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Orijarven kaivos on Salon Kiskossa vuosina 1757—1957 toiminut
kuparikaivos, joka suljettiin vahaisin sulku- ja kunnostustoimenpitein.
Aikaisemmat tutkimukset ovat todistaneet kaivosalueen metallipaastojen
aiheuttavan haittaa ympariston vesistoille ja vesieliostolle. Lisaksi
kaivosalueen vesistoista ja maaperasta on mitattu korkeita pitoisuuksia muun
muassa kuparia, sinkkia ja lyijya. Tassa tutkimuksessa tarkastellaan
ensimmaista kertaa Orijarven kaivosalueen vaikutusta alueen kasvien
sinkkipitoisuuteen.

Tutkimuksessa mitattiin sinkin rikastumista kasveihin kayttaen mikro-
rontgenfluoresenssianalyysin (mikro-XRF-analyysi) menetelmia. Pitoisuuksia
analysoitiin kaivosalueelta ja sen ymparistosta keratyn koivun (Betula L),
harmaalepan (Alnus incana), haavan (Populus tremula) ja puolukan
(Vaccinium vitis-idaea) lehdissa, metsakortteen (Equisetum sylvaticum)
varressa ja lehdessa, seka kuusen (Picea abies) ja mannyn (Pinus sylvestris)
neulasissa. Kaivosalueen etaisyyden vaikutusta naytteiden sinkkipitoisuuteen
arvioitiin sijoittamalla analyysin tulokset kartalle. Lisdksi mikro-XRF-analyysin
luomista alkuainekartoista tarkasteltiin sinkin jakautumista kasvien
kokonaisissa lehdissa ja neulasissa.

Tulosten perusteella voidaan paatella, etta kaivosalue lisda kasveihin
sitoutuneen sinkin maaraa kaikissa tutkituissa kasvilajeissa. Valtaosassa
naytteita sinkkipitoisuus vaheni etaisyyden kasvaessa kaivosalueeseen.
Vaikka lajien valilla oli vaihtelua, 1ahes kaikkien naytteiden sinkkipitoisuudet
olivat korkeammat kuin kontrollindytteilld. Yksittaisissa naytteissa sinkin
havaittiin rikastuvan ensisijaisesti lehtipuiden lehdissa lehtisuoniin, kuusen
neulasessa johtojannesysteemin alueelle sekd metsakortteessa varren nivelten
lahistolle. Puolukan ja mannyn kohdalla selkeésti sinkkia rikastaneita
rakenteita ei havaittu. Erittdin korkean sinkkipitoisuuden naytteissa sinkki oli
levittaytynyt koko kasvinosaan. Kirjallisuuden ja tutkimusten tulosten pohjalta
arvioitiin myds kasvilajien soveltuvuutta ja potentiaalia ympariston
fytoremediaatiossa seka biomonitoroinnissa.

Tutkimuksessa havaittiin, etta Orijarven kaivosalue on paaasiallisena syyna
kasvien kohonneeseen sinkkipitoisuuteen. Kaivostoiminta voi vaikuttaa alueen
kasvien sinkkipitoisuuteen viela kymmenien vuosien jalkeen kaivostoiminnan
paattymisen jalkeen.

Asiasanat: alkuainekartat, fytoremediaatio, rontgenfluoresenssianalyysi, sinkki kasveissa,
kaivostoiminnan ymparistdvaikutukset, Orijarven kaivos
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1 Johdanto

1.1 Tutkimuksen tausta

Kaivostoiminta aiheuttaa haittaa ymparistolle seka kaivoksen perustamisen ja toiminnan
aikana ettd toiminnan jalkeen (Lottermoser 2007). Kaivoksista aiheutuvat haitat
ymparistolle ovat taman vuoksi pitkakestoinen ja maailmanlaajuinen ymparistéongelma.
Kaivostoiminta tuottaa saastetta, joka levidd ympariston atmosfaariin, biosfaariin,
pedosfaariin ja hydrosfaariin (Kauppila et al. 2011). Kaivostoiminta voi vaikuttaa
pistekuormituksena paikallisiin ekosysteemeihin, mutta se on haitallista myds
laajemmalla alueella silloin, kun kaivostoiminnasta aiheutunut saaste kulkeutuu laajalti
ymparistdonsa esimerkiksi ilma- tai vesiteitse (Lottermoser 2007). Kaivostoiminnan
paatyttya sen vaikutukset voivat sailya ymparistdlle haitallisina, silla kaivannaisjatteiden
erodoituminen, hapettuminen ja kontaminanttien kulkeutuminen ymparistdon voivat
jatkua  kauan ilman  asiankuuluvia  kaivoksen  sulku- ja  ympariston
kunnostamistoimenpiteitd (Heikkinen et al. 2008). Hapan kaivosvaluma (acid mine
drainage, AMD) on yksi eniten ympariston tilaa heikentava kaivostoiminnasta johtuva
ymparistohaitta (Salonen et al. 2006, Rezaie ja Anderson 2020), joka voi
kaivostoiminnan paatyttya jatkua vuosisatoja ymparistdn tilaa heikentaen (Tabelin et al.
2019).

Hapan kaivosvaluma syntyy kaivosalueella, kun kaivosalueen sulfidimineraalit, kuten
esimerkiksi pyriitti (FeS?) ja magneettikiisu (Fe1-xS), muodostavat rikkihappoa
joutuessaan kontaktiin veden ja hapen kanssa (Rezaie ja Anderson 2020). Rikkihapon
muodostuminen puolestaan laskee veden pH:ta, jolloin valuma happamoituu
(Lottermoser 2007). Raudan hapettuessa ja saostuessa muodostuu myos kaivosjatteen
kemiallista rapautumista ja metallien liukenemista edistavia protoneja (Kumpulainen et
al. 2007). Hapan kaivosvaluma liuottaa kaivosalueelta haitallisia raskasmetalleja seka
rautaa, jolloin ne vapautuvat kaivoksen valuma-alueelle heikentaen nain ympariston
tilaa. Tietyt mikro-organismit (esim. Thiobacillus ferrooxidans) kiihdyttavat hapanta
kaivosvalumaa entisestdan hajottamalla sulfidimineraaleja (Schippers et al. 1999).
Merkittdvana happaman kaivosvaluman kiihdyttajana ja yllapitajana toimii myés "AMD
engine” — “happaman kaivosvaluman moottori”, jonka kaynnistyessa hapanta
kaivosvalumaa on erittdin  haasteellista  pysayttda (Lottermoser  2007).
Rautasulfidimineraalin hapettuessa muodostuu sulfaatin lisdksi ferrorautaa, joka

puolestaan toimii oksidanttina ja hapettaa sulfidia lisda, jolloin happea ei enaa tarvita



lainkaan happaman kaivosvaluman muodostumiseksi (Tabelin et al. 2019).
Hapetusprosessi on myds paljon nopeampi ferroraudan kuin hapen kanssa, eika sita
rajoita enda hapen vaan raudan maara, joten happaman kaivosvaluman moottori -
prosessin vuoksi hapanta kaivosvalumaa on vaikea pysayttda. Hapan kaivosvaluma voi
nain vaikuttaa alueella jopa satoja tai tuhansia vuosia (Ek ja Renberg 2001, Heikkinen
et al. 2008).

1.2 Vanhat kaivosalueet Suomessa

Kaivostoiminnalla on ollut moninaisia vaikutuksia Suomen ymparistddn, sillda Suomessa
on toiminut yli 1000 kaivosta historian aikana, joista metallimalmikaivoksia on ollut yli
400 (Tornivaara et al. 2020). Suuri osa kaivoksista ovat olleet hyvin pienia ja
kaivannaismaarat vahaisia, joten niiden ymparistovaikutukset eivat ole olleet suuria
(Puustinen 2003). Suurin osa kaivoksista on kuitenkin suljettu ajan kaytantojen
mukaisesti tai ilman minkaanlaista jalkihuoltoa, jolloin hapan kaivosvaluma ja muut
kaivoksesta aiheutuvat ymparistohaitat ovat paasseet vaikuttamaan vapaasti kaivosten
ymparistdihin (Salonen et al. 2006, Raisanen et al. 2013, Tornivaara et al. 2020). Talla

hetkellda Suomessa on toiminnassa n. 40 kaivosta (Tornivaara et al. 2020).

Tamanhetkinen kaivoslaki (621/2011) tai valtioneuvoston asetus kaivannaisjatteista
(190/2013) ei sisdllda mitdan vaateita kunnostustoimenpiteistd jo toimintansa
paattaneiden, vanhojen kaivosten osalta. Niiden kunnostaminen voisi olla mahdollista
esimerkiksi ymparisténsuojelulain (527/2014) nojalla, jota voidaan soveltaa kaikkeen
sellaiseen toimintaan, josta aiheutuu ympariston pilaantumista. Tasta syysta on
kannattavaa tutkia jo toimintansa paattaneiden kaivosalueiden ymparistokuormitusta.
Ymparistoministerid  kartoitti Euroopan  kaivannaisjatedirektiivin ~ (2006/21/EY)
toimeenpanon mukaisesti Suomessa suljettujen ja hylattyjen kaivosten jatealueet
kayttden apuna EU:n komission kartoitusohjetta (Raisénen et al. 2013, Tornivaara et al.
2020). Kartoituksen perusteella nimettiin 53 suljettua tai hylattyd kaivannaisjatteen
jatealuetta 37:n kaivoksen alueella, jotka voivat mahdollisesti olla ymparistoa pilaavia tai
aiheuttaa vaaraa ymparistolle (Raisanen et al. 2013). Yksi kartoituksessa nimetyista

kaivosalueista oli tata tutkimusta koskevan Orijarven vanhan kaivosalueen jatealueet.



Orijarven vanha kaivosalue sijaitsee Lounais-Suomessa, Varsinais-Suomen alueella
Salon kunnassa, Kiskon alueella (kuva 1). Kaivos on lopettanut toimintansa vuonna
1957, mutta sen jalkitoimenpiteet ovat olleet hyvin vahaiset. Alueella sijaitsee kaksi
jatealuetta, ja sen ymparistoriskeiksi arvioitiin Ymparistdministerion kartoituksessa
metallipitoinen valumavesi seka pélyaminen (Raisanen et al. 2013). Uusimmassa alueen
tilaa koskevassa selvityksessa (Tornivaara et al. 2021) todettiin alueen kuormittavan
vesistdja, mutta toisaalta kaivosalueelta ei katsottu kulkeutuvan merkittavia maaria
haitta-aineita ymparistodn pohjaveden tai pdlyyntymisen mukana. Myos Lahteenmaki
(2016) selvitti Orijarven kaivoksen ja rikastushiekka-alueen nykytilaa ja
ymparistovaikutuksia pro gradu -tutkielmassaan. Tutkimuksen mukaan kaivosalueella
on merkittdvat vaikutukset sen lahiymparistdon ja varsinkin Orijarveen, johon
kaivosalueen pintavedet laskevat. Mitdan jalkihuoltoa tai kunnostusta Orijarven

kaivokselle ei ole tehty naiden tutkimusten kunnostusehdotuksista huolimatta.
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Kuva 1: Tutkimusalue kartalla (Maanmittauslaitos 2022a ja Maanmittauslaitos 2022b pohjalta)



Ymparistdministerid maaritteli ohjeistuksen suljettujen ja hylattyjen
kaivannaisjatealueiden kunnostustarpeen arvioinnille kaivosalueiden aiheuttamien
riskien pohjalta vuonna 2020 julkaistussa raportissaan, ja taman arvioinnin tavoitteena
on riskiarvioinnin jalkeen kaivosalueiden kunnostaminen (Tornivaara et al. 2020).
Kartoitusta varten toteutettin KAJAK | ja Il -hankkeet, joissa kartoitettiin haitallisia
ymparistovaikutuksia aiheuttavia kaivosalueita (Tornivaara et al. 2018). Naiden
hankkeiden avulla tunnistettiin 19 kaivosaluetta, joiden ymparistdvaikutuksia suositeltiin
selvittdmaan tarkemmin ja arvioida niiden kunnostustarvetta. Orijarvi on yksi tarkempaa
tarkastelua vaatineista alueista, ja sen tilaa ja riskia kartoitettin vuonna 2021
valmistuneessa, Tornivaara et al. 2021 toteuttamassa KAJAK |V-hankkeessa. KAJAK
IV-hankkeessa paateltiin, ettd Orijarven rikastushiekka-alueet sekd valtaosa
sivukivialueesta itdosia lukuun ottamatta ovat happoa tuottavia ja ne sisaltavat helposti
ymparistoon liukenevia haitta-aineita. Orijarven kaivosalue taytyisi hankkeen raportin
mukaan kunnostaa etupaassa vesistojen ja vesielidston suojelemiseksi erityisesti
kaivosalueen aiheuttaman  sinkkikuormituksen  vuoksi. = Hankkeen  mukaan
rikastushiekka-alueista johtuva kuormitus ei ole niin suurta, ettd se tulisi valittdbmasti

kunnostaa, vaikka se katsottiinkin ymparistdéaan happamoittavaksi.

1.3 Aiemmat tutkimukset

Orijarven kaivoksen ymparistovaikutuksia kasitelleet aiemmat tutkimukset ovat
painottuneet kaivoksen maaperan seka laheisten vesistdjen, kuten purojen ja Orijarven
elioston tutkimukseen. Alueen metallikuormitusta tarkastelleet tutkimukset osoittavat,
etta varsinkin kupari (Cu), lyijy (Pb), sinkki (Zn) ja rauta (Fe) -pitoisuudet ovat kohonneita
Orijarven kaivosalueella sekd rikastushiekka-alueella aina n. 300 metrin paahan
kaivannaisjatealueista (Ewurum 2000). Pitoisuudet ovat koholla myés Orijarvessa, johon
kaivosalueen valuma kulkeutuu pintavaluntana puroja pitkin (Salonen et al. 2006,
Lahteenmaki 2016). Lahteenmaki kartoitti pro gradu -tutkielmassaan (2016) myos
Orijarveen laskevat pahimmat kuormitusvaylat, seka rikastushiekka-aluetta osittain
rajaavien patojen toimivuutta. Selvityksen mukaan padot olivat rikkonaisia, eika niita

voitu tutkimuksessa osoittaa tehokkaiksi.

Salonen et al. (2006), Tuovinen et al. (2010), Tuovinen et al. (2012) seka Lahteenmaki

(2016) tutkivat Orijarven kaivoksesta ja rikastushiekka-alueilta peraisin olevan



happaman kaivosvaluman vaikutuksia Orijarven piilevalajistoon. Tutkimusten mukaan
hapan kaivosvaluma oli selkeasti vaikuttanut piilevalajiston monimuotoisuuteen niin, etta
planktiset piilevalajit olivat havinneet kokonaan (Tuovinen et al. 2012) ja osa piilevista,
sekd suuri osa Orijarven kultalevakysteistd olivat metallikuormituksen vuoksi
epamuodostuneita (Salonen et al. 2006). Taman lisdksi piilevalajistoa dominoivat lajit,
jotka sietavat hyvin metallikuormitusta (Cattaneo et al. 2004), kuten Achnanthidium

minutissimum (Salonen et al. 2006, Tuovinen et al. 2012, Lahteenmaki 2016).

Orijarven alueella ei ole aiemmin tehty tutkimusta kaivosalueen vaikutuksesta kasveihin.
Sen sijaan vuonna 2019 Australiassa tehdyssa tutkimuksessa Rincheval et al. (2019)
kayttivat kasvien metallipitoisuuden mittaamiseen kasikayttoista XRF-
(réntgenfluoresenssi) -mittaria, jolla mitattiin kaivostoiminnan kontaminoimalla alueella
kasvavia parkkiakaasian (Acaria mearnsii) ja hopea-akaasian (Acacia dealbata) Cu, Pb
ja Zn -pitoisuuksia kasvien eri osissa. Metallipitoisuudet kaivosalueen laheisyydessa
olivat vaihtelevia, silla alhaisiakin pitoisuuksia mitattiin kaivosalueen lahella, mutta
poikkeuksetta pitoisuudet olivat selkeasti pienemmat kauempana (yli 1 km)

kaivosalueesta (Rincheval et al. 2019).

Puolassa toteutetussa tutkimuksessa mitattiin lyijya ja sinkkia kasittelevan metallurgisen
teollisuusalueen ymparistdssa kasvavien rauduskoivujen (Betula pendula) ja mantyjen
(Pinus sylvestris) raskasmetallipitoisuuksia atomiabsorptiospektrometrian (AAS)
analyysimenetelman avulla (Pajak et al. 2017). Tutkimuksessa havaittiin, ettd kohonneet
metallipitoisuudet sinkin ja lyijyn osalta korreloivat maaperan kohonneiden sinkki- ja
lyijypitoisuuksien kanssa 0.5-3.6 km etaisyydella kaivoksesta ja
sedimentaatiolammesta, mutta samankaltaista trendia ei havaittu kuparin, kadmiumin tai
kromin kohdalla. Myés Monterroso et al. (2014) tutkivat lyijy- ja sinkkikaivoksen alueen
raskasmetallien kertymistd kaivosalueen kasveihin Espanjassa AAS-analyysilla.
Tutkimuksen mukaan eri kasvilajien valilla oli suuria eroja raskasmetallien ja varsinkin
sinkin maarassa, ja pitoisuudet vaihtelivat myos yksildiden valilla. Tutkimuksessa
todettiin, ettd kasvien monimuotoisuus vaheni lisaantyvan maaperan metallipitoisuuden
vuoksi. Lyijy, kadmium, ja elohopea eivat kertyneet toksisin maarin kasvien taimiin, vaan
tutkitut kasvilajit osasivat estaa niiden adsorption tai kulkeutumisen kasvien
maanpaallisiin osiin. Sinkin kerdantyminen kasveihin eri kasvilajien valilla on aiemmissa
tutkimuksissa ollut vaihtelevaa. Esimerkiksi Jones (1983) analysoi tutkimuksessaan

salaatin (Lactuca sativa) ja retiisin (Raphanus sativus) sinkkipitoisuuksia lahella



ruostunutta, galvanoitua vesitornia, ja havaitsi, ettd suurin osa sinkista rikastui salaatissa

juuriin, mutta retiisissa lehtiin.

Mikro-XRF-analyysimenetelmilla on aiemmin tutkittu kontaminoituneella maaperalla
kasvaneiden kasvien metallipitoisuuksia, sekd selvitetty haitallisten alkuaineiden
jakaumaa ja keraantymista kasvin osissa ja nain pystytty havaitsemaan kasvin keinoja
selviytya saastuneella maaperalla (Fittschen ja Falkenberg 2011, Fittschen et al. 2017).
Tallaisten tutkimuksen tuloksia voidaan kayttaa esimerkiksi saastuneiden alueiden
fytoremediaation suunnittelussa (Fittschen ja Falkenberg 2011). Tian et al. (2015) selvitti
lehtien kautta lisattyjen, sinkkipitoisten ravinteiden kulkeutumista auringonkukilla
(Helianthus annuus L.) kayttaen mikro-XRF-analyysia. Tutkimus osoitti, ettd mikro-XRF-
analyysin avulla voitiin havaita sinkin kertyminen kasvin lehtien johtosolukkoon, vaikkei
kokonaissinkkimaara noussutkaan (Tian et al. 2015). Samaa keraantymista ei olisi voitu
havaita esimerkiksi plasmamassaspektrometrilla, jossa pitoisuus lasketaan
homogenisoidusta naytteesta (Tian et al. 2015). Fukuda et al. (2008) taas havaitsi mikro-
XRF:n avulla, etta etelanlituruohossa (Arabidopsis hallerii) kromi (Cr) rikastuu erityisesti
lehtien trikoomeihin ja karvoihin. Mikro-XRF-analyysin avulla voidaan siis tutkia spesifisti
alkuaineiden levittaytymistd kasvin osissa, joka homogenisoidusta naytteestd olisi

mahdotonta.

1.4 Tutkimuksen tavoitteet

Kaivosympariston kasvien metallipitoisuuden tutkiminen voi edistdd toimia
kaivosymparistdn kunnostustoimenpiteissd ja antaa tietoa pilaantuneiden maiden
tunnistamisesta alueen kasvillisuuden perusteella. Kasvien vahaisyys voimistaa
maaperan erodoitumista, seka lisda haitallisten aineiden kulkeutumista maaperassa
(Ernst 2005). Luonnollinen kasvillisuuden palaaminen kaivosalueelle kestda yleensa
kymmenia vuosia (Lottermoser 2007). Yksi kaivosympariston
kunnostamisvaihtoehdoista on saastuneen alueen peittdminen maakerroksella, jolloin
kasvit pystyvat kayttamaan tata kasvualustanaan ja samalla hidastaa alueen eroosiota
(Ahmadpour et al. 2015, Bilal et al. 2015, Surriya et al. 2015). Tunnistamalla metalleja
sietavia lajeja voitaisiin keinotekoisesti viljella tai istuttaa pilaantuneille alueille juuri niita
lajeja, joiden on osoitettu selvidvan metallikuormituksesta huolimatta, ja nain vauhdittaa

alueen tilan kunnostusta.



Mikro-XRF-analyysi on tutkimusmenetelma, jonka avulla on mahdollista analysoida
pitoisuuksien spatiaalista vaihtelua tutkittavassa naytteessda. Taman lisdksi se on
nondestruktiivinen menetelma, jossa naytteiden preparointitarve on pieni (Haschke
2014, Flude et al. 2017). Mikro-XRF-analyysin avulla naytteistd saadaan korkean
resoluution alkuainekarttoja, joiden avulla voidaan tutkia alkuaineiden spatiaalista
jakautumista naytteessa. Suomen eteldboreaalisella kasvillisuusvyohykkeella tallaisia
tutkimuksia ei ole mikro-XRF-analyysimenetelmalla ennen tehty, ja kaivosalueiden
kasvien tutkiminen mikro-XRF-menetelmin on muutenkin vahaista. On tarkeaa tutkia eri
kasvilajeja, jotta voitaisiin mahdollisesti tunnistaa ne lajit, joista voitaisiin tulkita tai
myohemmin monitoroida maaperan metallipitoisuutta ja havaita kaivosalueen

mahdollisia haittavaikutuksia.

Tassa tutkimuksessa keskitytdan Orijarven kaivosalueella kasvaneiden kasvien
sinkkipitoisuuden analysoimiseen. Sinkki (Zn) valikoitui tutkittavaksi raskasmetalliksi,
silld se on aiemmissa tutkimuksissa (Salonen et al. 2006, Tuovinen et al. 2012,
Lahteenmaki 2016, Tornivaara et al. 2021) todettu olevan yksi eniten Orijarven
kaivosalueen ymparistoon vaikuttavista metalleista. Aiemmat tutkimukset ovat
keskittyneet vesielidihin ja pintavesiin, eika Orijarven kaivosalueen vaikutusta kasveihin
ole tutkittu viela lainkaan. Tutkimuksessa tarkastellaan sinkin rikastumista kasveihin
Orijarven vanhalla kaivosalueella. Rikastumista analysoidaan koivun (Betula L),
harmaalepan (Alnus incana), haavan (Populus tremula) ja puolukan (Vaccinium vitis-
idaea) lehdissa, metsakortteen (Equisetum sylvaticum) varressa ja lehdessa, seka
kuusen (Picea abies) ja mannyn (Pinus sylvestris) neulasissa kayttden mikro-XRF-
analyysin menetelmia. Tutkimuksessa kasitelldadn sinkkipitoisuuden spatiaalista
vaihtelua Orijarven vanhalla kaivosalueella ja tarkastellaan, miten kaivosalueen
laheisyys ja temporaalinen vaihtelu vaikuttavat kasvien sinkkipitoisuuteen. Mikro-XRF-
analyysin avulla tutkitaan myos, mihin osiin analysoitavissa kasvinosissa sinkki rikastuu
eri lajien naytteissa. Lisaksi yksi tutkimuksen tavoitteista on arvioida mikro-XRF-

analyysimenetelman soveltuvuutta muiden tutkimuksen tavoitteiden saavuttamiseksi.
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2 Tutkimusalue

2.1 Orijarven geologia paapiirteittdin

Orijarven massiivinen Cu-Pb-Zn-malmiesiintyma sijaitsee n. 1.9 Ga sitten
muodostuneissa Svekokarelidien Svekofennisessa haarassa (Kujansuu et al. 1993).
Alue on osa metamorfisista kivilajeista koostuvaa leptiittivydkettd (Lukkarinen 1986).
Malmiesiintymat koostuvat suurista sulfidiesiintymista, jotka liittyvat leptiittivydhykkeen
suprakrustisiin ja graniittisiin  kiviin (Salonen et al. 2006). Sulfidimalmit ovat
muodostuneet hydrotermisesti muuttuneista felsisistd metavulkaniiteista ja karsikivista
(Papunen 1986). Orijarven malmiesiintymat kuuluvat Keski-Ruotsista alkavan
Bergslagenin metallogeenisen provinssin itdisimpiin  osiin (Latvalahti 1979).
Malmiesiintyma voidaan Makelan (1989) mukaan jakaa kahteen eri vydhykkeeseen,
jotka ovat n. 50 metrin etaisyydelld toisistaan. Zn-(Pb)-(Cu) -valtainen malmio sijaitsee
kloriittikannatteisen diopsidi-tremoliitti-karsikiven yhteydessa, ja toinen vyohyke, joka on
Cu-(Zn) -valtainen, sijaitsee kordieriitti-muskoviittigneissien, kordieriitti-antofylliittikivien
ja kvartsikivien yhteydessa (Makela 1989). Malmimineraalit ovat kuparikiisu, lyijjyhohde
sekd sinkkivalke, jonka lisdksi alueella esiintyy myods pyriittid ja magneettikiisua
(Latvalahti 1979). Orijarven kallioperastd on I6ytynyt useita sulfidiesiintymia
suprakrustisten ja graniittisten kivilajien kanssa (Salonen et al. 2006). Mafiset vulkaniitit,
karsikivet ja kiillegneissi sisaltavat alueen kivilajeista eniten haitta-aineita ja metalleja

(Tornivaara et al. 2021).

