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JOHDANTO

Kosteikot eli vesiperdiset alueet ovat runsaan ja monipuolisen kasvillisuuden
tyyssijoja ja niiss4 kohtaavat kuivan maan ja veden ekosysteemit. Sielld viihtyvit seki
maa- ettd vesikasvit. Erityispiirteens on kosteikkoihin erikoistuneet kasvilajit (esim.’
osmank#fimi, korpikaisla, vihvil4t). Rehevd kasvillisuus luo hyvit kasvuolot
runsaslukuiselle pienelijoukolle. '

Kosteikkoja on luonnostaan avouomien varsilla ja jirvien rannoilla. Kosteikko
voidaan antaa synty4 luontaisesti patoamalla vetté painanteiseen, esimerkiksi entiselle
tulvaniitylle, suopainanteeseen tai purolaaksoon siten, ettd veden virtausnopeus
vihenee ja ettd varsinkin runsaamman virtaaman aikana peittéé koko alueen tai suuren
osan alueesta. Tillaiseen vedenjittémaalle vesikasvillisuus ja kostean paikan
kasvillisuus levidd useimmiten luontaisesti, vaikkakin niiti voidaan istuttaa
levidmisen nopeuttamiseksi.

Kosteikoissa kiintoaineksen, ravinteiden ja metallien puhdistusprosessit edellyttéiviit
erilaisia olosuhteita veden kemiallisen laatuvaihtelun mukaan. Veden virtausnopeuden
hidastuessa ja veden suotautuessa osittain maakerrosten ldpi valumavesien
kiintoainesta ja ravinteita pidéttyy kosteikon maaperifin. Metallien poisto perustuu
mekaanisiin, kemiallisiin ja biologisiin prosesseihin. Kosteikon pintaosan hapellinen
ja alaosan hapeton, pelkistdvi ympdérist6 mahdollistaa kemiallisilta ominaisuuksiltaan
erilaisten metallien sitoutumisen kosteikkosedimetteihin.

Etuna kosteikkojen k#ytolle metallien poistossa kaivosympéristovesistd ovat halvat
investointi- ja kéayttSkustannukset sek# ulkopuolisen energian tarpeettomuus.
Kosteikot ovat my6s joustavia ja vastaanottavia mekanismeja ja ne voidaan perustaa
14jitysalueiden vilittoméain 1dheisyyteen. T4ll6in jétevettd ei tarvitse kuljettaa muualle
puhdistettavaksi.

Suomessa kosteikkoja on kiytetty tihin mennessi piHiasiassa vain maatalouden
ravinnepéistdjen vesistokuormituksen vihentimiseen (Rouhtula 1996). Puustisen
ym. 2001 tutkimusten mukaan kosteikot soveltuvat valumavesien typen ja fosforin
pidittymiseen. Heidéin mukaansa kosteikoilla lisdtiin maaseudun maiseman
monimuotoisuutta ja vesilintutiheyttd véhéjirvisillé alueilla.

Kaivannaisteollisuudessa kosteikkoja on kéytetty rautasulfidipitoisten rikastushickan
ja sivukivien ldjitysalueilla syntyvien happamien - valumavesien - puhdistamiseen.
Erilaisia kosteikkosovelluksia on kiytossd eniten Pohjois-Amerikan vanhoilla
kaivosalueilla (Tremblay & Hogan 2000). Suomen vanhoilla kaivosalueilla
kosteikkoja on luontaisesti syntynyt 14jitysalueiden suotovesien purkautumiskohteisiin
(Riisinen ym. 2001). Tdm4i kirjallisuusselvitys on osa Geologian tutkimuskeskuksen
kosteikkotutkimusta, missd selvitetddn kaivosympéristdjen luonnon kosteikkojen
vesien puhdistusmekanismeja ja miten niité voidaan tehostaa.



Kuva 1. Rautasulfidipitoisten kivien rapautuminen sivukivien ladjitysalueella,
Otravaaran rikkikiisukaivos, Eno. Kivikasalta valunut hapan lumen sulamisvesi on
tuhonnut metsdd vajaa puolen hehtaarin alalta (ks. kuvan keskiosa). Kaivos toimi
vuosien 1919-23 aikana.

Happamen kaivosympdristovaluman muodostumisreaktiot

Happamella kaivosympéristdvalumalla (Acid mine drainage = AMD) tarkoitetaan
rautasulfidien  hapettumisen  kdynnistimdd  valumaveden  happamoitumista
kaivosympiristdssid (kuva 1). Englanninkielisen acid mine drainage -termin ohella
kdytetddn my0s acid rock drainage —termid (ARD), jolla on yleisempi merkitys
viitaten rautasulfidipitoisen kiviaineksen hapettumisen aikaansaamaa valumavesien
happamoitumista muissakin kuin kaivosympéristoissa.

Valumaveden happamuuden  syntyd kuvataan rikkikiisun eli  pyriitin
rapautumisreaktioilla (Nordstrom & Alpers 1999). Rikkikiisu hajoaa hapen ja veden
vaikutuksesta reaktioyhtdlon (1) mukaan. Reaktiossa vapautuu kaksi moolia
rikkihappoa yhtd moolia hapettunutta pyriittid kohtaan.

2FeS; +7 0, +2 H,0 > 2 Fe* +4 SO, +4 H' (1)
Pynitti + Happi + Vesi — Ferrorauta + Sulfaatti + Vety.

Toisessa (2) reaktiossa ferrorauta hapettuu ferriraudaksi. Ferroraudan hapettuessa
ferriraudaksi muodostuu yksi mooli vetyd. Reaktionopeus on pH -riippuvainen.
Happamissa olosuhteissa (pH 2 - 3) ja bakteerien puuttuessa reaktio etenee hitaasti,
mutta pH -arvon kohotessa ldhelle viittd reaktio nopeutuu hiukan.



4Fe* + 0,+4H — 4 Fe** +2 H,0 0))
Ferrorauta + Happi + Vety — Ferrirauta + Vesi.

 Kolmas (3) keskeinen reaktio on raudan hydrolyysi, missi ferrirauta saostuu.
Reaktiossa vapautuu veteen kolme moolia vety# yhti hapettuvaa ferrorautaa kohden.
Rautasaostuman muodostuminen on pH- riippuvainen (kuva 4).

