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FOororD

Tiﬂsﬁttning av baser har allmint anvints f6r att motverka forsurning av
ytvatten i Sverige Norge, Kanada och USA. Eftersom tillf6rseln av bas
1 huvudsak varit olika typer av kalk, ir strategin vanligtvis kallad f6r kalkning.
Forutom 6kat pH och okad syreneutraliserande férméga (ANC) i vattnet,
minskar kalkningen ocksi koncentrationen av toxiskt aluminium (Al) sa att
ytvattenekosystemet pa nytt kan halla livskraftiga fiskpopulationer. Det ir
dnnu si linge oklart i vilken utstrickning kalkning dven har minskat halten
av andra potentiellt giftiga metaller. Dessa metaller uppvisar normalt liga
halter och har i huvudsak orsakat lokala skador i direkt anslutning till utslipp
fran punktkillor. Andra metaller din Al har dirfor endast i undantagsfall
studerats 1 samband med kalkning.

I Sverige har kalkning erhillit statliga bidrag sedan 1976 och hittills har
2 miljarder kronor anvints for olika kalkningsaktiviteter. De senaste fem
dren har ca200 000 ton kalk anviints i sjdar (7 500 objekt), vattendrag (12 000
km) och vatmarker (1 600 objekt), motsvarande ca 175 miljoner kronor per
ar.I Norge har ungefir 2 000 lokaler, allt frin smé sj6ar till stora laxilvar, blivit
kalkade. Vitmarkskalkning har i Norge dnnu sa linge endast utforts i
experimentsyfte.

Det svenska kalkningsprogrammet granskades nyligen av en statlig ut-
redning och stora finansiella nedskérningar till 80 miljoner kr foreslogs i
utredningens direktiv (SOU 1996:53). Budgeten skars aldrig ned till denna
liga niva utan 6kade istillet till 186 miljoner SEK under 1999. Sedan 1998
har den norska kalkningsverksamheten fatt nedskirningar, frain 119 miljo-
ner NOK 1997 till 105 miljoner NOK 1998. Betydande minskningar av
kalkningsbidragen medfér givetvis nedliggning av kalkningsprojekt. Oro
har dérfor uttalats f6r vilka kemiska och biologiska konsekvenser en ater-
térsurning av tidigare kalkade system kan fa.

Flera slutsatser i denna rapport ir baserade pa en mer omfattande och
detaljerad rapport (Lydersen et al., manuskript), vilken kommer att publice-
ras senare under ar 2000. I rapporten fokuseras pa vattenkemiska effekter av
aterférsurning i kalkade vatten, sirskilt med inriktning mot férindringar i

den biogeokemiska cykeln for metallerna Al, Fe, Mn, Cu, Pb, Zn, Cd, Cr, As



och Hg. Vi rekommenderar dirfor den rapporten f6r mer detaljerad infor-
mation och utférligare referenser. Denna sammanfattning hanterar bara de
mest relevanta metallerna (Al, Cd, Pb och Hg) med avseende pa potentiella
biologiska effekter i norska och svenska ytvatten.

Det huvudsakliga syftet med vart arbete har varit att utarbeta rekommen-
dationer rorande i vilka typer av vatten kalkning kan upphéra utan att
aterférsurning ger upphov till biologiska skador pa grund av metaller. De
vattenkemiska data som anvinds i rapporten dr huvudsakligen frin den
nordiska sjéinventeringen 1995.

Arbetet har finansierats inom ramen fér projektomridet "Forsurande
dmnen och marknira ozon” vid Naturvardsverket i Sverige och av det norska
Direktoratet for Naturforvaltning.
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SAMMANFATTNING

D et svenska kalkningsprogrammet granskades nyligen av en statlig
utredning och stora finansiella nedskirningar till 80 miljoner kr
foreslogs i utredningens direktiv (SOU 1996:53). Budgeten skars aldrig ned
till dennalaga nivé utan 6kade istdllet under 1999 frin ca 175 till 186 miljoner
SEK. Sedan 1998 har den norska kalkningsverksamheten fatt nedskirningar
fran 119 miljoner NOK 1997 till 105 miljoner NOK 1998.

Betydande minskningar av kalkningsbidragen medf6r givetvis nedligg-
ning av kalkningsprojekt. Oro har dirfér uttalats for vilka kemiska och
biologiska konsekvenser en aterférsurning av tidigare kalkade system kan fa.

Det huvudsakliga syftet med detta arbete har varit att utarbeta rekom-
mendationer rorande i vilka typer av vatten kalkning kan upphéra utan att
aterforsurning ger upphov till biologiska skador pa grund av metaller. De
vattenkemiska data som anvinds i rapporten dr huvudsakligen fran den
nordiska sjéinventeringen 1995 (Se Henriksen et al., 1998; Wilander et al.,
1998; Skjelkvile et al., 1999).

Metallhalterna i svenska och norska sjoar dr vanligtvis mycket laga till liga
enligt de bida lindernas bedémningssystem. Ett mycket begrinsat antal
sjoar har metallkoncentrationer 6ver eller pi den niva dir biologiska effekter
kan férvintas. Endast oorganiskt aluminium (LAL) verkar kunna utgéra ett
regionalt problem f6r det akvatiska livet i ytvatten i bada linderna. De
kalkade sjdarna i Sverige uppvisar normalt nigot hogre halter tungmetaller
idn de som inte kalkats. Detta kan indikera att manga av de mest forsurade
sjoarna redan kalkats, men dven att kalkningen troligtvis har en marginell
effekt pd metallkoncentrationerna. Det begrinsade antalet aterforsurade,
kalkade sjoar uppvisar inga f6rhéjda halter jamfért med de nivéer som kan
torvintas utifrin ridande pH-virde. Dessutom ir halterna normalt lingt
under de nivéder dir biologiska skador kan forvintas.

Jamf6rt med innan kalkning édr det inte troligt att frigérelsen av oorga-
niskt aluminium (LAL) eller andra toxiska metaller (hypotesen om en
metallbomb) blir forhéjd frin tillrinningsomrédet, sedimenten och/eller &-
bidden nir kalkade vatten dterférsuras. Istillet forvintas halterna 1 ytvatten
vara ligre dn innan kalkningen pédbérjades pa grund av det minskade
atmosfiriska nedfallet av bide stark syra och metallerna kadmium (Cd), bly



(Pb), kvicksilver (Hg) och zink (Zn) under de senaste 10-20 dren. Den hoga
alkaliniteten1méinga svenska sjoarinnan kalkningen paborjades indikeraratt
antalet vatten med hoga metallhalter borde vara relativt begrinsat.

Koncentrationen i sjoarna relativt de biologiska risknivierna, likvil som
metallernas huvudsakliga férekomstformer, antyder att de potentiella bio-
logiska riskerna forknippade med aterférsurning av kalkade vatten minskar
i ordningen aluminium (Al) >> Cd > Pb i norska och svenska ytvatten.
Riskerna foérknippade med jirn (Fe), mangan (Mn), zink (Zn), koppar (Cu),
krom (Cr) och nickel (Ni) dr mycket liga och behover inte behandlas annat
dn 1 vatten med kinda koncentrationer hégre dn den biologiska risknivan.
Siadana vatten dr emellertid mycket ovanliga.

Kvicksilver (Hg) dr mycket speciellt eftersom det biomagnifieras och
utgor ett problem huvudsakligen f6r minniskors hilsa och topp-predatorer
som diggdjur och faglar. Med hinsyn tagen till det stora antalet vatten med
metylkvicksilverhalter (MeHg) i fisk over hilsogrinsen ir detta ett stort
problem i skandinaviska vatten. Nuvarande kunskap indikerar dock att
varken kalkning eller framtida aterférsurning av kalkade vatten skulle
torindra MeHg-halten 1 fisk 1 nimnvird grad.

Eftersomarsenik (As) i huvudsak fsSrekommer som anjoniytvatten, skiljer
sig denna metall pitagligt frin de katjoniska metallerna. Endast fa sjar har
héga As-koncentrationerirelation till de kritiska niviernai Sverige och hoga
As-halter ir frimst férknippade med jordbruksomriden och dirmed vatten
med hoga pH-virden.

Aluminium har den storsta potentialen att orsaka biologiska skador pi
grund av dterférsurning av kalkade vatten. Det ir ingen skillnad mellan
rinnande vatten eller sjéar férutom att de hogsta aluminiumhalterna kan
torvintas 1 sma killfloden och killsjoar. Vi kan ocksa forvinta temporirt
torhojda halter av andra toxiska metaller i kidllomridena, men samma
ordningsfoljd med avseende pi giftighet forvintas oavsett tidsperiod och
vattensystem. Risken med Al idr i huvudsak kopplad till pH-minskningen
och mindre till den kalkningsteknik som anvints foér att uppritthalla
cirkumneutralt pH.

Aluminium ér dirfor den metall som borde anvindas for att siitta grinsen
vid beddmningen av risken f6r biologisk skada vid dterférsurning av kalkade
vatten. Vid nedskdrning av kalkningsverksamheten borde en plan upprittas
som utnyttjar fiskens kinslighet for Al som utgingspunkt f6r att minska de
biologiska riskerna orsakade av aterférsurning. En sidan strategi skulle dven



minska de biologiska skadorna pé de flesta andra organismer, som oftast ir
mindre kinsliga dn fisk.

Virekommenderaratt ANCistillet for alkalinitet anvinds som kalknings-
kriterium, nir man analyserar risken fér biologiska effekter under ater-
torsurning av kalkade vatten. Ytvatten som idag fortfarande har ett ANC-
virde hogre dn 50 pekv/l1 dr vilbuffrade och kommer sannolikt inte att bli
torsurade till sidana nivéer att kalkning dr nédvindig. Vi rekommenderar
ddrfor att kalkning inte paborjas 1 dessa vatten. Baserat pa en kombination
av ANC och oorganiskt aluminium (LAL) f6reslar vi ett urvalssystem for att
vilja de objekt dir kalkning kan upphéra med minst ekologisk paverkan.

I Sverige och Norge borde analys- och 6évervakningsmetoderna inom
kalkningsverksamheten forbittras si att kemiska parametrar inférs som
medger berikning av ANC, kontroll av koldioxidtryckets (CO,) inverkan pa
pH samt halten oorganiskt aluminium (LAL). Organiskt material (TOC)
borde ocksa analyseras eftersom héga LAL-koncentrationer kan vara en
analysartefakt i humusrika vatten. Prov borde insamlas bdde under stabila
vattenkemiska forhillanden och under episoder, som t ex vid snésmiltning
eller hostregn.

Vi rekommenderar kompletterande forskning inom féljande omréiden:

1. Sambanden mellan toxicitet, oorganiskt aluminium och TOC.

2. Sambanden mellan toxicitet, oorganiskt aluminium och ANC
respektive alkalinitet.

3. Orsakerna till det negativa sambandet mellan pH och bly.



ENG1LISH SUMMARY

Recently, the Swedish liming programme has been under official
investigation, and a large financial reduction down to SEK 80 million a
year was proposed (SOU 1996:53). However, the budget was never cut down.
Instead it increased from an earlier level of approximately 175 to 186 million
SEK in 1999. From 1998, there has been a cut in the Norwegian liming pro-
gram, from 119 million NOK in 1997, to 105 million NOK in 1998. Significant
reduction in liming grants will necessarily imply the reduction of liming projects.
Accordingly, concerns have been raised about the chemical and biological
consequences of reacidification of previously limed systems.

The ultimate goal of this work was to make recommendations regarding
where cessation of liming may occur with minor biological effects of
reacidifiaction due to metals. Most of the water chemical data used in our work
are from the 1995 Nordic Lake Survey (See Henriksen et al., 1998; Wilander
et al., 1998; Skjelkvile et al., 1999).

The concentration of metals in Swedish and Norwegian lakes is generally
very low to low according to the freshwater classification systems in Sweden
and Norway. A very limited number of lakes have metal concentrations above
or close to concentrations where biological effects are expected. Only inorganic
aluminium (LAL) in surface waters seems to be a regional problem for aquatic
life in both countries. The population of limed Swedish lakes generally shows
somewhat higher concentrations of heavy metals than the non-limed lakes.
This may indicate that many of the most acidified lakes are already limed, but
also that liming likely has marginal effect on the total concentrations of heavy
metals. The limited number of reacidified limed lakes does not show elevated
concentrations compared to levels expected from the ambient pH level. In ad-
dition, the concentrations of heavy metals are generally far below the lowest
effect levels.

Compared to the preliming period, it is unlikely that enhanced remobilization
of inorganic aluminium (LAL) or other toxic metals (metal bomb hypothesis)
from the catchment, the lake sediment and/or the stream bed will occur when
limed waters reacidify. Rather, the concentrations in surface waters are expected
to be lower than before liming started, because of reduced atmospheric inputs
of both strong acids and metals as cadmium (Cd), lead (Pb), mercury (Hg) and
zink (Zn) during the last 1020 years. The high alkalinity in many Swedish
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lakes before liming was initiated indicates that the number of waters with high
concentrations of heavy metals should be relatively limited.

The concentrations in lakes relative to the biological effect levels, as well as
the chemical properties of the different metals, suggest that the potential
biological risks associated with reacidification of limed lakes decrease in the
order aluminium (Al) >> Cd > Pb in Norwegian and Swedish freshwaters. The
risks associated with iron (Fe), manganese (Mn), zink (Zn), copper (Cu),
chromium (Cr) and nickel (Ni) are very low and do not have to be considered
except in waters with known concentrations above the lowest biological risk
level. However, such waters are most certainly very rare.

Mercury (Hg) is very special, since it biomagnifies and constitutes a pro-
blem mainly to human health and top-predators such as mammals and birds.
Considering the large amounts of waters with methylmercury (MeHg) levels
in fish above the health limit, this is a large problem in Scandinavian waters.
However, present knowledge indicates that neither liming nor a future
reacidification of limed waters would greatly change the MeHg concentrations
in fish.

Since arsenic (As) primarily is present as anions in surface waters, this ele-
ment differs significantly from the cationic metals. Only few lakes have high
As-concentration in relation to critical levels in Sweden, and high As
concentrations are mainly related to agricultural areas and consequently high
pH waters.

Aluminium has the largest potential to cause biological damage due to
reacidification of limed waters. There is no difference in between running waters
and lakes except that the highest aluminium concentrations are expected in
small headwater streams and lakes. We might also expect temporarily higher
concentrations of toxic heavy metal species in headwaters, but the same ranking
of metals with respect to toxicity is expected regardless of time period and
system. The risk with aluminium is mainly coupled to the pH decrease and less
to the liming technique used to maintain circumneutral pH.

Aluminium is therefore the metal which should set the limit for judging the
risk of biological damage due to reacidification of limed surface waters. A plan
for cessation of liming should use fish sensitivity to aluminium as a a basis for
actions to reduce the biological damage caused by reacidification. Such a strategy
would reduce the biological damage on most other and generally less sensitive
organisms as well.

We recommend using ANC when assessing the risk of biological effects
during reacidification of limed water bodies, and as liming criteria, instead
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of alkalinity. Surface waters which today still have ANC > 50 peq/1 are well
buffered and will never become acidified to the point that liming is necessary.
Accordingly, we recommend thatliming should notbe implemented in these
lakes. Based on a combination of ANC and inorganic Al (LAL) we propose
a strategy for selecting objects where liming can terminate with least
ecological impact.

In Sweden and Norway, the assessment methods generally used within the
liming programs should be improved by implementing analyses of chemical
parameters necessary for calculating ANC, the effects on pH of CO,
supersaturation and the inorganic Al (LAL) concentrations. TOC should
also be analysed since high LAL concentrations might be an analytical
artifact in humic rich lakes. Preferentially, samples should be taken both
during stable water chemical conditions and during episodes such as snowmelt
or autumn rains.

We recommend more research on the following topics:

1. The relationship between toxicity, inorganic Al and TOC.

2. The relationship between toxicity, inorganic Al and ANC and
alkalinity, respectively.

3. The reasons for the negative relationship between pH and lead.

12



KAPITEL 1.

NEDFALL AV LUFTFORORENINGAR
I NORGE OCH SVERIGE

Medelkoncentrationen av sulfat (SO,*) i nederbérden har minskat med 39
till 58 % vid 11 miitstationer i Norge under perioden 1980-1996 (Torseth
and Mang, 1997). Under motsvarande period har ingen signifikant forind-
ring observerats for nitrat (NO,"). Fér ammonium (NH,*) har tre stationer
visat minskande halter, en 6kande, medan 6vriga mitstationer inte uppvisar
nagra signifikanta férindringar. Vid 25 mitstationer utspridda 6éver hela
Sverige har minskningen i sulfathalt varit ca 50 %, med relativt sma skillnader
mellan stationerna, under perioden 1983-1995. Svaveldepositionen var som
hogst under tidigt 70-tal. Ett framtida nedfallsscenario f6r nistkommande
dekad indikerar att S-depositionen kommer att plana ut pi en négot ligre
nivd dn idag i Norge och Sverige (figur 1).

