ZPS
e, { ] .,
o
‘ o
10 - 10 - A4
o
..o
1 - 1 - °,
° -
pH . pH
0-1 T T T T T 1 0.1 T T T ‘ T T
3 4 5 6 7 8 9 3 4 5 6 7 8
® pH-stat M enstegslakning ® pH-stat W enstegslakning
TTox @ syratitrering TTox @ syratitrering

Figur 23. Utlakade halter av Ce vid pH-statiskt laktest (pH-stat), enstegslakning, oxiderat tillganglighetstest (TT,,) och
syratitrering av prov 1402A och B.

pg/l La - prov 1402A g/l La - prov 1402B
1000 14 o 1000 1 @
. .-
100 4 . 100 - -
. " $
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. “»
1 1
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® "
e pH pH
0.1 T T T T T 1 0'1 T T T ’ T T
3 4 5 6 7 8 9 3 4 5 6 7 8
® pH-stat M enstegslakning ® pH-stat m enstegslakning
TTox # syratitrering TTox @ syratitrering

Figur 24. Utlakade halter av La vid pH-statiskt laktest (pH-stat), enstegslakning, oxiderat tillganglighetstest (TT,,) och
syratitrering av prov 1402A och B.
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ug/l Nd - prov 1402A
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ng/l Nd - prov 1402B
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Figur 25. Utlakade halter av Nd vid pH-statiskt laktest (pH-stat), enstegslakning, oxiderat tillganglighetstest (TT,y) och

syratitrering av prov 1402A och B.

pg/l Pr - prov 1402A
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Figur 26. Utlakade halter av Pr vid pH-statiskt laktest (pH-stat), enstegslakning, oxiderat tillganglighetstest (TT,y) och
syratitrering av prov 1402A och B. En lakhalt Iag under detektionsgréns vid syratitrering av prov 1402B och &r darfor

inte inkluderad pa den logaritmiska skalan.
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pg/l Y - prov 1402A ug/l Y - prov 1402B
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Figur 27. Utlakade halter av Y vid pH-statiskt laktest (pH-stat), enstegslakning, oxiderat tillganglighetstest (TT,,) och
syratitrering av prov 1402A och B.
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Figur 28. Utlakade halter av Cu vid pH-statiskt laktest (pH-stat), enstegslakning, oxiderat tillganglighetstest (TT,,) och
syratitrering av prov 1402A och B.

Aven da laktestloslighet for de olika REE jamfordes sinsemellan avseende ett och samma prov ségs
stora likheter, da kurvorna endast skiljde sig genom forskjutning i vertikalled (se halter vid
syratitrering i figur 29). Denna forskjutning harror fran amnenas naturliga forekomst relativt varandra
och alltsa inte fran skillnad i kemiska egenskaper (se exempelvis Weltje, 2003). Till exempel visade
det vanligaste amnet Ce genomgaende hogst halter av de fem aktuella REE avseende samtliga
laktester och det minst vanliga &mnet Pr lagst. Denna likhet i 16slighet framstod &nnu tydligare i och
med att forskjutningen i vertikalled forsvann for lantaniderna nér utlakade halter normaliserades mot

37



respektive &mnes geokemiskt aktiva fraktion (figur 30). Vidare sags da ocksa att den relativa
I6sligheten for Y avvek nagot, dock inte mycket, jamfort med de fyra lantaniderna.

ng/l prov 1402A ug/l prov 1402B
10000 - 1000 1 &
% x
M A
1000 | ™ DS 100 1 %
-SRI ¢
A X @ 10 | N §
100 - A X3 ¥
A % A
A ¢ . -
10 - s A
0.1 - %
A [ ]
pH pH
1 T T T 1 0.01 T T T 1
3 4 5 6 7 3 4 5 6 7
XCe #la ®mNd APr XY XCe ola ®mWNd APr XY

Figur 29. Samtliga fem aktuella REEs l&slighet vid syratitrering av prov 1402A och B.
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Figur 30. Utlakad andel av respektive REE relativt elementens
geokemiskt aktiva fraktioner vid syratitrering av prov 1402A.

Gallande det oxiderade tillganglighetstestet observerades skillnader i 16slighet mellan REE och Cu, se
jamforelse i tabell 16 mellan Ce och Cu avseende utlakade andelar i forhallande till totalhalt. For
jamforelse mellan Cu och samtliga REE, se tabell 11 under bilaga I. Skillnaden i 16slighet kvarstod
aven da de utlakade mangderna normaliserades mot respektive provs geokemiskt aktiva fraktion (gj
redovisat) istallet for mot totalhalt. Cu &r som tidigare ndmnts ett av de element som férekommer
sulfidbundet i anrikningssanden medan REE ej har egenskapen att bilda svarlosliga sulfider under
reducerande forhallanden.
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Tabell 16. Andel utlakad méangd av totalhalt (%.) avseende REE och Cu vid oxiderat
tillganglighetstest.

prov 1401A 1401B 1402A 1402B 1410A median
Ce 1,18 1,05 2,84 0,41 0,75 1,05
Cu 67,1 70,4 70,2 98,7 62,2 70,2

Noterbart géllande metallslighet vid det oxiderade tillganglighetstestet var ocksa att DOC-halterna
typiskt lag under detektionsgrans (< 0,50 mg/l).

6.4 REEs loslighet - jamforelse mellan halter i laktester, mark- och
grundvatten
Det enda markvattenprov som fanns att tillga for en pH-beroende jamforelse med syratitreringen
visade, avseende REE- och Cu-halter, dverensstimmelse med lakforsokets 1oslighetssamband (figur
31-32 pa foljande sidor). Gallande korresponderande grundvattenhalter lag dessa daremot 1-2
tiopotenser hogre &n ndmnda l6slighetssamband. Det ska dock noteras att alla grundvattenhalter som
var tillgangliga for denna typ av jamforelse uppmattes i de tva grundvattenrér som visade nast hogst
samt tredje hogst halter; 1401 och 1402. Detta gor att jamforelsen med syratitreringshalterna troligen

inte dr representativ for undersokningsomradets grundvattenhalter som helhet. For grafer avseende
prov 1402A, se bilaga I.
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Figur 31. Halter av Ce, La och Nd (ug/l) som funktion av pH for provpunkt 1401A och 1402B. Géllande de vénstra graferna,
observera att det tredje markvattenprovet togs for provpunkt 1401B medan syratitreringen utfordes pa prov 1401A.
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ug/l provpunkt 1401A pg/l provpunkt 1402B

1000 - Pr 1000 - Pr
X
100 4 ¢ X 100 | *-..
10 - ’ 10 - T
*’ s,
1 ’.. 1 - .
* pH pH ¢
0.1 T T 0.1 T T 1
3 5 7 3 4 5 6
ug/l Y ug/l Y
1000 - 1000 -
4 X .-, X
100 - |
-y 100
..o
10 ) ‘ ., 1 %o .
. 10 ‘-
.‘.. -- .
% ‘..‘
1 - R 3 1
oH .. pH
0.1 T T T T 1 0-1 T T T F‘
3 4 5 6 7 8 3 4 5 6 7
pg/l Cu ng/l Cu
10000 - - X 10000 -
¢ X
R4 1000 | ...
J ‘&
1000 S .
e 100 - e,
. . "-..-.
100 - ¥-....
. 10 - ¢
pH pH
10 T T 1 1 T T T 1
3 5 7 9 3 4 5 6 7

@ syratitrering # syratitrering

tredje markvattenprovet, 1401B
X forsta gv-provet, gv-ror 1401 X forsta gv-provet, gv-ror 1402

andra gv-provet, gv-ror 1401 andra gv-provet, gv-ror 1402

Figur 32. Halter av Pr, Y och Cu (ug/l) som funktion av pH fér provpunkt 1401A och 1402B. Géllande de vénstra graferna,
observera att det tredje markvattenprovet togs for provpunkt 1401B medan syratitreringen utfordes pa prov 1401A. En halt av
Pr 14g under detektionsgrans vid syratitrering av prov 1402B och ar darfor inte inkluderad pa grund av den logaritmiska
skalan.

41



| de flesta fall observerades en forhallandevis god Gverensstammelse mellan uppmatta
markvattenhalter och halter erhallna vid enstegslakning av korresponderande jordprov (figur 33, 6vre
grafen). God 6verensstaimmelse sags 6verlag mellan markvattenhalter och halter erhallna fran
syratitreringen, avseende de korresponderande jordprov som behandlandes med l&gst syratillsats (figur
33, nedre grafen). Korrelationskoefficienten r var forvisso aningen hogre for enstegslakningen jamfort
med syratitreringen; 0,737 respektive 0,656. Syratitreringshalterna uppvisade emellertid ett mindre
medianfel i absoluta termer, har definierat enligt ekv. 5 nedan, jamfort med enstegslakningen. Dessa
erholls som 12,0 respektive 52,2 pg/l.

absolut medianfel = median ( | markv. halt — laktesthalt | ) (ekv. 5)

enstegslakning, ug/|

n=84
1000 - korrelationr = 0,737
absolut medianfel = 52,2 ug/I
100
10
1
0.1
markvattenhalt, pg/|
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ug/| n =30
korrelation r = 0,656
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* o
100
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Figur 33. Jamforelse mellan markvattenhalter och halter erhalina vid enstegslakning (6vre graf) respektive
syratitrering (nedre graf). En halt vid syratitreringen lag under detektionsgrans varfor denna punkt ar exkluderad pa
den logaritmiska skalan. De inlagda linjerna har lutning 1 och svarar alltsd mot det ideala fallet.
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6.5 Modellerad léslighet och speciering av REE

Dalig modellanpassning erholls for REE nar léslighet vid syratitreringsforsoket modellerades, vilket
nedan illustreras i form av grafer avseende Ce och La (prov 1402B och 1410A i figur 34). Daremot
beskrevs l6slighet for Cu val. Grafer for resterande element och punkter ar likvérdiga avseende
modellanpassning och redovisas i bilaga K.
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Figur 34. Loslighet samt modellerad 16slighet av Ce, La och Cu vid syratitrering av prov 1402B och 1410A.




Vid bedémning av metallers toxiska effekter spelar inte enbart 16slighet i sig en viktig roll utan dven
specieringen av de l6sta metallerna, se avsnitt 4.2.1 ovan. Modellerad speciering med Visual MINTEQ
ver. 3.0 visade att pH och halt DOC har stor betydelse for hur REEs speciesfordelning i 16sning ser ut.
Resultaten redovisas nedan i figur 35 i form av ceriums speciering i utvalda prov. Uppvisade monster
ar lika for de dvriga fyra REE som studerades i denna rapport. | de provpunkter med hégre pH
dominerade enligt modellering ldsta organiska komplex. For punkter med lagre pH var de lésta
sulfatkomplexen, huvudsakligen (REE)SO,*, mest betydelsefulla fore de fria jonerna som utgjorde
nast vanligaste forekomstform. I de specierade markvatten- och grundvattenproven lag dock halterna
av DOC och/eller PO, under detektionsgrans. Specieringen for dessa far darmed betraktas som
illustrativ och inte faktisk, till skillnad fran ytvattenproven vars modellerade speciering vantas visa den
faktiska bilden. Se tabell 17 for kortfattad beskrivning av de olika modellerade provpunkterna.

Tabell 17. Beskrivning av de olika provpunkterna for
vilka REE-speciering modellerades. | de punkter dér
halter av DOC och/eller PO, 1&g under detektionsgrans
ansattes 50 % av detektionshalten som indata.

typ av prov, pH DOC PO, SO, 100% - mm
provpunkt, (mg/l)  (ug/l) (ma/l)
provdatum

markvattenprov 653 <050 <10 189 80% -
1401B, 8/8-14/8

markvattenprov 3,70 <050 <10 112 60%
4 -

1403A, 8/8-14/8
markvattenprov 4,03 0,75 <10 758
1404A, 8/8-14/8 40% -
grundvattenprov 7,1 0,82 <1 17,89
1405, 26-28/8

20% -
grundvattenprov 5,65 0,66 <1 15,3

1403, 26-28/8

0% T T T T T T T T 1
grundvattenprov 364 <050 <20 1370 2 Y * % ™ N *
GV4, 26-28/8 RIS IR SO IR

NTNN Y K\ K\

KRR Q S 3 N O

o o

© © © & R & & °
ytvattenprov 6,9 599 356 641 AN N > <& O
1432 taget i sjon, ¢ & & o & &
26-28/8 > &S

S
L
ytvattenprov 6,80 583 361 321 fria joner
1435 i
vattensamling, M |6sta sulfatkomplex, huvudsakligen (REE)SO4+
26-28/8
|6sta organiska komplex

ytvattenprov 4,84 0,66 6,56 178
1434 i Figur 35. Modellerad speciesférdelning av 16st Ce i utvalda
vattensamling, markvatten-, grundvatten- och ytvattenprov. | de mark- och
26-28/8 grundvattenprov dar halter av DOC och/eller PO, Iag under

detektionsgrans ansattes 50 % av detektionsgransen som indata.
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6.6 Platsspecifika Kq-virden for REE

Sa kallade Kg-varden (I/kg TS) anvands som matt pa amnens fastlaggningsgrad till partikelmaterial
(ofta jord). Vardet definieras som Ky = Csom/Cag, det Vill sdga kvoten mellan den fastlagda halten av ett
visst &mne och den I6sta halten av samma dmne. Ju storre Kg-vérde, ju storre ar fastldggningsgraden
av dmnet. Véardena kan bland annat anvéndas som indata i riktvardesmodeller och transportmodeller.

For bestamning av platsspecifika Kd-véarden avseende REE (tabell 18) betraktades halter fran
markvattenprov, syratitrering (de behandlingar med lagst syratillsats) och enstegslakning. Som matt pa
mangden sorberad metall anvéndes geokemiskt aktiv fraktion (0,1 M HNO;) samt totalhalt. For att i ett
riskbedémningsperspektiv inte underskatta utlakningen anvéndes det harmoniska medelvérdet av de
erhallna Kg-vardena for respektive metod, da detta matt lagger storre vikt vid de mindre vardena.

Tabell 18. Harmoniska medelvarden (I/kg TS) och spridningskvoter (-) for erhallna Ky-vérden utifran markvattenhalter,
enstegslakning och syratitrering. Som matt pa den fastlagda méngden REE anvéndes dels geokemiskt aktiv fraktion (0,1 M
HNOs) och dels jordprovens totalhalter.

tot.halt/ geokem. akt. frakt./ tot.halt/ geokem. akt. frakt./
metod markv.halt markv.halt enstegslakn. enstegslakn.
(n=23) (n=5) (n=7) (n=14)
mAtt harm. kvot max- harm. kvot max- harm. kvot max-  harm. kvot max-
medelv. /minvéarde medelv. /minvérde medelv. /minvarde  medelv. /minvérde
Ce 2580 3580 630 75,0 21 100 132 1420 160
La 2570 1187 701 69,0 19 900 83,0 1280 238
Nd 2290 2 080 320 134 21 300 113 1710 265
Pr 2470 2120 374 121 21 700 111 1440 564
Y 1820 776 64,0 114 15 500 395 720 432
metod tot.halt/syratitr.halt geokem. akt. frakt./syratitr.halt
(n=4) (n=4)
matt harm. medelv. kV(.)t max- harm. medelv. kvgt max-
/minvérde /minvérde
Ce 55 300 184 2 360 756
La 51 900 125 2 140 603
Nd 54 200 220 2 550 733
Pr 44 200° 21,0 1810% 45,0
Y 39 300 133 1210 372
in=3

Rangordningen av Kg-vardenas storlek for respektive metod, baserad pa de harmoniska medelvardena,
erholls enligt ekv. 6. Geokemiskt aktiv fraktion har nedan forkortats som g.a.f. Storleksrangordningen
av Kg-vérdena avser fastlaggningen av samtliga har aktuella REE.

g.a.f g.a.f g.a.f tot.halt tot.halt tot.halt
markv.halt halt enstegslakn. halt syratitr. markv.halt halt enstegslakn. halt syratitr.

(ekv. 6)
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Det syns att de Ky-varden som baseras pa provernas totalhalt ligger hogre an de som berdknats utifran
den geokemiskt aktiva fraktionen, vilket ar naturligt utifran vad som avses med begreppet geokemiskt
aktiv fraktion. Vidare ar det tydligt att halterna fran markvattenproven ger lagst matt pa fastlaggning,
foljt av halterna erhéllna vid enstegslakning. Kg-vardena erhallna fran syratitreringen ligger med andra
ord hogst utav vardena fran de tre anvanda metoderna. Generellt sett hor det inte till praxis att berdkna
Kg-vérden utifran laktest med syratillsats som ovan (tabell 18). I detta fall motiveras dock
tillvagagangssattet av att en kinetisk faktor avseende pH och metalloslighet verkar foreligga for
anrikningssanden (se diskussion under avsnitt 7.3 och 7.4). Den langre jamviktstiden vid
syratitreringsforsoket (5 dygn) skulle darmed kunna ge upphov till en mer réttvisande bild av
metallutlakningen jamfort med enstegslakningen (jamviktstid 1 dygn). Vidare valdes halterna fran de
titreringsbehandlingar med l&agst syratillsats utav de genomforda for berédkning av Kq-vérden. Detta
gjordes for att minimera syrans paverkan pa REE-sorptionen i forhallande till om en obuffrad 16sning
istallet hade anvénts, vilket &r praxis.

