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HALLBAR SANERING
Rapport 5741 - Modeller for spridning av metaller fran mark till vatten

Forord

Ett av riksdagens miljomal dr Giftfri miljo, och i detta mal ingér att efterbehandla
och sanera fororenade omraden. Brist pa kunskap om risker med férorenade om-
radden och hur de bor hanteras har identifierats som hinder for ett effektivt sane-
ringsarbete. Naturvardsverket har darfor initierat kunskapsprogrammet Hallbar
Sanering.

Foreliggande rapport redovisar projektet "Modeller for spridning av metaller
fran mark till vatten” som genomforts inom Hallbar sanering. Rapporten redovisar
det befintliga kunskapslédget nér det giller modeller for spridning fran fororenings-
kélla till recipient. Denna typ av modellering dr viktig for den del av miljoriskbe-
domningen som handlar om att belysa den langsiktiga spridningen av oorganiska
fororeningar till grundvatten, vattendrag, sjoar och hav.

Projektgruppen har utgjorts av: Jon Petter Gustafsson, KTH, Institutionen for
mark- och vattenteknik (projektledare), Mark Elert, Kemakta Konsult AB, Dan
Berggren Kleja och Nicholas Jarvis, bada vid SLU, Institutionen for markveten-
skap. Till projektet har dven hort en referensgrupp som bestétt av Inger Kindvall,
Lénsstyrelsen i Gévleborgs lan, samt Per-Olof Johansson, Artesia AB. Niklas
Lowegren, Banverket, har varit Héllbar sanerings kontaktperson for arbetet.

Naturvéardsverket har inte tagit stéllning till innehéllet i rapporten. Forfattarna
svarar ensamma for innehall, slutsatser och eventuella rekommendationer.

Naturvardsverket augusti 2007
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Sammanfattning

Att forsta och kvantifiera metallers spridning i mark och grundvatten ar en central
del av riskbedomningen for férorenad mark. For att gora detta krdvs kunskap om
hur stor utlakningen av den aktuella metallen &r fran fororeningskéllan samt hur
den lokala hydrologin, geologin och geokemin péaverkar spridningen till en néra-
liggande recipient genom bl.a. utspidning och f6rdréjning.

Olika typer av spridningsmodeller kan anvéndas beroende pa fororeningens
typ, fororenat media (mark, grundvatten, ytvatten, sediment), hydrogeologiska
forhallanden samt inte minst beroende pa vilken typ av fragor som man vill be-
svara. De allra enklaste spridningsmodeller som anvénds idag for fororenade om-
raden (t.ex. for berdkning av riktvirden f6r mark) tar inte hansyn till nagon bind-
ning till den fasta fasen - sorption - i marken och ddrmed ingen f6rdrojning under
grundvattentransporten. Istillet uppskattas endast den utspadning som sker nér
fororenat vatten blandas upp med annat grundvatten. Nista typ av modeller, som i
framtiden bor foredras framfor de enklaste modellerna, anvénder sig av advektions-
dispersionsekvationen med antagande om linjir sorption (Kg-vérden). Dessa
modeller kan berdkna halter och utsldpp som funktion av tid och rum. Tva néra-
liggande omraden dér utvecklingen av spridningsmodeller kommit relativt langt,
och dir det finns erfarenheter av intresse att himta i samband med riskbedémning
av fororenad mark, ar sdkerhetsanalyser av kidrnavfallsforvar i berg, samt simu-
lering av pesticidutlakning fran dkermark.

Fordelningskoefficienten mellan jord och 16sning, det s.k. Ky-vérdet, dr av
central betydelse i riskbedomningen for att korrekt kunna forutsidga spridningen av
en fororening genom markvatten- och grundvattenzonen. Man bor dock skilja
denna fordelningskoefficient fran den som beskriver utlakningen frén en foro-
reningskélla grundad pa totalhalten av fororeningen; denna koefficient bor kallas
K. Den senare kan anvindas for att bestimma den 16sta koncentrationen for en
fororening vid fororeningskéllan (Cy, 1 riktvirdesmodellen), men bor inte anvindas
for bedomning av spridningsrisk till grund- och ytvatten. Da ”egna” K4-virden for
spridning uppskattas i samband med platsspecifika riskbedomningar, bor dessa
utgd antingen frén den geokemiskt aktiva méngden bestdmd fran en extraktion /
tillgénglighetstest eller frén ett sorptionstest.

Utvidgade Freundlichuttryck kan, rétt anvinda, vara ett enkelt men dnda betyd-
ligt forbattrat redskap for att uppskatta Ky-virden for spridning av vissa metaller i
ytliga jordlager. I rapporten har flera publicerade modeller byggda pé utvidgade
Freundlichuttryck utvarderats. Av de undersokta modellerna framgér det att Sauvés
modell &r den som ligger ndrmast till hands att rekommenderas for uppskattningar
av Kg-vérden i ytliga jordlager for Cd, Cu, Ni, Pb och Zn. For att anvidnda Sauvés
modell behovs uppskattningar av pH, halt organiskt kol, och av antingen koncen-
trationen 16st metall i vattenfas eller halt fastlagd (potentiellt lakbar) metall. Pa sikt
kan mer termodynamiskt grundande sa kallade multiytmodeller vara ett intressant
alternativ fér ménga oorganiska fororeningar; dessa har dock i dagens ldge alltfor
lag anvédndarvinlighet. I djupare jordlager i t.ex. grundvattenzonen kan inte Sauvés
modell anvéndas. Inte heller dr det lampligt att anvinda t.ex. Naturvardsverkets
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konservativa antaganden om Kg-virden for den generella riktvirdesmodellen, efter-
som dessa endast dr konservativa for ytliga jordhorisonter och riskerar att 6ver-
skatta Ky-védrden for grundvattenzonen. Det dr angeldget med mer forskning for att
belysa djupare jordlagers sorptionsegenskaper.

Vid berdkningar av transport i jordar dr det viktigt att ta hansyn till att endast
en del av den totala méngden jord é&r tillgéinglig for sorption. Vid simuleringar med
advektions-dispersionsmodellen kan férdréjningsfaktorn justeras for att kompen-
sera for den begridnsade sorptionskapaciteten, men dven andra mer komplicerat
uppbyggda modeller finns som dven berdknar utbytet mellan delar av jorden med
mobilt respektive immobilt vatten.

En bra spridningsmodell omfattar: (i) en tidsberoende beskrivning av utlak-
ningsforloppet frén en féroreningskélla; (ii) en transportmodell som tar hinsyn till
heterogeniteter och till att endast vissa delar av jorden ér tillgdnglig for sorption;
(ii1) hénsynstagande till halt 16st organiskt material vilket kan forcera utlakningen
for vissa metaller (t.ex. Cu, Hg), (iv) beskrivning av sorption av fororeningar med
hjilp av utvidgade Freundlichuttryck.



HALLBAR SANERING
Rapport 5741 - Modeller for spridning av metaller fran mark till vatten

Summary

In risk assessments for contaminated soils an important part is to understand and to
describe the transport of metals in soils and groundwaters. This requires knowledge
not only of the leaching patterns from the contamination source for the metals
under consideration, but also of hydrological, geological and geochemical factors
that affect the transport to nearby water systems through dilution and retardation
processes.

Different types of transport models can be applied, depending on the nature of
the contaminant, on the nature of the medium (soil, groundwater, surface water,
sediment), on hydrogeological conditions, and not least on the question to be
answered. The most simplified transport models in use today for contaminated
areas (used for example for calculations of guidance values) do not consider sorp-
tion of contaminants to the solid phase and hence not to any retardation during the
transport through the saturated zone. Instead only dilution processes with ground-
water are considered. The next type of models, which should be preferred in the
future to the most simplified models, is based on the advection-dispersion equation
and they assume linear sorption (K, values). These models can be used to estimate
emissions and concentrations as a function of time and distance from the source.
Experiences can be drawn from two closely related research areas in which the
development of transport models has been substantial; safety analyses of nuclear
waste storage, and simulation of pesticide leaching from agricultural soils.

The distribution coefficient between soil and solution, the so-called K value, is
used to predict the retardation of a contaminant through the unsaturated and satu-
rated zones, and it is therefore of vital importance for the risk assessment. How-
ever, it is important to differentiate between this coefficient and the one that de-
scribes the leaching from a contamination source in relation to the total amount in
the solid phase; this coefficient should be called K. The latter can be used to
determine the dissolved concentration of a contaminant at the source (Cy, in the
model for guidance value calculation), but it should not be used to estimate the
transport to groundwaters and surface waters. Whenever “own” K, values are esti-
mated in site-specific risk assessments, these should be based on the geochemically
active concentration as determined from an extraction or from a leaching test, or
alternatively they should be determined using a sorption test.

The extended Freundlich equation constitutes an improved, yet simple, tool to
estimate Ky values for transport of certain metals in the surface horizons of soils. In
the report a number of published models, derived from the extended Freundlich
equation, have been investigated. The results indicate that Sauvé’s model is pro-
bably the best model in terms of estimates of K, values for Cd, Cu, Ni, Pb and Zn
in the surface horizons of soils. Sauvé’s model requires estimates of pH, soil
organic carbon, and of either the concentration dissolved metal or of its geo-
chemically active solid-phase concentration. In the future it is possible that thermo-
dynamically based models, so-called multisurface models, may be interesting
alternatives for many inorganic contaminants, but this would require the develop-
ment of more user-friendly interface programs. In deeper soil horizons, it is not
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possible to use Sauvé’s model to estimate Ky values. The use of the so-called
’generic’ Ky values of the Swedish EPA is also not advised as these may be higher
than the real Ky values for deeper soils. More research focusing on the sorption
properties of deeper soils is recommended.

To calculate transport through soils it is important to consider the fact that only
part of the soil mass is available for sorption reactions. In simulations with the
advection-dispersion equation the retardation factor may need to be adjusted to
compensate for the limited sorption capacity, but there are also more complicated
model descriptions that explicitly calculate the exchange of water between mobile
and immobile domains of the soil compartment.

A ‘good’ contaminant transport model includes: (i) a time-dependent descrip-
tion of the leaching patterns from the contamination source; (ii) a transport model
that considers material heterogeneities and a limited availability for soil sorption
sites, (iii) consideration of dissolved organic matter, which can accelerate the
leaching of certain metals (for example Cu and Hg), (iv) description of soil sorp-
tion using a model based on the extended Freundlich equation.

10
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1 Inledning
1.1 Bakgrund och syfte

Vid Naturvardsverket initierades under varen 2004 Kunskapsprogrammet Hallbar
Sanering vars syfte dr att stidrka utvecklingen och kunskapsspridningen inom om-
radet efterbehandling av férorenade mark- och vattenomraden. Denna rapport &r
resultatet av ett av de projekt som utforts och syftar till att stirka kunskaperna inom
omradet riskbedémning och transport/spridning av féroreningar.

Att forsté och kvantifiera metallers spridning i mark och grundvatten ar en
central del av riskbedomningen for férorenad mark. For att gora detta kravs
kunskap om:

e Hur stor utlakningen av den aktuella metallen ar fran fororeningskéllan,
vid olika tidpunkter

e Hur den lokala hydrologin, geologin och geokemin paverkar spridningen
till en néraliggande recipient genom bl.a. utspadning och fordrojning.

Nér man bedomer hur stor utlakningen blir giller det inte enbart att kunna kvanti-
fiera (med hjélp av laktester och dylikt) i vilken grad metallen &r vattenldslig och
tillganglig for biologiskt upptag. Det giller ocksa att kunna forstd hur utlakningen
paverkas da de miljomaéssiga forutsdttningarna fordndras, t.ex. vid fordndrad mark-
anvindning. Enligt Naturvérdsverkets kvalitetsmanual for efterbehandling av foro-
renad mark (Naturvardsverket, 2003) krivs en riskbedémning for att utreda vilka
risker féroreningssituationen kan medféra idag och i framtiden. I bedémningen bor
“tidsperspektivet vara hundratals till tusentals ar med tyngdpunkt pa de femtio
forsta aren”, d v s en bedémning av hur riskbilden kan ténkas féréndras ingar.

Den kemiska specieringen av metallen i mark- och grundvatten paverkar ocksé
starkt dess rorlighet. Manga tungmetaller, till exempel Hg, Cr, Cu och Pb, bildar
mycket starka komplex med 16sta, hogmolekylédra organiska syror, vilka utgor
huvuddelen av det 16sta organiska kolet (DOC). Som regel &r dessa komplex betyd-
ligt mer 16sliga 4n den fria metalljonen, vilket betyder att den huvudsakliga trans-
porten av dessa metaller sker som organiska komplex.

I samband med riskbedémning anvinder man generella eller platsspecifika
riktvarden (Naturvardsverket, 1997, Naturvardsverket, 2003; Elert m.fl., 2006).
Platsspecifika riktvarden ska, atminstone i teorin, ta storre hénsyn till lokala for-
hallanden. P& grund av de stora skillnaderna mellan olika jordar vad géller dessas
kemiska egenskaper dr det ocksa rimligt att riskbedomningar baseras pa egenskaper
for den aktuella jorden. Detta nodvéndiggor nadgon form av laktest (Elert m.fl.,
2006) i kombination med modellering av de 16sta metallernas dynamik i tiden och
spridning i omgivningen. Den spridningsmodell som anvénds for detta méste
kunna beskriva graden av metallens upplosning eller bindning i marken (det s.k.
Kg-virdet) och hur denna varierar med tiden.

I vart tidigare arbete med projektet "Metallers mobilitet i mark™ i kunskapspro-
grammet Hallbar sanering (Berggren Kleja m.fl., 2006) har vi konstaterat f6ljande:

11
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Platsspecifika Kg-vérden for anvandning i riskbedomningar kan fas genom lak-
test (kolonntestet SIS/CEN-TS 14405:2004) i kombination med bestimning av
potentiellt lakbar halt av amnet i fraga. Dessa Ky -virden kan anvéndas i sprid-
ningsmodeller fér bedomning av utlakning pé kort sikt.

Aven om laktester kan anvindas ocksa for att uppskatta utlakningen av
metaller pa lang sikt (50 ar eller mer), blir denna typ av bedomning osédker pa
grund av:

¢ utspiadningseffekter av salter och DOC (16st organiskt kol) i laktesterna.
Detta kan leda till en 6verskattning av det faktiska Ky-virdet.

e fordndrad markanvindning / kemiska forhéllanden under tidsperioden. |
rapporten foreslog vi att man for att ta hansyn till detta kan simulera vad
spridningen blir vid a) en férdndring av pH om en enhet, och b) férdubb-
ling eller halvering av DOC i det vatten som ldmnar den jordvolym som
betraktas.

Metoder och kemiska modeller finns som beskriver metallers utlakning fran foro-
renad mark, men anvidndningen for férorenade omraden dr 4n sa lange begransad.
De mer komplexa modeller som tar hdnsyn till de processer som sker i marken &r
ofta svaranvinda och de generella och platsspecifika data som erfordras for berdk-
ningarna bedéms vara svara att samla in. Spridningsmodeller som anvinder mycket
forenklade kemiska beskrivningar, t.ex. statiska eller tidsberoende Ky-virden, an-
vénds i storre utstrackning, men i ménga fall utan att tillrackligt analysera om de
antaganden modellerna bygger pa &r rimliga for det aktuella problemet.

Syftet med den hér rapporten &r att ndrmare belysa den kunskap som finns om
metallers utlakning och spridning, och pa vilka sétt den kunskapen kan utnyttjas i
spridningsmodeller for att ge bésta mojliga resultat.

1.2 Rapportens upplagg

Rapporten har delats in i olika delar:

I kapitel 2 gar vi igenom allmént om spridningsmodeller. Huvudforfattare till
detta avsnitt har varit Mark Elert och Nick Jarvis.

Kapitel 3 gar in pa kemiska fastlaggningsprocesser for oorganiska &mnen i
mark (Jon Petter Gustafsson och Dan Berggren Kleja).

Kapitel 4 behandlar principer for olika fordelningskoefficienter for spridning,
samt utvérderar olika modeller f6r bedomning av metallers 16slighet i fororenad
mark (Jon Petter Gustafsson)

Kapitel 5 presenterar befintlig kunskap roérande hur t.ex. beskogning, kalkning
och andra jordstabiliseringséatgirder kan tdnkas férdndra spridningsforhéllandena,
samt presenterar resultatet fran ett scenario med spridningsmodellen SLAM (Gus-
tafsson & Jarvis)

12
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Kapitel 6 behandlar heterogeniteten i markstrukturen, och hur dessa paverkar
simuleringar med spridningsmodeller; hur ska man ta hansyn till detta? (Elert &

Jarvis)

Kapitel 7 listar nagra av de viktigaste férutsittningarna for att skapa en bra
spridningsmodell

I kapitel 8, slutligen, listar vi de forskningsbehov vi har kunnat konstatera finns
under utarbetandet av den hér rapporten.

13
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2 Spridningsmodeller

2.1 Spridningsmodeller i riskbedémningen

Fororenade omraden innehaller ofta stora médngder féroreningar som potentiellt kan
mobiliseras och spridas till omgivningen och paverka grundvatten och ytvatten.
Spridningen i dagsldget kan till viss del bedomas genom att analysera halter i
markvatten, grundvatten och ytvatten. For att diremot kunna f6rsta spridnings-
processen och ge en prognos for framtida spridning krévs nagon form av model-
lering. Spridningsmodeller fyller dérfor en viktig funktion vid riskbedémning av
fororenade omraden.

Olika typer av modeller kan anvidndas beroende pa fororeningens typ, fororenat
media (mark, grundvatten, ytvatten, sediment), hydrogeologiska férhallanden samt
inte minst beroende pa vilken typ av fragor som man vill besvara.

I rapporten ”Metallers mobilitet i mark™ beskrivs olika metoder och modeller
som kan anvéndas for att uppskatta storleken pa spridningen och vilken risk denna
medfér. Aven om denna rapport #r inriktad pa metallfroreningar ir minga av de
modeller som anvénds dven tillimpbara pa andra typer av fororeningar. For att
kunna beddma riskerna med spridning krévs kunskap om:

1. Hur féroreningarna kan mobiliseras/lakas fran den férorenade jorden.

2. Hur fororeningarna transporteras vidare i mark- och grundvatten, och
hur detta kan beskrivas i modeller.

3. Hur biotillgénglig féroreningen dr ndr den nar ménniskor eller andra
organismer.

I denna rapport kommer vi framst att inrikta oss pa de tva forsta fragestéllningarna,
dvs modeller som beskriver hur fororeningar mobiliseras och transporteras i mark-
och grundvatten. Detaljerade genomgéngar och anviandarhandledningar for dagens
generation spridningsmodeller behandlas i andra rapporter (Gustafsson m.fl. 2006;
Gustafsson & Refsgaard, 2007; von Bromssen m.fl., 2006), liksom kopplingarna
mellan fororeningarnas egenskaper och dessas biotillgénglighet och toxicitet (Jones
m.fl., 2006).

2.2 Metoder att simulera féroreningstansport

Fororeningar som lakas ut fran den fororenade jorden kommer att transporteras
vidare med markvattnet och grundvattnet. Transporten sker huvudsakligen av 16sta
dmnen, men dven 16st organiskt material eller sma partiklar (kolloider) kan bidra
till att transportera fororening. Under transporten kan féroreningen interagera med
det fasta materialet i jorden och dédrigenom fastldggas (sorbera). Detta gor att foro-
reningen kan transporteras vésentligt langsammare 4n vattnet.

Spridningsmodeller som anvénds for riskbedomningar av férorenade markom-
raden beskriver hur 16sta eller komplexbundna f6éroreningar ror sig med det

14
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strommande vattnet. Denna i grunden tdmligen enkla process kompliceras av en
rad faktorer:

e Vattnets stromningshastighet varierar mellan olika delar av ett omrade,
mellan olika skikt i jordprofilen och &ven i en mikroskala motsvarande de
enskilda porerna i jorden.

e Genom olika reaktioner kan féroreningen ockséa @ndra kemisk form och
ddarmed fa andra egenskaper. Vissa typer av féroreningar, dock ej metaller,
kan brytas ned till helt andra &mnen i mark- eller grundvattnet. De olika
kemiska processerna i vattnet, och framforallt mellan vatten och de fasta
faserna gor att halten av “transporterbar” férorening varierar i tid och rum.

e De interaktioner som sker mellan fororeningar i det rérliga vattnet och de
fasta faserna styrs dels av kemiska faktorer, men kan dven paverkas av
stromningsfoérhéllandena som styr hur effektivt utbytet dr mellan fast fas
och rorlig fas.

De spridningsmodeller som anvénds for riskbedomningar av férorenade omraden
bygger i de flesta fall pa advektions-dispersionsmodellen dér det antas att:

1. Akviferen i ndgon skala d&r homogen och att genomsnittliga vattenfloden och
transporttider anvénds. Storleken pa hur stora volymer som antas vara
homogena kan variera kraftigt mellan olika modeller.

2. Variationer i spridningshastighet beroende pé variationer i vattnets strom-
ningshastighet kan beskrivas som en dispersiv process som resulterar i
genombrottskurvor som dr normalférdelade kring ett medelvirde. Simu-
leringar ger dirfor en spridning som inte helt motsvarar den som kan ses i
filtforsok, bl.a. en symmetrisk fordelning av spridningen. Modellen ger
ocksé vissa avvikelser vid uppskalning av spdramnesforsok.

3. Metallerna transporteras i 1ost form som kan reagera med det fasta materialet
i marken. De flesta modeller antar ocksa att fastlaggningen pa fasta ytor &r
linjér och reversibel, dvs. halten av en férorening i vattnet i en punkt &r pro-
portionell mot halten i jorden och att den fororening som fastlagts under en
period nir halterna i vattenfasen var hoga aterigen kan frigéras néir halterna i
vattenfasen sjunker.

Det sista antagandet innebir att for férorenade omraden med ldnga utslappstider
kommer fastldggningen framst att paverka den tid det tar f6r fororeningen att trans-
porteras med grundvattnet, men ddremot inte minska det maximala utslédpp som
uppkommer. Déremot for fall med en kort utlakningstid kommer den f6rdrojning
som fastldggningen orsakar dven ”smeta ut” féroreningen i tiden vilket dven ger en
minskning i den maximala halt som uppkommer.

Metallernas attraktion till de fasta ytorna férsamras kraftigt om de binds till ror-
ligt organiskt material eller mycket smé partiklar (kolloider) som kan réra sig i
marken. Detta kan i viss mén tas hénsyn till genom att anpassa de parametrar som
anvinds for att beskriva fastlaggningen.
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Forekomsten av sprickor och andra ’preferentiella’ flodeskanaler i mark och
berggrund orsakar ett mycket snabbare utsldpp av fororeningar dn vad som skulle
forvintas utifran klassisk advektiv-dispersiv transportteori. Dessa fenomen beror vi
nirmare i kapitel 6.

2.3 Kort orientering om dagens modeller

De allra enklaste spridningsmodeller som anvinds idag for fororenade omrédden
(t.ex. for berdkning av riktviarden f6r mark) tar inte hansyn till nigon fastliggning
till den fasta fasen - sorption - 1 marken och dirmed ingen férdr6jning under grund-
vattentransporten. Istillet uppskattas endast den utspadning som sker nér férorenat
vatten blandas upp med annat grundvatten. Dessa modeller ger saledes ett matt pa
det maximala utslédppet som kan uppkomma, men sédger inte nér i tiden detta ut-
slapp kan komma och tar heller inte hénsyn till den reduktion i maxutslédpp som en
“utsmetning” i tiden i vissa fall kan orsaka. Ett exempel &r den modell som an-
vinds i modellen for berdkning av riktvdrden for fororenad mark.

Niésta steg av modeller anvénder sig av advektions-dispersionsekvationen med
antagande om linjér sorption (Ky-virden). Dessa modeller kan berékna halter och
utslipp som funktion av tid och rum. Aven hir finns stora variationer i komplexi-
tet. De enklaste modellerna beskriver transporten i en dimension. For dessa fall
finns analytiska 16sningar for olika typer av randvillkor och specialfall, vilket kan
forenkla berikningarna.

De endimensionella modellerna kan anvindas for att beskriva transport i en
homogen akvifer. Den endimensionella beskrivningen passar ocksé bra for mer
komplexa foérhallanden ddr man inte har divergenta eller konvergenta floden, t.ex.
vertikal infiltration genom ett markskikt. Modellerna kan beskriva komplexa
flodesmonster genom att man fran en separat berdkning av vattenfloden (t.ex. med
en hydrologisk modell) tar ut flera flodesbanor och berdknar den endimensionella
transporten ldngs med dessa. Eftersom modellen inte kan beskriva dispersion pa
vinkelrétt mot flodesriktningen dr den under icke-homogena forhéllanden mindre
lémpad att simulera halter i grundvattnet, men kan anvéndas for att berékna ut-
slapp. Eventuell utspddning maste berdknas med andra metoder. Daremot kan
denna typ av modell anvindas for att beskriva hur féroreningsfloden varierar i tid
och rum. Eftersom den endimensionella modellen &r forhéllandevis enkel i sig gar
det l4tt att koppla pa andra processer sdsom immobila zoner, kemiska reaktioner
m.m. Darfor dr denna typ av modell ldmpad for simuleringar av forhéllanden dir
andra processer ir av storre betydelse dn rent hydrogeologiska, till exempel da
diffusion in i omraden med stillastdende vatten forekommer eller dar kemiska pro-
cesser skall beskrivas mer detaljerat.