Norge har sedan 1978 veckovisa data pa bly- (Pb), kadmium- (Cd) och
zinkhalter (Zn) frin tre viderstationer. Dessa data visar en 60—80-procentig
haltminskning f6r Pb i vitdepositionen sedan 1978 till 1996 och en minsk-
ning med 70 % for Zn samt 50-80 % f6r Cd under samma period (Torseth
& Mang, 1997). Koncentrationen av dessa metaller har minskat signifikant
ivitdepositionen dven vid fyra mitstationer i Sverige under perioden 1984—
1995 (tabell 1). Cd har minskat med 25-53 % och Pb med 48-76 %. For Zn
var minskningen signifikant (23-35 %) endast vid Arup och Svartedalen
1 sydvistra Sverige. Inte nigon station uppvisade signifikanta forindringar
tor koppar (Cu).

Det minskade nedfallet av starka syror och metaller under de senaste 20
aren har gett upphov till signifikanta férbittringar i ytvattenkemin (tabell 2).
170 % av de svenska referenssjoarna (188 sjoar), har alkaliniteten ckat och
som en median for alla referenssjéar var 6kningen 1,4 pekv/l mellan 1983 och
1994 (Wilander, 1997). Forlings tidsserien till 1997 uppvisade 87 % av
referenssjdarna en positiv trend for alkalinitet (Wilander, opubl data). En
jimforelse mellan sjoinventeringarna 1990 och 1995 visade ocksi att alka-

liniteten 6kat i okalkade sjéar (Wilander et al., 1998). Ur tabell 2 kan utlisas
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torbittringar i norska sjoar under en 10-drs period frin mitten av 1980-talet.
Dessa forbittringar méste man ta hinsyn till ndr man utformar framtida
kalkningsstrategier och nir man skall skatta den framtida vattenkemin i
kalkade sjoar som aterférsuras pa grund av upphord kalkning.

ton S
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250 1 —a— N?rra Norge
—m— Sodra Norge
200 4
150 -
100 - ¢ ®
[
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Ar

Figur 1. Trender i total deposition av svavel (S) i Sverige och Norge fran 1980-2010. Data &r fran
Mylona (1996) och Berge (1997). Framtida deposition &r berdknad av Arne Semb (NILU),
baserat pa antagna utslapp av svavel fran de mest betydelsefulla landerna i Europa. "Okanda”
kallor antas utgéra 27 % av totaldepositionen av svavel i Norge och 20 % i Sverige. Vid skatt-
ningarna av framtida utslapp antas dessa okanda kallor minska till 7 % respektive 5 %. Trots det
planar depositionen ut de narmaste 10 aren.

Figure 1. Trends in total deposition of sulphur (S) in Sweden and Norway from 1980-2010. Data
are from Mylona (1996) and Berge (1997). Future deposition is calculated by Arne Semb (NILU),
based on predicted emissions of sulphur from the most important contributing countries in
Europe. 27 % of the total S-deposition in Norwayand 20 % in Sweden are from “unknown” sources.
In the model predicting future emissions, these unknown sources are reduced to 7 and 5 % for
Sweden and Norway respectively. Despite so, the emission trends level out in the next decade.
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TaBeLL 1. Trender (Seasonal Kendall-test) for atmosfirisk deposition av
metaller under 1984-95 (manatliga halter) vid olika stationer i Norge och
Sverige. —: negativ trend; +: positive trend; nd: data saknas; — eller +: p<0,05; —

deposition of metals (monthly concentrations) at different sites in Norway and Sweden
during 1984-95. Data from the Swedish Environmental Research Institute (IVL)
and the Norwegian Institute for Air Research (NILU). —: negative trend; +: positive

trend; nd: no data; — or +: p<0.05; — —: p<0.01; ———: p<0.001.
Prars Arup Svarte-  Asp-  Bred- Birke- Kir-  Jer-
dalen  vreten  kiilen nes vatn gul
S Sve SV Sve SO Sve Mel Sve S Nor Mel Nor N Nor
Zn - - - ——— -
Cu nd nd nd
Cd —— - - - ——— —-— ——
Pb - - —— —-— ——— ——— -——=
Cr + nd nd nd
Ni - - nd nd nd
\Y% —-— —-— -— - nd nd nd
Co nd nd nd
As - - nd nd nd
Mn - - nd nd nd
Fe —-— - -— nd nd nd

TaBeLL 2. Medelvirden av vattenkemiska nyckelvariabler i 485 sjdar i Norge (N)
undersokta bade 1986 och 1995. SO,*: icke-marin SO > ; ANC: acid neutralising
capacity, (CM)*: icke-marin Ca® och Mg? ; LAL: labilt aluminium, dvs de akut
toxiska Al-formerna. T4BLE 2. Mean values of key water chemical parameters in 485
lakes in Norway (N) both in 1986 and 1995. SO,*: non-marine SO ; ANC: acid
neutralising capacity, (CM)*: non-marine Ca®* and Mg** ; LAL: labile aluminium, i.e.
the acutely toxic Al-forms. Data from Skjelkvile et al. (1996).

SO * ANC (CM)* pH LAL
4
OMRADE pekv/1 pekv/1 pekv/1 -log[H"] pg/l
1986 1995 1986 1995 1986 1995 1986 1995 1986 1995

Sédra N 60 36 -28  -12 29 22 4,82 497 112 64
VistaN 30 23 -8 1 26 21 524 5,39 22 15
Mellersta N 16 12 17 26 32 30 6,09 6,15 4

Norra N 47 42 24,5 43 73 75 6,45 6,52 0 0
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KAPITEL 2.

KALKNINGSSTRATEGIER
I NORGE OCH SVERIGE

Kalkningskriterierna i Norge och Sverige dr olika. I Norge maste biologiska
skador vara dokumenterade och ett pH pé 6,0 idr definierat som ett limpligt
kalkningsmal, forutom i laxilvar under smoltifieringsperioden (sen vinter
och vir), nir nigot hogre pH (upp till 6,4-6,5) rekommenderas. Sjoar med
syraneutraliserande f6rméga, ANC > 20 pekv/1 (ANC = [X Ca*, Mg?*, Na’,
K]-[2 580, NO,, CI']) kalkas normalt inte i Norge. Humdsa sjéar med
héga halter organiska syror, TOC > 6-8 mg C/1, kalkas inte heller. (Mer
detaljerad information om ANC iterfinns i kapitel 7.1).

I Sverige definieras kalkningsobjekt som vatten med pH < 6,0 och/eller en
alkalinitet < 50 pekv/l (alkalinitetsmetoden beskrivs i kapitel 7.1). Det
kemiska malet t6r kalkning dr i Sverige en alkalinitet = 100 pekv/1. Negativa
biologiska effekter behover inte dokumenteras. Genom att inte ta hiinsyn till
TOC- och ANC-statusenivattnet ir det troligt att naturligt sura, humusrika
vatten med hog ANC kalkas i Sverige (se tabell 3). Medelalkaliniteten i de
634 sjdarna i denna tabell var 50 pekv/l innan kalkning, vilket betyder att
manga av dessa sjoar inte uppfyllde de svenska kalkningskriterierna. Efter-
som den lidgsta alkaliniteten var 30 pekv/l, hade ingen av dessa sjoar blivit
kalkad i Norge. Den hoga vattenfirgen (medel: 66 mg Pt/l) i manga av
sjoarna indikerar att ANC borde ha varit mycket hogre dn alkaliniteten.
Information om Al,vilket dr det viktigaste, toxiska dmnetisuravatten,saknas
fran de flesta kalkade objekten.

Norge, men inte Sverige, har accepterat kritisk belastning f6r ytvatten som
kriterium f6r kalkning. Kritisk belastning anvinds av de nordiska linderna
i de internationella forhandlingarna om reduktioner av lingtransporterade
atmosfiriska féroreningar (CLRTAP). I Sverige styr olika kriterier uppen-
barligen kalkningen respektive dtgirdsarbetet for att minska utslippen av
forsurande dmnen (Naturvirdsverket, 1998).

I'badalinderna var det primira malet for de tidigaste kalkningsinsatserna
att aterstilla den kemiska miljon si att naturligt, reproducerande fisk-
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samhillen kunde uppritthallas. I Norge dr det viktigaste kriteriet idag att
bevara den biologiska méngfalden och vatten som fortfarande har ursprung-
liga populationer av syrakiinsliga arter har den hégsta prioriteten (Sandey &
Romundstad, 1995). En motsvarande kalkningsstrategi hiller p att utveck-
las i Sverige, dir bade biologiska och kemiska mal dr pa vig att utvecklas.
Nyttjandet av vatten, t ex fisket, likstills med biologisk mangfald som motiv
tor kalkning (Naturvardsverket, 1999).

Varken i Norge eller Sverige ingar Al och/eller tungmetaller i kalkeffekt-
kontrollen, férutom i ett fatal projekt. Det medfor att det nistan alltid saknas
god dokumentation av hur dessa metaller upptrider efter kalkning eller nir
kalkade vatten dterforsuras.

Kalkstens- (CaCQO,), eller dolomitmjol (CaMg(CQO,),) ir de vanligaste
produkterna som anvinds for kalkning i Norge och Sverige. I ett fital svenska
sjoar med kort retentionstid har soda, Na,CO,, anvints. Olika fraktioner
(partikelstorlek) anvinds vid sjokalkning, doserarkalkning av vattendrag och
vid vatmarkskalkning (Henrikson & Brodin, 1995).

TABELL 3. Medelvirden f6r pH, alkalinitet, summan Ca+Mg och vattenfirg fore
och efter kalkning i 634 svenska sjoar. Vattenfirgen redovisas uppdelat for sjdar
med ett firgtal < 100 mg Pt/1 respektive > 200 mg Pt/1{6re kalkning. Grupperna
har jimf6rts med parad t-test. (Data frin Thornelof & Degerman, 1991.)
T4BLE 3. Average values of pH, alkalinity, the sum of Ca and Mg and water colour
before and after liming in 634 lakes in Sweden (Data from Thérneldf & Degerman,
1991). Colour is shown for with < 100 mg Pt/l and > 200 mg Pt/I before liming
respectively. Groups have been compared with paired t-test.

PARAMETER Fore ErTER
KALKNING  KALKNING T-TEST

Medel pH 5,83 6,42 p < 0,001
Ligsta pH 5,67 6,20 p < 0,001
Medelalkalinitet (meq/1) 0,05 0,15 p < 0,001
Ligsta alkalinitet (meq/1) 0,03 0,11 p < 0,001
Medelkonduktivitet (mS/m) 4,9 52 p < 0,001
Medel Ca?* + Mg?* (meq/1) 0,27 0,35 p < 0,001
Medel vattenfirg (mg Pt/1) 66,6 74,5 p < 0,001
Vattentfirg fore dtgird < 100 mg Pt/l 46 62 p < 0,001
Vattenfirg fore dtgird > 200 mg Pt/l 246 206 p < 0,001
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SjoxaLKNING: Kalkning direkt pa sjoytan dr den vanligaste metoden som
anvinds 1 Norge och Sverige. Kalkstensmjélet blandas med sjovatten och
sprids vanligtvis fran bat eller helikopter. P4 vintern kan kalken spridas pa
isen med hjilp av snovesslor. I Sverige anvinds sjokalkning nir sjéytan
overstiger 10 % av avrinningsomréidet. Den normala dosen #4r 10-30 g m,
och kalkningen upprepas vanligtvis inom 1-5 ar eller 2—4 omsittningstider.
Vid sjokalkning dr effektiviteten normalt frin 50-80 % av den tillférda
kalken (Svensson etal.,1995).1 Norge och dven i USA énskar man atten viss
mingd kalk faller ned pa sedimentytan eftersom denna pool medfér en
lingsammare uppldsning av kalken. Det innebir att det tar nigot lingre tid
innan kalkning pa nytt behovs.

VATTENDRAGSKALKNING: Kontinuerlig dosering av kalk anvinds i rinnande
vatten 1 bada linderna och 1 Norge har denna aktivitet 6kat patagligt under
senare dr eftersom flera sura laxilvar kontinuerligt kalkas. Kalksten tillf6rs
direkt i vattenmassan, torr eller blandad med vatten, och tillférs i proportion
till vattenflodet, vattenstindet, vattenhastigheten eller pH. Vid vattendrags-
kalkning dr effektiviteten normalt frin 50-70 % av den tillférda kalken.
Loslighetsbegrinsningar gor att kalkningen normalt utfoérs flera hundra
meter uppstréms malomradet.

VATMARKSKALKNING: Vatmarkskalkning utfors ofta i Sverige som komple-
ment till annan kalkning, men har dnnu bara anvints i experimentella,
vetenskapliga projekt i Norge (Hindar et al., 1996). Kalkstenen sprids pa
utstromningsomraden dir grundvattnet Gvergar i ytvatten och dirmed
transporterar 16st kalk till ytvattnet. I Sverige édr det ocksa vanligt att man
kalkar stora torvmarker som myrar (Abrahamson, 1995). Denna strategi
motverkar surstotar under extrema hydrologiska episoder, som under sné-
smiltningen, nir vildigt surt och ibland metallrikt vatten flodar genom sjén
1 de 6vre 1-2 metrarna av vattenpelaren. Detta dr en vanlig situation i en
kalkad sj6 dir kalk inte kontinuerligt tillférs, som vid kalkning av rinnande
vatten. Metoden medfor dock odnskade effekter sdsom patagligt forindrad
flora och hydrologi. Kalkdoserna dr 10-30 ton ha™ viatmark med en varak-
tighet >2 4r. Kalkstensutnyttjandet dr 50~70 % (Henrikson & Brodin, 1995)

SKOGSMARKSKALKNING: I bide Sverige och Norge utfors skogsmarkskalkning
pa forsoksniva. Bade positiva och negativa effekter har dokumenterats 1 de
limniska och terrestra ekosystemen. Okad ANC och minskade AL- koncen-
trationer har pavisats endast i vattendrag dir bade in- och utstrémningsom-
ridena kalkades (Staaf et al., 1996; Larsson & Westling, 1997). Kalkning p

hillmark har resulterat i en nistan total utslagning av lav- och mossfloran.
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KAPITEL 3.
KALKNINGSEFFEKTER

3.1 Kemiska effekter

Kalkning direkt i ytvatten ger en kraftig och snabb férindring av de
vattenkemiska forhillandena, primirt som 6kat pH, alkalinitet, ANC och
kalciumjoner (Ca?). Den efterfoljande effekten av kalkning dr minskande
halter av oorganiska aluminiumformer (LAL), de primiirt toxiska dmnena i
sura ytvatten. I vissa vatten upptrider dven minskande halter av andra
potentiellt giftiga metaller efter kalkning, (t ex jirn (Fe), mangan (Mn) och
kadnium (Cd), Svensson et al., 1995) men koncentrationerna av dessa
element dr normalt liga dven innan vattnen kalkas (se nedan). Oénskade
effekter av ytvattenkalkning dr mycket fi. En negativ effekt som péavisats dr
att direkt efter kalkning kan i s k blandningszoner akut toxiska vatten-
kemiska férhillanden uppsta (Dickson, 1983; Weatherly et al., 1991; Rossel-
and et al., 1992; Lydersen et al., 1994a), men att kvantifiera dessa effekter iir
mycket svért. Positiva effekter pd fiskéverlevnad, fiskproduktion, botten-
faunarikedom, etc 6verskuggar tveklost de negativa. Direkt sjokalkning
torhindrarinte surstotaribidckar och strandnira vatten under snosmiltningen,
en kritisk period f6r utvecklingen av fisksamhillet. Dessutom minskar inte
ytvattenkalkning inflédet av toxiska Al-former och andra metaller till det
kalkade objektet, eftersom de 1 hég grad tillfors frain marken.
Vitmarkskalkning resulterar i en gradvis 6kning av pH, alkalinitet (eller
ANC) och Ca?* i vattenmassan (Driscoll et al., 1996). Detta star i bjirt
kontrast till ytvattenkalkning, som karaktiriseras av abrupta férindringar i
samband med bastillsatsen och efterfoljande snabb dterforsurning nir
kalkningen upphor. Driscoll et al. (1996) rapporterade att forridet av ANC
till ytvatten hiarstammade frin upplosning av CaCO, fran de kalkade
vitmarkerna under de tre ir studierna pagick. Liknande resultat rapportera-
des dven frin vitmarkskalkningarna runt Reynedalsvannet i Norge (Hindar
et al., 1996). Frin kalkade, vildrinerade marker (instromningsomriden)
tillfors relativt lite av den upplosta kalken till de limniska systemen (Warfvinge
etal.,1996). Vitmarkskalkning eliminerar surstdtar i vattendrag och strand-
nira zoner under snosmiltningen. Den minskar normalt tillférseln av Al till
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ytvatten och 6kar koncentrationen av 16st organiskt kol (DOC) och 16st kisel
(H,SiO,) i sjéar och vattendrag. Okad nitrifikation och 6kade halter nitrat
(NO,’) i mark och ytvatten har ocksa rapporterats, men okningen ir lag
jamfért med 6kningen 1 ANC.