4 Fe** + 12 HyO — 4 Fe(OH)3| +12 H' (3)
Ferrirauta + Vesi — Ferrihydroksidi + Vety. ’

Neljis (4) reaktio on pyriitin hapettuminen ferriraudalla. Ferrirauta kehittyy
reaktioissa 1 ja 2. Kyseessd on syklinen ja itsestéifin etenevd osa kokonaisreaktiota,
mikd tapahtuu hyvin nopeasti ja jatkuu, kunnes joko ferrirauta tai rikkikiisu on
kiytetty loppuun. Reaktiossa ferrirauta on hapettava agentti, ei happi. Ferrirauta vaatii
happamia olosuhteita (pH < 4) pysy#kseen liukoisena. '

FeS, + 14 Fe** + 8 H,0 — 15 Fe?" +2 S04 + 16 H' )
Pyriitti + Ferrirauta + Vesi — Ferrorauta + Sulfaatti + Vety.

Hapen ensisijainen tehtévd on ferroraudan hapettaminen, mikd puolestaan pitda yll4
rikkikiisun hapettumissyklid. Sulfidien hapettumiseen hapella on toissijainen osa.
Alkuvaiheessa rikkikiisun hapettimena toimii happi, ja kun pH laskee riittéivén alas,
ferriraudan hapettava vaikutus kasvaa happea suuremmaksi. Rautasulfidin
hapettuminen on eksoterminen reaktio, mikd mahdollistaa reaktioiden olemassaolon
jopa +4 °C lampétilassa. Hapettumisnopeus on ldmpétilasta riippuvainen.
Optimaalinen limpdtila-alue on +28 - +30 °C. (Herbert 1999, Nordstrom & Alpers
1999)

Luonnon oloissa ferroraudan hapettumista nopeuttavat Thiobacillus-bakteerit.
Uusimmat tutkimukset osoittavat, etti bakteerien katalysoima ferroraudan
hapettuminen on yhtd nopeaa kuin rikkikiisun hapettuminen ferriraudan toimiessa
hapettimena. T#ll6in ferroraudan hapettumisnopeus ja hapen midird eivit ole
rajoittavina tekijéind rikkikiisun hapettumiseen (Nordstrom & Alpers 1998). Pronkin
ja Johnsonin (1992) mukaan Thiobacillus-bakteerit voivat toimia tehokkaasti myos
hapettomissa olosuhteissa ja jatkaa rautasulfidien hapettamista ferriraudan avulla (ks.
myds Otwinowski 1994). Goodmanin ym. (1983) mukaan hiilidioksidi toimii
bakteerikasvun yll#pit4jdna hapettomissa oloissa hapen sijaan.

KOSTEIKON PUHDISTUSPROSESSIT

Happamien, metallipitoisten kaivosympéristdvesien puhdistuminen kosteikoissa
perustuu seuraaviin prosesseihin (kuva 2) (Cohen & Staub 1992, Faulkner 1994,
Walton-Day 1999):

Hapellisessa pintakerroksessa
- kiintoaineksen sedimentoituminen
- raudan ja mangaanin hapettuminen ja saostuminen hydroksidipitoisina
oksideina (oksihydroksideina). \
Sedimenttipatjassa (hapellinen/pelkistdva)



- liuenneiden aineiden adsorboituminen kiintoainekseen

- liuenneiden aineiden kompleksoituminen orgaaniseen ainekseen

- metallien siirtyminen kasveihin ja leviin (assimilaatio).
Pelkistavdssd pohjakerroksessa

- sulfaatin pelkistyminen ja metallisulfidin saostuminen.

Sedimentaatio

Sedimentaatioprosessi liittyy kiintedsti kosteikon hydrologisiin virtausmuotoihin.
Veden virtauksen pienetessi ja seisovissa vesissid vetti raskaammat partikkelit
sedimentoituvat (kuvat 2 ja 3). Partikkelien pidittymistd kosteikolle edistda tihed
kasvillisuus. Vettd kevyemmét partikkelit sedimentoituvat vasta flokkuloiduttuaan
(Matagi ym. 1998). Matagin ym. (1998) mukaan flokkulaatio tehostuu pH:n
kohotessa, turbulenssin viéhetessd ja suspendoituneen ainesméiirin kasvaessa.
Levamiddralli on my0s vaikutusta flokkulaatioon. Yleensd pienet partikkelit
flokkuloituvat helpommin kuin suuret partikkelit.

Monissa kosteikoissa sedimentaatio voi olla merkittivin veden puhdistusimekanismi
(Walton-Day 1999). Kaivosympéristén valumavesisti mitataan useimmiten
suurimmat pitoisuudet raudalle, joka hapellisissa oloissa saostuu oksihydroksideina,
jotka puolestaan laskeutuvat veden virtauksen pienetessi (Fennessey & Mitch 1989).
Useimmat  luontaisesti  syntyneet  kosteikot  toimivat  rautasaostumien
sedimentaatioaltaana (kuva 3).

Sedimentaatic

Kiampleksoitumines
rgaaniseet ainel:

Kuva 2. Kaaviokuva kosteikon rakenteesta ja sielld tapahtuvista geokemiallista ja
fysikaalista prosesseista (Walton-Day 1999).



Kuva 3. Rautasaostumien kertyminen kosteikolle, Otravaara, Eno.

Raudan ja mangaanin hapettuminen ja oksihydroksidien saostuminen

Saostuminen on yksi pddmekanismeista, jonka my6td haitta-aineet poistuvat
valuvesisté ja varastoituvat kosteikon sedimentteihin (kuva 3). Raudan hapettuminen
ja saostuminen oksihydroksina laskee veden pH:ta, mitd kuvaa alla oleva
reaktioyhtdlo:

Fe** + 1/4 O, + 5/2 H,0 — Fe(OH);  + 2 H. (5)

Rautasaostumat voivat olla amorfisia, huonosti kiteisii mineraaleja, joita ovat
esimerkiksi schwertmanniitti ja ferrihydriitti, tai kiteisid mineraaleja, joista
yleisimpdnd esiintyy gotiitti. Mineraalityyppi méiirdytyy veden pH:n ja
sulfaattipitoisuuden mukaan kuten kuvan 4 kaavio esittii (Bigham ym. 1992).

Raudan saostumista sédételevistd tekijoistd keskeisimmit ovat veden pH, Eh-
potentiaali ja mikrobipopulaatio. Raudan hapettumisen ja saostumisen aikaansaamaa
pH:n laskua voidaan hillitd lisddmélld neutraloivien komponenttien méidraa
kosteikkoympiristossd. Kosteikon toimivuuden kannalta parhain tulos saavutetaan
pH:n ollessa yli viiden ja sulfaattipitoisuuden ollessa pieni. Talloin saostuu pysyvid,
kiteisid rautaoksihydroksideja (Walton-Day 1999).
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Kuva 4. Rautasaostumamineraalien synty kalvosympanstblssa biogeokemiallisella
mallilla esitettynd (Bigham ym. 1992).