6.7 Uppskattad metalltransport till sjon Lien

Utav de metaller vilkas transporterade méngder beréknades (tabell 19) var det i tur och ordning Sr, Cu,
Ce, La och Mo som stod for de stdrsta posterna i de tre scenarierna. Enligt medelscenariot
transporteras arligen 27 kg Sr, 15 kg Cu, 14 kg Ce; 9,3 kg La och 8,1 kg Mo till sjon.

De procentuella andelarna av Liens totala metallbelastning (tabell 20) kan relateras till att
unders6kningsomradets yta svarar mot 0,2 % av sjons totala tillrinningsomrade.

Tabell 19. Uppskattad metalltransport (kg/ar) till sjon Lien fran undersokningsomradet
vid Kallfallsfaltet.

element minscenario medelscenario maxscenario
(kg/ér) (kg/ar) (kg/ar)
Cd 0,024 0,030 0,043
Ce 3,5 14 37
Co 15 6.0 9.2
Cr 0,10 0,14 0,19
Cu 41 15 40
La 2.3 93 23
Mo 5,4 8.1 12
Nd 1,6 56 15
Ni 0,20 034 0.56
P 0,17 0,24 0,32
Pr 0,42 1,5 40
Sr 19 27 45
M 13 3,6 8,7
Zn 38 59 10
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Tabell 20. Uppskattad andel (%) av sjon Liens totala metallbelastning som
undersokningsomradet vid Kallfallsfaltet bidrar med.

element minscenario medelscenario maxscenario
(%) (%) (%)
Cd 5,4 6.6 13
ce 4,9 19,7 51
Co 10 42 64
Cr 1,7 23 31
Cu 2.4 9.0 o4
La 2.4 9.6 24
Mo 55 6.0 12
Nd 2,3 7.9 21
i 2,9 4.9 8,1
Pb 3,2 46 6.2
Pr 2.3 83 22
Sr 5,9 8.6 14
Y 2,4 6,7 16
Zn 35 54 9.4

7. Diskussion

7.1 Metallhalter i anrikningssanden

Totalhalterna av REE i anrikningssanden &r kraftigt forhojda jamfort med de bakgrundshalter som
redovisades i Naturvardsverkets rapport 5306 (2003). Om man kvantifierar utifran totalhalterna i mar i
sodra Sverige sa ar anrikningssandens lantanidhalter forhéjda ca 120 ganger och halten yttrium ca 95
ganger. Dock visade extraktion med 0,1 M HNO; pa geokemiskt aktiva halter som &r laga i
forhallande till provens totalhalter, ca 3-13 % med medianvarden pa ca 5-8 %. Som referens kan
koppars geokemiskt aktiva fraktion tas vilken svarade mot 4-40 % av totalhalten, med ett
medianvarde pa 17 %. Detta visade att storre delen av REE i anrikningssanden foreligger i en form
som inte ar extraherbar med 0,1 M HNO;, det vill sdga en form som inte brukar betraktas som
geokemiskt aktiv. Sannolikt &r denna dominerande fraktion av REE silikatbunden, se diskussion i
avsnitt 7.3 nedan. Som namnts kan de fyra jordprover som extraherades med avseende pa geokemiskt
aktiv fraktion betraktas som val representativa i férhallande till samtliga 16 tagna jordprov, se avsnitt
6.1.

7.2 Halt organiskt kol och karbonatkol samt glodforlust

Analysresultaten av glodforlust visade pa varden mellan 2 till 2,5 % medan halterna av organiskt kol
uppmattes till mellan 0,05 och 0,17 %. De senare halterna anses tillforlitliga medan halterna erhallna
genom glodforlust antas vara daliga matt pa innehall av organiskt material. Anledningen &r att andra
amnen forutom enbart organiskt material kan lamna provet under glédning, sasom flyktiga oorganiska
bestandsdelar. Under antagandet att inga fel har begatts vid ndgon av analyserna tyder detta pa att
glodforlustsmetoden &r ett daligt satt att uppskatta innehall av organiskt material i anrikningssanden
vid Kallfallsfaltet.

Halterna av karbonatkol var som forvantat laga (0,006-0,007 %) och karbonatinnehallet i
anrikningssanden kan saledes inte verka som en syrabuffrande mekanism.
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7.3 Halter och processer i mark- och grundvatten

Trots att extraktion med 0,1 M HNO; pekade pa lag geokemiskt aktiv fraktion i forhallande till
totalhalt uppvisade manga markvattenprov REE-halter i storleksordningen 100 pg/l, halter som far
betraktas som forhallandevis hdga. Grundvattenroret GV visade for jamforelse halter i
storleksordningen 1 pg/l. Detta bedéms bero pa att REE gar ut i 16sning i anrikningssanden genom
vittring av silikater, en fraktion som ej ar extraherbar med 0,1 M HNO;. Att ndmnda process sker
indikeras av att signifikant korrelation (p = 0,51-0,71) observerades mellan markvattenhalter av Al
och Ce, La, Nd och Pr. Emellertid kan korrelationen till Al-loslighet ocksa visa pa ett pH-beroende
I6slighetssamband for REE i markvattnet, da pH och Al-léslighet vanligtvis ar korrelerade. Att pa
direkt vdg kontrollera korrelation mellan pH och REE-halt for markvattenproven var dock inte mojligt
eftersom fa prov med uppmatta pH-varden fanns tillgangliga. Slutsatsen, som trots detta betraktas som
saker, ar att REE tillfors markvattnet genom silikatvittring. pH styr REEs I6slighet genom att paverka
hur stor andel av metallerna som darefter fastlaggs vid organiskt material och oxidytor. Att ett pH-
beroende l6slighetssamband foreligger for REE har tidigare visats av Cao m.fl. (2001) och Wen m.fl.
(2002).

Gallande grundvattenproverna visade tre punkter héga halter av REE (storleksordning 10°-10" ug/I)
och andra metaller: GV4, 1401 och 1402. GV4 och 1401 visade vidare relativt laga till laga pH-véarden
(4,9-3,6) och i GV4:s fall ocksa hoga halter 16st svavel vilket visar pa sulfidvittring. Samtliga ovan
namnda grundvattenror lag belagna vid den vastra vattensamlingen, vilken ocksa uppvisade hoga
metallhalter. Varfor tydlig sulfidvittring skedde just dar och inte lika méarkbart i andra punkter &r dock
oklart. Av de aterstaende nio grundvattenroren uppvisade fyra punkter mattligt forhojda till forhojda
halter REE medan fem stycken uppvisade laga halter.

Den process som fradmst bestammer pH i anrikningssanden &r sulfidvittring, se figur 21 och tabell 15
(for allméan bakgrund géllande sulfidvittring i anrikningssand, se bland annat Alpers och Blowes,
1994; Banks m.fl., 1997; Evangelou och Zhang, 1995). Darmed bestammer sulfidvittringen ocksa
indirekt REEs l6slighet (tabell 15, figur 21). Daremot dr sulfidvittring ingen kalla till frisattning av
REE i sig da metallerna inte forekommer sulfidbundna. Detta ar val ként sedan tidigare, se till exempel
Kalf m.fl. (2000) och Vinny m.fl. (2003). Samma sak ses ocksa i tabell 16 dar utlakade andelar av
totalhalt avseende Ce och Cu jamfoérs vid det oxiderade tillgadnglighetstestet. Som synes ligger koppars
utlakade andelar klart ver ceriums, vilket harrér fran oxidation av sulfidbunden Cu. Se dven tabell 11
i bilaga | for ovanstaende jamforelse mellan Cu samt La, Nd, Pr och Y. Aven dessa jamforelser visar
pa samma resultat.

For markvattenproven kunde noteras att de rumsliga haltvariationerna av REE och Cu var betydligt
stérre an tidsvariationerna. Uppmatta mark- och grundvattenhalter av REE visade pa ett mycket tydligt
sétt att &mnenas halter i miljon foljer varandra. Detta resultat var forvantat och ar val kant sedan innan,
se bland annat Weltje (2003). Att amnena ror sig som en grupp i miljon beror pa deras mycket nara
kemiska slaktskap, se dven avsnitt 4 for bakgrund.

Att farre markvattenprov kunde tas ju langre tid som passerade fran installationstillfallet berodde med
stor sannolikhet pa att marken vid provpunkter langre bort fran sjokanten torkade ut och lysimetrarna
ddrmed tappade kontakt med markens porsystem. Aven nar markens vattenhalt sedan 6kade i samband
med nederbord aterficks inte kontakt med markens porer. Lysimetrarna i dessa punkter kunde darfor
inte samla upp markvatten for provtagning. Detta gjorde att provurvalet blev ofrivilligt styrt mot de
sjonéra provpunkterna 1403 och 1404 vilka hogst troligt hade hdgre vattenhalt och darmed inte
torkade ut.
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Utifran tillgangliga medianhalter avseende REE i mark- och grundvatten (se till exempel figur 22) kan
en generell grov “utspadningsfaktor”, ~5, beraknas for REE mellan undersokningsomradets mark- och
grundvatten. Dock &r detta en starkt forenklad bild av hur transporten fran markvatten till grundvatten
sker, da kemiska processer negligeras. Detta belyses till exempel genom de hdga halter som uppmattes
i GV4 samt grundvattenrdr 1401 och 1402, vilka ligger avsevart hogre &n uppmatta maxhalter i
markvattnet. Att grundvattenhalter 6verstiger markvattenhalter strider mot det antagande i
Naturvardsverkets riktvardesmodell som forutsatter en utspadning fran markvattnet till grundvattnet.
Detta gor att tillampbarheten av riktvardesmodellen &r dalig avseende spridning till grundvatten i det
platsspecifika fallet.

7.4 Laktester och jamforelse med halter i mark- och grundvatten

7.4.1 Laktestens Kkinetik avseende pH och metalléslighet

En sammanvéagning av laktesternas resultat pekar pa att bade pH och metalléslighet paverkades av en
kinetisk aspekt, det vill saga berodde pa vilken jamviktstid for forsoken som anvandes. Lagre pH
observerades generellt for enstegslakningen, som nyttjade kortare jamviktstid (1 dygn) jamfort med
pH-statiskt laktest (2 dygn) och syratitrering (5 dygn). | och med att syratitreringen och pH-statiskt
laktest generellt gav upphov till hogre pH-varden, sags darmed oftast ocksa en lagre metalléslighet vid
forsoken jamfort med enstegslakningen. Detta forklaras av REEs pH-beroende 16slighetssamband
(Cao m.fl., 2001; Wen m.fl., 2002). Anledningen till dessa kinetiska aspekter géllande pH och
metalldslighet beddms vara ndmnda silikatvittring, se diskussion ovan i avsnitt 7.3.

7.4.2 pH-statiskt laktest och syratitrering

Examensarbetets syratitrering och SGls pH-statiska laktest visade i stort sett samma samband mellan
I6slighet och pH, med hdgre utlakning for laga pH. En viss 6kning i l6slighet sags ocksa for det pH-
statiska laktestet vid pH 8, som en férmodad foljd av 6kad halt DOC i lakvattnet. Syratitreringen
anvande sig som tidigare namnts av en langre jamviktstid jamfoért med det pH-statiska laktestet. Med
bakgrund av detta och med anledning av att jamvikt ej uppnaddes vid pH-statiskt laktest foreslas att
syratitreringens utlakade halter betraktas som mer tillforlitliga och relevanta i detta fall gallande att
uppskatta markvattenhalter. For detta talar ocksa att titreringen utférdes i duplikatprov och inte
enkelprov som i fallet med pH-statiskt laktest. Att jamvikt inte hann uppnas vid pH-statiskt laktest
pekar pa en viktig begransning med forsoket; namligen svarigheten att undersoka kinetik. Detta hanger
samman med att forsoket, pa grund av forhallandevis avancerad teknik i utférandet, utfors under
endast 48 h. Saledes riskerar pH-statiskt laktest att missa effekter som skulle observerats om forsoket
hade pagatt en langre tid, vilket har var fallet rorande pH- och I6slighetskinetik. Vid framtida studier
pa liknande material som Kallfallsfaltets anrikningssand kan darmed en laktestmetod lik
examensarbetets syratitrering vara ett alternativ istallet for pH-statiskt laktest.

Da syratitreringshalterna normaliserades mot geokemiskt aktiv fraktion observerades som forvantat
identiska utlakade andelar for Ce, La, Nd och Pr (figur 30). Forklaringen till detta fenomen ar aterigen
&mnenas mycket néra kemiska slaktskap, se bland annat Weltje (2003). Yttriums utlakade andelar
avvek nagot fran lantanidernas vilket forklaras med att amnet inte ar lika kemiskt narbeslaktat
forhallandevis.

7.4.3 Oxiderat tillganglighetstest
Tvéartemot vilket utlakningsscenario som tillganglighetstestet var menat att motsvara observerades en

lagre I16slighet av REE och Cu jamfort med de halter som erh6lls vid syratitrering och pH-statiskt
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laktest. Allt som oftast visade enstegslakningen till och med jamfdrbara halter med
tillganglighetstestet. Orsaken tros vara lakvattnens laga halter av DOC vilka typiskt lag under
detektionsgrans (< 0,50 mg/l). DOC férmodas istallet ha oxiderats och avgatt fran losningarna.
Dérmed betraktas det oxiderade tillgdnglighetstestet som missvisande avseende anrikningssandens
utlakning av REE och Cu pa lang sikt. Sddana upplysningar hade annars varit viktigt underlag i en
riskbedomning av omradet. Det ér ”med facit i hand” téinkbart att ett kompletterande icke-oxiderat
tillganglighetstest skulle kunna ge en battre bild av utlakningsscenariot pa langre sikt. Med fordel
skulle i sa fall en nagot langre jamviktstid kunna anvandas for att ta hansyn till de konstaterade
kinetiska effekter som foreligger for anrikningssanden.

7.4.4 Jamforelse mellan halter i laktester, mark- och grundvatten

Halterna av REE i det tredje markvattenprovet avseende provpunkt 1401A féljde samma
I6slighetssamband med respekt till pH som syratitreringen (figur 31 och 32). Dock fanns bara detta
markvattenprov tillgangligt for jamforelse gentemot syratitreringskurvan da pH saknas for de tva
forsta provtagningsomgangarna. Denna jamforelse gav saledes for lite underlag for att utvéardera
syratitreringens tillampbarhet i syfte att uppskatta markvattenhalter i anrikningssanden. Halterna av
REE for de tva grundvattenproven var 1-2 tiopotenser hogre an syratitreringens halter vid
motsvarande pH (figur 31 och 32). Denna skillnad i I6slighet ska dock tolkas forsiktigt da de enda tva
grundvattenproven tillgangliga for jamforelse var 1402 och 1401. Dessa ar de grundvattenrdr som
visade nast hdgst respektive tredje hogst grundvattenhalter bland de elva réren, se bilaga H och
diskussion under avsnitt 7.3.

Jamforelse mellan syratitreringens respektive enstegslakningens REE- och Cu-halter och halterna i
korresponderande markvattenprov (figur 33) visade att laktesten dverlag svarade val, respektive
forhallandevis val, mot markvattenhalterna. Av de tva tillampade statistiska matten, absolut medianfel
samt korrelation, betraktas medianfelet som det mest relevanta i sammanhanget. Utifran detta matt gav
syratitreringen (de behandlingar med lagst syratillsats) nagot battre Gverensstammelse jamfort med
enstegslakningen. Detta forklaras utifran den langre jamviktstiden for titreringen, vilken darmed tar
storre hansyn till de kinetiska effekter avseende l6slighet som foreligger for anrikningssanden.

7.5 Modellerad loslighet och speciering av REE

Resultaten visade pa en dalig modellanpassning avseende REEs I6slighet vid syratitreringsforsoket.
Overlag 6verskattades den verkliga 16sligheten med en till tva tiopotenser. Detta kan tyda p& att mer
arbete behdver goras for att bestdmma korrekta komplexkonstanter fér REE, med vilka &mnenas
I6slighet kan beskrivas béttre. Ett argument for detta ar att Cu, ett &mne som studerats noga i manga
studier, beskrivs vél av Visual MINTEQ ver. 3.0 avseende Igslighet vid syratitreringen. En annan
tankbar forklaring till den daliga modellanpassningen for REE ar att viss vittring av silikatmineral
(glimmermineral) kan ha skett vid extraktion av geokemiskt aktiv fraktion (0,1 M HNO3). Detta ar i
linje med de konstaterade kinetiska faktorerna och med observationen att REE- och Al-16slighet i
markvattnet korrelerar signifikant. Det & med andra ord ténkbart att viss vittring vid extraktion med
0,1 M HNO; gav en for hog geokemiskt aktiv fraktion som indata till modelleringen. Da namnda
extraktion var mer “aggressiv”’ in behandlingarna vid syratitreringen ska vittringen saledes inte ha
skett vid syratitreringsforsoket. Darmed &r det mojligt att modelleringen inte underskattade sorptionen
pa grund av felaktiga komplexkonstanter utan att metallhalterna i indata istéllet var for hoga. Koppars
avsevart battre modellanpassning jamfért med REEs skulle utifran denna hypotes forutsatta att en mer
korrekt geokemiskt aktiv fraktion erhélls for &mnet, genom antagandet att Cu inte férekommer bundet
i nagon storre utstrackning i de formodade vittrande mineralen. Ett satt att undersoka dessa tva olika
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forklaringar (felaktiga komplexkonstanter for REE, respektive vittring vid extraktion med 0,1 M
HNO;) vore att utfora extraktioner och titreringsforsok med icke vittringsbenagna typjordar. Pé sa satt
skulle det kunna faststéllas om REEs l6slighet genom modellering beskrivs béttre i dessa jordar eller
ej. Ett annat angreppsatt skulle kunna vara att bestdmma den geokemiskt aktiva fraktionen av REE i
anrikningssanden med EDTA (etylendiamintetraattiksyra) (the Mineralogical Society, 1982) istallet
for HNO;. Detta skulle darmed kunna goras vid ett hogre pH an vad som erhalls med 0,1 M HNO; (pH
1). Risken att 6verskatta den geokemiskt aktiva fraktionen av REE skulle darmed minska och det &r
salunda tankbart att en béattre modellanpassning skulle fas pa detta satt. Det ska emellertid
understrykas att hypoteserna om ténkbart felaktiga komplexkonstanter respektive vittring vid
extraktion inte utesluter varandra. Det ar dven majligt att den daliga modellanpassningen berodde pa
en kombination av de bada faktorerna.