Tutkimusalueen pohjois- ja lansipuolen maapera on enimmakseen moreenipeitteista
kalliota seka osittain hienompaa savi- ja turvemaata, varsinkin avokalliokumpujen
valissa. Kaivosalueen maapera on enimmakseen hienoainesta, ja se vaihtelee
rikastushiekka-alueen hienorakenteisesta maalajista kuten jarviliejusta, hiesusta ja
hiedasta varsinkin kaivosalueen lantisen puolen moreenipeitteiseen kallioon (GTK
2022).



11

2.2 Orijarven kaivostoiminta

Orijarven kaivoksen koko elinkaaren aikana alueelta louhittiin arviolta 1,35 Mt kive3,
josta malmin osuus on l&dhes 925 000 t (Puustinen 2003). Ensimmaiset kuparimalmit
I6ydettiin Orijarven kaivosalueelta vuonna 1757, ja siitd tuli Suomen ensimmainen
kuparikaivos, jonka toiminta pysyi eri omistajien toimesta aktiivisena ja lahes
yhtajaksoisena aina 1860-luvulle saakka (Papunen 1986). Tuon ajan louhinta- ja
rikastustekniikoiden avulla saatava malmi kuitenkin alkoi ehtymaan, ja kaivostoiminta
hiipui, vaikka kaivokselta yritettiin rikastaa my0s sinkkia seka kayttaa jatekivikasoista
saatavia malmeja (Poutanen 1996). Vuonna 1907 kaivosyhtié Finnish-American Mining
Company osti kaivoksen ja louhi malmeja uudenlaisilla valineilla ja tekniikoilla, joiden
avulla louhittiin myos lyijya ja sinkkia, mutta malmia ei I0ytynyt tarpeeksi louhittavaksi ja
jo vaikeuksissa olleen Finnish-American Mining Companyn tilalle perustetut yhtiot
menivat konkurssiin vuonna 1914. Taman jalkeen kaivoksella oli useita eri omistajia, ja
kaivostoiminta keskittyi erityisesti sivukivikasojen hyoddyntdmiseen (Poutanen 1996).
Orijarven kaivoksen toiminta oli jalleen aktiivista vuodesta 1932 vuoteen 1954, kunnes
kaivostoiminta ei ollut enda kannattavaa ja Orijarven kaivos suljettiin lopullisesti vuonna
1957 (Poutanen 1996). Kaivostoiminnan paatyttyd paalouhoksen annettiin tayttya
vedelld, kaivoksen koneita huutokaupattin ja osa alueen rakennuksista purettiin
(Poutanen 1996).

Orijarven kaivoksella malmia rikastettiin paaosin flotaatio- eli vaahdotusmenetelmalla
sekd gravitaatiomenetelmalla (Ewurum 2000). Flotaatiomenetelmassa louhittu aines
jauhetaan ja vaahdotetaan, jolloin malmimineraalit tarttuvat reagenssien avulla vaahdon
pintaan, josta ne saadaan kuorittua pois (Bulatovic 2007). Tama mahdollisti kuparin
lisdksi myos sinkin rikastamisen (Tornivaara et al. 2021). Gravitaatiomenetelma taas
perustuu malmin ja muun aineksen tiheyseroihin. Menetelmassa pienempiin osiin rikottu
kaivannaisaines erotellaan painovoimaa apuna kayttden niin, ettd aines kerrostetaan
likkeen ja vesipulssien avulla, jolloin painava malmi kerrostuu omaksi kerroksekseen
(Kauppila et al. 2011). Oli rikastustekniikka kumpi tahansa, yleensa vain muutama
prosentti kaivannaismateriaalista saatiin rikastettua kayttoon, mista johtuen suuri maara
kaivannaisjatetta on kasattu jateainekseksi alueen sivukivikasoihin ja rikastushiekka-

alueille.

Kaivoksen sulkemisen jalkeen alueen runsaille sivukivikasoille ei tehty lainkaan

minkaanlaista jalkikasittelyd, vaan ne jatettin ympari kaivosaluetta taysin
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suojaamattomina, eikd niille ole tehty kunnostustoimenpiteitd mydhemminkaan
(Tornivaara et al. 2021). Alueen kahdesta rikastushiekka-alueesta toinen on osittain
peitetty, mutta toinen rikastushiekka-alue on vailla minkaanlaista peitetta. Alun perinkaan
alueen maaperaa ei oltu suojattu tai esikasitelty millaan lailla (Laéhteenmaki 2016).
Kuusisto (1991) mukaan kaivannaisjatealueita on yritetty nurmettaa useasti, seka
alueelle on tuotu maata ja rakennettu patoja. Naista toimista ei ole ymparistossa
nykypaivana muita todisteita kuin rikkonaiset patorakennelmat, eikd muita dokumentteja

naista toimista 16ydy.

Nykyisin alueella ei ole kaivostoimintaa. Kaivosalueella on jaljella kaytosta poistuneita
rakennuksia kuten torppia, taloja, tydvaen asuintalo, kaivostorni seka avolouhos, useita
sivukivialueita ja rikastushiekka-alueet. Alue on maaritelty valtakunnallisesti
merkittavaksi rakennetuksi kulttuuriymparistokohteeksi Museoviraston toimesta
(Museovirasto 2009). Taman vuoksi aluetta koskee maankayttdé- ja rakennuslaki
(132/1999), joka estda kulttuuriperinnén tuhoamisen maankadytdssa. Tasta johtuen
kaivosalueen mahdollinen kunnostus taytyisi suorittaa museointiin soveltuvalla tavalla,
eika esimerkiksi sivukivikasojen peittdminen olisi suositeltavaa. Liséksi osa kaivoksesta,
kuten esimerkiksi alueen kaivoskuilu, sivukivikasat ja osa rikastushiekka-alueesta on
suojeltu muinaismuistolain  (1963/295) nojalla (Museovirasto 2020), joten niiden
peittdminen, muuttaminen, poistaminen tai muunlainen kajoaminen on kielletty, ellei
toteuta muinaismuistolain kajoamismenettelya. Kajoamislupa voidaan myoéntaa, mikali
muinaisjaannoksen  katsotaan tuottavan enemman haittaa  alkuperaiseen

merkitykseensa nahden (Muinaismuistolaki 1963/295).

2.3 Orijarven kaivosalue

Kuvassa 2 esitetdan Orijarven tarkeimmat pintavesien virtausreitit sekd alueen
korkeusmalli. Orijarven kaivosalue on keskittynyt vedelld taytetyn avolouhoksen
ymparistoon (kuva 2 ja 3). Avolouhosta ymparoéivat sivukivialueet, joihin louhittuja
sivukivia on ljitetty usealle eri alueelle. Avolouhoksesta kaakon suunnassa sijaitsee
rikastamon rauniot, jonka etelapuolelle levittaytyvat kaksi rikastushiekka-aluetta.
Orijarven kaivosalueen ymparistdssa on talla hetkelld kesaasutusta seka ymparivuotista
asutusta. Tarklahdella, jossa kaivosalueen pintavedet liittyvat Orijarven jarveen, on pieni

uimaranta ja muutamia veneita.
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Kuva 2: Orijjdrven kaivosalueen osat, korkeusmalli ja tdrkeimmét vesien Vvirtausreitit
(Maanmittauslaitos 2022, GTK 2022)
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Kuva 3: Valokuvia Orijdrven kaivosalueelta: Vedella tayttynyt avolouhos (kuva A), sivukivialuetta

(kuva B), uudempaa rikastushiekka-aluetta (kuva C) ja vanhempaa rikastushiekka-aluetta
(kuva D).
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2.3.1 Rikastushiekka-alueet

Orijarvella sijaitsee kaksi erillista rikastushiekka-aluetta (kuva 2, kuva 3 C ja D), joista
itdinen rikastushiekka-alue on vanhempi, ja se on muodostettu Tarklahteen ulottuvaan
painanteeseen ja on kooltaan n. 3,5 ha (Tornivaara et al. 2021). Uudempi 4 ha:n
kokoinen rikastushiekka-alue sijaitsee vanhan rikastushiekka-alueen lantisella puolella
painaumassa, jota rajaa Tekolammiin ulottuva maapato, seka etela-kaakkoispuolen
kalliomaki (Tornivaara et al. 2018). Rikastushiekka-alueen ja Orijarven valilla on
rantakosteikko, johon on kulkeutunut rikastushiekkaa. Taman jatkeen koko on n. 1,5 ha
(Tornivaara et al. 2018). Rikastushiekka-alueilta on mitattu kohonneita Cd-, Zn-, Pb-,
Cu-, S-, Sb-, As- ja Co -pitoisuuksia, sekd naiden lisaksi vanhemman rikastushiekka-
alueelta on mitattu korkeita Ag-, Bi-, Mo- ja W-pitoisuuksia (Tornivaara et al. 2021)
Kaivostoiminnan kehittymisen myota rikastustekniikat tehostuivat, joten vanhan
rikastushiekka-alueen haitallisten aineiden maara on moninkertainen verrattuna
uudemman osan rikastushiekan pitoisuuksiin (Tornivaara et al. 2021). Vahimmillaan
aines vanhalla rikastushiekka-alueella on kuitenkin rapautunut vain muutaman
senttimetrin syvyydelta, silld hapettumista estdd korkea pohjaveden pinnan taso ja

kosteikkokasvillisuus (Tornivaara et al. 2021).

Uudemman rikastushiekka-alueen rapautuminen on hidastunut rapautuville alttiina
olevien sulfidimineraalien ehtymisen seurauksena, sekd alueen kasvillisuuspeitteen
hidastaessa valuman maaraa alueella (Tornivaara et al. 2021). Toisaalta kasvillisuus
mahdollistaa juurien avulla hapen paasyn maaperan syvempiin osiin, joka osaltaan lisaa
aineiden hapettumista (Tornivaara et al. 2021). Alueen puusto on tosin paikoin
kitukasvuista, jolloin myds juurten kehittyminen todennakoisesti jaa heikoksi. Hapon
tuotto on uudella puolella vanhaa puolta vahaisempa3, ja alueelta mitattu pH on myos
muita alueita korkeampi, mutta kuitenkin molemmat rikastushiekka-alueet ovat aiempien
mittausten mukaan potentiaalisesti hapanta kaivosvalumaa tuottavia alueita (Tornivaara
et al. 2021).

Rikastushiekka-alueille on kasattu n. 400 000 t rikastushiekkaa kaivoksen toiminnan
aikana (Salonen et al. 2006). Vanhemmalle rikastushiekka-alueelle I3jitetyn
rikastushiekkaa sisaltdvan kerroksen paksuus on n. 3-5 m ja uudemmalla alueella
kerroksen paksuus on n. 7-14 m (Tornivaara et al. 2021). Rapautunut maara on
sisaltanyt noin 100 000 t kaivosjatetta, ja laheiseen Orijarveen on Salonen et al. (2006)

arvion mukaan kulkeutunut 800 t kuparia, 5400 t sinkkia ja 300 t lyijya, mutta tdman
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lisdksi on todennadkoista, etta eri raskasmetallit ja muut haitalliset aineet ovat voineet
sitoutua tai saostua rikastushiekka-alueen muihin kerroksiin (Tornivaara et al. 2021).
Jalkitoimenpiteiden puututtua sulfidista rikkaat kaivosjatteet ovat saaneet vapaasti

reagoida veden seka ilmakehan kanssa useita kymmenia vuosia.

llImaston muuttuminen kuivemmaksi voi laskea pohjaveden pintaa ja lisata rapautumista
syvemmalle, toisaalta runsaammat sademaarat lisdavat aineiden huuhtoutumista
ymparistoon ja kiihdyttavat eroosiota. Alemmasta pohjavedenpinnasta johtuneen hapen
kulkeutumisen vuoksi uudemmalla rikastushiekka-alueella rapautuminen on ollut
runsainta, ja sen pinta on rapautunut n. 50 cm asti, kun taas osin vedella saturoitunut
vanhempi rikastushiekka-alue on rapautunut vain muutamasta sentista noin 30 cm:iin
(Tornivaara et al. 2021).

2.3.2 Avolouhos ja sivukivialueet

Vedella tayttynyt avolouhos (kuva 2, kuva 3 A) n. 1 hehtaarin kokoinen ja n. 40 m
syvyinen. Avolouhokseen ja sen tunneleihin on jatetty kaivannaisjatteita, seka
kaivosvalineitéd kuten tyokaluja ja kaivosvaunuja (Poutanen 1996). Alueelle paasy on

estetty verkkoaidalla.

Sivukivialueet sijaitsevat avolouhoksen Iahistolld ja louhoksen ymparilla (kuva 2,
kuva 3 B). Sivukivea on noin 7 hehtaarin alueella yhteensa n. 0,4 Mt (Tornivaara et al.
2021). Sivukivien raekoko ja rapautumisaste vaihtelee suuresti, eika alueita ole peitetty
tai suojattu lainkaan. Alueen sivukivet ovat siis alttiita eroosiolle ja hapettumiselle, ja sen
myo6ta aineiden kulkeutumiselle ymparistoon. Lisaksi sivukivikasoille on kertynyt pienia
vesialueita, jotka aiempien tutkimusten mukaan ovat happamia (pH < 4,5) (Tornivaara et
al. 2018).

Alueen muihin Kkiviin verrattuna sivukivikasojen kiviaines sisaltdd sinkkia, kuparia,
kadmiumia ja rikkia erittdin runsaasti (GTK 2008). Tornivaara et al. (2021) tutkimuksen
mukaan itdpuolen sivukivikasat sisaltdvat enemman sulfideja, seka lyijya ja kuparia
sisaltavia mineraaleja, kun taas pohjoisosassa sivukivialuetta sinkkia, kadmiumia ja
rikkia sisaltavat kivet ovat runsaampia. Ewurum (2000) mukaan varsinkin Cu-, Pb- ja Zn-

pitoisuudet maaperassa ovat korkeat aina 300 metrin p&d&han sivukivialueista.
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2.4 Orijarven vedenlaatu ja valuma-alueet

Orijarven vedenlaatua on seurattu 60-luvulta Iahtien (Vogt 1998). Uusimmat tutkimukset
on tehty Tornivaara et al. (2021) toimesta, mutta 2000-luvulla vedenlaatua on mitattu
useissa tutkimuksissa (Salonen et al. 2006, Tuovinen et al. 2012, Raisanen et al. 2013,
Lahteenmaki 2016, Tornivaara et al. 2021). Monitoroinnin tulokset viittaavat siihen, etta
jarven vedenlaatu on muuttunut happaman kaivosvaluman johdosta. Orijarvestd on
mitattu korkeita pitoisuuksia kuparin (20-50 ug1="), lyijyn (1-3 pg1~'), kadmiumin (2—-8
ug1~") ja sinkin (600-1200 ug1-") kohdalla (Salonen et al. 2006). Orijarven pitoisuudet
ovat tausta-arvoon verrattuna lyijyn osalta kymmenkertaiset, seka kuparin, sinkin ja

kadmiumin osalta satakertaiset (Lahermo et al. 1996).

Kaivosalue ei sijaitse pohjavesialueella, joten tasta johtuen pohjaveden laadusta on vain
vahan mittaustietoja. Alueen pohjavedet sijoittuvat kallioperaltaan rikkonaiselle alueelle,
ja on epatodennakdistad, ettd haitta-aineiden kulkeutuminen pohjavedessa olisi suurta.
Tata tukee myds Tornivaara et al. (2021) suorittamat mittaukset kahdesta kaivosta,
joissa haitta-aineista vain kupari oli kohonnut toisen kaivon naytteessa, mutta tamakin

pitoisuus taytti talousveden laatuvaatimukset.

Uusimmissa pintavesimittauksissa vuodelta 2019 naytteitd otettiin sivukivi- ja
rikastushiekka-alueelta, avolouhoksesta, sivukivialueen vesilampareistd, ja muualta
ymparistosta (Tornivaara et al. 2021). Tulokset olivat linjassa aiempien tutkimusten
kanssa, silla aluetta ymparoivien pintavesien puskurointikyky oli erinomainen, eli nama
laheiset pintavedet sietavat happamuutta hyvin. Kuitenkin kaivosalueen pintavesissa
kuten ojissa mitattiin kohonneita pitoisuuksia Cu, Cd, Pb, SO4 ja Zn:n osalta. Korkeimmat
haitta-ainepitoisuudet mitattiin sivukivialueen ojista, joissa aineet olivat liukoisessa
muodossa. My0Os Orijarven vesinaytteissa Cd-, Cu-, ja Zn-pitoisuudet olivat
taustapitoisuuksia korkeampia, esimerkiksi sinkin maara oli satakertainen tausta-arvoon
nahden (Tornivaara et al. 2021). Avolouhoksen vedessa Cu-, Zn-, Cd- ja Pb -pitoisuudet
olivat myds kohonneita, ja varsinkin pinnalla pitoisuus oli pohjaa korkeampi,
todennakdisesti siksi, ettd pohjan olosuhteet ovat pelkistavat, jolloin useat metallit ovat

kiintedssd muodossa (Tornivaara et al. 2021).

Uudempi rikastushiekka-alue estdd kaivosalueen Ilantiselld puolella sijaitsevan
Tekolammin luontaisen pintavaluman, joten alueen valumavedet kulkeutuvat vanhan,

itdisen rikastushiekka-alueen lapi purkuputkea pitkin Orijarveen (Tornivaara et al. 2018).
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Molemmat rikastushiekka-alueet ovat samalla valuma-alueella, ja suurin osa valuma- ja
suotovesista purkautuu Orijarveen Tarklahden kohdalla (Ladhteenmaki 2016, Tornivaara
et al. 2021). On my6s mahdollista, ettd osa sadevedesta kulkeutuu sivukivien alueelta ja
rikastushiekka-alueelta pohjavedeksi (Tornivaara et al. 2021). Myds avolouhoksen
pintavesi paatyy kallioperan ruhjeita ja vanhoja kaivostunneleita pitkin lopulta Orijarveen
(Tornivaara et al. 2021). Aiemmin avolouhoksen ylivuotovesi ohjattiin sivukivialueelle,
mutta 2010-luvun puolessa valissa putki tukkeutui (Tornivaara et al. 2021), eika uutta

reittia veden ohjaukselle ole rakennettu.

Geologian tutkimuskeskuksen (GTK) toimesta tehtyjen pintavesimittausten mukaan
Orijarven rikastushiekan valumavedet olivat erittdin happamia pH < 3 ja valumaveden
Zn-, Cu-, Co-, ja U-pitoisuudet olivat kohonneita (Kauppila ja Raisanen 2015). Yksittaiset
mittaukset alueen pintavesista antavat viitteitd siita, ettd alueen pintavedet ovat
happamoituneita kaivosvaluman vuoksi (Tornivaara et al. 2018). Sivukivikasojen
lammikoiden veden pH-arvo oli < 4,5 todennakdisesti sulfidien rapautumisen vuoksi
(Tornivaara et al. 2018). Kuitenkin jo jatekivialuetta reunustavien ojien vesi oli enaa vain
lievasti hapanta, silla naytteiden pH-arvo oli < 5,5-6,5, jota voi Tornivaara et al. (2018)
tutkimuksen mukaan selittdd metsdalueen ojavesien neutraloiva vaikutus tai alueen
valumasuunta, joka on paaosin ojista poispdin kohti louhosta. Tutkimuksen mukaan
rikastushiekka-alueen pintavesien pH-arvo on <4, mutta uuden, itdisen alueen

pintaveden pH-arvo oli ldhes neutraali 7,3.

Rikastushiekka-alueelle hapanta kaivosvalumaa estamaan rakennetut padot ovat
muodoltaan ja tehokkuudeltaan vaihtelevia, eivatka ne reunusta aluetta kokonaan
(Lahteenmaki 2016). Esimerkiksi koilliskulmasta patorakennelmaa valuma on taysin
esteetdnta. Lahteenmaki (2016) mukaan on kuitenkin mahdollista, ettad padot ovat jonkin
verran estaneet metallien kulkeutumista 2000-luvun aikana, mutta niiden toimivuutta ei
pystytty todistamaan. Uusimmat patorakennelmat valmistuivat alueelle vuonna 2017,
joka on todennakoisesti moreenista rakennettu turpeen sijaan (Tornivaara et al. 2021),
mutta patojen ominaisuuksista ei ole saatavilla varmaa tietoa eika niiden rakentamisesta
ole l6ytynyt tarkempia dokumentteja. On mahdollista, ettd alueen patorakennelmat
kuitenkin hieman lisaavat haitta-aineiden saostumista, ja ovat mahdollisesti

edesauttaneet kosteikon syntymista alueelle (Tornivaara et al. 2021).

Lahteenmaen (2016) mukaan Orijarven kaivosalueelta Orijarveen laskee kaksi eri

kuormitusvaylaa, joista toinen kuljettaa hapanta kaivosvalumaa pohjoiselta
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kaivosalueelta Orijarveen, ja toinen kuljettaa hapanta kaivosvalumaa rikastushiekka-
alueilta ja eteldiseltd kaivosalueelta Orijarveen. Suurin kuormitus kaivosalueen
pintavesiin ja Orijarveen on peraisin sivukivialueelta, koska se on altis rapautumiselle ja
|8jitetty  kiviaines on hyvin vaihtelevaa niin geokemiallisilta kuin fyysisilta
ominaisuuksiltaankin (Tornivaara et al. 2021). Sivukivialueen vesi on happamampaa
rikastushiekka-alueen vesiin verrattuna, mikd myods lisda haitta-aineiden liukoisuutta
puskurointikyvyn ollessa heikko (Tornivaara et al. 2021). Haitta-aineet sitoutuvat ojan
pohjasedimenttiin paremmin rikastushiekka-alueelta lahtevassa ojassa, mista johtuen

sen haitta-ainepitoisuus on sivukivialueen ojaa alhaisempi (Tornivaara et al. 2021).

2.5 Orijarven kasvillisuus

Orijarven kaivosalue sijaitsee hemiboreaalisella vydhykkeella. Tutkimusalueella on
runsaasti erilaisia luontotyyppeja kuten havumetsia, lehtoja ja sekametsia, seka
rikastushiekka-alueella sijaitsevaa kosteikkoa. Rikastushiekka-alueen ja jatealueen
valittomassa laheisyydessa kasvillisuus on hyvin niukkaa ja sara- seka
sammalpainotteista. Suurimmaksi osaksi itaisella rikastushiekka-alueella seka
sivukivialueilla ei kasva lainkaan aluskasvillisuutta. Puista ainoana sivukivi- ja
rikastushiekka-alueilla kasvavat rauduskoivu, manty ja kuusi, seka yksittaisia
harmaaleppid. Kasvillisuus runsastuu kuitenkin hyvin nopeasti rikastushiekka-alueen ja

kaivannaisjatealueen ulkopuolella.

Vanhalla rikastushiekka-alueella seka sivukivialueilla kasvavat puut olivat pienikokoisia.
Maa-aineksella peitetylla, uudella rikastushiekka-alueella puut olivat alueittain paljon
suurempia, ja yksittdinen haapa kasvoi alueella koivujen ja havupuiden lisaksi. Uudella
rikastushiekka-alueella aluskasvillisuutta ei ollut sammalta sekd heina- ja sarakasveja
lukuun ottamatta. Rikastushiekka-alueen eteldinen osa on kosteikkovaltaista, ja

kosteikkokasvillisuus jatkuu Orijarven rantaan saakka.