Upplésningen av ackumulerad kalk 1 tidigare kalkade objekt kan under en
tidsperiod medféra laga koncentrationer LAL innan dterférsurningen dter
leder till 6kade halter. Denna effekt kan kvarstd i dagar/veckor efter att
kalkningen upphért i rinnande vatten, frin ménader till ir i sjoar och i flera

ar 1 en del markkalkade objekt.

3.2 Biologiska effekter

Floran och faunan i sura vatten dr normalt mer artfattig 4n i mer alkalina
vatten (Almer et al., 1974; Hultberg & Andersson, 1982; Nyberg, 1984;
Jackson et al. 1990; Keller et al., 1992; Fjellheim & Raddum, 1995). Efter
kalkning 6kar oftast antalet arter och minga surhetskinsliga organismer far
mojlighet att aterkolonisera och éverleva. Fiskproduktionen brukar normalt
oka patagligt.

Betriffande primirproducenterna i akvatiska system, si har ingen
entydig positiv effekt av kalkning rapporterats for vixtplankton (Brettum
& Hindar, 1985; Yan & Dillon, 1984; Bukaveckas, 1988). Diremot har
problem med okad tillvixt av makrofyter pévisats i vissa kalkade sjoar
(Henrikson & Brodin, 1995; Roelofs et al., 1995). Detta antas vara en effekt
av 6kad mineralisering och minskade redoxpotentialer, vilket leder till 6kade
fosfor- och ammoniumhalter i sedimentens porvatten. Tolkningen av
kalkningens effekter pa primirproducenterna kan dirfér vara komplicerad
pa grund av skiften 1 den relativa betydelsen av pelagisk och littoral produk-

tion.
Kalkning kan ibland haliten positiv effekt (Yan etal.,1977; Nyberg, 1984)

eller negativ effekt (Yan & Dillon, 1984; Henrikson et al. 1985; Ekstrom &
Hoérnstrém, 1995) pa zooplanktonsambhillet. Minga faktorer kan medverka
till olika respons, inkluderande olika ursprunglig grad av skada, studiernas
varierande tidsskala, mojligheten till dterkolonisation och graden av kemiska
torindringar. Nirvaro eller franvaro av fisk fore kalkning kan hoggradigt
paverka responsen hos zooplankton (Keller et al., 1992).

De mest oonskade effekterna av kalkning dr primirt relaterade till mark-
kalkningar, saisom vegetationsskador pa Sphagnum-mossor pa kalkade vét-
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marker och férlusten av lavar pa exponerade bergytor (Traaen etal., 1997) efter
kalkning av terrestra ekosystem. Kalkning av hillmark utfors inte i Norge
och Sverige. Kreutzer (1995) har utvirderat effekterna av markkalkning.
Hans slutsats dr att de positiva effekterna av markkalkning som diskuterats
1 litteraturen ir:

* Minskad f6érsurning av mark och vatten

* Minskad rorlighet hos de toxiska formerna av Al och tungmetaller
+  Okat forrad av Ca och Mg

*  Forbittrad humuskvalitet

Dessa positiva effekter miste emellertid vigas mot reella eller potentiella
negativa effekter som:

«  Okade nitrathalter i drineringsvatten

*  Minskat humusférrad

* Mobilisering av organiska metallkomplex som Pb- and Cu-komplex
* Induktion av borunderskott

*  Ytligare rotsystem

* Risk for rotrota

Den expertgrupp som utvirderade det svenska skogsmarkskalknings-
programmet (Staaf et al., 1996) nidde likartade slutsatser, men tryckte pd att
stora mingder kalk behévde tillforas for att erhélla positiva effekter i
marken, vilket okar risken f6r skador pa floran, for rotréta, t6r kvivelickage,
etc. I ytvatten kunde positiva effekter verifieras endast i de studier dir bade
in- och utstrémningsomradena hade behandlats.

Okad andel metallorganiska komplex pa grund av markkalkning kan i ett
lingre tidsperspektiv paverka metalltillf6rseln till ytvatten och i virsta fall
leda till skador pa det akvatiska livet. I sluttningar, dir avrinningen kontrol-
leras avvattenfléden nira markytan, kan organiskt bundna metaller f6rflyttas
over lingre avstand och licka ut i bickar och sjdar. Dir kan toxiska effekter
uppstd om metalljonerna frigérs pa grund av dekomplexering eller nedbryt-
ning av de organiska liganderna. Denna effekt kan 6ka nir ligand/metall-
kvoten édndras nir humusférridet minskar. Aluminium uppvisar samma
egenskaper som tungmetallerna vad giller bildandet av ganska stabila
komplex i humusskiktet. Det hoga pH-virdet som leder till kalkning kan till
en viss nivd kompensera f6r ett minskande humusforrid, speciellt for de
metaller som fills ut vid ridande mark-pH.
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Vatmarkskalkning ér att féredra nar huvudsyftet dr att uppna en kontinu-
erligt hog ytvattenkvalitet, eftersom metoden eliminerar surstotar nér surt
vatten fran t ex snosmiltningen péaverkar de strandnira omradena 1 sj6ar.
Denna eftekt rapporteras ha orsakat problem med fiskreproduktionen och
det strandnira, akvatiska livet (Hultberg, 1977; Schofield & Trojnar, 1980;
Baker & Schofield, 1982; Hasselrot, et al., 1987; Molot et al., 1990; Driscoll
etal.,1996; Barlaup etal., 1998). Markkalkning kan emellertid orsaka manga
fler negativa ekosystemeffekter jimfért med direkt ytvattenkalkning.

Aven om artrikedomen vanligtvis ir likartad i kalkade och circumneutrala
(pH ca 7) sjoar, dr det viktigt att vara medveten om de kvalitativa skillnader
som rapporterats av Molot et al. (1990). De visade att faunans sammansitt-
ning i kalkade sjoar inte liknade den 1 jamforbara, neutrala sjoar dnnu 14-15
ar efter kalkningen. Samma fenomen har Appelberg et al. (1995) patalat.
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KAPITEL 4.

METALLER I YTVATTEN
I NORGE OCH SVERIGE

4.1 Kemiska egenskaper och speciering av metaller
Metallernas ursprung inom avrinningsomradet dr mycket viktig for tillfrselns
storlek och metallernas forekomstformer 1 ytvatten. Normalt utférs endast
totalanalyser av metallerna férutom for aluminium dér vissa fraktioner
relativt ofta bestims. Dirfor anvinds termodynamiska modeller for att
speciera metallernas férekomstformer, inklusive aluminium. Virdet avinfor-
mationen frin dessa modeller dr emellertid begrinsad eftersom de endast
skattar den procentuella fordelningen mellan de olika formerna.
Metallkomplexens bindningsstyrka dr dock den mest betydelsefulla faktorn
tor geokemisk och biologisk reaktivitet och didrmed f6r metalltillforseln till
akvatiska system och den dirtill kopplade toxiciteten. Mingden vatten-
16sliga metallformer ér viktigast for belastningen, medan de fria metalljon-
erna dr den mest relevanta fraktionen for akut giftighet. Metallorganiska
komplex har normalt férsumbar akut toxicitet, men en del organiska for-
eningar med t ex Pb och Hg har subletala eller letala effekter, men f6rst efter
ling tids exponering.

Enligt litteratur som behandlar bindningsstyrka hos olika metallkomplex
(se Stumm & Morgan, 1982; Krogstad, 1982), kan adsorptionen av
trevirda metalljoner till organiskt material i jord, 1 pH-intervallet 3,5-5,0,
rankas enligt f6ljande: Fe* = Cr** >Al’*. I samma pH-intervall kan adsorp-
tionen av tvavirda joner rankas: Hg? > Pb* > Cu?** >> Cd?* > Ni** > Co** »
Zn* > Mn?** > Ca?* > Mg?*. 1 torv och humussyror extraherade frin torvi pH-
intervallet 3,0—4,6 dr adsorptionssekvensen fér divalenta joner 1 huvudsak:
Pb* > Cu* > Cd* > Zn* > Ni* > Co*. Den adsorberade mingden
metalljoner 6kar med 6kande basmittnad och 6kad nedbrytningsgrad hos
torven, pa grund av dissociering av sura, funktionella grupper respektive kat
antal karboxylgrupper, (Krogstad, 1982). Detta innebir att av dessa metaller
har Fe, Cr, Hg, Pb och Cu den starkaste associationen till organiskt material.
Metaller med medelstark bindningsstyrka dr Al, Cd, Ni, Co, Zn och Mn,
medan Ca och Mg uppvisar den svagaste bindningsstyrkan. I ett medium
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fritt frin organiskt material skulle man dirfér forvinta sig att finna de mest
toxiska metallerna bland de med starkast association till organiska imnen. Sa
fort16st organiskt material finns nirvarande skulle metaller med medelstark
bindningsstyrka vara mer betydelsefulla for toxiciteten, eftersom de vanligt-
vis skulle ha hogre andel fria metalljoner.

Tungmetaller som Hg, Pb och Cd ir akut toxiska vid mycket liga
koncentrationer, jimfért med vad som kan férvintas utifran deras fysikalisk-
kemiska egenskaper (se ovan). En trolig orsak till detta ir att dessa metaller
ir icke-essentiella och att organismerna dérfor har begrinsade mojligheter
att "ta hand om” dessa metaller

4.2 Koncentrationsnivéer 1 ytvatten i Norge och Sverige

Metallhalterna i svenska och norska sjar ar vanligtvis mycket laga till laga
enligt de bada lindernas bedémningssystem (tabell 4). Ett mycket begrinsat
antal sjéar har metallkoncentrationer 6ver eller pa den niva dir biologiska
effekter kan forvintas. Endast oorganiskt aluminium (LAL) verkar kunna

utgora ett regionalt problem for det akvatiska livet 1 ytvatten i bada linderna
(tabell 5).

TaBELL 4. Halter (percentiler och ligsta biologiska risknivéer, pg/1) f6r metaller
och arsenik i okalkade, svenska och norska sjoar 1995. Den ligsta biologiska
risknivin (LBRL) dr baserad pa det ligsta effektkriteriet som anvinds i Norge
(SFT, 1997) och/eller Sverige (Alm et al, 1999). TuBLE 4 Concentrations (per-
centiles and lowest biological risk levels in pg/1) of heavy metals and arsenic in Swedish
and Norwegian non-limed lakes in 1995. The lowest biological risks levels (LBRL)
used are based on the lowest assumed effect criteria in Norway (SFT; 1997) and
Sweden (Alm et al., 1999). Data from Henriksen et al. (1998) and Skjelkvile et al.
(1999).

Pb Cd Cu Zn Ni Cr Fe Mn Co As®
Maxmmum 14,97 1,072 37,70 426,5 10,17 27,68 10149 697,4 3,151 5,054
90 % 0,82 0,057 1,04 6,34 0,92 038 5579 51,4 0,203 0,373
75 % 0,39 0,028 0,62 3,11 0,53 0,20 221,5 17,9 0,097 0,174
50 % 0,16 0,012 037 143 029 0,08 712 54 0,049 <0,1
25 % 0,08 0,006 0,22 0,69 0,15 0,04 238 18 0,023 <0,1
10 % 0,04 0,003 0,14 0,29 0,08 0,02 ,98 0,7 0,010 <0,1
Minimom 0,00 0,000 0,02 0,07 0,01 0,00 0,1 0,0 0,001 <0,1

LBRL >1 >0,1 >3 >20  >15 5 no no no >5
* Endast Sverige.
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De kalkade sjéarna i Sverige uppvisar normalt nigot hogre halter tung-
metaller in de som inte kalkats. Detta kan indikera att manga av de mest
torsurade sjoarna redan kalkats, men édven att kalkningen troligtvis har en
marginell effekt pa metallkoncentrationerna.

Detbegrinsade antalet dterférsurade, kalkade sjdar uppvisar inga férhojda
halter jimf6rt med de nivaer som kan forvintas utifran ridande pH-virde.
Dessutom dr halterna normalt langt under de nivaer dir biologiska skador
kan férvintas. Tungmetaller kommer dirfoér inte att orsaka nigra svira
biologiska effekter vid en dterforsurning av kalkade vatten.

Nir det giller labilt, oorganiskt aluminium (LAL) antar vi att lax (Sa/mo
salar) ir den mest kiinsliga akvatiska organismen, med rapporterade effekter
vid ca 20 pg Al/I (Staurnes et al., 1995). Eftersom mort (Rutilus rutilus)
verkar vara den nist mest kiinsliga fiskarten i norska vatten (Poléo et al.,
1997), antar vi samma risknivé for denna art. Dirmed har minga norska och
svenska vatten LAL-halter 6ver den ligsta biologiska risknivin (LBRL) for
aluminium (tabell 5). De flesta av dessa sjdar har lagt pH och/eller medelhég
till hog halt organiskt material (TOC).

TaBELL 5. Percentil-fordelning av 16st, oorganiskt Al (LAL) i ytvatten i Norge
och Sverige, baserat pa den nordiska sjoinventeringen 1995. Norge: n = 969;
Sverige: okalkad: n = 555; Sverige, kalkad: n =157. Viirden < 10 ug Al/l ir under
detektionsnivan for den norska metoden. Foreslagen ligsta biologisk riskniva
(LBRL) pi 20 pg A1 relaterar till lax och arbeten utférda av Staurnes et al.
(1995). Table 5. Percentile distribution of dissolved inorganic Al (LAL) in Norwegian
and Swedish surface waters, based on the Nordic Lake Surveyin 1995. Norway: n=969;
Sweden, non-limed: n = 555; Sweden, limed: n = 157. Values < 10 ug AV are below the
detection limit for the Norwegian method. Suggested lowest biological risk level (LBRL)
0f 20 pug LAL/11s related to Atlantic salmon, based on the work by Staurnes et al. (1995).
Data from Henriksen et al. (1998) and Skjelkvile et al. (1999).

pg LAL/
PERCENTIL NORGE OKALKAD  SVERIGE OKALKAD  SVERIGE KALKAD
Maximum 174 201 110
99,5 % 125 149 110
97,5 % 89 90 58
90,0 % 53 34 24
75,0 % 10 14 11
50,0 % 5 5 5
25,0 % 5 0 0
10,0 % 2 0 0
2,5% 0 0 0
0,5 % 0 0 0
MiNniMum 0 0 0
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4.3 Sambanden mellan metallkoncentration, pH och TOC
En redundansanalys (RDA-analys, en linjir, multivariat statistisk metod for
att beskriva mer dn en beroende variabel i relation till flera oberoende
variabler, se ter Braak, 1994) har anvints for att utvirdera sambanden mellan
metallkoncentrationerna TOC och H* i svenska och norska sjar. De vatten-
kemiska data som anvints ir frin Skjelkvile et al. (1999). RDA-biplotten
(figur 2) visar att de tvd oberoende variablerna ir timligen ortogonala, och
att de foljer RDA-axlarna. Den forsta RDA-axeln dterspeglar ett starkt
positivt samband mellan TOC och alla metaller inkluderade i analysen, men
sirskilt Fe och Mn. Den andra RDA-axeln indikerar ett starkt positivt
samband mellan H* och Cd, Zn och Pb, och méjligtvis ett negativt samband
med Ni. Det starka sambandet mellan H* och Pb ir nagot ovintat, med
tanke pa den omfattande dokumentationen 1 litteraturen om den starka
associationen mellan Pb och organiskt material (TOC). For Cd, Pb och Zn
dr det atmosfiriska nedfallet av dessa metaller betydelsefullt och det rider
ett nira samband mellan deposition av stark syra och dessa metaller. Detta
dr sannolikt det kausala férklaringen till sambandet mellan dessa metaller
och pH.

Eftersom RDA-analysen indikerar att Cd, Zn och Pb #r mest pH-
kiinsliga (figur 2), dr det troligt att de ir de viktigaste metallerna med
avseende pa dterforsurningseffekter. Oorganiskt Al inkluderas inte i RDA-
analysen och skall adderas till listan 6ver de viktigaste metallerna i sura
ytvatten. Aluminium utvirderas mer i detalj senare.

Resultaten frin RDA-analysen 6verensstimmer vil med resultaten frin
utvirderingarna av hur koncentrationerna av varje metall samvarierar med
pH och TOC inom olika TOC- och pH-klasser (se kapitel 6.2-6.4).
Vi rekommenderar mer utforliga studier av sambandet mellan pH och Pb
1 ytvatten 1 Norge och Sverige.

Haltnivaer, pH-beroende och toxicitet pekar samtliga mot att Pb, Cd och
Alir deviktigaste metallerna att beakta nir man skall hantera dterférsurning
1 kalkade sjoar. I fortsittningen hanteras dérfor inte de andra metallerna
ytterligare. Som komplement till Pb, Cd och Al kommer metylkvicksilver
(MeHg) att diskuteras pé grund av de hoga halterna i fisk, vilket paverkar

torutsittningarna for minsklig konsumtion.
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Figur 2. Redundansanalys av sparmetallhalter mot TOC och H¥ (pilar) fér svenska och norska sjoar
baserade pa 1995 ars sj6inventeringar. Alla variabler ar log-transformerade. Sparmetallhalter
under detektionsgransen ar skattade i enlighet med Skjelkvale et al. (1999).