Anrikningssanden har ett Iagt innehall av organiskt material. 0,1 % uppmaéttes i medeltal (n = 4). Med
bakgrund av detta kan man spekulera i om REE-sorption till oxidytor istéllet &r betydande for &mnenas
fastlaggning, eller om det organiska materialet trots dess laga halt &nda dominerar metallsorptionen.
Blowes m.fl. (2003) pekar pa betydelsen av REE-fastlaggning till oxidytor i anrikningssand. Nagra
uppgifter om den studerade anrikningssandens organiska halt i namnda studie har dock inte patraffats.

Modelleringsresultat av speciering i 16st fas (se avsnitt 5.5.2) var tydliga, dock var antalet modellerade
prov lagt (tre prov vardera av mark-, grund- och ytvatten). Resultaten visade att pH och DOC-halt &r
de viktigaste variablerna som paverkar hur speciesfordelning av REE ser ut i de tre namnda medierna
associerade med anrikningssanden. Vid normala pH (> 5 ungefar) foreligger den absoluta majoriteten
av losta REE som organiska komplex medan de oorganiska forekomstformerna dominerar vid lagre
pH. Modellerad speciering for de fyra prov dar lagre pH uppmattes visade att sulfatkomplex,
huvudsakligen (REE)SO,", &r den vanligaste forekomstformen (48-88 %), foljt av fria joner (1235
%). Detta stammer val dverens med resultat fran andra modelleringsstudier rérande sura vatten
resulterande fran gruvfall, baserade bade pa laktester och faltprovtagning (Fernandez-Caliani m.fl.
(2009), Johannesson och Lyons (1995), Elbaz-Poulichet och Dupuy (1999), Gimeno (2000),
Verplanck m.fl. (2004), Olias m.fl. (2005) och Zhao m.fl. (2007)).

7.6 Platsspecifika Kq-viarden for REE

Hogst Kg-vérden utav de tre tillvagagangssatten erholls utifran syratitreringen (behandlingarna med
lagst syratillsats), foljt av enstegslakningen och darefter uppmatta markvattenhalter. Att
syratitreringens Kg-varden ligger hogst utav de tva laktesten forklaras med att den formodade
silikatvittringen, pa grund av den langre jamviktstiden vid titreringen, haft en storre pH-hojande effekt
an vid enstegslakningen. Att Ky-vardena baserade pa de uppmaétta markvattenhalterna ligger lagst utav
de tre beaktade metoderna kan forklaras med att den producerade syran associerad med materialets
sulfidvittring spads ut under laktesten jamfort med faltforhallandena i anrikningssanden.

Det kan vidare noteras att samtliga (hér aktuella) REEs Kg-vérden for respektive metod erhélls
snarlika, med undantag for yttriums som genomgaende lag lagre. Att yttriums varden avviker forklaras
med att &mnet ar mindre kemiskt narbeslaktat i forhallande till de fyra 6vriga, vilka uppvisar valdigt
stora likheter i kemiska egenskaper.

De Kg-varden som mest korrekt beskriver den verkliga sorptionen av REE i anrikningssanden &r de
som baseras pa geokemiskt aktiv fraktion och de uppmatta markvattenhalterna. Detta berakningssatt
exkluderar (atminstone till storsta del, se avsnitt 7.5) den dominerande geokemiskt inaktiva fraktion
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som sitter inkapslad i mineralkornen. Genom att markvattenhalterna anvands som matt pa den losta
fasen tas radande faltférhallanden i battre beaktande (omfattning av sulfidvittring kopplat till radande
pH i falt, etc) jamfort med laktesterna. Viktigt att halla i minnet ar dock att K4-begreppet som sadant
bygger pa ett antagande om reversibel sorption (sorptionsjamvikt). Detta gor att begreppet i sjalva
verket har en bristfallig tillampning pa REEs fastlaggning i anrikningsanden. Som tidigare diskuterats
under avsnitt 7.3 formodas REE ga ut i 16sning genom vittring av lattvittrade silikater. Detta strider
saledes mot ovannamnda antagande da vittring ar en icke-reversibel process. Begreppets bristfélliga
tillampning i det platsspecifika fallet gor vidare att det inte ar mojligt att pa ett korrekt satt jamfora
erhallna K¢-varden med varden patraffade i litteraturen (IAEA, 2010; Coughtrey och Thorne, 1983; i
tabell 21 avgransat till sand- och mineraljordar samt ospecificerade). Nagon beskrivning av hur
bakomliggande forsok for tabulerade Ky-varden var utformade har inte heller patraffats.

Tabell 21. K¢-vérden for Ce, La och Y sammanstéllda av IAEA (2010) och Coughtrey och
Thorne (1983).

IAEA (2010) jordtyp antal medelvarde minvdarde  maxvarde
studier (I/kg TS) (I’kg TS) (I’kg TS)

Ce sand 3 4,0-107 3,210 4,9-10°

La ej specificerat 1 5,3:10°

Y mineraljord 5 2,2-10* 1,0-10* 4,7-10

Coughtrey och Thorne (1983)

Ce ej specificerat 1 2,0-10°

Kg-varden fran sa kallade tillganglighetstest kan vara anvandbara for att uppskatta upplsning och
metallackage pa lang sikt. | detta fall skulle dock sadana Kg-varden bli klart missvisande da en lag
l6slighet for REE och Cu observerades vid det oxiderade tillganglighetstestet, tvartemot vad som var
att forvanta (se diskussion géllande 16slighet vid detta laktest under avsnitt 7.4.3).

7.7 Uppskattning av metalltransport till sjon Lien

Differensen mellan min- och maxscenariots transporterade mangder uppgick som mest till en faktor
~10 for nagra av elementen. Den allméanna bedémningen &r att de verkliga transporterade méangderna
ligger narmare de som erholls fran min- och medelscenariot an de som erhdlls fran maxscenariot, dven
om de senare mangderna inte helt kan uteslutas. | forstudien av Kéllfallsfaltet enligt MIFO fas 2
(Envipro, 2006) uppskattades en arlig metalltransport som &r nagot, om &n inte mycket, lagre jamfort
med examensarbetets medelscenario (tabell 22).
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Tabell 22. Jamforelse av beraknad metalltransport fran undersékningsomrédet till sjén
Lien, avseende denna rapport och MIFO fas 2-studien utford av Envipro Miljoteknik AB

(2006).
element medelscenario i denna angiven arlig metalltransport
rapport (kg/ar) (kg/ar) av Envipro (2006)

Co 6,0 3

Cu 15 2

Mo 8,1 8

Pb 0,24 0,06

Zn 59 3

Gallande undersékningsomradets andel av Liens totala metallbelastning visade medelscenariot pa
andelar mellan ca 2 % (Cr) till 42 % (Co) for de studerade metallerna, med de flesta andelar under 10
%. Dessa siffror baserar sig som tidigare namnts pa antagandet att 50 % av all tillférd metall till sjon
sedimenterar. Berakningarna avseende undersokningsomradets andel av den totala metallbelastningen
ar hur som helst linjéra, vilket medfor att det &r Iatt att undersdka olika sedimentationsandelars
inverkan pa resultatet. Om till exempel andelen metallsedimentation antas vara noll dubbleras
undersékningsomradets andel av den totala metallbelastningen. For medelscenariot skulle detta da ge
ett spann pa ca 4-20 % avseende de flesta metaller. Maxscenariot visade hdga andelar for flera amnen,
bland annat Ce (51 %), Co (64 %), La (24 %) och Cu (24 %). Gallande minscenariot lag
undersékningsomradets andelar mellan ca 2-10 % av den totala metallbelastningen. Det &r alltsa
tydligt att Kallfallsfaltet svarar for en oproportionerligt stor andel av sjons metallbelastning. Detta kan
sagas da undersokningsomradets andel av metallbelastningen ar minst tio ganger storre an omradets
areaandel av sjons tillrinningsomrade (0,2 %). Den storsta osékerheten i andelsberakningarna bedoms
vara hur stor andel av de till sjon tillforda metallerna som sedimenterar, da inga vetenskapligt
underbyggda uppgifter gallande sedimentationsandelar har patréffats. Trots denna osakerhet betraktas
ovanstaende slutsats som saker. Detta foljer av att en orimligt hog sedimentationsandel (~95 %) skulle
behova anséttas for att nagorlunda proportionalitet skulle ses mellan undersékningsomradets andel av
sjons totala metallbelastning och dess areaandel av sjons tillrinningsomrade.

7.8 Oversiktlig miljériskbedomning

Det saknas i dag svenska generella riktvérden for REE. En Oversiktlig miljoriskbedémning av
Kallfallsfaltet har istallet grundat sig pa jamforelse mellan publicerade ekotoxikologiska data samt
nederldndska och amerikanska generella riktvarden (bilaga A) och uppmatta halter i anrikningssanden,
sjon och dess sediment.

7.8.1 Markmiljo

Aven om praxis &r att jamfora framtagna riktvarden med uppmétta totalhalter har examensarbetets
resultat visat att detta &r mindre relevant i det platsspecifika fallet. Anledningen till detta ar att den
klart storsta andelen REE i anrikningssanden sitter bunden i former som inte ar geokemiskt aktiva (se
avsnitt 6.1), till exempel som en del av kristallgittret i mineralkornen. Detta gor att en jamforelse
mellan de uppmatta geokemiskt aktiva fraktionerna och antagna riktvéarden (samt publicerade
ekotoxiska halter) &r betydligt mer relevant dn en jamférelse som anvénder sig av anrikningssandens
totalhalter.
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De geokemiskt aktiva medianhalterna éverskrider antagna riktvarden for Ce (Kalf m.fl., 2000) och La
("ORNL Microbes Soil Screening Benchmark”/”SO EPA R4 Soil Screening Benchmark” i det
amerikanska miljovardssystemet) med 24 mg Ce/kg TS respektive 3 mg La/kg TS. Aven gallande
publicerade ekotoxiska halter avseende Ce och La ligger de geokemiskt aktiva fraktionerna i niva med
eller 6ver dessa. Se Tang m.fl. (2004) avseende paverkan pa mikroorganismsamhaéllet, Lighthart m.fl.
(1977) avseende minskad markrespiration, Chu m.fl. (2002) avseende paverkan pa markenzym-
aktivitet och Hu m.fl. (2006) avseende torrvikt for rotter. Sammantaget ar det alltsa troligt att negativa
effekter associerade med REE ar att forvanta pa Kallfallsfaltets markmiljo. Vidare &r det sannolikt att
de namnda generella riktvardena for Nederlanderna och USA, samt de publicerade ekotoxiska
halterna, ar baserade pé jordar med hogre organisk halt an Kallfallsfaltet (~0,1 % organiskt material).
Detta medfor att 16sligheten for REE forvéntas vara storre i anrikningssanden jamfort med berdknad
l6slighet vid framtagandet av riktvardena, samt jamfort med I6slighet vid ekotoxférséken som ligger
till grund for publicerade toxiska halter. Detta adderar saledes till slutsatsen att negativa effekter kan
forvantas pa Kallfallsfaltets markmiljo. Till skillnad fran Ce och La har inga riktvarden for skydd av
markmiljo patraffats for Nd, Pr eller Y. Inte heller har nagra ekotoxikologiska studier patraffats som
relaterar &mnenas totalhalter i mark till deras ekotoxicitet.

Ett antal studier gédllande REEs paverkan pa markmiljo har ocksa utférts med vaxter odlade i
naringslosning (bilaga Aa). Dock beddms redovisade toxiska halter inte som lampade att jamféras med
uppmatta markvattenhalter rakt av da de forra oftast ligger mycket hogre, i storleksordningen mg/l. En
trolig forklaring ar att REE har fallt ut fran I6sning under forsoken. Se Byrne och Liu (1997) samt
Martell och Smith (1997) for amnenas mycket laga l6slighetsprodukter avseende deras fosfater,
karbonater och hydroxider (avsnitt 4.2.2). Toxicitetsstudierna som anvande néringslésningar bedéms
darfor framst vara anvandbara for att visa REEs toxiska effekter gentemot véaxter pa ett kvalitativt satt.

Bortsett fran REE forvéntas aven negativ paverkan pa markmiljon fran andra metaller i
anrikningssanden. Det ar fa enskilda metaller, i huvudsak Cu, som uppvisar riktigt hdga totalhalter i
jamforelse med de svenska generella riktvardena. Dock ar det sammanlagda fororeningsinnehallet i
anrikningssanden mycket stort vilket bor tas hansyn till. Vidare ska noteras att totalhalter av
molybden, en metall som punktvis visat hdga halter i mark-, grund- och ytvatten, inte analyserades for
tagna jordprov. De Microtox®-test som utférdes under huvudstudien (SGI, 2013) for att utvardera
markmiljons tillstand visade pa att akuttoxiska metallhalter foreligger i anrikningssanden.

7.8.2 Sjon Liens ytvattenbiota
Ekotoxisk risk avseende REE gentemot sjon Liens ytvattenlevande biota beddms inte foreligga. Detta
motiveras utifran fyra huvudfaktorer:

1) Uppmatta ytvattenhalter i sjon Lien ligger éverlag under nederlandska generella riktvéarden
med marginal.

2) REEs dokumenterade laga loslighet i naturliga ytvatten, se till exempel Kalf m.fl. (2000) och
Weltje (2003). Denna harror som tidigare namnts fran &mnenas mycket laga
I6slighetsprodukter avseende deras fosfater, karbonater och hydroxider (Byrne och Liu, 1997;
Martell och Smith, 1997).

3) REEs speciering i naturliga ytvatten, som stort domineras av l6sta organiska komplex vid
vanliga pH (Maas och Botterweg, 1993; Weltje, 2003; figur 35 i foreliggande rapport). Detta
forvantas medfora lag biotillganglighet for REE och darmed ocksa lag toxicitet. Visserligen
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visade Weltje (2003) i akuttoxicitetsforsok med bakterien Vibrio fischeri att REEs akuta
sOtvattentoxicitet motsvarar den hos Cd och Zn (enligt jamférelse med McCloskey
m.fl.,1996). Specieringen i dessa laboratorieforsok, vilken till allra storsta del utgjordes av
oorganiska komplex (Weltje, 2003), ar dock inte jamforbar med den i naturliga ytvatten dar
I6sta organiska komplex stort Gvervager. Weltje (2003) pekade darfor pa att negativa effekter
gentemot akvatisk biota endast kan forvantas under extrema forhallanden. Sadana
forhallanden kan tankas vara lagt pH samt Iaga halter av DOC, fosfater, fluorider och
karbonater. | en sadan miljo kommer REEs loslighet att vara hogre an vid normala
forhallanden. Vidare forvantas da fria joner och losta oorganiska komplex dominera
specieringen, och exponeringsforhallandena kommer darmed visa likheter med Weltjes
toxicitetstester (2003). Sjon Lien uppvisar dock en ytvattenkemi som inte kan betecknas som
sérskilt avvikande i allmanhet. Varken pH-varde, DOC- eller fosfathalter som kan betecknas
som sarskilt laga.

4) Det beddms inte foreligga risk for biomagnifikation och sekundarférgitning gallande
ytvattenbiota. Detta grundas pa ovanstaende faktorer 1), 2) och 3) tillsammans med ett lagt
observerat tarmupptag hos hogre stdende organismer (HSDB, 2013; IAEA, 2010; TERA,
2009). Slutsatsen delas av tidigare studier av Sloof m.fl. (1993) och Kalf m.fl. (2000).

Aven om REE inte bedéms utgdra négon risk for Liens akvatiska biota kan det inte uteslutas att denna
ar negativt paverkad av andra metaller harrérande fran undersékningsomradets metallackage
(uppskattning av storlek i avsnitt 5.6). Limnologisk expertbedémning kréavs for att sdkert kunna
beddma detta.

7.8.3 Bottenfauna och sedimentmiljo i sjon Lien

Liens sediment utanfor Kallfallsfaltet bestar som tidigare namnts av deponerad anrikningssand och har
darmed ungefar samma foéroreningsbild som anrikningssanden ovanfor sjons yta. Se exempelvis bilaga
M for uppmatta sedimenthalter av La samt provpunkternas lokalisering. Pa grund av “tungmetallers”
Overlag stora affinitet for partikulart material forvéantas dessutom en andel av transporterade metaller
fran undersokningsomradet sedimentera och pa sa satt adderas till Liens bottenmiljo. Detta kan
forklara varfor Ce visade viss anrikning i den 6vre profilen i de sedimentprov som togs under
pagaende huvudstudie (SGI, 2013). Darmed kan ocksa 6vriga REE forvantas vara nagot anrikade i
ytliga sedimentlager jamfort med de djupare.