Advektions-dispersionsmodellen kan dven ut6kas till tva eller tre dimensioner.
For mycket enkla fall (homogena akviferer) finns analytiska I6sningar (Domenico),
men oftast anvénds numeriska 16sningar (MODFLOW-RT3D, Mike-SHE). Denna
typ av modell kan ge en detaljerad bild av flodesvégar for vatten och transport-
vigar for fororening, men kréver & andra sidan stora méngder data for att beskriva
de hydrogeologiska och transportméssiga forhéllandena vil. Den snabbt 6kande
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komplexiteten med att infora flera dimensioner gor det ocksé mer resurskravande
att inkludera komplexa processer i dessa modeller.

En rad alternativ har ocksé tagit fram till advektions-dispersionsmodellen.
Dessa modeller syftar till att ta fram en beskrivning av dispersion som bittre Gver-
ensstimmer med filtobservationer. Till exempel har modeller tagits fram dir
vattenstromningen beskrivs stokastiskt, dvs att den naturliga variabiliteten i
markens genomslépplighet anvénds for att berdkna statistiska fordelningar for
transporttiden av fororeningar i mark samt sorption. Se till exempel (Dagan, 1989;
Jury och Roth, 1990, Berglund och Cvetkovic, 1996; Proce m.fl, 2004).

Forutom de modeller som huvudsakligen baserar sig pa hydrologi och transport
finns modeller med en huvudsaklig kemisk inriktning och med en mer eller mindre
utvecklad transportdel, till exempel PHREEQC och GWB (se Berggren Kleja m.fl.,
2000).

2.4 Erfarenheter fran narliggande omraden:
karnavfallsférvar, pesticidutlakning

2.4.1 Erfarenheter fran karnavfallsforvar

I sdkerhetsanalyser av kidrnavfallsforvar har spridningsmodeller anvénts i flera
decennier. En viktig fraga dr hur radionuklider transporteras i det sprickiga berget
som omger ett djupforvar av kidrnavfall. Darfor har modeller utvecklats som berk-
nar transport i sprickor, fastlaggning péa sprickytor samt interaktion med immobilt
vatten i bergmatrisen. Se exempel i figur 2.1.
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S proRBSE sprick-
linadsmaterial

—— spricka med
strdmmande vatten

o

diffusion och
sorption av nuklider

mineralkorn

Figur 2.1. Transport och sorption av radionuklider i sprickigt berg.

Olika typer av spridningsmodeller har tagits fram, dels vetenskapliga modeller som
syftar till att ge forstaelse for de processer som dger rum pé kandidatplatserna for
ett slutforvar (platsbeskrivande modeller) samt modeller som anvinds i sdkerhets-
analysen av forvaret for att beskriva effekten av transport ver langa avstand under
stora tidsrymder (sékerhetsanalysmodeller). Skillnaden mellan modellerna &r inte
alltid sa stor och vissa modeller anvénds i dubbelt syfte.

I det sprickiga berget finns huvuddelen av kapaciteten att fastlagga foro-
reningar i sjdlva bergmatrisen med sina smé sprickor och porer och ddrmed stora
ytor. Eftersom porerna i bergmatrisen 4r sd sma &r vattenstromningen férsumbar,
vilket gor att 16sta &mnen (sdsom radionuklider) endast kan trdnga in i dessa genom
diffusion. I modellerna beskrivs berget diarfor med olika faser; en mobil fas
(sprickorna) dir vattnet strommar och en (eller flera) immobila faser dir vattnet ar
stillastaende. Utbytet mellan de tva faserna sker med diffusion. Storleken pa ut-
bytet &dr av stor vikt fér hur de 16sta &mnena transporteras i berget och nér de kan
forvantas né en utsldppspunkt. Utbytet med den immobila fasen forsenar utsldppet
av radionuklider och leder samtidigt till att fororeningspulsen ”smetas” ut i tiden,
vilket leder till ett 14gre maxutsldapp. For radionuklider &r tidpunkten for ett genom-
brott i ménga fall extra viktig eftersom innehallet av radionuklider forandras med
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tiden pa grund av radioaktivt sénderfall. Om ett utsldpp av en radionuklid f6rdréjs
med motsvarande 3 halveringstider dr aktiviteten en 1/8 av den ursprungliga.

Fordr6jningen pa grund av fastldggning pé sprickytor och framférallt i berg-
matrisen dr darfér mycket viktig och stora insatser har gjorts for att ta fram
modeller som beskriver fordréjningen. Det har visats att kontaktytan mellan det
strommande vattnet i sprickorna och sprickytan dr en mycket viktig parameter.
Denna brukar kallas flodesvitt” yta och definieras ofta som kvoten mellan den yta
som flodet passerar forbi och vattenflédet i sprickan. Denna kvot ger ett matt
mellan en radionuklids mojlighet att fastlaggas pé sprickytor eller bergmatris i
forhallande till dess mojlighet att transporteras vidare i sprickan.

Naturliga sprickor har mycket varierande vidd, bade 1 flédesriktningen och
tvirs med sprickans plan. Bade modeller av sprickor och observationer i filt visar
att detta skapar omraden med hogre flode i sprickorna som bildar ’kanaler” dar
huvuddelen av vattenflodet sker. Darigenom minskar den kontaktytan mellan det
flodande vattnet och berget. Den ”flodesvitta” ytan gar inte direkt att méta utan
maste uppskattas indirekt med olika metoder. De senaste &ren har stor moda lagts
ned pa att ta fram metoder for att uppskatta den flodesvitta ytan samt att ta fram
metoder for att bestimma effektiva medelvirden som kan anvindas for att simulera
radionuklidtransport 6ver ldngre avstand i berget.

Mycket av det arbete som lagts ned pa att ta fram modeller for transport av
radionuklider i sprickigt berg &r ocksa tillimpligt pé transport av fororeningar i
mark. Aven i marken #r vattenflodet ojamnt fordelat, vilket innebir att delar av
marken fungerar som mobila zoner och andra delar som immobila zoner. Utbytet
av losta dmnen mellan dessa zoner dr mycket viktigt for att bestimma spridningen.

Hittills har de fastldggningsprocesser som sker i berget beskrivits med K-
véarden (linjédr, reversibel sorption). De K4-virden som anvinds anpassas till de
kemiska férhallanden som rader i berget. Under senare ar har modeller tagits fram
som ocksa beskriver kemiska reaktioner som sker i berget och grundvattnet. Syftet
dr att battre kunna beskriva och forutsidga konsekvenser av kemiska fordndringar i
tid och rum.

2.4.2 Pesticidutlakning

Anviéndningen av simuleringsmodeller for riskbedémning for bekdmpningsmedel
har kommit ldngst i vérlden inom ramen for EU’s registreringsprocedurer, dér EU-
kommissionen har varit den stora drivkraften. Simuleringsmodeller anvénds idag
for berdkning av utlakningsrisken till grundvatten inom godkénnandeprocessen for
“aktiva substanser’ pd EU-niva och for olika produktanvindningar i varje enskild
medlemsstat. Utvecklingen tog fart for 15 &r sedan med EU direktiv 91/414 som
lade fram ’gemensamma principer’ f6r hur riskbedémningen for bekdmpnings-
medel skulle g till inom EU. Det forordades i direktivet att modeller méaste an-
véndas, men inga specifika modeller foreslogs och inte heller fanns det nagra all-
miént accepterade metoder for att parameterisera modellerna. For att komma till
ritta med denna situation etablerades ett antal arbetsgrupper (de s.k. FOCUS-
grupperna) med uppgiften att rekommendera modeller som ansags bést anpassade
for &ndamalet samt skapa ett fatal *rimliga vérstafallsscenarier’ som underlag for
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berdkningarna. FOCUS-grupperna utvecklade tio grundvattenscenarier som var
tiankt att tdcka den stora variationen i jordart, jordbruk och klimat inom EU, samt
parameteriserade fyra modeller (PEARL, PRZM, PELMO och MACRO) for att
kunna gora utlakningsprognoser med hjélp av de férdefinierade scenarierna. De tre
forstndmnda modellerna baseras pa advektions-dispersionsekvationen, medan
MACRO-modellen dr en dubbelporsystemsmodell som tar hinsyn till makropor-
flode. Manga medlemsstater har ocksa utvecklat egna scenarier som underlag for
riskbedomning av produktanvéndning pa nationell niva. Till exempel kor Keml i
Sverige MACRO-modellen for tre scenarier som anses representera typiska sérbara
grundvattensituationer i landet.

Under senare ar har utvecklingsarbetet kring anvéndningen av simulerings-
modeller inom riskbedomning for pesticidutlakning intensifierats. Férdefinierade
’viérsta fall scenarier’ dr en lamplig metod inom registreringsprocessen, men
metoden medfor for stora restriktioner i andra sammanhang, t.ex. om man vill gora
prognoser for specifika platser i landskapet. Mycket arbete pagar for ndrvarande for
att utveckla lampliga metoder f6r sddana platsspecifika riskprognoser, huvudsak-
ligen med tre olika syften:

1. Utveckling av anvindarvinliga pedagogiska verktyg som hjidlpmedel i
radgivningssituationer, dér lantbrukaren tillsammans med sin radgivare
kan oka sin forstaelse for hur han/hon genom val av produkt, tidpunkt
for besprutning, dos, samt diverse andra atgirder (t.ex. jordbearbet-
ningssystem, buffertzoner m.m.) kan minska sin egen belastning pa
vattenmiljon pa félt- och gardsniva.

2. Riskbedomning for tillstandsprévning for besprutning inom vatten-
skyddsomraden. I Sverige har kommunerna ansvar for detta. Hittills har
ett beslutsschema anvénts som bygger pa en klassning av jordménen, en
lista 6ver befarat lattrorliga &mnen och en lista 6ver troligen kemikalie-
intensiva odlingssystem. Fordelen med detta system é&r att det &r snabbt
och latt att anvénda. Nackdelen ir att inte all tillgdnglig kunskap om de
processer som styr lickage av bekdmpningsmedel tas tillvara, vilket
kan f3 till foljd att grundvattenférekomsten inte garanteras ett tillrdck-
ligt skydd eller att onddiga inskrédnkningar av markanvandningen dger
rum. SLU har nyligen skapat ett enkelt simuleringsverktyg som é&r ténkt
att fungera som hjalpmedel i beslutsprocessen.

3. Regionala prognoser av bekampningsmedel forluster till grund- och yt-
vatten t.ex. pa avrinningsomradesskalan. Malet har 4r att utveckla
prognosverktyg som kan vara till hjadlp for de ansvariga vattenmyndig-
heterna som har uppgiften att bibehalla eller forbéttra yt- och grund-
vattenkvalitét inom ramen for EUs vattendirektiv.
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Gemensamt for dessa tre tillimpningsomraden &r att man &r tvungen att gora
utlakningsprognoser for platser som oftast dr déligt karakteriserade eller under-
sokta. Modellerna méste d& koras med endast enkla och l4ttillgéingliga indata, t.ex.
med den typ av information som erhélls frdn markkarteringar (exempelvis textur
och organisk kolhalt). Modellparametrarna skattas d4 med hjélp av statistiska
samband (s.k. "pedotransferfunktioner’) vilket givetvis dkar osdkerheten i
prediktionerna.
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3 Sorption av oorganiska foro-
reningar i mark

De flesta &mnen som sprids fran fororeningskillan igenom mark och grund till
vatten fardas mycket ldngsammare &n vattenmolekylerna. Det finns ménga orsaker
till detta; biologiskt upptag och kemiska reaktioner dr exempel p& processer som
fordrojer transporten av 16sta &mnen. Detta kapitel kommer huvudsakligen att be-
handla de kemiska processerna som ndrmare beskrivs i avsnitt 3.1. I avsnitt 3.2 och
3.3 beskrivs olika modeller for att beskriva dessa processer.

3.1 Markkemiska processer som bidrar till
sorption

De viktigaste kemiska mekanismerna for fordrojning &r adsorption och utfillning.
Begreppet ”sorption” anvinder vi som en samlingsbendmning for dessa processer.
For principerna bakom processerna hénvisar vi till var tidigare rapport (Berggren
Kleja m.fl., 2006). I relativt ofororenade jordar och akviferer &r det adsorption som
dominerar bland sorptionsmekanismerna, dven om speciellt sulfidutfillning kan
vara viktigt for flera metaller da férhallandena &r méttligt till starkt reducerande. 1
detta kapitel gar vi lite mer in i detalj ndr det géller sorptionsprocesser och vilka
modeller som finns for att beskriva dessa.

3.1.1 Adsorption

Jonbyte

En 16st jon attraheras elektrostatiskt av en laddad partikelyta, och pé sa sétt adsor-
beras. Da adsorptionen enbart &r elektrostatisk behaller jonen sitt skal av vatten-
molekyler och darfor befinner sig jonen relativt langt ifran ytan. Som en konse-
kvens av detta kan elektrostatiskt adsorberade joner litt bytas ut av konkurrerande
joner (se Figur 3.1 a och b) Eftersom jordpartiklarnas laddning oftast dr Gver-
véagande negativ dr jonbyte mest betydelsefullt for katjoner. I jorden &r det framfor
allt lermineral och organiskt material som har negativ laddning (se nedan). Jonbyte
paverkar oftast inte ytans laddning, vilket illustreras av Figur 3.1 a.

Ytkomplexbildning

Losta joner kan ocksé bilda komplex med reaktiva ytgrupper pa partikelytor. Yt-
komplexbildning underléttas avsevért om ytan dr av motsatt laddning (dvs anjoner
binds bést till ytor som har manga positivt laddade grupper), medan den ofta omoj-
liggors da ytan &r av samma laddning. Ménga katjoner kan bilda komplex med
syret 1 hydroxylgrupper (OH) pa partikelytor, eller karboxylgrupper (COOH) i
humusdmnen varfor de l4tt adsorberas till ytor med sddana grupper. Manga anjoner
bildar ddaremot ytkomplex pa oxidytor med Fe och Al, dér de binds till metalljonen.
Darfor kan anjoner som létt bildar komplex med Fe och Al adsorberas starkt i
ménga jordar, medan anjoner som inte bildar sédana komplex adsorberas endast
mycket svagt.
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Figur 3.1. Exempel a) visar reaktionen da en kaliumjon som finns jonbytt till en humusyta (med
karboxylgrupp betecknad som -COQ") byts ut mot en natriumjon, som ocksa adsorberas genom
jonbyte. | exempel b) byts kaliumjonen ut mot en kopparjon, som istéllet bildar ett ytkomplex.

For joner som bildar ytkomplex &r olika ytstrukturer méjliga. Figur 3.2 visar ett
exempel pa hur ett sddant kan se ut for arsenat. Senare tids forskning med rontgen-
spektroskopi har visat att arsenats adsorption till jirnoxid domineras av detta kom-
plex, ett s.k. bidentatkomplex i vilket en arsenatjon binds till tva syren tillhoriga
niraliggande Fe-oktaedrar. Aven niir det giller katjonadsorption till oxider s&
dominerar bidentatkomplex. Kénnedom om hur ytkomplexens struktur ser ut &r
viktiga for att man ska korrekt kunna beskriva adsorptionen med hjélp av modeller.
For nédrvarande arbetar manga markkemiska forskare vérlden dver med att kart-
lagga ytkomplexens struktur med hjélp av rontgenspektroskopi och andra avance-
rade tekniker som kraver stralkillor fran stora synkrotronanldggningar.

Adsorberande ytor i jorden

Vad &r det da for partikelytor i jorden som medverkar till adsorption av &mnen?
Generellt kan man s#ga att det endast dr partiklar med mycket stor specifik yta som
har ndgon ndmnvérd adsorptionsformaga. Grovre partiklar som t.ex. sand har
mycket liten yta och &r dérfor oviktiga. I vara jordar finns framfor allt tre olika
slags partikelytor med hog specifik yta, ndmligen lermineral (dvs. sekundira skikt-
silikater), oxidytor och humusdmnen. Alla dessa kan ha specifika ytor pa tiotals
eller till och med hundratals m? /g.

Figur 3.2. Ytkomplex av arsenat pa jarn-
oxid. Fran Sherman & Randall (2003).

Lermineral har en liknande struktur som skiktsilikaterna biotit och muskovit (eller
glimmer) och de uppstér ofta som en foljd av vittring av dessa. Lermineral ater-
finns, som namnet antyder, huvudsakligen i jordens lerfraktion. Det bor dock
papekas att andra mineral, t.ex. kvarts och filtspater, ocksé finns i lerfraktionen
trots att de inte &r lermineral. De innehar en negativ dverskottsladdning. Denna
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uppstar oftast genom att katjoner, vilka balanserar den negativa laddning som finns
inne 1 kristallstrukturer i de bergartsbildande mineral som lermineralen uppkommer
ur, lakas ur. Ett vanligt exempel dr kaliumjoner, som haller ihop skikten ldngs
skiktsilikaternas basalplan, och som relativt l4tt lakas ur da vittringen langsamt
fortskrider. Nagra exempel pa vanliga lermineral i svenska jordar &r illit och ver-
mikulit, ddr illit 4r en tidig vittringsprodukt som fortfarande innehaller en del fixe-
rade kaliumjoner som i ursprungsmineralet glimmer. Den negativa laddningen gor
att mineralen kan halla kvar joner av motsatt laddning genom jonbyte, dvs katjoner
som t.ex. Ca®", Mg®" och ménga metaller. Antalet laddningar benimns ofta for
katjonbyteskapacitet eller CEC (“cation exchange capacity”) och anges i enheten
mol/kg (uttyds mol laddning per kg”); forr bendmndes denna enhet ofta for
“ekvivalenter per kg”. For rena mineral, t.ex. illit och vermikulit ligger CEC ofta
mellan ca 0,02 och 0,15 mol/kg. En grov uppskattning, baserat pé ett stort antal
markkemiska undersokningar, dr att svenska jordar i allménhet har ett CEC fran
lermineral om ca 0,02 mol/kg ler.

Bindning till lermineral anses allmént vara en mindre betydelsefull bindnings-
mekanism for metaller i marken. Det beror pé att lermineral mestadels binder
metaller genom jonbyte, som dr en svag adsorptionsmekanism, varfor de l4tt blir
utkonkurrerade av vanliga 16sta joner som kalcium, magnesium, natrium och
kalium. Oxider/hydroxider och organiskt material (se nedan) binder metaller betyd-
ligt starkare och dominerar darfor oftast adsorptionen av metaller i mark.

Oxider/hydroxider &r ocksa vittringsprodukter som bildas nir jérn, aluminium
och mangan vittras fran bergartsbildande mineral. De fills da strax ut igen som
oxider eller hydroxider. Jarnoxider dr vanliga 6verallt i jordar. Rena aluminium-
oxider/hydroxider dr ovanliga i svenska jordar, men ddremot forekommer frekvent
mindre kristallina aluminosilikater som t.ex. allofan och imogolit — dessa har lik-
nande egenskaper som oxider. Manganoxider kan lokalt vara vanliga, sarskilt nira
grundvattenytan ddr omvéxlande oxiderande/reducerande férhallanden gor att
manganoxider kan vara viktiga adsorbenter.

Oxider/hydroxider binder metaller frimst genom ytkomplexbildning, som
underlittas avsevirt av ytans laddning. Eftersom oxidernas/hydroxidernas ytladd-
ning &r starkt beroende av pH (positiv vid lagt pH, negativ vid hogt pH) &r adsorp-
tionen starkt pH-beroende.

Organiskt material, framfor allt humusédmnen, har ocksé en stor forméga att
kunna binda metaller. Dels sker detta genom komplexbildning till karboxyl- eller
fenolgrupper som ér rikligt forekommande 1 humusdmnen, och dels finns ett inslag
av jonbyte, eftersom det organiska materialet utvecklar en negativ laddning dit
katjoner attraheras. Aven for det organiska materialet 4r ytladdningen pH-
beroende, dvs den blir mer negativ vid hégt pH. Man skiljer ofta mellan variabel
laddning (pH-beroende) som férekommer pa oxider och organiskt material, och
permanent laddning (ej pH-beroende) som finns knutna till lermineralens basal-
plan.
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Adsorptionens beroende av pH

Naturligtvis paverkas graden av adsorption av hur mycket adsorberande ytor jorden
innehaller. En annan viktig faktor dr konkurrens med andra joner. Men pH-virdet
ar den enskilt viktigaste faktorn som styr adsorption av joner. Ett skil &r att en stor
del av partiklarnas laddning &r variabel, vilket leder till att den elektrostatiska
attraktionen mellan ytan och jonerna blir olika stor vid olika pH. Av denna anled-
ning binds anjoner starkast vid lagt pH (da oxiderna innehéller fler positivt laddade
ytgrupper) medan katjoner binds starkast vid hogt pH (eftersom humusdmnen och
oxider blir mer negativt laddade vid hogt pH).

I Figur 3.3 visas adsorptionen av nagra olika joner till en jarnoxidyta som funk-
tion av pH. For anjonerna arsenat och sulfat dr adsorptionen mest effektiv vid lagt
pH. Som synes adsorberas arsenat mycket starkare &n sulfat. Det beror pé att
arsenat bildar mycket starka ytkomplex med Fe, medan sulfat bildar ritt s& svaga
ytkomplex. Det hér forklarar ocksé varfor arsenik, da det forekommer som arsenat,
inte sa latt lakas ur fran jordar — arsenat adsorberas ofta starkt nérhelst det finns Fe-
(eller Al-)oxidytor Om diremot redoxforhallandena dndras blir arsenik mer
benédget att lakas ut, se kap. 3.3. Sulfat ddremot binds inte sa hart till jorden, utan
transporteras i regel ganska snabbt genom den.

100 100
90 90—(
80 80 - cu
g 704 g 704
S S cd
g 60 s0, ASO, g 60
9 50 9 504 Ca
T 40 T 40
® 30 ® 30
20 20
10 1 10 A
0 0
4 6 8 10 12 4 6 8 10
pH pH

Figur 3.3. Adsorptionens beroende av pH for (vénster): arsenat (AsO4) och sulfat (SO4), och;
(hoger) bly (Pb), koppar (Cu), kadmium (Cd) och kalcium (Ca), da en mycket liten mangd av
jonen tillsatts en jarnoxidyta. Jonstyrkan |1 = 0,01 M.

Av katjonerna bildar koppar och bly starka ytkomplex med oxidytornas enkel-
koordinerade syren. Kadmium bildar ddremot ganska svaga ytkomplex och l6ses
latt upp i vattnet om pH blir lagt. Kalcium bildar endast mycket svaga ytkomplex
och binds inte sérskilt hért i jorden, framfor allt inte vid laga pH-vdrden. Det bor
observeras att viardena i Figur 3.3 géller for jarnoxidytor, som normalt inte &r
sérskilt viktiga for katjonadsorption.

Organiskt material, t.ex. humusdmnen, kan binda metaller vid lagre pH &n
jarnoxidytor, och humusen dr darfor en betydligt viktigare “metallfilla” i de flesta
jordar som innehaller mycket organiskt material. Spektroskopisk forskning tyder pa
att manga metalljoner som t.ex. Cu”" binds till flera syreligander pa humusimnenas
ytor, antagligen till bade karboxyl- och fenolgrupper (se t.ex. Alcacio et al., 2001).
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Rena humusédmnen kan dock binda sma mingder av metaller, speciellt Cu och Hg,
extremt hart! Det antas bero pa att humusen innehaller en liten méngd starkt kom-
plexbindande grupper, som har mycket stor affinitet for att bilda komplex med
vissa metaller. Nér det géller Hg och dven Cd tycks svavelinnehallande ytgrupper
som t.ex. thioler (-SH-grupper) vara viktiga (Skyllberg m.fl., 2003; Karlsson m.fl.,
2005). Vid laga koncentrationer kvicksilver ar det endast de svavelinnehéllande
grupperna som binder kvicksilver, och de gor det mycket starkt (Skyllberg m.fl.,
2000).

Konkurrens med andra, vanliga, &mnen i mark- och grundvatten ar i praktiken
viktig for hur starkt metaller kan bindas genom adsorption. Under svagt sura till
sura forhéllanden (pH < ca 6-6,5) ar aluminium och jérn viktiga konkurrenter om
sorption till organiskt material eftersom dessa bildar starka komplex med det orga-
niska materialets karboxyl- och fenolgrupper (se t.ex. Gustafsson m.fl., 2007). Vid
hogre pH-vérden blir istdllet kalcium en viktig konkurrent.

3.1.2 Utféllning

Som berorts i var tidigare rapport (Berggren Kleja m.fl. 2006) kan olika utfill-
ningar innehéllande metaller vara stabila i anslutning till féroreningskéllan, dér
metallerna forekommer i héga koncentrationer. I sddana fall 4r det utfillningar och
inte adsorption som reglerar en fororenings bendgenhet att spridas till omgiv-
ningen. Nagra familjer av utfillningar 4r karbonater, oxider, sulfater, fosfater och
sulfider. De sistndmnda kan vara av betydelse @ven i oférorenad jord t.ex. langs
spridningsvégen fran en fororeningskalla. Nar sulfidutfédllningar &r stabila kan de
paverka metallers sorption hogst avsevart. Under vilka forhallanden kan metaller
bilda sulfider?