Figure 2. Redundancy analysis of trace metal concentrations against TOC and H* (arrows) for
Swedish and Norwegian lakes based on the 1995 surveys. All variables are log-transformed. Trace
metal concentrations below the detection limit are estimated according to Skjelkvale et al.
(1999).
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KAPITEL 5.

B10LOGISKA EFFEKTER
AV METALLER

I bakgrundsdokumentet till denna rapport (Lydersen m fl, manuskript)
utviirderas de kritiska nivierna (CL) for tungmetaller bide med avseende pé
fisk och ryggradslosa djur. Eftersom flertalet av de senare vanligtvis dr mer
toleranta mot hoga metallhalter 4n manga fiskar, sirskilt jimfért med
laxfiskar, har vi i denna rapport primirt fokuserat pd kritiska halter for
kinsliga fiskarter. Dessutom ir de flesta ryggradslosa djur gilandande precis
som fisk och de mekanismer som orsakar metalltoxicitet dr ofta knutna till
processer pa gilarna.

5.1 Malorgan och fysiologiska effekter

Den generella slutsatsen, baserat pi litteratursammanstillningen av Lyder-
sen et al. (manuskript), ir att akut metalltoxicitet oftast orsakas av storningar
1 det respiratoriska gasutbytet och/eller jonregleringen. En kombination av
torluster av blodelektrolyter och hypoxi (kvivning) forefaller mest skadligt.
Det finns goda indikationer pé att mortaliteten blir mindre akut ndr lickaget
av plasmajoner dr det huvudsakliga fysiologiska problemet jimfoért med
hypoxi. Det senare orsakar normalt déd hos de flesta akvatiska organismer
redan inom timmar eller dagar efter exponering av letala halter.

De mest akut toxiska metallerna fills ut pa gilarnas ytskikt och det
primira organet som drabbas ir dirfor gilarna. Eftersom slemskiktet (mucus)
pa gilarna och gilarnas ytmembran innehéller molekyler med starkt katjon-
bytande egenskaper, 4r metallbindning till gilarna genom katjonbyte den
viktigaste mekanismen for akut toxicitet. Toxiciteten dr normalt forknippad
med aktiviteten hos den fria metalljonen och akut giftverkan hos olika
metaller 4r normalt en effekt av dels koncentrationen och dels metall-
bindningen till biologiska ytor som gilmembranen.
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Bade gilarnas ytskikt och 16st organiskt material ir starka katjonbytare.
Det kommer dirfor alltid att vara konkurrens mellan de bada katjonbytarna
tor att bilda metallkomplex. Eftersom héga koncentrationer av organiskt
material minskar halten fria metalljoner i vatten, minskar det ocksa mojlig-
heten for metaller att bindas till de negativt laddade gilytorna. Lost organiskt
kol dr darfor viktigt f6r att minska metalltoxiciteten 1 akvatiska system. I
humusrika vatten med héga koncentrationer av 16st bundna metaller kan
teoretiskt den hoga katjonbyteskapaciteten pa gilarna desorbera metaller
frain humusen till gélarna och dirmed orsaka toxisk paverkan. Detta fenomen
behover studeras ytterligare.

Okad jonstyrka kan ocksi minska metalltoxiciteten eftersom det normalt
innebidr ckade halter av oskadliga katjoner, som t ex baskatjoner. Dessa
baskatjoner konkurrerar med de fria toxiska metalljonerna och reducerar
mojligheten f6r de senare att fastna pé gilarna.

Hogt valenstal och liten jonradie dr relativt viktiga konkurrensfaktorer 1
katjonbytesprocesser. Denna preferens f6r sma katjoner minskar emellertid
nir temperaturen ir lig, som i manga skandinaviska vatten, vilket man ofta
bortser frin inom mark- och vattenkemin.

Bade pH och temperatur dr viktiga faktorer for giftigheten, eftersom dessa
parametrar kan dndra metallernas forekomstform och komplexbildarnas
dissociationsgrad, vilket 1 bada fallen paverkar bindningsstyrkan hos metall-
komplexet. Temperaturen dr dessutom viktig f6r den direkta toxiciteten
eftersom den biologiska metabolismen ir mycket temperaturberoende. Hog
temperatur medfér hogre metabolism. For akvatiska organismer som andas
med gilar medfér det hogre respirationsfrekvens. Det medfor vidare att letal
hypoxi och/eller forlust av joner frin blodplasman upptrider tidigare vid
hogre temperatur.

Synergistiska eller antagonistiska effekter

Tillsats av andra metaller kan enligt litteraturen leda till att toxiciteten
antingen minskar (antagonism) eller kar (synergism). Sa vitt vi vet finns
ingen systematisk utvirdering av dessa effekter. Vi antar att om en mindre
toxisk metall in den ursprungliga tillsitts till vattnet, borde effekten normalt
bli antagonistisk. Av motsvarande skiil borde normalt effekten bli synergis-
tisk om en mer toxisk metall tillsitts. Det ir sannolikt skilet till att den inte
sirskilt toxiska metallen Zn ofta rapporteras vara antagonist till de mer
toxiska elementen Cu och Cd (Eisler, 1993). Liknande slutsatser har dragits
1 svenska studier pa fisk dir Cd-upptaget pa gilarna minskade nir fisken
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exponerades for 6kande halter av Zn (Wicklund, 1990). Bade Cd- och Zn-
halterna var representativa for svenska ytvatten med timligen héga metall-
halter. Antagonistiska effekter mellan Zn och Hg i gruvrecipienter har ocksi
foreslagits (Lindestrom, 1991).

Acklimatisering
Acklimatisering till metaller sker ocksd. Begreppet ir operationellt definierat
som en okning 1 motstindskraft eller tolerans f6r en letal dos efter att
organismerna under en period exponerats for halter pa subletala nivéer.
Acklimatisering till icke essentiella metaller, som Hg, Cd och Pb, f6re-
kommer inte i den operationellt definierade meningen (Spry & Wiener,
1991). Cd-halterna i sjdar med ligt pH, som ofta ligger mer nira de toxiska
nivierna in Hg och Pb, kan eventuellt generera en viss biokemisk acklima-
tisering. Sadan acklimatisering 6kar sannolikt inte 6verlevnaden av fisk i
svagtbuffrade vatten, eftersom koncentrationerna av Cd, Hg och Pb normalt
dr laga i sidana vatten. I motsats till detta dr exponeringen f6r Al™ och H*
joner ett intressant fenomen, genom att héga halter av Al ir toxiska vid lagt
pH, men sma 6kningar i Al-koncentrationen hjilper fisken att acklimatisera
sig till hogre aciditet (H*-halt) dn vad som annars skulle tolereras. Kronisk
exponering dr emellertid skadligt, vilket visas av langsam tillvixt i laborato-
rieférsok (Mount et al., 1988a,b) och négra filtstudier (Gloss et al., 1989).
Den primira fordelen for fisk vid acklimatisering till f6rhojda metallhalter
ar att tillata 6verlevnad under exponeringen f6r héga vitejon- och metall-
koncentrationer. Detta har visats for Al, men de andra metallerna har inte

utviirderats under sidana férhillanden (Spry & Wiener, 1991).

Bioackumulering — biomagnifiering

Minga metaller bioackumuleras. Det ér en stor variation 1 till vilket organ
metallen fastliggs, men bioackumuleringen dr normalt vil korrelerad till
metallkoncentrationen i vattnet.

Biomagnifiering av metaller genom niringsviven dr mycket mer séllsynt
och av de metaller som ir intressanta i samband med aterforsurning av
kalkade vatten dr det endast kiint for metylkvicksilver (MeHg). Bade
bioackumulering och biomagnifiering leder normalt till kroniska biologiska
effekter, men har sillan rapporterats vara letala nir metallkoncentrationerna
varit mattligt f6rhojda.
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5.2 Kritiska nivéer 1 svenska och norska ytvatten

5.2.1 KRITISKA NIVAER AV METALLER

Tyvirr begrinsar avsaknaden av uppgifter om metallspeciering var kunskap
om metallernas transporter, retentionsmekanismer och giftighet. Alumi-
nium dr den mest undersékta metallen, dir mest data frin miljon finns
tillgdngliga angiende de olika metallformerna och deras giftighet for
organismerna. Trots det har det varit vildigt svért att utviirdera kritiska
koncentrationer for oorganiskt aluminium (den primirt toxiska Al-fraktionen,
LAL) eftersom den varierar s brett pd grund av variationer i fysikalisk-
kemiskavariabler som pH, vattentemperatur, TOC och jonstyrka. Dessutom
varierar den toxiska nivin beroende pa biologiska faktorer som tolerans-
skillnad mellan olika arter, utvecklingsstadier och stammar. Det stora antalet
variabler som péverkar Al-toxiciteten ir troligtvis orsaken till att det inte
finns bedomningsgrunder f6r kritiska koncentrationer av Alivare sig Norge
(SFT, 1997), Sverige (SNV, 1991) eller andra linder. Detta ir viktigt att
uppmirksamma, eftersom kritiska koncentrationer utarbetats i manga lin-
der f6r andra metaller som Pb, Cd, Zn, Cu, Ni, Cr och As, baserat pa total-
halten och med begrinsad kunskap om de olika metallformernas giltighet.

De svenska och norska sjoinventeringarna 1995 (Henriksen et al., 1998;
Skjelkvile, 1999), och tidigare norska inventeringar (Henriksen et al., 1988,
1989; Lien et al., 1996) visar att oorganiskt aluminium ér den enda metall
som forekommer i sd hoga koncentrationer att biologiska effekter dr troliga
pa regional/nationell skala. Det ir dirfor Al dr den metall man fokuserat pa
nir det giller att bestimma kemiska former och deras toxicitet for fisk och
ryggradslosa djur i forsurade system. Endast ett fatal ytvatten har koncentra-
tioner av de andra metallerna pa nivéer nira eller 6ver de ligsta biologiska
risknivaerna.

Virekommenderar dirfor att man i Sverige och Norge primirt fokuserar
pé oorganiskt aluminium, som ér den viktigaste toxiska metallen, nir man
skall vilja ut de potentiella vattenobjekt dir kalkning kan upphora utan
signifikanta biologiska effekter. Som omnidmndes i inledningen till detta
kapitel, har vi valt fisk som indikatororganism, eftersom nigra av de mest
kinsliga arterna dterfinns inom denna organismgrupp.

Almer et al. (1974) och Bergquist (1991) har studerat den relativa
kinsligheten f6r férsurning hos fisk i Skandinavien. Dessa studier fokuserar
endast pa pH och inte oorganiskt aluminium, den primirt toxiska kompo-
nenten i sura vatten. Rask et al. (1995) visade att koncentrationen av

31



oorganiskt aluminium (labilt, LAL) var avgérande for att kunna bestimma
om populationerna av olika fiskarter var paverkade av surt nedfall eller inte.
Fokuserat pd labilt aluminium rapporterade Poléo et al. (1997) relativ
kinslighet hos vanliga skandinaviska fiskarter i nedanstiende ordningsfoljd:

lax (Salmo salar) > mort (Rutilus rutilus) > elritsa (Phoxinus phoxinus)
> abborre (Perca fluviatilis) > harr (Thymallus thymallus) > éring (Salmo

trutta) > 16ding (Salvelinus alpinus) >> karp (Carassius carassius).

Aven om det ir ett pitagligt intervall i aluminiumkinslighet inom varje
fiskart, dr det generellt accepterat att laxfiskar 4r den mest kinsliga gruppen,
sirskilt i de tidiga gilandande stadierna i deras livscykler (Schofield, 1977;
Baker & Schofield, 1982; Cleveland et al., 1986). Embryonalstadiet ir det
minst kinsliga for aluminium (Leivestad et al., 1987), medan smolti-
fieringsperioden for lax troligtvis dr det mest kinsliga stadiet f6r samtliga
skandinaviska fiskarter (Staurnes et al., 1993).

Det finns ocksd norska studier som indikerar stora skillnader mellan
stammar i tolerans mot aluminium/férsurning (Dalziel et al., 1995). De
stammar som naturligt har 6verlevt i de mest forsurade omridena i Norge
verkarvara de mest toleranta, indikerande adaptation som en viktig mekanism.

Olika toxisk respons kan dessutom upptrida beroende pa om de studerade
fiskarna under forséken halls 1 burar eller #r frisimmande (Schofield &
Trojnar, 1980; Ingersoll et al.,1990). Vidare kan pulser av surt, aluminiumrikt
vatten med 1ag kalciumhalt eller jonstyrka leda till ligre toxisk effekt jimfort
med de resultat som erhills vid kontinuerlig exponering (Mountetal.,1990).

Baserat pa vir litteratursammanstillning (Lydersen et al., manuskript), dr
detlogisktatt anta en kritisk koncentration for oorganiskt aluminium (LAL)
inom intervallet 2080 pg Al/l, dir subletala effekter upptrider vid de ligsta
koncentrationerna. Minskad klickningsfrekvens, férsimrat fodosokbeteende
hos yngel, férsimrad simkapacitet, lingsammare tillvixt och ett allmint
torsimrat tillstdnd dr exempel péd sidana subletala Al-effekter.

5.2.2. BUFFERTKAPACITET (ANC) OCH FISKSTATUS

Varken oorganiskt aluminium, TOC eller pH visat sig vara bra enskilda
faktorer for att férklarar fiskstatusen i norska ytvatten (Bulger et al., 1993;
Lien et al., 1996; Lydersen et al., 1994b). Den bista variabeln har visat sig
vara buffertkapaciteten (Acid Neutralising Capacity, ANC) i enlighet med
definitionen av Reuss & Johnson (1986). Mer detaljer om ANC aterfinns i
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kapitel 7.1. De norska studierna av férsurningseftekter pa fiskstatus (inklu-
derande 6ring, roding och abborre) baseras pi ca 1000 norska sjéar och
vattenprover frin hostcirkulation. Slutsatsen frin dessa studier var att
skadade fiskpopulationer av de tre arterna knappast férekom i sjéar med
ANC = 20 peq/1 (figur 3). Nominellt innebir detta att alla sjdar med ANC
> 20 peq/l under héstcirkulation har tillricklig buffertkapacitet for att
undvika vattenkemiska episoder som paverkar dessa fiskarter pa populations-
nivi. Bottenfaunainventeringen av Lien et al. (1996) fastslar att ANC = 20
peq/l dr en niva dir man inte kunnat pavisa nagra allvarliga skador pa
evertebratfaunan i norska ytvatten.

Lydersen et al. (1994b) fann att vid pH < 4,75 var LAL-koncentrationen
nistan alltid > 50 pg Al/L och de flesta sjoarna hade utslagna eller reducerade
fiskpopulationer (figur 4), men att jonstyrkan (hir uttryckt som Ca-koncen-
trationen) var viktig for toxiciteten, vilket dr ett vilkint fenomen (se
Cleveland et al., 1986, Wood et al., 1988, 1990). Sjéar med pH > 6,0 + 0,25
och Ca-koncentrationer > 2 mg Ca/l, uppvisade sillan skadade fiskpopula-
tioner av 6ring, roding eller abborre och utslagning var osannolik (Lydersen
etal.,1994b). Bara nigra avdessa sjdar hade LAL-koncentrationer > 80-100
pg Al/L Baserat pi totalpopulationen av okalkade sjdar analyserade med
avseende pd pH och Ca i Sverige under 1995 irs sjdinventering (n = 3302),
hade endast 15 % av sjéarna Ca < 2 mg/l, och endast 7,2 % av sjéarna hade
pH < 5,75.

Som férvintatspelar dven TOC en viktig roll for fiskstatusen. Figur 5 visar
att det dr relativt ovanligt att fiskpopulationerna ér utslagna eller reducerade
1 humésa, norska sjoar (hog TOC) med pH = 6 + 0,25.