Lénsstyrelsen i Vastmanland lat under varen 2013 gora bottenfaunaundersokningar av tre lokaler strax
utanfor undersokningsomradets strandlinje (LIMNODATA HB, 2013). Studien bedomde den
ekologiska statusen for bottenfaunan som otillfredsstallande och menade att det ar uppenbart att
negativ paverkan skett fran féroreningsinnehallet i anrikningssanden. Det &r troligt att REE har
bidragit till en negativ paverkan pa bottenmiljon. Mycket fa ekotoxikologiska data avseende totalhalter
i sediment har forvisso patraffats for sedimentlevande organismer. Pa grund av detta far de riktvarden
som Nederl&dndska RIVM tagit fram (Kalf m.fl., 2000; tabell 23 samt utforligare beskrivna i bilaga
ADb), genom metoden for jamviktsfordelning (eng. equilibrium partitioning), betraktas som aningen
osakra. Da ingen bestamning av geokemiskt aktiv fraktion avseende REE gjordes pa sedimentproverna
kan en jamforelse goras mot uppmatta totalhalter istéllet (tabell 23), sa lange som det hélls i minnet att
den aktiva fraktionen REE sannolikt utgor endast en brakdel av uppmitt totalhalt. Kvoterna mellan
sedimentriktvardena och respektive (median for) totalhalt ar laga (0,6-6,5 %), och det &r saledes
sannolikt att ndmnda riktvarden éverskrids for en eller flera av de geokemiskt aktiva fraktionerna av
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REE i sedimenten. Detta pekar pa att negativ paverkan ar trolig, &ven om osékerheter foreligger
rérande den geokemiskt aktiva fraktionen i sedimenten samt till viss del dven riktvardena.

Tabell 23. Jamforelse mellan riktvéarden for sotvattensediment framtagna av RIVM (Kalf m.fl., 2000)
och medianerna for uppmétta totalhalter (n = 21) i sjon Liens sediment utanfor Kéllfallsfaltet. Ingen
bestdmning gjordes av den geokemiskt aktiva fraktionen av REE i sedimenten.

element nederlandskt riktvarde median for totalhalti  kvot riktvarde/median for
(max. permissible conc., MPC)  sedimentprov (n = 21) totalhalt
(mg/kg TS) (mg/kg TS) (%)
Ce 18,8 810 2,3
La 4,7 531 0,89
Nd 75 322 2,3
Pr 58 89,6 6,5
Y 14 246 0,57

Enligt samma bottenfaunaundersdkning som ovan (LIMNODATA HB, 2013) beddmdes den
ekologiska statusen i referenslokalen vid Liens vastra strand som god. Att utifran detta dra nagra
slutsatser om den ekologiska statusen for den skyddsvarda Forsan (se avsnitt 2.6) ar dock inte majligt.
For att bedoma statusen i Forsan skulle det kravas en separat expertbedémning.

7.8.4 En framatblick

Metallutlakningen och de geokemiska forhallandena i anrikningssanden har troligen natt ett
nagorlunda stationart tillstand med tanke pa den tid (minst 40-50 ar) som anrikningssanden legat
deponerad. Till stod for detta kan tas att berdknade transporterade mangder till sjon Lien &r ytterst sma
i forhallande till den mycket stora kalltermen av metaller, vilket kan ségas ge en indikation om att
utlakningen har stabiliserats sig nagorlunda. Utifran uppgifter i forstudien (Envipro, 2006) verkar de
geokemiska forhallandena inte heller ha andrats sig namnvart fran ar 2006 till dagslaget (2013), vilket
forvisso ar en kort tid i sammanhanget. Dock har det inte klarlagts vilken eller vilka mekanismer som
triggar den omfattande sulfidvittringen runt den véstra vattensamlingen samt i grundvattenrér GV4,
1401 och 1402. Som tidigare namnts skulle ocksa ett kompletterande icke-oxiderat”
tillganglighetstest vara dnskvart for att skapa ett mer komplett bedémningsunderlag rérande
metallutlakning pa langre sikt. Nagra sadana laktestresultat finns heller inte tillgangliga fran forstudien
av Kallfallsfaltet (Envipro, 2006).

Aven om inte metallutlakningen skulle komma att 6ka i framtiden bedéms de nuvarande riskerna for
ekosystem i mark och ytvatten som oacceptabla. Med anledning av detta bedéms ett atgardsbehov
foreligga. Vilken typ av atgard som kan vara lamplig maste studeras i en atgardsutredning. Eftersom
de fororenade massorna ar sa pass stora (avsnitt 2.5) skulle en mojlig atgard kunna vara nagon typ av
in situ-stabilisering, till exempel vegetering av omradet. Om denna atgard dvervags bor ytterligare
undersékningar och laktest utféras. Anledningen ar att ett 6kat organiskt innehall i materialet ocksa
ger upphov till 6kad halt DOC vilket, tvartemot tankta stabiliseringseffekt, eventuellt skulle kunna tka
metallernas I6slighet och lackage. For att kunna utvardera detta efterbehandlingsalternativ vid en
eventuell atgardsutredning skulle mer omfattande laktester behova goras, som inkluderar fler
provpunkter med hdégre organisk halt. Ett tankbart utférande ar att for en viss provserie avsedd for
laktest tillsdtta organiskt material. En annan obehandlad, annars identisk, provserie kan sedan laktestas
pa samma satt och darmed utgéra kontrollprov. Dock bor proven med tillsatt organiskt material hinna
»aldras” en tid innan laktest utfors. Den foreslagna studien kan dven kompletteras med laktester pa
anrikningssand tagen fran profiler dar det forvantas ett naturligt hogre organiskt innehall. Att
antagandet om hogre organiskt innehall ar korrekt bor i sa fall kontrollanalyseras.
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8.

Slutsatser

Sulfidvittring ar den framsta processen som styr pH i anrikningssanden, och darmed ocksa
indirekt REEs loslighet. Daremot ar sulfidvittring ingen kalla till REE i sig da damnena inte
foreligger sulfidbundna, nagot som det oxiderade tillganglighetstestet visade. Istallet gar REE
ut i I6sning i anrikningssanden genom vittring av silikatmineral.

En reaktionskinetisk faktor foreligger, kopplad till vittring av silikatmineral, som paverkar pH
och saledes ocksa metalloslighet vid laktester pa anrikningssanden. Denna bor vagas in vid
jamforelse mellan laktester och halter i anrikningssandens mark- och grundvatten. Det pH-
statiska laktestet har begransad mojlighet att undersoka kinetik da det utfors under
forhallandevis kort tid (48 timmar).

Losta halter av REE och Cu vid syratitrering (de behandlingar med Iagst syratillsats) och
enstegslakning visade god, respektive forhallandevis god, 6verensstammelse med uppmatta
markvattenhalter. Detta visade pa att syratitrering och enstegslakning &r laktest som &r val,
respektive forhallandevis val, tillampbara for att uppskatta markvattenhalter i
anrikningssanden.

Otillfredsstallande modellanpassning avseende REEs loslighet vid syratitreringen erholls med
Visual MINTEQ ver. 3.0 da losligheten 6verskattades med 1-3 storleksordningar. Detta kan
indikera att mer arbete behdver goras for att bestimma komplexkonstanter for REE. Den
otillfredsstéllande modellanpassningen kan ocksa bero pa att viss silikatvittring kan ha skett
vid extraktion med 0,1 M HNQOg, vilket kan ha gett en for hog geokemiskt aktiv fraktion av
REE som indata for modelleringen. Metallers silikatbundna fraktion betraktas vanligtvis inte
som geokemiskt aktiv.

pH och DOC-halt &r de viktigaste faktorerna som styr REES speciering i anrikningssandens
mark-, grund och ytvatten. Samtliga REE bildar starka komplex med Igst organiskt material,
men koncentrationerna av DOC &r generellt sett laga. | sura sulfatrika mark-, grund- och
ytvatten domineras specieringen av losta sulfatkomplex, huvudsakligen (REE)SO,", foljt av
fria hydratiserade joner som nast vanligaste forekomstform. Darmed kan REEs toxicitet
forvantas vara hogre vid laga pH-véarden da amnena vidare verkar visa 6verensstimmelse med
den fria jon-modellen, enligt tidigare resultat.

Metallackaget till sjon Lien lag inom storleksordningarna 1-10 kg/ar for de flesta metaller i
berdkningarnas medelscenario. Kallfallsfaltet bidrar med en oproportionerligt stor andel av
sjons totala metallbelastning, dven da berakningarnas minscenario beaktas.

Risk for toxisk paverkan fran REE pa sjon Liens ytvattenbiota bedoms inte foreligga. Daremot
ar det troligt att REE bidrar till negativ paverkan pa bottenmiljon i sjon.

Det ar troligt att markmiljon vid undersokningsomradet vid Kallfallsfaltet &ar negativt paverkad
av REE, da geokemiskt aktiva halter i anrikningssanden ar hogre eller i niva med publicerade
toxiska halter samt nederlandska och amerikanska generella riktvérden. Vidare &r det
organiska innehallet i anrikningssanden lagt, vilket gor att I6sligheten av REE férvantas vara
storre i det platsspecifika fallet jamfort med scenarierna for framtagande av ndmnda
riktvéarden.
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Appendix

Bilaga A. Litteraturgenomgang av REEs ekotoxicitet i sétvatten- och
markmiljo

1.1 Metod
For att kartlagga kunskapslaget kring REEs ekotoxikologi har sékningar gjorts i/via

- databaser for toxikologiska data, allmént tillgangliga via internet
- databaser for vetenskapliga artiklar, sisom Web of Science med flera

- sG6kmotorer pa relevanta webbplatser, sasom olika landers/delstaters miljomyndigheter och
andra myndigheter, samt Google och Google Scholar

1.2 Monster i lantanidernas sotvattentoxicitet

Da lantaniderna ar kemiskt narbeslaktade amnen kan det forvantas att de uppvisar monster i sin
inbordes toxicitet. Denna hypotes testades i en avhandling av Weltje (2003) vilken behandlade
ekotoxicitet och biotillganglighet hos lantanider (Ln) i s6tvatten. 12 stycken lantanider omfattades av
studien, bland annat Ce, La och Nd. Aven skandium (Sc), som €] &r en lantanid men tillhér gruppen
REE, studerades. Modellerade koncentrationer, ej nominella, anvandes genom studien. Detta &r viktigt
att beakta pa grund av damnenas betydande formaga att reversibelt sorbera, komplexbinda och falla ut
fran I6sning (se avsnitt 4.2.2). | de akuttoxicitetsforsok som utfordes anvandes den ljusemitterande
bakterien Vibrio fischeri (tidigare kdand som Photobacterium phosphoreum), samma organism som
aven nyttjas i det vida anvanda, icke-d&mnesspecifika, testsystemet Microtox®. Bakterien &r
havslevande men kan &ven exponeras i 3,02 % NaNO; vilket anses motsvara specieringsbetingelser i
sotvatten (McCloskey m.fl., 1996). Genom métning av den emitterade ljusintensiteten fas ett matt pa
bakteriens metabolism och toxiciteten bedoms saledes som den relativa minskningen i ljusintensitet.

En viktig sak som bor understrykas angaende Weltjes laboratorieforsok ar att den storsta andelen losta
lantanider utgjordes av fria hydratiserade joner, foljt av nitratkomplex, hydroxykomplex och sist
karbonatkomplex. Ingen DOC fanns alltsa narvarande i I6sning och den mest toxiska
férekomstformen, de fria jonerna, dominerade specieringen. Féljande resultat och slutsatser
redovisades i studien.

- Det finns systematiska monster i hur akuttoxiska lantaniderna ar gentemot Vibrio fischeri.

- Akuta toxicitetstest med lutetium (Lu, Z = 71) och Vibrio fischeri visade att lantanidernas
toxicitet till stor del styrs av halten fria joner i 16sning och ej av den totala halten lésta
lantanider.

- Akuta toxicitetstester med Vibrio fischeri exponerad for ytterligare elva lantanider (bland
annat La, Ce och Nd) pekade pa att de tunga lantaniderna &r mer toxiska an de latta.
Gruppernas toxiska verkan skiljde sig med en faktor 30-100 beroende pa exponeringstid, med
lantan som det minst toxiska &mnet och lutetium som det mest toxiska. Av de &mnen som &r
aktuella i denna rapport uppvisade neodym storst akuttoxicitet i Weltjes studie, som dock inte
omfattade yttrium.
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- ECso minskade snabbare for de tunga lantaniderna &n for de latta med ¢kad exponeringstid,
vilket visar pa snabbare bindnings- eller upptagshastighet for de tunga &amnena. Lantanider
med lagre laddningsdensitet har alltsa langsammare bindnings- eller upptagskinetik an
lantanider med hdgre laddningsdensitet. Sambandet gallande toxicitet och atomnummer
foljde en sldt”, det vill sdga ej hackig, sammanhangande funktion av atomnummer.

- Studien fann starka samband mellan akuttoxicitet och &mnenas laddningsdensitet (r* = 0,92)
respektive mellan toxicitet och den férsta hydrolyskonstanten logo B; (r° = 0,87). Enligt
McCloskey m.fl. (1996) och Tatara m.fl. (1998) speglar logon B1 metallers tendens att binda
till syreinnehallande ligander. Weltje drog utifran detta slutsatsen att lantanidernas potential
att bilda sadana bindningar, till exempel i bakteriers cellvaggar och membran, skapar en toxisk
verkan gentemot bakteriernas metabolism.

Vidare ar logon B, starkt korrelerad med jonradie (och darmed indirekt med laddningsdensitet)
for lantaniderna, vilket var véntat. Ett storre varde for logoy B1 &r sammankopplat med
minskande jonradie (respektive 6kande laddningsdensitet). Detta ger en forklaring till varfor
de tunga lantaniderna visade hogre akuttoxicitet an de latta, da jonradien for lantaniderna blir
mindre ju hogre atomnummer amnet har. Denna egenskap hos dmnena kallas
lantanidkontraktionen, se avsnitt 4.1.

- Lantanidernas toxicitet visar en omvand proportionalitet mot deras respektive férekomst i
jordskorpan (r? = 0,73). Med andra ord uppvisar de mer séllsynta &mnena hdgre toxisk verkan
&n de &mnen som ar vanligare i forekomst. (Anm. Detta samband mellan metallers forekomst
och toxicitet foreslogs forst av Hakanson (1980) och visades senare, for andra metaller, av
Wolterbeek och Verburg (2001). Dock hade det tidigare inte bekréftats gallande
lantaniderna.). Samband mellan lantanidernas toxicitet och deras naturliga forekomst pekar pa
att en lantanids toxicitet normaliserad mot amnets naturliga férekomst ger ett varde i samma
storleksordning géllande alla lantanider. Weltje (2003) foreslog darfor att man kan bedéma
samtliga lantaniders toxicitet gentemot en viss art genom toxicitetstester som omfattar endast
nagra fa av dessa amnen. De erhallna resultaten kan sedan skalas med avseende pa &mnenas
naturliga forekomst. Forfattaren papekade att detta ar en unik egenskap hos &mnesgruppen, en
egenskap som ar sammankopplad med att &mnena foljs at och uppfor sig som just en grupp i
ekosystem och miljo.

- Toxiciteten hos de latta lantaniderna gentemot sotvattenorganismer bedémdes enligt
jamforelse med McCloskey m.fl. (1996) motsvara den hos Cd och Zn. Samma
forsoksbetingelser anvandes i bagge studierna. Enligt samma jamfdrelse beddmdes toxiciteten
hos de tunga lantaniderna motsvara den hos Cu och Ph. Pa grund av amnenas tidigare namnda
reaktivitet ar dock halterna av fria lantanidjoner laga i naturliga vatten (Maas och Botterweg,
1993). Weltje pekar darfor pa att negativa effekter gentemot akvatisk biota endast kan
forvantas under extrema forhallanden. Sadana forhallanden kan ténkas vara lagt pH samt laga
halter av DOC, fosfater, fluorider och karbonater. | en sadan miljo kommer de fria jonerna och
I6sta oorganiska komplex att dominera specieringen, och forhallandena kommer darmed visa
likheter med Weltjes (2003) toxicitetstester.

De toxicitetsvarden i absoluta tal som Weltje (2003) erhéll star specifikt for kansligheten hos Vibrio
fischeri i det laboratoriemedium som ar menat att motsvara sotvattenforhallanden (undantaget 16st
DOC). Det ar dock tankbart att de funna moénstren i lantanidernas toxicitet ar giltiga &ven for
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markorganismer med hanvisning till &mnenas valdigt ospecifika verkningsmekanismer (avsnitt 1.3
under bilaga A). Det ar viktigt att komma ihag ar att Weltje (2003) studerade amnenas akuttoxicitet
och ej deras kroniska toxicitet. Den kroniska toxiciteten behdver som ként inte nddvéndigtvis folja
samma monster som den akuta. Studier p& hogre organismer behovs vidare goras for att se hurvida
resultaten i avhandlingen ar giltiga dven for dessa.

Om samma samband gallande REEs toxicitet slas fast for andra s6tvattenorganismer kan detta
effektivt utnyttjas i riskbeddmning av &mnena menar Weltje (2003). Halter av de 14 lantaniderna som
forekommer naturligt skulle darmed kunna skalas med deras respektive toxicitet och summeras ihop
till ett index. Detta index skulle sedan kunna jamféras med ett framtaget miljokvalitetsmal avseende
REE. Metoden beddms enligt Weltje (2003) vara anvandbar da naturliga ekosystem i de flesta fall
exponeras for alla 14 lantanider pa en och samma gang. Ovanstaende angreppssatt med skalade,
summerade halter ar giltigt da studerade amnen har samma verkningsmekanismer (for bakgrund se
Weltje, 1998; for REEs verkningsmekanismer se avsnitt 1.3 i bilaga A).