Sulfidbildande metaller

Det ar inte alla metaller som latt fills ut som sulfider. Krom och arsenik dr tva
exempel pa oorganiska fororeningar som inte sirskilt l4tt bildar sulfider (3ven om
arsenik kan gora det under starkt reducerande forhallanden). Det gor ddremot
kvicksilver, silver, koppar, kadmium, zink och bly. Aven nickel och kobolt kan
bilda sulfider, dven om de &r relativt léttlosliga. Den gemensamma ndmnaren for
de sulfidbildande metallerna &r att de kan fungera som s.k. ”mjuka syror” som l4tt
utvecklar kovalenta bindningar med en mycket “mjuk bas” som sulfid.

Betydelse av redoxforhallanden for sulfidutféllning

For att sulfidutfillning ska kunna ske maste forhéllandena vara tillrackligt redu-
cerande; det dr endast da sulfid &r stabilt. I Figur 3.4 illustreras vilka forutséttningar
som krévs for sulfidbildning. Sulfid bildas genom reduktion av sulfat och &r den
dominerande formen f6r svavel under starkt reducerande férhéallanden (redoxklass
4 enligt Naturvardsverkets bedomningsgrunder for grundvatten). Redan under
mattligt reducerande férhallanden blir metallsulfider stabila och kommer dé att leda
till starkare sorption av de sulfidbildande metallerna. Observera dock att Figur 3.4
ar schematisk — i sjédlva verket dr gransen for da metallsulfider fills ut nagot
varierande beroende pa skillnader i svavelinnehall i olika milj6er (i t.ex. marina
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sediment med hog svavelhalt bildas metallsulfider ldttare &n i djupa grundvatten
over hogsta kustlinjen.
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Figur 3.4. Figuren visar de fyra olika redoxklasserna enligt Naturvardsverkets bedémningsgrunder
(Naturvardsverket, 1999) och vilka former av mangan, jarn och svavel som dominerar vid olika
redoxpotentialer vid pH 7. Vidare visar figuren under vilka redoxférhallanden sulfidbildande
metaller (kvicksilver, koppar, bly, kadmium, zink och nickel) falls ut som sulfider respektive
adsorberas till partikelytor.

Grundvattenmiljoer med mattligt eller starkt reducerande férhallanden (redoxklass
3 och 4) &r vanliga i djupa vatten i kristallin berggrund, samt i anslutning till ut-
stromningsomraden (kérr, gyttjeleror m.m.). I morén, svallsediment och i isdlvsav-
lagringar &r det bara en liten andel av grundvattenmiljoerna som har redoxklass 3
och 4 och dér alltsé metallsulfider kan bildas (Naturvardsverket, 1999).
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Tabell 3.1. Exempel pa empiriska adsorptionsekvationer

Namn Matematiskt uttryck®
Linjara Kp-modellen n;=Kp " Cror, i
Freundlich ni=Kg-ci"
Utvidgad Freundlich n=Ke-c¢" ¢ ...
Langmuir K, -c

n,=———-—->-—
1+K; ¢

L

Langmuir-Freundlich n, =0, Z(N . i
Kir,-a

ALY S a)f

i

1
X222 'Clz1
1 1

XIZ '622

Gaines-Thomas Ko =

2n;ar adsorberad mangd av amne i (mol kg™"), cror ; ar den I6sta totalkoncentrationen av amnet ,
¢; ar koncentrationen av species i, a; ar den I6sta aktiviteten av @mne i. Andra symboler férklaras
i texten

3.2 Enklare sorptionsmodeller

Eftersom adsorption ofta dr den viktigaste férdrdjande processen behdver man
uppskatta hur effektiv adsorptionen &r for att kunna forutséga hur snabbt dmnet
transporteras genom marken. Traditionellt har man anvént sig av nagra enkla empi-
riska samband (Tabell 3.1). Med *empirisk’ menar vi att modellerna inte avses gora
“korrekta” beskrivningar av adsorptionen pé processniva; istéllet ska de betraktas
enbart som matematiska verktyg. D& man for ndgon speciell jord vill anvénda sig
av nagot sddant samband behdver man i regel forst utféra skakforsok pa labora-
torium for att uppskatta de justerbara parametrar som ingar i sambandet.

Sorptionsmodellerna varierar oerhort i sin komplexitet; det har forstas att gora
med naturens egna komplexitet, vilket bidrar till flera element som stér” en enkel
modell: pH-variationer, konkurrenseffekter, skillnader i jonstyrka, och sa vidare.
Darfor kan en mycket enkel modell som t.ex. den linjdra Kg-modellen vara enkel att
tillampa men giltig endast under mycket begriansade férhallanden, medan en mer
komplicerad modell som t.ex. Langmuir-Freundlich kan vara betydligt mer kom-
plicerad att tillimpa men i gengéld vara giltig under flera olika férhallanden.

For de linjara Ky- och Freundlichmodellerna &r det enkelt att optimera vérden
for de justerbara parametrarna. Nir det géller den linjdra K4-modellen, sé& ger linjér
regression av uppskattningar av #; mot den 16sta koncentrationen av d&mnet cror, ;
vérdet pa Ky. En liknande procedur kan anvéndas for att optimera K¢ och m fran en
plott av log n; mot log ¢; 1 Freundlich-ekvationen (K motsvarar da lutningen och
log m &r interceptet pa y-axeln). For de andra ekvationerna i Tabell 3.1 far man
anvénda sig av mer avancerade numeriska metoder, t.ex. Newton-Raphson-
metoden, for att optimera de olika justerbara parametrarna.
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3.2.1 Den linjara K4 -modellen

Det allra enklaste antagandet man kan gora &r att det finns ett linjart forhéllande
mellan dmnets koncentration i markvattnet och den adsorberade méngden. Det s.k.
Kg-virdet anger da fordelningen av ett dmne mellan fast fas och 16sning, alltsa »/c,
se Tab. 3.1. I verkligheten ar dock Ky-virdet ofta inte konstant eftersom adsorp-
tionen varierar kraftigt med bl.a. pH, jaimviktskoncentrationen av jonen och kon-
centrationen av konkurrerande joner, som vi har sett ovan. I sjdlva verket kan K -
virdet for ett imne variera med flera tiopotenser beroende pa omstédndigheterna.
Av dessa anledningar ar det en omdojlig uppgift att ange “representativa” Ky -viarden
for olika typer av jordar annat &n inom en-tva tiopotensers marginal! Med kunskap
om dessa begrinsningar kan dock den linjdra K4-modellen anvédndas f6r att simu-
lera ett amnes adsorption i jorden forutsatt att (i) modellen kalibrerats for jorden i
fraga genom experimentella forsok, och (ii) de kemiska egenskaperna for jorden
(t.ex. pH och graden av konkurrens) inte férdndras sa mycket under den tidsrymd
man ir intresserad av.

Antagandet om att K, -virdet dr konstant stimmer oftast bittre nir det giller
organiska féroreningars adsorption i jord eftersom de vanligen &r mindre kénsliga
for forandringar av pH och jamviktskoncentrationer. Det finns dock undantag som
t.ex. fenoler och klorfenoler vilka kan forekomma i jonform och darfor har en pH-
beroende adsorption pa samma sitt som oorganiska anjoner.

3.2.2 Freundlich- och utékade Freundlichekvationer

Den ursprungliga formen for Freundlichekvationen kan ses som en vidareutveck-
ling av den linjdra Ky -modellen sé att man kan beakta ett icke-linjart forhallande
mellan » och ¢ (Figur 3.5). Den har tva justerbara parametrar, Freundlichkoeffi-
cienten Kr och icke-idealitetsparametern m; den senare har vanligen ett virde ligre
4n 1. Dock kan vi fortfarande inte ta hinsyn till effekter av pH och konkurrerande
joner med denna ekvation. For att forbéttra uttrycket kan vi utvidga Freundlich-
ekvationen med ytterligare termer som t.ex. inkluderar vétejonaktiviteten och
koncentrationen av konkurrerande joner som t.ex. Ca’"; alla termer har sin egen
icke-idealitetsparameter. Den utvidgade Freundlichekvationen kan ofta ge accep-
tabla modeller i praktiska sammanhang, som ticker in olika férhéallanden och kan
anvindas for flera jordar. Det har foreslagits att man skulle kunna anvinda utvid-
gade Freundlichekvationer i samband med riskbedomningar for metaller i foro-
renad mark. En nackdel med den utvidgade Freundlichekvationen r att de juster-
bara parametrarna dr svara att optimera niar manga termer ingar i uttrycket; det ar
oftast inte mojligt att inkludera fler 4n tre koncentrationstermer i hogerledet. Den
enkla matematiska formen pa uttrycket gor dessutom att férhallandena (t.ex. vad
géller pH och koncentrationer av konkurrerande joner) ej bor variera alltfér mycket
for att den utvidgade Freundlichekvationen ska fungera.
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3.2.3 Langmuir-ekvationen och Langmuir-Freundlich
Langmuirekvationen utvecklades ursprungligen for adsorption av en gas till en
homogen yta, och den har visat sig fungera vil dven for adsorption av oladdade
species till homogena partikelytor. Aven Langmuirekvationen kan ses som en
vidareutveckling av den linjéra K4-modellen, men istéllet for att beakta ytans
heterogenitet (som i Freundlichekvationen) definieras en adsorberande ytgrupp
med adsorptionsmaximumet Q.. Konsekvensen av detta illustreras i Figur 3.5:
nér koncentrationen av &mnet dr 1ag, blir uttrycket likt den linjéra K4-modellen,
med ett linjért forhallande mellan log 7 och log ¢ (och med en lutning pa 1). Nar
ytan borjar bli méittad med avseende pa kadmiumjoner sa kommer adsorptions-
kurvan (dven kallad isotermen) att avvika fran lutningen 1 och asymptotiskt ndrma
8ig Omax fOr 0kande virden pa c. Precis som for den ursprungliga Freundlichekva-
tionen dr detta naturligtvis en férenklad bild av verkligheten, och Langmuirekva-
tionen har i stort sett samma begriansningar och svagheter som den linjdra K-
modellen.

Man kan pé olika sétt vidareutveckla Langmuirekvationen. Nérvaron av ett
sorptionsmaximum Oy, gOr att man kan samtidigt kan ta hiansyn till adsorption av
flera komponenter genom att utveckla uttrycket; denna typ av ekvation kallas
ibland for Langmuir’s flerkomponentmodell. Det gar dven att ta in icke-idealitets-
parametrar och extra termer. Ett sdidant exempel dr Langmuir-Freundlichekva-
tionen, vars generella uttryck for flera komponenter ges i Tabell 3.1. En nackdel
med sddana metoder &r att parametrarna blir svarare att optimera, vilket gor att
denna typ av uttryck inte anvinds s& mycket i praktiska sammanhang. Ytkomplex-
modeller, vilka vi behandlar i kap. 3.3, kan ses som specialfall av Langmuir’s fler-
komponentmodell.
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3.2.4 Katjonbytesekvationer

Gaines-Thomas’ ekvation &r ett exempel pa ett uttryck som utvecklats for att simu-
lera jonbytesreaktioner. I ett system med tva stycken adsorberande joner (be-
ndmnda 1 och 2) sé relaterar Gaines-Thomas’ ekvation de 16sta koncentrationerna
av jonerna till ekvivalentandelarna” bundna joner (X; och X;), dédr X; definieras
som kvoten mellan den adsorberade méngden av species 1 (uttryckt som ladd-
ningsenheter, dvs. som mol./kg) och den totala médngden bundna laddningar, dvs.
CEC (ocksa i mol/kg). Parametern z anger miangden laddningar och speglar det
starkare jonbytet for joner med manga laddningar. Nér selektivitetskoefficienten
Kot =1 betyder det att inte finns nagon selektivitet mellan katjonerna, dvs. att
joner med samma laddning binds lika starkt. Dock &dr Kgr oftast annorlunda én 1:
t.ex. observeras det ofta att Ca’" jonbyts starkare &n Mg”" trots att de har samma
laddning. Det antas bero pa att Ca*"-jonen ir stérre och utvecklar svagare bind-
ningar till vattenmolekyler, varfor denna jon léttare kan dras in i det diffusa skiktet
runt en laddad partikelyta. P4 samma sitt binds K betydligt starkare &n Na" efter-
som K" dr avsevirt storre, och dirfor blir Kgr for systemet K/Na storre én 1.
Gaines-Thomas’ ekvation kan med viss modifiering &ven anvéndas for system med
fler 4n tva katjoner.

Det finns dven andra liknande katjonbytesekvationer, som t.ex. Vanselow- och
Gapon-ekvationerna. Dessa uttryck skiljer sig at huvudsakligen i hur aktiviteten f6r
jonbytespositionerna pa ytorna definieras.

3.3 Modeller baserade pa kemisk jamvikt

Det finns dven mer avancerade modeller som utgér fran termodynamisk teori for att
beskriva sorption av &mnen i mark. Oftast bygger dessa pa antagandet om att
kemisk jamvikt rader. Vi har i var tidigare rapport beskrivit datorprogram for
kemisk jamvikt (t.ex. PHREEQC, Visual MINTEQ) och hur dessa kan anvéndas
for att simulera utfillningsreaktioner (Berggren Kleja m.fl., 2006). Flera program
innehaller &ven undermodeller for adsorption till oxidytor (s.k. ytkomplex-
modeller), komplexbildning till organiskt material (organiska komplexmodeller)
och katjonbyte till lermineral.

3.3.1 Ytkomplexmodeller

Ytkomplexmodeller utgér fran Langmuir-ekvationen for att beskriva adsorptionen
(Tabell 3.1). Langmuir-ekvationen, i sin ursprungliga form, dr dock egentligen
teoretiskt giltig endast f6r adsorption av oladdade gaser till oladdade ytor. For att
gora en termodynamisk beskrivning av adsorptionen vill man kunna modellera de
elektrostatiska interaktionerna mellan adsorberande joner och oxidytan, och mellan
hydroxylgrupperna pa oxidytan. Det 4r hir ytkomplexmodeller kommer in i bilden.
Det finns flera olika ytkomplexmodeller som har anvénts for att beskriva, eller
simulera, adsorption av joner till oxider. Skillnaderna mellan dem &r framst vilken
elektrostatisk modell som anvénds for att beskriva sambandet mellan ytladdning
och ytpotential. Detta kan goras med olika hog grad av detaljrikedom.
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Den s.k. Diffuse Layer Model (DLM) &r en enkelt uppbyggd ytkomplexmodell
som utvecklades pa 1970-talet. 1990 publicerade Dzombak & Morel (1990) en
sammanstillning av manga olika amnens adsorption till ferrihydrit (en vanlig jérn-
oxid) med DLM. Modellen har, tillsammans med Dzombak & Morels konstanter,
anvints manga ganger sedan dess for att uppskatta Ky-varden for féroreningar i
mark i samband med riskbedomning, sérskilt i USA.
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En mer komplicerat uppbyggd ytkomplexmodell & CD-MUSIC-modellen,
ursprungligen utvecklad i Nederldnderna. Den tros ge en béttre beskrivning av
metallers adsorption till oxider/hydroxider &n vad DLM gor, men antalet tillimp-
ningar med denna modell 4r 4n sa linge mycket fa.

Ytkomplexmodeller ger manga ganger utmérkta beskrivningar till t.ex. metall-
adsorptionens pH-beroende (se Figur 3.6). Trots detta finns det nagra skél till att
anviandningen av ytkomplexmodeller i samband med riskbedémningar &nnu ar
begriansad. Vissa parametrar, som t.ex. det totala antalet adsorberande ytgrupper pa
oxider, dr svara att uppskatta. En annan svarighet 4r hur man pé ett nagorlunda
enkelt sétt ska kunna beskriva adsorptionen av humusédmnen till oxider, vilket 4r en
process som interagerar med andra adsorptionsreaktioner. Med mer kunskap om
detta kan ytkomplexmodellerna bli ett kraftfullt verktyg.

3.3.2 Modeller fér organisk komplexbildning

En annan kategori modeller &r de som kan anvéndas for att simulera adsorption av
katjoner (som t.ex. tungmetaller) till humusdmnen eller till annat organiskt
material. Detta kan foreligga antingen i 16st form (som DOC) eller som fasta
partiklar i mark och sediment. Precis som f6r ytkomplexmodellerna ovan, forsoker
man i de organiska komplexmodellerna att forena kemiska och fysikaliska aspekter
av komplexbildningen. De tva vanligaste organiska komplexmodellerna &r WHAM
(’Windermere Humic Acid Model”) som utvecklats i England, samt NICA-
Donnanmodellen fran Nederldnderna. En tredje modell &r SHM (”Stockholm
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Humic Model”) som utvecklats av huvudférfattaren till denna rapport. I rapportens
bilaga presenteras dessa modeller mer i detalj.

De organiska komplexmodellerna har visats kunna ge mycket bra beskrivning-
ar av metallers komplexbildning till humusédmnen, sarskilt nar de forekommer 16sta
i vatten. De anvinds darfér som en del i en typ av biotillgdnglighetsmodeller (s.k.
biotiska ligandmodeller), vilka rekommenderats av EU som ett verktyg for riskbe-
domningar 1 ytvatten.
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Aven for simulering av Ky-virden i jordar med hogt innehdll organiskt material har
de organiska komplexmodellerna ofta visat sig vara lovande, &ven om man inte kan
forvinta sig helt precisa modellresultat. I Figur 3.7 visas som exempel att de K4-
virden som simulerades med WHAM for ytliga jordhorisonter i England och
Wales dverensstimde med de uppmétta inom en storleksordning.

3.3.3 Multiytmodeller

Jordar innehéller vanligen olika typer av ytor och fler 4n en typ kan vara av be-
tydelse for metallsorptionen. For att kunna hantera detta inom ramen for jimvikts-
baserade modeller har en ny typ av sorptionsmodeller utvecklats dar man kombi-
nerar ytkomplexmodeller, organiska komplexmodeller och katjonbytesekvationer
for att beskriva metallers bindning till oxider, organiskt material respektive ler-
mineral. Denna typ av modeller, som lanserades av Lofts & Tipping (1998) och av
Weng m.fl. (2001) kallas ofta "multisurface models” pa engelska, pa svenska an-
vénder vi begreppet multiytmodeller. Ett intressant exempel dr den modell som
nagra nederldndska forskare anvinde for att simulera 16sta metallkoncentrationer i
fororenade jordar. Som visas i Figur 3.8 lyckades modellen i allménhet bra; det bor
emellertid ségas att modellresultatet i detta fall inte helt och héllet 4r en f6rut-
sdgelse; for att fa bista mojliga anpassning valde man att anta att allt organiskt
material beter sig som humussyra (vilket i och for sig inte kunde visas). Fér Zn och
Cd var organiskt material den viktigaste adsorberande partikelytan (enligt
modellen) medan jarnoxider var viktigare for bly, sérskilt vid hogt pH.
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Figur 3.8. Resultat fran pH-statiskt laktest pa tre férorenade nederldndska jordar (datapunkter)
och simulerade koncentrationer I6sta metaller med multiytmodell som funktion av pH (linjer). De
streckade linjerna anger jordens totalhalt bestdmd genom uppslutning med syra. Den nedre raden
visar olika partikelytors relativa betydelse fér metallernas sorption (fran Dijkstra m.fl., 2004).

I multiytmodellerna gors en rad antaganden, bl.a. om hur stor andel av det organ-
iska materialet som dr “aktivt” (vanligen mellan 25 och 100 %) och vilken typ av
oxid (vanligen jarnoxid) som star for adsorptionen till oxidytorna.
Det finns naturligtvis manga osékerheter med dessa komplicerat uppbyggda
modeller, men erfarenheter fran de allra senaste arens forskning tyder pa att de i de
flesta fall formar ge 6verraskande bra uppskattningar av K-vérden f6r metaller
som beter sig som katjoner, atminstone i ythorisonter. Bly &r dock en metall som

modellerna inte klarar av lika bra att hantera.

I denna rapport anvinds en multiytmodell for att simulera metallsorption som
en funktion av bl.a. pH, se kapitel 4 och 5. Denna multiytmodell kallas MS-DSGM
(”Multi-Surface Diffuse-layer — Stockholm humic — Gaines Thomas Model”) dir
alltsi DLM, SHM och Gaines-Thomasekvationen kombinerats for att simulera
metallernas bindning till oxider, organiskt material samt lermineral.
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Annu finns inget programpaket som pa ett enkelt sitt inkluderar multiyt-
modeller, men vi bedomer att det redan inom nagra ar kan finnas program som péa
detta sitt kan uppskatta K4-véarden f6r mark med olika egenskaper.
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4 Metodik f6r framtagande av Kg-
varden for spridning

Fordelningskoefficienten mellan jord och l6sning, det s.k. K4-virdet, dr av central
betydelse i riskbedomningen for att korrekt kunna forutséga spridningen av en
oorganisk fororening fran fororeningskillan genom markvatten- och grundvatten-
zonen. Detta kapitel inleds med en allmén diskussion om terminologin kring K-
vérden; vi forsoker reda ut begreppen kring vad som kan betraktas som ett ’kor-
rekt” Ky-virde. Vidare gér vi in pa hur Ky-virden (eller kanske snarare sa kallade
Kg-vérden) kan bestimmas med hjilp av laktester och grundvattendata, samt hur
Ky-vérden for spridning kan uppskattas med olika typer av modeller.

4.1 Allmant om Kg-varden

Det s.k. K4-vérdet sdger ndgot om hur starkt ett &@mne binds i marken. Ett hogt K-
virde indikerar att &mnet ifrdga binds starkt och att en 1ag utlakning sker. Rent
allmént definieras Kg-vardet som férdelningen av ett &mne mellan fast fas och 16s-
ning. [ modellen for riktvérden for mark (Naturvardsverket, 1997a & 1997b) disku-
teras inte inneborden av Ky-vérdet, och ndgon atskillnad mellan olika typer av for-
delningskoefficienter gors inte heller. Rent allmént definieras Kg-vardet i rikt-
viardesmodellen som:

n i,total

Ko= " 4.1)

1

, d4r n;,0r dr totalhalten av fororeningen i (i mg/kg) och ¢; den 16sta totalkon-
centrationen i mark- eller grundvattnet (i mg/1). Detta &r det Ky-virde som anvinds
for det férorenade markomradet. K4-virdet anvinds for uppskattning av utlak-
ningen fran den fororenade jorden och ddrmed risken for spridning till ytvatten och
grundvatten. Detta innebdr ett avsteg fran den definition som gavs i kapitel 3 efter-
SOM #4011 1 €kvation 4.1 inte bara innehéller den andel av fororeningen som &r
sorberad (och som star i jamvikt med vattenfasen) utan dven andra former av
metallen som inom kortare eller lingre tidsrymd inte kan frigoras fran markpartik-
larna, t.ex. metall som &r bunden i silikatminerals gitter eller i kristallina slagg-
eller avfallsrester. K4-vérdet anvinds saledes som ett mer generellt matt pa en halt-
beroende linjar utlakning.

I riktvirdesmodellen antas att utlakningen fran féroreningskéllan dr konstant
over tiden samt att adsorptions/desorptionsprocesser lings flodesvigen i t.ex.
grundvattenzonen inte beaktas, dvs. K4-virdet anvénds inte for att beskriva sorp-
tionen under transporten i grundvattnet.
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4.1.1 K4 -vardet i transportmodeller

Som vi dven omnidmnt i vara tidigare rapporter (Berggren Kleja m.fl., 2006; Elert
m.fl., 2006) bygger flertalet modeller som anvénds for att beskriva adsorption pa
att en lokal jamvikt rader mellan halten av en férorening i vattenfasen och den halt
som finns sorberad pa det fasta materialet i jorden. Jamviktsforhéallandet beskrivs
av en fordelningskoefficient som ofta betecknas Ky-virde. I ménga sammanhang
antas att allt det fasta materialet i jorden finns tillgdngligt for denna lokala jaimvikt.
Med dessa antaganden kommer en fororenings rorelse i marken fordréjas av
adsorptionen och foérhéllandet mellan fororeningens hastighet i marken och vattnets
hastighet kan beskrivas med en férdrojningsfaktor, R. Denna kan for enkla fall
definieras som:

K
R=1+2¢P

(4.2)

dér p ar jordens skrymdensitet och @ dr jordens vattenhalt. Ekvation 4.2 antar
att jordens hela fasta material deltar i adsorptionsprocessen samt att hela markens
vattenfyllda porvolym deltar i &mnestransporten. I verkligheten behover det inte
vara sa, och da blir transporten snabbare dn vad ekvation 4.2 skulle forutsédga, se
vidare kap. 6.