Vid sidan om hégre LAL-halter vid pH < 5, finns det éven en tendens till
hégre LAL- halter vid hogre TOC inom pH-intervallet 5-6 (figur 6). Detta
borde studeras mer i detalj, sirskilt som svenska ytvatten generellt sett har
hogre TOC-halter in norska. Ett projekt som fokuserar pa denna frigestill-
ning presenteras i kapitel. 7.4.1.
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Figur 3. Buffertkapacitet (ANC) och fiskstatus (6ring, réding och abborre) i norska sjéar. Kurvorna
visar sannolikheten for forsurningsskador som funktion av ANC. Gul: ingen minskning, Ljust gra:
minskning, Morkt gra: utrotad. Sannolikheten for opaverkad fiskstatus kan utlasas direkt ur
kurvan, medan sannolikheten fér minskad fiskpopulation &r proportionell mot héjden pa den
ljusgra ytan och sannolikheten for utrotad fiskfauna ar 1-p (fiskstatus). Figuren ar fran Lydersen
et al. (1994b). Vattenkemiska data fran Henriksen et al. (1988) och fiskstatus fran Henriksen
etal. (1989) och Lien et al. (1996). Figure 3. ANC and fish status of brown trout, arctic char and
perch in Norwegian Lakes. The curves show probability for acidification damage as a function
of ANC. Yellow denotes no reduction in fish status; light grey denotes reduced fish status; dark
grey denotes extinct. The probability of no reduction at a given ANC-value can be directly read
from the curve, while the probability for reduced fish population is equal to the height of the light
grey area, while the probability of extinct is 1-p (fish status). The figure is from Lydersen et al.
(1994b). Water chemistry data from Henriksen et al. (1988) and fish status data from Henriksen
et al. (1989) and Lien et al. (1996).
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Figur 4. Modell for labilt, oorganiskt aluminium (LAL) och fiskstatus i Norge. 50 % sannolikhets-
linjer for att fiskpopulationerna skall aterfinnas i nagon av féljande klasser: Gul: ingen minskning,
ljust gra : minskning, mokt gra: utrotad. Streckad linje markerar ytan dar 99 % av sjoarna ar
lokaliserade inom de olika pH-intervallen (angivna som pH + 0,25). Figuren ar fran Lydersen et
al. (1994b). Vattenkemiska data fran Henriksen et al. (1988) och fiskstatus fran Henriksen et
al. (1989) och Lien et al. (1996). Figure 4. Labile aluminium (LAL) model and fish status in
Norway (éring = brown trout, réding = arctic char och abborre = perch). 50 % probabilitylines
for fish population to be in the following fish status classes: Yellow: No reduction; light grey:
reduction; dark grey: extinct. Dotted line marks the area were 99 % of the lakes are located within
the different pH intervals (given as pH + 0.25). The figure is from Lydersen et al. (1994b). Water
chemistry data from Henriksen et al. (1988) and fish status data from Henriksen et al. (1989)
and Lien et al. (1996).
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Figur 5. Modell for totalt organisk kol (TOC) och fiskstatus i Norge. RAL ar den totala halten
laddade oorganiska och organiskt Al-féreningar. 50 % sannolikhetslinjer for att fiskpopulatione-
rna skall aterfinnas i nagon av féljande klasser: Gul: ingen minskning, ljust gra: minskning, morkt
gra: utrotad. Streckad linje markerar ytan dar 99 % av sjéarna ar lokaliserade inom de olika pH-
intervallen (angivnasom pH + 0,25). Figuren &r fran Lydersen et al. (1994b). Vattenkemiska data
fran Henriksen et al. (1988) och fisk status fran Henriksen et al. (1989) och Lien et al. (1996).
Figure 5. Total organic carbon (TOC) model and fish status in Norway (dring = brown trout,
roding = arctic char och abborre = perch). RAL is the total reactive concentration of inorganic
and organic charged Al-species. 50 % probability-lines for fish population to be in the following
fish status classes: Yellow: No reduction; light grey: reduction; dark grey: extinct. Dotted line
marks the area were 99 % of the lakes are located within the different pH intervals (given as pH
+0.25). The figure is from Lydersen et al. (1994b). Water chemistry data from Henriksen et al.
(1988) and fish status data from Henriksen et al. (1989) and Lien et al. (1996).
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Figur 6. Halten labilt, oorganiskt aluminium (LAL) i norska och svenska okalkade och kalkade
sjoar i relation till pH for tre olika TOC-klasser. Proven &r fran 1995. Den streckade linjen in-
dikerar nivan for rapporterade negativa effekter pa akvatiska organismer, LAL = 20 pg Al/l.
Vattenkemiska data fran Skjelkvale et al. (1996, 1999). Figure 6. Concentration of labile
aluminium (LAL) in Norwegian and Swedish non-limed and limed lakes in relation to pH for 3
different TOC-classes. Samples are from 1995. The dotted line indicates reported effects on
aquatic organisms, LAL = 20 pg Al/l. Water chemistry data from Skjelkvale et al. (1996, 1999).



KAPITEL 6.

BIOLOGISKA RISKER VID
ATERFORSURNING I KALKADE OBJEKT

6.1 Metallhalter i relation till kritiska nivaer

Tabell 6 visar andelen av okalkade sjdar i Norge, Sverige och Finland, samt
kalkade sj6ar i Sverige under den ligsta biologiska risknivin (LBRL) for
olika metaller, enligt norska och svenska bedémningsgrunder (SF'T, 1997;
Alm et al., 1999). Utesluts Cd, Pb och Al har viildigt fa sjoéar (mindre én
2 %) metallhalter hogre 4n LBRL. Med avseende pa Cd, Pb och Al hade
5 %, 7 % och 19 % av de okalkade, svenska sjéarna koncentrationer hogre
in LBRL (enligt de svenska LBRL-kriterierna f6r Cd och Pb). Skillnaderna
dr sma mellan kalkade och okalkade sjoar dven om kalkningen verkar minska
overskridandet till 2 % och 14 % av sjarna t6r Cd och Al, respektive, medan
andelen sjéar med metallhallter hége in LBRL ir nistan identisk for Pb i
kalkade och okalkade sjoar. Andelen okalkade sjéar med halter 6ver dessa
LBRL-virden dr nagot hogre for Al och Pb i norska sjoar jimfort med de

svenska sjéarna, men nagot ligre for Cd.

6.2 Aluminium (Al)

Aluminium hirstammar i huvudsak frin berggrund och jord. Férsurning av
markvattnet orsakar dirfér ofta 6kad rérlighet for Al fran de edafiska till de
akvatiska miljderna (Cronan & Schofield, 1979, Dickson, 1980, Seip et al.,
1989). I den akvatiska miljén kan Al férekomma i olika fysikalisk-kemiska
former, varierandeitex storlek och laddningsegenskaper (Hem & Roberson,
1967, 1990; Smith & Hem, 1972; Hem et al., 1973; Lind & Hem, 1975;
Schecher & Diriscoll, 1987, 88, Lydersen et al., 1994a). Al i jonform kan
normalt forvintas upptrida som fria hydratiserade Al’**-joner, hydroxid-,
fluorid- och silikatkomplex och som sulfatkomplex i vatten med lagt pH och
héga SO, -koncentrationer. I vatten med pH > 6, eller i humasa vatten, 4r
koncentrationen av dessa monomerer lig, med dominans av polymeriserade
Al-hydroxider och aggregat av kolloidala och subkolloidala organiska Al-

former.
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TaseLL 6. Andel okalkade sjoar i Norge (n = 985; n = 514 {6r As), Sverige (n =
820, n = 1124 for As) och Finland (n = 462), och kalkade svenska sjéar (n = 261)
under den ligsta biologiska risknivin (LBRL) enligt norska (SE'T, 1997) och
svenska kriterier (Alm et al., 1999). Koncentrationen f6r Al motsvarar labilt
aluminium (LAL), den toxiska fraktionen av Al. Inga LBRL-virden anvinds i
Norge eller Sverige. De preliminira LBRL-virdena for lax (20 pg Al/l) och
oring (80 pg Al/l) dr satta i enlighet med studierna av Staurnes et al. (1995) och
Lydersen et al. (1994b). LAL-intervallet 20-80 pg A/l representerar det
haltomrade dir biologiska effekter kan forvintas i nordiska ytvatten. 74BLE 6.
Percentage of non-limed lakes in Norway (n = 985, n = 514 for As), Sweden (n = 820,
n = 1124 for As) and Finland (n = 462), and limed Swedish lakes (n = 261) below
the lowest biological risk levels (LBRL) according to Norwegian (SFT, 1997) and
Swedish criteria (Alm et al., 1999). The concentration Sfor Al is labile aluminium
(LAL), the toxic -fraction of Al. No LBRL~values for LAL are established in Norway
or Sweden. Thus, the tentative LBRL-values for Atlantic salmon (20 pg Al/l) and
brown trout (80 ug Al/l) are according to the studies by Staurnes et al. (1995) and
Lydersen et al. (19945). The LAL interval 20—80 ug Al/l should therefore represent
the concentration range where biological effects should be expected in Nordic surface
waters.

LBRL Andel sjdar under LBRL (%)
ELeMENT LAND pg/l Norge Sverige  Sverige  Finland
okalkad  okalkad  kalkad okalkad
Zn Norge 50 99,8 99,6 99,6 99,8
Sverige 20 99,3 99,3 98,9 99,4
Cd Norge 0,2 99,5 98,6 98,9 99,8
Sverige 0,1 96,6 95,5 97,7 99,4
Cu Norge 3,0 99,3 98,4 99,6 99,1
Sverige 3,0 99,3 98,4 99,6 99,1
Pb Norge 2,5 98,4 98,2 98,1 99,8
Sverige 1,0 91,5 93,0 93,5 98,3
Ni Norge 5 99,8 99,6 99,6 98,9
Sverige 15 100 99,8 100 99,4
Cr Norge 10 100 99,8 100 100
Sverige 5 99,9 99,6 100 100
As Norge
Sverige 5 99,8 99,8 100 100
Al lax, mért 20 76,9 80,7 86,0 n,a,
dring, abborre 80 95,5 91,4 92,4 na,

Halten och den kemiska férekomstformen av Al i mark- och ytvatten
beror 1 hog grad pa pH, temperatur och koncentrationen av oorganiska och
organiska ligander. Detta har avgorande ekologisk betydelse eftersom de
giftiga formerna av Al ir de oorganiska monomera och polymera katjoniska
Al-formerna (se kunskapssammanstillning av Lydersen, 1992). Gilarnas
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ytskikt forefaller vara det huvudsakliga méilorganet och katjonbyte pa gilarnas
ytmembran dr avgorande for Al-toxiciteten hos akvatiska organismer. Det ir
sannolikt dérfor som hogre Ca-halter och/eller hogre jonstyrka reducerar
giftigheten hos Al

Baserat pa dagens kunskap antar vi att laxens smoltifiering representerar
det mest kiinsliga biologiska stadiet i Skandinaviska ytvatten, med LAL som
den dominerande giftiga formen. Baserat pa Staurnes etal. (1995) kanvianta
negativa effekter i laxilvar vid oorganiska Al-halter (LAL) runt 20 pg Al/L.
Eftersom mort ocksd dr mycket kiinslig f6r Al (Poléo et al., 1997), har vi valt
samma LBRL-virde f6r denna art. Fér vattensystem som aldrig burit dessa
arter kan nagot hogre LAL-halter accepteras. Aven om vi ir medvetna om
toleransskillnader mellan arter och stammar, antar vi att LAL-halter > 80 pg
AV/1 (se Lydersen et al., 1994b) kan vara hogst kritiska for sotvattensfiskar
som elritsa, abborre, harr, 6ring och réding. Negativa biologiska effekter kan
ddrfor forvintas hos olika fiskarter inom haltintervallet 20-80 pug LAL/L
Data frin den nordiska sjdinventeringen 1995 (Henriksen et al., 1998;
Skjelkvile et al., 1996) visar att 23 % av de norska sjoarna och 19 % av de
okalkade svenska sjoarna hade LAL-koncentrationer hégre dn det férvin-
tade ligsta LBRL-viirdet, dvs 20 pg LAL/1(tabell 5 och 6). For sjsar med pH
> 5,4 hade fortfarande ca 10 % av sjéarna LAL-halter > 20 pg/1. I sjéar med
pH < 5,4 6verskred nistan tva tredjedelar (62 %) av sjéarna detta LBRL-
viirde (se tabell 7 och figur 7). Detta bekriiftar betydelsen av aluminium som
den viktigaste metallen for att skapa toxicitet i férsurade norska och svenska

ytvatten.

TaBeLL 7. Andel (%) av icke kalkade sjar i Norge och Sverige (n =1524) under
den ligsta biologiska risknivin (LBRL) for labilt, oorganiskt aluminium 6r lax/
mort (20 pg LAL/L) och fér 6ring/abborre (80 pg LAL/I). Se tabell 6 for
ytterligare kommentarer. Tuble 7. Percentage of non-limed lakes in Norway and
Sweden (n = 1524) below the lowest biological risks levels (LBRL) of labile alumi-
nium for Atlantic salmon and roach (20 ug LAL/]) and for brown trout (80 ug LAL/
1). Further comments to table, see Table 6.

pH-intervall n Lax/Mort Oring/Abborre
pH:<5,4 242 38,0 % 47,1 %
pH:25,4-6,0 199 89,9 % 93,5 %
pH: 26,0 1983 90,7 % 96,4 %

Ungefir 15 % av de svenska kalkade sjparna hade LAL > 20 ug under 1995
ars sjdinventering (figur 8), vilket indikerar att dessa kalkade sjoar inte
uppnitt optimal kemisk vattenkvalitet for lax och/eller mort.
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Orsaken till varfor vissa kalkade sjoar hade LAL-halter hogre an LBRL kan
vara mittligt till héga TOC-virden, lingsam utfillningskinetik f6r LAL
och/eller helt enkelt reducerad eftekt av kalkningen med tiden i objekt som

inte kontinuerligt kalkas.
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Figur 7. Kumulativ frekvensfordelning av labilt Al (LAL) i norska och svenska sjoar i tre pH-klasser.
Data fran den nordiska sjdinventeringen 1995 (Henriksen et al., 1998; Skjelkvale et al., 1996).
pH<5,4,n=242;5,4 <pH<6,0,n=199; pH> 6,0 n=1083. Figure 7. Percentile distribution
of labile Al'in Norwegian and Swedish lakes in three pH classes. Data from the Nordic Lake survey
1995 (Henriksen et al., 1998; Skjelkvale et al., 1996). pH < 5.4, n=242; 5.4 <pH<6.0,n
=199; pH > 6.0 n=1083.

Ungefir 15 % av sjdarna med hog TOC-halt (> 10 mg C/1) och 20 % av
sjoarna med lig (< 5 mg C/1) hade LAL-koncentrationer > 20 ug Al/l, men
ungefir 25 % av sjvarna med mittlig TOC-halt ( 5-10 mg C/1) {61l inom
denna kategori (figur 9).

Koncentrationerna av LAL i aterforsurade, kalkade sj6ar i den nordiska
sjoinventeringen (Henriksen, 1998; Skjelkvale et al., 1999) indikerar ingen
dramatisk effekt av forsurningen utéver vad som kan férvintas av den
uppnidda pH-nivin. Okad remobilisering av LAL fran avrinningsomradet,
sjosedimenten och/eller bickbotten (metallbombhypotesen) skall dirfor
inte forvintas nir kalkade objekt aterforsuras. Aven Hindar & Lydersen
(1995) fastslog att aterforsurning av kalkade objekt inte kommer att medféra
nagon dramatisk 6kning i koncentrationen av Al. Halten oorganiskt Al
kommer relativt snabbt att bli som fore kalkningen eller till och med ligre.
Det finns dtminstone tva skil till varfor ligre LAL-virden forvintas efter
aterforsurning:
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1) Aterforsurning av kalkade objekt kan under en viss period orsaka ligre
LAL-halter pa grund av kvardréjande effekter av kalkningen i sig sjélv.
Denna effekt kan vara under dagar/veckor efter att kalkningen upphért i
rinnande vatten, frin méanader till ar i sjéar och under ménga ér i vissa

markkalkade objekt.
2) En generellt ligre LAL-halt jimfért med innan kalkning kan forvintas

eftersom nedfallet av f6rsurande amnen har minskat signifikant under de
senaste dren. Detta har orsakat en signifikant minskning i LAL i de flesta
forsurade ytvatten i Norge (se tabell 2). Denna minskning borde iven
térvintas i svenska ytvatten.

Det dr emellertid ingen tvekan om att aterférsurning av tidigare kalkade
vatten och tillrinningsomraden kan orsaka negativa biologiska effekter pé
det akvatiska livet, eftersom LAL-halten i ytvatten dr mycket pH-kinslig
inom det aktuella pH-intervallet, dvs pH 4,0-5,5. Enligt tabell 7 borde
aterférsunings-pH inte vara ligre dn 5,4 for att man ska undvika alltf6r stora
ekologiska effekter pé fisk och andra organismer. Undantag skulle vara vatten

med naturligt laga pH-nivéer, som en viss andel av sjdarna med hog TOC-
halt.
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Figur 8. Kumulativ frekvensférdelning av labilt Al (LAL) i kalkade (n=157) och okalkade (n =555)
svenska sjoar. Data fran den nordiska sjéinventeringen 1995 (Henriksen et al., 1998; Skjelkvale
etal., 1996). Figure 8. Percentile distribution of labile Al (LAL) in limed (n=157) and not limed
(n = 555) Swedish lakes. Data from the Nordic Lake Survey, 1995 (Henriksen et al., 1998;
Skjelkvale et al., 1996).
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Figur 9. Kumulativ frekvensférdelning av labilt Al (LAL) i norska och svenska sjoar baserade pa
tre TOC-klasser (TOC i mg/l). Data fran den nordiska sjoinventeringen 1995 (Henriksen et al.,
1998; Skjelkvale et al., 1996). TOC < 5,n=849; 5 <TOC < 10, n=459; TOC=> 10, n=219.
Figure 9. Percentile och distribution of labile Al in Norwegian and Swedish lakes in three TOC
classes (TOC in mg C/I). Data from the Nordic Lake survey 1995 (Henriksen et al., 1998;
Skjelkvale et al., 1996). TOC < 5, n =849; 5 <TOC < 10, n = 459; TOC = 10, n = 219.