Kaivosalueen ulkopuolella kasvilajien maara lisaantyy nopeasti ja kasvit ovat suurempia
kaivosalueen yksildihin nahden. Kaivosalueen ja rikastushiekka-alueen ulkopuolinen
kasvillisuus ei silmamaaraisesti ole huomattavasti muuttunutta, vaan alueen kasvillisuus
ja sen vaihtelut edustavat alueelle tyypillistd kasvillisuutta. Alueella on myds kaytdssa

olevia seka autioituneita taloja ja mokkeja, joiden puutarhoiden kasvillisuus on paikoin
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levittaytynyt ymparistoon. Alueella kulkee my0Os useita sora- ja hiekkapaallysteisia teita,
mutta teiden kayton voidaan arvioida olevan vahaistd. Alueen autoliikenteen ja

tienhuollon vaikutus kasvillisuuteen voi kuitenkin olla mahdollista.

3 Raskasmetallit kasveissa

3.1 Raskasmetallit maaperassa

Luonnossa maaperan raskasmetallit ovat yleensa hivenaineina, mutta ihmistoiminta on
lisannyt raskasmetallien kertymistd ymparistoon (Kabata-Pendias 2010). Korkea
raskasmetallipitoisuus maaperassa voi myds johtua alueen Kkallioperan
malmiesiintymista, joissa raskasmetallit voivat olla myos paaalkuaineena mineraaleissa
(Gardea-Torresdey et al. 2005). Antropogeeninen toiminta on lisannyt viime
vuosikymmenind raskasmetallien maardd luonnossa. Nykyisin  suurimmat
raskasmetallien antropogeeniset Iahteet ovat maatalous, teollisuus, kaupunkien paastot,

jateteollisuus ja liikenne (Kadukova ja Kavulicova 2010).

Maaperan raskasmetallipitoisuuden toksisuus riippuu metallien liukoisuudesta ja
stabiiliudesta, johon vaikuttaa moni muuttuja maaperassid. Muun muassa alhainen
veden pidattyvyyskapasiteetti sekd ravinteiden (N, P) saatavuus lisda metallien
toksisuutta maaperassa (Bothe ja Stomka 2017). Lisaksi bivalenttien kationeiden ja
orgaanisten ligandien valiset kompleksit vaikuttavat raskasmetallin toksisuuteen
(Kadukova ja Kavulicova 2010). Raskasmetallit ovat jakautuneet maaperaan usein hyvin
epatasaisesti ja teravarajaisestikin, oli kyseessa sitten luonnollinen tai
antropogeenisesta toiminnasta aiheutunut raskasmetallipitoinen maapera (Bothe ja
Stomka 2017).
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3.2 Raskasmetallien vaikutus kasveihin

Kasvit eivat voi vaihtaa kasvuymparistdéaan, joten kasvi joko on liian herkkd maaperan
haitta-aineksen toksisuudelle ja vahingoittuu, tai kasvi pystyy kehittdmaan resistenssin,
ja sietdmaan toksisuutta (Kadukova ja Kavulicova 2010). Kasvien morfologia vaihtelee
suuresti eri lajien kesken, silla ne ovat sopeutuneet erilaisiin ymparistoihin. Kaikilla
kasvien lehdilla on kuitenkin suojaava uloin solukerros eli paallysketto, yhteyttamista
hoitava mesofylli, sekd vetta, sokeria ja mineraaleja kuljettava johtosolukoista
muodostunut johtojanne (Pongrac et al. 2019). Paljassiemenisten kasvien neulaset
eroavat koppisiemenisten kasvien lehdista siind, etta niillda on johtosolukko johtojanteen

ja putkisolujen valissa (Liesche et al. 2011).

Kasveilla on toksisuuden sietamiseen erilaisia tapoja, kuten korkea toleranssi tai
ulkoinen suojaus metalleja tai muita haitallisia aineita vastaan (Hasanuzzaman et al.
2018). Kasvin maanalaisissa osissa kasvit voivat sdadelld metallien sitoutumista muun
muassa soluseinaman metallinsietokyvyn muuttamisella, kelaatioagenttien erittamisella,
tai metallien sitomisella niita sietaviin osiin (Yadav 2010). Eri kasvilajien raskasmetallien
sietokyky vaihtelee eri lajien ja jopa eri yksildiden valilla (Ernst 1996). Taman vuoksi eri
raskasmetallien vaikutusten kynnysarvoa kasvillisuudelle on haastavaa arvioida (Bothe
ja Stomka 2017).

Liian korkeat metallipitoisuudet voivat olla kasveille toksisia, jolloin ne vaikuttavat kasvin
terveyteen tai kasvuun (Broadley et al. 2007, Kadukova ja Kavulicova 2010). Varsinkin
kasville tarpeettomat metallit ovat usein kasville haitallisia eli fytotoksisia (Clemens
2006a), mutta myds organismille valttamattdmat metallit suurissa maarin aiheuttavat
toksisuutta (Kadukova ja Kavulicova 2010). Kasveja, jotka pystyvat rikastamaan suuren
maaran metalleja soluihinsa, kutsutaan hyperakkumulaattoreiksi (Lambers 2008,
Kadukova ja Kavulicova 2010, Bothe ja Stomka 2017). Metallien pitoisuus kasvissa voi
olla korkeampi kuin kasvupaikan maaperdssa, tai muiden lajien kasveissa, jotka
kasvavat samassa habitaatissa (Gardea-Torresdey et al. 2005, Yang et al. 2005).
Hyperakkumulaattorin maaritteet kirjallisuudessa vaihtelevat; muun muassa Raskin et
al. (1994) mukaan hyperakkumulaattoriksi voidaan kutsua kasvia, johon keraantyy yli 0.1
% Ni, Co, Cu, Cr ja Pb tai 1 % Zn kuivapainosta, kun taas Gardea-Torresdey et al. (2005)
ja Yang et al. (2005) lisasivat kriteeriksi, ettd hyperakkumulaattorin metallipitoisuuden on

ylitettdva maaperan metallipitoisuus.
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Kasveja, jotka eivat hyperakkumulaattorien tavoin rikasta itseensa suuria maaria
metalleja, mutta voivat kasvaa korkean metallipitoisuuden ymparistdéssa kutsutaan
metallofyyteiksi (Gardea-Torresdey et al. 2004, Whiting et al. 2004 ). Metallofyyttikasveja
voidaan kayttdd myos metallien indikaattorilajeina, silla ne ovat metallispesifeja (Baker
et al. 2010).

Jos metallit kerdantyvat kasviin ylittden kasvin sietdman rajan, metallin toksisuus
aiheuttaa kasvissa havaittavissa olevia vasteita fytotoksisuuden aiheuttamaan stressiin
(Kadukova ja Kavulicova 2010). Metallit keraantyvat yleensa kasvien juuriin estaen
juurien kasvun, mutta osa metalleista siirtyy maanpaallisiin osiin, joissa se aiheuttaa
muutoksia erityisesti yhteyttamisessa (Kabata-Pendias 2010, Sarma et al. 2018).
Fytotoksisuuden on todettu vaikuttavan myds lisaantymiseen ja se voi myoOhaistaa
kukinta-aikaa (Ryser ja Sauder 2006, Kaur ja Garg 2021), tosin vanhat kasvit sietavat
paremmin fytotoksisia metalleja (Foy et al. 1978). Metallit myos vaikeuttavat nuoren

kasvin kasvua, ja nopeuttavat vanhan kasvin ikdantymista (Ryser ja Sauder 2006).

3.3 Biosaatavuus

Biosaatavuus kuvaa sita maaraa, joka on potentiaalisesti organismin kuten kasvin tai
elion kaytettavissa. Biosaatavana oleva metallimaard maaperassa ei ole sama, kuin
metallin totaalimaara (Vamerali et al. 2010), silld biosaatavuuteen vaikuttavat seka

fysiokemialliset etta fysiologiset ominaisuudet ymparistossa.

Fysiokemiallisia biosaatavuuteen vaikuttavia ominaisuuksia ovat pH, DOC (dissolved
organic carbon, liuennut orgaaninen hiili), veden alkaliniteetti, muut ionit, liukoiset
ligandit, sitoutumispaikat kuten esimerkiksi metallin oksidit tai sulfidit hapettomassa
ymparistdssa (Simon-Hettich et al. 2001), seka metallipitoisuus ja vesipitoisuus (Yang et
al. 2005). Fysiologisia biosaatavuuteen vaikuttavia ominaisuuksia ovat taas kasvin
soluseinaman mahdollisuus adsorptioon, orgaanisten aineiden seka kaasujen kuten
hapen ja hiilidioksidin erittyminen (Cakmak ja Marschner 1988, Simon-Hettich et al.
2001). Taman lisaksi metallien liukoisuus maarittelee sen biosaatavuutta kasville, silla
heikko liukoisuus vaikeuttaa metallin sitoutumista maaperan partikkeleihin ja sitd myoten
kasveihin (Clemens 2006a).
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3.4 Biokertyvyys

Biokertyvyys tarkoittaa aineksen keraantymista elion tai kasvin biomassaan solutasolla
(Chojnacka 2010). Metallien kertyvyys kasveihin voidaan jakaa kolmeen eri vaiheeseen
Kadukova ja Kavulicova (2010) mukaan: ensimmaisena tapahtuu metallipartikkeleiden
likkeellelahtod ja niiden sitoutuminen kasviin juurien avulla, toisena metallin siirtyminen

kasvissa, seka kolmantena metallin kulkeutuminen ja sailytys kasvin solukoissa.

3.4.1 Metallin sitoutuminen kasviin

Metallin sitoutuminen kasviin juurien kautta on merkittavaa biokertyvyyden kannalta, silla
metalleista suurin osa sitoutuu kasviin ravinteiden mukana maaperasta (Kadukova ja
Kavulicova 2010). Metallin sitoutumisprosessi kasvin juurissa voidaan jakaa kolmeen eri
vaiheeseen: ensiksi juurten kationien vaihtoon, toiseksi solunsisaiseen metallin

kuljetukseen, seka lopuksi ritsosfaarin vaikuttamiin tapahtumiin (Kabata-Pendias 2010).

Ensiksi metallit voivat sitoutua juuriin maaperan ja juuren kationinvaihdon yhteydessa.
Juurilla ei ole maanpaallisten osien tavoin suojaavaa kutikulaa, joten juuret eivat pysty
suojautumaan tai saannostelemaan kontaminanttien paasya soluihin yhta hyvin kuin
kasvin maanpaalliset osat (Kadukova ja Kavulicova 2010). Tdman seurauksena kasville
tarkeiden ravinteiden ja veden lisdksi myOs haitalliset aineet kulkeutuvat juuriin niiden

mukana (Kvesitadze et al. 2006).

Metallien juuriin kerdantymisen toisessa prosessissa liuenneet metallit paasevat juuriin
joko solunsisaisesti eli apoplastisesti tai solunulkoisesti eli symplastisesti (Kvesitadze et
al. 2006). Apoplastisessa kulkeutumisessa metalli-ionien kulkeutumiseen vaikuttaa
kationienvaihtokapasiteetti (Raskin et al. 1994). Symplastisessa kulkeutumisessa
metalli-ionien taytyy pystya lapaisemaan juuren solukalvo, jonka negatiivinen
lepopotentiaali muodostaa elektrokemiallisen gradientin, joka edesauttaa metalli-ionien
kulkeutumista kasviin (Raskin et al. 1994). Solukalvon lapi kulkeutumista saatelee
solunsisaiset korkean yhtymistaipumuksen sitoutumispaikat (Kadukova ja Kavulicova
2010), ja taman lisdksi useat orgaaniset hapot nopeuttavat raskasmetallien

kulkeutumista kasviin toimimalla positiivisina reagensseina (Wu et al. 2010).
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Kolmas juurissa tapahtuva prosessi toteutuu juurten lisdksi myds ympardivassa
maaperassad eli koko ritsosfadrissa. Kasvi voi tarpeen mukaan happamoittaa
ritsosfaaridan kelatoivilla ainesosilla niin, ettd ainesosat mobilisoituvat kasveille
biosaatavaan muotoon (Zhao et al. 2001, Kadukova ja Kavulicova 2010). Kasvi voi myds
erittda ritsosfaariin lievasti happamia karboksylaatteja metallien sitoutumisen
lisdamiseksi (Clemens et al. 2002). Eritettavat karboksylaatit ovat paaasiassa
aminohappoja, mutta koostumus vaihtelee lajin mukaan (Kabata-Pendias 2001).
Ritsosfaarin happamoitumista on Yang et al. (2005) mukaan havaittu ennen kaikkea
kuparia, nikkelia, sinkkia ja kadmiumia keraavissa kasveissa. Lisaksi mykorritsan ja muut
juuriston bakteerit voivat vaikuttaa kasvin kykyyn sitoa metalleja (Fitz ja Wenzel 2002,
Glick 2003).

3.4.2 Metallien kulkeutuminen kasvissa

Metallit kulkeutuvat kasvien juurista kasvin eri osiin samoja reitteja pitkin, seka samoin
prosessein, kuin kasvissa kulkevat tarkeat ravinteetkin (Kvesitadze et al. 2006).
Apoplastisessa reitissa liuenneet aineet kulkeutuvat juuren soluseinan lapi ennen
puusolukkoon siirtymista, ja vasta juuren kuorikerroksen sisin kerros endodermi estaa
aineiden paasyn diffuusiolla suoraan kasvin johtosolukkoon (Kadukova ja Kavulicova
2010). Taman ansiosta kasvin soluseindman kuljettajaproteiinit voivat tarkkailla ja
kontrolloida ravinne- ja metallipitoisuutta liuoksesta, joka on siirtymassa kasvin

puusolukkoon (Cabanero ja Carvajal 2007, Kadukova ja Kavulicova 2010).

Tietyista ligandeista muodostuneet kelaatit ovat valttamattomia joidenkin metallien
kuljetukselle. Esimerkiksi raudan, sinkin ja mangaanin kulkeutuminen kasvissa nilaa
pitkin tai kuparin kulkeutuminen puusolukossa ei olisi mahdollista iiman metalleja
kelatoivaa nikotianamiinia, ja sitd saatetaan tarvita myos metalleja sitovien proteiinien
solunsisdisessa saatelyssa (Fujita et al. 2006). Eri ligandien kelaatio kohdistuu eri
metalleille, ja niiden paaasiallinen reitti puusolukkoon tai nilasolukkoon on riippuvainen

kelaatin ominaisuuksista (Kadukova ja Kavulicova 2010).

Puusolukkoa pitkin metallit kulkeutuvat versoihin, jossa metalli kontrolloidusti
detoksifioidaan ja distribuoidaan (Raskin et al. 1994, Clemens 2006a). Osa metalleista
voivat assimiloitua niin, ettd ne uudelleenkuljetetaan lehdista takaisin alempiin tai

ylempiin kasvin osiin nilaa pitkin (Kvesitadze et al. 2006). Kabata-Pendiasin (2010)
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mukaan yleisesti ottaen metalleista Ag, B, Li, Mo S, Mn, Ni, Cd ja Zn kulkeutuvat helposti
kasvin maanpaallisiin osiin, kun taas Co, Cu, Cr, Pb, Hg, ja Fe sitoutuvat

todennakdisemmin juuren solukkoihin.

3.4.3 Metallien jakautuminen ja varastointi kasvissa

Metallien levinneisyys ja kulkeutuminen kasvin osissa vaihtelee kasvilajeittain, seka
kuljetettavan aineen mukaan (Clemens 2006a). Kun metallit ovat saavuttaneet lehdet ja
johtosolukon, ne poistetaan johtosolukon nesteestd apoplastisesti tai symplastisesti
kasvisoluihin sailéttavaksi (Kadukova ja Kavulicova 2010). Kasvisolut taas eristavat
metalleja niin, ettd metallipitoisuudet pysyisivat kasvin kestamissa rajoissa, mutta
kuitenkin ottamalla kayttéén tiettyjen proteiinien tarvitsemat metallit (Kadukova ja
Kavulicova 2010). Mikali metallipitoisuus on toksisella tasolla, toksinen metalli eristetaan
lehden solun solunesterakkuloihin (Boojarand Goodarzi 2007, Mleczek et al. 2009)
fytokelatiinien avulla, eli ne biomineralisoituvat (Clemens 2006b). Broadhurst et al.
(2004) mukaan myds kasvien karvat osallistuvat metallien varastointin ja

detoksifikaatioon.

Kasveilla on useita eri toimintoja, jotka akkumuloivat metalleja siten auttaen metallien
sietdmisessa3, joista tarkein on fytokelatiinien synteesi toksisten metallien tai liilan suurien
ravinnemaarien vuoksi (Kadukova ja Kavulicova 2010). Toisena paljon tutkittuna metallin
kerdantymisen saatelijana toimii kationin diffuusion fasilitaattorit (Cation Diffusion
Facilitator family CDF), jotka varsinkin sinkin, kadmiumin ja koboltin tapauksessa
siirtdvat metalleja sytosolista kasvin solutilaan (Williams et al. 2000, Clemens et al. 2002,
Blaudez et al. 2003).
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3.5 Sinkki

3.5.1 Sinkki maaperéssé

Sinkki (Zn) on maankuoren 25. yleisin alkuaine (Simon-Hettich et al. 2001). Sinkki
luokitellaan raskasmetalliksi, silld sen tiheys on 7.13/cm?3. Luonnossa sinkkia esiintyy
ainoastaan divalenttina muotona Zn* (Krezel ja Maret 2016). Tastd johtuen
ionimuotoisen sinkin reaktiot ovat riippuvaisia anioneista ja pH:sta, ja se pystyy
muodostamaan orgaanisten ligandien kanssa erilaisia komplekseja, mutta

organometalliyhdisteita sinkki ei muodosta (Simon-Hettich et al. 2001).

Sinkkia on kallioperassa monissa eri mineraali- ja Kivilajeissa, joista yleisin on sinkkivalke
(ZnS), josta myoOs Orijarven ympariston sinkki on osittain peraisin. Sinkkia on myds
muualla alueen Kkallioperassa, ja kaivostoiminta on edistanyt sinkin vapautumista
ymparistdon muun muassa rapauttamalla sinkkipitoista ainesta, seka aiheuttamalla
happoa tuottavat olosuhteet kaivostoiminnan jalkeen, jolloin sinkkia ja muita

raskasmetalleja on voinut paasta ymparistoon.

Luonnollisesti sinkkia paasee ymparistoon kallioperan rapautumisen ja eroosion kautta
veteen liuenneena, seka erilaisten magmaattisten paastojen mukana ja metsapaloissa
ilmakehan kautta (Simon-Hettich et al. 2001). Ihmistoiminnasta aiheutuvat sinkkipaastot
ymparistdon ovat samansuuruiset luonnollisten paastdjen kanssa (Simon-Hettich et al.
2001). Sinkki on maailman neljanneksi kaytetyin metalli (Kropschot ja Doebrich 2011).
Antropogeenisia sinkin [3hteitd ovat muun muassa kaivostoiminta, rauta- ja
terasteollisuus, galvanoinnin ja paallystysten korroosio, hiilen ja polttoaineiden
palaminen, jateteollisuus, sinkkipitoiset lannoitteet seka karkotteet (Simon-Hettich et al.
2001).

Sinkki kulkeutuu helposti iimassa pitkidkin matkoja sitoutuen aerosolipartikkeleihin, josta
se kerrostuu joko marka- tai kuivalaskeuman avulla (Simon-Hettich et al. 2001). Sinkin
liukoisuus on riippuvainen pH:sta. Se ei helposti liukene maaperasta, silla se
adsorptoituu orgaanisiin aineisiin ja saviin (Shuman 1975), mutta happamassa
maaperassa orgaaninen pitoisuus on yleensa alhainen, jolloin myo6s sinkin
adsorbointikyky on heikentynyt. Alhaisessa pH:ssa sinkki liukenee ionimuotoisena

veteen (Hermann ja Neumann-Mahlkau 1985), ja voi mydés muodostaa stabiileja
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orgaanisia yhdisteitd, jotka puolestaan lisdavat sinkin liikkuvuutta ja liukoisuutta

maaperassa (Simon-Hettich et al. 2001).

Organismeille sinkki on valttdmaton hivenaine (Gupta et al. 2016, Kaur ja Garg 2021), ja
se on biosaatavana lahes ainoastaan ollessaan liuenneena, joten sen biosaatavuuteen
vaikuttavat myos kemialliset-, fysikaaliset-, ja biologiset prosessit ymparistossa. Sinkki
osallistuu organismissa proteiinien ja nukleidihappojen aineenvaihduntaan seka

entsyymien solukalvon toimintaan (Simon-Hettich et al. 2001).

Sinkin toksisuuteen vaikuttavat abioottiset ja bioottiset tekijat. Tallaisia ovat organismin
ika, koko, ja aikaisempi altistuminen seka veden kovuus, pH, liuennut orgaaninen hiili ja
lampdtila (Simon-Hettich et al. 2001). Taman vuoksi pelkan sinkin maara maaperassa ei
kerro sen biosaatavuudesta tai toksisuudesta tarpeeksi, vaan on otettava huomioon

my0s ympariston erilaiset ominaisuudet (Simon-Hettich et al. 2001).

3.5.2 Sinkki kasveissa

Kabata-Pendias (2010) mukaan kasvit adsorptoivat juuriensa avulla sinkkia liuenneena
Zn- ettd Zn?* -muodossa, mutta sinkki sitoutuu myos kompleksisten ioniyhdisteiden, seka
sinkkia sisaltdvien orgaanisten kelaattien avulla (Ferreira et al. 2018). Sinkin
sitoutuminen kasvin juuristoon on kontrolloitua kasvin aineenvaihdunnan avulla, mutta
myds aineenvaihdunnasta riippumattomat prosessit kuten juuren erittdmat yhdisteet

voivat liuottaa sinkkid maaperasta kasvin kayttoon (Kabata-Pendias 2010).

Maaperassa on kuitenkin suuria geokemiallisia eroja liittyen sinkkipitoisuuteen, ja eri
kasvilajeilla ja jopa saman lajin eri genotyypeilld on suuria eroja sinkin tarpeessa ja
sietokyvyssa (Kabata-Pendias 2010). Yleensa maaperan useat  eri
raskasmetallipitoisuudet yhdessa aiheuttavat maaperan kontaminoitumisen, jonka

sietaminen on nain monimutkaisempaa kasveille (Murakami ja Ae 2009).

Kabata-Pendias (2010) mukaan juurista sinkki kulkeutuu lehtiin, lehdista oksistoon, ja
lopuksi runkoon. Korkean sinkkipitoisuuden maaperassa kasveihin rikastuu suurempi
pitoisuus sinkkia kuin vahan sinkkia sisaltavassa maaperassa (Ernst 1996). Kuitenkaan

ei ole tietoa siitd, minka takia toiset kasvilajit sitovat sinkkia toisia lajeja enemman; yksi
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mahdollinen selitys on korkean metallipitoisuuden antama suoja kasvissydjia vastaan
(Ernst et al. 1990), silla sinkkia sietavilla kasvilajeilla kasvia syovia hyonteisia on havaittu
esiintyvan vahemman (Ernst et al. 1990). Sinkkipitoisuuden vuodenaikaisvaihtelun on
selitetty johtuvan monista syista, kuten endomykorritsan ja ektomykorritsan muutoksissa

kasvin eldaman ja kasvukauden aikana (Murakami ja Ae 2009).

3.5.3 Sinkin toksisuus ja kasvien toleranssi

Sinkki on korvaamaton alkuaine organismeissa varsinkin entsyymien, proteiinien,
nukleidihappojen ja proteiinien aineenvaihdunnan, sekd soluseinien kestavyyden
kannalta (Simon-Hettich et al. 2001, Broadley et al. 2007). Tasta johtuen liilan vahainen
sinkin saanti aiheuttaa kasville muun muassa kasvuhairiéita ja soluvaurioita (Kaur ja
Garg 2021). Liian suuri maara sinkkia on toksista useille organismeille (Foy et al. 1978,
Kaur ja Garg 2021), mutta sinkki on kuitenkin huomattavasti vahemman fytotoksinen
kuin esimerkiksi Cu, Cd, Hg tai Ni (Raskin et al. 1994, Escuder-Gilabert et al. 2001).
Toksisena sinkki korvaa kasvin entsyymien muita metalleja kuten rautaa ja mangaania
(Kaur ja Garg 2021). Sinkin toksisuus aiheuttaa hairiditd kasvien elintoimintoihin kuten
soluhengitykseen, yhteyttdmiseen ja kasvin kehitykseen, sekd aiheuttaa kasvien
maanpaallisissa osissa kasvun hidastumista, kloroosia, nekroosia, pienentynytta
lehtialaa, lehtien paiden k&pristyneisyyttd tai lehtiasennon vaaristyneisyytta el
epinastiaa, kuivumista vedenoton vahennyttya, juurten epamuodostuneisuutta,
vahentynyttd kaasujenvaihtoa, ravinteiden epatasapainoa seka vahentynytta
tuottavuutta (Yadav 2010, Kaur ja Garg 2021). Liiallinen sinkki vahentdd myds
siementen itdmista ja lisda ATP/klorofylli -suhdetta (Gardea-Torresdey et al. 2005), josta

seuraa merkittdva Fe-pitoisuuden lasku kasveissa (Pavlikova et al. 2008).