Fordrojningsfaktorn R kan ldtt integreras i transportmodeller, varfor denna
enkla beskrivning av sorption (som ett K4-vérde) dr en bekvdam konstruktion. Som
omtalats av bl.a. McKinley & Alexander (1992) finns ett par viktiga forutséttningar
for att K4-konceptet ska fungera:

a) Den fastlagda médngden av dmnet star i jimvikt med den 16sta koncentra-
tionen.
b) Adsorption och inte utfillning reglerar &mnets koncentration i vattnet

Om den fastlagda miangden definieras som i ekvation 4.1 kan dven starkt bundna
fraktioner av dmnet ingé vilka inte befinner sig i jamvikt med det som 16ses upp.
Det innebir att Ky-virdet dverskattas; 4ven om en sddan modell skulle kunna f6rut-
sdga utlakningen av ett &mne for en kélla formar den inte att beskriva sorptionen av
amnet fran vattenfasen. Det gor att en sddan definition av Kg-vérdet inte dr lamplig
for spridningsmodeller.
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Att det dr viktigt att det dr adsorption och inte utfillning som styr 16sligheten av
amnet kan man forsté ndr man betraktar Figur 4.1. Sa ldnge adsorption dr den
dominerande metallbindningsmekanismen &r mingden fastlagt Pb proportionell
mot koncentrationen 16st Pb, och vérdet for K, dr entydigt. Nér jamvikt med en
utfillning nés (i detta fall cerrusit, PbCOs(s)), finns inte ldngre ett sadant for-
héllande; istéllet styrs koncentrationen 16st Pb av 16slighetsprodukten for cerrusit,
vilket gor att K, ej kan definieras.

Som vi kommer att se i kapitel 4.3 kan K4-virdet komma att férdndras nér de
markkemiska forutsédttningarna forandras, t.ex. om pH hojs eller sénks beroende pé
kalkning eller beskogning. Detta bér man ocksa tinka pé i spridningsmodeller.

4.1.2 Definition av Ky-vdrden och andra férdelningskoefficienter

For teoretiskt riktiga Ky-véirden giller att jaimvikt ska rada, och att den fastlagda
mingden i tiljaren av uttrycket endast ska aterspegla den adsorberade mingden (se
Tabell 4.1). Ett K4-virde kan bestimmas fran skakexperiment pa ett laboratorium
dér en kind koncentration av dmnet tillsatts. Den fastlagda miangden fas d& som
skillnaden mellan tillsatt mdngd och uppmaitt koncentration.
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Tabell 4.1. Definition av fordelningskoefficienter. Modifierat fran McKinley & Alexander
(1992) och Payne m.fl. (2001).

Forhallanden da koefficienten dr giltig Uttryck

Jamvikt rader, n; 45 bestdms fran adsorptionsexperiment, n

_ i,ads
inkluderar endast adsorberad méngd Ka= c.

1

;i active DEStAms fran extraktion av geokemiskt aktiv fraktion 1, . ive
Kacc = :

;i ota 41 totalméngden metall som bestims genom t.ex. upp-

Ko = ni Jtotal
slutning tot

Nér man anvénder t.ex. laktester och grundvattendata for att uppskatta fordelnings-
koefficienter mellan jord och 16sning kan man inte vara séker pa att den fastlagda
mangden (som i detta fall fas t.ex. genom rontgenfluorescens, uppslutning eller en
extraktion / tillgédnglighetstest) representerar den adsorberade méngden — andra mer
eller mindre svérlosliga faser kan ju vara inkluderade. Den fordelningskoefficient
som fas ndr man antar att den fastlagda mangden kan likstidllas med totalhalten
bendmns K. I méanga fall kan K, vara mycket hégre &dn Ky, speciellt nir en stor
del av dmnet man &r intresserad av forekommer i starkt bundna former t.ex. i av-
fallsrester eller bergartsbildande mineral. Som vi ndmnde inledningsvis kan inte
Kot anvindas som ett K4-vérde i spridningsmodeller utan att mycket stora fel
intréffar.

En tredje fordelningskoefficient dr K., f6r vilken man anvinder en extraktion
for att bestimma den geokemiskt aktiva méngden #; ,ciive- | Var forra rapport
(Berggren Kleja m.fl., 2006) foreslog vi att EDTA eller svag syra (t.ex. 0,1 M
HNO:s) kunde anvéndas for att uppskatta denna méngd. Den geokemiskt aktiva
mingden kan sedan antas vara en uppskattning pa den méngd som star i jaimvikt
med den 16sta koncentrationen. I allra bésta fall kan man dérfor gora foljande
antagande:

Kiee = Ky 4.3)

Baserat fran positiva erfarenheter fran markkemisk modellering, dér man anvént
den geokemiskt aktiva méngden for att forutsdga bindning och upplosning av
metaller i fororenade jordprover (ett exempel: Dijkstra m.fl., 2004) finns grund till
att tro att detta antagande kan fungera ganska vil. Fel kan dock uppkomma nér
utféllningar &r viktiga eftersom dessa delvis kommer att 16sas upp i extraktioner
och tester och ddrmed tillforas den fastlagda mangden. Men, som vi s&g tidigare
(Figur 4.1) &r Ky-konceptet dndé inte teoretiskt giltigt nér utfillningar reglerar
losligheten for ett &mne.
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4.1.3 En pragmatisk revidering av koncepten: skilj mellan K, och K;!

Vi tror att riktvirdesmodellen skulle vinna i tydlighet om man skilde mellan tva
olika typer av fordelningskoefficienter. Detta skulle minska risken fér samman-
blandningar och vi skulle fa ett mer pedagogiskt upplagt system. Det &r speciellt
viktigt i samband med inférandet av den platsspecifika riktvirdesmodellen som ger
storre utrymme for egna bestdmningar av ”Ky-virden” och andra parametrar av
betydelse for spridningen. I modellen for riktvarden i mark, déir de s.k. generella
Kg-virdena tillimpas, anvédnds en konservativ (= 1ag) uppskattning av Ky-virdet,
vilket gor att risken inte dr stor for att man underskattar spridningsrisken.

Da ”K4-virden” istdllet uppskattas med hjdlp av Ki,-vérden fran laktester och
bestdmningar av totalhalter, finns betydligt storre risk for att spridningsrisken
underskattas.

De sa kallade Ky-vdrden som anvinds for att beskriva utlakning fran foro-
reningskéllan kan vara anvidndbara just som beskrivning av utlakning i forhéllande
till totalméngden; dessa koefficienter bor dock betecknas som K. Da spridnings-
modeller anvénds for att uppskatta den vidare spridningen bor vi inte anvénda
dessa virden,; istdllet kan man anta att Ky-virden kan approximeras med K, fran
laktester eller grundvattendata i kombination med uppskattning av den geokemiskt
aktiva méngden, vilken i sin tur kan fas fran extraktioner eller fran s.k. tillgénglig-
hetstester.

Det hir problemet har tidigare diskuterats utforligt av Elert m.fl. (2006) som
dock valde att beteckna de tva koefficienterna som ”sorptions-K4” respektive kéll-
terms-K4” (motsvarar K4 resp. Ki). De papekade ocksa, vilket vi ocksa gor hér, att
”Det dr mycket viktigt att klargora att sorptions-K, inte dr detsamma som kallterms-
Ky

For att sammanfatta det hela:

e D4 ”egna” Ky-virden for spridning uppskattas i samband med platsspeci-
fika riskbedémningar, bor dessa utga antingen fran den geokemiskt
aktiva méngden bestdmd fran en extraktion / tillgdnglighetstest eller fran
ett sorptionstest. Extraktionstester bor utforas pa sekundart fororenad
mark, inte mark med innehall av avfall, slagg, m.m.

e Den fordelningskoefficient som anvénds nidr man anvénder totalhalten
som grund bor betecknas K. Den kan anvéndas for att bestimma den
16sta koncentrationen for en férorening vid féroreningskallan (C,, 1 rikt-
viardesmodellen), men bor inte anvidndas for bedomning av spridningsrisk
till grund- och ytvatten.

4.2 Anvandning av laktester och kemiska
analysdata

Vilka laktester och analyser ska man da anvénda for att experimentellt bestimma
Kg-viardet? I rapporten av Elert m.fl. (2006) finns en detaljerad sammanstillning av
laktester och de diskuterar dven hur dessa resultat kan anvéndas for tillimpning for
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att uppskatta K, (som de kallar “kallterms-K,”) for riktvirdesmodellen. De
laktester som foreslds anvindas dr de som f.n. dr standardiserade for avfalls-
karakterisering; det ror sig t.ex. om perkolationstestet CEN/TS 14405 och skak-
testen SS-EN 12457-3 och CEN/TS 14429. Liknande tester for jord &r pa géng att
standardiseras. Detaljer om dessa tester finns beskrivna i de tidigare rapporterna av
Elert m.fl. (2006) och delvis dven av Berggren Kleja m.fl. (2006).

4.2.1 Faststillande av platsspecifik fordelningskoefficient for rikt-
viardesmodellen

Kortfattat féreslas féljande procedur for att uppskatta den platsspecifika fordel-
ningskoefficienten K, dd man vill bestimma utlakning fran fororeningskallan i
riktvirdesmodellen (se Elert m.fl. 2006):

1. Bestimning av K-vérdet for ett visst mne som kvoten mellan totalhalten
och den maximala halten i eluat fran perkolations- eller skaktest. Om Ko~
virden fran flera férs6k skall viktas till ett totalt K, bor ett harmoniskt me-
delvirde anvindas. Detta eftersom det 4r medelvérdet av halten i lakvétskan
som utgor ett representativt medelvérde. Halten i lakvétskan &r proportionell
mot inversen pa K.

2. Det framtagna K,-virdet jamfors med de som berdknas fran faltmétningar
vid fororeningskéllan, t.ex. totalhalter i jord i forhéllande till koncentrationer
1 porvatten eller grundvatten.

3. Om K,-virdet fran laktesterna &r hogre dn de som filtmétningarna antyder
bor Ki-vérdet justeras nedét

4. Om K-vérdet blir mycket hogt och dverstiger det medianvérde som redo-
visas 1 underlagsrapport 3 i rapporten av Elert m.fl. (2006) bor starka motiv
anforas for att behalla Ki,-vérdet, annars ska K;,-vérdet justeras nedat till
detta virde.

Den fordelningskoefficient som berdknas pa detta sétt kan bara anviandas for att
beskriva utlakning och spridning i riktvérdesmodellen. I den anvénds inte fordel-
ningskoefficienter for berikning av fordrojning av spridningen eftersom, det for-
enklade antagandet gors att ingen sorption av d&mnet sker under dess vidare fard
mot en recipient.

I riktvirdesmodellen forutsétts ocksé att utlakningen ar konstant i tiden. Utlak-
ningens avklingning med tiden kan berdknas fran laktester med t.ex. TAC-
modellen, som dr en enkel empirisk modell for detta (se vidare Berggren Kleja
m.fl., 2006).

Da mer avancerade metoder anvénds for att berdkna spridning (se kap. 2), och
da man vill ta hénsyn till att &mnena kan sorberas ldngs flodesvéigen, bér man
istéllet berdkna Ky-virden enligt nista kapitel.

4.2.2 Experimentell uppskattning av Ky-varde foér spridning

K4-vérdet kan uppskattas experimentellt pd tva sitt. Det ena séttet utgar fran
bestdmning av den geokemiskt aktiva fraktionen av dmnet. K,-virdet fas sedan som
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kvoten mellan denna méngd och den maximala halten i eluatet frén ett perkola-
tions- / skaktest. For samtliga metaller utom arsenik foreslas den geokemiskt aktiva
fraktionen bestdmmas genom foljande extraktion (modifierad efter Lumsdon,
2004):

Geokemiskt aktiv fraktion: 2,00 g jord skakas med 40,0 ml 0,1 M HNO; (helst av
suprapur-kvalitet) i 16 h. Provet centrifugeras och filtreras genom 0,2 um membranfilter

innan analys.

Fordelen med denna metod é&r att den dr mycket enkel och kan utforas pa de flesta
laboratorier. EDTA-metoden, som vi berérde i tidigare rapport (Berggren Kleja
m.fl., 2006) dr nagot mer komplicerad. Opublicerade resultat fran véra laboratorier
tyder pa att EDTA- och salpetersyrametoderna oftast ger jamforbara resultat.

For arsenik (och delvis dven f6r en del andra metaller som upptrider som
anjoner, t.ex. antimon) riskerar syraextraktionen att underskatta den geokemiskt
aktiva fraktionen eftersom anjonen arsenat binds starkt vid 1agt pH, se kap. 3. I var
forra rapport (Berggren Kleja m.fl., 2006) angav vi extraktion med oxalat som ett
mojligt alternativ.

Det andra sittet att experimentellt bestimma Ky-virdet dr att goéra sorptions-
tester pa laboratorium, dér en liten méngd av det relevanta d&mnet tillfors en suspen-
sion med jord fran den aktuella platsen. K4-virdet berdknas sedan som kvoten
mellan den méngd av det tillférda &mnet som binds och den koncentration som
finns kvar i 16sning. Se vidare Elert m.fl. (2006) for referenser till denna typ av
tester.

4.2.3 Undantagsfall — ndr ska man vara foérsiktig med Ki.t- och Ky-
varden?

Som né@mndes i kapitel 4.1 finns ingen teoretisk giltighet for K4-konceptet i de fall
da utfillningar styr 16sligheten av metaller. Vidare finns situationer dd man ska
vara forsiktig med hirledandet av ”egna” platsspecifika fordelningskoefficienter
Ko f61 anvéndning i riktvirdesmodellen. Vi vill sdrskilt peka pa tre typer av fall:

a) Berikning av K da sulfider forekommer i anslutning till fororeningskillan.
Detta dr vanligt t.ex. d& gruvavfall eller sulfidjord utgor viktiga komponenter dir
fororeningen finns koncentrerad. I sédana fall riskerar man att fa missvisande
resultat vid bestdmning av K, for riktvirdesmodellen, eftersom utlakning av
manga metaller 4r starkt beroende av sulfidvittringen, vilken i sin tur styrs av syre-
tillgdngen. Detta betyder att man vid t.ex. torra perioder kan forvénta sig en betyd-
ligt storre oxidation av sulfider vilket kan leda till forh6jd utlakning under nést-
kommande nederbordsrika period. Da man befarar att man har att géra med
sulfider i den omaéttade zonen som tidvis kan vara utsatta for stark vittring, och da
fororeningen i fraga &r en sulfidbildande metall, kan det vara bittre att anvénda ett
konservativt antagande om utlakning, t.ex. enligt de generella ”K4-"virdena, &n att
anvinda fordelningskoefficienter fran laktester!
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b) Berikning av K virden inom fororeningskidllan. Sarskilt i starkt fororenad
mark kan ett antal sekundéra utfillningar bildas som styr 16sligheten av metallen
precis i anslutning till féroreningskéllan. For berékning av spridning till grund- och
ytvatten kan det dérfor vara bést att “bryta ur” sjilva fororeningskéllan ur sprid-
ningsmodellen och i stéllet betrakta den som en kéllterm som tillfor en viss kon-
centration av fororeningen till den omgivande milj6n, enligt férdelningskoeffi-
cienten Ky i kap. 4.2.1.

¢) Uppskattning av Ky-viirden da sulfider forekommer lings spridningsvigen i
avrinningsomrddet. Aven i detta fall kan det vara svart att definiera entydiga K-
virden for spridning, se ocksa kap. 4.4. Forekomst av sulfider kan i manga fall
effektivt bromsa upp spridningen av sulfidbildande metaller. Misstdnker man detta
kan det finnas anledning att §vervéga uppjustering av de K4-varden man anvénder i
spridningsmodeller.

4.3 Freundlichsamband fér uppskattning av
Ky-varden

For korrekt uppskattning av spridning av en metallférorening kravs kinnedom om
hur starkt metallen kan bindas i jordmaterialet ldngs stromningsvéagen. I de flesta
spridningsmodeller anvénds ett konstant s.k. K4-virde; detta Ky-vérde dr kvoten
mellan den fastlagda méngden av dmnet (i mg/kg) och den totalt 16sta koncentra-
tionen (i mg/1); se kap. 4.1 och 4.2 hur dessa kan uppskattas fran uppmétta data.

Det dr dock inte alltid som det gér att uppskatta K4-vérdet i falt. Ett par tink-
bara skl &r resursbrist, eller att den intressanta jorden ligger for langt under mark-
ytan. Dessutom kan man ibland vilja gora uppskattningar for vilket K;-virde man
far om forutséttningarna éndras, t.ex. om kalkning sker sé att pH stiger 2 enheter.

I praktiska sammanhang anvénds oftast de Ky-varden som finns tabulerade for
de generella riktvirdena (Naturvardsverket, 1997). Dessa ér konservativt satta, dvs.
spridningen &verskattas ofta med dessa Ky-virden eftersom de representerar ett
”worst-case scenario”. De tar ingen hansyn till faktorer som t.ex. pH som paverkar
sorptionen. En béttre grund for uppskattning av Ky-virdet kan darfor vara att an-
vénda sig av en sorptionsmodell, som tar hdnsyn till t.ex. skillnader i pH-vérde.
Kriteriet for en sddan modell dr att den ska vara létt att anvinda samtidigt som den
ger nagorlunda realistiska uppskattningar av Ky-vérdet.

4.3.1 Allmant om Freundlichsamband

Den typ av modell som anvints mest internationellt 4r den utvidgade Freundlich-
ekvationen (se dven kap. 3.2). Den har foljande utseende:

[Mlsor, = K+ [M]aiss" - {H"}"- SOC* - ... (4.4)

, eller i logaritmerad form:
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IOg [M]Sorb = IOg Kf + X‘lOg [M]diss _ypH + Z.IOg SOC + ... (45)

, dar [M]so dr den fastlagda méngden av metallen (i mg/kg), [M]aiss 4r den
16sta koncentrationen av metallen (i pg/l), {H'} #r vitejonaktiveten (ir relaterad till
pH-virdet genom {H'} = 10™"), SOC ir halten organiskt kol (i %) och K, x, y och
z dr koefficienter. Fler termer kan ldaggas till uttrycket med en ny koefficient for
varje ny parameter. Fran ekvation 4.5 kan man f& Ky-vérdet (K, = 0,001 -

[M]sorn/[ M]4iss) fOr ett givet virde for antingen [ Mo, eller [ M]giss.

Vér bedomning &r att utvidgade Freundlichekvationer representerar en ’lagom”
avvigning mellan anvéndbarhet och precision nér det géller uppskattning av K-
vérden fran sorptionsmodeller. Det finns dock tva problem:

1. Hittills har man kalibrerat ekvationerna endast f6r jordar i den omittade
zonen (i ungefir den 6versta halvmetern av jorden). Eftersom dessa
jordar vanligen innehéller mer organiskt material och oxider &n de hori-
sonter som ligger langre ned och i den mittade zonen kan modellerna
anvindas med nagon tillforlitlighet endast for de 6vre liggande jord-
lagren.

2. De metaller som studerats dr relativt fa, och sammanstillningar finns
gjorda endast for kadmium, koppar, bly, zink och nickel.

Anvindningen av utvidgade Freundlichekvationer dr darfor begrinsad till
kadmium, koppar, bly, zink och nickel i ytliga jordlager, under syresatta eller
mattligt reducerande férhallanden da sulfider inte fills ut (se vidare kap. 3).

4.3.2 Utvéardering av utvidgade Freundlichsamband

Vi har gatt igenom litteraturen och funnit nagra relevanta sammanstéllningar dér
parametrar f6r den utvidgade Freundlichekvationen optimerats, se Tabell 4.2. De
rapporterade parametrarna har vid behov riknats om for att de ska bli direkt jam-
forbara med varandra. Vi har sedan gjort simuleringar med modellerna for tva olika
typjordar, en sandjord med en hog halt organiskt kol (5 %), och en lerjord som
innehaller en hog halt Fe-oxid (1 %) samt en 14g halt organiskt kol (0,5 %). pH-
vérdet har varierats i intervallet 4-7,5 for att belysa Ky-vérdets funktion av pH. I
simuleringen sattes de fastlagda méngderna metaller till koncentrationer som
ungefirligen motsvarar bakgrundshalter i svenska jordar. Relevanta jordegenskaper
redovisas i Tabell 4.3.
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Tabell 4.2. Antal observationer, analyserade metaller, och medelvidrden fér pH och halt
organiskt C for valda dataset

Dataset Referens Metaller n pH SOC
(%)
HornB? Horn (2002) Cd 2677 4,2 1,7
HornA?® Cu 118
Ni 146
Zn 663
Bergkvist Bergkvist m.fl. (2005) Cd 187 iu. iu.
Carlon Carlon m.fl. (2004) Pb 248 6,5 4,2°
Sauvé Sauvé m.fl. (2000) Cd 751 iu. iu.
Cu 353
Ni 69
Pb 204
Zn 212
Elzinga Elzinga m.fl. (1999) Cd 1125 i.u. iu.
Cu 408
Zn 478
Roémkens Rémkens m.fl. (2004) Cd 863 50 4,3
Cu 1421
Ni 1153
Pb 535
Zn 1458

#HornA och HornB representerar tva olika sammanstéllningar av data
®Data redovisade endast fér 135 av 248 prover

Resultaten har vidare jamforts med de fran en mer komplicerad termodynamiskt
baserad modell, MS-DSGM (se kap. 3.3) dér adsorptionen till Fe-oxid beskrivs
med ytkomplexmodellen Diffuse Layer Model (Dzombak & Morel, 1990),
komplexbildning till organiskt material i sdvil jordens fasta fas som i 16sning
beskrivs med Stockholm Humic Model (Gustafsson, 2001; Gustafsson & Berggren
Kleja, 2005), och jonbyte pa lermineral beskrivs med Gaines-Thomas’ ekvation, se
kapitel 3.2. Nagra nyckelparametrar for MS-DSGM redovisas ocksé i Tabell 4.2.
For bly redovisas inte prediktioner med MS-DSGM eftersom tidigare forsok visar
att modellen inte klarar av att beskriva blyets sorption till organiskt material pé ett
tillforlitligt sétt. Det &r viktigt att komma ihag att manga parametrar (t.ex.
komplexkonstanter) i MS-DSGM baseras pé laboratorieférsok med ibland oklar
koppling till férhallandena i jord; déarfor dr det inte helt sdkert att MS-DSGM ger
”béttre” resultat &n vad Freundlichmodellerna gor, d4ven om det &r sannolikt.
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Tabell 4.3. Jordegenskaper for simulerade "typjordar”

Jordparameter "Organisk sandjord” “Jarnhaltig lerjord”
Temperatur 10°C 10°C
Vattenhalt, % 10 10
Totalhalt organiskt kol (SOC), % 5 0,5
L&st organiskt kol (DOC), mg/l 20 2
Sammanlagd CEC, cmoly/kg® 50 30
Lerhalt, % 0 30
Extraherbart Fe, % 0 1
Fastlagd mangd ([Msor]), mg/kg Cd: 0,11

Cu: 29

Ni: 30

Pb: 37

Zn: 115
Parametrar fér MS-DSGM
Koldioxidtryck, atm 1,8x10°
Lést Na*, mmol/l 0,5

L6st CI', mmol/l
AlP*-aktivitet

Fe®"-aktivitet
Specifik yta, Fe-oxid

CEC (permanent), lermineral
Andel aktiv organisk substans

Lost Ca?*

1

pH < 5: Enligt Tipping (2005)

pH >=5: Jamvikt med Al(OH)s(s)
Jamvikt med ferrihydrit(s)

600 m%g

0,2 mol/kg ler
50 %, varav 50 % humussyra o. 50 % fulvosyra
Optimerat vid varje pH for att ge laddningsbalans

°Ej anvand parameter for MS-DSGM

4.3.3 Kadmium

Kadmium dr den mest studerade tungmetallen nér det géller framtagandet av sorp-
tionsmodeller baserade pa Freundlichekvationen. I Tabell 4.4 redovisar vi modell-

parametrar fran de studier vi valt ut.

Tabell 4.4. Koefficienter i den utékade Freundlichekvationen fér kadmium

Data Ki [Cdlsss’ {H}Y* SOC* Oxid® CEC* [Calyss’ Ler  DOC*
HornB 557x10° 0,88  -0,625 0574 0,175 0,276
(Full)

HornB 1,36x10° 0,88  -0,645 0,627

(Red)

Bergkvist 7,96x10* 1,043  -0,335 0,504 0.318
Sauve 0,000681 0,926 -0,435 0,75

Elzinga 1,48x10° 0,87  -0,445 0,629 -0,471

Romkens 0,005715 0,54 0,26 0,61 0,29  -0,05

Enhet f6r [Cd]sor 0ch [Cd]giss var mg/kg resp. ng/l, for SOC och Ler %, fér CEC mmolc/kg, for
DOC mg/I samt for [Ca]giss mol/l. Oxid definierades som summan av ditionitextraherbart Fe + Mn

i g/kg.
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For HornB (Horn, 2003) redovisas tva olika modeller, dir (Full) inkluderar
oxid- och lerinnehéall som extra termer, och (Red) utan dessa termer. I simu-
leringarna har vi anvént (Red) for den organiska sandjorden och (Full) for den
jérnrika lerjorden. De resulterande modellprediktionerna for de tva jordarna, till-
sammans med simuleringen med MS-DSGM, visas i Figur 4.2.

Resultaten visar att alla modeller férutsdger ett ganska stort pH-beroende for
Ky-vérdet. Kadmium binds saledes betydligt starkare vid hogre pH-vérden och
lakas ldttare ur jorden om pH &r 1agt. De simulerade Ky-virdena ér relativt sam-
stimmiga, &ven om Hornmodellen resulterar i ett pH-beroende som é&r stérre &dn vad
de andra modellerna visar. Simuleringen med MS-DSGM uppvisar storst likheter
med Sauvés, Elzingas och Bergkvists modeller.