Mangaanin hapettuminen ja saostuminen kosteikon hapellisessa kerroksessa vihentii
tehokkaasti veden mangaanipitoisuuksia ja samalla laskee veden pH:ta, miti kuvaa
alla oleva reaktioyhtls.

Mn®* + 1/2 0, + H,O > MnO, +2H". (6)

Mangaania hapettavat bakteerit katalysoivat ylld mainittua reaktiota. Bakteerien
toimivuus happamissa oloissa voi olla kuitenkin vihiistd, mikd omalta osaltaan
selittdid mangaanin heikkoa pidéttymistd kosteikoissa (Wildeman ym. 1990). Lis#ksi
mangaanin hapettuminen ja saostuminen vaatii korkeampaa Eh-potentiaalia ja pH-
arvoja kuin raudan hapettuminen ja saostuminen, mik# my&s voi olla yhten# syyni
mangaanin heikkoon pidéttymiseen kosteikoissa (Walton-Day 1999).

Ionin vaihto ja adsorptio

Kosteikoissa rautaoksihydroksidit- ja orgaaninen aines ovat tirkeimpid
kiintoainespartikkeleita, joiden pintaan metallit voivat pidéttyéd erilaisilla sidoksilla.
Sorptio -sanaa kiytetdi4n yleistermind, kun kuvataan liuoksessa olevan ionin
sitoutumista kiintoaineksen esim. saostumamineraalin pintaan, ja kun varsinaista
sitoutumistapaa ei tunneta. Desorptio on ionin irtoaminen kiintoaineksen pinnasta
(kuva 5). Adsorptiossa ioni on kiinnittyneend kaksiulotteisesti partikkelin pintaan
(vastaten kelaattisidosta). Sen sijaan absorptiossa ioni diffundoituu uloimman kehiin
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Kuva 5. Tavallisimmat biogeokemialliset prosessit vedenalaisessa kosteikko-
ekosysteemnissi (Faulkner 1994).

Desarptios Digsoluutio
Pelkistyminen

Suspendoitunest Desorptio » Kompleksi

Hajoaminen

lap1 esimerkiksi oksidipinnan adsorptiopaikoille ja aggregaattien huokostiloihin ja
lopulta oksidin kiderakenteeseen. (Smith 1999).

Kiintedn aineksen pintavaraus, mikd mahdollistaa ioninvaihdon tai adsorption,
muodostuu kolmella eri tavalla: 1. kemialliset reaktiot partikkelin pinnalla, 2.
epdpuhtaudet kiderakenteessa, rikkoutuneet sidospinnat ja isomorfiset korvautumiset
kiderakenteessa, ja 3. pinta-aktiivisen ionin sorptio. Pintavaraus voi olla joko
vaihteleva ollen riippuvainen ympérdivén livoksen koostumuksesta tai vakio, mikéd on
riippuvainen mineraalin kiderakenteen varausvajeesta ja riippumaton ulkopuolisen
liuoksen koostumuksesta. Vakiopintavarauksen omaavia mineraaleja ovat 2:1-tyypin
savimineraalit esimerkiksi smektiittiryhmin mineraalit. (Stumm & Morgan 1996,
Smith 1999)

foninvaihdossa kationi tai anioni kiinnittyy heikoin sidoksin kiintedn partikkelin
ulkopinnalle (elektrostaattiset vetovoimat) tai 2:1 savimineraalien vilikerrostilaan.
Monet vesipitoiset oksidimineraalit voivat omata sekd vakiopintavarauksen ja
vaihtuvan pintavarauksen. Savimineraaleilla ioninvaihto perustuu useimmiten
hilarakenteen varausvajeeseen, joka kompensoituu ioninvaihdossa. loninvaihtotilasta
ionit irtoavat otollisissa oloissa esimerkiksi veden ionivikevyyden kasvaessa tai pH:n
laskiessa. lonin vaihdosta kdytetddn my0s nimitystd ei-spesifinen adsorptio tai
fysikaalinen adsorptio. (Smith 1999, Walton-Day 1999)

Vaihtuva pintavaraus muodostuu ionisoituvien funktionaalisten ryhmien (joko
orgaanisen yhdisteen tai metallioksihydroksidin) dissosiaatiossa:

=XOH," = =XOH’ + H' ja =XOH°’ = =XO + H", (7

missi =XOH® on pintaan sitova ryhmi ja =XOH," ja =XO" ovat protonin vaihtoon
kykenevid pintakomplekseja. Pintavaraus on siti ympérdivdn liuoksen pH:sta



10

riippuvainen. Yleisesti neutraalissa ja alkalisissa vesissd partikkelien pinnat ovat
pédasiassa negatiivisesti varautuneita sitoen pi#asiassa kationeja ja happamissa
vesissé positiivisesti varautuneita sitoen pé4asiassa anioneja. (Smith 1999)

Metallien adsorptio sedimenttipartikkelien pintaan kasvaa partikkelin raekoon
pienetessd. Adsorptiossa (spesifinen adsorptio) ionit ovat kiinnittyneeni kovalenttisin
sidoksin mineraalin pintarakenteeseen (kaksi- tai kolmikerroksinen), misti ne eivit
ole korvattavissa kovin helposti toisilla ioneilla. Té#ssé yhteydessi puhutaan
pintakomplekseista, missd ioni on sitoutunut kelaattisidoksin mineraalin pintaan.
Yleensd metallin spesifinen adsorptio on pH-sidonnainen. Monovalenttiset kationit
sitoutuvat useimmiten ioninvaihdolla, kun taas monivalenttiset ionit
pintakomplekseina. Alla olevassa taulukossa on esitetty pH-alueet, missid ovat eri
metallit adsorboituvat rauta- ja alumiinioksidihydroksideihin. (Smith ym. 1998, Smith
1999, Walton-Day 1999)

Taulukko 1. Kaksivalenttisten metalli-ionien adsorboituminen vesipitoisiin rauta- ja
alumiinioksimineraaleihin pH-alueittain (Kinniburgh & Jackson 1981).

Kationi kriittinen pH-alue
Cu, Pb, Hg 3-5
Zn, Co, Ni, Cd 5-6,5
Mn 6,5-7,5
Mg, Ca, Sr 6,5-9

Ioninvaihto ja adsorptio toimivat useimmiten metallien poistomekanismina
alkuvaiheessa (Kleinmann 1990). Pitk#ll4 aikavilillf metallit voivat vapautua néists
sidoksista ympéristoolosuhteiden muuttuessa. Pelkistévissi oloissa isdntdmineraalina
oleva rautaoksihydroksidi liukenee, mink# seurauksena siihen adsorboituneet metallit
vapautuvat takaisin liuokseen.