Lehteen vaikuttava sinkkipitoisuus on monilla kasvilajeilla todettu olevan 200-300 mg/kg
kuiva-ainesta kohden (Davis ja Beckett 1978, van Assche et al. 1988), mutta sinkin
fytotoksisuuden voimakkuuteen vaikuttavat kuitenkin useat muuttujat kuten kasvilaji,
kasvin ja lehtien ika, altistumistapa- ja pitoisuus sekd monet muut tekijat ymparistossa
(Kabata-Pendias 2010). Organismilla voi olla myds sinkkitoleranssi (Simon-Hettich et al.
2001, Yadav 2010). Organismi voi kehittda toleranssin sinkille tai muulle metallille joko

sopeutumalla siihen eldamansa aikana tai luonnonvalinnan kautta (Miller ja Hendricks
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1996), jolloin toleranssi on myds periytyvaa ja voi vaihdella eri kasvipopulaatioiden valilla

riippuen kasvupaikan sinkkipitoisuudesta (Babst-Kostecka et al. 2016).

3.5.4 Sinkin biosaatavuus

Yleisten metallin biosaatavuuteen vaikuttavien ominaisuuksien lisdksi sinkin
saatavuuteen maaperasta vaikuttavat myds kasvilaji, maaperan kosteus ja
mikrobiologinen aktiivisuus, ilmasto seka mikro- ja makroravinteiden vuorovaikutus
sinkin kanssa (Lasat 2002, Sinha et al. 2009). Sinkin taytyy olla liukoisessa muodossa
maaperassa, jotta kasvit voivat ottaa sen kayttdoonsa, ja sinkin on oltava muilta
ominaisuuksiltaan biosaatavana. Oikeanlaisessa ymparistossa bakteerit ja sienet
pystyvat hapettamaan sinkkisulfidia malmeista niin, ettd lopputuloksena on veteen
liukenevaa sinkkisulfaattia (Simon-Hettich et al. 2001). Kasvit voivat sitoa sinkkia myos
lehtien pinnoille iimateitse kulkeutuneesta sinkista, mikali sinkkia on kulkeutunut kasvin

pinnalle esimerkiksi laskeuman tai lannoittamisen seurauksena (Kabata-Pendias 2010).

Korkeassa pH:ssa negatiivisesti varautuneet maaperan kolloidipartikkelit adsorptoivat
enemman sinkkia, jolloin niiden liukoisuus on vahaisempi (Ferreira et al. 2018).
Matalassa pH:ssa sinkki on yleensd liukoisessa muodossa ja nain helpommin
biosaatavana (Broadley et al. 2007). Toisaalta alhaisen pH:n maaperassa sinkki on
voinut huuhtoutua pois, jonka vuoksi happamilla mailla voi olla alhainen sinkkipitoisuus
poisuuttumisen vuoksi (Kabata-Pendias 2010). Vahaisen orgaanisen aineksen
maaperassa sinkin saatavuus maaraytyy suoraan maatuvien juurien ja orgaanisen
aineksen yhdisteiden ja kelaatioyhdisteiden perusteella (Kiekens 1995). Sinkin
saatavuutta vahentdd matala lampétila, maaperan korkea fosforipitoisuus ja
vuorovaikutus muiden mineraalien kuten raudan, kuparin ja kalsiumin kanssa (Kiekens
1995). Sinkin biosaatavuuden on yleisesti todettu olevan noin 1-10 % maaperan

kokonaissinkkipitoisuudesta (Simon-Hettich et al. 2001).
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3.6 Kasvillisuus pilaantuneella maaperilla

Kasvillisuudesta on hydtyd saastuneelle ymparistolle ja maaperalle monin eri tavoin.
Fytoremediaatio, eli kontaminoituneen maan kunnostus kasvillisuuden avulla on alati
suosiotaan lisdava keino pilaantuneen ympariston kunnostuksessa (Raskin et al. 1994).
Fytoremediaatio ei vaadi monimutkaisia tyévalineitd, se on kustannustehokas ja
ekologinen keino ymparistdn puhdistamisessa (Salt et al. 1998, Williams Araudjo do
Nascimento ja Xing 2006). Taman lisdksi kasveilla on myds maisemallista arvoa, jota
voidaan hyodyntaa fytoremediaatiossa. Fytoremediaation on todettu olevan sinkin
puhdistamiseksi ja kontrolloimiseksi tehokas keino kontaminoituneessa ymparistdossa
(Surriya et al. 2015). Fytoremediaatiossa kaytetdan hyvaksi kasvin keinoja kasvaa
kontaminoituneella maalla. Metallien rikastamisen lisaksi kasvit muun muassa tuovat
varjoa, habitaatin muille organismeille, seka hidastavat maaperan eroosiota (Lewis et al.
2015).

Fytoekstraktiossa kaytettavat kasvit rikastavat maaperastd metalleja tai muita haitta-
aineita juuriensa kautta kasvin maanpaallisin osiin (Raskin et al. 1994).
Huomionarvoista on kuitenkin, etta kasvin maatuessa tai kasvin karikkeen, kuten lehtien
pudotessa kasvista, myds metallilla rikastuneet osat palaavat takaisin maahan, jolloin
karike yhtaaltd lisdd maaperan pintakerroksen biomassaa, mutta toisaalta nostaa
pintamaan haitta-aine- tai metallipitoisuutta (van Nevel et al. 2011). Metalleja rikastavien
kasvien kayttdé maankunnostuksessa aiheuttaa myds muita ongelmia saastuneissa
ymparistdssa. Van Nevel et al. (2011) mukaan tallaisia haittavaikutuksia ovat esimerkiksi
metallien rikastuminen ruokaketjussa ja aineksen dispersio saastumattomille alueille.
Tehokkainta ympariston kannalta olisi, ettd haitta-aineita akkumuloivien kasvien
maanpaalliset osat keréattaisiin pois kunnostettavalta alueelta (Salt et al. 1998). Osa
kasveista ei kuljeta metalleja maanpaallisiin osiinsa, vaan sitovat ne juuriinsa (Dunn
2007). Tallaisten kasvien hyoty kontaminoituneessa ymparistdssa on, etteivat ne siirra
metalleja karikkeen kautta pintamaahan, vaan sen sijaan ne immobilisoivat metallien
likettda maaperassa, ja estavat nain metallien kulkeutumisen laajemmalle alueelle

ymparistossa (Raskin et al. 1994).

Fytolouhinta on metallia rikastuttaneiden kasvinosien talteenottoa, jossa metallia
akkumuloineet kasvit kerataan talteen ja kasitellaan niin, etta rikastunut metalli saadaan
takaisin kayttoon, jotta siitd saataisiin rahallista hyotya (van der Ent et al. 2018). Tassa

tutkimuksessa kasiteltava sinkki ei kuitenkaan ole yleisesti ollut fytolouhinnan kohteena,
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mutta esimerkiksi Wu et al. (2018) osoittivat lupaavia tuloksia sinkin fytolouhinnasta
maksaruoholajin Sedum plumbizincicolan avulla. Tutkimuksessa fytolouhittavan lajin
potentiaalisuus huomattiin alun perin siita, etta laji pystyi kasvamaan kontaminoituneella
kaivosalueella. Taman tutkimuksen kasvilajeja ei ole tiettavasti kaytetty fytolouhinnassa

lainkaan.

Pelkkd malmin louhinta kasvien avulla ilman ymparistdon kunnostustarvetta vaikuttaisi
Robinson et al. (2009) mukaan ymparistéon kuitenkin negatiivisemmin kuin perinteinen
kaivostoiminta. Talldin kasvialan taytyisi olla paljon kaivosta suurempi, ja kasvillisuuden
monokulttuurista, todennakoisesti varta vasten malmin fytolouhintaan tarkoitettua
vieraslajia, jotta se olisi kannattavaa. Fytolouhinta on siis taloudellista alueella, joka on
saastunut, ja jonka fytoremediaation sivutuotteena olisi mahdollista talteenottaa
kasveihin rikastuneet metallit, ja tehda nain maan kunnostuksesta hieman taloudellisesti

kannattavampaa.

Kasveja voidaan my0s kayttaa pilaantuneen maaperan ja ympariston tilan seurannassa
eli biomonitoroinnissa (van Dijk et al. 2015, Bonanno et al. 2017). Suuri osa
kirjallisuudesta perustuu aerobisesti dispersoituneiden kontaminanttien biomonitorointiin
(mm. de Temmerman ja Hoenig 2004, van Dijk et al. 2015, Alaqouri et al. 2020).
Ymparistdon biomonitorointi on tarkeaa, sillda ndin voidaan myds tehda johtopaatdksia
alueen haitallisten aineiden biosaatavuudesta (Pietrzykowski et al. 2014) ja tehda
epasuoria havaintoja maaperan tilasta. Biomonitorointi kertoo maaperan
kontaminanttien todellisen vaikutuksen ekosysteemille (Pietrzykowski et al. 2014), silla
suorat mittaukset esimerkiksi vedesta tai maaperasta eivat kerro siita, kuinka suuri osa

metallista on biosaatavana organismeille (Alexander 2000).

Biomonitoroinnin edellytyksena on, etta kasvilajin ja tietyn raskasmetallin tai
kontaminantin valinen vuorovaikutussuhde on tiedossa, jotta kasvin haitallisten aineiden
pitoisuuksia voidaan soveltaa ympariston ja maaperan tilan tulkinnassa (Bonanno et al.
2017). Tastd syystd biomonitorointin yleensd kaytetddn bioindikaattori- ja
bioakkumulaattorikasveja (van Dijk et al. 2015). Haitallisiin aineisiin reagoivat
indikaattorilajit nimensa mukaisesti reagoivat haitta-aineeseen havaittavissa olevin
tavoin, kuten muuttamalla kukkien tai hedelmien tuottoa, nekroosilla tai muilla
kasvuhairi6illa, kun taas akkumulaattorilajit eivat ole haitta-aineille niin herkkia, mutta
kasvin osiin keraantyy haitta-aineita kuten raskasmetalleja niin, ettd maara voidaan

mitata ja analysoida (van Dijk et al. 2015).
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Fytoremediaation etuja muihin kunnostus- ja ennallistamiskeinoihin ndhden ovat muun
muassa ymparistoystavallisyys ja alhaiset kustannukset, seka mahdollinen biomassasta
saatava tuotto fytolouhinnan, bioenergian tai puuntuotannon myéta (Surrya et al. 2015).
Vaikka kasvillisuuden avulla ei olisikaan mahdollista ennallistaa kontaminoituneen
alueen maaperaa3, voi kasvillisuudesta alueella olla muutakin hyétya. Kasvillisuus tarjoaa
elinymparistoja elidille, sekd se tuo maisemallista arvoa ymparistdodnsa. Orijarven
saastuneelle kaivosalueelle  on ailemmissa  tutkimuksissa esitetty  eri
ennallistamisvaihtoehtoja kuten kaivannaisjatteen hapettumista estavia peittoratkaisuja,
suotoveden liikkeen hidastamista ja neutralointia kosteikon tai kalkkikiviuomien avulla
(Lahteenmaki 2016, Tornivaara et al. 2021).

4 Aineisto ja menetelmat
4.1 Kasvinaytteet

Tassa tutkimuksessa kerattiin kasvinaytteita Orijarven vanhalta kaivosalueelta (kuva 4).
Tutkimusalueena on mahdollisimman jatkuva alue Orijarven kaivoksen kaivosalueelta ja
sen lahiymparistosta. Lopulliset naytteenottopisteet valittiin alueen topografian ja
hydrologian perusteella niin, ettd niiden otaksuttava vaikutus pintavesien valuman
liikkeissa, ja niiden mukana mahdollisesti kulkeutuvan sinkin kulkeutuminen ymparistoon
olisi mahdollista havaita kasvinaytteista. Kaivosalueelta kaukaisimmat
naytteenottopisteet ylittavat Lahteenmaki (2016) ja Tornivaara et al. (2021) mallintamat
voimakkaimmin Orijdrven vedenlaatua saastuttavien purojen valuma-alueet.
Naytteenottopisteiden valintaan vaikuttivat myo6s alueella sijaitsevat yksityisalueet, joista
naytteenottoa ei voitu toteuttaa. Naytteenotto pyrittiin suorittamaan mahdollisimman
l&heltd kunkin etukateen suunnitellun pisteen keskustakoordinaatteja silloin, kun se oli
mahdollista. Naytteitd pyrittiin ottamaan kaikilta ilmansuunnilta kaivokseen nahden.
Kauimmainen etdisyys kaivosalueen valittdmasta laheisyydesta on n. 1 km, ja kaikkien
naytepisteiden sisalle jaava alue on n. 1,1 km2. Tutkimuksen kontrollinaytteet kerattiin
alueilta, jossa ei ole ollut aiemmin kaivostoimintaa, jotta voitaisiin nahda
metallipitoisuuksien vaihtelu kaivosalueen ja kaivostoiminnasta vapaan alueen valilla.
Kontrollinaytteet tutkittavista kasvilajeista kerattiin seka kesalla etta syksylla Vuohijarven

alueelta Kymenlaaksosta, seka kesalla Hyrynsalmen alueelta Kainuusta.



33

N

A Naytepisteet

Selite
- Néytepisteet
Kaivosalue, SK -alue / RH -alue
_~Oja/ puro
0 100 200 300m
= e ]

Kuva 4: Kesén ja syksyn néytteidenkeruun néytepisteet tutkimusalueella

Naytteenotto suoritettin kahtena paivana seka kesalla ettd syksylla, jotta voitaisiin
tarkastella mahdollista temporaalista vaihtelua sinkin pitoisuuksissa. Kesan
naytteenottopaivat olivat 15.6.2020 ja 16.6.2020, ja syksyn naytteenottopaivat olivat
19.09.2020 ja 20.09.2020. Naytemaarat on esitetty taulukossa 1. Kasveista kerattiin
naytteeksi pieni pala oksaa tai vartta, jossa oli useita lehtia ja neulasia. Metsakorteen
tapauksessa maanpaallinen osa kasvista kerattiin kokonaan. Suurin osa naytteista on
keratty korkeudelta, josta se on ollut mahdollista, joten naytteenottokorkeus ei ole
yhteneva naytteiden valilla. Kasvinaytteet kerattiin huolellisesti kontaminaatiota valttaen
kirjan valiin seka numeroitiin. Naytteet vietiin naytteenoton jalkeen samana paivana

prassaykseen laboratorioon.
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Taulukko 1: Keréttyjen néytteiden méérét ja kerdysajankohta

TUTKIMUKSESSA KAYTETTAVAT LAJIT
Kasvilaji Kesdkuun naytteet | Syyskuun naytteet Yhteensa
Koivu 42 52 94
Kuusi 40 42 82
Puolukka 23 27 50
Manty 19 30 49
Harmaaleppa 22 26 48
Metsakorte 15 25 40
Haapa 19 19 38
Yhteensa 180 221 401
TUTKIMUKSEN ULKOPUOLELLE JATETYT LAJIT
Kasvilaji Kesakuun naytteet | Syyskuun naytteet Yhteensa
Leinikkilajit 18 0 18
Suo-orvokki 6 0 6
Pihlaja 25 0 25
Mustikka 29 0 29
Jarvikorte 5 0
Jarviruoko 0
Yhteensa 89 0 89
KAIKKI KERATYT LAJIT
Kesakuun naytteet Syyskuun naytteet Yhteensa
269 221 490

Kesakuussa kerattiin myds kasvilajeja, jotka jatettiin syksyn naytteidenkeruusta pois
syyskuun naytteidenkeruun tehostamiseksi. Leinikkilajit (Ranunculus L.), suo-orvokKi
(Viola palustris), jarvikorte (Equisetum fluviatile) ja jarviruoko (Phragmites australis)
jatettiin tutkimuksen ulkopuolelle, silld niitd ei kasvanut tarpeeksi runsaana. Mustikka
(Vaccinium myrtillus) ja pihlaja (Sorbus aucuparia) jatettiin tutkimuksesta pois, silla

lajeissa ei havaittu merkittavaa sinkin keraantymista.

Syksyllda naytteet kerattiin laheltd kesan naytteiden koordinaatteja, mutta usein eri
kohdasta naytteenottopistetta. Naytteet eivat myoskaan ole samoista kasviyksilosta
sattumia lukuun ottamatta. Samojen kasviyksildiden merkitseminen ja tésmalleen
samoista naytteenkeruupisteista luovuttiin naytteiden lukumaaran kasvattamiseksi ja

naytteidenkeruuajan tehostamiseksi. Syksylld samasta yksilostéd otettin  myods
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kellastunut lehti tai neulanen, jos sellainen oli saatavilla, sekd metsakortteen kohdalla
kerattiin vihred ja kellastunut yksilé samalta kasvupaikalta. Ainoastaan koivusta I6ydettiin
tarpeeksi kellastuneita naytteita, jotta vihrean ja kellastuneen nadytteen sinkkipitoisuuden
eroja voitiin vertailla, joten muiden lajien osalta ei tehty kellastuneen ja vihrean naytteen

valista vertailua.

Laboratoriossa naytteet laitettiin kasviprassiin useaksi viikoksi, jotta ne kuivuisivat ja
olisivat mahdollisimman tasapintaisia mikro-XRF-analyysia varten. Prassayksen jalkeen
kasvit sailottin  uudelleensuljettaviin muovisiin sailytyspusseihin (Amergrip). Lisaksi
kasveista kirjattiin tarvittaessa ylos lisatietoja esimerkiksi poikkeuksellisen runsaasta
nesteen erittymisesta prassayksen aikana. Naytteista valikoitiin yksittaisia lehtia ja
neulasia ja niista leikattiin pienia osanaytteita mikro-XRF-mittausta varten, ja osanaytteet
Kiinnitettiin akryylilevylle kaksipuolisella teipilla. Lehtipuiden ja varpujen osanaytteiksi
leikattiin neliomaiset palat lehtilavan tyviosasta mattoveista kayttaen. Havupuista
mitattiin kokonaiset neulaset (kuusi) tai puolitettu neulaspari (manty). Metsakortteesta
leikattiin osandytteeksi pala varresta, jossa kasvin surkastunut lehti sijaitsee. Koivun
syksynaytteista analysoitiin myds lajin kellastunut ruskalehti vinrean lehden lisaksi aina

kun tallainen lehti oli kerattyna.

Osanaytteiden lisdksi jokaisesta lajista metsakortetta lukuun ottamatta analysoitiin
kokonainen lehti tai neulanen, jotta voitaisiin selvittda, mihin eri lehden tai neulasen osiin
sinkki keraantyy, ja onko sinkkipitoisuudella merkitystd siihen, mihin osiin sinkki
kasvinosassa rikastuu. Kaikki mitattavat naytteet olivat toisiinsa ndhden satunnaisessa
lajinsisdisessa jarjestyksessa, jottei mittaustilanteessa tapahtuisi painotuksia tietyn
alueen naytteiden suhteen. Arvion mukaan saman paksuiset naytteet

mitattiin samalla naytelevylla.
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4.2 Analyysimenetelmat

Tassd tutkimuksessa kaytettin  mikro-XRF-analyysia kasvien metallipitoisuuden
selvittdmiseksi. Mikro-XRF on nondestruktiivinen menetelma, eikd naytettd tarvitse
homogenisoida analyysia varten (Haschke 2014), joten naytteet sailyvat
mahdollisimman koskemattomina. Mikro-XRF-analyysimenetelman vaatimuksena tosin
on, etta analysoitavan naytteen pinnan on oltava mahdollisimman tasainen, jonka vuoksi
naytteet prassattiin ennen mittauksia. Toinen rajoitus mikro-XRF-analyysissa on mikro-
XRF-laitteen koko. Suurin osa naytteistd analysoitiin osanaytteina, jotta ne mahtuisivat

laitteen mittauslevylle, seka myds mittausajan tehostamiseksi.

Mikro-rontgenfluoresenssianalyysi (mikro-XRF) perustuu siihen, ettd rontgenlahteella
kiihdytettavasta aineesta emittoituu fluoresenssisateilya. Jokaisella eri alkuaineella on
oma vyksildllinen fluoresenssisateilyn energia, josta muodostuneista energiapiikeista
voidaan tunnistaa eri alkuaineet, kun ne havaitaan laitteen detektorilla (Haschke 2014).
Mikro-XRF-laitteen paakomponentit on esitetty kuvassa 5. Mikro-XRF-laitteessa on
rontgenkammio, jossa muodostetaan primaarisateilyd kiihdyttdmalla elektroneja
voimakkaan sahkdkentdn avulla, jonka jalkeen tama& primaarisateily ohjautuu
naytteeseen sateilyd optimoivan optikan kautta (Haschke 2014). Naytteessa
primaarisateily virittdad naytteen alkuaineiden elektroneja niin, ettéd alkuaineen elektroni
poistuu sisimmalta elektronikuorelta korvautuen ulomman kuoren elektronilla,
muodostaen nain jokaiselle alkuaineelle yksildllisen fluoresenssisateilyn energian
(Haschke 2014). Muodostunut fluoresenssisateily kulkeutuu jalleen optiikkan I[api
detektoriin, joka mittaa fluoresenssisateilyn energiapiikit fotonien maaran avulla
(Haschke 2014).
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Mikro-XRF-laitteen paakomponentit

Rontgenkammio Detektori
Primaarisateily muodostuu Mittaa fluoresenssisateilyn
elektroneja kiihdyttamalla energiapiikit

Primaarisateily virittaa alkuaineiden
elektronit naytteessa

Naytteen alusta, jonka avulla nayte
kohdennetaan

Kuva 5: Mikro-XRF-laitteen pddkomponentit Haschke (2014) mukaan.

Mikro-XRF-analyysin tulokseen vaikuttaa informaatiosyvyys, joka tarkoittaa sita
syvyytta, josta alkuaine on mahdollista mitata (Flude et al. 2017). Informaatiosyvyys
maaraytyy alkuaineen painon mukaan, ja on vaihteleva eri alkuaineiden valilld (Haschke
2014, Flude et al. 2017). Taman lisaksi informaatiosyvyyteen vaikuttaa matriksi eli se,
mitd materiaalia analysoitava nayte on (Haschke 2014). Mikro-XRF-analyysissa
rontgensade tunkeutuu mitattavan materiaalin sisdan, ja eri painoiset alkuaineet
kayttaytyvat eri tavalla. Kevyet alkuaineet voidaan mitata vain naytteen pintaosista, silla
syvaltd mitattuna niiden signaalit ehtivat adsorptoitua matkalla detektoriin, eika niita
tdman vuoksi havaita yhta hyvin kuin raskaita alkuaineita (Flude et al. 2017). Tassa
tutkimuksessa analysoitujen naytteiden matriksi on kevyttd orgaanisia materiaalia, ja
taman vuoksi raskaat alkuaineet kuten sinkki pystytdan mittaamaan koko naytteen

paksuudelta.

Tutkimuksessa kaytettya mikro-XRF-analyysia voidaan kutsua semi-kvantitatiiviseksi
menetelmaksi; mikro-XRF-analyysi tuottaa kvalitatiivista dataa alkuainekarttoina, joiden
perusteella data voidaan muuttaa kvantitatiiviseksi eri keinoin. Mikro-XRF-analyysin
avulla ei voida mitata tassa tutkimuksessa kaytettyjen naytteiden todellisia pitoisuuksia,

silld nyt kaytetyt naytteet eivat olleet homogeenisia. Tassa tutkimuksessa sinkin
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pitoisuus tai maara ei siis kuvaa naytteen todellista pitoisuutta, vaan sitd maaraa
fotoneja, joita laitteen detektoreihin tulee sekunnissa. Nain ollen sinkkiarvojen yksikkona
on detektorille tulevien fotonien maara sekunnissa (counts per second per electronvolt

eli cps/eV), joka kuvaa alkuaineen runsautta mitatussa kohdassa.

Mikro-XRF—analyysissa kaytettin M4 Tornado -mikro-XRF-spektrometria, jossa on
rodiumanodi. Ennen jokaista mittausajoa laitteen molemmat detektorit kalibroitiin
kayttden zirkoniumin standardinaytetta. Rontgenkammion alipaine oli 20 mbar, ja
rontgensateen koko 20 um. Rontgenputken jannite oli 50 kV ja sahkdvirta 600 pA.

Kuvaus suoritettiin 50 ym valein 12 ms mittausajalla jokaista mittauspistetta kohden.