10000 10000
1000 4 1000 4
° °
= ) =
< 100 1 = 100 +
(&S] (]
x ——MS-DSGM X
| Horn _Mg;ESGM
10 Sauvé 10 1 —— Sauvé
Bergkvist —— Bergkvist
—»—Elznga —x—Elzinga
—a—Romkens —a—Rémkens
1 T T T 1 T T T
4 5 6 7 8 4 5 6 7
pH pH

Figur 4.2. K4-varden som funktion av pH fér kadmium enligt olika sorptionsmodeller. Vanster: den
organiska sandjorden; hdger: den jarnrika lerjorden.

De Freundlichbaserade modellerna ger ingen information om vilken sorptions-
mekanism som &r verksam, det gor diremot MS-DSGM. I den organiska sand-
jorden dominerar forstas sorption till det organiska materialet totalt (eftersom
halten ler och oxid sattes till 0, se Tabell 4.3). I den jarnrika lerjorden forutséger
MS-DSGM att jonbyte till lermineral dominerar vid pH < 5,5, komplexbildning till
organiskt material mellan pH 5,5 och 6,5, medan ytkomplexbildning till jarnoxid
dominerar da pH > 6,5.

En ibland viktig faktor for K4-vérdet for metaller dr koncentrationen DOC,
eftersom det 16sta organiska kolet komplexbinder metaller. En hg DOC-kon-
centration kan darfér minska Ky-vérdet och dérmed 6ka spridningen av metallen. I
Figur 4.3 visas en simulering med MS-DSGM for den organiska sandjorden, dér
DOC varieras mellan 0 och 20 mg/1. Vid lagt pH har inte DOC nagon betydelse for
K4-virdet, medan det har ett visst inflytande vid hogre pH-vérden.
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4.3.4 Koppar

For koppar skiljer sig de olika modellerna at mer &n vad fallet dr for kadmium. I
Tabell 4.4 redovisas Freundlichkoefficienterna, och Figur 4.4 visar simulerings-
resultaten for de tvé typjordarna. Parametern L/S-kvot som forekommer i Elzinga-
modellen star for forhallandet mellan vattenfas (L) och jord (S). Denna kvot har en
nagot oklar relevans i ssmmanhanget eftersom modellen kalibrerats for skakforsok
pa laboratorium med hoga L/S-kvoter (ofta > 10). I simuleringen har en L/S-kvot
pa 1 anvints, som r mer representativ for faltférhallanden.

Tabell 4.4. Koefficienter i den utékade Freundlichekvationen fér koppar

Data K [Culsss’ {HY SOC* Oxid® CEC* Ler L/S- DOC"
kvot*

HornA 0,00502 0,537 -0,432 0,283 0,403

(Full)

HornA 0,01233 0,518 -0,43 0,467

(Red)

Sauvé 0,0336 1,075 -0,226 0,226

Elzinga 0,168 0,567 -0,225 0,445 -0,632

R&mkens 0,0204 0,59 -0,12 0,60 0,23 -0,27

Enhet for [Culsor, 0Ch [Culgiss var mg/kg resp. ug/l, fér SOC och Ler %, for CEC mmolc/kg, for
DOC mg/I samt foér L/S-kvoten kg/l. Oxid definierades som summan av ditionitextraherbart Fe +
Mn i g/kg.
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Figur 4.4. Ks-varden som funktion av pH for koppar enligt olika sorptionsmodeller. Vanster: den
organiska sandjorden; hdger: den jarnrika lerjorden.
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Figur 4.5. K4-varden fér koppar i den organis-
- . ka sandjorden enligt MS-DSGM da koncentra-
10000 tionen 18st organiskt kol (DOC) varieras. Se
' tabell 4.3 for 6vriga parametervarden.
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Aven for koppar ligger Sauvés modell mycket nira MS-DSGM-simuleringen.
Horn- och Elzingamodellerna skiljer ut sig fran de 6vriga och utgor sannolikt
samre alternativ. For koppar har K4-vérdet endast ett litet pH-beroende. Detta beror
antagligen pa att fordelningen av koppar paverkas av den starka komplexbild-
ningen till organiskt material i s&vél vattenfas som i jord. MS-DSGM visar t.ex. att
16st koppar utgérs till mer dn 90 % av organiskt komplexbundet koppar. Det slut-
liga K4-vérdet aterspeglar darfor snarare fordelningen av organiskt material mellan
16st och fast fas, &n sjélva tendensen for koppar att bindas till jorden. I Figur 4.5
visas det simulerade Ky-virdet enligt MS-DSGM da DOC varieras. Till skillnad
fran kadmium sa dr Ky-virdet starkt beroende av koncentrationen DOC. Om DOC
vore 0 mg/l skulle K4-vérdet stiga till mer dn 1 miljon vid pH > 7!
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4.3.5 Nickel

For nickel dr det mer tveksamt om dagens sorptionsmodeller ger rittvisande
resultat. Freundlichkoefficienter for tre dataset visas i1 Tabell 4.5 och modellsimu-
leringar for de tva typjordarna finns i Figur 4.6. Som figurerna visar ar visserligen
Freundlichmodellerna sinsemellan relativt samstdmmiga, men de skiljer sig mycket
fran MS-DSGM-simuleringen speciellt vid lagt pH. For t.ex. den jarnrika lerjorden
vid pH 4 &dr Ky-vérdet enligt alla tre Freundlichmodeller ca 1, medan det &r 40
enligt MS-DSGM. I detta fall far det anses som klart att MS-DSGM ger en mer
realistisk beskrivning av Ky-virdet vid lagt pH, eftersom nickel &r en tvévird jon
som bor bindas med ungefiar samma styrka till jonbytespositioner som kadmium
och zink. Vid h6ga pH-vérden dr det endast Sauvémodellen som ger Ky4-virden av
samma storleksordning som MS-DSGM.

Tabell 4.5. Koefficienter i den utékade Freundlichekvationen fér nickel

Data K [Nilgiss" (HY soc* Oxid” Ler DOC”
HornA 1,525x10% 0,649  -0,504 0,48 0,376

(Full)

HornA 1,991x10* 0647  -0,492 0,598 0,248

(Red)

Sauvé 1,578x10° 0,826  -0,868 0,702

Romkens 0,00479 0,54 -0,30 0,72 0,39 -0,13

Enhet for [Ni]sor, 0Ch [Nilgiss var mg/kg resp. ug/l, fér SOC och Ler %, fér CEC mmol/kg, och for
DOC mg/l. Oxid definierades som summan av ditionitextraherbart Fe + Mn i g/kg.

10000 10000
— MS-DSGM
Horn )
1000 | 1000 | . Romkens
2 g
= 100 ~ 5 100
o °
X X
10 ——MS-DSGM 10
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——Sauvé
4 —a—Rémkens
1 T T T 1
4 5 6 7 8 4 5 6 7
PH pH

Figur 4.6. Ks-varden som funktion av pH for nickel enligt olika sorptionsmodeller. Vanster: den
organiska sandjorden; hdger: den jarnrika lerjorden.

Enligt MS-DSGM binds nickel i allt védsentligt p4 samma sétt som kadmium. I den
jarnrika lerjorden har alltsa bade lermineral, organiskt material och oxider be-
tydelse for Ky-virdet. Ky-virdets beroende av DOC dr ganska litet; mest betydelse-
fullt &r det vid hogt pH pé samma sétt som Figur 4.3 visar.
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4.3.6 Zink

Zink dr kemiskt likt kadmium, och méanga studier har ocksa rapporterat att dessa
tva @mnen binds med ungefér samma styrka i jordar. Modellsimuleringarna i Figur
4.7 har ocksa stora likheter med de f6r kadmium, och Ky-vérdet varierar med pH pa
ungefir samma sitt. Sauvés och Romkens’ modeller 4r de som ligger ndrmast
simuleringarna med MS-DSGM, medan Elzingamodellen resulterar i, som det
verkar, vl laga Ky-virden.

Tabell 4.6. Koefficienter i den utokade Freundlichekvationen for zink

Data Ki Znlass’  {HY soc” CEC* Ler* DOC”
HornA 9,397x10° 0,629  -0,723 0,56 0,123

Sauvé 1,22x10°* 1,064  -0,585 0,362

Elzinga 6,90x10* 0,697  -0,282 0,675

Rémkens  0,00130 0,75 -0,43 0,47 0,37 -0,14

Enhet for [Zn]sor 0Ch [ZN]diss Var mg/kg resp. ug/l, fér SOC och Ler %, fér CEC mmolc/kg, och for
DOC mg/l.
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Figur 4.7. Ks-varden som funktion av pH for zink enligt olika sorptionsmodeller. Vanster: den
organiska sandjorden; hdger: den jarnrika lerjorden.

43.7 Bly

Av de hir behandlade metallerna, dr bly den som i allménhet binds starkast och har
de hogsta Ky-virdena. Det betyder att transporttiden for bly genom mark- och
vattensystemen kan vara mycket 1ang. Annu har man inte lyckats forsti alla orsaker
till varfor bly binds sé starkt i ytliga jordlager; simuleringar med MS-DSGM
(Linde m.fl., 2007) och med andra liknande modeller (Weng m.fl., 2001) under-
skattar 1 allménhet Ky-virden for bly med cirka en storleksordning och ibland mer.
Tankbara orsaker kan vara att bly binds mycket starkt till vissa typer av fast orga-
niskt material som t.ex. cellviggar hos vixter och bakterier, eller att blyets sorption
pa oxidytorna &r starkare dn vad som tidigare framkommit i laboratoriefoérsok.
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Freundlichkoefficienter och modellsimuleringar med dessa for de tva typ-
jordarna aterfinns i Tabell 4.7 respektive Figur 4.8. Pa grund av osédkerheten med
MS-DSGM for bly har vi valt att inte gora ndgon simulering. Som resultaten visar
dr skillnaderna mellan de tre modellerna ganska stora for den jarnrika lerjorden.
Man kan notera att Sauvés modell ligger 1 mitten med ett K4-véarde pa 50 000 vid
pH 7; dock ger den exakt samma modellbeskrivning for bada jordarna eftersom
varken halten organiskt kol, ler, eller jirnoxid ingar som parametrar i modellen.

Tabell 4.7. Koefficienter i den utékade Freundlichekvationen for bly

Data K [Pb]aiss* {H'¥ SOC* Oxid* Ler* DOC*
Sauvé 0,000586 1,786 -0,661

Carlon 97,72 1 -0,42

Romkens, 0,0229 0,79 -0,23 0,71 0,59 -0,09 -0,25
med oxider

Roémkens, 0,2195 0,73 -0,22 0,95 0,07 -0,23
utan oxider

Enhet for [Pb]sor, 0ch [Pb]diss var mg/kg resp. ng/l, for SOC och Ler %, och fér DOC mg/l. Oxid
definierades i detta fall som summan av oxalatextraherbart Fe + Al (mmol/kg) enligt Rdémkens
m.fl. (2004).

Aven for bly varierar Ky-virdet ganska starkt som funktion av DOC. Figur 4.9
visar hur det varierade under ett kolonnfors6k med en férorenad jord fran Stock-
holm, da artificiellt regnvatten tillfordes (Linde m.fl., 2007). Under forsokets gdng
skoljdes DOC ur jorden och det minskade (enligt pilen), samtidigt som K4-vardet
6kade med en faktor fyra.
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Figur 4.8. Ky-vdrden som funktion av pH for bly enligt olika sorptionsmodeller. Vénster: den
organiska sandjorden; hdger: den jarnrika lerjorden. Fér Rdmkens modell har varianten utan
oxider anvants for den organiska sandjorden, medan den med oxider har anvéants fér den jarnrika
lerjorden.

52



HALLBAR SANERING
Rapport 5741 - Modeller for spridning av metaller fran mark till vatten

10000
*
8000 -
*
—_ ¢ Figur 4.9. K4-varde som funktion av koncentra-
§’ 6000 + * tionen DOC under ett kolonnférs6k med en féro-
= *Y renad organisk jord (data fran Linde m.fl. 2007). |
f detta fall var pH-vérdet = 5,9, SOC =17 % och
4000 - ¢
° [Pblsorb = 209 mg/kg.
X L SN
2000 -~
0 T T T
0 20 40 60 80
DOC (mg/l)

4.3.8 Arsenik

Arsenik dr en vanlig férorening och finns t.ex. i anslutning till trdiimpregnerings-
anldggningar. Detta till trots finns inga ut6kade Freundlichuttryck framtagna for
arsenik. Det beror antagligen inte pa att det inte har gjorts forsok att fa fram
sddana; Schug m.fl. (1999) redovisar till exempel resultat fran en analys av
arseniksorption till 159 st jordprover. Deras slutsats var att det inte var mojligt att
fa fram nagot Freundlichuttryck med ett acceptabelt prediktionsvérde. Sannolikt
har flera mer eller mindre misslyckade forsok gjorts vilka inte redovisats i
litteraturen.

Arsenik skiljer sig at fran de metaller som behandlats tidigare i kapitlet pa flera
sétt. For det forsta reagerar det foretrddesvis som en anjon (arsenat eller arsenit, se
dven kap. 3), och dessutom ar det ett redoxkénsligt &mne. Arsenikformerna binds
troligen néstan inte alls till organiskt material och endast i blygsam utstrackning till
lermineral; istéllet dr det oxider, sérskilt jarn(IIl)-(hydr)oxider, som dominerar
sorptionen. Arsenat, som &r den stabilare formen under syresatta forhallanden,
binds som regel starkare &n arsenit da pH dr under 9. Flera unders6kningar har
visat att sorptionen av arsenik i jord i stor utstrickning dr beroende av konkurrens
med andra anjoner som fosfat och sulfat och dven med organiskt material och
kiselsyra, vilka ocksa interagerar med oxidytorna (se Gustafsson & Bhattacharya,
2007).

Ytkomplexmodeller tycks vara mer lovande &n Freundlichuttryck for att simu-
lera arseniksorption till jord. Det har dock visat sig vara svart att pa ett korrekt sétt
f4 med konkurrenseffekterna, och dérfor dr anvéindningen av ytkomplexmodeller
for att simulera arseniksorption i jord dnnu pa utvecklingsstadiet. I Figur 4.10 visas
resultat fran skakforsok med fyra svenska jordprover, dir pH har varierats med
hjalp av tillsatser med syra eller bas (figuren ar hamtad fran Gustafsson, 2006). De
fyra jordproverna representerar fyra typer av jordmiljoer med olikartade forutsitt-
ningar for arseniksorption:
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jordprover. Punkter ar observe-

. Jordprovet ”Stormyran Bs2” dr den undre delen av en rostjordshorisont fran

en jarnpodsol 1 Visterbottens inland. Detta prov karaktériseras av en hog halt
oxidytor (oxalatextraherbart jarn och aluminium var 0,7 % resp. 1,3 %) och
ett mycket 1agt innehall av organiskt material (0,9 %). Denna typ av jord
binder arsenat mycket starkt; som figuren visar dr Kg-vérdet ca 60 000 vid
pH 6, da jorden inneholl 143 mg/kg As(V).

. Jordprovet “Kloten Bs2” fran Bergslagen dr en mer typisk representant for

den undre delen av en rostjordshorisont utvecklad i morin. Halten oxalatex-
traherbart jarn och aluminium var hog, 1,2 resp. 2,1 %, och halten organiskt
material mycket hogre 4n i jordprov 1, 3,9 %. Hér dr Ky4-vérdet ca 7 000 vid
pH 6, for ett innehéll av As(V) pa 125 mg/kg.

. Jordprovet "Romfartuna Bhs” kommer frén den 6vre delen av en svagt ut-

vecklad rostjord i ett sandsediment frdn Véstmanland; antagligen dr provet
ganska representativt for denna typ av miljo. Halten oxalatextraherbart jarn
och aluminium var hér ldgre, 0,4 resp. 0,5 %, och halten organiskt material
var 2,1 %. Hér &r Ky-virdet for arsenat endast ca 300 vid pH 6, da jorden
inneholl 68 mg/kg As(V).

. Slutligen kommer ”Lund A” fran en matjordshorisont utvecklad i silt. Har ar
halten oxalatextraherbart jarn och aluminium lag, 0,3 resp. 0,16 %, och
halten organiskt material ganska hog, 3,7 %. Hér blir, som synes, Kg-vérdet
for arsenat ganska lagt, ca 200 vid pH 6, da jorden inneh6ll 33 mg/kg As(V).

Kg-virdena for arsenik &r i ganska hog utstrackning beroende av arsenikhalter i
jorden — de blir lagre med 6kad arsenikhalt. I Figur 4.10 har dven lagts in modell-
anpassningar med en avancerad ytkomplexmodell, diar konkurrenseffekter fran
sulfat, fosfat, kiselsyra och organiskt material beaktats (se Gustafsson, 2006 for
detaljer om detta).
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4.3.9 Sammanfattande omdome

Utvidgade Freundlichuttryck kan, ritt anvénda, vara ett enkelt men &nda betydligt
forbéttrat redskap for att uppskatta Ky-virden f6r spridning av vissa metaller i
ytliga jordlager. Jamforelser med en mer “heltdckande” termodynamiskt grundad
modell (MS-DSGM) visar att Sauvés prediktioner av Ky-virden for Cd, Cu och Zn
ligger inom en storleksordning ifran de som erhalls med MS-DSGM. For nickel
klarar sig ingen sorptionsmodell bra i jaimforelsen, sérskilt inte vid 14gt pH, men
gven i detta fall &r Sauvés modell den som ligger ndrmast den mer komplicerat
uppbyggda modellen.

Av de undersokta modellerna framgar det alltsé att Sauvés modell 4r den som
ligger ndrmast till hands att reckommenderas for uppskattningar av Ky-vérden i
ytliga jordlager for Cd, Cu, Ni, Pb och Zn. For att anvidnda Sauvés modell behovs
uppskattningar av pH, halt organiskt kol, och av antingen koncentrationen 16st
metall i vattenfas eller halt fastlagd (potentiellt lakbar) metall. For andra element,
t.ex. As, Sb och Hg, har man inte kalibrerat fram motsvarande modeller, vilket
atminstone delvis kan foérklaras med att de visat sig vara oldmpliga for dessa
dmnen. Sannolikt dr ytkomplexmodeller och multiytmodeller mer lovande redskap
for dessa metaller; sidana modeller kriver dock sannolikt ytterligare utveckling
och mer anvéndarvénliga “férpackningar” innan de kan borja anvéndas i storre
skala for riskbedomningar.

4.4 Uppskattning av Ky-varden fér grundvat-
tenzonen

Som kapitel 4.3 visar finns dnda en hel del data att utga ifran nir det giller bedom-
ning av metallers sorption i ytliga jordlager. For att fa till en bra spridningsmodell
ar det dock visentligt att kunna forutsiga storleksordningen av sorptionen @ven i
djupare jordlager som t.ex. i grundvattenzonen. Att uppskatta Ky4-vérden f6r grund-
vattenzonen dr dock vanskligare dn for de ytliga jordlagren, av flera orsaker:

1. Det finns mycket fa data for svenska forhallanden som har rapporterat sorp-
tionsdata for metaller i grundvattenzonen. I de fall da data rapporterats
saknas ofta vésentlig information som t.ex. halt organiskt kol och jarnoxider
samt potentiellt lakbar méngd av metallen. Av dessa skél ar dataunderlaget
for en bra bedomning néstan obefintligt.

2. Vid praktiska tillimpningar &r det svarare att uppskatta vissa nédvandiga in-
data i modellerna som t.ex. pH, halt organiskt kol och méngd jarnoxider i
jordmaterialet i grundvattenzonen.

Det finns darfor skél att iaktta viss forsiktighet nar man uppskattar Ky-vérden for
grundvattenzonen. [ allmédnhet kan man forvénta sig att Ky-védrdena for de djupare
liggande jordlagren &r lagre; detta beror pa att materialet innehaller farre sekundéra
mineral som kan adsorbera metaller, t.ex. jarnoxider. Ocksa innehéllet av organiskt
kol &r betydligt lagre.
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For att fa en uppfattning om sorptionen av metaller i djupare jordlager har vi
gatt igenom diverse opublicerade data for extraherbart Fe och Al (som indikerar
halt oxider) samt organiskt kol. Vi har ddrefter valt ut parametrar f6r simuleringar
med MS-DSGM-modellen pa ett liknande sétt som i kapitel 4.3. Tva hypotetiska
jordar har behandlats, K4-virden uppskattats, och dessa jamfors sedan med de
generella Ky-virdena (Naturvardsverket, 1997a; 1997b) och med rekommenderade
sorptionskoefficienter for bergmaterial (Carbol & Engkvist, 1997).

Tabell 4.8. Jordegenskaper for simulerade jordar i grundvattenzonen

Jordparameter "Sandsediment” "Lerlager”

pH 7 7.5
Temperatur 10°C
Vattenhalt, % 10
Totalhalt organiskt kol (SOC), % 0,1
L&st organiskt kol (DOC), mg/I| 1alt. 3
Lerhalt, % 0 30
Extraherbart Fe + Al, % 0,19
L&st koncentration ([Maiss]), ng/l As: 15 ; Pb: 3
Cd:0,3 ; Cu:9
Cr: 157 ; Ni: 45
Zn:60 ; Hg: 0,1

Koldioxidtryck, atm 1,8x10°

Lést Na*, mmol/l 0,5

Lost CI', mmol/ 1

Al -aktivitet Jamvikt med Al(OH)s(s)

Fe**-aktivitet Jamvikt med ferrihydrit(s)

Specifik yta, Fe-oxid 600 m%g

Specifik yta, allofan (Al-oxid) 240 m?/g

CEC (permanent), lermineral 0,2 mol/kg ler

Andel aktiv organisk substans 50 %, varav 50 % humussyra o. 50 % fulvosyra

Lost Ca?* Optimerat for att ge laddningsbalans

Lést PO4-P 15 pg/l (medianvérde for svenska brunnar; Naturvardsver-
ket, 2001)

Lost Si 3 mg/l

aSimuleringar gjordes fér bada oxidationstillstanden fér metallen, fér As som Aslll (arsenit) och
AsV (arsenat), och fér Cr som Crlll (kromit) och CrVI (kromat)

441 Modellsimuleringar

Parametrarna for simuleringen med MS-DSGM redovisas i Tabell 4.8. Tva tink-
bara jordar simulerades: ett sandsediment med pH 7 och ingen ler, och ett lerlager
med pH 7,5 och 30 % ler. I 6vrigt antogs forhallandena vara identiska. Vi satte de
l6sta koncentrationerna av ett antal metaller till “’riktvirden” for férorenat ytvatten
(Naturvardsverket, 1999), vilka vi antog var representativa for ett grundvatten i ett
mattligt fororenat omrade (de &r ofta ca tre ganger ldgre an riktvdrdena for foro-
renat grundvatten). Fran opublicerade data (konsultuppdrag, kursrapporter) for
néagra djupare jordlager uppskattade vi att halten extraherbart Fe till 0,11 % och

56



HALLBAR SANERING
Rapport 5741 - Modeller for spridning av metaller fran mark till vatten

halten extraherbart oorganiskt Al till 0,09 %. I modellen antogs att Al-oxid-
fraktionen, som antagligen utgors mestadels av mineralet allofan, adsorberar
metaller pd samma sétt som den reaktiva jarnoxiden, men att dess specifika yta
endast var 40 % av Fe-oxiden, i enlighet med resultat for rostjordshorisonter
(Gustafsson, 2001). Vidare uppskattades totalhalten organiskt kol till 0,1 %, och
Ky-véirdena simulerades for tva DOC-koncentrationer, 1 och 3 mg/l.

Resultaten frén modellsimuleringarna presenteras i Tabell 4.9. MS-DSGM-
modellen visade att under de givna forhallandena var oxidkomponenterna domi-
nerande for metallsorptionen for nédstan alla metaller utom kvicksilver, for vilket
komplexbildning till organiskt material dominerade helt.

Tabell 4.9. Simulerade Ky-varden enligt MS-DSGM fér tva jordar i grundvattenzonen

Metall Kg-vérde (I/kg)
Sandsediment Sandsediment Lerlager Lerlager
DOC =1 mg/l DOC =3 mg/l DOC =1 mg/l DOC =3 mg/l
As som Aslll 110 110 150 160
som AsV 1400 1400 1020 990
Cd 30 34 100 120
Cr som Crlll 330 130 310 110
som CrVI 1.0 1.0 0.3 0.4
Cu 2400 570 4080 680
Hg 240 75 270 92
Ni 70 62 230 230
Pb 10 200 5600 13400 4100
Zn 140 160 660 710

For As, Cd, CrVI, Ni och Zn hade DOC ingen eller mycket liten betydelse for Kg-
virdet vilket kan forklaras av att DOC inte ndmnvért komplexband dessa metaller
under de aktuella forhallandena. Daremot for Crlll, Cu, Hg och Pb var inflytandet
av DOC mairkbart; dessa metaller dr ocksa kénda for sin starka bindning till 16st
organiskt material.

Det bor noteras att vi i modellen gjort det forenklade antagandet att det endast
ar jarnoxider, lermineral och organiskt material som styr adsorptionen. Detta be-
hover inte alltid vara sant. Till exempel menar Malmstrém m.fl. (2006) att priméra
(bergartsbildande) mineral som t.ex. biotit och klorit, vilka har en viss koncentra-
tion funktionella ytgrupper (AIOH- och SiOH-grupper) med ytkomplexbildande
egenskaper, kan vara betydelsefulla f6r sorptionen av nickel och andra sparmetaller
1 sprickigt berg, dir koncentrationen av de 6vriga adsorberande faserna ar lag. Om
det ar korrekt att priméra mineral har en viss betydelse for adsorptionen, blir forstés
de verkliga K -virdena antagligen nadgot hogre d4n vad modellen visar.