Kompleksoituminen orgaaniseen ainekseen

Kosteikoissa orgaanista ainesta esiintyy eri hajoamismuodossa. Sen ldhteeni ovat
kuollut kasvi- ja eldinaines. Luontaisesti syntyneessi kosteikossa orgaanisen aineksen
ominaisuudet poikkeavat rakennetun kosteikon orgaanisen aineksen ominaisuuksista
siten, ettd luonnon kosteikoissa orgaaninen aines on syntynyt primaarisen hajoamisen
tuloksena, kun taas rakennetussa kosteikossa orgaaninen aines voi olla jo pitkille
maatunutta turvetta. Téstd syystd metallien kompleksoitumisaste ja esiintymismuodot
voivat poiketa kosteikkotyypin mukaan.

Metalli-organokomplekseilla voivat olla joko veteen liukenevia tai saostua kiinteind
partikkeleina. Olomuoto vaihtelee ympiristsn pH-olojen ja orgaanisen aineksen
koostumuksen mukaan (humus-/fulvohappo, Elder 1988). T#rkeimpis metallin sitojia
ovat hydroksyyli- ja karboksyyliset ligandit. Esimerkiksi mangaani-organokompleksi
voi muodostua joko siten, etti hydradoitunut mangaani-ioni on sitoutunut heikoilla
elektrostaattisilla sidoksilla orgaaniseen ligandiin tai kovalenttisin sidoksin, jolloin
hydradoitunut mangaani-ioni kiinnittynyt elektronivarauksin ligandin happiatomiin
(Bloom 1981).
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Kasvien ja levien metallien sitomiskyKy

Kosteikkokasvit jaetaan tavallisesti puoliksi vedessd kasvaviksi, kelluviksi,
lehtijuurellisiksi ja uposkasveiksi. P4#iasiassa kelluvat ja puoliksi vedesst kasvavat
kosteikkokasvit ottavat raskasmetalleja juuriensa kautta, kun taas uposkasvit
kuljettavat raskasmetallit lehtien ja juurien kautta. Juurelliset uposkasvit voivat uuttaa
metalleja sekd vedestd etti sedimenteisti, kun taas juurettomat kasvit uuttavat
metalleja vain vedesti. Raskasmetallit kulkeutuvat kasviin absorption ja
translokaation vilitykselld. Metallit eivit varsinaisesti 14péise eldvid kasvia.

Sedimentin pH, orgaanisen aineksen koostumus ja kasvin genotyyppi vaikuttavat
kasvien metallien ottoon (Matagi ym. 1998). Yen ym. (2001) mukaan
metallipitoisuudet ovat kuolleessa kasvimateriaalissa suurempia kuin eldvissd
versoissa, mutta pienempid kuin maanalaisissa kudoksissa. Matagi ym. (1998) eiviit
todenneet tutkimuksissaan selvid viitteiti maan yldpuolisten kasviosien metalli-
_pitoisuuksien vuodenaikaisesta vaihtelusta, vaikkakin maanalaisten kudoksien
metallikonsentraatioissa vaihtelivat huomattavasti eri néytteenottokerroilla.

Monet tutkijat ovat kuitenkin péétyneet johtopditdkseen, ettd kasvien merkitys
metallien pidéttymisessd on useimmiten vélillist§ (Septuga 1993). Kosteikkokasvit
lisidvit veden viipymidaikaa kosteikossa, tarjoavat orgaanista ainesta mikro-
organismien kéytettiviksi ja edistdvét aerobisen ja anaerobisen rajapinnan synty#
(Noller ym. 1994). T4rke#4 on, ettd kasvien hajoamistuotteena syntynyt orgaaninen
kerros luo happea kuluttavan ympériston myés kuivina kausina (Elander ym. 1998).
Esimerkiksi osmankéiimikasvusto (Typha-) luo juurivybhykkeeseen pelkistévit olot,
miki tarjoaa kasvualustan sulfaatin pelkistijdbakteerille ja siten edistis sulfidien
saostumista (Sencindiver & Bhumbla 1988). Sen sijaan osmank&&min kasviosissa ei
ole todettu olevan merkittivii metallikertymii (Sengupta 1993). Rahkasammal-
kasvustolla on havaittu olevan hyvid raudan sitomiskyky (Wieder & Lang 1986).
Sobolewskin (1997) mukaan rahkasammalkosteikot ovat toiminnaltaan usein
lyhytikdisia =~ niiden  rajoitetun = metallien . sitomiskyvyn  ja  heikon
puskurointiominaisuuden vuoksi. -

Walton-Day (1999) arvioi, etti kosteikkokasveihin sitoutunut metallim##ré on yleenss
hyvin pieni (£ 1 %) verrattuna siihen mé##ridn, joka sitoutuu sedimentteihin.
Monetkaan vesikasvit eivit yleensi siedd suoraa kontaktia vahvasti happamien vesien
kanssa (Noller & Parker 1996). Téstd poikkeava kosteikkokasvi on osmank#imi.
Toisaalta kasvien metallin sitomiskyky ei pidetd kovin suotavana, koska kasvit ovat
merkittivi osa kosteikon ravinneketjua.

Levien osuudesta metallien pidittymiseen kosteikoilla 16ytyy vihén tutkimustietoa
(kuva 6). Useilla levilajeilla todetaan olevan merkitystd metallien sitojina (Tremblay
& Hogan 2000). Senguptan (1993) mukaan sinivihred Oscillatoria- ja vihred
Mougeotia-leviyhdyskunnat sitovat merkittivii m#irii esimerkiksi mangaania.
Mangaani adsorboituu leviin pintaan ja myds solukon sisé#n. Levikasvun on havaittu
vaikuttavan fotosynteesin ja hiilidioksidihengityksen kautta pH:n kohoamiseen
(Sengupta 1993).



Kuva 6. Mikrobiologista aktiivisuutta indikoiva ’6ljymiinen’ kalvo (sulfaattiesteri)
veden pinnalla, Otravaaran kosteikkoalue, Eno. Vihred "kerrostuma’ veden alla on
levaa.