1.3 Kidnda verkningsmekanismer

| en rapport fran det nederlandska folkhalso- och miljoinstitutet RIVM (Kalf m.fl. 2000) listades de da
kanda verkningsmekanismerna bakom REEs toxicitet enligt nedan (Gale, 1975; Rogers m.fl., 1980;
Clarke och Hennessy, 1981; Martin, 1983; Plaha och Rogers, 1983; Washio och Miyamoto, 1983;
Bierkens och Simkiss, 1988; Corzo och Sanders, 1992; Cheng m.fl., 1997; Lepp, 1997; Haftka och
Weltje, 1999):

- Konkurrens mellan kalcium/magnesium och lantan. Detta paverkar bland annat skelett och
signalering pa cellniva.

- Substitution av Ca/Mg,

- substitution av andra dmnen,

- reaktioner med proteiner (icke innehallande Ca/Mg),

- lipidperoxidation pa grund av redoxcykler av séllsynta jordartsmetaller som kan forekomma i
flera oxidationstillstand, bland de aktuella REE galler detta cerium

- fosfatbrist, och darmed naringsbrist, till foljd av att lantan faller ut fosfat.

Adsorption &r REEs huvudsakliga upptagssétt for biota enligt Weltje (2003). Kalf m.fl. (2000) menar
att det ar troligt att alla arter uppvisar en liknande kanslighet mot REE. Detta motiveras med att
verkningsmekanismerna bakom REEs toxicitet ar véldigt icke-specifika och har observerats i en
mangd skilda organismgrupper sasom mikroorganismer, nematoder, kréftdjur, insekter, daggdjur och
vaxter (Kalf m.fl., 2000).

Enligt Maas och Botterweg (1993) (efter citering i Kalf m.fl., 2000), verkar inte &mnena vara
cancerogena eller mutagena i sig sjélva, fastén bildandet av tumorer verkar underlattas av &mnenas
narvaro. Det finns inget som pekar pa att REE skulle vara essentiella amnen for manniskor eller djur
(Van Dijk-Looyaard och Montizaan, 1986). Inte heller for vaxter finns studier som sékert visar detta
(Kalf m.fl., 2000).
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1.4 Ekotoxikologiska grunddata

De tillforlitliga data som patraffats i litteraturgenomgangen omfattar framst sétvattenorganismer. Farre
sadana data har patraffats for marklevande och sedimentlevande organismer. Med tillforlitliga data
menas har data av sadan kvalité att det kan utgora underlag for framtagande av riktvarden.

1.4.1 Toxikologiska data for sétvattenlevande organismer

Tabell A1 och A2 listar toxicitetsdata for sdtvattenorganismer som beddms som tillforlitliga eller
forhallandevis tillforlitliga. Gemensamma namnare fér forsoken ar bland annat att de har utforts i
laboratorium under val kontrollerade former. F6r mer detaljer kring urvalsprocedur, se Kalf m.fl.
(2000).

De akuta och kroniska forsok med fisk och kraftdjur som utférdes av Den Ouden (1995) beddms som
tillforlitliga (tabell Al och A2). Detta beror att speciering modellerades i syfte att ej dverskrida REES
l6slighetsprodukter. NOTOX (1995a-d) (tabell Al och A2) utforde &ven forsok for lantan gallande
sOtvattenlevande kréftdjur, fisk och alger. Dock var exponeringshalterna mer eller mindre icke-
konstanta i NOTOX-forsoken eftersom I6sningarna spaddes precis innan de anvandes, vilket gjorde att
jamvikt inte hann stélla in sig. FOrsok att korrigera for detta gjordes darfor genom att i efterhand
modellera medelhalter 6ver exponeringstiden. Darfoér bor dessa resultat betraktas med viss forsiktighet
och data fran Den Ouden (1995) ar att foredra dar dessa finns.
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Tabell A1l. Akuttoxicitet av REE gentemot sdtvattenorganismer.

element och alder renhet av pH héardhet exponeringstid toxikologiskt ~ resultat  referens
organism testsubstans (mg CaCOx4/l) matt (mg/l)

yttrium

kraftdjur

Daphnia magna, ung - 6,6-8,0 210 48 h ECs 6,2° Den Ouden
alder < 24h (1995)

fisk

Brachydanio ung - 6,8—8,4 210 96 h LCs 14 Den Ouden
rerio (1995)
lantan

alger

Scenedesmus - - - 72h ECs 13 NOTOX
subspicatus (1995b)
kraftdjur

Daphnia magna, ung - 6,5-8,2 210 48 h ECs 242 Den Ouden
alder < 24h (1995)

fisk

Brachydanio ung - 6,4—8,2 210 96 h LCs 23 Den Ouden
rerio (1995)
cerium

kraftdjur

Daphnia magna, ung - 6,2-8 210 48 h ECs 228 Den Ouden
alder < 24h (1995)

fisk

Brachydanio ung - 6,3-8,1 210 96 h LCsx 22 Den Ouden
rerio (1995)
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element och alder renhet av pH héardhet exponeringstid toxikologiskt ~ resultat  referens
organism testsubstans (mg CaCOa4/l) maétt (mg/l)

praseodym

kraftdjur

Daphnia magna, ung - 6,2-8,2 210 48 h ECs 9,0 Den Ouden
alder < 24h (1995)

fisk

Brachydanio ung - 6,2-8,0 210 96 h LCs 25 Den Ouden
rerio (1995)
neodym

kraftdjur

Daphnia magna, ung - 6,4-8,3 210 48 h ECso 1,42 Den Ouden
alder < 24h (1995)

fisk

Brachydanio ung - 6,5-8,4 210 96 h LCs 21 Den Ouden
rerio (1995)

# immobilitet

Tabell A2. Kronisk toxicitet av REE gentemot sétvattenorganismer.

element och alder renhet av pH héardhet exponeringstid toxikologiskt resultat referens
organism testsubstans (mg CaCO4/l) matt (mg/l)

yttrium

kraftdjur

Daphnia magna, ung - - 210 21 dygn NOEC 0,3 Den Ouden
alder < 24h (1995)
Daphnia magna, ung - 7,8-8,7 210 21 dygn NOEC 0,7° Den Ouden
<24h (1995)
Daphnia magna, ung - 7.8-8,7 210 21 dygn NOEC 0,4° Den Ouden
< 24h (1995)
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element och alder renhet av pH hérdhet exponeringstid toxikologiskt resultat referens

organism testsubstans (mg CaCOa4/l) matt (mafl)

yttrium

fisk

Brachydanio rerio, ung - - 210 30 dygn NOEC 2,8 Den Ouden

tidigt livsstadium (1995)

Brachydanio rerio, ung - - 210 30 dygn NOEC 2,8° Den Ouden

tidigt livsstadium (1995)

Brachydanio rerio, ung - 7,5-8,4 210 30 dygn NOEC 2,8° Den Ouden

tidigt livsstadium (1995)

Brachydanio rerio, ung - 7,5-8,4 210 30 dygn NOEC 1,2° Den Ouden

tidigt livsstadium (1995)

lantan

alger

Scenedesmus - - - - 72h NOEC 1,4 NOTOX

subspicatus (1995c)

kraftdjur

Daphnia magna - - - - 21 dygn NOEC 0,1 NOTOX
(1995a)

fisk

Cyprinus carpio - - - - 21 dygn NOEC 0,26 NOTOX,
(1995d)

neodym

kraftdjur

Daphnia magna, ung - 7.6-8,7 210 21 dygn NOEC 1,6° Den Ouden

alder < 24h (1995)

Daphnia magna, ung - 7.6-8,7 210 21 dygn NOEC 1,6° Den Ouden

alder < 24h (1995)

3 reproduktion, ® mortalitet, ¢ kondition, ® torrvikt
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RIVM har utifran data i tabell A1 och A2 tagit fram generella riktvarden i sotvatten for aktuella REE
(Kalf m.fl., 2000). Se bilaga Ab nedan for dessa riktvarden.

Se bilaga Ab for ytterligare ekotoxikologiska data och effekter géllande sétvattenlevande och
sedimentlevande organismer. Gallande s6tvatten och sétvattensediment har inga andra riktvérden eller
ekotoxikologiska grunddata andra an de som listas i detta examensarbete patraffats i databaserna hos
RAIS, HSDB, IRIS, de amerikanska Regional Screening Levels, ATSDR eller CDC (Centers for
Disease Control and Prevention).

1.4.2 Toxikologiska data for marklevande organismer

Lighthart m.fl. (1977) undersokte lantans paverkan pa markrespirationen hos det befintliga
mikrobsamhéllet i smaskaliga forsok pé jord och forna fran barrskog. LaCls blandades in i jord och
forna som sedan placerades i microcosmkammare. En enskild halt, 57 mg La/kg TS, anvéandes i
forsoket. Efter 23 dygn hade markrespirationen minskat med 22 %. 57 mg La/kg TS rapporterades
alltsa som LOEC-varde. Viss spridning i resultat mellan olika microcosm forekom.
Variationskoefficienten var 10,7 % géallande syrekonsumtionshastigheten och 3,9 % géllande
koldioxidproduktionshastigheten. Det riktvéarde for lantan i mark (50 mg/kg TS) som foreslogs i Al-
Khafaji och Tabatabai (1979) baserade sig pa arbetet i Lighthart m.fl. (1977) och det &r detta vérde
som antagits som "ORNL Microbes Soil Screening Benchmark” och SO EPA R4 Soil Screening
Benchmark” i det amerikanska miljovardsssystemet. De tva amerikanska riktvardena bygger alltsa pa
samma siffra och arbete. Efroymson m.fl. (1997) understrok att riktvardets tillforlitlighet ar 1ag da
mangden underliggande studier ar begransad till en.

RIVM har tagit fram generella riktvarden (Kalf m.fl., 2000) for Ce i mark, se bilaga Ab. Riktvardena
bygger pa det K¢-varde, 2 000 I/kg TS, som uppgavs i Coughtrey och Thorne (1983). Se bilaga Aa for
ytterligare ekotoxikologiska data och effekter gallande marklevande organismer. Avseende markmiljé
har inga andra riktvarden eller ekotoxikologiska grunddata andra an de som listas i detta
examensarbete patraffats i databaserna hos RAIS, HSDB, IRIS, de amerikanska Regional Screening
Levels, ATSDR eller CDC (Centers for Disease Control and Prevention).

1.5 Potential till bioackumulering, biomagnifikation och

sekundarforgiftning
Biokoncentrationsfaktorer (BCF) for terrestra vaxter varierar kraftigt beroende pa hur de definieras.
Da faktorn for terrestra véaxter berdknas som kvoten mellan halt i vaxten och totalhalt i mark fas ett
avsevart mindre varde jamfort med faktorn for akvatiska véxter. Skillnaden forsvinner till stor del da
halt i marklésning eller néringslésning istéllet anvands vid berakning av BCF for terrestra véxter.
Enligt en litteraturstudie av Rikken (1995) ligger faktorer fér grodor i intervallet 10710 (enhetslds)
dé dessa baseras pa totalhalter i mark. Weltje (1998) erhéll faktorer mellan 1-10? -3,6-10* I/kg
gallande terrestra vaxter nér halter i marklosning eller naringslésning anvandes. For akvatiska vaxter
uppgav Van Dijk-Looyaard och Montziaan (1986) varden mellan 10'-10° I/kg TS, medan Weltje
(2003) uppgav ett intervall p& 10°-10° I/kg TS. Klart utifran detta &r att BCF generellt sett ar héga for
REE gallande akvatiska véxter, samt for terrestra vaxter da BCF definieras utifran halt i marklGsning
eller naringslosning. Faktorn for terrestra vaxter ar dock 1ag da den definieras utifran markens totalhalt
av REE. Det sistnamnda speglar att vaxttillgangligheten i mark ar lag, endast ca 0,04 mg/kg TS enligt
uppgift i Stjernman-Forsberg och Eriksson (2002). Innehéllet av REE i terrestra vaxter foljer samma
monster som de naturliga bakgrundshalterna i jord. Hogst halter patréaffas alltsa av de latta amnena
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medan de tyngre uppvisar lagre halter. Cerium &r undantaget da amnet visar lagre halter &n vantat
(Weltje, 2003).

For utvardering av REEs potential till sekundarforgiftning genomférde RIVM (Kalf m.fl., 2000) och
IAEA (2004 och 2010) litteraturgenomgangar gallande biokoncentrationsfaktorer (BCF) for terrestra
vaxter, grodor och akvatiska organismer (bilaga Ac). Utifran underlagsdata bedémde Sloof m.fl.
(1993) och Kalf m.fl. (2000) att risk for biomagnifikation och sekundarforgiftning inte foreligger.
Slutsatsen avseende terrestra vaxter och djur grundades pa att REE endast ackumulerar till liten grad,
huvudsakligen i markvaxters rétter (Kalf m.fl., 2000). Berdkningar av bioackumulering till hogre
stdende organismer utifran BCF avseende hela véxten blir darfor missvisande om endast en del av
vaxten ats, vilket oftast ar fallet. Detta argumenteras med att halt REE i andra vaxtdelar sasom stam
och frén generellt sett understiger rétternas halt (Hong m.fl., 1997). Vidare vantas upptaget av REE
via tarmkanalen hos djur vara lagt. HSDB (2013) uppgav upptagsfaktorn for lantan via tarmarna till
0,002 % och IAEA (2010) angav faktorn for cerium till 0,05 %. FOr praseodym och neodym saknades
uppgifter. Dock bedomde TERA (2009) att tarmupptaget géllande andra REE ocksa ar lagt, motiverat
utifrdn amnenas kemiska likhet. For akvatiska organismer bedémdes namnda risk inte heller foreligga
enligt Sloof m.fl. (1993) och Kalf m.fl. (2000). Motiveringen i Kalf m.fl. (2000) géllande akvatiska
organismer ar aningen oklar men bedoms grundas pa REEs laga I6slighet i ytvatten tillsammans med
det laga tarmupptaget hos hogre staende organismer (HSDB, 2013; IAEA, 2010; TERA, 2009 ).
Slutsatsen att risk for biomagnifikation och sekundarférgiftning inte foreligger drogs alltsa trots de
hdga biokoncentrationsfaktorerna avseende akvatiska organismer.
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Bilaga Aa. Ytterligare ekotoxikologiska data och effekter

Tabell Aal nedan visar ytterligare ekotoxikologiska data och toxiska effekter gallande REE uttver vad
som behandlades i bilaga A ovan. De ekotoxikologiska data avseende sotvattenorganismer som
redovisas i tabell Aal (med undantag av Weltje, 2003) bedéms dock mindre l&mpade for framtagande
av riktvarden jamfort med de i tabell A1 och A2. Detta motiveras utifran att kontroll av
forsoksbetingelser ar av stor betydelse avseende REE, pa grund av &mnenas stora formaga att falla ut
fran I6sning. Av samma anledning bor forsok med terrestra vaxter odlade i naringslosning (tabell Aal)
bedémas med forsiktighet avseende erhallna toxiska halter, se avsnitt 7.8.1. Manga studier nedan
bedoms darfor framst intressanta i och med att de visar uppkomna toxiska effekter pa ett kvalitativt

satt.

Tabell Aal. Sammanstallning av ekotoxikologiska data och toxiska effekter avseende REE, utdver vad som behandlades i bilaga A.

element och referens syfte med studie huvudsakliga resultat andpunkt och toxikologisk
organism data
Lantan, Weltje (2003). Se bilaga A ovan. Se bilaga A ovan. andpunkt: intensitet pa

Vibrio fischeri.

Cerium,

Vibrio fischeri.

Bioavailability of
lanthanides to
freshwater
organisms.
Speciation,
accumulation and
toxicity.
Doktorsavhandling,
Delft University of
Technology.

Weltje (2003).
Bioavailability of
lanthanides to
freshwater
organisms.
Speciation,
accumulation and
toxicity.
Doktorsavhandling,
Delft University of
Technology.

Se bhilaga A ovan.

Se bilaga A ovan.

ljusemission fran bakterie,
svarande mot dess
metaboliska aktivitet. Akuta
toxicitetsforsok. Syntetisk
16sning, 0,355 M NaNO;
(motsv. 3,02 % NaNOs3). pH =
5,4-6,3.

ECso = 30,6 mg/l (2,2-107* M)
vid 7,5 min exponering

ECso = 12,5 mg/l (9,0-10°° M)
vid 15 min exponering

ECs = 6,3 mg/l (4,5-10° M)
vid 22,5 min exponering

ECs = 5,6 mg/l (4,0-10° M)
vid 30 min exponering

andpunkt och
forsoksbetingelser: samma
som ovan (Weltje, 2003).
ECso = 15,4 mg/l (1,1-107* M)
vid 7,5 min exponering

ECso = 9,8 mg/l (7,0-10° M)
vid 15 min exponering

ECs = 5,6 mg/l (4,0-10° M)
vid 22,5 min exponering
ECso = 4,9 mg/l (3,5:10° M)
vid 30 min exponering
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element och referens syfte med studie huvudsakliga resultat andpunkt och toxikologisk
organism data
Neodym, Weltje (2003). Se bilaga A ovan. Se bilaga A ovan. andpunkt och

Vibrio fischeri

Lantan,
Daphnia
carinata.

Nitrater av
cerium, lantan
och yttrium.
Rotspetsceller
hos majs.

Bioavailability of
lanthanides to
freshwater
organisms.
Speciation,
accumulation and
toxicity.
Doktorsavhandling,
Delft University of
Technology.

Barry och Meehan
(2000).