4.4.2 Jamforelser

Det finns generellt sett ytterst fa data for sorption av metaller i grundvattenzonen.
Till att borja med kan man jamfora dessa simulerade Ky-varden med de generella
Kg¢-vardena enligt Naturvardsverket (1997b), modifierade av RVF (2002),
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rekommenderade sorptionskoefficienter enligt Carbol & Engkvist (1997), och dven
med Sauvés modell for ytliga jordlager (se foregdende kapitel). Som tabellerna 4.9
och 4.10 visar ligger Naturvardsverkets generella Ky-vérden for ndgra metaller (Cd,
Crlll, CrVI, Hg, Ni och Zn) ofta hogre dn de simulerade. Storst &r skillnaden for
CrlII och Hg vilka binds mycket starkt till 16st organiskt material enligt MS-DSGM
modellen. De relativt hoga Kg-véirdena i Naturvardsverkets rekommendationer
beror pa att dessa i forsta hand avser Ky-védrden for spridning fran kéllan, alltsa
oftast i ytndra jordlager med storre méngder adsorberande ytor. Alltsa dr de gene-
rella Kg-vérdena, dven om de dr konservativt satta for ytnéra jordlager, sannolikt
inte sérskilt lampliga att anvanda som utgédngspunkt for séttande av Ky-virden i
grundvattenzonen.

Denna gang verkar inte Sauvés modell for att beskriva sorptionen av metaller
fungera sirskilt vil. Aterigen r anledningen sannolikt att Sauvémodellen inte
kalibrerats for jordprover med sa hér pass laga halter adsorberande ytor.

For arsenik och CrVI beror modellresultatet i stor utstrdckning pé hur koncen-
trationen for PO,-P sitts, eftersom fosfat dr en stark konkurrent om adsorption till
oxidytorna. Det mest rimliga foérefaller vara att sitta koncentrationen PO,-P till
medianvirdet for svenska grundvatten (se Tabell 4.9). Det resulterar i mycket laga
Kg-véarden for CrVI, som alltsa knappast binds alls under dessa forhallanden. Vi har
ej kunnat hitta data som stod for detta. For AsV dr ddremot resultaten jamforbara
med tidigare observationer. I nagra vésterbottniska jordar 1ag t.ex. K4-vdrdena for
AsV pa mellan 300 och 3 000 pa knappt en meters djup (Gustafsson & Jacks,
1995).

Tabell 4.10. Ky-varden for metaller i grundvattenzonen och fér bergmaterial enligt andra
sammanstéllningar

Metall Kg-varde (I/kg)
Naturvardsverket (1997b) Carbol & Engkvist Beraknat enligt Sauvé m.fl. (2000)
RVF (2002) (1997)%
As som Aslll 100 - -
som AsV 100
Cd 100 100 330
Cr som Crlll 2000 - -
som CrVI 30
Cu 500 - 1 300
Hg 500 - -
Ni 200 100 700
Pb 1000 - 126 000
Zn 200 - 2000

®Dessa varden sags gélla for sorption till bergmaterial (granit) nar pH >= 7, vattnet ej ar salint (<
6500 mg ClI /1) och da reducerande férhallanden rader.

4.4.3 Ky-virdenas beroende av redoxférhallandena

I den ovanstdende simuleringen med MS-DSGM-modellen beaktade vi inte even-
tuellt inflytande av redoxforhallandena; vi antog att forhallandena antingen var
syresatta eller méttligt reducerande. Detta &r ocksa vanligen fallet for ytligare
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grundvatten. I djupare grundvatten samt i t.ex. utstromningsomraden néra torv och
gyttjelera kan starkt reducerande férhallanden rada, och d& kan K;-vérdena pa-
verkas kraftigt. For att illustrera mojlig paverkan pé Kg-vérdena visar vi i Figur
4.11 resultat av simuleringar dér redoxpotentialen varieras for sandsedimentet i
foregiende kapitel, dd DOC = 1 mg/I. For att genomfora simuleringen pa ett nagor-
lunda rattvisande sétt gjordes foljande antaganden:

e Reaktiv jirnoxid ansags stabilt sa linge koncentrationen av Fe** i jaimvikt
med denna var ldgre dn 5 mg/l. Vid mer reducerande férhallanden togs
dérfor jarnoxiden bort.

e Koncentrationen 16st sulfid berdknades fran redoxjamvikt med 10 mg/1
16st sulfat. Under starkt reducerande forhéllanden antogs dock 16slig-
heten av sulfid styras av jarnsulfiden mackinawit, FeS.

e Da loslighetsprodukten for metallernas sulfidutféllningar 6verskridits,
togs dessa metaller bort frdn simuleringen eftersom det blev omgjligt att
beridkna dessas Kg-virden.
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Figur 4.11. Kg-varden for atta metaller som funktion av redoxpotential for sandsedimentet. Pilarna
indikerar dar 16slighetsprodukten fér metallernas sulfidutfallningar éverskridits. De streckade
linjerna visar granser for Naturvardsverkets redoxklassningar, se Figur 3.4.

Modellsimuleringarna visar att K4-virden for de flesta metaller inte dr sérskilt kians-
liga for redoxforhallandena sé lange syresatta eller svagt reducerande forhallanden
géller. Undantaget &r krom, som har laga K4-virden i starkt syresatt miljo (pa grund
av dominans av CrVI) och betydligt hogre under mindre syresatta och mattligt
reducerande forhallanden. Dé redoxpotentialen sjunker under 50 mV intrader matt-
ligt reducerande forhallanden; dd kommer jarnoxid att 16sas upp och overga till
tvavirda jarnjoner. Detta leder till att K4-védrdet sjunker for de flesta metaller efter-
som méngden adsorberande ytor minskar. Speciellt mycket paverkas arsenik, som
dessutom 6vergar fran AsV till Aslll, som ju binds sdamre till partikelytor.

Da redoxpotentialen sjunker under 0 mV kommer metallsulfider att borja fillas
ut, vilket betyder att sorptionen av metallen blir mer effektiv. Med modellen 4r det
omdjligt att avgora hur stora Ky-virdena dé blir eftersom sorptionen beror pa hur
mycket av metallsulfid som bildas; i figurerna indikeras darfor den 6kande
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sorptionen endast som pilar. Det dr alltsa inte korrekt att tala om Ky-virden under
sadana forhallanden, vilket vi berdrde dven i kap. 4.1. Kvicksilversulfid dr den
sulfidutfillning som &r mest stabil. I allménhet kan man séga att de metaller som
bildar sulfider blir i stort sett immobila da redoxpotentialen &r sépass 1ag att
sulfiderna &r stabila. Daremot bildar krom och arsenik inga sulfider under dessa
forhallanden, 4ven om utfillning av arseniksulfiden orpiment dr mojlig under de
allra mest reducerande forhéallandena.

4.4.4 K,-vardenas beroende av salinitet

Simuleringarna ovan géller for mattligt hoga koncentrationer 16sta salter. Vi har
antagit 35 mg/l Cl och 11 mg/l Na, koncentrationer som ligger 6ver medianvérdet
for svenska brunnar - & andra sidan har vi inte tagit med andra 16sta salter som t.ex.
magnesium, kalium och sulfat i simuleringarna och dérfor ar den elektriska
konduktiviteten formodligen ganska lik den som pa manga hall finns i grund-
vattenzonen.

Ibland, t.ex. i djupare grundvatten, speciellt i kustnidra omraden, kan saliniteten
vara visentligt f6rhojd. Detta kan paverka sorptionen och ddrmed Ky-vérdena. 1
allménhet minskar Ky-védrdena da saliniteten 6kar, men sambandet 4r langtifran
entydigt. Storleksordningen pé effekten beror dels pa vilka metaller som betraktas,
och dels pa vilka adsorberande ytor det dr fraigan om. Kadmium, zink och nickel,
metaller som binds relativt svagt, far oftast ett klart lagre Ky-virde med dkad salt-
halt. Aven arsenik binds svagare ju hogre saliniteten 4r. Koppar, bly och kvick-
silver paverkas ddremot i betydligt mindre grad.

4.5 Rekommendationer

Utbyggda Freundlichekvationer kan vara ett enkelt verktyg for att uppskatta K-
virden for spridning fran fororenad mark. Framfor allt kan de anvindas for de
vanligast férekommande tungmetallerna i ytliga jordlager (ungefir den dversta
halvmetern av den ométtade zonen), dock ej arsenik. Enligt var analys dr Sauvés
modell den mest intressanta i detta sammanhang; den dr mycket enkel (kréver
kidnnedom endast om pH och halt organiskt kol) och forutsédger Kg-vérden for
kadmium, koppar, nickel och zink som &r av samma storleksordning som de som
fas fram med betydligt mer avancerade, termodynamiskt baserade, modeller.
Speciellt véardefulla kan utbyggda Freundlichekvationer vara for att anvéndas i
scenarier for fordndrad markanvindning (se vidare kapitel 5).

I djupare jordlager och i grundvattenzonen kan inte Sauvés modell anvindas.
Inte heller dr det lampligt att anvénda t.ex. Naturvardsverkets konservativa an-
taganden om Ky-virden for den generella riktvirdesmodellen, eftersom dessa
endast dr konservativa for ytliga jordhorisonter och ofta tycks 6verskatta Ky-védrden
for grundvattenzonen. Tyviérr finns det en stor brist pé data for dessa miljder, vilket
gor det svart att foresld enkla modeller for att uppskatta Ky-vérden. En allvarlig
kunskapsbrist &r till exempel att vi inte kénner till hur stora méngder av adsorbe-
rande ytor (t.ex. organiskt material och jarnoxider) som i allménhet finns i djupare
jordar. De Ky-vérden som finns beriknade i denna rapport med MS-DSGM-
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modellen kan mojligen ge en fingervisning om storleksordningen pé Ky-vérdena,
men eftersom det finns fa data att jamfora med, finns inga garantier om att dessa
simuleringar ger "béttre” Ky-virden én vad som ges t.ex. av den generella rikt-
virdesmodellen.
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5 Hur paverkar férdndrad mark-
kemi spridningen?

I riskbedomningar av fororenad mark ska man bedéma risken f6r spridning med
den markanvandning som forvintas pa medellang sikt (ca 50 ar) (se t.ex. Natur-
vardsverket, 2005). Dessutom bor man i ett mer langsiktigt perspektiv (tusentals ar)
kunna bedoma eventuella spridningsrisker som uppkommer till f61jd av forandrad
markanvandning. Som exempel pa ténkbar markanvéndning kan ndmnas beskog-
ning. Det kan dven vara intressant att bedéma konsekvenserna av olika stabili-
seringsatgdrder som kan komma ifraga, t.ex. kalkning och jarnstabilisering, vilka
paverkar de markkemiska foérhallandena kraftigt, och ddrmed risken for spridning.
Ett problem i sammanhanget &r att det idag finns mycket fa, om ens nagra, resultat
fran studier som behandlat 1angsiktiga effekter av férdndrad markanvéindning och
stabilisering pa spridning fran fororenade omraden. I manga fall méste darfor
bedémningar goras kvalitativt, med vetskap om dagens férhallanden, med upp-
skattning av framtida forhallanden, samt med kunskap om hur grundliggande
markkemiska egenskaper paverkar spridningen (se kap. 3). I sddana beddmningar
kan man dven anvinda modeller, som de som beskrivits i kap. 4.

5.1 Atgarder som paverkar de markkemiska
forhallandena vid féroreningskallan

De kemiska forutsittningarna for utlakning av metaller fran férorenade omraden
kan péverkas kraftigt av fordndrad markanvandning (t.ex. beskogning) och jordsta-
bilisering (t.ex. kalkning, jarnstabilisering, fosfatbehandling).

Manga fororenade omraden kommer sannolikt att beskogas och dérfor ar det
intressant att forsta hur skog kan paverka spridningen av metaller. Nér det géller
jordstabilisering s &r avsikten med denna oftast att 6ka sorptionen och ddrmed
minska risk f6r upptag och utlakning. Helldén m.fl. (2006) redovisar tidigare er-
farenheter med jordstabiliseringsmetoder i Sverige. Det bedrivs en omfattande
forskning bade i Sverige och internationellt om jordstabilisering, och det finns
anledning att tro att denna typ av metoder kommer att bli vanligare.

5.1.1 Beskogning

Ofta kan det forvéntas att ett férorenat omrade forr eller senare kommer att be-
skogas. Som berorts ovan saknas det alltsa tyvirr resultat fran langtidsstudier dar
man undersokt beskogningens effekt pa metaller i férorenade omraden. Vi kan
dock dra vissa slutsatser baserade pa forskning som bedrivits i samband med be-
skogning av dkermark (se t.ex. Andersen m.fl., 2002; Strobel m.fl., 2005). I all-
ménhet kan foljande effekter forvintas:

e Beskogning ger pa sikt ett ligre pH i de ytliga horisonterna. Hur lagt pH

blir beror pa jordegenskaperna. Det ldgre pH-véardet minskar Ky-virdet for
kadmium och zink medan K;-virdet for arsenik okar.
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e Koncentrationen 16st organiskt material (DOM) 6kar, vilket 6kar utlak-
ningen av metaller som binds starkt till DOM (t.ex. koppar och bly).

e Effekten av beskogning beror i stor utstrickning pé trédslag. Barrtrad ger i
allménhet ett ldgre pH och hogre halt DOM i markvattnet, vilket ger storre
effekter. Lovtrad som t.ex. bjork och ek har mindre effekt pé spridning av
metaller. Som exempel visas i Figur 5.1 pH och halt organiskt C i danska
akerjordar som 1964 beskogades med fyra olika trddslag. Redan efter 35 ar
(1999) uppgick skillnaden i pH mellan ek- och tallplanteringarna till
ungefir en enhet.
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Viss effekt kan dven forvintas genom den fordndrade hydrologin. Den generella
regeln &r att mindre vatten rinner av fran beskogad mark 4n frdn mark utan skog
(Lundin, 2003); denna effekt i sig betyder antagligen att de utlakade méngderna per
tidsenhet blir nagot ldgre med beskogning, medan de 16sta koncentrationerna i det
avrinnande vattnet paverkas i mindre grad. Dessutom kan beskogningen leda till
lagre grundvattennivaer, vilket har en komplex inverkan pé sorption av metaller
(t.ex. blir Fe-oxider, som binder metaller genom adsorption, mer stabila, medan
sulfider, som binder vissa metaller genom utféllning, i stéllet blir mindre stabila).
Effekten pa en metalls Ky-vdrde kan i princip uppskattas frén de modeller som
redovisas i kap. 4; problemet &r dock att uppskatta vad pH och halt organiskt
material blir efter manga ars beskogning. Uppskattningar av detta kan fas fran
markkemin i annan skogsmark med motsvarande jordart och mineralogi.

5.1.2 Kalkning

Kalkning dr en vanlig jordstabiliseringsmetod for férorenad mark, och likasa &r
kalkning en rutinméssig atgérd inom jordbruket for att motverka forsurning p.g.a.
skord och for att 6ka pH till ett optimalt varde. Kalkning avses ofta minska 16slig-
heten av ménga metaller, bl.a. kadmium, zink och nickel. De vanligaste kalk-
medlen &r kalksten och dolomit, men dven t.ex. benmj6l och forbranningsrester kan
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verka pH-hojande. I de flesta fall giéller att kalkning kan 6ka jordens pH till ca. 8.
Kalkning &r alltsa oftast inte verksamt for jordar som redan har ett hogt pH.

Aven om kalkning &kar koncentrationen kalciumjoner (som konkurrerar om
tillgéngliga sorptionsplatser pa organiskt material och oxider) sa dominerar pH-
effekten helt for metaller. Det betyder att kalkning, eftersom det verkar pH-
hojande, ocksa kommer att minska 16sligheten (dvs 6ka Ky-virdet) for ménga
metaller. I Figur 5.2 visas hur koncentrationen 16st kadmium i markvattnet beror av
pH for fyra svenska kalkningsexperiment med &kerjordar.
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Det 6kande pH-virde som kalkningen medfor kommer dock att dka 16sligheten for
vissa andra fororeningar, t.ex. arsenik och antimon. Det beror pa att dessa &mnen
fungerar som anjoner vilka binds béttre vid lagt pH, se kap. 3. Darfor dr kalkning
inte nagon bra jordstabiliseringsmetod om jorden dr fororenad med arsenik
och/eller antimon.

5.1.3. Jarnstabilisering

Det har ldnge varit ként att behandling med jarn(I1l)-salt kan minska utlakningen
av arsenik fran arsenikfororenade jordar (Bergholm & Dryler, 1989), eftersom
arseniken bildar starka ytkomplex med jarn(I1l)-(hydr)oxid, se kap. 3. Man kan
ocksé anvinda t.ex. jarnfilspan, vilka d& de blandas med jord kommer att oxideras
till jarn(I1I1)-(hydr)oxider och stabilisera arseniken (Kumpiene m.fl., 2006).

Jarnstabiliseringsmetoder dr verksamma for de metaller som bildar starka yt-
komplex med jarn(III)-(hydr)oxider t.ex. arsenik, antimon, krom och bly. De far
alltsa hogre Kg-vdrden som resultat av stabilisering. Kumpiene m.fl. (2006) fann
dven att utlakningen av koppar minskade med 93 % fran en jarnstabiliserad jord.
Manga andra metallfororeningar paverkas sannolikt i mindre utstrackning.

Effekten av jarnstabilisering pé 16sligheten av metaller kan idag inte forutsagas
med enkla empiriska modeller (t.ex. Sauvés modell); ddremot kan man i princip
anvinda multiytmodeller, t.ex. MS-DSGM for detta.
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5.1.4. Tillforsel av fosfat

Fosfatgddsling &r en annan stabiliseringsmetod som anvénts i t.ex. England och
Tyskland. Det &r framst blyfororenade jordar, t.ex. skjutbanor, som ar aktuella,
men dven andra jordar som férorenats med zink och kadmium kan komma ifraga.
Principen 4r i forsta hand att flera metaller kan bilda svérlosliga utféllningar till-
sammans med fosfat, t.ex. blyféreningen pyromorfit (for reaktion se Berggren
Kleja m.fl., 2006). Dessutom kan fosfat underlétta sorptionen till jarn(III)-
(hydr)oxider for flera metaller.

Fosfatet kan tillséttas till den fororenade jorden pa flera sitt, t.ex. som benmjol
eller apatit (Sneddon m.fl., 2006; Campbell m.fl., 2006). Manga resultat finns idag
som pekar pé att fosfattillsats dr en lovande jordstabiliseringsmetod for bly, kad-
mium och mdjligen dven for zink.

Det finns dock en viktig reservation och det &r att metoden inte bor anvidndas
for férorenad mark dér arsenik féorekommer i forhojda koncentrationer. Eftersom
arsenik och fosfat binds ungefir pa samma sitt till oxider, kommer en 6kad fosfat-
tillsats att konkurrera bort arsenik fran jordpartiklarnas ytor, vilket leder till storre
utlakning for arsenik. Denna negativa bieffekt har ocksé visats i praktiken
(Impelliteri, 2005).

5.2 Scenarier och modeller fér hur férandrad
markkemi paverkar spridning

5.2.1 Principer

En modell eller ett scenario for hur fordndrad markkemi paverkar spridningen kan
utformas pé olika sétt. Till att borja med kan man, som behandlats i kap. 4 och 5.1,
konstruera en “kemisk” modell utgaende fran t.ex. ett Freundlichuttryck eller en
multiytmodell. En sddan 6vning ger ett ’steady-state”-Ky-varde for ndgon tankt
uppsittning av markkemiska forhallanden. Detta virde ger dock ingen uppfattning
om pa vilket sitt spridningen av en metall fordndras innan man till slut far detta Ky-
virde. Dessutom kan vérdet ge en felaktig bild av utlakningen, inte minst eftersom
den geokemiskt aktiva mdngden av metallen kan hinna fordndras under tiden,
vilket i sin tur paverkar den faktiskt utlakade koncentrationen. For att béttre kunna
belysa dessa faktorer i ett scenario méaste man konstruera en dynamisk spridnings-
modell, dvs en modell ddr man kombinerar kemi med transportprocesser, och dir
massfloden av utlakade komponenter beaktas. Vi har i kapitel 2 gatt igenom de
fysikaliska aspekterna av spridningsmodeller. Det &r nu dags att kombinera dessa
med den typ av empiriska kemiska modeller som beskrivits i kapitel 4.

Ett exempel pa en nagorlunda enkel spridningsmodell som innehéller utokade
Freundlichuttryck f6r att simulera metallsorption/desorption &r SLAM (Bergkvist
& Jarvis, 2004) som bygger pa en endimensionell advektiv dispersionsmodell (se
kap. 2). Den utvecklades ursprungligen for att simulera utlakningen av kadmium
fran akermark med tillfort rotslam. Vi anvéander SLAM nedan for att ge exempel pa
hur scenarier av utlakning kan se ut i praktiken; det géller d& en simulering diar pH
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gndras fran 7 till 5 under en tidsrymd pa 2 000 ar, ett scenario som kan vara tink-
bart t.ex. nér ett fororenat omrade beskogas.

5.2.2 Anvandning av SLAM for simulering av utlakningsférloppet for
en metall da pH dndras

Scenario: en 1 m djup profil i den ométtade zonen simulerades med en férorenad
*kélla’ (initialkoncentration = 10 mg kg™') som striickte sig fran markytan ner till 40
cm djup. Initialkoncentrationen sattes till noll under 40 cm djup. Ett konstant
vattenflode pa 300 mm/ar antogs perkolera igenom profilen. Ingen deposition vid
markytan beaktades och inte heller upptag eller bortforsel av &mnet i vegetation
eller skord. Andra parametrar sattes till:

e Volymvikt = 1,2 och 1,6 g/cm’ vid 0-20 respektive 20+ cm
e Vattenhalten = 0,4 m*/m’
e Dispersionsldngden =3 cm

En enkel empirisk modell antogs for att beskriva hur markens pH &ndras med tid.
Vitejonkoncentrationen antogs bero pa balansen mellan en konstant produktion av
H'-joner (0:te ordningens kinetik) och en konsumtion som foljer forsta ordningens
kinetik (dvs att konsumtionen beror pé den aktuella vitejonkoncentrationen). Ett
ursprungligt pH-vérde pa 7 antogs och parametrarna sattes for att skapa ett scenario
dér pH i kéllan sjunker successivt fran 7 till 5 under 2000 ar (see Figur 5.3).

Exponenten i den utékade isotermen som beskriver pH effekten pa adsorp-
tionen sattes till 0,5. En linjér isoterm antogs, med ett K4-virde av 500 L/kg vid pH
7 (dvs. det initiala virdet). For enkelhetens skull antas att inga forandringar sker
nir det giller halt adsorberande partikelytor i jorden, t.ex. organiskt material (i
verkligheten kan man dock ténka sig att halten organiskt material okar efter be-
skogning, vilket skulle minska utlakningen av metallen jamfort med simuleringen).
Figur 5.3 visar for den beskrivna parameteriseringen hur Kg-vardet i kdllan forand-
ras med tiden (fran 500 till 50 L/kg) som f6ljd av fordndringen i pH-virdet.
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Figur 5.3. Simulerad pH-minskning och dérmed férandrat Ky-varde i simuleringen med SLAM.

Figur 5.4 nedan visar att pH-fordandringen i sin tur paverkar utlakningen vid 1 m
djup genom att genombrottet kommer betydligt tidigare och med hégre maximala
koncentrationer.
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6 Hur paverkar en heterogen
markstruktur spridningen?

Jordens heterogenitet kan pé flera olika sétt paverka transporten av féroreningar.
Heterogeniteten kan besta av (se figur 6.1):

e Smaskaliga variationer i struktur sdsom i graderade jordarter med frak-
tioner med olika storleksfraktioner av partiklar.

e Mineralogiska skillnader inom och mellan olika jordpartiklar. Varierande
mineralsammansittning, jarnutfdllningar pa partikelytor, m.m.

e Variationer i storre skala, skiktade jordar med genomsléppliga lager
(sand och grus) och mindre genomslidppliga lager (lera och silt).

Figur 6.1. Schematisk beskrivning av olika heterogeniteter i mark.

De olika typerna av heterogenitet paverkar transportvigarnas egenskaper (volym
av jorden som transport sker i, transportvigens ldngd, omblandning mellan
transportvégar), men inverkar ocksa pa sorptionen som sker av 16sta &mnen som
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transporteras i marken genom att det paverkar den tillgéingliga ytan for sorption och
hur stor andel av sorptionskapaciteten som éar tillgénglig.

De flesta transportmodeller antar att jamvikt rdder lokalt i en representativ
volym. Detta innebdr att i denna volym kan de 16sta &mnenas transport och sorption
beskrivas med hjélp av medelvérden. Idealt skulle man kunna anvénda sig av
mycket sma representativa volymer for att kunna beskriva jordens struktur i detalj.
I praktiken dr det dock omojligt att beskriva jordens struktur i detalj eftersom det
saknas kunskap om hur den verkligen ser ut, i synnerhet pé specifika platser. |
stéllet anvinder man sig av effektiva egenskaper som beskriver viktiga transport-
och sorptionsegenskaper 6ver storre volymer. Nir dessa effektiva egenskaper
bestdms férsoker man ta hinsyn till jordens detaljerade struktur och heterogenitet.