Sulfaatin mikrobiologinen pelkistyminen ja metallisulfidien saostuminen

Kosteikon tirkein metallien poistomekanismi on sulfaatin mikrobiologinen
pelkistyminen ja metallisulfidien saostuminen (Kleinmann 1990, Wildeman ym.
1990). Sulfaatin pelkistyminen lisdd alkalisuutta ja nostaa pH:ta. Sulfaatin
pelkistyminen edistdd ldasnd olevien pelkistyneiden metallien kuten ferroraudan
saostumista sulfidina. Sulfaatin pelkistymistd kuvaa seuraavat kaksi reaktiota
(Walton-Day 1999):

2CH,0 + SO~ + 2H" — 2C0; + HaSe + 2H0 tai (8)
2CH,0 + SO~ — HySe + 2HCOy, (9)

Reaktioissa mikrobit hapettavat orgaanisen aineksen (CH,O) hiilidioksidiksi (CO») ja
vedeksi tai bikarbonaatiksi ja pelkistivét sulfaatin (SO47) rikkivetykaasuksi (H.S,
kuva 6). Mikili pH on alle 4,5, sulfaatin pelkistys nostaa pH:ta ilman bikarbonaatin
muodostumista (reaktio 8). pH:n ollessa yli 4,5, pH:n kasvu aiheutuu bikarbonaatista
(reaktio 9). Trudingerin (1979) mukaan sulfaatin pelkistijibakteerien toiminta on
vihdistd pH:n laskiessa alle 4,2.

Yllamainittuihin yhtéloihin voidaan liittd4 rautasulfidin muodostus, mikd toteutuu,
mikdli ferrorauta on ldsnd vapaana kationina (Walton-Day 1999). Alla on
reaktioyhtdls, minkd mukaan my0s muut 2-valenssiset metallit saostuvat
monosulfidina:
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2CH,0 + SO&* + Fe** — 2C0, + FeS + 2H,0. (10)

Kun hapettunut rauta esiintyy oksihydroksidina, joka liukenee ja pelkistyy
sedimenttipatjan alemmissa kerroksissa rautasulfidiksi, kuvaa reaktioita seuraavat
kaksi yhtil6ad (Walton-Day 1999):

9CH,O + 4FeOOH + 4S0,%" + 8H' — 9CO, + 4FeS + 15H,0ja a1
15CH,0 + 8S0,%" + 4FeOOH + 16H" — 4FeS, + 15C0, + 25H;0. (12)

Reaktioissa 11 ja 12 happamuus neutraloituu joko rautamonosulfidin tai rikkikiisun
muodostuessa. Liséksi orgaanisen aineksen hajoaminen ja rautaoksihydroksidin
liukeneminen nostaa veden pH:ta ja alkaliniteettia. Mikili sulfidimuodostus tapahtuu
reaktion 10 mukaan, alkalisuudessa ja pH:ssa ei tapahdu muutoksia. Mikili
reaktioissa 8 ja 9 syntyvi rikkivety vapautuu kaasuna kosteikon sedimenttipatjan ja
vesikerroksen 14pi ilmaan, merkitsee se my6s protonin ja rikin h&vikkis sedimentti-
vesisysteemissd. Rikkid voi vapautua kosteikoilta ilmaan myds metyleeni- ja
dimetyleenisulfidimuodossa (Anderson & Schiff 1987). Kuvassa 6 nikyy
rikkipitoisten kaasujen syntyd indikoiva ’6ljym#inen’ kalvo (sulfaattiesteri)
vedenpinnalla. Walton-Dayn (1999) tarkastelemien tutkimusten mukaan orgaanisten
rikkiyhdisteiden muodostuminen on useimmissa kaivosympéristéjen kosteikoissa
vihidisempéi kuin sulfidien saostuminen.

KAIVOSYMPARISTOVESIEN KASITTELY KOSTEIKOILLA

Aerobinen kosteikkp

Aerobinen kosteikko koostuu yhdesti tai useammasta laaja-alaisesta lammikosta,
joissa on horisontaalinen pintavirtaus. Aerobiset kosteikoissa voidaan kisitelld
tehokkaasti vain emd#ksisii tai l4hes neutraaleja vesid. Metallit saostuvat
hapettumisreaktioissa muodostaen oksideja ja hydroksideja. Saostuminen on
tehokasta veden pH:n ollessa yli 5,5. Kosteikkojen ilmastaminen nostaa
hapettumisprosessin tehokkuutta ja siten my&s saostumisprosessia. Altaaseen voidaan
istuttaa kosteikkokasveja kiintoaineseroosion estimiseksi ulosvirtauksen mukana.
Aerobinen kosteikkoallas yhdistetd#n usein anaerobisiin kosteikkoaltaisiin
esimerkiksi tehostettaecssa mangaanin pidéttymistd. (Nairn & Mercer 2000, Mills
2002).

Tyypillisen aerobisen kosteikon vesisyvyys on matala, 15 — 50 cm (Mills 2002).
Veden syvyyden vaihtelulla voidaan vaikuttaa saostumisen tehokkuuteen ja kosteikon
- pitkdikdisyyteen. Vaikka matalat vesialtaat jé4tyvét nopeammin talvella, ne toisaalta
tehostavat hapettumista ja hapettumisreaktioita ja siten edistiviit saostumista.
Syvemmit vesialueet tarjoavat varaston saostumille, mutta vihentdvéit kasvuston
diversiteettid.
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Anaerobinen kosteikko

Anaerobinen kosteikko koostuu joko yhdestd suuresta altaasta tai useammasta
altaasta, joissa pohjakerroksena on orgaaninen aines, turve tai kompostimaa
(kansikuva, kuva 7). Vesi virtaa horisontaalisesti orgaanisen kerroksen sisdss.
Rakentamalla turve- tai kompostikerros hieman korkeammaksi kuin vapaa vesipinta
voidaan veden virtausta lisiti kerroksen  sisilli.  Pohjois-Amerikassa
kompostiaineksena on kiytetty yleisesti sienten kasvatusalustaa, joka sisdltdd n. 10
%:a kalsiumkarbonaattia. Muut kéytetyt kompostimateriaalit ovat turve, puuhake,
sahanpuru tai oljet. Orgaanisen kerroksen paksuus vaihtelee 30-60 cm. Alkalisuuden
liséimiseksi orgaaniseen pohjakerrokseen sekoitetaan kalkki- tai
dolomiittikivimursketta tai kivimurske sijoitetaan turvekerroksen alle. (Skousen ym.
1994, Tremblay & Hodan 2000, Mills 2002)