The acute and
chronic toxicity of
lanthanum to
Daphnia carinata.
Chemosphere vol
41, sid 1669-1674.

Xie (2007).
Detection of
Genotoxicity of 6
Kinds of Rare Earth
Nitrates Using
Orthogonal
Experimental
Design. J Agro-
Environment
Science vol 26, sid
150-155.

Undersokning av akut och
kronisk toxicitet av lantan
gentemot Daphnia
carinata.

REE-nitraters genotoxicitet
gentemot rotspetsceller hos
majs studerades genom
mikrokarntest. FOr
andamalet anvandes sa
kallat mikrokarn (eng.
micronucleus test, MNT
test).

Lantan var mest toxiskt for
Daphnia carinata i mjukt
kranvatten (akut 48 h ECso = 43
ug/l) jamfort med ASTM- hart
vatten (ECso = 1180 pg/l). | det
tredje tillvaxtmediumet, baserat
pa utspatt havsvatten, var ECsy =
49 pg/l. Det sags dock en
betydande utfallning av lantan i
detta medium. Dddligheten var
100 % vid koncentrationer > 80
Mg/l vid dag 6 i det utspadda
havsvattnet, men ingen effekt pa
tillvaxt eller reproduktion hos
overlevande organismer sags vid
lagre koncentrationer. | hart
vatten orsakade lantan signifikant
dddlighet hos Daphnia carinata
vid koncentrationer > 39 pg/l.
Det mérktes ingen effekt av
lantan pa tillvaxten hos de
dverlevande hoppkréftorna vid
koncentrationer < 57 pg/l.

Ce(NO3)3 och Y(NO3); hade
signifikant paverkan pa
frekvensen av mikrokérnbildning
i rotspetsceller hos majs, men
inte La(NO,),. Det &r enligt
studien mgjligt att REE-nitrater
ocksa uppvisar kombinerad
toxicitet gentemot rotspetsceller
hos majs.

forsoksbetingelser: samma
som ovan (Weltje, 2003).
ECso = 13,0 mg/l (9,0-10° M)
vid 7,5 min exponering

ECs, = 6,5 mg/l (4,5:10° M)
vid 15 min exponering

ECso = 3,9 mg/l (2,7-10° M)
vid 22,5 min exponering
ECs = 3,6 mg/l (2,5-10° M)
vid 30 min exponering

Mortalitet var &ndpunkt i
samtliga akuta forsok.

Akut LCx i tillvaxtmedium
baserat pa utspatt havsvatten
=49 ug /I (48 h exponering).
Akut LCsq i mjukt kranvatten
=43 g/l (48 h exponering)
och 485 ug/l (24 h
exponering).

Akut LCs i hart kranvatten
(ASTM) = 1180 pg/l
(exponering 48 h) och 1232
pg/l (exponering 24 h).

Kronisk andpunkt: mortalitet i
ASTM-hart vatten.

LOEC = 39 pgl/l.

Kronisk andpunkt: fordréjd
mognad i ASTM-hart vatten:
LOEC = 39 pgl/l.

Andpunkt: dndrad frekvens i
mikrokarnbildning i
rotspetscellerna hos majs.
LOEC = 10,7 mg Ce/l och 1,6
mg Y/I.
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element och

referens

syfte med studie

huvudsakliga resultat

andpunkt och toxikologisk

organism data
Lantan, Zeng, Zhu, Cheng, Studie av tillvéxt och Halten lantan i skotten tkade Ej tydligt definierade
risplantor. Xie och Chu (2006).  fysiologisk respons hos ris ~ med &kad halt lantan i jorden. andpunkter. Féreslagna
Phytotoxicity of odlat i lantanhaltig jord. Nér skotthalten nadde ett toxiskt ~ *’kritiska” halter: 42 mg La/kg
lanthanum in rice in  Studerade jordar var s& vérde minskade tillvaxten och TS i sa kallad rod jord och 83
haplic acrisols and kallad rod jord (eng. haplic  innehallet av klorofyll a/b i mg La/kg TS i sa kallad
cambisols. acrisol), samt ”paddy soil”  risplantans l6v. Vidare dkade ”paddy soil”.
Ecotoxicology and vilken bildas frén peroxidasaktiviteten,
Environmental forhallanden i risfalt. permeabilitet hos cellmembran
Safety vol 64, sid och I6vens innehall av prolin.
226-233. Forfattarna foreslar att innehallet
av klorofyll a/b i 16ven och
peroxidasaktiviteten eventuellt
kan vara anvandbara kriterier for
att upptacka fytotoxicitet orsakad
av lantan pa ett tidigt stadium.
Forfattarna foreslar vidare
kritiska koncentrationer”
avseende miljomassigt skydd
som 42 mg/kg TS i sé kallad rod
jord och 83 mg/kg TS i sa kallad
”paddy soil”.
Lantan, Chu m.fl. (2002). Effekterna av lantan pa Lantan hammade aktiviteten hos  Andpunkt: enzymaktivitet for

enzymaktivitet i
jord.

Lantan,
Vibrio fischeri

Effects of lanthanum
on hydrolytic
enzymes activities of
paddy soil in Tai
Lake District.
Chinese Rare Earths.

Chu m.fl. (2003).
Availability and
toxicity of exogenous
lanthanum in a
haplic acrisols.
Geoderma 115(1-2),
sid 121-128.

enzymaktiviteten hos
glycerofosfatas, ureas och
sukras i den kinesiska jord
som kallas ”paddy soil”
studerades genom forsok
med spikade jordar. Den
aktuella jordmanen bildas
fran risfaltférhallanden.

Studie av lantans toxicitet
genom bestdmning av den
relativa lyskraften hos
Photobacterium
phosphoreum T3, &ven
kand som Vibrio fischeri.

glycerofosfatas i jorden. Effekten
var signifikant (p < 0,05) nér
halten dversteg 60 mg La/kg TS,
och maximal rate for hdmningen
var 13 %. Ingen effekt sdgs pa
aktiviteten hos ureas i den
aktuella jorden vid de studerade
koncentrationerna.
Enzymaktiviteten hos sukras
stimulerades i jorden, signifikant
stimulering (p < 0,05) marktes
vid 300 mg La/TS. Maximal
stimuleringsrate var 10 %.

Resultaten pekar pa att forhojda
halter lantan &r toxiskt for
markens mikroorganismer.

glycerofosfatas, ureas och
sukras i aktuella kinesiska
jorden.

LOEC foér hdmning av
glycerofosfatas: 60 mg La/kg
TS.

LOEC for stimulering av
sukrasaktivitet: 300 mg
La/TS.

Andpunkt: den relativa
lyskraften hos Vibrio fischeri
jamfort med kontroll.

ECso = 24,7 mg/l for
bakteriens exponering i
vatten.

EC,, =63 mg/kg TS, 93
mg/kg TS och 129 mg/kg TS i
inkuberad jord efter 1, 4
respektive 10 veckor.
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element och
organism

referens

syfte med studie

huvudsakliga resultat

andpunkt och toxikologisk
data

Lantanklorid,
Caenorhabditis
elegans
(marklevande
ringmask)

Lantan, cerium.
Mungbéna och
majs.

Lantan,
bondbéna
(Vicia faba)

Lantan,
majs

Zhang m.fl. (2010).
Ecotoxicological
assessment of
lanthanum with
Caenorhabditis
elegans in liquid
medium.
Metallomics vol 2,
sid 806-810.

Diatloff m.fl. (1995).
Rare earth elements
and plant growth:
Effects of lanthanum
and cerium on root
elongation of corn
and mungbean.
Journal of Plant
Nutrition vol 18(10),
sid 1963-1976.

Wang m.fl. (2011).
Lanthanum resulted
in unbalance of
nutrient elements
and disturbance of
cell proliferation
cyclesin V. faba L.
seedlings.
Biological trace
element research,
vol 143(2), sid 1174-
1181.

Hu m.fl. (2006)
Bioaccumulation of
lanthanum and its
effect on growth of
maize seedlings in a
red loamy soil.
Pedosphere 16(6),
sid 799-805.

Toxicitetsstudie med
nematoden C. Elegans,
som exponerades for
lantanklorid. Forsoket
utférdes in vitro.

In vitro-studie av lantans
effekt pa rotlangd hos
mungbdna och majs.
Amnet tillsattes till
utspadda kompletta
naringslésningar.

Studie av effekter pa
bondbdnsplantor (Vicia
faba) odlade 15 dagar i
I6sningar innehéllande
La**.

Undersokning av torrvikten
hos majsplantors skott och

rotter. Kinesisk rod lerig

jord (ultisol) anvéndas for

forsoket.

Resultaten visade att La®* gav

signifikanta negativa effekter pa

maskarnas tillvaxt och

reproduktion vid koncentrationer

Overstigande 10 pmol/I (= 1,39
mg/1). Exponering stérde
fordelningen av andra
sparmetaller (Ca, K, Zn, Fe) i
nematodens kropp vid lagre
halter lantan i testmediumet.

Den relativa rotlangden
minskade for badgge véxterna i
fall av okad halt tillsatt Ce och
La till ndringsldsningarna.
Mungbéna visade storre
kanslighet &n majs. For
mungbdna var cerium mer
toxiskt an lantan. For majs var
daremot lantan mer toxiskt &n
Ce.

Resultaten visade att det dkade
innehallet av La®* i rétterna och
I6ven skapade obalanser i Ca-,

Fe-, Cu-, Zn-, Mg-, Mn-, P-, och
K-inneh&ll i véxten. Det ar ocksa

troligt att en omférdelning av

vissa amnen i rotterna och I6ven

observerades.

Vid lantanhalter av > 0,75 g
La/kg jord respektive > 0,05 g
La/kg jord observerades

reduktion i torrvikt hos skott och

rétter signifikant (p < 0,05)
jamfort med kontrollgruppen.
Vidare sags en signifikant
h&mning av den priméra
rottillvaxten vid en lantanhalt >
0,5 g/kg jord. Rotter
observerades vara mer kansliga
for lantan &n skott och studien
foreslar darfor att rétter kan
anvandas som en biomarkdr for
lantanférorening.

Andpunkt: Tillvaxt och
reproduktion av
Caenorhabditis elegans i
vatskefas. LOEC = 1,39 mg/I.

Andpunkt: minskad rotlangd.
ECso = 0,43 mg La/l och 0,13
mg Ce/l fér mungbdna.

ECso = 0,67 mg La/l och 0,99
mg La/l fér majs vid pH 5,5
och 4,5 respektive.

ECso= 1,71 mg Ce/l for majs
vid pH 5,5.

Toxiska halter ej bestdmda.

Andpunkt: torrvikt hos skott
respektive torrvikt hos rotter.
LOEC for torrvikt hos rotter =
50 mg La’kg TS.

LOEC for torrvikt hos skott =
750 mg/kg TS.

Andpunkt: primar rottillvéxt.
LOEC =500 mg/kg TS.
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element och referens syfte med studie huvudsakliga resultat andpunkt och toxikologisk
organism data
Lantan, Huang m.fl. (2003).  Studie pa hur lantan d4ndrar ~ Resultaten indikerade att Toxiska halter ej bestdmda.
gurka Influence of distributionen och upptaget  lantanexponering till véxande

lanthanum on the av sparamnen i gurka. gurkor leder till en &ndring i

uptake of trace upptag av sparamnen. Detta tyder

elements in pa att lantan direkt eller indirekt

cucumber plant. ar involverat i jontransporten i

Biological Trace vaxten enligt forfattarna. P4 detta

Element Research, sétt paverkar lantan vaxtens

vol 95(2), sid 185- tillvéxt genom att reglera

192. upptaget och distributionen av

&mnen som influerar véxtens
cellfysiologi och biokemi.

Lantan. von Tucher och Studie av lantans effekt p& | naringslésning med lantanhalt Andpunkt: skottillvaxt.
béna Schmidhalter skottillvaxt hos bonplantor, 20 pmol/l (2,8 mg/l) ECg, for bonplanta = 2,8 mg/I
(Phaseolus (2002). spenat och majs. Forsok observerades 60 % reducerad i ndringsldsning.
vulgaris), Lanthanum uptake utforda bade i skottillvaxt hos bénplantor NOEC for majs = 2,8 mg/l i
Sgef‘a‘ . from soil and naringslosning och i jordar  jamfort med kontrollgruppen. naringslosning.
gl Erlgi((a::)l, nutrient solution and  med lantantillsats. Tvdrtemot blev tillvéxten inte NOEC for spenat och

majs (zea mays)

Lantan,
gurka

its effects on plant
growth.
Biological Trace
Element Research
vol 168, sid 574—
580.

Shi m.fl. (2006).
Influence of
lanthanum on the
accumulation of
trace elements in
chloroplasts of
cucumber
seedling leaves.
Biological Trace
Element Research
vol 109 (2), sid 181-
188.

Studie av kloroplasters
innehall av sparamnen hos

gurkplantor, samt
kloroplastantal i
gurkplantans 16v, da

plantorna getts lantanhaltig

néringslosning.

péaverkad hos majs i forsok med
naringslosning. Ingen paverkan
pa skottillvéxt hos bonplanta
eller spenat i jordar med
lantantillsats upp till 360
umol/kg (50 mg/kg)
observerades.

Lantan paverkade innehallet av
sparamnen ("Se, **Co, ®Rb, 8V,
%mTe, and ¥Ga) i kloroplaster
hos gurkplantans 16v. Antal
kloroplaster i 16ven undersoktes
ocksa. Vid 2 mM (278 mg/l)
néringslésning inneholl 16ven 44
% av kontrollgruppens
kloroplastantal. Detta paverkar
l6vens fotosyntes negativt,
papekar studien.

bénplanta =50 mg/kg TS i
jord.

Andpunkt: reduktion av
kloroplaster i gurkplantans
16v.

ECgs = 278 mg/l.
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element och
organism

referens

syfte med studie

huvudsakliga resultat

andpunkt och toxikologisk

data

Lantan, cellers
kanaler for
kalcium-
transport.

Lantan (i form
av Laz(C03)3
och LaCls).

Neodym (i
form av Nd,0O5)
och praseodym
(i form av
PreO11).
Bonplanta
(Vicia faba)

Verbost m.fl. (1989).
The movement of
cadmium through
freshwater trout
branchial epithelium
and its interference
with Ca transport.
Journal of
experimental
biology vol 145, sid
185 -197.

Lucu och Obersnel,
(1996).

Cadmium influx
across isolated
Carcinus gill
epithelium:
interaction of
lanthanum and Ca
with cadmium
influxes.

The Journal of
Comparative Physio-
logy, vol 166, sid
184-189

Damment m.fl.,
(2005). Evaluation
of the potential
genotoxicity of the
phosphate binder
lanthanum
carbonate.
Mutagenesis vol 20,
sid 29-37.

Jha och Singh
(1994).
Clastogenicity of
lanthanides -
induction of
micronuclei in root
tips of Vicia faba.
Mutation Research
vol 322, sid 169-
172.

Studier av lantans paverkan
pé cellers kanaler for
kalciumtransport.

Lantankarbonat studerades
med avseende pa potentiell
genotoxicitet genom en rad
in vitro-forsdk i nérvaro
och franvaro av
postmitrokondriell fraktion
(S9). Potentiell
genotoxicitet och
clastogenicitet hos
lantankarbonat/-klorid
studerades ocksa in vivo.

Den klastogena (och
dérmed genotoxiska)
potentialen hos praseodym
och neodym undersoktes
genom att studera frekvens
i mikrok&rnbildning i
rotceller hos bonplantor
(Vicia faba).

Bade Verbost m.fl. (1989) och
Lucu och Obersnel (1996) visade
pa att lantan verkar som en icke-
specifik inhibitor av cellers
kalciumkanaler.

Ingen mutagen verkan sags i
analys av bakterier (Salmonella
typhimurium TA1535, TA1537,
TA1538, TA98, TA100 och
TA102. E. coli WP2 uvrA och
WP2 uvrA pkm101). Inga
effekter sgs avseende HGPRT-
mutation i forsok med dggceller
fran kinesisk hamster i narvaro
av S9. Forfattarna drog slutsatsen
att lantan inte &r genotoxiskt.

Bada amnena visade sig ge en
signifikant 6kning i
mikrokdrnbildningsfrekvens hos
bonplantornas rotceller, vilket
indikerar att amnena &r
klastogena for rotcellerna hos
organismen i fraga.

Toxiska halter ej bestdmda.

Ingen genotoxisk verkan

observerades.

Andpunkt: 6kad frekvens i
bildning av mikrokérnor hos

plantans rotceller.

LOEC for bada elementen = 1
g/l (0,1 %) i forsokslésning.
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element och referens syfte med studie huvudsakliga resultat andpunkt och toxikologisk
organism data

En blandning Tai m.fl. (2010). Studie av lantaniders Alla enskilda &mnen hade Andpunkt: tillvaxthastighet.
av REEs Biological toxicity of  ekotoxicitet gentemot liknande toxiska effekter 96 h-ECs for lantanklorid =
nitrater och lanthanide elements  encelliga alger gentemot den encelliga algen 4,1 mg La/l (29,19 pMm).
klorider on algae. (Skeletonema costatum). Skeletonema costatum. En 96 h-ECs, for ceriumnitrat =
anvéndes, bland  Chemosphere vol blandad I6sning innehallande lika 4,2 mg Ce/l (29,68 uM).
annat 80, sid 1031-1035. andel av varje &mne observerades 96 h-ECs, fér neodymklorid =
lantanklorid, ha samma hammande verkan pa 4,4 mg Nd/I (30,34 uM).

ceriumnitrat,
neodymklorid
och
yttriumnitrat.
Forsok gjordes
ocksa med
varje amne for
sig. Forsoks-
organism var
den encelliga
algen
Skeletonema
costatum.