I det f6ljande skall ndgra exempel ges pa hur effektiva egenskaper paverkas av
heterogenitet och vilken inverkan detta har pa transport och sorption av 16sta
dmnen 1 jorden.

6.1 Fordrojningsfaktorer

Ett vanligt sétt att inkludera sorptionseffekter i en transportmodell &r att anvidnda
fordrojningsfaktorer (eller retardationsfaktorer). Dessa beskriver hur mycket lang-
sammare en 16st férorening transporteras an sjalva vattnet. Med en f6rdr6jnings-
faktor pa 100 skulle det ta 10 ar for en férorening att transporteras den stricka som
vattnet transporteras pa under 0,1 ar.

Det finns flera problem med att anvidnda férdrojningsfaktorer. Dels forutsétter
de att hastigheten for det 16sta dmnet &r direkt proportionell mot vattnets hastighet.
Flera av de processer som paverkar sorptionen dr dock inte linjédra vilket gor att
antagandet om proportionalitet bara blir en grov approximation. Detta exempli-
fieras nedan. Vidare &r vattnets hastighet svar att méta i féltforhallanden. De flesta
mitmetoder méter markens genomslépplighet och tryckgradienter. Ur dessa berdk-
nas sedan vattenfloden i marken. For att omsétta vattenfloden till hastighet kréavs
kunskap om transportporositeten i marken, vilket &r en oséker parameter. Det enda
séttet att méta transporthastighet ar att utféra spardmnesfoérsok. Denna typ av for-
sok dr dock kostsamma och utfors séllan.

Fordrojningsfaktorn brukar ofta definieras enligt ekvation 4.2 i avsnitt 4.1.1
som:

6.1
R:1+% ©-1)

dér p dr jordens skrymdensitet och & &r jordens vattenhalt. Sdsom ndmns i
kapitel 4 antas att jordens hela fasta material deltar i adsorptionsprocessen samt att
hela markens vattenfyllda porvolym deltar i &mnestransporten. I en verklig jord &r
detta sdllan fallet. Nedan skall ges nagra exempel pa hur stor inverkan dessa an-
taganden kan ha. Darfor presenteras nagra berdkningsexempel for att utvirdera
foljande fall:
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1. Marken bestér av partiklar med olika storlek. Den huvudsakliga sorptions-
kapaciteten finns i de inre delarna av partiklarna dit fororeningen méste
diffundera. Eftersom diffusion &r en langsam process ér inte hela sorptions-
kapaciteten tillgéinglig.

2. Fororeningen transporteras i ett genomsléppligt skikt (grus eller sand) i ett
titare material (lera eller silt). I det genomsléppliga skiktet uppnas mer eller
mindre jidmvikt, men det titare materialet nds enbart genom diffusion.

6.2 Partikelstorleksférdelning

I nedanstaende exempel studeras sorptionskapaciteten i en jord med varierande
partikelstorlek. Berdkningen bygger pa att sorptionen &r helt volymbaserad, dvs.
huvuddelen av sorptionskapaciteten finns inne i mineralpartiklarna och att det
16sta amnet tringer in i partiklarna genom diffusion. Diffusionen in 1 partiklarna
fordr6js genom den sorption som sker. For ett enkelt fall ddr man rdknar med en-
dimensionell diffusion in i partiklarna kan intringningsdjupet, 1, enligt Neretnieks
(1980) uppskattas sdsom:

D.t (6.2)

n=¢
K,p,

dér ¢ ar kontakttiden, D, och K, dr den effektiva diffusiviteten respektive sorp-
tionskoefficienten for fororeningen i partiklen och py, &r partikelns densitet. Para-
metern { beror pé vid vilken koncentration som man berdknar intrdingningsdjupet
for. Om intréngningsdjupet berdknas dér koncentrationen inuti partikeln natt 1 %
av jamviktskoncentrationen vid partikelytan dr { = 3,64. Om istéllet intringnings-
djupet rdknas vid 50% av jamviktskoncentrationen ar { = 0,954 (Crawford, 2006).
For att berdkna ett medeldjup anvénds uttrycket:

o, (6.3)

Medeldjupet for intrdngningen har egentligen ingen fysikalisk betydelse utan
skall ses som det djup som hinner komma i jamvikt med koncentrationen pa ytan
vid en given kontakttid.

Diffusiviteten inne i partiklarna ar lagre &n i fritt vatten eftersom porerna har
fortrangningar samt att de inte gér raka vdgen utan “vindlar” fram. Den effektiva
diffusiviteten brukar relateras till &mnets diffusivitet i rent vatten, D,,, enligt:

D,=DF (6.4)

dér F dr en faktor som beskriver effekten av porerna i jordpartikeln. Denna
faktor brukar bendmnas formationsfaktorn. For intakt berg r typiska viarden pa
formationsfaktorn 10~, dvs. den effektiva diffusiviteten dr 100 000 génger ligre dn
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diffusiviteten i rent vatten. [ mineralpartiklar som paverkats av vittring kan forma-

tionsfaktorn vara storre, 10 — 107,

I figur 6.2 redovisas intringningsdjupet som funktion av olika formations-
faktorer och i figur 6.3 visas intringningsdjupet som funktion av olika Kg-vérden
for en formationsfaktor pa 10™. Figurerna visar att intringningsdjupet ér vid ett K-

virde pa 0,01 m’/kg (10 I/kg) och en formationsfaktor pa 10 ir ca 2 mm efter 10
ar och 6 mm efter 100 ar. Ett hogre K;-viarde medfor langsammare intrdngning

eftersom diffusionsfronten ror sig ldngsammare.
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Figur 6.2 Intrangningsdjup som funktion av tid for olika varden pa formationsfaktorn (F=Dg/Dw).

K4=0,01 m3/kg.
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Figur 6.3 Intrangningsdjup som funktion av tid fér olika Ky-varden. F=0,0001
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Intréngningsdjupet har anvénts for att uppskatta hur stor del av en partikel som
aktivt kan bidra till sorptionskapaciteten vid en viss kontakttid. Hur stor andel av
partikeln som bidrar till sorptionskapaciteten beror pa partiklens storlek. For ett
givet intringningsdjup kommer sma partiklar att helt att bidra till sorptionskapaci-
teten, medan for stora partiklar kommer bara ett tunt skikt kring ytan att bidra.

For verkliga material med en partikelstorleksférdelning kan volymsandelen
som berors vid olika kontakttid (och dérmed olika intrangningsdjup) berdknas
genom att summera 6ver olika partikelfraktioner. For att illustrera effekten av olika
fordelningar har tre kornstorleksfordelningar anvints. Dessa bygger pa verkliga
material frén fororenade omraden och representerar jordar med varierande méngd
grovre material, se figur 6.4.
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Figur 6.4 Kornstorleksférdelningar pa jordar som anvants fér exempelberakningarna.

I figur 6.5 redovisas hur andelen som bidrar till sorptionskapaciteten varierar med
kontakttiden for de olika materialen. Formationsfaktorn har antagits vara 10™* och
Kg-virdet 0,01 m’/kg (10 1/kg). Fér ett material som betecknas som grusig sandig
siltig morén visar figuren att efter ett ars kontakttid &r ca 63 % av volymen till-
génglig for sorption, efter 10 ar 71 % och efter 100 &r 93 %. For sandigt grus ar
65% av volymen tillgidnglig for sorption efter 100 ar och for det grovre materialet
med block och sten endast drygt 30%.

I figur 6.6 redovisas andel tillgidnglig sorptionskapacitet efter 30 ars kontakttid
som funktion av K4-virdet. Berdkningen for grusig sandig siltig morén visar att for
svagt sorberande dmnen (Ky < 0,01 m*/kg) dr huvuddelen av kapaciteten tillginglig
efter 30 ars kontakttid. For méttligt sorberande &mnen (Ky 0,1 - 1 m’/kg) 4r mellan
70-85 % av kapaciteten tillgdnglig och dven for starkare sorberande &mnen (K4 > 1
m’/kg) dr mindre én 70 % av kapaciteten tillginglig.
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Figur 6.5 Sorptionskapacitet som funktion av kontakttid fér olika jordarter.
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Figur 6.6 Andel tillganglig sorptionskapacitet efter 30 ars kontakttid som funktion av Ky-vardet for
olika jordarter.

Berikningar visar att vid rimliga Kd-vérden blir partiklar upp till en storlek pa ca

1 mm helt méttade inom en kontakttid av négra tiotals &r. For stora partiklar (storre
dn 20 mm) krévs flera hundra &rs kontakttid innan stérre delen av sorptionskapaci-
teten utnyttjas. Berdkningen visar att sorptionskapaciteten kan vara begrénsad for
mycket grova jordar eller om Ky-vérdet dr hogt.

Ovanstdende exempel &r i flera avseenden en stark férenkling av verkligheten,
till exempel antas att alla partikelytor &r tillgéngliga for fororeningen i det strom-
mande vattnet. Detta antagande kan vara giltigt for grévre jordar, men i mer
finkorniga jordar kommer aggregat att bildas med ihopklumpade” finpartiklar.
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Detta innebir att de verkliga strackorna for diffusion &r betydligt storre dn partikel-
storleken.

Vidare antas att sorption huvudsakligen sker pa mineral inne i partiklarna. Om
sorptionen huvudsakligen sker direkt pa partikelytorna kommer partikelstorleken
inverka pa sorptionskapaciteten eftersom sma partiklar har en relativt sett stoérre
yta, men det tidsberoende som visas i de tidigare exemplen kommer inte att gélla.

Diffusion in i zoner med stagnant vatten kan ocksa vara av betydelse i de fall
stromning huvudsakligen sker i skikt av grovre material omgivet av tétare jordarter.
I detta fall kan metaller genom diffusion ta sig in i det tdtare materialet. Detta
beskrivs ndrmare i f6ljande avsnitt.

6.3 Preferentiellt flode

Pa grund av svarigheterna att undersdka en rumsligt varierande jord ar effekten av
heterogeniteter pa flode och transport déligt undersokt. Féltstudier som genomforts
visar dock att preferentiellt flode forekommer under en méngd olika férhallanden
och kan ha en dominerande effekt pé transporten (Jury och Wang, 2000). Det finns
flera olika orsaker till att preferentiellt flode uppkommer, tomrum i jorden, olika
typer av flédeshinder eller pa grund av instabilt fléde som kan uppsta av en rad
olika anledningar. Tidigare har man ansett att det huvudsakligen &r i jordar med
starkt utvecklad struktur som effekten uppstar, men man har pé senare tid insett att
preferentiellt flode kan uppkomma under méngd olika forhallanden inkluderande
jordar som bedéms som homogena.

Flodesvigarna med preferentiellt flode ger mojlighet till en snabb transport av
vatten vilket leder till ett tidigare utsldpp (se Gustafsson m.fl., 2006).

Preferentiella flodesvégar innebér ocksa att flode kommer i kontakt med endast
en liten del av jordvolymen vilket innebér att sorptionskapaciteten dar ar begrinsad
och mgjligheten till sorption liten. Mycket lite information finns tillgdnglig om hur
transport sker i typiska svenska jordar. De berdkningsexempel som presenteras hér
bygger dérfor pa hypotetiska data.

Det forsta exemplet géller transport i ett siltlager med ett sandskikt, se figur
6.7. Transportavstandet dr 100 meter. Siltlagret antas ha en méktighet pa 2 meter
innehallande ett 20 cm tjockt sandlager. Den hydrauliska konduktiviteten i silten
uppskattas till 10”7 m/s och i sandlagret till 10 m/s. Gradienten antas vara 3 % och
transportporositeten antas vara 20 %. Tva berdkningar gors: i den forsta anvinds ett
medelvirde for transportparametrarna (hydraulisk konduktivitet, transporttid,
m.m.) &ver hela det tvé meter tjocka lagret och i den andra berdknas transporten
enbart for sandlagret.
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Figur 6.7 Exempel med transport i ett genomslappligt sandlager.

For fallet nér hela formationen beaktas blir den genomsnittliga hydrauliska
konduktiviteten 1,1'10° m/s. Detta ger ett Darcyflode (vattenflode per tviir-
snittsyta) pd 1 m/ar och en transporttid pa 20 ar. Niar enbart flodet Gver sandlagret
beaktas far man ett Darcyflode pa 9,45 m/ar och en transporttid pa 2,1 ar. I figur
6.8 presenteras genombrottskurvan for de tva fallen beriknad med en advektions-
dispersionsekvation. Peclets tal som anger forhallandet mellan advektiv och
dispersiv transport har satts till 10 vilket ger en dispersionslingd pa 10 meter. Som
framgar av figuren ger berdkningen med endast sandlagret ett betydligt tidigare
genombrott dn berdkningen med medelvirden for hela lagret.
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Figur 6.8 Genombrottskurvor fér fallet med medelvardet éver hela formationen respektive med
transport endast i sandlagret.
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Ett sdtt att kompensera for att endast en del av jordvolymen ér tillgénglig f6r
sorption nir advektions-dispersionsekvationen anvénds dr att justera berdkningen
av fordrojningsfaktorn. Istéllet for att anvidnda ekvation (6.1) som anges i borjan av
detta kapitel 4r att istéllet definiera faktorn som:

K 6.5
R=14 P (63)

6 fvarp

dér forp dr andelen av jordvolymen som ér tillgdnglig for sorption. Om vi i det
aktuella fallet antar att sorption endast sker i sandlagret sd blir virdet pa foor, = 2/0,2
= 10. Detta innebér att den effektiva fordrojningsfaktorn bara en tiondel av den
som beréknas med ekvation 6.1.

Ett alternativt sétt &r att berdkna transporten med en modell som tar hiansyn till
att endast en del av vattnet i jorden &r att betrakta som mobilt. Denna typ av
modeller kan pa olika sitt berdkna utbytet av férorening mellan den mobila och
den immobila fasen. Ett sétt att gora detta &r att inkludera ytterligare en term i
advektions-dispersionskevationen som beskriver det diffusiva utbytet mellan den
mobila och den immobila vattenfasen. I det exempel som beskrivs i figur 6.7 kan
metaller som transporteras i sandskiktet genom diffusion ta sig in i de omgivande
siltlagren. Om diffusiviteten &r stor eller om sorptionen i siltlagret &r kraftig kan
detta ha en visentlig inverkan pa nir genombrott av en metall sker. I figur 6.9
redovisas berdkningar for fall dér transport endast sker i sandlagret (r6d heldragen
linje), om diffusion kan ske in i siltlagret (effektiv diffusivitet antas vara 2:10™"°
m*/s) med lag sorption 0,01 m*/kg (bla heldragen linje), mattlig sorption, Kg= 0,05
m’/kg (grén streckad linje), respektive stark sorption, Ky = 0,5 m*/kg (lila punkt-
streckad linje). I figuren visas ocksa det genombrott som berdknas om hela akvife-
ren antas vara homogen.
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Figur 6.9 Genombrottskurvor for fallet med medelvardet éver hela formationen respektive med
transport endast i sandlagret samt for fall dar diffusion antas ske fran sandlager till immobilt vatten
i silten.
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Exemplet visar att diffusion kan in i zoner med immobilt vatten kan i vissa fall
vara en betydelsefull mekanism for att férdréja utslédpp av fororeningar. I samtliga
de berdknade fallen startar utsldppet tidigare dn vad som géller for det fall nér for-
mationen antas vara homogen.

Nedan ges ytterligare ett exempel pa preferentiellt flode som illustrerar trans-
port av en metall med grundvattenflode till en recipient i sprickig morén. Olika
modellansatser har utvecklats for att beskriva effekter av sprickflode pa d@mnes-
transport. I detta exempel anvénds en analytisk 16sning av den s.k. *mobil-
immobila’ advektions-dispersionsekvationen som aterfinns i datorprogrammet
STANMOD. Programmet STANMOD delar porsystemet i en mobil fas (som
beskrivs med advektions-dispersionsekvationen) och en immobil (orérlig) fas som
bara lagrar &mnet genom utbyte med den rorliga fasen. Utbytet styrs av diffusion
och storleken pé& denna avgors av en empirisk utbyteskoefficient. Parametrarna i
STANMOD sattes till foljande vérden:

e Dispersivitet =1 m

e ’Darcy’ flsdeshastigheten = 2 m ar’'

e Vattenhalten (= totalporositet) = 0,25 m’ m™

e Den 'mobila’ vattenhalten (sprickporositet) = 0,02 m’ m”
e Volymvikten = 1,8 gecm™

e Linjir sorptionskonstant (Kg) = 10 cm’ g

e Utbyteskoefficienten = 0,12 ar™

Vidare antas att de adsorberande grupperna péa partikelytorna fordelar sig mellan de
tva porsystemen pa samma sitt som vattnet (dvs. 8% i sprickorna). Figur 6.10
nedan visar genombrottskurvorna som fas med och utan ’sprickfléde’ efter en
hundra meter lang transportstrécka i grundvattnet med en input "puls’ (= kéllan) av
koncentration 1 som varar i 250 &r.
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Figur 6.10 visar att féroreningen, som utan sprickflode skulle ta mer &n 750 ér
for att na recipienten, far ett snabbt genombrott efter nagra fé ar, 4ven om de kon-
centrationerna som uppnas blir lagre eftersom input ’pulsen’ blir mer *utsmetad’ av
den extra dispersionen som uppstér p.g.a. av utbytet med den immobila fasen.

6.4 Sammanfattning

Den tid det tar f6r féroreningar att transporteras i marken paverkas kraftigt av de
processer som orsakar fastlaggning och férdr6jning pa det fasta materialet. For-
dréjning har ocksé stor inverkan pa de maximala utslédpp som kan ske, speciellt for
fall dar utsldappets utstrickning i tiden &r liten. Olika modeller finns som kan upp-
skatta fastlaggning och fordr6jning. Markens inhomogena struktur gor dock att de
teoretiska berdkningarna i méanga fall blir mycket osdkra. Vid berdkningar av
transport i jordar dr det viktigt att ta hdnsyn till att endast en del av den totala
mingden jord 4r tillgidnglig for sorption. Detta kan bero pa att jorden innehéaller
stora partiklar dér en stor del av sorptionskapaciteten dr knuten till inre ytor som
endast langsamt blir tillgdnglig genom sorption men ocksa beroende pa att strom-
ningen sker langs med preferentiella flodesvagar (sprickor, kanaler) och att utbytet
mellan de delar av jorden dér vatten strommar och de 6vriga delarna dr langsamt.
Vid simuleringar med advektions-dispersionsmodellen kan fordrojningsfaktorn
justeras for att kompensera for den begransade sorptionskapaciteten, men dven
andra mer komplicerat uppbyggda modeller finns som dven berdknar utbytet
mellan delar av jorden med mobilt respektive immobilt vatten.
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[/ Kravspecifikation — vad ar en
bra spridningsmodell?

For att kunna uppskatta spridning fran ett férorenade omraden krévs att en lang rad
processer ska kunna beskrivas pé ett "tillrackligt bra” sitt. Med begreppet “tillrack-
ligt bra” menas att kraven p& modellen skall vara anpassade till de fragestillningar
som man i forsta hand vill besvara, ndmligen risken att spridning fran det foro-
renade omradet leder till oonskade konsekvenser for hilsa och miljé i omgiv-
ningen. Som det knappast undgatt lasaren sa finns det en rad olika processer som &r
aktiva vid spridning fran férorenade omraden. Deras relativa betydelse varierar
kraftigt beroende pa typ av foérorening, typ av markférhallanden, tidsskala, etc. For
maénga av processerna saknas bra modellbeskrivningar eller sé ar viktiga indata
komplicerade att méta och darfor inte tillgdngliga. Forutsdttningar och forhéllanden
kan dessutom &ndras under de ldnga tidsskalor som bor beaktas. Trots dessa
svérigheter finns det mojlighet att gora kvantitativa uppskattningar av spridning
fran fororenade omradden samt dven gora uppskattningar av hur spridningen kan
fordndras i en framtid. Mgjligheterna att direkt validera berdkningsresultat dr dock
mycket begriansade, ofta kan endast delprocesser valideras i direkta experiment.
Diremot kan mer allmén kunskap om metallers férdelning i miljon ge vardefull
insikt om hur de olika processerna fungerar tillsammans, t.ex. genom studier av
spridning av metaller fran jordhorisonter med naturligt férh6jda halter.
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Figur 7.1 Schematisk beskrivning av berakningsmetodik for spridning fran férorenade omraden.

En berdkningsmetodik for att bedoma risker for spridning skall kunna hantera en
rad olika steg, se figur 7.1. Dessa steg kan inkorporeras i en enda enskild modell,
men berdkningsstegen kan dven delas upp pa olika delmodeller. Det &r svart att
konstruera en generell modell som &r anpassad till alla uppténkliga situationer utan
valet av berdkningsmetod och modell blir avhéngigt av problemets natur. | vissa
situationer dr det relevant att ldgga stor tonvikt pa att beskriva mobiliseringspro-
cesserna, medan i andra fall kan det vara transportprocesserna som &r styrande och
att modellen for att beskriva dessa darfor bor vara mer detaljerad.

Generellt bor foljande moment ingé i en bra metodik/modell {f6r berdkning av
spridning frén férorenade omraden:
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e Mobilisering fran fororenade omrédden bor beskrivas som en tidsberoende
process. I manga fall kan resultat fran laktester anvidndas for att bedoma
forédndringar i kélltermen. Det dr dock viktigt att laktester beskriver
mobiliseringen under kort tid under artificiella forhéllanden. Darf6r
maste resultatet av laktester utvirderas och kritiskt granskas. I utvirde-
ringen ingdr en kemisk tolkning av utlakningsforloppet. I avsnitt 4.2
beskrivs ett antal speciella fall ndr man skall vara extra forsiktig vid tolk-
ning av laktester. I ménga fall dr det vdsentligt att utreda hur mobili-
seringen kan paverkas av fordndringar i yttre betingelser (forandrad
vattenforing, férindrad kemi). For att kunna gora detta bor de grund-
laggande processerna kunna beskrivas pa ett saddant sitt att effekten av
forandringar kan simuleras.

e Transport av féroreningar i mark- och grundvatten bér modelleras pa ett
sadant sitt att heterogeniteter i vattenfléden och begrinsningar i sorp-
tionskapacitet kan beskrivas. Modellen bor d&ven kunna ta hénsyn till
effekten av 16st organiskt kol.

e Sorption férutses i de flesta fall kunna beskrivas med Ky-véirden. Ut-
byggda Freundlichekvationer kan vara ett verktyg for att uppskatta K-
véarden for spridningen i ytliga jordlager. For spridning i djupare jordla-
ger saknas idag bra metoder att uppskatta Ky-virden. Generellt bor K-
varden viljas forsiktigt med hénsyn till att den sorptionskapacitet som ar
tillgdnglig &r begrdnsad.

e De modeller som anvinds for att uppskatta transport &r i ménga fall
mycket kinsliga for de data som anvénds for att beskriva flodesfordel-
ning och sorptionskapaciteten. Aven sma dndringar av sorptionskapaci-
teten kan ge stora effekter pa nér utslépp kan forvintas och hur stort det
kan bli. Det bor ocksa betonas att kunskapen om storskalig transport av
metaller i jordar och i synnerhet Gver tidsperioder langre &n enstaka ar &r
mycket begransad. Modeller for fororeningstransport bor darfor tillimpas
med stor forsiktighet for att inte riskera att underskatta eventuella
utslapp.
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8 Framtida forskningsbehov

Under utarbetandet av den hér rapporten har vi kunnat konstatera foljande:

e Det &r i stora delar oként vilka sorptionsegenskaperna &r for djupare
liggande jordlager i grundvattenzonen och i bergmaterial. Det saknas till
exempel kvantitativa analyser av halt organiskt material och av jarn-
oxider, faktorer som sannolikt dr viktiga for metallers K -vdrden, samt
detaljerade analyser av hur viktiga bergartsbildande mineral som t.ex.
biotit och klorit 4r for sorptionen. Dessutom finns mycket fa experi-
mentellt bestdimda Ky-vérden fran sddana milj6er.

e Markkemin for flera metaller 4r daligt kénd, t.ex. fér miljoméssigt rele-
vanta dmnen som Ag, Ba, Mo, Sb och Sn. Darf6r saknas idag ocksa till-
forlitliga spridningsparametrar for dessa &mnen.

e I maénga fall 4r samspelet mellan metaller och andra vanliga &mnen i
mark (t.ex. aluminium och kalcium) daligt kand. Béttre kunskap behovs
om konkurrens mellan &mnen av samma laddning, och om andra typer av
interaktioner mellan &mnen av motsatt laddning (t.ex. elektrostatik och
bildandet av terndra komplex), for att forbéttra sorptionsmodellerna.

e Aven om det finns termodynamiskt baserade modeller som kan simulera
metallers 16slighet inom en storleksordning, a&tminstone for ythorisonter i
mark, finns dnnu inga anvindarvénliga program ddr man kan anvinda
s.k. multiytmodeller och ytkomplexmodeller.

e Redoxforhallandena &r viktiga for flera amnens upptriadande, t.ex. for
krom och arsenik. Annu saknas kunskap om hur man bést ska behandla
redoxtillstandet i spridningsmodeller — ett problem 4r att koncentrationen
av redoxpar sdllan dr vid termodynamisk jamvikt.