Anarobisessa kosteikossa tdrkeintd on luoda pelkistivit olot orgaaniseen pohja-
kerrokseen, mikd mahdollistaa sulfaatin pelkistymisen ja sitd kautta metallisulfidien
muodostumisen ja/tai rikkivety- ja metyleenikaasujen vapautumisen (ks. teksti sivuilta
12-13). Orgaaninen pohjakerros tulee siséltéisi sekd hyvin maatunutta ettd
maatumatonta orgaanista ainesta. Vuodenaikoihin liittyvd veden pinnan ja ldmpétilan
vaihtelulla on kontrolloiva vaikutus orgaanisen aineksen hajoamisintensiteettiin ja
hapetus-pelkistyspotentiaaliin - sekd sitd kautta mahdolliseen metallien irtoamiseen
(Olivie-Lauquet 2001). '

Kosteikkoveden alkalisuuden lisddminen

Avoimet kalkkikivitunnelit

Avoin kalkkikivitunneli on yksinkertainen passiivinen kisittelymenetelms, jolla
nostetaan veden pH:ta ja alkalisuutta. Tunneli voidaan rakentaa kahdella tavalla;
rakennetaan kalkkikivestd (tai dolomiitista) juoksutusoja, mihin kerdti#n hapan
kontaminoitunut vesi tai kalkkikivilohkareet sijoitetaan suoraan kontaminoituneeseen
virtaan (suotopato). Kalkkikiven peittyminen Fe(CO);- tai Fe(OH)s-iskoksella
hidastaa tai jopa esti#i kokonaan kalkkikiven liukenemisen. Tésté syyst# kalkkikived
tarvitaan suuria miirii pitkdaikaisen késittelykapasiteetin takaamiseksi. Myds
lisaamalld veden virtausta ja turbulenssia edistetéiZin kalkkikiven toimivuutta pitiméalls
saostumat suspensiossa. Veden virtausta voidaan liséit4 rakentamalla vesiputouksia
kalkkiojien vilille (kuva 7). Kalkkikivitunnelien tai —ojien pohjalle tulee rakentaa
vettd ldpdisemitén kerros estiméin jiteveden suotautumista pohjaveteen. (Sengupta
1993, Mills 2002) ‘
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Fijityalue Rakennettu kosteikko
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Kuva 7. Rakennekuva moniosaisesta rakennetusta kosteikkosysteemisti (Sengupta
1993).

Poistokaivo

Poistokaivot ovat avoimien kalkkikivitunneleiden tapaan helppo menetelma liséta
kontaminoituneiden vesien alkalisuutta. Hapan vesi johdetaan putken kautta alavirran
puolella sijaitsevaan kaivoon, joka siséltid murskattua kalkkikived. Putken ldpi
virtaavan veden hydraulinen voima aiheuttaa kalkkikiven sekoittumisen sekd
hiertymisen pieniksi partikkeleiksi ja samalla estaid rautaiskoksen muodostumista.
Vesi virtaa kaivossa ylospiin, tulvii ulos kaivosta takaisin virtaan. Poistokaivot
vaativat sddnnollisen uudelleentdyton puhtaalla kalkkikivelli, jotta puhdistussysteemi
toimisi virheettomasti. (Mills 2002)

Hapettomat kalkkikiviojat

Hapeton kalkkikivioja on haudattu kalkkikivikerros, joka rakennetaan kerddmiin
maanalaiset kaivosvedet ja estdimiddn niiden kosketus atmosfadrisen hapen kanssa.
Hapettomuus estdd metallien hapettumisen ja kalkkikiven pinnoittumisen
rautaiskoksella. Kalkkikiven liukenemisprosessi lisdi alkalisuutta. Hapettoman
kalkkikiviojan tehtdvi onkin taata alkalisuus muuttamalla hapan vesi neutraaliksi tai
eméksiseksi. Kalkkikiviojan hiilidioksidi voi tehostaa kalkkikiven liukenemista ja
alkalisuuden kehittymistd. (Skousen ym. 1994, Mills 2002)

Hapettomia kalkkikiviojia kiytetddn esikésittelymenetelménd, missd kohotetaan
liuoksen pH:ta ja alkalisuutta, ennen kuin liuos johdetaan aerobiseen kosteikkoon.
Aerobisessa kosteikossa metallit hapettuvat ja saostuvat. Hapettomien kalkkikiviojien
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alkalisuutta s#itelevit liukoisuuden tasapainoreaktiot. Hapettomien kalkkikiviojien
tehokkuutta ja pitkdikdisyyttd heikentéi oleellisesti veden suuret ferrirauta-, alumiini-
ja liuenneen hapen pitoisuudet. AI’*- ja  Fe*'-ionit aiheuttavat saostuessaan
kalkkikivien pinnoittumisen ja ojan tukkeutumisen. (Skousen ym. 1994)

Kosteikon toimintakapasiteettiin vaikuttavat tekijit

Kaivosympiristdssd syntyvin happaman valumaveden kisittelyyn rakennettavan
kosteikon suunnittelussa tulee huomioida késiteltiivien haitta-aineiden kemialliset
ominaisuudet ja méirit, jitevesien virtausnopeus ja mi#rs, saostumismekanismit ja
niitd kontrolloivat tekijit, ilmasto ja kosteikon pohjamaaperin koostumus ja
ominaisuudet sekéd pohjavesiolosuhteet (Sengupta 1993, Olivie-Lauquet ym. 2001).
Kosteikon koko mdéritelldsin sis#fin virtaavan vesiméidrin ja siti seuraavan
saostumisen mukaan. Keskeisti on virtausnopeuksien minimointi ja syntyvin
sedimenttiaineksen piddttymisajan maksimointi.

Kosteikot voidaan rakentaa joko pintavirtaus- tai pinnanalaiselle virtaussysteemille
(Lorion 2001). Pintavirtaussysteemit vaativat enemmé#n maa-alaa, mutta ovat yleensi
helpompia suunnitella, rakentaa ja ylldpit44 kuin pinnanalaiset reaktiiviset seinfimit.
Pintavirtaukseen perustuvat kosteikot koostuvat tavallisesti matalista altaista, joissa
kasvaa sekd kylldstyneitd ettd hapellisia olosuhteita sietfivii kasveja. Vesi virtaa
kosteikkoon altaan toisesta pé#fistd ja poistuu toisesta. Pinnan alaisen virtauksen
omaavat kosteikot koostuvat maanalaisista jitevesivirroista, jotka kulkevat
reaktiivisen seinimén (esim. hiekan ja turpeen seos) ldpi. (Lorion 2001)

Kosteikkoon saapuvien virtauksien optimaaliset nopeudet riippuvat monista eri
tekijOistd kuten haitta-ainepitoisuuksista, saostumismekanismista, kasvillisuuden
tiheydesti ja kéytettévéstd pohjamaasta. Yleensd mitd suuremmat ovat veden haitta-
ainepitoisuudet, sitd hitaampi tulee veden virtausnopeuden olla, jotta veden kontakti
sedimentin kanssa olisi maksimaalinen (Noller & Parker 1996). Noller ja Parker
(1996) suosittelevat veden virtausnopeudeksi kosteikossa 0.16 — 12 ha/1000 m’ /pdiva.
Raudan saostumista voidaan edistdi ilmastointikanavilla, esimerkiksi rakentamalla
vesiputouksia (kalkkiportaita) tai kalkkitunneleita tai -suotopatoja kosteikkoaltaiden
vilille (Skousen ym. 1994, Tremblay & Hogan 2001).