En blandning
av

REE.
Marklevande
bakterier,
svampar och
aktinomyceter.

Lantan,
Caenorhabditis
elegans
(marklevande
nematod)

Tang m.fl. (2004).
Ecological effects of
low dosage mixed
REEs accumulation
on major soil
microbial groups in
a yellow cinnamon
soil. Ying Yong
Sheng Tai Xue Bao
vol, 15(11), sid
2137-2141.

Tatara, Newman,
McCloskey,
Williams (1998).
Use of ion
characteristics to
predict relative
toxicity of mono-,di-
and trivalent metal
ions:
Caenorhabditis
elegans LC50.
Aquat. Toxicol. vol
42, sid 255-269.

Studie av ekotoxiska
effekter pa storre
mikroorganismgrupper i
mark, vid laga halter av
blandade REE. Jorden som
studerats kallas i Kina for
”yellow cinnamon soil”
vilken bland annat
karakteriseras av ett stort
lerinnehall.

Studien testade hypotesen
om REEs akuttoxicitet
(forsokstid 24 h) gentemot
C. elegans kunde forutséga
utifran kemiska egenskaper
som forsta
hydrolyskonstanten och
kovalent index (ymr).

algen som varje enskild lantanid
vid samma totalhalt. Detta &r
unikt jdmfort med andra grupper
i det periodiska systemet
papekade forfattarna, och
spekulerade darfor i om den
encelliga algen saknade forméga
att skilja pa de kemiskt
narbeslaktade lantaniderna.

De olika &mnena gav i tur och
ordning effekt av stimulering,
hdmning och aterstimulering pa
bakterier och aktinomyceter. En
kontinuerlig stimulering av
marksvampar observerades. Vid
halten 150 mg/kg TS
observerades en betydande
&ndring i populationsstruktur hos
gramnegativa bakterier, vitsporer
och penicillium. Studien foreslog
ett ECso-varde pa 30 mg/kg som
det kritiska vérdet for en totalhalt
av REE i den aktuella jordtypen.

En tvavariabel modell som
omfattade forsta
hydrolyskonstanten och kovalent
index var den modell som bést
beskrev den observerade
toxiciteten (r? = 0,85). Tatara
m.fl. (1998) drog darmed
slutsatsen att REEs kemiska
egenskaper kan anvandas for att
forutsdga metallernas toxicitet.
Anm. Detta &r &ven i linje med
resultat som presenterades av
Weltje (2003), se avsnitt 1.2
under bilaga A.

96 h-ECs fOr yttriumnitrat =
3,84 mg Y/I (43,21 uM).

96 h-ECs for en blandning av
REE = 30,32 uM.

Andpunkt: bevarande av
sammansattning av
markmikrobsamhéllet.
ECso =~ 10-30 mg/kg TS for
totalhalt av blandade REE i
aktuell jord.

Andpunkt: mortalitet.

24 h-LCsy = 1352 mg/l (9,73
mM) avseende totalhalt, 9,54
mM avseende fria joner.
Forsok utfort i 0,3 % NaCl +
KCL.
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element och referens syfte med studie huvudsakliga resultat andpunkt och toxikologisk
organism data

Lantan Khangarot (1991). Forsoksorganismen som Se toxiska halter i kolumn till Andpunkt: mortalitet.
(La(OH)3), Toxicity of metalsto  anvéndes for studien var hoger. 24 h-LC50 = 33,50 mg/I
Tubifex tubifex a freshwater den sedimentlevande 48 h-LC50 = 33,50 mg/I
(sedimentlevan tubificid worm ringmasken Tubifex 96 h-LC50 = 29,38 mg/I
de ringmask i Tubifex tubifex tubifex, vilken &r vanligt

sjoar och (Muller). férekommande i akvatiska

vattendrag). Bull. Environ. miljoer. Tidigare studier

Contam. Toxicol.
vol 46, sid 906-912.

(AUSTON, R.J., 1973) har
visat att masken &r en
anvandbar indikator for
akvatisk fororening.
Masken beskrivs som en
viktig del av den akvatiska
néringskedjan. Syftet med
studien var darfor att
undersdka bland annat
lantans toxicitet gentemot
forsoksorganismen.
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Bilaga Ab. Generella riktvirden for REE i sotvatten, sotvattensediment och
mark

Nederlandska RIVM har tagit fram generella nederlandska riktvarden for Ce, La, Nd, Proch Y i
sotvatten och sétvattensediment samt for Ce i mark (Kalf m.fl., 2000) (tabell Ab1-Ab3). Tva typer av
generella riktvérden gavs, MPC-virden ("maximum permissible concentrations”) och NC-vérden
(’negligible concentrations”). MPC-vérdena erhdlls som summan av bakgrundshalt (C,,) och beréknat
maximalt tillatet tillskott (MPA, “maximum permissible addition”); MPC = MPA + Cy. NC-vérdena
erhdlls vidare som NC = Cy, + MPA/100, dar MPA/100 dven kallas NA (negligible addition).

Tabell Abl. Nederlandska generella riktvarden for de fem aktuella REE i sotvatten,
samt for Ce dven i mark. Tabellen visar maximalt tillskott till bakgrundshalt (MPA),
bakgrundshalt (Cy,) och sa kallad maximalt tillaten koncentration (MPC). Fran Kalf

m.fl. (2000).

sétvatten mark®

(ng/) (mg/kg TS)

element MPA Cy MPC MPA Cy MPC
La 10 0,08% 10,1
Ce 22,0 0,13% 22,1 44 9,0 53
Pr 9 0,08% 9,1
Nd 14 0,39% 18
Y 6,2 0,22° 6,4

& anger detektionsgrans
b riktvarde for Ce i mark beraknade utifran Ky = 2 000 I/kg TS, rapporterat i Coughtrey
och Thorne (1983).

Tabell Ab2. Riktvérden for sotvattensediment framtagna av RIVM (Kalf m.fl.,

2000).
sotvattensediment
(mg/kg TS)
element log Ky MPA Cy MPC
(sed/vatten)*
(I’kg TS)

La 5,67 4,7 0,039 4,7
Ce 5,93 18,7 0,069 18,8
Pr 5,81 5,8 0,008 5,8
Nd 571 72 0,036 75
Y 5,35 14 0,017 14

! K4-vérden fran Stronkhortst och Yland (1998) anvéandes for att ta fram riktvardena.
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Tabell Ab3. Sa kallade férsumbara koncentrationer (NC) och férsumbara tillskott till
bakgrundshalt (NA) fér Ce, La, Nd, Pr och Y i sétvatten, sétvattensediment och
mark. Riktvarden framtagna av RIVM (Kalf m.fl., 2000).

sOtvatten sOtvattensediment mark

(ug/l) (mg/kg TS) (mg/kg TS)
element NA NC NA NC NA NC
La 0,10 0,18 46,8 83,6
Ce 0,22 0,35 187,3 256,2 0,440 9,4
Pr 0,09 0,17 58,1 66,1
Nd 0,014 0,40 7,2 43,2
Y 0,062 0,28 13,9 30,7

Halter av andra REE associerade till ekotoxikologiska risker i sétvatten beddéms vidare ligga inom
samma storleksordning (Kalf m.fl., 2000). Detta argumenteras utifran REEs kanda toxiska
verkningsmekanismer.
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Bilaga Ac. Biokoncentrationsfaktorer for aktuella REE

Tabell Acl. Biokoncentrationsfaktorer (BCF) for REE. Sammanstélining av data gjord av Kalf m.fl. (2000)
och IAEA (2004).

element art/organismgrupp sOtvatten/ BCF, enhet I/kg farskvikt for referens
marint vatten  faktorer baserade pa I&sta
halter, enhetslos for faktorer
baserade pa totalhalter i mark
eller sediment)

RIVM-rapport av
Kalf m.fl. (2000)

Ce, La, Nd, Pr karp, muskel S 0,22-1,10 1)
karp, skelett S 3,66-8,11 1)
karp, galar S 11,2-18,8 1)
karp, interna organ S 634-978 1)
Ce, La, Nd mollusker s/m 15 000-50 000 2)
maskar s/im 8 000-120 000 2)
kraftdjur s/m 10 00040 000 2)
Y marlkrafta s/im 7413 3)
La marlkrafta s/m 28 840 3)
Ce marlkrafta s/im 48 978 3)
Pr marlkrafta s/m 38 905 3)
Nd marlkrafta s/im 29512 3)
REE grodor - 0,1-10 4)
vattenvaxter - 10-1 000 000 5)
vilda landvéxter - 100-36 000 6)

1) Sun m.fl., 1996, hel fisk exponerad for Ce (0,27 pg/l), La (0,30 pg/l, Nd (0,29 ug/l), Pr (0,06 pg/l), 2) Tijink
och Yland (1998), faltdata 3) Stronkhorst och Yland (1998), BCF-varden baserade pa halter i porvatten,
faltdata, 4) Rikken, 1995, litteraturstudie, baserat pa totalhalter i mark. 5) Van Dijk-Looyaard och Montziaan
(1986) 6) Weltje, 1998, litteraturstudie, behandlad data, baserat pa halter i naringslésning eller marklosning.

Tabell Ac2. Biokoncentrationsfaktorer (I/kg farskvikt) for sdtvattenorganismer avseende cerium och lantan

(IAEA, 2010).

element  sttvattenorganismer antal medelvérde minvéarde maxvarde
studier (I/kg farskvikt) (I/kg farskvikt)  (I/kg farskvikt)

Ce evertebrater 2 4,3-10 2,9-10 5,6-10°

La evertebrater 2 3,5:10° 3,3:10° 3,7:10°
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Tabell Ac3. Biokoncentrationsfaktorer (I/kg farskvikt) for fiskvavnad hos sétvattenlevande fisk (IAEA, 2010).

fisk, hela kroppen fiskmuskel
element antal medelvarde geom. st. min max antal medelvarde  geom. st. min max
studier  (I/kg avvikelse studier  (I/kg avvikelse
farskvikt) farskvikt)
Ce 90 1,2:10* 2,7-10° 3,0-10° 1,1-10? 71 2,5-10! 9,5-10° 9,0-100  1,2:10°
La 102 1,6:10* 3,2:10° 3,6:10° 3,4-107 74 3,7-10! 4,9-10° 1,1.10°  6,6-10?
Y 12 3,1-10! 1,6-10° 1,1-10' 6,2-10" 19 4,0-10 2,5-10° 45-10°  1,2:10?
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Tabell Ac4. Biokoncentrationsfaktorer (dimensionslosa) fran jord till vaxt i tempererat klimat (IAEA, 2010). Faktorerna &r
dimensionsldsa dé de ar baserade pé totalhalter i mark och torrviktshalt i vaxten. Vidare forutsétter vardena att stationért
tillstand (jamvikt) hunnit uppnas. Engelskans “loam” motsvarar ungefir silt med inslag av lera, sand och organiskt material.

REE véxtgrupp vaxtdel jordtyp antal medelvarde geom. st. min max
studier /vérde avvikelse
dividerat
med st.
avvikelse
Ce  spannmél korn alla 20 3,1.10° 37 2,4-10™ 2,0-102
sand 5 1,110 2,6 2,0.10° 2,0:10°
eng. loam 7 2,8:10° 33 2,4-10™ 7,0.10°
lera 6 1,6:10° 4,1 2,8:10" 6,0-10°
organisk 1 8,0-10™
stjalkar och skott alla 13 3,9-102 55 3,0.10° 6,8-10"
sand 4 2,810" 2,5 8,0-10 6,8-10"
eng. loam 6 7,0.107 2,4 7,0.10° 6,0-1072
lera 3 3,0-10° 3,0 3,010 2,7:10°
bladgronsaker  blad alla 1 6,0-10°°
baljvéxter frén och skida alla 2 1,3-10° 6,0-10° 2,0:10%
sand 1 2,0:10°
eng. loam 1 6,0-10°°
rotfrukter rétter alla 1 6,0-10°
knolar, knolar alla 1 4,0-10°
rotknolar
(eng. tubers)
grés stjalkar och skott eng. loam 2 2,0-10? 1,0-10? 3,0-10?
baljvaxtfoder  stjalkar och blad eng. loam 4 8,0-107 2,1 4,0-10° 2,0-1072
betesmark stjalkar och skott alla 10 3,7-10* 5,0 2,0-10 35
sand 1 9,6:10"
eng. loam 4 4,0-10" 33 1,2-10 1,2
lera 3 2,9-10" 33 1,4-10" 1,2
organisk 1 3,5
La  spannmal korn alla 1 2,0-10°
majs stjélkar och skott alla 2 8,8:10° 7,6:10° 9,9-10°
bladgronsaker  blad alla 7 5,7.107 2,7 1,1-10° 1,510
icke-bladiga  frukt, alla 2 6,0-107 59107 6,0-107
gronsaker gronsakshuvuden,
bér, knoppar
baljvaxter frén och skidor alla 4 4,2-10* 3,0 1,6:10* 1,8-10°
rotfrukter rétter alla 9 1,6:10° 2,7 4,510 6,0-10°
kndlar kndlar alla 8 3,9-10" 3,7 7,0.10° 4,0-10°
grés stjalkar och skott alla 4 1,8:10° 2.3 6,0-10° 4,7-10°
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REE  véxtgrupp véxtdel jordtyp antal medelvarde geom. st.
studier /varde awvikelse
dividerat
med st.
awvikelse
La betesmark stjalkar och skott alla 1 2,0-10?
Nd  ej specificerat alla 1 2,0.102
Pr spannmal korn alla 1 2,0-10?
bladgronsaker  blad alla 1 2,0-10?
rotfrukter rotter alla 1 2,0-102
Y spannmal korn alla 5 5,0-10™
bladgronsaker  blad alla 1 2,0.10°
icke-bladiga  frukt, alla 1 2,0.10°
gronsaker gronsakshuvuden,
bér, knoppar
rotfrukter rotter alla 1 2,0-10°
knélar (eng.  knélar (eng. alla 1 1,0-10°
tubers) tubers)
betesmark stjalkar och skott alla 1 5,0-10°

Tabell Ac5. Dimensionsldsa biokoncentrationsfaktorer (BCF) for radioaktivt Ce fran jord
till frukt i tempererat klimat (IAEA, 2010). Faktorerna ar definierade som kvoten mellan

radioaktivitet per farskvikt frukt och radioaktivitet per torrsubstansvikt jord (Bq per
farskvikt frukt/Bq per torrsubstansvikt jord). Vardena forutsatter att stationart tillstand
(jamvikt) hunnit uppnas.

element vaxtgrupp vars jordtyp antal BCF,
halter i frukt studier medelvérde/varde
studerats (dimensionslds)
Ce storre trad ospecificerat 2 5,3-10™
Ce Ortartade vaxter ospecificerat 1 3,0-10*
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Bilaga B. Fordelningskoefficienter (Kq) for REE i mark

Tabell B1. Kg-varden (I/kg) for cerium, lantan och yttrium i olika jordar. Data frdn Coughtrey och Thorne (1983)
och IAEA (2010). Engelskans ”loam plus clay” motsvarar ungefér silt med inslag av sand, organiskt material och
en ganska betydande andel lera.

jordtyp antal medelvarde geometrisk minvarde  maxvarde
studier (I/kg) standard- (I/kg) (I/kg)
avvikelse

IAEA (2010)

Ce alla 11 1,2:10° 5,1 1,2-10? 2,0-10°*
sand 3 4,0-10 1,2 3,2-10? 4,9-10
eng. loam 7 1,8:10° 6,4 1,2:102 2,0-10*
plus clay
organisk 1 3,00-10° - - -

La ospecifierat 1 5,3-10° - - -

Y alla 7 4,7-10" 4,0 1,0-10* 3,8:10°
mineraljord 5 2,210 1,9 1,0-10* 4,7-10*
organisk 2 3,2-102 - 2,6-102 3,8-10?

Coughtrey och Thorne (1983)

Ce ej specificerat 1 2000
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Bilaga C. Fordelningskoefficienter (Kq) for fordelning mellan
suspenderat material och ytvatten

| tabell C1 visas Ky-varden for fordelning av cerium mellan suspenderat material och sétvatten, enligt
datasammanstallning i IAEA (2004).

Tabell C1. Kg-varden (I/kg) for cerium i sdtvatten, for fordelningen suspenderat material/vatten.
Datakallorna &r en blandning av falt-, adsorptions- och desorptionsforsok. Datasammanstéllning
av IAEA (2004).

element antal geometriskt geometrisk minvérde maxvarde
studier medelvarde standard-
avvikelse
Ce 15 2,2:10° 2,9 4,2-10* 1,2:10°

For lantanider i allmanhet har det rapporterats att 109 Kq (partikiarvatteny 1 SOtvattendrag varierar kring 3
(Maas och Botterweg, 1993). Ett annat allmant varde som uppgetts for fordelningen i sétvatten ar Kq
(partiktarvatien) = 5+10° 1/kg, det vill siga log Ky gartikiarveten) = 5,7 (Teaf m.fl., 2004).
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Bilaga D. Fordelningskoefficienter (Kq) for fordelning mellan
sediment och porvatten/ytvatten

Inga Ky-varden avseende fordelningen sediment/porvatten i sétvattenmiljo har patraffats i litteraturen.
Matning av fordelning mellan sediment och porvatten i nederlandsk bréckvattenmiljo gjordes av Tjink
och Yland (1998). For cerium, praseodym och neodym erhélls log Ky ediporvatieny = 6. Nagra vérden for
yttrium och lantan redovisades ej.