Det finns forstds manga andra angeldgna forskningsinsatser som kan goras pa
omrédet, men vi har valt att begransa oss till de vi tror 4r de viktigaste.
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| Bilaga 1

Ytkomplexmodeller och organiska komplex-
modeller

Hir presenterar vi den teoretiska bakgrunden till ytkomplexmodeller och organiska
komplexmodeller. Som framgar av texten dr modellerna ganska svara att trdnga in i
om man inte har tillrdckliga forkunskaper i fysikalisk kemi.

Ytkomplexmodeller

De flesta ytkomplexmodeller utgar fran Langmuir-ekvationen for att beskriva
adsorptionen. Langmuir-ekvationen, i sin ursprungliga form, &r dock egentligen
teoretiskt giltig endast f6r adsorption av oladdade gaser till oladdade ytor. For att
gora en termodynamisk beskrivning av adsorptionen behover vi ocksa kunna
modellera de elektrostatiska interaktionerna mellan adsorberande joner och oxid-
ytan, och mellan hydroxylgrupperna pa oxidytan. Det dr hér ytkomplexmodeller
kommer in i bilden.

Ytkomplexmodellerna bygger pa antagandet att adsorptionens fria energi kan
delas upp i tvd komponenter, en kemisk (dvs strdvan att bilda komplex), vilken
bendmns AGyy, och en elektrostatisk (dvs attraktionen mellan jonen och ytans ladd-
ning) AGous:

AGtot = A(;int + AG1ccvu1 (Bll)

Den fria energin for den elektrostatiska adsorptionskomponenten kan uttryckas
som:

AGeow = AZF y (B1.2)

dir AZ beskriver hur ytans laddning fordndras p.g.a. adsorptionsreaktionen (4r
t.ex. -2, -1, 1 eller 2), F’ ar Faradays konstant och y &r potentialen (i V). Vi tar nu in
Lewis’ ekvation i sammanhanget, som dr forbindelseldnken mellan den fria energin
for en reaktion och dess jamviktskonstant:

AG'= -RTInK (B1.3)

Genom att kombinera ihop B1.2 och B1.3 s& kan man komma fram till foljande
samband:

K™ = Ke &7 (B1.4)

, ddir K™ #r en ursprunglig (”intrinsisk”) jimviktskonstant som #r oberoende av
ytladdningen. Innebérden av y beror pa hur jonen i friga binds; binds den 4dnda in i
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ytans plan, det s.k. o-planet, sa &r det y, som giller, medan vy, &r den potential som

ar relevant vid adsorption nagot utanfor ytans plan, i det s.k. d-planet. Termen
AZFY
RT

e ar den elektrostatiska korrektionstermen (bendmns ofta Boltzmann-termen),
och den maste man ta hénsyn till vid berdkningar sé snart som reaktionen innebér
en laddningsforéndring (dvs. nar AZ # 0). For att ha ndgon praktisk nytta av denna
term sa dr det nodvéndigt att anvdnda samband som relaterar ytladdning till yt-
potential och att relatera laddningsdensiteten pa ytan till den moléra koncentra-
tionen adsorberade ytspecies. Det gors 1 de ytkomplexmodeller som beskrivs

nedan.

YTKOMPLEXMODELLER FOR ADSORPTION AV JONER TILL OXIDYTOR

Det finns flera olika ytkomplexmodeller som har anvénts for att beskriva, eller
simulera, adsorption av joner till oxider. Skillnaderna mellan dem &r frimst vilken
elektrostatisk modell som anvénds for att beskriva sambandet mellan ytladdning
och ytpotential. Man kan beskriva potentialgradienten néra en laddad yta med olika
hog grad av detaljrikedom. Potentialgradienten beskriver den elektrostatiska poten-
tial (="attraktion”) en laddad yta har som funktion av avstandet fran ytan. Absolut-
vérdet for potentialen avtar med 6kande avstand eftersom joner av motsatt laddning
attraheras till 16sningen nérmast ytan. Kérnan i alla modeller for berdkningen av
potentialgradienten utgors av den s.k. Poisson-Boltzmann-teorin. Vi gar inte nir-
mare in pa denna hér utan hinvisar till speciallitteraturen i fysikalisk ytkemi.

Den s.k. Diffuse Layer Model (DLM) &r en enkelt uppbyggd ytkomplexmodell.
I DLM beriknas potentialgradienten utan att hansyn tas till ndgot Stern-skikt. Ett
Stern-skikt dr ett mycket tunt skikt precis i ndrheten av en yta, ddar man tanker sig
att potentialgradienten kan beréknas fran antagandet att ytan dir beter sig som en
plattkondensator. Vidare kan ytkomplex kan bindas endast till o-planet i DLM. De
enklaste ytkomplexmodellerna dér ett Stern-skikt finns inkluderat dr Constant
Capacitance Model (CCM) och Basic Stern Model (BSM). Vidare kan Stern-skiktet
delas upp i ett yttre och ett inre skikt, vilket resulterar i Three Plane Model (TPM),
dar ytkomplex kan bindas i tre olika plan, o-, b-, och d-planen. Nedan sé jamfor vi
DLM och TPM i hur de beskriver adsorption av arsenat till jarnoxiden ferrihydrit
som blandats upp i en suspension med vatten.

Till att borja med: for att kunna beskriva arsenatadsorption till ferrihydrit, sa
maste vi beskriva syrabasegenskaperna for ferrihydriten. For ferrihydrit dr Point of
Zero Charge (PZC) ungefir 8,1 (dvs. detta &r den punkt ldngs pH-skalan dér an-
talet positiva laddningar pa ytan dr lika manga som antalet negativa). I DLM an-
viander man tva olika reaktioner for att beskriva syrabasegenskaperna, vilka till-
sammans resulterar i PZC = 8,1:

=FeOH’ + H' < =FeOH," : log Koy = 7,29 (B1.5)

=FeOH’ < =FeO +H" ; log K,» =-8,93 (B1.6)
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Av detta skil benimns DLM som en 2-pK-modell, eftersom den anvénder tva
konstanter for att beskriva syrabaskemin for ferrihydrit. I dessa reaktioner inklu-
derar log K, och log K,, @ven elektrostatiska korrektionstermer; som exempel kan
vi se pa hur log K, ; definieras:

EFeon,”| Mo (B1.7)

Ky = e AT
*' ereon® iy

Hir stir , [=FeOH,'] och [=FeO] for koncentrationerna =FeOH, " resp. =FeO’ i
var suspension med ferrihydrit (enligt konvention sé ar aktiviteten for species i

adsorberad fas lika med dess koncentration), och eftersom AZ = 1 kommer Boltz-
LFY,
mann-termen att bli e 7 .

Aven om ytkomplexreaktioner kan beskrivas pé detta sitt, s ir det betydligt
mer Overskadligt att anvinda sig av en s.k. speciestabell. Tabell B1.1 visar species-
tabellen for de tvé syrabasreaktioner vi beskrivit ovan, och for de fyra ytkomplex-
reaktioner som behdvs for att beskriva arsenatadsorption i DLM. I Figur B1.1 visar
vi anpassningen av DLM for uppmétta data for adsorption av arsenat i en ferri-
hydritsuspension, da vi antar att ferrihydriten har en specifik yta pi 600 m*/g, och
en gruppdensitet (tithet av adsorberande ytgrupper) pa 2,31 grupper per nanometer
(dessa virden brukar man anta for ferrihydrit i DLM).

Tabell B1.1. Speciestabell fér adsorptionsreaktioner i DLM?

Species P,"° =FeOH H* AsOz* log K
=FeOH," 1 1 1 0 7,29
=FeO -1 1 -1 0 -8,93
=FeH,As0,° 0 1 3 1 30,98
=FeHAsO, -1 1 2 1 25,84
=FeAsO,* -2 1 1 1 19,50
=FeOHAsO,* -3 1 0 1 11,92

@Vattenmolekyler &r inte inkluderade i denna speciestabell

®P, = exp(-F¥,/RT), dar F ar Faradays konstant, W, ar den elektrostatiska potentialen i o-planet,
R ar den allménna gaskonstanten och T &r den absoluta temperaturen.
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100 =
90 -
80

g 70+,

£ 60

B 50 - Figur B1.1. Procentuell adsorption av AsOx till

M 40 4 ferrihydrit som funktion av pH. Linjerna &r

; 304 xTOTAS =001 mM anpassningar med DLM (heldragna linjer) och
20 aToTAs=0035mM med TPM (streckade linjer). Reaktioner och
10 eToTAS=005mMM konstanter fér modellerna visas i Tabell B1.1

o |_OTOTAs =0.10mM och Tabell B1.2. Bakgrundselektrolyten var

0,01 M NaClO4 och suspensionen bestod av

3 4 5 6 7 8 9 10 0,03 g/L ferrihydrit.

For att beskriva arsenatadsorptionen med TPM, behover vi endast en enda syrabas-
reaktion (TPM ér dirfor en 1-pK-modell), men vi behover dven tva jonparsreak-
tioner och tre ytkomplexreaktioner. Det har visat sig att man i TPM kan anvénda
reaktioner som &r i bittre 6verensstimmelse med det som &r kidnt om oxidytornas
fysikaliska kemi. Vi anvénder f6ljande syrabasreaktion for enkelkoordinerade
FeOH-grupper:

=FeOH”™ + H'(aq) < =FeOH,”*" log K, = 8,1 (B1.8)

I var modell tar vi for enkelhetens skull inte hansyn till trippelkoordinerade =Fe;O-
grupper, dven om de kan finnas i ferrihydrit likavil som de finns i goethit. Vi be-
hover dessutom ha ett par reaktioner som beskriver adsorption av elektrolytjonerna
Na' och ClOy till d-planet, dvs. det diffusa skiktets inre begrinsning. Det behovs
tva stycken bidentatkomplex i modellen for att korrekt beskriva arsenatadsorp-
tionen (se Figur B1.1). Dessutom, for att modellen ska fungera korrekt behovs det
dven ett tredje monodentatkomplex i modellen som blir av viss betydelse vid
mycket ldga pH-virden. I Tabell B1.2 kan man notera att en extra korrektionsfaktor
pAN; behovs for att korrigera bidentatkomplexkonstanterna. Detta har att géra med
att konstanterna egentligen &r definierade pa basis av moléra fraktioner och inte av
moléra koncentrationer (den hér korrektionen gors automatiskt nér ett kemiskt
jamviktsprogram som t.ex. Visual MINTEQ anvénds for berdkningar). Anpass-
ningen av TPM till uppmétta adsorptionsdata demonstreras i Figur B1.1, med an-
tagandena att den specifika ytan 4r 750 m*/g, att Stern-skiktets ssmmantagna kapa-
citans dr 1,03 C/m’ och att gruppdensiteten ér 4 grupper per nm.
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Tabell B1.2. Speciestabell fér adsorptionsreaktioner i TPM®.

Species P,* P,* P,  =FeOH H* Na* ClOs AsO,> log K
=FeOH,"%® 1 0 0 1 1 0 0 0 8,1
=FeOH**-Na* 0 0 1 1 0 1 0 0 0,4
=FeOH,"**-CIO, 1 0 -1 1 1 0 1 0 6,5
=FeOAsO3H,"° 0.5 -0.5 0 1 3 0 0 1 30,72
(=Fe);0,AsO0H" 1 -1 0 2 3 0 0 1 34,22 — log(pANs)°
(=Fe);0,As0,? 0.5 15 0 2 2 0 0 1 27,77 — log(pANs)

@Vattenmolekyler &r inte inkluderade i denna speciestabell

®P, = exp(-F¥./RT), P, = exp(-F¥,/RT), och Py = exp(-F¥4/RT), dar F ar Faradays konstant, ¥,,
¥, och W, &r elektriska potentialer i o-, b- och d-planen, R ar den allmé&nna gaskonstanten och T
den absoluta temperaturen.

°p &r suspensionens partikeldensitet (g I'"), A ar den specifika ytan (m?g™"), och Ns &r densiteten
av enkelkoordinerade FeOH-grupper (har i mol m2).

Det 4r tydligt fran Figur B1.1 att bdda modellerna kan ge goda anpassningar till
uppmitta data. Dock, nér man betraktar mer komplicerade system dér kon-
kurrerande joner finns nérvarande, 4r TPM antagligen ett bittre val. Nackdelen
med TPM &r (som vanligt for mer komplicerade modellbeskrivningar) dess storre
mingd justerbara parametrar som maste optimeras eller uppskattas.

Idag anvinds ytkomplexmodeller f6r oxidytor mest inom forskningen. Det
finns tyvarr fortfarande osdkerheter i hur man ska tillampa dem for att beskriva
bindning av &mnen i mark. Vissa parametrar, som t.ex. det totala antalet adsorbe-
rande ytgrupper pa oxider, dr svéra att uppskatta. En annan svarighet dr hur man pé
ett ndgorlunda enkelt sétt ska kunna beskriva adsorptionen av humusdmnen till
oxider, vilket dr en process som interagerar med andra adsorptionsreaktioner.

Modeller for organisk komplexbildning
En annan kategori komplexmodeller dr de som kan anvindas for att simulera
adsorption av katjoner (som t.ex. tungmetaller) till humusdmnen. Humusdmnena
kan foreligga antingen i 16st form (som DOC) eller som fasta partiklar i mark och
sediment, varfor det kan vara missvisande att inkludera denna typ av modeller
under ytkomplexmodellerna. Dock, precis som for ytkomplexmodellerna ovan,
forsoker man i de organiska komplexmodellerna att férena kemiska och fysikaliska
aspekter av komplexbildningen. I detta kapitel beskrivs en modell i detalj, den s.k.
NICA-Donnan-modellen. Tvé andra modeller, Stockholm Humic Model (SHM) och
WHAM 6, beskrivs ocksa, fast mer kortfattat. En mer omfattande bakgrund till
WHAM-modellerna, vilken samtidigt &r en bra och genomgripande introduktion
till mekanismer och modeller f6r organisk komplexbildning, &r Tipping (2002).
Innan vi ger oss in pa detaljerade beskrivningar av dessa modeller sa bor vi
kanske stdlla oss fragan varfor 6verhuvud taget ska bry oss om dem. Det finns tva
skal till detta:
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1. Den toxikologiska effekten av tungmetaller i hog grad pa vilken férekomst-
form (speciering) de har i vattenfasen. Organiskt komplexbundna metaller &r
oftast betydligt mindre toxiska &n nir metallerna forekommer som fria joner.
Naturligtvis kan man utféra toxicitetstester for att direkt utvérdera toxi-
citeten, men dessa tester dr ofta dyrbara och arbetskrdvande. Det finns dven
metoder for att analytiskt uppskatta specieringen for att faststélla andelen
fria joner i ett prov (DGT ér ett exempel pa en sddan metod), men dessa
metoder 4r dven de dyrbara. Simuleringsverktyg som de organiska kom-
plexmodeller som beskrivs nedan &r mycket billigare att anvéinda (om de
anvinds korrekt). De kan ocksa anvindas for scenarier; till exempel, vad
hiander om pH sjunker en halv enhet?

2. Eftersom organiskt material i fast fas ofta &r den enskilt viktigaste adsorbe-
rande ytan i jordar, s kommer upplosning av tungmetaller fran t.ex. foro-
renad mark vara beroende av jaimviktsreaktioner med markens organiska
material. Darfor, for att battre forsta och uppskatta den potentiella risken for
utlakning av metaller, s& kan man anvédnda organiska komplexmodeller.

Figur B1.2. Donnan-modellen. Lésningen i omedel-
bar kontakt med humusaggregaten utgér den s.k.
Donnan-fasen eller Donnan-volymen, dar motjoner
som balanserar humusens negativa laddningar
finns. Donnanjamvikten relaterar koncentrationen
av det I6sta amnet i i vattenfasen, ¢, till dess kon-

Ci centration i Donnan-fasen, cp ;.
1

Vattenfas

NICA-DONNANMODELLEN

NICA-Donnanmodellen ar egentligen en kombination av tva modeller: (i) den sé&
kallade NICA-modellen, som &r en komplicerat uppbyggd empirisk adsorptions-
ekvation som bygger pa Langmuir-Freundlich-ekvationen (Tabell 3.1), och (ii) den
s.k. Donnan-modellen som tar hansyn till den elektrostatiska komponenten av
komplexbildningen. I Figur B1.2 visas hur Donnan-modellen beskriver ett aggregat
med humusdmnen tillsammans med det omgivande vattnet. Den negativa laddning-
en hos humusdmnena ger upphov till attraktion av motjoner, vilka ackumuleras i
ndrheten av molekylerna, inuti den s.k. Donnan-fasen. Volymen hos Donnan-fasen
beskrivs av foljande uttryck:

log Vp=5b(1 —logl)—1 (B1.9)

, ddr Vp dr volymen hos Donnan-fasen (L/kg), / dr jonstyrkan (M), och b 4r en
empirisk parameter som beskriver hur Donnan-volymen foréndras med jonstyrkan.
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Virdet pa b behandlas som en justerbar parameter som kan vara olika for olika
organiska prover; b kan optimeras fran syrabastitreringar vid olika jonstrykor. All
laddning hos humusémnena, ¢ (i mol./kg), antas vara helt neutraliserad av motjoner
inuti Donnan-volymen. Detta leder till foljande uttryck for laddningsvillkoret:

i-i—ZZi(CD -¢)=0 (B110)
VD i !

, ddr ¢, dr koncentrationen av komponent i med laddningen z; i Donnan-
volymen, medan c; dr dess koncentration i vattenfasen (den koncentrationen ar
vanligen betydligt ldgre). Dessutom antas f6ljande samband mellan ¢ och ¢;:

cp, =X7C (BI1.11)

, ddr y dr en Boltzmann-term som inkluderar en Donnan-potential; dock beho-
ver den senare inte berdknas for att [6sa ekvationssystemet med avseende pa Q; och
Cp, 1 de 6vriga ekvationerna. Slutligen behdver vi ocksa den ekvation som utgér
NICA-delen av modellen; den formuleras sa hir (géller f6r en typ av ytgrupp):

g oar (ZET]

Qi =_I'Qmax,re ) - o :
N, f Z(Ki .cD’i)' 1+{Z(I?i o, )n,}p

(B1.12)

i

1

, dér Q; dr den méngd av komponent i som komplexbundits, #; &r en icke-
idealitetsparameter giltig for komponent i, n.r dr icke-idealitetsparametern for
referensspeciet (vanligen HY), Onmax, rer 81 adsorptionsmaximumet for referens-
speciet, K ; dr NICA-adsorptionskonstanten fér komponent i, cp; dr koncentra-
tionen av komponenten i Donnan-fasen, och p &r en icke-idealitetsparameter for
sjdlva ytgruppen. Vanligen anvdnds NICA-Donnanmodellen f6r tva ytgrupper, en
karboxylgrupp och en fenolgrupp, var och en med sina egna parametrar men med
en gemensam Donnan-fas.

Ett exempel pa tillimpningen av NICA-Donnanmodellen visas i Figur B1.3,
dér modellen anpassats for data for bindning av Cd till 16st humussyra i ett labora-
torieexperiment. Bindningen av Cd studerades vid fyra olika pH-vérden, och jam-
viktsaktiviteten Cd** bestimdes med hjilp av jonselektiv elektrod. Modellanpass-
ningarna gjordes med hjilp av de parametrar som visas i Tabell B1.3 och visas i
figuren som heldragna linjer.
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Figur B1.3. Bindning av kadmium till en ren
torvhumussyra vid fyra olika pH-varden. De
heldragna linjer ar optimerade anpassningar av
NICA-Donnanmodellen med de parametrar som
listas i Tabell B1.3.

log Cd bound (mmol g'1)

log {Cd*"}

Tabell B1.3. Parametrar for NICA-Donnanmodellen optimerade fér Cd-data i figur B1.3?

Parameter Ytgrupp 1 (“karboxyl”) Ytgrupp 2 (“fenol”)
Qumax, vt 2,3 mmol g’ 4,32 mmol g

b (Donnanvolymsparameter) 0,334

p 0,629 0,423

Ny 0,869 0,594

log Ki+ 2,89 8,83

Ncaz+ 0,797 0,498

log Kcaz+ 0,0 2,3

@ Fran Kinniburgh et al. (1999).

Parametrar for NICA-Donnanmodellen har optimerats fér ménga isolerade humus-
och fulvosyror i laboratorieférsok, och vissa skillnader har man kunnat notera.
Genom att berdkna viktade medelvirden for olika publicerade studier kunde Milne
m.fl. (2003) presentera en lista pa generiska modellparametrar, vilka rekom-
menderas i praktiska tillimpningar. Hittills har NICA-Donnanmodellen anvénts
mest for att simulera metallers speciering i vattenprover; dnnu sa ldnge ar den inte
vil testad f6r simulering av speciering i hela jordar.

STOCKHOLM HUMIC MODEL OCH WHAM 6

WHAM ir en serie av modeller som utvecklats av Ed Tipping och hans medar-
betare i England, och den senaste versionen &r WHAM 6 (Tipping, 1998). SHM
kan ses som en variant av WHAM och utvecklades for att kunna anvéndas i Visual
MINTEQ (Gustafsson, 2001). WHAM och SHM har manga likheter med ytkom-
plexmodeller for oxider. I bAde WHAM och SHM beskrivs humusdmnenas syra-
basegenskaper med foljande typ av reaktioner:
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ROH < RO + H', K, (B1.13)

, ddr R representerar en humusmolekyl, medan K; dr en ursprunglig jamvikts-
konstant vilken inkluderar en elektrostatisk korrektionsterm. Den elektrostatiska
undermodellen skiljer sig &t en del mellan WHAM och SHM; vi beskriver inte den
ndrmare hér (se istéllet t.ex. Tipping, 1998; Gustafsson & Berggren Kleja, 2005).

I bade WHAM och SHM anvénds en serie jamviktskonstanter for att beskriva
syrabasreaktionen. S& manga som 8 olika ROH-grupper &r definerade, var och en
med olika virden for K;. De 4 mest sura grupperna (i = 1-4) antas representera
karboxylgrupper, medan de 6vriga 4 representerar fenolgrupper. Fyra konstanter
(log K4, log Kg, ApK 4 och ApK3) behovs for att definiera de 8 log K;-virdena,
enligt:

(2i-5) (B1.14)

i=1-4 logK, =logK , —

4pK

(2i-13) (B1.15)

i=5-8 logK, =logK, - ApK

Fordelningen mellan antalet karboxyl- och fenolgrupper kan variera i
modellerna beroende pa typen av humusdmne (dvs. om det dr en humus- eller ful-
vosyra). | WHAM och SHM kan metaller bindas antingen som monodentat-; bi-
dentat- eller tridentatkomplex (i SHM anviénds tridentatkomplex dock endast for
Fe"). Foljande reaktioner beskriver monodentat- och bidentatkomplexbildning av
Cd* i SHM:

ROH + Cd* < ROCd" + H' Kcdm (B1.16)

2ROH + Cd*" < (RO)Cd® + 2H" Kea (B1.17)

For att forbéttra beskrivningen av metallbindning i modellerna antas att varje
ytgrupp ér heterogen med avseende pa bindningsstyrka sé att ett litet antal grupper
binder metaller mycket starkt medan ett stort antal grupper binder metaller svagare.
I SHM anvinds parametern ALK, for att modifiera komplexbildningskonstanterna
enligt foljande:

log Kcamx = log Kcgn + X-ALK:, x=0, 1,2 (B1.18)

log Kcgvx = log Keay + x-ALK,, x=0,1,2 (B1.19)
Pa sa sitt delas varje ytgrupp in i tre olika undergrupper med olika hog bind-

ningsstyrka for katjoner. Vanligen sitts x till 0 f6r 90,1 % av grupperna, till 1 for 9
% och till 2 f6r 0,9 %.
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Precis som for NICA-Donnanmodellen har s.k. generiska parametrar bestamts
for en medel-fulvosyra” och en “medel-humussyra”, for bAde WHAM 6 och SHM.
Nér man anviander modellerna antar man vanligen att 16st organiskt kol bestar mest
av fulvosyra, medan humussyra endast finns bland fasta partiklar.
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| Bilaga 2

Lankar till datorprogram som namns i rapporten

Programpaket med huvudsaklig inriktning mot transport och sprid-
ning

MACRO (SLU): http://bgf.mv.slu.se/

MikeSHE (DHI):
http://www.dhigroup.com/Software/WaterResourcessMIKESHE.aspx

MODFLOW, RT3D (USGS m.fl.): http://www.modflow.com.
PEARL (Alterra, MNP, RIVM): http://www.pearl.pesticidemodels.eu/
PRZM (USEPA): http://www.epa.gov/ceampubl/gwater/przm3/index.htm

STANMOD (PC-Progress): http://www.pc-progress.cz/Fr STANMOD.htm

Kemiska jamviktsprogram

Geochemist’s Workbench, GWB (RockWare):
http://www.rockware.com/catalog/pages/gwb.html

PHREEQC (USGS): http://wwwbrr.cr.usgs.gov/projects/GWC_coupled/phreeqc/

Visual MINTEQ (KTH): http://www.lwr.kth.se/English/OurSoftware/vminteq/
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