Kosteikon kiyttod ja kiytdn tehokkuutta voi rajoittaa systeemin riittimétén
alkalisuudentuottokyky ja péistoldhteesti tulevien vesien korkea happamuus sekd
happamuuden kehittyminen hydrolyysin kautta. Useinkin luonnon kosteikoissa ilman
kalkkilisdysti happamuuden neutralointi ji4 puutteelliseksi metallien tehokkaasta
pidéttymisesté huolimatta (Sobolewski 1997).

Metallien pidittymisté kosteikkoon voivat hidastaa kylmit olosuhteet ja liian
voimakas veden virtaus ja mi#rdi (DeBusk 1999). Lorionin (2001) mukaan liika
kuivuus voi vahingoittaa kasveja sekd vakavasti rajoittaa  kosteikon
toimintakapasiteettia. Mikrobiaktiivisuutta voidaan parantaa lis#imilli orgaanista
ainesta mikrobien energian lihteeksi. Joissakin tapauksissa metallisaostumakuori voi
estdi veden imeytymisen alempiin sedimenttikerroksiin (Lorion 2001). T#llaisissa
tapauksissa kova kuori tulee rikkoa ja jauhaa, jotta vertikaalinen virtaus
mahdollistuisi.
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Kosteikon toimintakykyd heikentds my¢s voimakkaat vesisateet. Sateen aikainen ja
jélkeinen virtauksen kasvu lyhenti4 jiteveden viipymisaikaa kosteikossa ja kosteikon
metallinpoistosta tulee tehotonta. Sateen laimentava vaikutus saa aikaan
metallipitoisuuksien pienenemisen sis#fin virtaavassa vedessi, miki vihentis
metallien ionin vaihtoa ja adsorptiota kosteikon sedimentteihin. (Ye ym. 2001)

Raudan ja rikin piddittyminen kosteikkoihin

Raudan ja rikin pidéittyminen kosteikkosedimentteihin tapahtuu pintakerroksissa
hapettumisen ja pohjakerroksissa pelkistymisen kautta. Hapellisissa kosteikon
pintakerroksissa jédteveden ferrorauta hapettuu ja saostuu = hydroksidipitoisina
oksideina. Yleensd ensiksi saostuu huonosti Kkiteistd schwertmanniittia tai
ferrihydriittid, jotka muuttuvat myShemmin kiteiseksi gotiitiksi (Bigham ym. 1992).
Hapettunut rikki, sulfaatti adsorboituu rautaoksideihin korvaten kaksi pinnan
hydroksyyliryhméi tai protonoitunutta hydroksyyliryhmé## (Parfitt & Smart 1978).
Kuvassa 4 sivulla 8 on esitetty raudan saostumista kontrolloivat tekijét ja syntyvit
mineraalit happamissa, sulfaattirikkaissa kaivosympéristdvesissa.

Rautasaostumamineraalit toimivat adsorptiopintana my6s muille metalleille (ks.
Kumpulainen 2000). Adsorption tehokkuus riippuu adsorboivasta mineraalista, veden
Fe-pitoisuudesta ja pH:sta (taulukko 1, sivu 10). Yleisesti sulfaatin l4sn#olo tehostaa
muiden metallien adsorboitumista. Esimerkiksi Websterin ym. (1998) mukaan
huonosti kiteytynyt sulfaatti-rikas gotiitti adsorboi tehokkaammin Cu, Zn ja Cd kuin
schwertmanniitti tai ferrifydriitti. Jos vedessd on sulfaatin lisdksi suuri m#ird
orgaanista ainesta, kilpailevat ne - kummatkin happamissa . olosuhteissa
oksidimineraalien adsorptiopaikoista ja metallien kompleksoimisesta (Al & Dzombak
1996).

Rautasaostumien lisdksi rikkié pidéttyy saostumalla kipsind (CaSO4-2H,0) hapellisiin
pintakerroksiin, jos jitevedet sisdltdvit runsaasti kalsiumia. Kipsi on kuitenkin melko
helposti liukeneva mineraali, misté syyst4 raudan sulfaattipitoiset oksidit kontrolloivat
sulfaatin pidéttymistd tehokkaammin kuin sulfaattisuolamineraalit (Bigham ym.
1992).

Sedimentaatioprosessissa ferrirautasaostumat hajoavat ja pelkistyvit rikkivedyksi
ja/tai rikkikiisuksi. Sivuilla 12-13 on kuvattu rikin ja raudan pelkistymisreaktiot.
Saostuneet rautasulfidit ovat pysyvid, mikili olosuhteet kosteikon alemmissa osissa
eivit muutu hapelliseksi esimerkiksi vesipinnan laskun my&6td. Walton-Dayn (1999)
mukaan sulfaatin mikrobiologinen pelkistyminen on ainoa merkittivd kosteikon
reaktio, jonka my6td voidaan puhdistaa suuriakin metallipitoisuuksia jétevesisti.
Siihen verrattuna hapellisissa oloissa tapahtuvat saostumis- ja adsorptioreaktiot ovat
rajallisia metallien poistomekanismeja.
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Mangaanin pidittyminen kosteikkoihin

Mangaanin pidittymisen kosteikoissa vaikuttavat kosteikkojen koko ja pohjamaan
laatu, kanavoimattomat virtausmallit, bakteeripopulaatio, kasvillisuus (korkeat
putkilokasvit, sammalkerros) ja kasvilajien monipuolisuus, jateveden pH ja rauta-
sekd sulfaattipitoisuus (Stark & Williams 1995). Lisdksi pidittymiseen vaikuttaa
olennaisesti se, esiintyyké mangaani kationina vai oksidina (Faulkner 1994).
Faulknerin (1994) esittad todenndkdisimmidt mangaanin pidittymismekanismit
keinotekoisilla kosteikoilla kuvan 8 mukaisesti.