6.3 Kadmium (Cd)

Den huvudsakliga killan for tillférsel av Cd till ytvatten dr atmosfiriskt
nedfall pa tillrinningsomradet och direkt pé sjoytan. Hoga Cd-halter i sura
sjoar orsakas normalt inte av att Cd remobiliseras frin sedimenten utan ir
frimst ett resultat av minskad utsedimentering fran vattenmassan. Eftersom
omsittningstiden for Cd normalt ir relativt kort, sirskilt i sura system, dr
tillforseln via nedfall avgorande for sjokoncentrationen (se Lydersen et al.,
manuskript). Nedfalletav Cd har minskati de flesta omraden i Skandinavien
under senare ar. I Norge har vitdepositionen av Cd minskat med 50-80 %
frain 1978 till 1996 (Torseth & Mang, 1997) och i Sverige med 25-53 % frin
1984 till 1996 (data fran IVL).

Genom att dela in sjoarna i 1995 érs nordiska sjéinventering i TOC- och
pH-klasser, dr det uppenbart att pH spelar en viktig roll f6r Cd-halten 1
ytvatten (figur 10 och 11). For norska och svenska sjdar med pH < 5,4 ir den
mediana Cd koncentrationen 0,030 ug Cd/l, medan motsvarande haltipH-
klassen 5,4-6,0 och pH-klassen > 6 ir 0,014 respektive 0,010 pg Cd/L.
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Figur 10. Kumulativ frekvensférdelning av totalhalten Cd i norska och svenska sjoar i tre pH-
klasser. Data fran den nordiska sjéinventeringen 1995 (Henriksen et al., 1998; Skjelkvale et al.,
1996). ). pH < 5,4, n =250; 5.4 < pH < 6,0, n = 204; pH = 6,0 n = 1090.

Figure 10. Percentile distribution of total Cd in Norwegian and Swedish lakes based on three pH
classes. pH < 5.4, n=250; 5.4 <pH < 6.0, n=204; pH > 6,0 n=1090. Data from the Nordic
Lake Survey, 1995 (Henriksen et al., 1998; Skjelkvale et al., 1996).

Koncentrationen TOC i sjar verkar ha mindre eller ingen effekt pa Cd-
nivin i ytvatten (figur 11). Den lokala geologin ir, precis som fér Zn, viktig
tor férekomsten av héga Cd-halter i vissa ytvatten.

Den mest giftiga formen av Cd dr den hydratiserade fria metalljonen,
Cd*. Denna jon idr den enda kvantitativt betydelsefulla oorganiska formen
i pH-intervallet 4,5-7,0. Kadmiumtoxiciteten minskar markant vid nirvaro
av organiska, komplexbildande ligander (Wren & Stevenson, 1991). Cd-
halter < 0,1 pg/l anses inte vara skadliga f6r akvatiska organismer, men virden
mellan 0,1 och 1,0 pg/l kan stéra reproduktionen hos vissa arter, och Cd >
1 pg/l dr toxiskt for minga vattenlevande organismer (se Eisler, 1985; Spry
& Wiener, 1991; Wren & Stephenson, 1991; Lydersen et al., 2000).

Den liigsta biologiska risknivin (LBRL) fér Cd 1 ytvatten i Norge ir 0,2
pg Cd/1 (SFT, 1997), medan motsvarande LBRL-virde dr 0,1 pg Cd/1i
Sverige (Alm et al., 1999). Baserat pa den nordiska sjoinventeringen 1995
(Skjelkvile et al., 1999), var mediankoncentrationen av Cd i Norge, Sverige
och Finland 0,014, 0,010 respektive 0,011 pg Cd/l. Eftersom Norge har det
storsta antalet sura sjoar och dven den storsta ytan med nedfall av starka syror,
skall de hogsta halterna av Cd forvintas 1 norska sjoar. Medianhalten i

kalkade svenska vatten var 0,013 pg Cd/1.
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Figur 11. Kumulativ frekvensfoérdelning av totalhalten Cd i norska och svenska sjoar i tre TOC-
klasser (TOC i mg/l). Data fran den nordiska sjéinventeringen 1995 (Henriksen et al., 1998;
Skjelkvale et al., 1996). TOC < 5, n =915; 5 <TOC < 10, n = 427; TOC = 10, n = 202.
Figure 11. Percentile distribution of total Cd in Norwegian and Swedish lakes in three TOC classes
(TOCinmgC/1). TOC<5,n=915;5<TOC< 10,n=427; TOC = 10, n = 202. Data from the
Nordic Lake Survey, 1995 (Henriksen et al., 1998; Skjelkvale et al., 1996).

Detta ir nigot hégre jimfort med de okalkade svenska sjdarna (figur 12).
Orsaken ir troligtvis att dessa sjoar var relativt sura innan de bérjade kalkas.
Enligt den nordiska sjoéinventeringen 1995 (Skjelkvale et al., 1999), hade de
flesta sjdarnai Sverige och Norge Cd-halter under LBRL-viirdena (tabell 6).

Det finns inget bra bevis {6r att aterférsurning av kalkade sjoar skulle 6ka
Cd-halterna om pH efter aterforsurningen inte blir ligre 4n 5,0-5,5 och att
det atmosfiriska nedfallet av Cd inte 6kar. Mianga sj6ar i Norge och Sverige
ligger relativt nira LBRL-virdet 0,1 pg Cd/l, vilket indikerar att mindre
okningarav Cd-koncentrationernaidessa sjéar kan fa biologiska konsekven-
ser. A andra sidan, baserat pa litteratursammanstillningen av Lydersen et al.
(manuskript), indikerar flera studier en viss adaptation till nigot hogre Cd-
nivier, savil som 6kad tolerans for Cd vid ligre pH jimfort med hégre. Om
det sker en viss 6kning i Cd-halt under dterférsurningen, kan den hogre Cd-
toleransen vid ligre pH eventuellt kompensera for denna 6kning. Eftersom
de totala Cd-nivierna i vissa sjdar i Sverige och Norge dr nira eller 6ver den
antagna biologiska effektnivan, borde analytisk speciering av Cd utféras i
dessa sjoar, eftersom endast de monomera Cd*-jonerna ir akut toxiska. Alla
datapd metaller frin den nordiska sjéinventeringen avser totalkoncentrationer.
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Figur 12. Kumulativ frekvensfordelning av totalhalten Cd i kalkade (n=261) och okalkade
(n=820) svenska sjoar. S och N visar de kritiska koncentrationerna for akvatiska organismer som
anses galla i Sverige respektive Norge. Data fran den nordiska sjéinventeringen 1995 (Henriksen
et al., 1998; Skjelkvale et al., 1996). Figure 12. Percentile distribution of total Cd in limed (n
=261)and not limed (n=820) Swedish lakes. S and N show the assessed critical concentrations
for aquatic life in Norway and Sweden. Data from the Nordic Lake Survey, 1995 (Henriksen et
al., 1998; Skjelkvale et al., 1996).

6.4 Bly (Pb)

Den huvudsakliga killan for tillforsel av bly till ytvatten dr atmosfiriskt
nedfall pé tillrinningsomradet och direkt pé sjéytan. Pa grund av den starka
kopplingen mellan Pb och naturliga, organiska dmnen transporteras Pb till
ytvatten frimst som organiska Pb-komplex. Inom normala pH-virden i
ytvatten har pH liten inverkan bade pa remobiliseringen frin sedimenten och
for sedimentationen av Pb. Det atmosfiriska nedfallet av Pb, som minskat
signifikant under senare ar, dr dirf6ér den viktigaste faktorn for Pb-koncen-
trationen i ytvatten. I Norge har vitdepositionen minskat med 60—80 % frin
1978il11996 (Terseth & Mang, 1997) ochi Sverige med 48-76 % frin 1984
till 1996 (data frin IVL). Redan 1985 rapporterade Renberg minskande Pb-
halter i svenska sjosediment.

Data frin de svenska och norskasjéinventeringarna 1995 (Skjelkvale etal.,
1999) visar relativt tydliga samband mellan Pb-halt i ytvatten och pH
respektive TOC (figur 13 och 14). Delas sjarna in i tre pH-klasser, var
mediankoncentrationen for Pb i den ligsta pH-klassen (pH < 5,4) 0,66 pg
Pb/l,medan denide mellersta (pH 5,4-6,0) och hogsta pH-klasserna (pH > 6,0)
var 0,27 respektive 0,11 pug Pb/l. Delas de svenska och norska sjoarna in 1
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TOC-klasser var den mediana Pb-koncentrationen i den ligsta TOC-
klassen (TOC < 5 mg C/1) 0,13 pg Pb/], medan den i de mellersta ( 5-10 mg
C/1) och hogsta TOC-klasserna (> 10 mg C/1) var 0,17 resp 0,32 pg Pb/L.
Baserat enbart pa kemiska 6verviganden var det positiva sambandet mellan
TOC och Pb viintat, men det till och med mer uttalade sambandet mellan
pH och Pb férvintades inte. Vi antar att det starka pH-sambandet orsakas
av den starka kopplingen mellan atmosfiriskt nedfall av stark syra och Pb.
Detir dirfor svart att sirskilja pH-effekten frin effekten av det atmosfiriska
nedfallet av Pb. Orsaken till varfor Pb-halten 4r sa starkt kopplad till pH 1
vattnet samtvilka de kemiska férekomstformerna for Pb driytvatten behover
dock studeras ytterligare (se kapitel 7.4.3).

Kalkade svenska sjéar har normalt hégre Pb-koncentrationer 4n okalkade
svenska sjoar. Den mediana Pb-halten i kalkade sjar var salunda 0,27 pg
Pb/1jimfort med 0,15 pg Pb/l1 okalkade sjdar (figur 15). Detta indikerar att
ménga sjéar 1 de mest luftférorenade omradena i Sverige ér kalkade, men
ocksi att kalkning vanligtvis inte dr sarskilt effektiv nir det giller att félla ut/
fastligga metaller med stark affinitet till organiskt material, som t ex Pb.

De mestbiotillgingliga och toxiska oorganiska formerna av Pbisvagt sura
sotvatten ir Pb*, PbCl and PbOH" (se Eisler, 1988), men négra organiska
Pb-komplex som tetraetyl- och tetrametyl-Pb rapporteras ocksa vara akut
toxiska (Eisler, 1988). Toxiciteten av komplexbundet bly till naturliga
organiska syror har inte undersokts. Trots det antar vi att Pb associerat till
organiska féreningar dr mindre toxisk eller till och med ofarligt f6r det
akvatiska livet, vilket oftast giller f6r manga andra tungmetaller (Lydersen
et al., manuskript).

Biologiska eftekter av Pb rapporteras férekomma vid koncentrationer
mellan 5 och 10 pg Pb/1 (se Eisler, 1988; Spry & Wiener, 1991; Wren &
Stephenson, 1991; Lydersen et al., 2000) i ligalkalina vatten. Den ligsta
biologiska risknivan f6r Pb i ytvatten i Norge ir 2,5 pug Pb/1 (SF'T, 1997),
medan motsvarande virde i Sverige dr 1 ug Pb/l (Alm et al., 1999).

Baserat pa toxicitetskriterierna i Sverige och Norge uppvisar endast ett
fatal sjpar Pb-halter som skulle kunna ge upphov till negativa eftekter pi det
akvatiska livet. Den nordiska sjéinventeringen 1995 (Skjelkvile et al. 1999)
visade ocksé att de kalkade sjéar som genomgitt aterforsurning inte uppvisat
nagon extrem okning i Pb-halt. Det dr dirfér osannolikt att signifikanta
torindringar 1 Pb-halter skulle upptrida i kalkade sjéar som aterforsuras till
pH > 5. Det dr ocksa viktigt att understryka att Pb inte biomagnifieras i den
akvatiska niringskedjan, som t ex Hg gor.

47



Sverige Norge

100
== pH<5,4 ==pH 5,4-6,0 == pH>6,0 //
75 /
— Biologiskt effektomrade
£ ® o >
S 50
[
o
25
0+ .
0,0100 0,1000 1,0000 10,0000

Logaritm Pb total, pg/I

Figur 13. Kumulativ frekvensfoérdelning av totalhalten Pb i norska och svenska sjoar i tre pH-
klasser. Data fran den nordiska sj6inventeringen 1995 (Henriksen et al., 1998; Skjelkvale et al.,
1996).). pH<5,4,n=250; 5,4 <pH<6,0,n=204; pH=6,0n=1090. Figure 13. Percentile
distribution of total Pb in Norwegian and Swedish lakes in three pH classes. pH < 5.4, n = 250;

5.4<pH<6.0,n=204; pH=>=6.0n=1090. Data from the Nordic Lake Survey, 1995 (Henriksen
et al., 1998; Skjelkvale et al., 1996).
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Figur 14. Kumulativ frekvensférdelning av totalhalten Pb i norska och svenska sjéar baserade pa
tre TOC-klasser (TOC i mg/l). Data fran den nordiska sjdinventeringen 1995 (Henriksen et al.,
1998; Skjelkvale etal., 1996).). TOC<5,n=915;5<TOC< 10,n=427; TOC= 10, n=202.
Figure 14. Percentile distribution of total Pb in Norwegian and Swedish lakes based on 3 TOC
classes (TOC in mg C/I). TOC < 5,n=915; 5<TOC < 10, n=427; TOC = 10, n = 202. Data
from the Nordic Lake Survey, 1995 (Henriksen et al., 1998; Skjelkvale et al., 1996).
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Figur 15. Kumulativ frekvensfordelning av totalhalten Pb i kalkade (n=261) och okalkade
(n=820) svenska sjoar. Figuren visar de kritiska koncentrationerna for akvatiska organismer som
anses galla i Sverige respektive Norge. Data fran den nordiska sjéinventeringen 1995 (Henriksen
et al., 1998; Skjelkvale et al., 1996). Figure 15. Percentile distribution of total Pb in limed (n
= 261) and not limed (n = 820) Swedish lakes. The figure shows the assessed critical
concentrations for aquatic life in Norway and Sweden. Data from the Nordic Lake Survey, 1995
(Henriksen et al., 1998; Skjelkvale et al., 1996).

6.5 Metylkvicksilver (MeHg)

Egenskaperna hos Hg skiljer sig frin de andra metallernaiméinga avseenden.
De mest toxiska Hg-formerna ir organiskt bundna som t ex metylkvicksilver
(MeHg), som biomagnifieras i niringskedjan och ir av storre betydelse for
minniskors hilsa och f6r topp-predatorer som utter och rovfiglar snarare dn
tor de limniska organismerna i1 allminhet.

Minga regionala sjoinventeringar har visat att Hg-nivin i fisk varierar
patagligt mellan sjoar inom begrinsade omraden med samma niva pé det
atmosfiriska Hg nedfallet. Hg-koncentrationen i fisk varierar t ex med en
faktor >10 i svenska sjoar, medan vétdepositionen varierar med en faktor
< 4 (Lindqvist, 1991). Eftersom Hg i fisk i huvudsak utgors av MeHg ir det
uppenbart att biotillgingligheten av Hg belastningen dr viktigare in sjilva
belastningen, dtminstone i ett kortare tidsperspektiv. Den arliga Hg-belast-
ningen 6verskrider ofta det totala Hg-férradet i vattenpelaren med en faktor
> 20. Bade det atmosfiriska nedfallet och tillférseln via tillrinnande vatten-
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dragirisig tillrickligt stora fratt férklara hela MeHg-forradetivattenpelaren,
inklusive biota (Meili, 1991b). Snabba omsiittningsprocesser snarare in
belastningen verkar dirfor avgora MeHg-koncentrationerna i ytvatten.
Detta indikerar att MeHg-omsittningen slutgiltigt bestims av de kemiska
torhallandena, sammansittningen pa det organiska deutritiusmaterialet,
mikrobiell aktivitet och férhallandet mellan primir och heterotrof produk-
tion pé de ligre trofiska nivierna (Lindqvist, 1991).

Tabell 8 visar intervallet f6r Hg i olika delsystem i 8 olika svenska kiillsjoar
lokaliserade i den boreala skogsregionen. Det dr uppenbart att bioackumule-
ringen dr mycket stor (>1000-faldig 6kning) mellan sjovattnet och de flesta
organismer. Det dr ocksd mycket hogre Hg-halter i rovdjuren jimf6ért med
deras byten, vilket visar biomagnifieringen av Hg.

Budgetberikningar av Meili (1991b) indikerar att mer dn hilften av
MeHg-f6rradet i vattenpelaren dr uppbundet i fiskpopulationen. Vanligtvis
ackumuleras Hg i huvudsak fran fédan (> 90 %) och mindre via direkt upptag
fran vattnet. Den mest betydelsefulla faktorn som paverkar MeHg-halten i
fisk dr dirfér niringsvivens struktur. Ett okat antal trofiska nivier okar
biomagnifieringen. Den trofiska nivin och MeHg-halten i det dominerande
bytetir dirfor avgorande for MeHg koncentrationen i topp-predatorn (Spry
& Wiener, 1991; Lindqvist, 1991; Parkman, 1993; Parkman & Meili, 1993,
1997, Meili, 1997).

TaseLL 8. Hg-intervall i olika delsystem i 8 svenska killsjoar i den boreala
skogsregionen. 7TA4BLE 8. Range of Hg in different compartments of 8 Swedish
headwater lake ecosystems in the boreal forest region (modified from Lindquvist, 1991).