Mikro-XRF-analyysin tuottamassa alkuainekartassa alkuaineiden pitoisuudet on kuvattu
varin kirkkauden mukaan niin, ettd mita kirkkaampi vari, sitd enemman alkuainetta
mitatussa pisteessa on. Tassa tutkimuksessa naytteista analysoitiin aluksi selkeimmin
havaitut alkuaineet Si, P, S, K, Ca, Mn, Fe ja Zn. Esimerkki niiden esiintymisesta koivun
lehden alkuainekartalla esitetddn kuvassa 6. Tassa tutkimuksessa sinkin
alkuainekarttoja tutkimalla selvitettiin kvalitatiivisesti, mihin osiin kasvin lehted tai

neulasta sinkki rikastuu.

Mustavalkokuval

Kuva 6: Esimerkkikuva koivun lehden mikro-XRF-analyysin tuottamista eri alkuainekartoista.
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Jotta mikro-XRF-analyysin datasta saatiin kvantitatiivista, jokaisesta osanaytteen
alkuainekartasta tehtiin viiva-analyysi. Viivavalinnan paksuus oli 2,14 cm. Paksuus
maaraytyi sen mukaan, ettd analysointialalla olisi mahdollisimman laaja alue
hairiintymatdnta naytetta, ja sama paksuus sopisi kunkin kasvilajin jokaisen osanaytteen
kokoon. Kuvassa 7 esitetdan viiva-analyysimenetelma visuaalisesti. Kuvaan on merkitty
my0Os sinkin pleksilasista tuleva tausta-arvo, joka on n. 3—4 cps. Pleksilasin vuoksi
mikaan nayte ei sinkkipitoisuudeltaan ole alle taman tausta-arvon. Esimerkkikuvassa on
normalisoitu pitoisuusarvoja niin, ettd suurin pitoisuus saa arvon 100, ja pienin O.

Tutkimuksessa kaytettiin kuitenkin todellisia cps-pitoisuuksien arvoja viiva-analyysissa.

Individual

7N
100 1 Ca

- Tausta-arvo (Zn)

| 3cm |

Kuva 7: Esimerkkikuva alkuainekartan viiva-analyysista, jonka pohjalta osanéytteen sinkkiarvot

laskettiin kvantitatiiviseen muotoon (cps).

ViivatyOkalu valitsee kuva-alalta viivamaisen valinnan, joten taman jalkeen naytteet
eriteltiin yhtenaisesta viivavalinnasta erillisiksi naytteiksi seuraamalla selkeasti nakyvan
kalsiumin pitoisuuskayraa. Halkeamia tai lovia sisaltavat naytteet pyrittiin viivatydkalulla
valitsemaan niin, ettei turmeltunut osa olisi ollut valinnan sisapuolella, ja joskus

naytevalinta tehtiin vain puolikkaan lehden osalta. Nama poikkeukset naytteen alan



40

valinnassa Kkirjattiin yl0s. Lisaksi viivadiagrammista kirjattiin ylos sinkin maksiarvo
kustakin naytteestd. Excelissa viiva-analyysin arvoista laskettiin sinkin ja muiden
tutkittavien alkuaineiden maksimi- ja keskiarvo kyseisen naytteen koko valinta-alalta.
Trendien havaitsemiseksi naytteiden sinkkiarvot jarjestettiin scatter plot -kuvaajille niin,
ettad eri aikoina otetut naytteet esitettiin omina arvosarjoinaan. Jokainen tutkittava laji
analysoitiin erikseen. Taman lisaksi koivun naytteista kuvattiin myés keltaisen ja vihrean

lehden sinkkipitoisuudet pylvasdiagrammin avulla.

QGIS-paikkatieto-ohjelmassa naytteiden sinkkiarvot sijoitettiin kartalle lajeittain, ja ne
luokiteltin kymmeneen osioon sinkin keskiarvon mukaan, kayttden luonnollisten
luokkarajojen luokitusta. Tallaisessa luokituksessa eri osiot maaraytyvat niin, etta
kussakin ryhmassa keskihajonta on pienempaa osioiden sisalla kuin luokkien valilla.
Tamankaltainen  luokittelutapa  katsottin  parhaiten  edustavan  naytteiden
sinkkipitoisuutta kartalla. Datan pohjalta jokaisesta lajista tehtiin naytepistekartta, josta
voidaan tulkita sinkkipitoisuuden spatiaalista vaihtelua tutkimusalueella. Jotta kaikki
mittaustulokset nakyisivat kartalla, samasta paikasta tai erittain lahelta toisiaan keratyt
naytteet on aseteltu limittdin kartalle, joten naytepisteiden sijainnit eivat ole taysin
absoluuttiset. Lajikohtaisten karttojen lisdksi kaikista naytteista tehtiin lampdkartta, joka

kuvastaa kaikkien naytteiden pitoisuuden intensiteetin tutkimusalueella.

Sinkin jakautumisen tutkimisessa yksittaisesta naytteesta kaytettiin kokonaisia lehtia tai
neulasia, sekd metsakortteesta varren nivelosaa, jossa vartta kiertava lehti sijaitsee.
Analysointi tehtiin naytteista, joiden sinkkipitoisuus oli selkeasti koholla. Analyysiin
valittiin naytteita sekd kesan etta syksyn naytteista, jotta kasvukauden vaikutusta

voidaan tulkita naytteiden sinkkipitoisuuksien jakautumisesta.
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5 Tulokset

5.1 Sinkkipitoisuuden vaihtelu

Kaikkien naytteiden sinkkipitoisuuden maksimi- ja keskiarvot on esitetty kuvassa 8.
Tutkittavista naytteistd koivunlehdissa mitattiin korkeimmat sinkkipitoisuudet, taman
lisdksi myods metsakortteella, mannylla ja haavalla mitattin selkeasti kohonneita
sinkkipitoisuuksia. Kuusella, puolukalla ja harmaalepalla sinkkiarvot kohosivat vahiten,
mutta myos niiden maksimi- ja keskiarvopitoisuudet korkeimmillaan ylsivat yli kaikkien
lajien kontrollinaytteiden sinkkipitoisuuden vaihteluvalin. Keskimaarin sinkkipitoisuuden

keskiarvo naytteissa oli noin puolet maksimiarvosta kaikilla lajeilla.

Zn-pitoisuuden keskiarvo ja maksimi eri lajien naytteilla
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Koivu  Metsakorte Manty Haapa Kuusi Harmaaleppa Puolukka Kontrolli

Kuva 8: Sinkkipitoisuus ja niiden maksimi- ja keskiarvopitoisuuksien vaihteluvélit eri kasvilajeilla
seké kontrollinéytteilld
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Kuvassa 9 kaikki naytteet on arvotettu sinkin keskiarvon mukaan niin, ettad lampokartan
tummuus kuvastaa sinkkipitoisuuden voimakkuutta. Kuvan lampdkartassa kaivosalue
sekd sivukivialueet korostuvat, ja sinkkipitoisuuden voimakkuus naytteissd vahenee

kauempana kaivosalueesta.

Selite

- Naytepisteet
_impékartta Zn:n keskiarvon mukaan
Kaivosalue, SK-alue / RH-alue
_~~Oja/ puro

100 200 300m

Kuva 9: Ldmpdkartta, jossa vérin tummuus kuvaa sinkin pitoisuutta kaikilla néytteilla.

5.2 Sinkkipitoisuuden temporaalinen vaihtelu

5.2.1 Koivu

Eniten sinkkia sisaltaneet koivunaytteet on useimmiten havaittu syksyn naytteissa (kuva
10). Kontrollinaytteiden sinkkipitoisuudet ovat huomattavasti alhaisemmat ja
suurimmalla osalla tutkimuksen koivunaytteista sinkkipitoisuus on kontrollingytteita
korkeampi. Taman lisaksi syksyn naytteiden keskindinen vertailu osoittaa, etta
lehtivihredd vahemman sisaltavat, kellastuneet lehdet sisaltavat keskimaarin enemman

sinkkia kuin saman kasvin vield vihreéat lehdet (Kuva 11).
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Zn-pitoisuus - koivu
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Kuva 10: Sinkkipitoisuuden vaihtelu koivun néytteissé

Zn-pitoisuuden vaihtelu saman kasvin vihreén ja kellastuneen lehden vililla - koivu
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Kuva 11. Sinkkipitoisuuden vaihtelu koivun vihreén ja kellastuneen lehden vélilla
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5.2.2 Haapa

Haapanaytteiden suurimmat sinkkipitoisuudet on mitattu syksyn naytteista, ja
suurimmassa osassa kesan naytteista sinkkipitoisuus on vahainen verrattuna syksyn
naytteisiin (kuva 12). Haavan kontrollindytteissa sinkkipitoisuus on alhaisempi kuin

tutkimuksen naytteissa.

Zn-pitoisuus - haapa (vain vihreista lehdista)
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Kuva 12. Sinkkipitoisuuden vaihtelu haavan néytteissé
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5.2.3 Harmaaleppé

Korkeimmat harmaalepan sinkkipitoisuudet on mitattu kesdn naytteista, mutta syksyn
naytteissd on maarallisesti enemman kohonneita sinkkipitoisuuksia kesan naytteisiin
verrattuna (kuva 13). Kontrollindytteiden sinkkipitoisuus on vahaisempi kuin suurella

osalla tutkimuksen harmaalepan naytteista.

Zn-pitoisuus — harmaaleppa (vain vihreista lehdista)
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Kuva 13. Sinkkipitoisuuden vaihtelu harmaalepédn néytteissé
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5.2.4 Ménty

Eniten sinkkia sisadltaneet mantynaytteet on mitattu syksyn naytteista (kuva 14).
Kontrollindytteiden sinkkipitoisuus on alhainen, ja suurimmalla osalla tutkimuksen

mantynaytteista pitoisuus on korkeampi.

Zn-pitoisuus — manty (vain vihreista neulasista)

45
40 =
35
30
- )
g — == 7n keskiarvo
@ 25 : =3 7n maksimi
7 =
8
o 20 = =
= == —
N
1 5 — =
- -—
10 == =
- =
— —]
° = = =
0

Kesa Syksy Kontrolli

Kuva 14. Sinkkipitoisuuden vaihtelu ménnyn néytteissé
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5.2.5 Kuusi

Kuusen kohdalla sinkkipitoisuuden voimakkuus ei juurikaan vaihtele kesan ja syksyn
naytteiden valilla (kuva 15). Kesan naytteissa on yksittaisid korkeampia pitoisuuksia,
mutta suurempi osa kohonneista pitoisuuksista on mitattu syksyn naytteista.
Kontrollinaytteiden pitoisuudet ovat alhaisemmat kuin suuren osan tutkimuksen
kuusinaytteista.

Zn-pitoisuus — kuusi (vain vihreista neulasista)
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Kuva 15. Sinkkipitoisuuden vaihtelu kuusen néytteissé
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5.2.6 Metsékorte

Metsakortteen naytteiden sinkkipitoisuus on selkeasti korkeampi syksyn naytteissa

(kuva 16). Suurimmalla osalla tutkimuksen metsakortenadytteistd sinkkipitoisuus on
kontrollinaytteitd korkeampi.

Zn-pitoisuus — metsakorte (vain vihreista kasveista)
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Kuva 16. Sinkkipitoisuuden vaihtelu metsékortteen néytteissé
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5.2.7 Puolukka

Puolukan syksyn ja kesan naytteiden valilld sinkkipitoisuus ei painotu selkeasti
kumpaankaan naytteenottoaikaan (kuva 17). Vaikka sinkkipitoisuus on muihin lajeihin
verrattuna alhainen lahes kaikissa naytteissd, suurimmalla osalla tutkimuksen

puolukkanaytteistd on korkeampi sinkkipitoisuus kuin kontrollinaytteilla.

Zn-pitoisuus — puolukka (vain vihreista lehdista)
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Kuva 17. Sinkkipitoisuuden vaihtelu puolukan néytteissé
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5.3 Sinkkipitoisuuden spatiaalinen vaihtelu

Kuvissa 18-24 esitetdan seka kesan ettd syksyn naytteet ja naytteiden sinkkipitoisuuden
keskiarvo sijoitettuna kartalle. Sinkkipitoisuuden jakautuminen on vaihtelevaa eri lajien
valilla. Suurin osa korkean sinkkipitoisuuden naytteista kaikilla lajeilla sijoittuu sivukivi-
ja rikastushiekka-alueelle, seka rikastushiekka-alueen eteldpuolelle Tarklahden rantaan.
Sinkkipitoisuuden  vaheneminen tapahtuu nopeasti etaisyyden kasvaessa

kaivosalueeseen, varsinkin kasvilajeilla, joissa sinkkipitoisuus on korkea.

N
A Koivun Zn-pitoisuus kartalla

Koivun Zn-pitoisuus (cps)

31-5

(15-8

L 8-1,8

1,8-1611

©161-20,9

© 209-241

@® 241-30,2

® 30,2-36,2

® 36,2-49,1

® 491-70 :

Kaivosalue, SK -alue / RH -alue 5 0 100 200 300m

~Oja/ puro | e

Kuva 18: Koivun sinkkipitoisuuden spatiaalinen vaihtelu kartalla
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N
A Haavan Zn-pitoisuus kartalla

Haavan Zn-pitoisuus (cps)
(128-33 7

113,3-42

L 42-49

1 49-6,3

0 863-78

©78-94

®94-112

® 11,2-135

® 135-17

®17-273

Kaivosalue, SK-alue / RH-alue

_»~0Oja/ puro

Kuva 19: Haavan sinkkipitoisuuden spatiaalinen vaihtelu kartalla

N
A Harmaalepan Zn-pitoisuus kartalla

Harmaalepén Zn-pitoisuus (cps)

126-28

(28-2.8

| 2,8-29

. 29-3

©3-3,2

®3,2-33

®33-36

®36-39

®39-45

®45-64

Kaivosalue, SK-alue / RH-alue

“~Oja/ puro

Kuva 20: Harmaalepén sinkkipitoisuuden spatiaalinen vaihtelu kartalla
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N
A Mannyn Zn -pitoisuus kartalla

Ménnyn Zn-pitoisuus (cps)

| 18-42

| 42-586

| 56-72

. 72-86

 86-105

®105-19

® 119-151

@® 15,1-20,7

® 20,7-249

® 249-285

Kaivosalue, SK-alue / RH-alue

~Oja/ puro

Kuva 21: Ménnyn sinkkipitoisuuden spatiaalinen vaihtelu kartalla

N

A Kuusen Zn-pitoisuus kartalla

Kuusen Zn-pitoisuus (cps)
1122-27

127-34

() 3,4 b 3.9

39-48

0 48-57

® 57-6,3

®6,3-77

®77-88

®8,8-11,2

® 11,2-125

Kaivosalue, SK-alue / RH-alue

. 4 100 200 300m
_»~Oja/ puro

Kuva 22: Kuusen sinkkipitoisuuden spatiaalinen vaihtelu kartalla
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N
A Metsakortteen Zn-pitoisuus kartalla

Metsékortteen Zn-pitoisuus (cps)
~23-34
~3,4-48
. 48-61
O 61-8
©8-105
®10,5-13,3
® 13,3-175
® 175-223
® 22,3-30,2
® 30,2-51,1
Kaivosalue, SK-alue / RH-alue 100 200 300m
_»~0Oja/ puro e

Kuva 23: Metsékortteen sinkkipitoisuuden spatiaalinen vaihtelu kartalla

N
A Puolukan Zn-pitoisuus kartalla

Puolukan Zn-pitoisuus (cps)

123-24

L 24-29

1 29-31

031-3,3

©3,3-356

®35-3.8

® 3,8-44

® 44-5

®5-55

®55-6

Kaivosalue, SK-alue / RH-alue

»~Oja/ puro

Kuva 24: Puolukan sinkkipitoisuuden spatiaalinen vaihtelu kartalla
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5.4 Sinkin keraantyminen kasvinaytteiden eri osiin

Kokonaisista lehdista ja neulasista tehty mikro-XRF-analyysi seka visuaalinen tarkastelu
osoittavat, ettd sinkki kertyy lehtipuissa (kuvat 25, 26 ja 27) kesalla lehtisuoniin ja
lehtiruotiin, mutta syksyn naytteissa sinkki on levinnyt myés muualle lehtien osiin.
Koivun osalta kesan naytteessa A1 (kuva 25) sinkki on rikastunut laajalti kaikkialle
lehden osiin, mutta lehtiruoti ja lehtisuonet varsinkin lehtilavan tyvella korostuvat
runsaamman sinkkipitoisuuden vuoksi. Myos toisessa koivun kesan naytteessa B1 sinkki
on rikastunut erityisesti lehtiruotiin ja lehtisuoniin. Koivun syksyn naytteessa C1
sinkkipitoisuus on huomattavasti korkeampi kuin toisessa syksyn naytteessa D1, mutta
kummassakin lehtiruoti seka lehtisuonet korostuvat korkeamman sinkkipitoisuuden
takia. Taman lisaksi molemmissa syksyn naytteissa voidaan havaita laikkuja, joissa
sinkkipitoisuus on korkea. Haavan osalta kesan naytteessd A2 (kuva 26) sinkki on
rikastunut ainoastaan vahan lehtiruotiin ja erittain vahan lehtisuoniin. Haavan syksyn
naytteessa B2 sinkki on levittaytynyt kaikkialle lehtilapaan, mutta lehtiruoti erottuu
voimakkaimmin, kun taas naytteessa C2 lehtilapa erottuu vain hyvin himmeasti vahaisen
sinkkipitoisuuden johdosta, ja ainoastaan naytteen lehtiruoti korostuu hieman
korkeamman sinkkipitoisuuden takia. Harmaalepan kokonaisissa kesan naytteissa A3 ja
B3 (kuva 27) sinkkid on rikastunut koko lehtilavan alueelle, mutta lehtisuonissa ja
lehtiruodissa rikastuminen on voimakkainta. Harmaalepan syksyn naytteissa C3 ja D3
sinkin rikastuminen on hyvin samankaltaista kuin kesan naytteissa, ainoastaan hieman

vahaisempaa.
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Kesan naytteet - koivu

A1)

Kuva 25: Koivun lehtien alkuainekartta, jossa oranssin vérin intensiteetti kuvaa sinkin méaaréaa.

Alkuainekuvien oikealla puolella on mustavalkokuva analysoidusta néaytteestéa

Kesan nayte - haapa Syksyn naytteet - haapa

A2)

Kuva 26: Haavan lehtien alkuainekartta, jossa oranssin vérin intensiteetti kuvaa sinkin méaéaréa.

Alkuainekuvien oikealla puolella on mustavalkokuva analysoidusta néytteesta.
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Kesan naytteet - harmaaleppa

A3)

C3)

Kuva 27: Harmaalepén lehtien alkuainekartta, jossa oranssin vérin intensiteetti kuvaa sinkin

méé&rééa. Alkuainekuvien oikealla puolella on mustavalkokuva analysoidusta néytteesté.

Tutkituissa havupuissa (kuva 28 ja 29) sinkki rikastuu tasaisesti koko neulasen alueelle,
mikali sinkkia on runsaasti. Mannyn osalta kesan naytteissa A4 ja B4 sinkki on rikastunut
koko neulasen alueelle, mutta naytteessd B4 se on vahdisempaa. Myds syksyn
naytteissa C4 ja D4 sinkin rikastuminen on samankaltaista kuin kesan naytteissa.
Kuusen osalta kesan naytteissa A5 ja B5 (kuva 28) sinkki on kertynyt neulasen
keskialueelle, jossa johtojannesysteemi sijaitsee. Kuusen kokonaisessa syksyn
naytteessa C5 (kuva 29) sinkkid on runsaasti, ja sitd on rikastunut koko neulasen
alueelle, kun taas naytteessa D5 sinkkipitoisuus on alhaisempi, jolloin sinkkia on

rikastunut eniten neulasen keskialueella kuten kesan naytteissa.
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Kesan naytteet - manty Syksyn naytteet - manty

Ad) B4) C4)

Kuva 28: Ménnyn neulasten alkuainekartta, jossa oranssin vérin intensiteetti kuvaa sinkin

mé&é&rééa. Alkuainekuvien oikealla puolella on mustavalkokuva analysoidusta néytteesté.

Keséan naytteet - kuusi Syksyn naytteet - kuusi
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Kuva 29: Kuusen neulasten alkuainekartta, jossa oranssin vérin intensiteetti kuvaa sinkin maaraa.

Alkuainekuvien oikealla puolella on mustavalkokuva analysoidusta néytteesta.
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Metsakortteessa sinkki kertyy alhaisemman sinkkipitoisuuden naytteissa varren
nivelosaan, sekd sitd kiertdvaan surkastuneeseen lehteen, mikrofyllin (kuva 30).
Metsakortteen osalta kesan naytteessa A6 sinkkid on keraantynyt kaikkialle varteen,
mutta runsaimmin varren nivelosaan, kun taas naytteessa B6 sinkkid on keraantynyt
lahes ainoastaan nivelosan alueelle. Metsakortteen syksyn naytteessa C6 sinkkia on
rikastunut erittain runsaasti kaikkialle naytteeseen mikrofyllin karkia lukuun ottamatta.
Syksyn toisessa naytteessa D6 sinkki on keraantynyt selkeimmin varren nivelosan

alueelle, mutta myos muualle varren osiin.

Kesan naytteet - metsakorte Syksyn naytteet - metsékorte

Kuva 30: Metsékortendytteiden alkuainekartta, jossa oranssin vdrin intensiteetti kuvaa sinkin

mééarééa. Alkuainekuvien oikealla puolella on mustavalkokuva analysoidusta néytteesta.
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Puolukan lehdessa sinkki rikastuu eniten lehtilavan tyveen (kuva 31). Puolukan kesan
naytteessa A7 sekad syksyn naytteessa B7 sinkkipitoisuus on korkeinta lehtiruodissa ja
lehtilavan tyvessa, josta pitoisuus vahenee kohti lehden karked. Puolukka on mannyn
lisdksi ainoa nayte, josta ei ole nahtavissa mitaan tiettya kasvin rakennetta, johon sinkki

erityisesti rikastuisi.

Kesén nayte - puolukka Syksyn nayte - puolukka

AT)

Kuva 31: Puolukan lehtien alkuainekartta, jossa oranssin vérin intensiteetti kuvaa sinkin méaaréa.

Alkuainekuvien oikealla puolella on mustavalkokuva analysoidusta néytteesta.
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6 Tulosten tulkinta

6.1 Tutkimuksen virhelahteet

Tassa tutkimuksessa oli useita tydvaiheita, jolloin naytteitéd on konkreettisesti kasitelty
eri tavoin, kuten naytteiden kerdaminen, leikkaaminen ja prassaaminen. Vaikka nama
tyovaiheet on tehty erityisellda huolellisuudella, naytteiden kontaminaatioriskia ei voida
sulkea pois. Kasittely on myods vaurioittanut osaa naytteistd aiheuttaen esimerkiksi
halkeamia lehtinaytteisiin, jolloin mittaus on jouduttu suorittamaan vain osasta naytetta.
Lisdksi mahdollisia tuloksiin vaikuttavia virheldhteitd ovat virheet tulosten
tietojenkasittelyssa, kuten virheet naytemerkinndissa, data-analyysissa seka
koordinaattimerkinndissa, vaikkakin myds nama tybvaiheet tehtiin huolellisesti ja

mahdollisimman automatisoidusti.

Naytteidenkeruussa yhtena tuloksiin vaikuttavana virhelahteena ovat eri-ikaisista
kasviyksiloistd keratyt naytteet, mika voi vaikuttaa naytteen sinkkipitoisuuteen.
Tutkimuksessa tutkituista ainavihannista kasvilajeista puolukasta, mannysta ja kuusesta
ei pyritty keradamaan naytteeksi kasvinosia samanikaisista neulasista tai lehdista, joten
naytteilld voi olla usean vuoden ikdero. Esimerkiksi neulaset voivat pysya seka
mannyssa ettd kuusessa 8—10 vuotta (Alaqouri et al. 2020), joten tutkitut neulaset voivat
olla hyvin eri ikaisia. Aiemmissa tutkimuksissa on todistettu, ettd ika vaikuttaa neulasen
ravinne- ja metallipitoisuuteen (mm. Suchara et al. 2011, Pietrzykowski et al. 2014,
Diatta et al. 2016). Mannynneulasissa eri metallipitoisuudet voivat vaihdella suuresti sen
perusteella, tutkitaanko 1- vai 2-vuotista neulasta. Toisaalta esimerkiksi koivun ika ei
vaikuta Hrdlicka ja Kula (1998) mukaan lehtien sinkkipitoisuuteen, joten ian vaikutus
sinkkipitoisuuteen on todenndkdisesti voimakkainta lajeilla, joissa lehdet tai neulaset
sadilyvat kasvissa useita vuosia. Eri-ikdisten kasvinaytteiden aiheuttama mahdollinen

virhe on siis lajista riippuvaista.