Stronkhorst och Yland (1998) observerade skillnader mellan Kg-varden erhallna i laboratorieforsok
och Kg-vérden beraknade utifran faltmatningar. Detta gallde bade fordelningen sediment och dess
porvatten samt sediment och ytvatten. Se tabell D1 och D2.

Generellt ar Ky-vérdena for fordelningen sediment/porvatten hdga for REE jamfort med metaller som
koppar, zink, kadmium och bly. Vérdena for dessa ’tungmetaller” ligger typiskt mellan 2,5-4
avseende 10g Ky sedrporvatteny (Kalf m.fl., 2000). En annan allmén notering ar att halten av losta REE i
sedimentens porvatten ar hogre an i omgivande ytvatten pa grund av det lagre pH-vardet i porvattnet
(Weltje m.fl., 2002). Undantaget fran detta kan vara cerium pa grund av dess formaga att ocksa
forekomma fyrvart (Weltje m.fl., 2002).

Tabell D1. log-Kg-varden (I/kg), erhallna fran faltforsok, for
fordelningarna sediment/porvatten och sediment/vatten
avseende REE i brackvattenmiljo (Stronkhorst och Yland,
1998). Vid bestdmning av férdelning sediment/vatten
betraktades de I8sta halterna i vattnet ovan sedimenten. Vid
bagge bréckvattenforsdken anvandes filtrering vid 0,45 um.

element log Kq (I/kg) for log Ky (I/kg) for
sediment/porvatten  sediment/ytvatten
avseende brackt avseende brackt
vatten, faltforsok vatten, faltforsok

La 6,37 5,67

Ce 6,31 5,93

Pr 6,34 5,81

Nd 6,27 571

Y 6,04 5,35

Tabell D2. log-Kp-varden (I/kg), erhalina fran laboratorieforsok, for
fordelningarna sediment/porvatten och sediment/vatten avseende REE
i brackvattenmiljé (Stronkhorst och Yland, 1998). Vid bestdmning av
fordelning sediment/vatten betraktades de l6sta halterna i vattnet ovan
sedimenten. Vid bada forsoken anvandes filtrering vid 0,45 um.

element log Kq (I/kg TS) for log Ky (I/kg TS) for
sediment/porvatten sediment/ytvatten
avseende bréckt vatten,  avseende bréckt vatten,
laboratorieforsok laboratorieforsok

La 4,85 5,52

Ce 4,94 5,78

Pr 4,87 5,69

Nd 4,86 5,67

Y 4,65 5,18
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Bilaga E. Bilder pa provgropar

Figur E1. Provgrop 1401. De gula och vita graderingarna pa tumstocken i den vanstra bilden svarar mot 0,10 meter vardera.
Den hdgra bilden visar lysimetrarnas placering.

Figur E2. Provgrop 1402 och dess placering av lysimetrar.
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Figur E3. Provgrop 1403 och placering av dess lysimetrar. De gula och vita graderingarna pa tumstocken svarar mot 0,10 m
vardera.

Figur E4. Provgrop 1404 och dess placering av lysimetrar. De tva nedre provtagarna var vid installationstillfallet beldgna
under grundvattenytan i bildens nederkant. De gula och vita graderingarna pa tumstocken svarar mot 0,10 m vardera.
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Figur E5. Provgrop 1410 och dess placering av lysimetrar. De gula och vita graderingarna pa tumstocken svarar mot 0,10 m
vardera.
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Bilaga F. Metod for oxalatextraktion
Oxalate-extractable Fe, Al, Si, Ti

Method description

Jon Petter Gustafsson, KTH, 2002-12-03

Materials:

- Ammonium oxalate, (NH,) C,0,4 - H,O. Dilute to 0.2 M.

- Oxalic acid, H,C,04-2H,0. Dilute to 0.2 M.

- 250 ml clean polyethylene bottles

- 40 ml polypropylene centrifuge tubes

- 20 ml plastic containers (Scintillation containers), 2 for each sample
- Disposable plastic syringes

- Single —use 0.2 pm

- Filters (Sartorius Minisart)

Procedure:

1. Mix the ammonium oxalate and oxalic acid solutions to give a solution with pH 3.0. To5 L
ammonium oxalate, this requires about 3.8 L oxalic acid. This mixture should be stored in the
dark for a maximum of one week. 2. Add exactly 1.00 g samples to a 250 ml polyethylene bottle.

3. Mix with 1000 ml 0.2 M oxalate solution (pH 3.0) and place in a shaker.

4. Equilibrate the suspension for 4 hours in the DARK to prevent photochemical induced dissolution
of crystalline Fe phases. Afterwards, take out the bottle from the shaker. Then add about 30 ml of the
suspension to a centrifuge tube.

5. Centrifuge at 4000 rpm for at least 15 min. Transfer the centrifuged supernatant to a 20 ml plastic
container. The lid should be tightly capped. The extract can be stored in the cold (1-8 °C) for about a
month.

6. Filter and dilute the extract 5 times by using a plastic syringe with a single use Sartorius filter
attached to it. To 2.53 g filtered solution, add 10 ml deionized water to give a five-fold dilution. Store
the diluted, filtered extracts in the cold until analysis.

What do | get?

Oxalate extracts all surface-reactive Al, i.e. organically complexed Al, allophane/imogolite, other non-
crystalline inorganic Al phases. For Fe, the method extracts less crystalline phases, mostly ferrihydrite.
If the extraction takes place in daylight, magnetite will be quickly dissolved, as well as some of the
goethite. Extracted Si is generally dominated by Si dissolved from aluminosilicates; in particular
allophane and imogolite, which are almost completely dissolved. Biogenic silica is not dissolved by
oxalate. For Ti, the forms are unknown.
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Bilaga G. Analysresulat for jordprov

Tabell G1. Totalhalter och geokemiskt aktiva fraktioner inom parentes av REE, Cu och Fe. De geokemiskt

aktiva fraktionerna av REE och koppar bestdmdes genom extraktion med 0,1 M HNO3; medan geokemiskt
aktivt Fe bestamdes genom extraktion med 0,2 M oxalatlésning. Den geokemiskt aktiva fraktionen av Fe ar
inkluderat som ett matt pa halt ferrihydrit i anrikningssanden.

prov 1401A 1402A 1402B 1410A median  median samtliga

(n=4) tagna jordprov
(n=16)

[markg TS]

Ce 972 (67) 1040 (99) 760 (87) 1320 (37) 1006 (77) 918

La 635 (45) 698 (64) 481 (60) 819 (21) 667 (53) 610

Nd 376 (26) 400 (38) 315 (35) 504 (17) 388 (30) 357

Pr 108 (6,6) 115 (9,9) 87 (9,3) 148 (4) 112 (8) 102

Y 236 (12) 251 (14) 249 (17) 224 (5,4) 243 (13) 245

Cu 283 (55) 342 (53) 30 (12) 362 (15) 313 (34) 202

[9/kg TS]

Fe 99 (8,0) 115 (10) 103 (9,2) 138 (11) 109 (9,8)

Tabell G2. De geokemiskt aktiva fraktionernas andelar (%) av provernas

totalhalter avseende REE, Cu och Fe.

prov 1401A 1402A 1402B 1410A median
Ce 6,9 9,5 11 2,8 8,2
La 7,1 9,2 13 2,6 8,1
Nd 6,9 9,5 11 33 8,2
Pr 6,2 8,7 11 2,8 7,4
Y 4,9 5,7 6,7 2,4 53
Cu 19 15 40 4 17
Fe 8 9 9 8 9
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Bilaga H. Halter i mark- och grundvatten

Tabell H1. Markvattenhalter av REE, DOC och sulfat avseende provperioden 21/5-10/6. n = 10.

prov 1401A 1401B  1402A 1402B  1403A  1403B 1404A  1404B  1410A 1410B
[ko/l]

Ce 3,8 0,53 19 367 277 485 242 364 151 519
La 2,4 1,0 14 222 176 315 168 241 81 326
Nd 2,0 0,41 6,7 358 106 184 84 137 75 214
Pr 0,47 0,11 1,8 79 28 50 23 37 18 55
Y 45 0,82 212 740 81 154 59 73 41 99
[mg/1]

DOC 2,0 0,60 20 53 1,1 <0,50 1,3 1,3 10 3,9
SO, 78 90 52 60 63 114 70 83 64 156
Tabell H2. Markvattenhalter av REE, DOC och sulfat i prov avseende perioden 11/6-24/6.n =7.

prov 1401B 1403A 1403B 1404A 1404B 1410A 1410B
[mg/M

Ce 11 361 511 526 383 44 249
La 1,8 220 329 327 229 25 171
Nd 0,82 141 203 216 125 21 89
Pr 0,23 40 57 60 39 54 26
Y 15 104 161 102 66 11 58
[mg/1]

DOC <0,50 0,96 <0,50 0,86 0,85 12 3,7
SO, 96 70 102 61 91 73 138
Tabell H3. pH och markvattenhalter av REE, DOC och sulfat i prov avseende perioden 9/8-14/8. n = 6.

prov 1401B 1403A 1403B 1404A 1404B 1410B
pH 6,5 3,7 3,7 4,0 42 4,1
[ma/M

Ce 43 730 741 355 459 1460
La 6,1 452 466 241 320 905
Nd 2,7 292 285 122 184 631
Pr 0,77 80 79 34 50 170
Y 39 201 223 74 86 237
[mg/l]

DOC <0,50 < 0,50 <0,50 0,75 0,69 *
SO, 189 112 124 76 86 *

*Ej analyserat pa grund av otillracklig provvolym.
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Tabell H4. pH och uppmatta halter av REE, svavel och DOC i grundvattenprov tagna 20-21/5. GV, betecknar det grundvattenrér
som utgor referens. De fetmarkerade grundvattenréren ar korresponderande till provgroparna for jord- och markvattenprovtagning
(med anmarkning att grundvattenror 1402 &r placerat p& en ovegeterad plats till skillnad fran den relativt narliggande provgropen

1402). n = 12.

EL%"kt 1401 1402 1403 1404 1405 1406 GVI GV2 GV4 GV5 GV6 GV
pH 43 51 58 62 68 62 56 44 41 66 47 6,6
[na/]

Ce 1310 2310 34 13 12 64 95 78 9230 13 147 46
La 878 1530 25 10 75 44 64 50 5790 1.2 91 19
Nd 530 927 12 39 48 37 33 28 3810 0,59 60 11
Pr 140 243 34 11 13 092 95 79 990 0,14 16 028
Y 255 490 10 22 27 31 19 15 1730 043 25 0,97
[mg/l]

S 78 70 60 50 91 16 11 18 417 47 16 21
DOC <050 <0,50 0,66 <0,50 0,82 56 <050 <050 <0,50 0,56 <0,50 2,2

Tabell H5. pH och uppmétta halter av REE, svavel och DOC i grundvattenprov tagna 26-28/8. GV, betecknar det grundvattenror
som utgjorde referens. De fetmarkerade grundvattenrdren &r korresponderande till provgroparna for jord- och
markvattenprovtagning (med anmarkning att grundvattenror 1402 ar placerat pa en ovegeterad plats till skillnad fran den relativt

narliggande provgropen 1402). n = 13.

EL‘;"M 1401 1402 1403 1404 1405 1406 GV1 GV2 GV4 GV5 GV6 GV7 GV
pH 4,9 5,5 5,7 6,2 71 6,2 54 4,2 3,6 6,7 4,3 5,8 6,5
[mg/1]

Ce 868 1530 173 6,0 6,3 34 88 50 12900 19 237 096 7.3
La 583 1100 112 4,9 3,9 1,7 63 33 7810 18 145 1.2 3,2
Nd 329 597 68 2,0 2,8 1,7 31 19 5550 0,74 104 083 16
Pr 93 160 19 055 069 040 9,0 53 1420 0,19 27 022 041
Y 243 373 37 076 14 16 21 93 2370 057 45 0,90 15
[mg/1]

S 94 64 53 47 6,0 3,2 13 14 419 50 17 2,8 37
DOC <050 <050 066 <050 0,82 56 <050 <050 <0550 056 <0,50 2,1 2,2
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BilagaI. Laktester

Figurerna i bilaga | redovisar REEs och koppars I6slighet vid utforda laktest av prov 1401A, 1401B
och 1410A. De streckade linjerna &r inlagda trendlinjer avseende syratitreringshalterna. Tabell 11
nedan visar den relativa utlakade andelen av REE och Cu vid det oxiderade tillganglighetstestet, i
forhallande till lakade provs respektive totalhalt.
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Tabell 11. Andel utlakad méngd av totalhalt (%.) avseende REE och Cu vid oxiderat
tillgdnglighetstest samt uppmétt pH i lakvattnen efter jamviktstiden.

prov 1401A 1401B 1402A 1402B 1410A median
pH 41 4,2 41 4,3 39 41
Ce 1,2 11 2,8 0,41 0,75 11
La 0,69 0,47 29 0,21 0,56 0,56
Nd 0,68 0,53 2,7 0,27 1,2 0,68
Pr 0,63 0,48 2,5 0,23 0,81 0,63
Y 0,78 0,82 3,4 0,38 1,7 0,82
Cu 67 70 70 99 62 70,2
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Bilaga]. Loslighet vid syratitrering jamfort med halter i mark- och

grundvatten

Nedanstaende figurer avseende provpunkt 1402A visar jamforelse mellan I6slighet av aktuella REE
samt Cu vid syratitrering och respektive &mnes uppmatta halter i grundvattnet.
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Bilaga K. Modellerad léslighet av REE och Cu
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Bilaga L. Parametervarden vid respektive scenario for metalltransport till sjon Lien

Tabell L1 visar hur storheterna for berdkning av metalltransport till sjon Lien varierades for de tre olika scenarierna.

Vérde - .
Storhet Motivering/notering
Minscenario Medelscenario Maxscenario
Grundvattnets metallhalter, 35-percentilen Medianen av 65-percentilen Percentilvardena baserades pa tva provtagningsomgangar av
Crn, gv av uppmatta uppmatta av uppmatta grundvattnet, genomfoérda 20-21/5 och 26-28/8 2013.
grundvatten- grundvatten- grundvatten-
halter halter halter

Arlig infiltration/grundvatten- 523 |/(m?-&r) 573 1/(m?-&r) 623 1/(m?-&r) SMHI (1991) uppgav P = 723 I/(m?-&r) som arsnederbérd i medeltal

bildning, P-E for perioden 1961-1990 vid nérliggande métstation nummer 9549
vid Riddarhyttan. Enligt Rodhe (2013, muntligt) ar det rimligt att
anta att den arliga avdunstningen E fran ett (i huvudsak) ovegeterat
omrade i Sverige likt sandmagasinet ligger mellan 100-200 I/(m?-&r).
Saledes ar det rimligt att uppskatta att grundvattenbildningen pé
omrédet, P-E, ligger mellan 523 och 623 I/(m?-ar).

Anrikningssandens 8,28-10" m? 9,2:10* m? 1,012-10* m? Anrikningssandens utbredning uppméttes till 9,2:10* m? utifran

utbredningsarea, Asandmagasin kartmaterial och observationer i falt (métning med Google Earth,
2013; ungeféarlig avgransning i figur 8). Osékerheten i areans
bestdmning bedémdes som + 10 % vilket ansattes som spannet for
min- och maxscenariot.

Faktor a som tar hansyn till 2 2,5 3 Faktorns varde, 2-3, ansatt utifran diskussion med Rodhe (muntligt,

att &ven uppstroms
grundvatten flédar genom
massorna, forutom
magasinets egna
grundvattenbildning.

2013).

Béckarnas metallhalter, Cy pack

Uppmatta halter fran backvattenprov i punkterna 1430 och
1431. En provtagningsomgang utav tva kunde
genomfordas da backarna var torrlagda vid det andra

tillfallet.

Halter fran “konventionella” ytvattenprov foredrogs framfor prov
med passiv provtagare pa grund av att de senares jonbytesteknik
diskriminerar I6sta organiska komplex.
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Storhet

Varde

Minscenario Medelscenario Maxscenario

Motivering/notering

Specifik avrinning i omradet,
q

10,7 I/(s-km?) 11,9 l/(s-km?) 13,1 I/(s-km?)

Modellerad specifik avrinning for omradet, 11,9 1/(s-km?), tagen frén
SMHI:s hydrologiska modell S-HYPE
(www.smhi.se/forskning/forskningsomraden/hydrologi/s-hype-
1.560). Osakerheten i siffran bedoms till ca £15 % (Rodhe, muntligt,
2013) vilket ansattes som spannet for min- och maxscenariot.

De tva backarnas totala
tillrinningsomrade,

Ati lIrinningsomrade,back

2,15 km? 2,53 km? 2,91 km?

Béckarnas tillrinningsareor uppméttes med hjalp av planimeter
utifrdn Terrangskartans hojdkurvor. Snarlika areor erholls for
respektive béck. Osdkerheten i bestdmningarna bedémdes som + 15
% vilket gav spannet for min- och maxscenariot.

Sjon Liens metallhalter

Uppmétta halter i ett ytvattenprov i punkt 1432.

Halter fran “konventionellt” ytvattenprov féredrogs framfor prov
med passiv provtagare, se ovan.
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Bilaga M. Uppmatta totalhalter av La i sjon Liens sediment

Rapporterad halt lantan - Bokardalen
i sediment (mg/kg TS)
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Figur M1. Uppmatta totalhalter av La (mg/kg TS) i sjén Liens sediment. ©Lantmateriet, geodatasamverkan 2013.

© Lantmatenet, geodatasamverkan 2013
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