DEeLsysTEM INTERVALL ENHET
Sjovatten, Hg-total 0,8-10 ng/l
Sjovatten, MeHg 0,04-0,8 ng/l
Sediment 0,08-0,3 mg/kg torrvikt
Zooplankton 0,07-0,7 mg/kg torrvikt
Makroevertebrater 0,02-6 mg/kg torrvikt
Mort (liten) 0,4-2 mg/kg torrvikt
Moért (stor) 0,4-4 mg/kg torrvikt
Abborre (liten) 0,2-2 mg/kg torrvikt
Abborre (stor) 0,6-6 mg/kg torrvikt
Giidda (liten) 1-5 mg/kg torrvikt
Gidda (stor) 3-15 mg/kg torrvikt
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Meili (1991c) visade att 6verféringen av MeHg mellan en trofisk nivd och
en annan (seston, zooplankton, sméi zooplanktonitande fiskar och fisk-
dtande fiskar) resulterar i en timligen konstant upplagringsfaktor pa ca 3,3
mellan nirliggande nivier oberoende av sj6typ, trofiniva, djurstorlek och
-ilder. Denna studie var baserad pa fyra oligo-mesotrofa, svenska skogssjoar
(pH 5,2-7,6). Han ersatte den traditionella koncentrationsenheten med en
kvot mellan MeHg och kvive (MeHg/N). Skillnaderna i MeHg/N-kvoten
hos mikroseston 1 basen pi niringskedjan kunde férklara variationen i
niringsvivens kontamineringsgrad 1 nirliggande sjar av olika karaktir.

Minga studier pekar ut sjdarnas pH, alkalinitet, kalciumhalt, vatten-
omsittningstid, humusbelastning och produktivitet som viktiga faktorer
som péverkarvariationen i bioackumulering av MeHg i fisk (Hakanson etal.,
1990; Verta, 1990; Spry & Wiener, 1991; Lindqvist, 1991; Haines et al.,
1994). Det dr emellertid en hog grad av samvariation mellan pH och dessa
taktorer, vilket gor det osikert i vilken utstrickning pH ensamt paverkar
MeHg-innehallet i fisk (Meili,1991a, b).

Eftekten pd Hg av sjokalkning och andra pH-reglerande behandlingar
har studerats inom olika svenska forskningsprojekt (t ex Héikanson et al.,
1991; Meili, 1995). Utviirderingarna har emellertid vanligtvis baserats pa ett
begrinsat antal sjdar och en begrinsad tidsperiod efter behandlingen.
Nyligen har en mer omfattande utvirdering gjorts av kalkningens effekter pa
MeHg-koncentrationen i gidda (Andersson & Lundberg, 1996). Studien
inkluderar 140 svenska sjéar med avsaknad av paverkan frin lokala utslipps-
killor av Hg, undersokta under perioderna 1981-87 och 1988-95. Endast
sjoar med minst tre ir mellan fiskena ingick 1 studien.

Resultaten visar att MeHg-haltenigidda har minskat med ca 20 % mellan
de tva perioderna i hela sjopopulationen (n = 140), savil i de kalkade (n = 39)
som i de okalkade (n = 48) sjdarna. Minskad tillférsel av atmosfiriskt Hg
nedfall under 1990-talet och klimatvariationer antas vara orsaken till
minskningarna (Andersson & Lundberg, 1996).

De tvi populationerna av kalkade och okalkade sjoar var inte skeva med
avseende pa geografisk férdelning, tidpunkt f6r provtagning eller pH. De
kalkade sjoarna hade fore behandlingen samma pH som de okalkade sjbarna.
Analys av tva delpopulationer med 20 sjdar var frin varje kategori, i pH-
intervallet 5,5-6,3 fore behandling, visade samma haltnedging i bada
grupperna. Det fanns dock statistiska indikationer (p < 0,1) pd att fem
overkalkade sjoar hade en storre nedging in de okalkade (Andersson &
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Lundberg, 1996). Uppenbarligen har 6kat pH till £5ljd av kalkning mycket
litet inflytande pi MeHg-halten i giidda. Andra faktorer forefaller vara
viktigare for variationen inom varje sjé mellan dren.

Nigraav de studerade sjparna hade vitmarkkalkats (n=18) och skogsmark-
kalkats (n=4). Ingen av dessa delpopulationer uppvisade nigon minskning i
MeHg-halt i gidda, vilket indikerar att biotillgingligt Hg mobiliserats fran
tillrinningsomradet dven efter kalkning (Andersson & Lundberg, 1996).

Minskat pH orsakat av aterforsurning skall dirfér inte forvintas att
patagligt paverka den totala Hg-koncentrationen 1 sjoar och vattendrag pa
grund av férindrade interna processer, som t ex 6kade utlickage frin
sedimenten. Andra faktorer dn pH, som t ex férindringar i tillforseln av
organiskt material frin omkringliggande mark orsakat av klimatiska varia-
tioner, ir mycketviktigare for Hg-tillférseln och dirmed Hg-koncentrationer-
na i sjoar. Upphord vatmarks- och skogsmarkskalkning kan minska Hg
tillférseln till ytvatten som ett resultat av minskad mineralisering och
produktion av vattenlésliga humus-Hg komplex vid ligre pH.

Pi liknande grunder forvintas inte dterférsurning patagligt forindra
MeHg-nivéerna i limniska organismer férutom 1 nigra mycket kinsliga
system dir okad MeHg-haltigidda och andra rovdjur kan férvintas. I dessa
system maste produktiviteten eller niringsvivens struktur forindras i takt
med att vattnen dterforsuras. Ett scenario dr att topp-predatorerna blir mer
fiskitande, t ex om bestandet av fiskitande abborre okar. Sjoar som férlorat
eller patagligt minskat sin mortpopulation under forsurningen, men ater-
himtat sig pa grund av kalkning, kan komma att bete sig pé detta sitt.

Antalet sjar kinsliga for aterférsurning och forindringar i trofisk struk-
tur 4r okdnt. Beaktar man att ca 60 % av de kalkade sjéarna inte var sirskilt
sura (pH >5,5) fore kalkning (Wilander et al., 1995) och att det atmostfiriska
nedfallet av starka syror minskat patagligt (50 %) sedan 1980-talet, torde
antalet kiinsliga sjéar vara mindre idag dn for 10 ar sedan. Kiinsliga sj6ar ir
primirt lokaliserade i de mest forsurade omriddena i Skandinavien, dir
torindringar i trofisk struktur kan férvintas pa grund av aterférsurningen.

Avslutad kalkning av vitmarker och skogsmark kan inte férvintas ge
nagon negativ effekt pi MeHg-halten 1 fisk och andra akvatiska organismer.
Det idr mer troligt att positiva effekter kan forekomma, eftersom det ir
sannolikt att tillfrseln av biotillgingligt Hg frin tillrinningsomradet mins-

kar.

52



6.6 Frigorelse av metaller frin sediment

En litteratursammanstillning av Nelson and Campbell (1991) fastslog att
dven om laboratorieférsok indikerar att vissa spirmetaller kan mobiliseras
fran sjosediment vid liga pH-virden, indikerar filtmitningar att sediment-
ens porvatten inte ir tillrickligt sura for att metallerna skall mobiliseras. Det
dr dessutom inte troligt att sedimentens pH dr ldgre dn 1 vattenmassan pa
grund av den interna alkalinitetsproduktion i sedimenten. Studier av
epilimniska sediment frin 8 sjoar i Kanada (pH i intervallet 4,2-7,0) visade
att porvattnets pH 6kade med sedimentdjupet i de sex sjparna med pH < 6,5.
Alkaliniteten (Grantitrering i pH-intervallet 4,2 till 3,5) i sedimenten 6kade
mer in 10 ginger 6ver viirdenaivattenpelaren. Alkalinitetsdkningen startade
inom 2 cm fran grinsskiktet sediment-vatten och motsvarade ett
alkalinitetsflode ut ur sedimenten pa 0,4—510 mekv/m? och 4r 1 sjéarna med
pH < 6 i bottenvattnet (Schift & Andersson, 1986). Alkalinitet kan ocksi
skapas av sulfatreduktion i sedimenten, vilket 6kar pH och minskar metall-
koncentrationerna (Belzile & Morris, 1995).

Koncentrationerna av LAL 1 dterférsurade kalkade, svenska vatten som
ingick i sjoinventeringen 1995, indikerar inga dramatiska férsurnings-
effekter utéver vad som kan forvintas utifrin den pH-nivé dterforsurningen
skapat. Pa motsvarande sitt har Hindar & Lydersen (1995) slagit fast att
aterforsurning av kalkade objekt inte kommer att medverka till nagon
dramatisk okning i halten Al. Koncentrationen oorganiskt Al kommer
relativt snabbt att atergi till de nivier man hade fore kalkning eller ligre.
Ligre LAL-halter in innan kalkning dr troliga eftersom nedfallet av férsur-
ande dmnen minskat patagligt under senare 4r. Detta har orsakat en signifi-
kant minskning i LAL i de flesta férsurade ytvatten i Norge. Sé ir antagligen
ocksd fallet i de ytvatten i Sverige dir nedfallet av starka syror varit
huvudorsaken till férsurningen.

Pb-profiler i sediment frin férsurade sjoar indikerar normalt att for-
surningen har liten effekt pd Pb-ackumuleringen i sediment (Norton et al.,
1981; Nelson & Campbell al., 1991). Detta har ocksa verifierats i laborato-
rief6rsok, dir inget Pb frigjordes frin sedimenten vid pH > 3 (Davis et al.,
1982). Aven transporten av Pb (och Hg) i sjén och dess tillrinningsomride
ar relativt opaverkad av férsurning. Med avseende pa frigérelsen av Cd fran
sediment vid dterforsurning fastslog LaZerte (1986) att si fort Cd depone-
rats frigors det knappast frin sedimenten annat in vid mycket ligt pH (pH
< 4,0).
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6.7 Slutsatser om biologiska risker med metaller

Baserat pé litteraturstudien och jamfoért med innan kalkning, dr det inte
troligt att frigorelsen av oorganiskt aluminium (LAL) eller andra toxiska
metaller (hypotesen om en metallbomb) blir f6rhéjd fran tillrinningsom-
radet, sedimenten och/eller dbidden nir kalkade vatten dterférsuras. Istillet
torvintas halterna i ytvatten att vara ligre dn innan kalkningen péibérjades
pa grund av det minskade atmosfiriska nedfallet av bade stark syra och
Cd, Pb, Hg och Zn under de senaste 10-20 aren. Den hoga alkaliniteten i
miénga svenska sjdar innan kalkningen piborjades (tabell 3) indikerar att
antalet vatten med héga metallhalter borde vara relativt begrinsat. Denna
slutsats stods av resultaten frin den nordiska sjdinventeringen 1995 (Skjelkvile
etal., 1999).

Koncentrationen 1 sjoarna relativt de biologiska risknivierna, likvil som
metallernas huvudsakliga forekomstformer, antyder att de potentiella biolog-
iska riskerna forknippade med édterférsurning av kalkade vatten minskar i
ordningen Al>>Cd>Pb i norska och svenska ytvatten. Riskerna forknippade
med Fe, Mn, Zn, Cu, Cr och Ni dr mycket liga och behover inte behandlas
annat dn 1 vatten med kinda koncentrationer hégre dn den biologiska
risknivin (LBRL). Sidana vatten ir emellertid mycket ovanliga. Hg ir
mycket speciellt eftersom det biomagnifieras och utgér ett problem huvud-
sakligen for minniskors hilsa och topp-predatorer som diggdjur och faglar.
Med hinsyn taget till det stora antalet vatten med MeHg-nivaer i fisk 6ver
hilsogrinsen dr detta ett stort problem i skandinaviska vatten. Nuvarande
kunskap indikerar dock att varken kalkning eller framtida dterférsurning av
kalkade vatten skulle foraindra MeHg-halten 1 fisk 1 ndimnvird grad. Efter-
som Asihuvudsak férekommer som anjon i ytvatten, skiljer sig denna metall
patagligt frin de katjoniska metallerna. Endast fi sjoar har hoga As-
koncentrationer i relation till de kritiska nivderna i Sverige och hoga As-
halter dr frimst f6rknippad med jordbruksomriden och dirmed vatten med
hoga pH-virden.

Aluminium har den storsta potentialen att orsaka biologiska skador pi
grund av dterférsurning av kalkade vatten. Det ir ingen skillnad mellan
rinnande vatten eller sjar férutom att de hogsta aluminiumhalterna kan
torvintas 1 sma killfloden och killsjoar. Vi kan ocksa forvinta temporirt
torhojda halter av andra toxiska metaller 1 kidllomridena, men samma
ordningsfoljd med avseende pé giftighet forvintas oavsett tidsperiod och
vattensystem. Risken med Al ir i huvudsak kopplad till pH-minskningen
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KAPITEL 7.
REKOMMENDATIONER

7.1 Framtida kalkningsstrategi — nya objekt
Virekommenderar att kalkning av ytvattensystem inte skall pabérjas innan
biologisk skada pévisats. Detta dr viktigt for att kunna bevara unika, sura
ekotyper pa lokal, regional och nationell skala, vilka har samma biologiska
virde som cirkumneutrala ekotyper.

Med avseende pi vattenkemiska kriterier definierar bade Sverige och
Norge vatten med pH < 6 som potentiella kalkningsobjekt. Detta férefaller
limpligt for sjpar med liga TOC-halter. En vatten- och fiskstatusstudie av
Lydersen et al. (1994b) baserade pa norska sjodata (Henriksen et al., 1988,
1989), visade sma eller forsumbara biologiska effekter pa populationerna av
oring, roding och abborre vid pH > 5,75. Denna studie baseras pa typiska,
norska klarvattensjoar (ligt TOC). Baserat pa 1995 ars sjoinventering hade
hela 40 % av de undersokta norska sjdarna (n = 970) ett pH < 6,0, medan
endast 9 % av alla undersokta svenska sjdar (n = 4104, bade kalkade och
okalkade sjoar) hade pH < 6.

I Sverige definieras dven sjoar med en alkalinitet < 50 pekv/l som
potentiella kalkningsobjekt. Detta kriterium anvinds inte i Norge. Genom
attanvinda alkaliniteten < 50 pekv/l som kalkningskriterium, skulle 40 % av
de norska sjoarna med pH > 6,0 bli presumtiva kalkningsobjekt (figur 16),
medan 7,5 % av de svenska sjoarna (n = 4104) faller inom denna kategori.

Nistan 300 avde undersokta svenska sjparna med pH > 6 skulle bli kalkade
1 enlighet med det svenska alkalinitetkriteriet f6r kalkning. Detta alkalini-
tetskriterium gor att manga fler vatten blir kalkade i Sverige 4n i Norge.

Alkaliniteten ir en viktigt kemisk parameter i den svenska kalkningsstra-
tegin, och det 4r dirfor av intresse att granska de alkalinitetsmetoder som
anvints vid sjéinventeringarna. Den norska alkalinitetsmetoden pd NIVA
baseras pd potentiometrisk titrering med HCl till pH 4,5 under luftning och
med kraftfull omrérning och alkaliniteten (pekv/l) beriknas som Alk | =
Alk - ([H*]pH s [H*]Origin alpH)' Den svenska alkalinitetsmetoden dr mycket
likartad, dvs. en starksyratitrering till pH 5,4 under N, -bubbling. Detta
innebir att ingen av metoderna skiljer mellan vitekarbonat och svaga
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organiska baser. Eftersom den norska alkalinitetsmetoden baseras pi en
surare slutpunktstitrering, kommer samma vattenprov normalt att ha en
hogre alkalinitet med den norska dn med den svenska metoden. Skillnaden
mellan metoderna ckar med ckande TOC.
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Figur 16. Fordelning av ANC och alkalinitet i norska och svenska vatten med pH > 6, baserat pa
1995 ars nordiska sjoinventering (Skjelkvale et al., 1996, 1999). Sverige, n = 3742; Norge, n
= 578. Figure 16. Distribution of ANC and alkalinity in Norwegian and Swedish lakes with pH >

6, based on the 1995 Nordic Lake Survey (Skjelkvale et al., 1996, 1999). Sweden, n = 3742;
Norway, n = 578.

Alkalinitetsmetoderna kan allvarligt underskatta syraneutraliseringsfor-
mégan (Acid Neutralising Capacity, ANC) hos deprotoniserade, naturliga
organiska syror och favoriserar rollen av vitekarbonat som pH-neutralise-
rande faktor. Medan vitekarbonat dr mest betydelsefullt for ANC vid hogt
pH (pH > 6,0), ir svaga organiska syror viktigare vid ett ligre pH (figur 17
och 18). I kraftigt bruna sjéar (hog TOC), som ir vanligt i Sverige, ir svaga
organiska syror mycket viktiga f6r ANC édven i sjoar med hogt pH (figur 19).
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En annan nackdel med att anvinda alkalinitet som kalkningskriterium ar
svarigheten att linka biologiska och vattenkemiska skillnader i ytvatten med
pH < 5,4. Genom att anviinda ANC istillet for alkalinitet dr detta problem
ur virlden.