Tassa tutkimuksessa naytteita ei pesty ennen mikro-XRF-analyysia. Useissa
tutkimuksissa kasvinaytteiden sinkkipitoisuus on osittain johtunut tomusta mitattavan
naytteen pinnalla (Pajak et al. 2017), joskaan pestyn ja pesemattéman kasvinosan
sinkkipitoisuudella ei kaikissa tutkimuksissa ole todettu olevan suurta merkitysta
(Krupnova et al. 2021). Taman lisaksi pesu voisi vaikuttaa ainesten liukenemiseen
(Nieminen et al. 2004) ja nain aiheuttaa muutoksia myds sinkkipitoisuuteen ja

muodostaa uuden virhelahteen.
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Tutkimuksen tulkinnoissa ei ole otettu huomioon naytteiden paksuusvaihtelua. On
mahdollista, ettd paksummissa kohdissa naytettd alkuaineiden signaali on
voimakkaampi. Informaatiosyvyys vaikuttaa sinkin osalta mittaustuloksiin siten, etta
signaali havaitaan koko naytteen syvyydeltd. Tasta johtuen esimerkiksi lehtipuiden
naytteissd sinkin lehtiruodeissa havaitut korkeat sinkkipitoisuudet voivat osittain
kuvastaa myds lehtiruodin suurempaa paksuutta verrattuna muuhun naytteeseen.
Kasvinaytteet olivat epdhomogeenisia paksuudeltaan myds saman lajin naytteiden
kesken, joten eri paksuisten lehtien ja mikro-XRF:n informaatiosyvyyden johtuvasta

virhelahteen vaikutuksesta ei voinut tassa tutkimuksessa valttya.

6.2 Sinkkipitoisuuden temporaalinen vaihtelu

Tassa tutkimuksessa keratyt kasvinaytteet kesaltd ja syksylta eivat ole samoista
kasviyksiloista. Tasta johtuen sinkkipitoisuuden temporaalista vaihtelua ei voida tutkia
kuin viitteellisesti. Tutkituista lajeista koivun, metsakortteen, mannyn ja haavan
naytteissa eniten sinkkia sisaltdneet naytteet on keratty syksylla. Harmaalepan, kuusen,
ja puolukan naytteissa ei ollut yhtd selkeda eroa syksyn ja kesan naytteiden valilla.
Lisdksi koivun vihreistd ja kellastuneista syksyn lehtindytteistd havaitaan, etta
sinkkipitoisuuden keskiarvo ja maksimiarvo on jokaisessa kellastuneen lehden

naytteessa korkeampi.

Aiempia tutkimuksia sinkkipitoisuuden temporaalisesta vaihtelusta taman tutkimuksen
kasvilajeilla I0ytyy vahan, mutta esimerkiksi koivun osalta on esitetty vaihtelevia tuloksia.
Sinkkipitoisuuden on havaittu joko vahenevan (Viers et al. 2013) tai lisdantyvan (Kalliola
et al. 2021) koivun kasvukauden aikana. Toisaalta esimerkiksi tutkimuksessa, jossa

sinkkipitoisuus vaheni, tutkitut koivut eivat kasvaneet kontaminoituneella maaperalla.

Havupuut ovat ainavihantia puita, joten tastd johtuen neulasten ikd on pidempi kuin
lehtipuiden lehdilla. Tasta syystd myOs neulasen ikd saattaa vaikuttaa neulasten
sinkkipitoisuuteen (Lamppu ja Huttunen 2003, Kuang et al. 2007). Tassa tutkimuksessa
kuusessa ei havaittu selkeda trendid sinkkipitoisuuden vaihtelussa kesan ja syksyn
naytteiden valilla. Mannyssa sen sijaan oli hieman korkeammat sinkkipitoisuudet syksyn
naytteissd, joka kuvastaa samankaltaista trendid kuin Helmisaari (1990)

tutkimuksessaan on esittanyt.
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6.3 Kaivosalueen vaikutus sinkkipitoisuuteen

Visuaalisesti tarkasteltuna kaivosalueen vaikutukset olivat havaittavissa osassa
kasveista naytteidenkeruun aikana. Kaikki rikastushiekka-alueella ja sivukivialueella
tavatut kasvit olivat jaaneet hyvin pienikokoisiksi. Monet havupuut olivat alle metrin
korkuisia ja myos koivut olivat hyvin kapeita ja usein alle 2 m korkuisia. Kasvun
viivastyminen ja kasvuhairiot ovat liiallisesta sinkinsaannista aiheutuvia vasteita
kasveissa (Kaur ja Garg 2021). Kasvien koko oli selkeasti suurempi heti kaivosalueen
ulkopuolella. Puiden ikaa ei tdssa tutkimuksessa kuitenkaan tutkittu, vaan puiden kokoon
liittyvat tulkinnat perustuvat vain havaintoihin ja puiden arvioituun ikdan. Havupuissa
neulasten, ja koivuissa lehtien koko oli selkeasti pienempi kuin kaivosalueen ymparilla
olevissa kasveissa. Lisaksi neulasten vari oli rikastushiekka- ja sivukivikasojen kuusissa
selkeasti keltaisempi ja haaleampi. Tallaiset lehtivihredn muutokset seka neulasten ja
lehtien pienuus voivat myds johtua liiallisesta sinkinsaannista, silla se aiheuttaa kasveille

kloroosia, seka pienentaa lehtialaa (Yadav 2010, Kaur ja Garg 2021).

Mikro-XRF-analyysin tulokset vaihtelivat eri lajien valilla. Tulosten perusteella voidaan
kuitenkin havaita, ettd eniten sinkkia sisaltaneet naytteet on keratty kaivosalueen
laheisyydessa kasvavista kasveista. Kasvien sinkkipitoisuus on selkeasti korkein
kontaminoituneilla alueilla myds aiempien tutkimusten perusteella (Pajak et al. 2017).
Kaivosalueen korkea sinkkipitoisuus johtuu kaivostoiminnasta aiheutuneen maaperan
happamoitumisen seurauksena alentuneesta pH:sta ja orgaanisen aineen
vahaisyydesta, silld sen seurauksena sinkki mobilisoituu ja on kasveille biosaatavassa
muodossa (Kabata-Pendias 2010, Karczewska et al. 2013, Pajak et al. 2015). Kaikkien
lajien kohdalla kaivoksen laheisyydesta keratyt kasvindytteet ylittivat sinkkipitoisuudessa
sekd kaukana kaivosalueesta kasvavien kasvinaytteiden ettd kontrollindytteiden

sinkkipitoisuuden.

Kaikkien naytteiden pitoisuutta kuvaavan lampokartan perusteella eniten sinkkia
kerdaantyy kasveihin sivukivialueen pohjoispuolella, sekd vanhalla rikastushiekka-
alueella. Tornivaara et al. (2021) mukaan sivukivialueiden pohjoisosan kiviaines on
itdosaa sinkki- kadmium- ja rikkipitoisempaa, joten tama saattaa selittdd myds kasvien
muuta aluetta suuremmat sinkkipitoisuudet. Toisaalta kaikkein suurimmat
metallipitoisuudet oletettiin Tornivaara et al. (2021) tutkimuksessa olevan sivukivialueen

lansiosassa, mutta tassa tutkimuksessa mitattu sinkki ei ole rikastunut kasvinaytteisiin
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yhtd voimakkaasti lansipuolen naytteissa kuin sivukivialueen pohjois- ja itdosien

naytteissa.

Uudempi rikastushiekka-alue on peitetty maa-aineksella, joka hidastaa rikastushiekka-
alueen eroosiota, sekad vahentdd toksisten aineiden kulkeutumista pintavaluman
mukana (Kfibek et al. 2018). Taman seurauksena uudelta rikastushiekka-alueelta
keratyillda naytteilld sinkkipitoisuudet ovat alhaisemmat vanhaan, peittamattémaan
rikastushiekka-alueeseen verrattuna. Sedimenttitutkimuksissa vanhalta rikastushiekka-
alueelta on mitattu korkeammat sinkkipitoisuudet kuin uudelta alueelta (Ewurum 2000,
Tornivaara et al. 2021), joten kasvit vaikuttavat taman tutkimuksen mukaan korreloivan

hyvin maaperanaytteiden sinkkipitoisuuden kanssa.

Aiemmissa tutkimuksissa selvitetyt kaivosalueen pintavaluman virtausreitit
(Lahteenmaki 2016, Tornivaara et al. 2018, Tornivaara et al. 2021) voidaan havaita myos
sinkkia paljon siséltavien kasvien sijainnissa. Runsaasti sinkkia sisaltavat kasvit on
keratty alueilta, jossa pahimmat kuormitusvaylat sijaitsevat. Talld voidaan ainakin
osittain selittda sita, ettd korkeita sinkkipitoisuuksia mitattiin myds naytteissa, jotka on
keratty kauempaa kaivosalueesta kuten Tarklahden rannalta. Alueelle rakennettujen
patojen toimivuutta ei voida havaita kasvinaytteiden sinkkipitoisuuden jakautumisessa
alueella, silla pitoisuus ei merkittavasti vahene patojen eteldpuolella. Tuloksista voidaan
paatella, ettd alueen hydrologia ja hydrologiaan vaikuttava topografia todennakoisesti
vaikuttavat kasvien sinkkipitoisuuteen, silla korkea sinkkipitoisuus noudattelee osittain
alueen pintavaluman reitteja. Varsinkin reitti kaivosalueelta Orijarveen on nahtavissa
kasvien korkeammissa sinkkipitoisuuksissa. Hyvin harva sinkkia paljon sisaltdneesta

kasvinaytteesta oli peraisin kaivosalueen pintavaluman virtausreittien ulkopuolelta.

Osassa aiemmista tutkimuksista on esitetty, etta sinkkipitoisuus lehdissa ja neulasissa
johtuu péaaasiassa ilmansaasteista, jolloin atmosfaarin sinkkipartikkelit pystyvat
lapaisemaan lehden pinnan ja koteloitumaan lehden vahapintaan (Bi et al. 2018,
Krupnova et al. 2021). Tassa tutkimuksessa ilmansaasteen vaikutusta ei voida pitaa
paaasiallisena sinkin kulkeutumisreitting, silla sinkkipitoisuuden jakautuminen on hyvin
selvarajaista aiempien tutkimusten osoittamien maaperan sinkkipitoisuuksien kanssa.
Maaperan sinkkipitoisuus vaikuttaa kasvin sinkkipitoisuuteen (Pajgk et al. 2017,
Krupnova et al. 2021), ja tasta syysta on todennakoisempaa, ettad sinkki on kulkeutunut
kasveihin maaperan kautta. limansaasteen vaikutus levidisi laajemmalle, eika

sinkkipitoisuuden vaheneminen tapahtuisi spatiaalisesti niin tarkkarajaisesti.
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On mahdollista, ettd osa sinkkipitoisuudesta voisi olla iimansaasteen kautta kertynytta.
Silloin alle 10 mikrometrin kokoiset partikkelit keskittyvat ilmarakojen lahelle (Krupnova
et al. 2021) ja niistd suurin osa sijaitsee lehden parenkyymisolukossa (Krupnova et al.
2021). Eri analyysitavalla, esimerkiksi SEM (scanning electron microscope) olisi
mahdollista selvitta sinkkipartikkelien morfologinen muoto, jonka avulla niiden alkuperan
voisi selvittda. Krupnovat et al. 2021 mukaan pyoéreat hiukkaset pystyvat lapaisemaan

lehden pinnan parhaiten.

Tulosten perusteella voidaan kuitenkin todeta, etta on todennakaista, etta kaivosalue on
paaasiallinen sinkkipitoisuuden aiheuttaja naytteissa. Pohjoisimmat naytepisteet olivat
Iahella valtatieta, lisaksi alueella kulkee pienia hiekkateita. Naytteiden sinkkipitoisuudet
eivat selkeasti ole kohonneita suhteessa tien laheisyyteen, vaikka tieliikenteen on
havaittu lisdavan kasvien sinkkipitoisuutta (Krupnova et al. 2021), mutta tassa

tutkimuksessa kaivosalueet vaikuttavat tatakin enemman sinkin runsauteen kasveissa.

Naytteenottoalue oli kasvupaikkojen ominaisuuksilta hyvin vaihtelevaa, joten alueen
heterogeenisyys on todennadkodisesti myds vaikuttanut kasvien vaihteleviin
sinkkipitoisuuksiin koko naytteenottoalueella. Kaivosalueen ulkopuolisten alueiden
sinkin biosaatavuuteen vaikuttavat muun muassa maaperan orgaanisen aineksen
maara, savipitoisuus sekd pH (Pietrzykowski et al. 2014). Eri kasvupaikkojen sinkin
biosaatavuus voi siis vaihdella suuresti, joten myds naytteenottoalueen kasvupaikkojen
maaperan ominaisuudet ja hydrologia vaikuttavat kasveista mitattuun sinkin maaraan
seka kasvien havaittuihin kasvuhairidihin. Huolimatta kasvupaikan vaikutuksesta sinkin
biosaatavuuteen, voi tulosten perusteella havaita kaivosalueen laheisyyden vaikuttavan
voimakkaasti kasvien sinkkipitoisuuteen. Kasvupaikan ominaisuuksien vaihtelun
voidaan kuitenkin olettaa vaikuttavan esimerkiksi kasvilajien sisaiseen vaihteluun

tutkituissa kasveissa.
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6.3.1 Koivu

Koivunaytteet, joista mitattiin korkeita sinkkipitoisuuksia, olivat naytteenottohetken
havaintojen mukaan selvasti pienikokoisempia kuin muut koivuyksilét. Myos lehtien koko
oli silmamaaraisesti pienempi, vaikka lehtien kokoa ei tassa tutkimuksessa tarkkaan
mitattu. Mydhainen kukinta-aika oli nahtavissa Orijarvelld kesakuun naytteenoton
aikana, silla osassa rikastushiekka-alueen koivuista oli viela avautumattomat norkot
jaljella ja useissa puissa osa lehdista oli vasta puhjenneita. Kaivosalueen ulkopuolella
lehdissa ei ollut enaa norkkoja, ja lehdet olivat paljon kehittyneempia. Turun yliopiston
keraaman siitepolytiedotuksen (2020) mukaan koivun kukinta-aika vuonna 2020 alueella
alkoi 28.4. ja paattyi 5.6. Taman perusteella kaivosalueen koivun kukinta oli arviolta
ainakin kaksi viikkoa jaljessa. Kaivosalueen koivujen viivastynytta kukinta-aikaa ja
kasvun viivastymista voidaan selittaa liiallisella sinkkipitoisuudella (Kozlov 2005, Kaur ja
Garg 2021).

Koivu sietdd maaperan raskasmetallipitoisuutta hyvin, ja pystyy tdaman vuoksi
kasvamaan kontaminoituneella maaperalla (Eltrop et al. 1991), silla koivun toleranssi
sinkkipitoisuudelle on korkea (Denny ja Wilkins 1987, Kfibek et al. 2020). Taman vuoksi
koivun lehdissd on myds aiemmissa tutkimuksissa havaittu erittdin korkeita
sinkkipitoisuuksia alueilla, joissa myds maaperan sinkkipitoisuus on korkea (Pajak et al.
2017). Vaikka koivulajeja ei kirjallisuudessa yleensa kutsuta hyperakkumulaattoreiksi,
osa aiemmista tutkimuksista puoltaisi tata nimitysta, silld koivut pystyvat keraamaan
lehtiinsa useita tuhansia mg/kg sinkkia, ja yleisesti hyperakkumulaattoriksi kutsutaankin

lajeja, joissa metallipitoisuus on yli 1000 mg/kg (Dmuchowski et al. 2014).

Adriano (1986) mukaan koivuissa on luonnollisestikin korkea sinkkipitoisuus, jonka
vuoksi eri lajien sinkkipitoisuuksien vertailussa koivu on osittain myos tasta syysta
korostunut paljon sinkkia sisaltavana lajina. Tutkimuksen kontrollinaytteet eivat
kuitenkaan sisaltaneet sinkkia tausta-arvoa korkeampia maaria, joten koivun luontaisella
sinkkipitoisuudella ei voida selittaa tassa tutkimuksessa mitattuja korkeita
sinkkipitoisuuksia. Sinkin pitoisuus koivussa on metabolisesti saanndsteltya
(Dmuchowski et al. 2014). Jos sinkkipitoisuus on maaperassa koivulle vaarallisen
korkea, sinkin rikastuminen hidastuu, silld koivu estdd sen kerdantymisen erilaisilla
mekanismeilla, kuten solunsisaiselld lokeroinnilla ja estamalld metallien talteenoton

mykorritsan avulla (Kfibek et al. 2020).
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Karttaan sijoitettujen naytepisteiden sinkkiarvojen perusteella (kuva 18) voidaan havaita,
ettd keskiarvoltaan korkean sinkkipitoisuuden naytteet sijoittuvat  hyvinkin
selkeérajaisesti kaivosalueen laheisyyteen. Kaikista suurimmat koivun sinkkipitoisuudet
on mitattu sivukivialueen kaakkoispuolelta seka itdiseltd reunalta ja Tarklahden
rannasta. Kohonneita sinkkipitoisuuksia on kaikkialla kaivosalueella. Koivun juuret
ulottuvat syvalle maaperaan, yli 2,5 metrin syvyyteen (Laitakari 1935), joten ne
lapaisevat esimerkiksi rikastushiekka-alueen rapautuneen osan ja yltavat
rapautumattomaan kerrokseen, josta haitta-aineet eivat ole liuenneet pois kuten
pintakerroksista. Tama osaltaan selittaa koivun korkeaa sinkkipitoisuutta alueella.

Sinkkipitoisuus laskee koivuissa heti kaivosalueen ulkopuolella, mutta my6s naissa
naytteissa sinkin pitoisuus on useimmiten korkeampi kuin kontrollinaytteissa.
Naytteenottopisteiden valilla on jonkin verran vaihtelua, mutta yleisesti sinkkipitoisuus
on kaivosalueella korkeampi kuin sen ulkopuolella. Nama l6yddkset ovat yhtenevaiset
aiempien tutkimusten kanssa, silla mm. Dmuchowski et al. (2014), Norouzi et al. (2015)
ja Krupnova et al. (2021) on todennut koivun lehtien sinkkipitoisuuden vahenevan

selkeasti etaisyyden kasvaessa sinkin lahteeseen.

6.3.2. Haapa

Liian suuren sinkkipitoisuuden on todettu vahentdvan haavan yhteyttamiskykya, seka
aiheuttavan vaurioita, kuten nekroosia niissad rakenteissa, joihin sinkkid ja muita
raskasmetalleja on kulkeutunut (Hermle et al. 2007). Durand et al. (2011) mukaan suuri
sinkkipitoisuus ei kuitenkaan aiheuta muutoksia haavan tuottamaan biomassan
maaraan. Haavan rungon tai lehtien koko ei mydskaan juurikaan muutu, vaikka haapa
kasvaisi kontaminoituneella maaperéalla (Kozlov ja Zverev 2022). Naytteenoton
yhteydessa tehtyjen havaintojen mukaan Orijarven kaivosalueen haavat eivat selkeasti
olleet kasvuhairidisia, toisin kuin esimerkiksi koivu, kuusi ja manty. Toisaalta haapoja ei
kasvanut kaivosalueella kuin vain muutamia. Tasta johtuen lahes jokainen nayte on

keratty kaivosalueen ulkopuolella.

Aiemmissa tutkimuksissa sinkin on havaittu keraantyvan erityisesti haavan
maanpaallisiin osiin, kuten lehtiin seka kaarnaan (Durand et al. 2010, Durand et al.
2011). Haapalajeilla on todettu olevan korkea toleranssi raskasmetalleihin (van Nevel et

al. 2011), eikd maaperan happamuus suuresti vaikuta haapaan sitoutuneen sinkin
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maaraan (Hermle et al. 2007). Haapa on siis hyvin sinkkia sietava laji, joka pystyy
kasvamaan myos kontaminoituneella maaperalld. Vaikka se rikastaisikin sinkkia osiinsa,

se ei aiheuta haapaan suuria negatiivisia vaikutuksia.

Karttaan sijoitettujen naytepisteiden sinkkiarvojen perusteella (kuva 19) voidaan havaita,
ettd keskiarvoltaan korkean sinkkipitoisuuden haapanaytteet sijaitsevat I[ahella
kaivosaluetta, mutta korkeita sinkkiarvoja mitattin myés kauempana. Suurimmat
havaitut sinkkiarvot ovat naytteilla, jotka on keratty uudelta rikastushiekka-alueelta,
sivukivialueen lounais- ja koillisreunalta, seka kaivosalueen pohjoispuolelta.
Sinkkipitoisuus laskee naytteissa etaisyyden lisdantyessa kaivosalueeseen nahden,
vaikka sinkkipitoisuudessa on hieman vaihtelevuutta laheisten naytteiden valilla.
Tulosten perusteella voidaan tulkita, ettd tutkittujen haapojen sinkkipitoisuus on

riippuvainen kaivosalueen laheisyydesta.

6.3.3 Harmaaleppé

Harmaaleppa kasvaa paljon vesovana ja nopeakasvuisena (Saarsalmi ja Hytdnen
2004), ja se sietaa hyvin erilaisia kasvuymparistoja (Bélanger et al. 2015). Harmaalepan
ja leppien suvun (Alnus) erityispiirteena on typen sidonta maahan juurinystyréiden
avulla, jotka muodostuvat symbioosissa Frankia-bakteerin kanssa (Bélanger et al. 2015).
Toisaalta tdman symbioosin on todettu heikkenevan voimakkaasti kontaminoituneessa

maaperassa (Lorenc-Plucinska et al. 2013).

Harmaalepan lehtien sinkkKipitoisuus on tassa tutkimuksessa osoittautunut alhaiseksi
muihin lajeihin verrattuna. Tama voidaan selittdd osin silla, ettd sinkin on havaittu
rikastuvan harmaalepan juuriin, jolloin lehtien sinkkipitoisuus on pysynyt normaalilla
tasolla kontaminoituneessakin maaperassa (Rosselli et al. 2003, Lorenc-Plucinska et al.
2013). Tassa tutkimuksessa harmaalepan lehtien sinkkipitoisuus oli kaivosalueella
kuitenkin selkeasti korkeampi kontrollindytteisiin verrattuna, huolimatta naytteiden
alhaisesta sinkkipitoisuudesta muihin tutkittuihin lajeihin nadhden. Tulos on eriava
verrattuna esimerkiksi Rosselli et al. (2003) tutkimuksen tuloksiin, jossa harmaalepan

lehtien sinkkipitoisuus ei eronnut kontrollindytteiden pitoisuuksissa lainkaan.

Karttaan sijoitettujen naytepisteiden sinkkiarvojen perusteella (kuva 20) voidaan havaita,

ettd keskiarvoltaan korkean sinkkipitoisuuden harmaalepan naytteet eivat selkeasti
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rajoitu kaivosalueen ldheisyyteen. Suurimmat havaitut sinkkiarvot ovat naytteilla, jotka
on keratty vanhalta rikastushiekka-alueelta, mutta myds kauempaa sivukivialueen
pohjois- ja lounaispuolelta. Sinkkipitoisuus on vaihtelevaa kaikkialla naytteenottoalueen
naytteissa, ja kaivosalueen laheisyys korostuu sinkkipitoisuudessa vain vahan, mutta

pitoisuudet ovat kuitenkin kontrollinaytteita korkeampia.

6.3.4 Ménty

Manty voi kasvaa hyvin kdyharavinteisella ja happamalla maaperalla (Baumann et al.
2006, Kuznetsova et al. 2010) joka osaltaan selittaa sita, ettd Orijarven kaivosalueella
manty oli koivun ja kuusen lisdksi ainoa laji, joka kasvoi vanhalla rikastushiekka-alueella
ja kaivosalueen sivukivikasojen paalla. Kaivosalueen mannyn neulaset olivat
useimmiten hyvin pienikokoisia, jonka voidaan tulkita johtuvan liiallisen sinkkipitoisuuden
aiheuttamasta kasvun hairiintymisesta (Ilvanov et al. 2020, Kaur ja Garg 2021). Alueen
puut olivat myds pensasmaisia ja pienikokoisia, joka myds voi johtua korkeasta
sinkkipitoisuudesta (Yadav 2010, Kaur ja Garg 2021). Lisaksi kaivosalueen mantyjen
neulasten tyvelld oli kerdantyneena runsaasti valkoista ainesta, joka todennakdisesti oli

hartsia, silla mikro-XRF-analyysin perusteella laikut eivat sisaltdneet sinkkia.

Useat aiemmat tutkimukset ovat myds havainneet kohonneita sinkkipitoisuuksia
mannyissa alueilla, jotka ovat kontaminoituneita antropogeenisen toiminnan vuoksi (mm.
Yilmaz ja Zengin 2004, Pajak et al. 2015, Diatta et al. 2016, Kandziora-Ciupa et al. 2016).
Taman tutkimuksen mantynaytteiden sinkkipitoisuus on kuitenkin alhaisempi kuin
koivulla, minkd myds Pajgk et al. (2017) havaitsi tutkimuksessaan. Samassa
tutkimuksessa sinkkipitoisuuden havaittiin olevan kaivosalueella selkedsti korkeampi

kuin kontrollindytteissa. Havainto on tdman tutkimuksen tulosten kanssa yhtenevainen.