Mangaanin poisto perustuu mangaanin adsorboitumiseen orgaaniseen ainekseen ja/tai
epdorgaanisiin saostumiin, mangaanioksidien, mangaanikarbonaattien ja/tai -sulfidien
muodostumiseen sedimenteissé. Pelkistivissd oloissa mangaani saostuu karbonaattina
ja sulfidina seuraavien reaktioyhtildiden mukaan (Beveridge & Doely 1989):

Mn** + HCO3 <> MnCOs, + H (13)

Mn?" + 8% < MnS . (14)

Hapellisissa oloissa mangaani hapettuu liukenemattomiksi hydroksidipitoiseksi
oksidiksi (Beveridge & Doely 1989):

2Mn* + 0, +2H,0 > 2MnO, + 4 H' . (15)
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Kuva 8. Todennikéisimmidt mangaanin poistumismekanismit keinotekoisissa
kosteikoissa (Faulkner 1994).
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Happamissa ja hapellisissa oloissa mangaani pysyy p#fasiassa liukoisena ja voi
yllépités alhaista pH:ta hydrolysoitumisreaktioiden kautta (Beveridge & Doyle 1989).
Mangaani hapettuu vasta pH:n ollessa yli 9. Tit# alhaisemmassa pH:ssa hapettuminen
on erittdin hidasta (Beveridge & Doely 1989). Mangaanispesifisten bakteerien
ldsndiolo nopeuttaa . moninkertaisesti mangaanin hapettumista oksidiksi lievésti
happamissa vesissd (pH 5-6). Myds levien on havaittu bakteerien ohella nopeuttavan
mangaanin hapettumista matalissa kosteikkoaltaissa, missi valo p#isee vesikerroksen
ldpi orgaaniseen pohjakerrokseen (Shinners 1996).

Mangaanin pidéttyminen kosteikkoihin on havaittu olevan heikkoa (Sengupta 1993).
Pidittymiseen vaikuttaa merkittivésti sedimentaatioon liittyvien pelkistysreaktioiden
nopeus, veden rauta- ja sulfaattipitoisuudet (Kerrick & Horner 1998). Pintakerrokseen
pidéttynyt mangaani pelkistyy sedimentoituessa ja vapautuu takaisiin veteen. Tarutis
ym. (1992) péittelivit, ettd jos pelkistynyt mangaani ei heti pidity hapettomiin
sedimentteihin (sulfidina tai karbonaattina), se diffundoituu sedimenttipatjan 14pi
kosteikon pintavesiin ja kulkeutua edelleen kosteikolta ulosvirtaaviin vesiin.
Mangaanisulfidin muodostusta ei ole juurikaan havaittu tapahtuvan kosteikoissa,
missj rauta saostuu sulfideina (Wieder & Lang 1986, Henrot & Wieder 1990).

Mangaanin poistossa tehokkaimpia ja kéytetyimpid kasveja ovat putkilokasvit ja
niistd erityisesti osmank##mi. Senguptan (1993) tutkimuksissa on selvinnyt, ettd
runsaasti  osmankéimejd  kasvavilla  kosteikoilla  kosteikon  pohjamaan
mangaanipitoisuudet olivat korkeampia kuin osmanké#mittomilld kosteikoilla. Hénen
mukaan kasvillisuudella ei itsess44n olisi juurikaan vaikutusta mangaanin poistossa,
vaan todellisuudessa mangaanin pidéttymiseen vaikuttavat bakteerit ja levit, joille
kasvillisuus tarjoaa suotuisat elinolosuhteet.

Mangaanin pidéttymistd edistii my6s veden véhdinen virtaus (Stillings ym. 1988).
Sen sijaan kosteikon suuruudella ei ole havaittu olevan merkitystdi mangaanin
pidittymiseen (Sengupta 1993).

YHTEENVETO

Sulfidikaivosympéristén valumavesille on tunnusomaista alhainen pH (2-4) ja suuret
rauta- ja rikkipitoisuudet sek# joissakin tapauksissa myds korkeat mangaani-
pitoisuudet. Happamuus syntyy rautakiisujen hapettuessa ilman hapen ja sadeveden
vaikutuksesta l4jitysalueella (rikastushiekka, sivukivet), avolouhoksen seindmissi ja
sulfidipitoista kiviainesta sis#ltivissi tie- tai patopenkereissi. Rautasulfidien
hapettumista nopeuttaa moninkertaisesti bakteerikasvustot.

Luontaisesti syntyneitd ja rakennettuja kosteikkoja on Pohjois-Amerikassa kéytetty jo
vuosikymmenien ajan happamien kaivosympiristovesien puhdistamiseen.
Kosteikkojen suosio vanhojen kaivosten jélkihoitomenetelm#énd perustuu niiden
halpoihin investointi- ja kdytt6kustannuksiin.

Kosteikot jaetaan toimintamekanismin perusteella aerobisiin (hapellinen) ja
anaerobisiin (hapeton) kosteikkoihin. Aerobisissa kosteikoissa metallit saostuvat
hapettumisreaktioissa oksideina ja hydroksideina. Niiden kiytt soveltuu vain ldhes
neutraaleille ja eméksisille vesille. Anaerobisten kosteikkojen tirkein puhdistus-
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mekanismi perustuu sulfaattia pelkistivin bakteerin toimintaan. Pelkistysreaktioissa
metallit saostuvat niukkaliukoisina sulfideina kosteikon pohjakerroksiin. Raudan ja
sulfaatin pelkistyessd veden alkalisuus lisd#ntyy ja pH kasvaa, misti syystd
anaerobiset kosteikot soveltuvat happamien ja runsaasti metalleja sisltdvien vesien
puhdistamiseen. Saostumisreaktioiden lisiksi metalleja pidittyy kosteikkojen
kiintoainekseen ioninvaihdon, adsorption ja kompleksoitumisen kautta. -

Kosteikon koko méirdytyy siséiin virtaavan vesiméiirin ja siti seuraavan saostumisen
mukaan. Keskeistd on virtausnopeuksien minimointi ja syntyvén sedimenttiaineksen
pidittymisajan maksimointi. Suunnittelussa tulee huomioida kisiteltéivien haitta-
aineiden kemialliset ominaisuudet ja mé#rit, saostumismekanismit ja niitd
kontrolloivat tekijit, kasvillisuuden luontainen leviiminen (istutustarve), kosteikon
pohjamaaperén koostumus ja ominaisuudet sekd pohjavesiolosuhteet ja ilmasto
(sademdird, kasvukauden pituus). Hyvin happamien ja runsaasti rauta- ja rikkii
sisiltivien vesien puhdistumista tehostetaan esimerkiksi rakentamalla eri
kosteikkoaltaiden vilille kalkkitunneleita tai —ojia.
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