Vitekarbonat och organiska dmnen ér naturligt férekommande svaga
baser, och de har bada en viktig roll f6r den pH-buffrande kapaciteten 1
ytvatten. ANC tar hinsyn till detta faktum bittre dn alkalinitet. Dessutom,
och som omnimnts i kapitel 5.2.2, har ANC ocksa funnits vara den bista
enskilda kemiska faktor som forklarar fiskstatusen i norska ytvatten (Bulger
et al., 1993; Lien et al., 1996; Lydersen et al., 1994b).

Enligt Reuss & Johnson (1986), definieras ANC (i pekv/L) som:
ANC=([Ca*]+[Mg*]+[Na*]+[K*]) - ([SO,*]+[NO, ]+[CI]) 1)

Frin elektronegativiteten (laddningsbalansen) i de flesta ytvatten ér:

ANC = ([HCOJ+[A]) - ([H'] - [pAI™]) )
ddr [A7] ér halten organiska anjoner och pAl™ dr haltsumman av positivt
laddade Al-former. Under forutsittning av att alla joner i laddningsbalansen
dr uppmiitta, kan halten [A"] skattas som en skillnad. Koncentration pAl™
kan beriknas frin LAL, pH, temperatur och ligandkomplex med hjilp av
termodynamiska konstanter (t ex Schecher and Driscoll 1987, 1988).

Eftersom ANC baseras pd analyser av baskatjoner och de starka syrornas
anjoner, borde alla laboratorier kunna ta fram jimférbara och exakta ANC-
virden jimfort med de analytiskt mycket mer kinsliga bestimningarna av
pH, HCO,, Al™ och A". Detta ir antagligen det viktigaste skilet till att
ANC idr mycket anvindbar som kemisk férklaringsvariabel f6r fiskstatus i
ytvatten, dven om oorganiskt aluminium 4r den primirt giftiga substansen.
Vi rekommenderar dirfér att ANC istillet for alkalinitet anvinds som
kalkningskriterium, nir man analyserar risken for biologiska effekter under
aterforsurning av kalkade vatten.

Det kemiska kalkningskriteriet 1 Sverige borde utvirderas for att belysa
om denna bufferkapacitet krivs for att uppritthélla och restaurera tillstindet
tor "ursprunglig” limnisk biota inom varje unikt vattensystem. Vi anser att
Sverige borde dokumenterabehovet av en alkalinitet > 50 peq/1f6r att skydda
ursprungligt akvatiskt liv i alla svenska ytvatten, sirskilt vid beaktande av de
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vildokumenterade norska sambanden mellan fiskstatus och ANC. Ett
nuvarande ANC-viirde > 50 peq/1 skulle normalt vara tillrickligt i Norge for
att uppfylla atminstone de fiskbiologiska malsittningarna.

Med tanke pa framtida kalkningsstrategi borde de kemiska trenderna i
ytvatten analyseras med avseende pi effekterna av minskad depositionen av
stark syra och férvintade minskningar av oorganiskt aluminium (och metal-
ler som Hg, Zn, Cd och Pb). Som en direkt effekt av den minskade
syradepositionen, kan det redan idag finnas omraden dir den drliga dosen av
kalk kan minskas i rinnande vatten och dir varaktigheten av sj6- och
vitmarkskalkningar borde bestd lingre innan aterkalkning behovs. Dess-
utom borde vattenkemin i manga okalkade vatten ha forbittrats till en niva
dir kalkning inte lingre behévs. Ytvatten som idag fortfarande har ett ANC
> 50 peq/l dr vilbuffrade och kommer sannolikt inte att bli férsurade till
sidana nivier att kalkning dr noédvindig. Vi rekommenderar dirfor att
kalkning inte paborjas 1 dessa vatten.
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Figur 17. Sambandet mellan alkalinitet och ANC i norska och svenska sjoar med pH < 6,0 baserat
pa 1995 ars nordiska sjcinventering (Skjelkvale et al., 1996, 1999). ANC > alkalinitet, uttrycker
primart bidrag frén svaga, organiska syror. ANC och alkalinitet < O indikerar att katjoner som H*
(lagt pH) och/eller positivt laddade aluminiumformer finns nérvarande i relativt hoga halter. Sjéar
med ANC < O &r fa i Sverige, men relativt vanliga i Norge. Figure 17. The relationships between
alkalinity and ANC in Norwegian and Swedish lakes with pH < 6.0, based on the 1995 Nordic
Lake Survey (Skjelkvale et al., 1996, 1999). ANC > alkalinity, primarily expresses the
contribution from weak organic acids. ANC and alkalinity < O indicates that cations like H* (low
pH) and/or positively charged aluminium species are present in relatively high concentrations.
Lakes with ANC < O are few in Sweden, but relatively abudant in Norway.

59



Norge

500

D
o
o

w
o
o

ANC, pekv/I
N
o
o
|

iy
o
o
|
|
)

0 100 200 300 400 500
Alkalinitet, pekv/I

Sverige

500

400

w
S
S

1

\

|

ANC, pekv/I

N
o
o
|
|
A}

0 100 200 300 400 500
Alkalinitet, pekv/I

Figur 18. Sambandet mellan alkalinitet och ANC i norska och svenska sjoar med pH > 6,0 och
alkalinitet eller ANC < 500 peg/l. ANC > alkalinitet, uttrycker primart bidrag fran svaga, organiska
syror. ANC och alkalinitet < O indikerar att katjoner som H* (lagt pH) och/eller positivt laddade
aluminiumformer finns narvarande i relativt hoga halter. Data fran 1995 ars nordiska sjéinven-
tering (Skjelkvale et al., 1996, 1999). Figure 18. The relationships between alkalinity and ANC
in Norwegian and Swedish lakes with pH > 6.0 and alkalinity or ANC < 500 peg/I. ANC > alkalinity,
primarily expresses the contribution from weak organic acids. ANC and alkalinity < O indicates
that cations like H* (low pH) and/or positively charged aluminium species are present in relatively
high concentrations. Data from the 1995 Nordic Lake Survey (Skjelkvale et al., 1996, 1999).
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Figur 19. Sambandet mellan ANC och totalt organiskt kol (TOC) i norska och svenska sjoéar med
pH < 6,0. R&d linje indikerar ANC = 50 peq/l. Data fran 1995 ars nordiska sjéinventering
(Skjelkvale et al., 1996, 1999). Figure 19. The relationship between ANC and total organic
carbon (TOC) in Norwegian and Swedish lakes with pH < 6.0. Red line indicates ANC = 50 peq
/I. Data from the 1995 Nordic Lake Survey (Skjelkvale et al., 1996, 1999).

7.2 Framtida kalkningsstrategi — avslutande av kalkning

Med avseende pi metallhalterna och i relation till de kritiska nivierna f6r
akvatiska organismer dr aluminium den enda metall dir den kritiska nivan
overskrids 1 sa minga norska och svenska sjéar att de representerar ett stort
miljéproblem i badalinderna (se tabell 6). Dirfor rekommenderar vi att man
primirt fokuserar pa oorganiskt aluminium som toxisk nyckelparameter nir
man viljer mojliga vattensystem dér kalkning kan upphéra utan patagliga
biologiska effekter. De olika metoder som anvinds for att analysera oorga-
niskt aluminium och olika matrisproblem har emellertid inneburit att ANC
visats vara den bista enskilda kemiska variabeln for att analysera fiskstatus i
ett stort antal norska sjoar (Bulger et al., 1993; Lien et al., 1996; Lydersen et
al., 1994b). Orsaken ir sannolikt att ANC relativt vil beskriver mingden
organiska anjoner, vilka dr viktiga f6r komplexbindningen av oorganiskt
aluminium och minskar dess toxicitet. ANC beskriver dirfér bade mot-
staindsformagan mot pH-forindringar och kapaciteten att avgifta alumini-
um, de tvéd viktigaste faktorerna for akvatiskt liv i sura vatten. Inte desto
mindre borde oorganiskt aluminium alltid utvirderas parallellt med ANC.

61



Baserat pa en kombination av ANC och oorganiskt aluminium (LAL)
rekommenderar vi att kalkning kan upphora med minst ekologisk paverkan
1 f6ljande ordning:

1) Kalkade sjoar, som fore kalkning eller i dterforsurat tillstind antas ha haft/fa
en koncentration av LAL < 30 pg Al/l och ANC > 50 peq/l och som saknar
naturliga populationer av lax (Sa/mo salar) och/eller mért (Rutilus rutilus).
Detta hga ANC bor skydda systemet mot extrema episoder med férhojda
LAL-halter. Detta skulle troligtvis vara acceptabelt for elritsa (Phoxinus
phoxinus), abborre (Perca fluviatilis), harr (Thymallus thymallus) och éring
(Salmo trutta, inklusive anadroma populationer) samt réding (Salvelinus
alpinus).

2) Kalkade sjoar, som fore kalkning eller i dterforsurat tillstind antas ha haft/fa
en koncentration av LAL < 30 ug Al/l och som saknar naturliga populationer
av lax och/eller mort. En del rekryteringsproblem kan férekomma pé grund
av episoder med hoga LAL-koncentrationer. Om sa blir fallet kan utsittning
av fisk vara en bra strategi. Utsittning skulle troligtvis vara acceptabelt for
elritsa, abborre, harr, 6ring, inklusive anadroma populationer samt réding.

3) Kalkade sjoar, som fore kalkning eller i dterforsurat tillstind antas ha haft/far
en koncentration av ANC > 50 peq/1 och som saknar naturliga populationer
av lax och/eller mort. Enligt fiskinventeringarna i Norge ir ANC > 30 peqg/
1 tillriickligt f6r abborre, éring och réding (Lydersen et al., 1994b).

4) Kalkade klarvattensjdar (< 5 mg TOC/1), som fore kalkning eller i dterforsurat
tillstind antas ha haft/fir en koncentration av LAL < 20 pug Al/l och med
naturliga populationer av lax och/eller mért. Korta episoder (nigra dagar till
en vecka) med nagot hogre LAL-halter kan accepteras.

5) Alla kalkade sjdar som fore kalkning eller i dterférsurat tillstind antas ha haft/
fa en koncentration av LAL < 20 pg Al/l och med naturliga populationer av
lax och/eller mort. Korta episoder (ndgra dagar till en vecka) med nigot hogre
LAL-halter kan accepteras.

6) Allakalkade sjéar som fére kalkning eller i dterforsurat tillstaind antas ha haft/
far en koncentration av LAL < 50 pg AUl och som saknat naturliga
populationer av lax, mért, anadrom 6ring och/eller elritsa. Detta skulle
sannolikt i de flesta fall vara acceptabelt f6r 6ring, abborre och réding. En del
rekryteringsproblem kan férekomma pa grund av episodiskt hoga LAL-

koncentrationer. Om sa blir fallet kan utsittning av fisk vara en bra strategi.
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7.3 Framtida 6vervakning och analys

Innan manbeslutar om ett ytvatten skall bli kalkat eller inte dr det nodvindigt
att utvirdera den kvantitativa betydelsen av de olika processer som skapar
aciditeten och potentialen f6r Al toxicitet. I Sverige och Norge borde analys-
och évervakningsmetoderna som vanligtvis anvinds inom kalkningsverk-
samheten forbittras s att kemiska parametrar infors som medger berikning
av ANC, dvs Ca, Mg, Na, K, SO,, Cl och NO,. Effekten pi pH av CO,
overtryck borde utvirderas genom att mita pH i luftade prover, jimviktade
mot atmosfirens koldioxidtryck. Slutligen ir det nodvindigt att évervaka
den potentiella toxiciteten av oorganiskt aluminium (LAL) genom att
anvinda en av de tillgingliga katjonbytesteknikerna. TOC borde ocksi
analyseras eftersom hoga LAL-koncentrationer kan vara en analysartefakt i
humusrika vatten, samt att analysen tillsammans med titreringen av alkali-
nitet/aciditet (pH=5,6) kan anvindas for att skatta ANC med en oberoende
metod kallad CBALK (Késhler 1999). Prov borde insamlas bide under
stabila vattenkemiska forhéllanden och under episoder, som t ex vid sné-
smiltning eller hostregn.

7.4 Framtida forskning
Vi rekommenderar mer studier inom féljande omraden:

1) oorganiskt aluminium och TOC

2) ANC och alkalinitet
3) bly

7.4.1 OORGANISKT ALUMINIUM ocH TOC
Tendensen till hégre LAL-koncentrationer med ¢kande halt av 16st orga-

niskt kol (DOC eller TOC) vid samma pH (figur 6), borde studeras mer i
detalj, speciellt med tanke pa de generellt hogre TOC-koncentrationerna i

svenska ytvatten.

Vi foreslir att foljande hypoteser testas ytterligare:

* Hogre TOC-koncentrationer innebir ofta relativt sett hogre halter av hog-
molekylira organiska foreningar jimfért med laigmolekylira.

* Hogmolekylira organiska foreningar bildar vanligtvis svagare komplex med
metaller dn ligmolekylira.
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* En del av de l6sta organiska syrorna ir relativt starka syror med pK-virden
runt 3. Dessa kan 16sa aluminium pa motsvarande sitt som starka oorganiska
syror. Eftersom de ir relativt starka har de dessutom endast en svag tendens
till att binda protoner till de funktionella grupperna och dirf6r ocksi till att
binda andra katjoner som metaller. Detta innebir att humdsa vatten kan ha
en viss mingd aluminium nirvarande som fria metalljoner, dvs som oorga-
niskt aluminium (figur 20).

* Eftersom hogt TOC ofta innebir relativt hog andel hogmolekylira organiska
foreningar (se ovan), ir en viss del av Al svagt bundet till det organiska
materialet. Eftersom gilarnas ytmembran ir katjonbytare, precis som de
organiska syrorna, kan 6kad humushalt 6ka méjligheten f6r gilepitelet att
7stjdla” aluminium frin de organiska syrorna, sirskilt frin de storre organiska
komplexen.

* Detta kan orsaka 6kade koncentrationer av Al pi gilepitelet, med pafoljande
negativa effekter for gilandande organismer. I humésa vatten kan Al pa
gilarna hirstamma béade frin oorganiska och organiska killor som ovan
skisserats.

7.4.2 ANC OCH ALKALINITET

Eftersom inte bara bikarbonatsystemet utan dven de svaga organiska syrorna
i ytvatten dr mycket viktiga for buffertkapaciteten i ytvatten, tar ANC bist
hinsyn till de bida dominerande pH-buffrande systemen. Dessutom ut-
trycker ANC pa ett bittre sitt Al-toxiciteten i vatten eftersom icke-toxiska
Al-foreningar frimst dr organiska Al-féreningar. Vi rekommenderar att
ANC blir jimférd med alkalinitet med avseende pa méjligheten att uttrycka
fiskstatusen i ytvatten i Sverige. Sambandet mellan alkalinitet och LAL, och
ANC och LAL inorska och svenska sjéar med pH<6,0 presenteras i figur 20
och 21.

Eftersom alkalinitet anvinds som en viktig parameter i den svenska
kalkningsstrategin borde alkalinitetsmetoden utvirderas med den norska
metoden (vid NIVA), likvil som med ANC. Alkalinitet och ANC borde
jamforas fr att kunna utvirdera den bista kemiska variabeln f6r att analysera
fiskstatusen i svenska ytvatten.
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Figur 20. Sambandet mellan alkalinitet och oorganiskt Al (LAL) i norska och svenska sjoar med
pH <6,0. Data fran 1995 ars sjéinventering. Den r6da linjen visar den alkalinitetsgrans som
anvands i Sverige for att valja ut kalkningsobjekt. Atgarden kan utforas nar alkaliniteten &r under
denna alkalinitetsniva. Figure 20. Relationships between alkalinity and inorganic Al (LAL) in
Norwegian and Swedish lakes with pH < 6.0 Data from the 1995 lake surveys. The red line
indicates the alkalinity level in Sweden where liming measures should be conducted at alkalinity
below this level.
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Figur21. Sambandet mellan ANC och oorganiskt Al (LAL) i norska och svenska sjéar med pH <6,0.
Data fran 1995 ars sjdinventering. Den roda linjen visar den alkalinitetsgrans som anvands i
Sverige for att valja ut kalkningsobjekt. Atgérden kan utféras nar alkaliniteten ar under denna
alkalinitetsniva. Figure 21. Relationships between ANC and inorganic Al (LAL) in Norwegian and
Swedish lakes with pH < 6.0. Data from the 1995 lake surveys. The red line indicates the alkalinity
level in Sweden where liming measures should be conducted at alkalinity below this level.
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7.4.3 BLy

Det distinkt negativa sambandet mellan pH och Pb var ovintat, baserat
uteslutande pa kemiska virderingar och all dokumentation om den starka
kopplingen mellan organiskt material och Pbijord och torv. Férattanalysera
varfor Pb dr sd vil kopplat till pH, likvil som for att beskriva de kemiska Pb-
formerna i ytvatten, behovs ytterligare studier. Aterforsurning av kalkade
vatten kommer sannolikt inte ha nidgon signifikant effekt pa Pb-nivaerna i
ytvatten och dirmed heller inga negativa, biologiska effekter.
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