Karttaan sijoitettujen naytepisteiden sinkkiarvojen perusteella (kuva 21) voidaan havaita,
etta keskiarvoltaan korkean sinkkipitoisuuden mannyn naytteet on keratty kaivosalueen
laheisyydesta. Suurimmat havaitut sinkkiarvot ovat naytteilld, jotka on keratty
sivukivialueen keskiosasta, pohjoispuolelta ja kaakkoisosasta, sekd vanhemman
rikastushiekka-alueen pohjoisosasta. Sinkkipitoisuus vahenee etdisyyden kasvaessa
kaivosalueeseen. Lisaksi uudella rikastushiekka-alueella sinkkiarvot ovat alhaiset, kuten

myOs  sivukivialueen lantisessd reunassa. Toisaalta hieman kohonneita
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sinkkipitoisuuksia on havaittavissa myds kauemmissa naytteissd, mutta suurimmat

sinkkipitoisuudet sijoittuvat silti kaivosalueelle ja sen laheisyyteen.

6.3.5 Kuusi

Kuusen neulasten sinkkipitoisuuden on aiemmissa tutkimuksissa todettu korreloivan
maaperan sinkkipitoisuuden kanssa varsinkin alhaisen pH:n maaperassa (Wyttenbach
ja Tobler 2000). Verrattuna muihin tutkimuksen puihin kuusen sinkkipitoisuus on toisiksi
alhaisin, joka on linjassa Hermle et al. (2006) tutkimuksen tulosten kanssa siing, etta

kuusen sinkkipitoisuus on koivun ja haavan sinkkipitoisuuksia vahaisempi.

Kuusen on todettu selvidvan monenlaisissa ymparistdissa, ja kuten muutkin havupuut,
kuusi sitoo metalleja neulasiinsa myos ilmateitse (Korzeniowska et al. 2021). Hermle et
al. (2006) mukaan korkea sinkkipitoisuus ei aiheuta kuuselle kasvuhairi6ita. Taman
tutkimuksen kuusinaytteet olivat kuitenkin sivukivi- ja rikastushiekka-alueella erittain
pienikokoisia myos neulasten koon osalta. Havainnon perusteella voidaan todeta, etta

kaivosalue ja sitd myota sen kontaminantit vaikuttavat kuusen kasvuun negatiivisesti.

Kuusta kasvoi sivukivi- ja rikastushiekka-alueella, silla kuusen on todettu sietavan
sinkkikuormitusta hyvin (Hermle et al. 2006). Sinkki kerdantyy kuusella neulasiin
(Wyttenbach ja Tobler 2000, Reimann et al. 2007). Kuten mannylld, myos kuusella
neulaset pysyvat puussa useita vuosia, jonka on todettu vaikuttavan neulasten
sinkkipitoisuuteen vaihtelevasti; aiemmat tutkimukset esittavat, ettd sinkkipitoisuus
vanhenevissa neulasissa voi joko laskea (Suchara et al. 2011), lisdantya tai pysya
samana (Wyttenbach ja Tobler 2000).

Karttaan sijoitettujen naytepisteiden sinkkiarvojen perusteella (kuva 22) havaitaan, etta
keskiarvoltaan korkean sinkkipitoisuuden naytteet on keratty kaivosalueelta. Suurimmat
havaitut sinkkiarvot ovat naytteilld, jotka on keratty sivukivialueen pohjois- ja
etelapuolelta, seka molemmilta rikastushiekka-alueilta. L&heisilta kasvupaikoilta
keratyissa kuusinaytteissa on havaittavissa kuitenkin pitoisuuseroja, ja osassa sivukivi-
ja rikastushiekka-alueen kuusinaytteista mitattiin alhaisiakin sinkkipitoisuuksia. Tulosten
perusteella voidaan olettaa, ettd kuusinaytteiden sinkki on kaivosalueesta peraisin, silla

sinkkipitoisuus vahenee etaisyyden kasvaessa kaivosalueeseen. Sinkkipitoisuuden
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vaheneminen ei ole kuitenkaan tarkkarajaista, ja kohonneita sinkkipitoisuuksia on

havaittavissa kauimmissakin naytteissa.

6.3.6 Metsédkorte

Kortelajien on havaittu usein kolonisoivan ensimmaisenad saastuneita alueita, silla ne
voivat sietdd hyvin korkeita metallipitoisuuksia (Levei et al. 2013). Metsakortteiden
kyvysta kasvaa kontaminoituneella maalla on tehty aiemmin hyvin niukasti tutkimuksia,

joten tassd verrataan tutkimuksen tuloksia muihinkin kortesuvun lajeihin.

Korte-suvun (Equisetum L.) tutkimusten tulokset ovat olleet vaihtelevia, ja myds taman
tutkimuksen tuloksista poikkeavia. Levei et al. (2013) tutkimuksessa kortteissa
esiintyneet sinkkipitoisuudet pysyivat alhaisina, eika niitd siksi voi kutsua sinkin
akkumulaattoreiksi. Alhaiset pitoisuudet kertovat kuitenkin kortteiden kyvysta sietaa
korkeita metallipitoisuuksia, vaikkeivat kortteet kyseisessa tutkimuksissa metalleja
rikastaneetkaan. Equisetum ramosissimumin havaittiin olevan dominantti laji Pb-Zn-
rikastushiekka-alueilla Yang et al. (2016) tutkimuksessa. Tutkimuksen kasveissa myds
sinkkipitoisuus oli korkea, mutta tama pitoisuus oli alhaisempi maanpaallisissa osissa
kuin kasvin juurissa. Tassa tutkimuksessa metsakortteeseen rikastunut sinkkipitoisuus
oli toiseksi korkein tutkituista lajeista, joten sen sinkkipitoisuus on huomattava tutkittujen
lajien kesken. Lisaksi sinkin voidaan todeta rikastuvan runsaasti myds metsakortteen

maanpaallisiin osiin.

Karttaan sijoitettujen naytepisteiden sinkkiarvojen perusteella (kuva 23) voidaan havaita,
ettd keskiarvoltaan korkean sinkkipitoisuuden metsakortteen naytteet keskittyvat
kaivosalueen laheisyyteen. Korkeimmat sinkkipitoisuudet on mitattu naytteista, jotka on
keratty Tarklahden rannasta sekd sivukivialueen laheisyydesta. Lisaksi korkeita
pitoisuuksia esiintyi kauempana rikastushiekka-alueen itdpuolella. Sinkkipitoisuus
vahenee etaisyyden lisaantyessa kaivosalueeseen, muutamaa poikkeusta lukuun
ottamatta. Kaivosalueen laheisyys vaikutti metsakortteen spatiaaliseen jakautumiseen
alueella. Myds Dulya et al. (2015) mukaan maaperan toksisuus vaikuttaa herkasti
metsakortteen spatiaaliseen jakautumiseen. Taman tutkimuksen tulokset osoittavan
saman tulkinnan, silld metsakortetta ei kasvanut lainkaan varsinaisella kaivosalueella.

Toisaalta maaperan kontaminanttien sijaan syyna voi olla myds metsakortteen
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vaatimukset kasvupaikan ravinteikkuudesta, joka kaivosalueen maaperasta oletettavasti

puuttuu.

6.3.7 Puolukka

Aiempien tutkimusten tulokset sinkin keraantymisestda puolukkaan ovat olleet
vaihtelevia. Kandziora-Ciupa et al. (2017) osoittivat tutkimuksessaan, etta
kontaminoituneella maaperalla kasvavissa puolukoissa on korkeampi sinkkipitoisuus.
Taulavuori et al. (2013) mukaan taas maaperan metallipitoisuudella ei juuri ole
vaikutusta puolukan sinkkipitoisuuteen. Tassa tutkimuksessa puolukan sinkkipitoisuus
oli alhaisin tutkittavien kasvilajien kesken. Sinkin pitoisuuden on todettu olevan korkein
juurissa (Kandziora-Ciupa et al. 2017), mika voi selittaa taman tutkimuksen puolukan

lehtien alhaista sinkkipitoisuutta.

Karttaan sijoitettujen naytepisteiden sinkkiarvojen perusteella (kuva 24) voidaan havaita,
etta keskiarvoltaan korkean sinkkipitoisuuden puolukkanaytteet keskittyvat selkeasti
kaivosalueen laheisyyteen. Korkeimmat puolukan sinkkipitoisuudet on mitattu naytteista,
jotka on keratty sivukivialueen itd- ja pohjoispuolelta. Kaivosalueen etadisyyden
lisdantyessd myos sinkkipitoisuus naytteissa laskee. Hieman kohonneita
sinkkipitoisuuksia mitattiin naytteissa, jotka sijaitsevat avolouhoksen lansipuolella,
Tarklahden rannassa ja uudemmalla rikastushiekka-alueella. Vaikka sinkkipitoisuus
puolukassa on tutkituista naytteista alhaisin, voi kaivosalueen vaikutuksen silti havaita

puolukan sinkkipitoisuuden vahenemisessa etaisyyden lisdantyessa kaivosalueeseen.

6.4 Sinkin jakautuminen tutkituissa kasvinosissa

Sinkin rikastuminen ja jakautuminen eri osiin naytettd vaihteli tutkituissa kasvinosissa
lajin mukaan. Aiempia tutkimuksia sinkin levittaytymisesta tutkittujen lajien lehtiin tai
neulasiin kayttden samankaltaisia menetelmia I6ytyi vain koivun (Kalliola et al. 2021) ja
haavan (Carvalho et al. 2016) osalta, joten suurinta osaa nyt saaduista tuloksista ei voida

verrata aiempaan tutkimustietoon.

Koivun lehdessa (kuva 25) sinkin rikastuminen on samankaltaista kuin Kalliola et al.

(2021) tutkimuksessa, jossa myo6s havaittiin sinkin keraantyvan ensisijaisesti lehtisuoniin
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(kuva 25, mm. naytteet B1, D1). Sinkkipitoisuuden ollessa erittdin korkea sinkki
kerdaantyy myods muualle lehtilapaan, mutta lehtisuonet ovat yha korostuneena sinkin
runsaan keraantymisen vuoksi (kuva 25, mm. naytteet A1, C1). Voimakkainta
sinkkipitoisuus on keskisuonen kohdalla. Tutkimuksen tulosten perusteella havaittiin
myds, ettd sinkkipitoisuus on korkeampi syksyn lehdissa, joista lehtivihred on jo
kadonnut. Sinkkipitoisuus oli lehtilavassa laikukkaampaa ja epasaannollisempaa kuin

kesan naytteissa.

Haavan lehtien kesan ja syksyn naytteilla havaittiin suuri ero sinkin rikastumisessa (kuva
26). Naytteissa, joissa sinkkipitoisuus on alhaisempi, sinkki keraantyy lehtisuoniin seka
lehtikantaan (kuva 26, nayte A2), kuten myos Carvalho et al. (2016) tutkimuksessaan
havaitsi. Toisin kuin muilla lehtipuilla, haavalla syksyn naytteissa, joissa sinkkipitoisuus
on korkea, sinkki nayttaa olevan alhaisempi naytteiden lehtisuonissa. Syksyn naytteiden
lehtisuonet eivat erotu naytteesta selkeasti kuin muilla lajeilla (kuva 26, naytteet B4 ja
C4). Korkean sinkkipitoisuuden lehdissa sinkkipitoisuus siis lisdantyy tasaisesti kaikkialla
lehdessa, ainoastaan lehtilavan tyvi keskisuonen lahettyvilld korostuu korkeamman

sinkkipitoisuutensa vuoksi.

Harmaalepan lehdissa, kuten muissakin tutkituissa lehtipuiden lehdissa, sinkki rikastuu
aluksi lehtiruotiin ja lehtisuoniin niin, ettd varsinkin keskisuoni korostuu myods
alhaisemman sinkkipitoisuuden naytteissa (kuva 27, naytteet B3 ja D3). Korkeamman
sinkkipitoisuuden naytteissa sinkki on levittaytynyt kaikkialle lehdessa, mutta kuitenkin
niin, ettd lehtiruoti ja lehtisuonet korostuvat muuta lehtilapaa korkeamman

sinkkipitoisuuden vuoksi (kuva 27, naytteet A3 ja C3).

Mannyn neulasissa sinkki keraantyy tasaisesti kaikkialle neulasessa (kuva 28).
Neulasten keskiosassa voidaan havaita olevan vain hieman vahemman sinkkia
reunaosiin verrattuna, mutta tama johtuu todennakdisemmin mannynneulasnaytteen
epatasaisuudesta ja paksuusvaihtelusta. Pongrac et al. 2019 tutkimuksessa mannyn
neulasten poikkileikkausten PIXE-analyysissa havaittiin sinkin kertyvan erityisesti
neulasen keskelle johtojannesysteemiin, mutta tassa tutkimuksessa vastaavaa ei
havaittu, mahdollisesti johtuen mikro-XRF-analyysin huomattavasti alhaisemman
resoluution vuoksi. Sinkkipitoisuus on korkea mannyn neulasten lisdksi neulasten
tupissa. Syyna voi olla se, ettd ne keraavat helpommin sadeveden ja tuulen kuljettamaa
polya ymparistdsta karhean pintansa ansiosta (Kuang et al. 2007). Mannynneulasten

tupissa oleva sinkkipitoisuus on todennakdisesti naytteen pinnalla tai pintaosissa.
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Mannyn neulasten tupet sitovat raskasmetalleja myods erittdmiensa aineiden avulla,
kuten pihkan sisaltdman terpentiinin sekd vahan avulla, jota tuppi erittdd neulasta
voimakkaammin (Kuang et al. 2007). Tama voi olla syyna myds tassa tutkimuksessa

havaittuun korkeaan sinkkipitoisuuteen neulasten tupissa.

Kuusen neulasissa sinkki kertyy neulasten keskiosaan (kuva 29, naytteet A5, B5 ja D5),
mutta sinkkipitoisuuden ollessa erittain korkea sinkkipitoisuus levittaytyy koko neulaseen
(kuva 29, nayte C5). Todennakdisesti sinkki rikastuu neulasen keskiosan
johtojannesysteemiin kuten Pongrac et al. (2019) tutkimuksessaan havaitsi. Tutkimus
tosin kasitteli mannyn neulasia, mutta voidaan tulkita, ettd kuusen neulasissa voi

mahdollisesti olla samankaltainen mekaniikka sinkin kulkeutumisessa.

Tutkittujen lehtipuiden ja havupuiden naytteissa sinkkia rikastuu selkeimmin niihin
rakenteisiin, jotka Kkuljettavat ravinteita kasveissa. Tutkituilla lehtipuilla lehtien
johtojanteet sijaitsevat lehtisuonissa ja lehtiruodissa (Pallardy et al. 2008), ja varsinkin
kesan naytteissd ensisijaisiin kuljetusreitteinin on rikastunut eniten sinkkia, kuten
lehtisuoniin ja korkeimman hierarkian johtojanteisiin. Taman jalkeen sinkkKipitoisuus
levidd myds sekundaarisiin ja sita alemman hierarkian johtojanteisiin, kuten esimerkiksi
haavan syksyn naytteissa on nahtavissa. Neulasilla johtojannesysteemi kulkee neulasen
keskiosassa (Pallardy et al. 2008), ja sen korostunut sinkkipitoisuus on havaittavissa
varsinkin kuusen naytteissa. Lehtisuonten ja havupuiden keskiosan korostuminen voi
osittain johtua myds naytteen paksuusvaihtelusta, jolloin ndytteen paksuimmista osista
mitatun sinkin signaali on voimakkaimmillaan. Sinkin voimakasta rikastumista on
kuitenkin mitattu my6s ohuemmissa osissa naytteita, joten paksuuden voidaan tulkita
ennemminkin vahvistavan sinkin pitoisuuden havaintoa paksummissa rakenteissa,

mutta ei niinkaan vaaristavan sinkin jakautumisen reitteja tutkituissa kasvinaytteissa.

Metsakortteen osanaytteissa sinkki on rikastunut runsaimmin kasvin varren nivelosaan
ja sitd ymparoivaan surkastuneeseen lehteen eli mikrofyllin ja sen tuppeen, mutta
mikrofyllin hammaslaitaisissa reunaosissa sinkkipitoisuus pysyy vahaisena (kuva 30).
Sinkkipitoisuuden ollessa korkea sinkki levittaytyy myds muualle kasvin varteen (kuva
30, nayte C2). Kortekasveissa mikrofyllin tuppi suojaa kasvin nivelosaa, johon
muodostuu kasvuvyOhykkeita, jossa sijaitsee varren uusimmat ja siksi heikoimmat
kasvisolukot (Vasco et al. 2013). Tutkimusten tulosten perusteella voidaan paatella, etta
sinkki mahdollisesti rikastuu ensiksi tdhan uusimpaan osaan tai sen laheisiin

rakenteisiin, josta se sinkkipitoisuuden noustessa kuljetetaan myds muualle kasviin,
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varsinkin jos sinkkipitoisuus on korkea. On myds mahdollista, ettd metsakortteen
kasvukausi vaikuttaa sinkin rikastumiseen kasvin rakenteissa, mutta tassa

tutkimuksessa kasvukauden vaikutusta ei havaittu tutkituissa naytteissa.

Puolukan lehtiin rikastunut sinkki levittaytyy lehteen tyvesta alkaen kohti lehtilavan
ulointa karkea, jolloin pitoisuus on korkein tyvelld ja lehtiruodissa, seka vahaisin
lehtilavan karjessa (kuva 31). Lehtiruodin lisdksi mikdan puolukanlehden rakenne ei
korostu sinkkipitoisuutensa vuoksi, vaan levittaytyminen on tasaista, mutta vahenevaa
kohti lehtilavan karkea. Puolukan naytteissa havaittua sinkin rikastumisen tasaisuutta ja
pitoisuuden vahenevyyttd lehtilavan karjessa voidaan selittdd naytteiden
epatasaisuudella, jolloin mikro-XRF-analyysia ei ole voitu suorittaa tarpeeksi tasaisesta
naytteesta. Taman lisaksi puolukan sinkkipitoisuus oli kaikissa naytteissa vain n. 1-2 cps
korkeampi kuin taustapitoisuus, joten on mahdollista, ettd naytteen todellinen

sinkkipitoisuus on nahtavissa vain osassa naytetta, kuten lehtiruodin tyvella lehtilavassa.

Tassa tutkimuksessa ei tutkittu samoja kasviyksil6ita, joten ei voida varmuudella tehda
johtopaatoksia siitd, vaikuttaako sinkin jakautumiseen kasvukausi vai sinkin korkea
pitoisuus. Kasvukausi voisi kuitenkin selittda ainakin osittain sinkin rikastumisen tapoja
tutkituilla kasvilajeilla, silld saman vuodenajan kasvinaytteiden piirteet sinkin

rikastumisessa olivat samankaltaisia eri yksildiden valilla.

6.5 Kasvien kayttomahdollisuudet fytoremediaatiossa ja biomonitoroinnissa

Lehtipuut sopivat hyvin metallien fytoekstraktioon, silld niiden lehdet eivat ole
ainavihantia, vaan ne putoavat kasvukauden paatteeksi. Mikali lehtipuulaji rikastaa
haitallisia aineita lehtiinsa, riskind on kuitenkin pintamaan kontaminoituminen, ellei
puiden metallipitoisia lehtid ja karikkeita korjata ymparistdstd pois (Kadukova ja
Kavulicova 2010).

Puut soveltuvat yleensa hyvin ympariston biomonitorointiin, silla naytteita saadaan usein
laajalta alueelta monitoroitavaa aluetta (Moreno et al. 2003). Lisdksi ne sailovat
alkuaineita ilmasta, vedesta, sekd maaperasta, ja nama alkuaineet voivat sailyd puussa
pitkan aikaa (Markovska et al. 2004). Lisaksi eri puulajeja on helppo tunnistaa ja ne

elavat pitkdan, mikd mahdollistaa vuosikymmenten pituisen monitoroinnin samasta
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yksilosta (Kandziora-Ciupa et al. 2016). Tasta syysta esimerkiksi havupuun neulaset
ovat tehokkaita biomonitoroinnissa, silla niiden neulaset sailyvat puussa lahes 10 vuotta
(Bertolotti et al. 2014), joten niiden kontaminanttipitoisuus heijastelee Iahihistorian
saastuneisuushistoriaa. Havupuiden neulasten ikd voi kuitenkin vaikuttaa tulokseen
(Lamppu ja Huttunen 2003), silld idn mydtad neulasten vahakerros kuluu, ja ndin ollen

vanhemmat neulaset sitovat varsinkin ilmankehan epapuhtauksia helpommin.

Koivu sopii kaytettavaksi metallien fytorekstraktiossa tarpeeksi syvalle ulottuvien juurien
ja nopeahkon kasvutahtinsa takia, seka sen kyvysta kasvaa kontaminoituneella alueella
(Margui et al. 2007). Lisaksi Dmuchowski et al. (2014) mukaan sinkki rikastuu koivussa
lehtien lisdksi puun varteen seka kaarnaan. Koivun kaytosta fytoremediaatiossa on
aiempien tutkimusten mukaan lupaavia tuloksia (mm. Dmuchowski et al. 2014, Lewis et
al. 2015, Pajak et al. 2017).

Haavan tuottama biomassa on suuri, ja lisdksi sinkki kerdantyy sen lehtiin ja kaarnaan,
jonka ansiosta se on tehokas kasvi fytoekstraktoimaan sinkkid kontaminoituneesta
maaperasta (van Nevel et al. 2011). Toisaalta korkea sinkkipitoisuus voi vahentaa
haavan korkeuskasvua ja sitd mydten myds biomassan maaraa (Hermle et al. 2006).
Haavan on todettu lisddvan pintamaan sinkkipitoisuutta, koska sinkkipitoinen biomassa
lehtien ja muun karikkeen lomassa pdaatyy takaisin maan pinnalle, jolloin myds
pintamaan sinkkipitoisuuden on todettu nousseen (van Nevel et al. 2011). Taman lisaksi
haavan juuret ulottuvat syvélle maaperaan, joka lisdd maaperan hapettumista ja nain

lisda aineiden liukenevuutta (Heikkinen et al. 2008).

Tutkimuksen kolmas lehtipuulaji harmaaleppa sitoi toisiksi vahiten sinkkia lehtiinsa
tutkituista lajeista. Leppalajeja on kuitenkin kaytetty saastuneiden ymparistojen
kunnostuksessa vahaisten kasvuvaatimustensa ja typensidontakykynsa vuoksi (Lorenc-
Plucinska et al. 2013). Leppalajit eivat mydskaan siirré lehtien mukana metalliyhdisteita
maan pinnalle, vaan ne sitovat ne juuriinsa (Rosselli et al. 2003, Lorenc-Plucinska et al.
2013), joka selittdd vahaisen rikastumisen lehtiin myos tassa tutkimuksessa. Taman
vuoksi leppalajit myds estavat metallien liikettd maaperassa (Bélanger et al. 2015).
Leppalajien sitoma typpi hyodyttaa myos muita kasveja, ja voisi siksi mahdollistaa
kontaminoitumisesta johtuneen ravinnekdyhdn maan sekundaarisen sukkession
(Bélanger et al. 2015).
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Mantya kaytetdan yleisesti passiivisessa saastuneisuuden biomonitoroinnissa, silla
ainavihantina ne voivat kerata saasteita useiden vuosien ajan neulasiinsa (Parzych ja
Jonczak 2014, Diatta et al. 2016). Mannylla on myds mahdollisuus passiiviseen seka
aktiiviseen yhdisteiden sitomiseen ilmakehastd, jonka vuoksi ne sopivat erityisesti
ilmakehan saasteiden biomonitorointiin (Kuang et al. 2007, Mingorance et al. 2007).
Lisaksi mannynneulasten tupet ovat hyvia bioindikaattoreita raskasmetallipitoisuudesta
(Kuang et al. 2007). Mantya tulisi kuitenkin valttda haavan tavoin fytoremediaatiossa,
silla sen juuret ulottuvat syvalle, jolloin ne voivat hapettaa maakerroksia lisaten aineiden
liukenevuutta (Heikkinen et al. 2008).

Ceburnis ja Steinnes (2000) mukaan kuusen neulaset eivat ole luotettavia ainakaan
atmosfaarin kautta tulevien metallikuormituksen biomonitoroinnissa, silla ne eivat
korreloineet sammaltutkimuksissa saatuihin ilmakehan metallipitoisuuksiin. Lisaksi
taman tutkimuksen mukaan kuuseen rikastuu sinkkia vahemman kuin useaan muuhun
tutkittuun lajiin. Fytoremediaatiossa kuusta on kaytetty sitomaan pintamaan metalleja ja
estdmaan niiden liikettd maaperassa, silld kuusen juuriston on todettu sitovan

tehokkaasti maaperéan kontaminantteja, kuten sinkkia (Ceburnis ja Steinnes 2000).

Kuten tutkimuksen havupuut, myés puolukka on ainavihanta, ja sen lehdet sailyvat
kasvissa useita vuosia ja tasta syystd myds puolukkaa on kaytetty biomonitoroinnissa
(Poykid et al. 2005, Taulavuori et al. 2013). Puolukan avulla voidaan erityisesti seurata
metsanpohjan tilaa (Kandziora-Ciupa et al. 2017). Sinkkipitoisuuden monitorointiin
puolukan lehdet eivat taman tutkimuksen tulosten perusteella sovellu, silla sinkki ei

rikastu niihin voimakkaasti.

Kirjallisuudesta ei 16ytynyt viitteitd metsakortteen kaytdsta fytoremediaatiossa, mutta
muita kortesuvun lajeja on kaytetty ympariston fytoremediaatiossa onnistuneesti usean
tutkimuksen mukaan (mm. Matanzas et al. 2017, Randelovic et al. 2019, Dwirani et al.
2020). Tutkimuksen metsakortenadytteet rikastivat korkean maaran sinkkia huomioon
ottaen, ettd sitd ei kasvanut lainkaan kaivosalueella. Metsakorte pystyy kasvamaan
hyvin monenlaisissa ymparistoissa, kuten muun muassa tienpientareilla ja peltomailla,
mutta myos esimerkiksi karuissa korpimetsissa ja soistuvissa metsissa (Hackman et al.
1998, Piirainen et al. 1999). Metsakortteen kyky kasvaa monenlaisilla kasvupaikoilla
seka runsas sinkin rikastuminen kasvin maanpaallisiin osiin voisi viitata sen
soveltuvuuteen fytoremediaatiossa, mutta todellisen potentiaalin selvittdmiseksi

tarvittaisiin laajempia lisatutkimuksia.
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7. Johtopaatokset

Taman tutkimuksen tavoitteena oli tarkastella sinkin rikastumista seitseman eri kasvilajin
valituissa kasvinosissa, seka Orijarven vanhan kaivosalueen vaikutusta kasvinosien
sinkkipitoisuuteen, pitoisuuden temporaalista vaihtelua, seka mikro-XRF-analyysin

menetelmien soveltuvuutta tamankaltaisessa tutkimuksessa.

Mikro-XRF-analyysi sopi tutkimuksen menetelmaksi hyvin, ja tutkimus tuotti uutta tietoa
muun muassa sinkin jakautumisesta tutkituissa kasvinosissa. Analyysimenetelman
erinomaisuus tassa tutkimuksessa oli sen mahdollisuudet saada korkean resoluution
kuvia alkuaineiden spatiaalisesta jakautumisesta analysoiduissa naytteissa. Analyysin
etuna oli myds naytteiden erittdin vahainen preparointitarve, sekd suhteellisen nopea
analysointiaika. Taman vuoksi oli mahdollista analysoida lahes 500 eri kasvinaytetta
tehokkaasti. Mikro-XRF-analyysin tuhoamattoman luonteensa vuoksi analysoidut
kasvinaytteet sailyivat vahingoittumattomina, joten niitd on mahdollista kayttaa

mahdollisissa jatkotutkimuksissa.

Mikro-XRF-analyysimenetelman avulla oli mahdollista analysoida sinkin rikastumista
tutkittavien kasvilajien neulasissa ja lehdissa. Sinkkipitoisuuden ollessa koholla sinkin
havaittiin rikastuvan lehtipuilla lehtisuoniin ja lehtiruoteihin, kuusella neulasen keskelle
johtojannesysteemin I&helle, mannyssa kaikkialle neulasessa seka neulasten tuppeen,
metsakortteella kasvin varren nivelkohtaan ja puolukalla lehtikantaan. Korkean
sinkkipitoisuuden naytteissa sinkki oli levittaytynyt kaikkialle tutkittuun kasvinosaan,
mutta rikastumistavoissa ja voimakkuuksissa oli eroja kasvilajien valilla. Temporaalista
vaihtelua kasvinosien sinkkipitoisuuden jakautumisessa havaittiin erityisesti koivun,
metsakortteen, mannyn ja haavan naytteissa, kun taas kuusen, harmaalepan ja
puolukan naytteissd eroa ei havaittu. Sinkin kulkeutumista kasvinosiin tulisi tutkia
tulevaisuudessa tarkemmin seuraamalla samassa kasviyksildssa tapahtuvaa sinkin
rikastumista kasvukauden aikana, jotta temporaalisesta vaihtelusta saataisiin tarkempia

tuloksia.

Tassa tutkimuksessa havaitun sinkin rikastumisen ja aiemman kirjallisuuden perusteella
voidaan todeta, ettd kasvit voivat olla erittdin tehokkaita kontaminoitujen alueiden
ennallistamisessa ja biomonitoroinnissa, mutta tarkemmat, lajispesifit tutkimukset
olisivat tarpeen, jotta kasvilajien todellinen potentiaali esimerkiksi juuri Orijarven kohdalla

voitaisiin selvittaa.
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Orijarven kaivosalueella suurimmat sinkkipitoisuudet kasvinosista mitattiin naytteista,
jotka on keratty sivukivialueen pohjois- ja itdpuolelta. Taman lisdksi vanhalta
rikastushiekka-alueelta ja Tarklahden rannasta keratyistda kasvinaytteista mitattiin
korkeita sinkkipitoisuuksia. Kasvien sinkkipitoisuuden voidaan havaita noudattelevan
alueen pintavaluman reittejd seka korreloivan aiemmissa tutkimuksissa selvitetyn
maaperan sinkkipitoisuuden kanssa. Temporaalista vaihtelua ei tutkittu samoista
kasviyksiloista, mutta tulokset antoivat viitteita siita, etta varsinkin koivun, metsakortteen,
mannyn ja haavan naytteissa sinkKipitoisuus oli korkeampi syksylla keratyissa
naytteissa. Kasvinaytteiden sinkkipitoisuuksissa oli eroja kasvilajien valillda, mutta
jokaisessa kasvilajissa kohonneita sinkkipitoisuuksia havaittin  kaivosalueen
laheisyydesta. Valtaosassa naytteitd sinkkipitoisuus vaheni etaisyyden kasvaessa
kaivosalueeseen, ja lahes kaikkien naytteiden sinkkipitoisuus oli korkeampi kuin
kontrollinaytteissa. Taman tutkimuksen tulosten pohjalta voidaan todeta, ettd Orijarven
kaivosalue vaikuttaa sen lahiympariston kasvien sinkkipitoisuuteen. Tuloksista voidaan
huomata, kuinka kaivostoiminta vaikuttaa alueen ymparistdén kasveihin viela

vuosikymmenienkin jalkeen kaivostoiminnan paatyttya.

8. Kiitokset

Haluan erityisesti kiittdéd graduohjaajaani professori FT Timo Saarista gradututkielmani
tarkkanakoisesta ja huolellisesta ohjaamisesta seka avusta mikro-XRF-analysaattorin
kaytossa. Kiitan FT Eila Hietaharjua tekstin tarkastamisesta ja korjausehdotuksista seka
professori FT Risto Kalliolaa kasvifysiologiaa koskevien osioiden tarkastuksesta ja tyoni
kommentoimisesta. Lisaksi haluan kiittaa ystavaani Mirjami Hakkista, jonka apu
naytteidenkeruussa oli korvaamaton. Olen Kkiitollinen I&heisilleni, jotka jaksoivat lukea

tutkielmaani sen eri vaiheissa ja kannustaa minua tdman tyon teossa.



79

9. Lahdeluettelo

Adriano, D.C. 1986: Trace elements in the terrestrial environment. Springer, New
York. 533 s.

Ahmadpour, P., Ahmadpour, F., Sadeghi, S.M., Tayefeh, F.H., Soleimani, M. ja
Abdu, A. 2015: Evaluation of Four Plant Species for Phytoremediation of Copper-
Contaminated Soil. Teoksessa Khalid R., Hakeem, M., Sabir, M., Oztiirk, A. ja Ruhi M.
(toim.): Soil Remediation and Plants: Prospects and Challenges. Academic press. S.
147-205.

Alaqouri, H.A.A., Genc, C.0., Aricak, B., Kuzmina, N., Menshikov, S. ja Cetin, M.
2020: The possibility of using Scots pine needles as biomonitor in determination of
heavy metal accumulation. Environmental Science and Pollution Research 27, 20273—
20280.

Alexander, M. 2000: Aging, Bioavailability, and Overestimation of Risk from
Environmental Pollutants. Environmental Science & Technology 2000 34 (20): 4259-
4265.

Babst-Kostecka, A. A., Waldmann, P., Frérot H. ja Vollenweider, P. 2016: Plant
adaptation to metal polluted environments—Physiological, morphological, and

evolutionary insights from Biscutella laevigata. Environmental and Experimental Botany
127: 1-13.

Baker, A., Ernst, van der Ent, A., Malaisse, F. ja Ginocchio, R. 2010: Metallophytes:
the unique biological resource, its ecology and conservational status in Europe, central
Africa and Latin America. Ecology of Industrial Pollution. Cambridge University Press:
7—40.

Baumann, K., Rumpelt, A., Schneider, B.U., Marschner, P. ja Hittl, R.F. 2006:
Seedling biomass and element content of Pinus sylvestris and Pinus nigra grown in

sandy substrates with lignite. Geoderma 136: 573-578.

Bélanger, P.A., Bellenger, J.P. ja Roy, S. 2015: Heavy metal stress in alders:

Tolerance and vulnerability of the actinorhizal symbiosis. Chemosphere 138: 300-308.



80

Bertolotti, G., Rada, E.C. Ragazzi, M., Chisté, A. ja Gialanella, S. 2014: A multi-
analytical approach to the use of conifer needles as passive samplers of particulate

matter and organic pollutants. Aerosol Air Quality Research 14: 677-685.

Bi, C. Zhou, Y., Chen, Z., Jia, J. ja Bao, X. 2018: Heavy metals and lead isotopes in

soils, road dust and leafy vegetables and health risks via vegetable consumption in the
industrial areas of Shanghai, China. Science of the total environment 619-620: 1349—
1357.

Bilal, T., Malik, Tahir, I., Kumar, M., Varma, A. ja Rehman, R. 2015:
Phytoremediation: An Eco-Friendly Green Technology for Pollution Prevention, Control
and Remediation. Teoksessa Khalid R., Hakeem, M., Sabir, M., Oztiirk, A. ja Ruhi M.
(toim.): Soil Remediation and Plants: Prospects and Challenges. Academic press.
s.107-129.

Blaudez, D., Kohler, A., Martin, F., Sanders, D. ja Chalot, M. 2003: Poplar Metal
Tolerance Protein 1 Confers Zinc Tolerance and Is an Oligomeric Vacuolar Zinc
Transporter with an Essential Leucine Zipper Motif. The Plant cell 15 (12): 2911-2928

Bonanno, G., Borg, J.A. ja di Martino, V. 2017: Levels of heavy metals in wetland
and marine vascular plants and their biomonitoring potential: A comparative

assessment. Science of the Total Environment 576: 796—-806.

Boojar, M.M.A. ja Goodarzi, F. 2007: The copper tolerance strategies and the role of
antioxidative enzymes in three plant species grown on copper mine. Chemosphere 67
(11): 2138-2147.

Bothe, H. ja Stomka, A. 2017: Divergent biology of facultative heavy metal plants.
Journal of plant physiology 219: 45-61.

Broadhurst, C.L., Chaney, R.L., Angle, J. S., Erbe, E.F. ja Maugel, T.K. 2004:
Nickel Localization and Response to Increasing Ni Soil Levels in Leaves of the Ni

Hyperaccumulator Alyssum murale. Plant Soil 265(1-2): 225-242.

Broadley, M. R., White, P.J., Hammond, J.P., Zelko, I. ja Lux, A. 2007: Zinc in
plants: Tansley review. The New phytologist 173(4): 677-702.



81

Bulatovic, S.M. 2007: Handbook of flotation reagents: Chemistry, theory and practice.

Volume 1: Flotation of sulphides ores. Elsevier B.V. 442 s.

Cabanero, F.J. ja Carvajal, M. 2007: Different cation stresses affect specifically
osmotic root hydraulic conductance, involving aquaporins, ATPase and xylem loading
of ions in Capsicum annuum, L. plants. Journal of Plant Physiology, 164(10): 1300—
1310.

Cakmak, I. ja Marschner, H. 1988: Increase in Membrane Permeability and Exudation
in Roots of Zinc Deficient Plants. Journal of Plant Physiology, 132(3): 356—-361.

Carvalho, M. R., Woll, A. ja Niklas, K.J. 2016: Spatiotemporal distribution of essential
elements through Populus leaf ontogeny. Journal of Experimental Botany, 67(9). 2777—
2786.

Cattaneo, A., Couillard, Y., Wunsam, S. ja Courcelles, M. 2004: Diatom taxonomic
and morphological changes as indicators of metal pollution and recovery in Lac Dufault
(Québec, Canada). Journal of Paleolimnology, 32(2): 163—175.

Ceburnis, D. ja Steinnes, E. 2000: Conifer needles as biomonitors of atmospheric
heavy metal deposition: comparison with mosses and precipitation, role of the canopy.
Atmospheric Environment (1994): 34(25): 4265-4271.

Chojnacka, K. 2010: Biosorption and bioaccumulation - the prospects for practical

applications. Environment International, 36(3): 299-307.

Clemens, S. 2006a: Toxic metal accumulation, responses to exposure

and mechanisms of tolerance in plants. Biochimie, 88(11): 1707-1719.

Clemens, S. 2006b: Evolution and function of phytochelatin synthases. Journal of
Plant Physiology, 163(3): 319-332

Clemens, S., Palmgren, M.G. ja Kramer, U. 2002: A long way ahead: Understanding

and engineering plant metal accumulation. Trends in Plant Science, 7(7): 309-315.



82

Davis, R.D. ja Beckett, P.H.T. 1978: Upper critical levels of toxic elements in plants: Il.
Critical levels of copper in young barley, wheat, rape, lettuce and ryegrass, and of

nickel and zinc in young barley and ryegrass. The New Phytologist, 80(1): 23—-32.

Denny, H.J. ja Wilkins, D.A. 1987: Zinc Tolerance in Betula Spp. |. Effect Of External
Concentration Of Zinc On Growth And Uptake. The New Phytologist, 106(3): 517-524.

Diatta, J., Nawracata, J., Andrzejewska, A., Chudzinska, E. ja Duczmal-
Czernikiewicz, A. 2016: Biogeochemical assessment of a Zn-contaminated site using
scots pine (Pinus sylvestris L.) needles as phytoindicators. Polish Journal of
Environmental Studies, 25(6): 2315-2326.

Dmuchowski, W., Gozdowski, D., Bragoszewska, P., Baczewska, A.H. ja Suwara,
I. 2014. Phytoremediation of zinc contaminated soils using silver birch (Betula pendula

Roth). Ecological Engineering, 71: 32-35.

Do Nascimento, C. W. A. ja Xing, B. 2006: Phytoextraction: A review on enhanced

metal availability and plant accumulation. Scientia Agricola, 63(3): 299-311.

Dulya, O., Mikryukov, V.S. ja Hlystov, I.A. 2015: Interspecific differences in
determinants of plant distribution in industrially polluted areas: Endogenous spatial

autocorrelation vs. environmental parameters. Plant and Soil, 394(1-2): 329-342.

Dunn, C.E. 2007: Biogeochemistry in mineral exploration. Handbook of exploration

and environmental geochemistry. Vol 9. Elsevier Science & Technology. 460 s.

Durand, T.C., Baillif, P., Albéric, P., Carpin, S., Label, P., Hausman, J.-F. ja
Morabito, D. 2011: Cadmium and Zinc are differentially distributed in Populus tremula

x P. alba exposed to metal excess. Plant Biosystems, 145(2): 397—405.

Durand, T.C., Hausman, J.F., Carpin, S., Alberic, P., Baillif, P., Label, P. ja
Morabito, D. 2010: Zinc and cadmium effects on growth and ion distribution in Populus

tremula x Populus alba. Biologia Plantarum, 54(1): 191-194.



83

Dwirani, F., Ariesmayana, A., ja Nurhakim, I. 2020: The efficiency of the
phytoremediation process combination of horsetail plants (Equisetum hyemale) and
natural filtration media to reduce the concentration of iron (Fe) in the leachate of
Cilowong’s Landfill Area of Banten Province. Journal of Physics: Conference
Series, 1477(5): 52060—-.

Ek, A.S. ja Renberg, I. 2001: Heavy metal pollution and lake acidity changes caused
by one thousand years of copper mining at Falun, central Sweden. Journal of
Paleolimnology, 26(1): 89-107.

Eltrop, L., Brown, G., Joachim, O. ja Brinkmann, K. 1991: Lead tolerance of Betula

and Salix in the mining area of Mechernich/Germany. Plant and Soil 131: 275-285.

van der Ent, A., Echevarria, G., Baker, A.J.M. ja Morel, J.L. (toim.) 2018:

Agromining: Farming for Metals. Springer International Publishing. 311 s.

Ernst, W.H.O. 1996: Bioavailability of heavy metals and decontamination of soils by
plants. Applied Geochemistry, 11(1): 163-167.

Ernst, W.H.O. 2005: Phytoextraction of mine wastes — Options and
impossibilities. Chemie Der Erde, 65: 29-42.

Escuder-Gilabert, L., Martin-Biosca, Y., Sagrado, S., Villanueva-Camanas, R.M. ja
Medina-Hernandez, M.J. 2001: Biopartitioning micellar chromatography to predict
ecotoxicity. Analytica Chimica Acta, 448(1): 173-185.

Ewurum, M. 2000: Environmental impacts of mining - A case study of Orijarvi Mine.

Pro Gradu-tutkielma, Turun yliopisto, Geologian laitos: 57 s.

Ferreira, P. A. A, Lourenzi, C. R,, Tiecher, T., Tiecher, T. L., Ricachenevsky, F. K.,
Brunetto, G., Giachini, A. J. ja Soares, C. R. F. S. 2018: Physiological, Biochemical
Changes, and Phytotoxicity Remediation in Agricultural Plant Species Cultivated in
Soils Contaminated with Copper and Zinc. Teoksessa Hasanuzzaman, M., Nahar, K. ja
Fujita, M. (toim.): Plants under metal and metalloid stress: responses, tolerance and

remediation. Springer Nature, Singapore Pte. S. 29-76.



84

Fittschen, U.E.A. ja Falkenberg, G. 2011: Trends in environmental science using
microscopic X-ray fluorescence. Spectrochimica Acta. Part B: Atomic
Spectroscopy, 66(8): 567-580.

Fittschen, U.E.A., Kunz, H.H., Hohner, R., Tyssebotn, |.M.B. ja Fittschen, A. 2017:
A new micro-X-ray fluorescence spectrometer for in vivo elemental analysis in plants.
X-Ray Spectrometry, 46(5): 374-381.

Fitz, W.J. ja Wenzel, W.W. 2002: Arsenic transformations in the soil-rhizosphere-plant
system: Fundamentals and potential application to phytoremediation. Journal of
Biotechnology, 99(3): 259-278.

Flude, S., Haschke, M. ja Storey, M. 2017: Application of benchtop micro-XRF to
geological materials. Mineralogical Magazine, 81(4): 923—-948.

Foy, C.D., Chaney, R.L. ja White, M.C. 1978: The Physiology of Metal Toxicity in
Plants. Annual Review of Plant Physiology, 29(1): 511-566.

Fujita, M., Fujita, Y., Noutoshi, Y., Takahashi, F., Narusaka, Y., Yamaguchi-
Shinozaki, K. ja Shinozaki, K. 2006: Crosstalk between abiotic and biotic stress
responses: a current view from the points of convergence in the stress signaling
networks. Current Opinion in Plant Biology, 9(4): 436—442.

Fukuda, N., Hokura, A., Kitajima, N., Terada, Y., Saito, H., Abe, T. ja Nakai, I. 2008:
Micro X-ray fluorescence imaging and micro-X-ray absorption spectroscopy of
cadmium hyper-accumulating plant, Arabidopsis halleri ssp. gemmifera, using high-

energy synchrotron radiation. Journal of Analytical Atomic Spectrometry 8: 1068-1075.

Gardea-Torresdey, J.L., Peralta-Videa, J. R., de La Rosa, G. ja Parsons, J.G. 2005:
Phytoremediation of heavy metals and study of the metal coordination by X-ray

absorption spectroscopy. Coordination Chemistry Reviews, 249(17): 1797-1810.

Gardea-Torresdey, J.L., Peralta-Videa, J. R., Montes, M., de La Rosa, G. ja Corral-
Diaz, B. 2004: Bioaccumulation of cadmium, chromium and copper by Convolvulus
arvensis L.: Impact on plant growth and uptake of nutritional elements. Bioresource
Technology, 92(3): 229-235.



85

Glick, B.R. 2003: Phytoremediation: Synergistic use of plants and bacteria to clean up

the environment. Biotechnology Advances, 21(5): 383—-393.

GTK 2008: Rock Geochemical Database of Finland, version 1.1. Geological Survey of
Finland, Espoo.
https://esrifinland.maps.arcgis.com/home/item.html|?id=d143be14ebd34f48b585debd36
c8aa80. Viitattu 10.8.2022.

GTK 2022: Maankamara, digitaalinen kartta. Geologian tutkimuskeskus.
https://gtkdata.gtk.fi/maankamara/. Viitattu 20.05.2022.

Gupta, N., Ram, H. ja Kumar, B. 2016: Mechanism of Zinc absorption in plants:
uptake, transport, translocation and accumulation. Reviews in Environmental Science
and Biotechnology, 15(1): 89—109.

Hackman, W., Himet-Ahti, L., Koistinen, M., Lampinen, R., Suominen, J., ja
Uotila, P. 1998: Retkeilykasvio (4. painos.). Luonnontieteellinen keskusmuseo,
kasvimuseo, Helsinki. 656 s.

Hasanuzzaman, M., Nahar, K. ja Fujita, M. (toim.) 2018: Plants under metal and
metalloid stress: responses, tolerance and remediation. Springer Nature, Singapore
Pte. Limited. 424 s.

Haschke, M. 2014: Laboratory Micro-X-Ray Fluorescence Spectroscopy -
Instrumentation and Applications. Springer Series in Surface Sciences. Springer: 55:
367 s.

Heikkinen, P., Noras, P. ja Salminen, R.(toim.) 2008: Mine closure handbook:
environmental techniques for the extractive industries. Geologian tutkimuskeskus,

Espoo: 169 s.

Helmisaari, H. 1990: Temporal variation in nutrient concentrations of Pinus sylvestris

needles. Scandinavian Journal of Forest Research, 5(1-4):177-193.

Hermann, R. ja Neumann-Mahlkau, P. 1985: The mobility of zinc, cadmium, copper,
lead, iron and arsenic in ground water as a function of redox potential and pH. The

Science of the Total Environment, 43(1): 1-12.



86

Hermle, S., Giinthardt-Goerg, M.S. ja Schulin, R. 2006: Effects of metal-
contaminated soil on the performance of young trees growing in model ecosystems
under field conditions. Environmental Pollution (1987): 144(2): 703-714.

Hermle, S., Vollenweider, P., Gunthardt-Goerg, M. S., McQuattie, C.J. ja Matyssek,
R. 2007: Leaf responsiveness of Populus tremula and Salix viminalis to soil
contaminated with heavy metals and acidic rainwater. Tree Physiology, 27(11): 1517—
1531.

Hrdlicka, P. ja Kula, E. 1998: Element content in leaves of birch (Betula verrucosa
Ehrh.) in an air polluted area. Trees, 13(2): 68—73.

Ivanov, Y. V., Ivanova, A.l., Kartashov, A. V. ja Kuznetsov, V. V. 2020: Phytotoxicity
of short-term exposure to excess zinc or copper in Scots pine seedlings in relation to
growth, water status, nutrient balance, and antioxidative activity. Environmental
Science and Pollution Research International, 28(12): 14828-14843.

Jones, R. 1983: Zinc and cadmium in lettuce and radish grown in soils collected near

electrical transmission (hydro) towers. Water, Air and Soil Pollution 19: 389-395.

Kabata-Pendias, A. 2010: Trace Elements in Soils and Plants, Trace Elements in
Soils and Plants, Fourth Edition. CRC Press: 520 s.

Kadukova, J. ja Kavulicova, J. (toim.) 2010. Phytoremediation and Stress.
Evaluation of heavy metal-induced stress in plants. Nova Science Publishers, New
York: 143 s.

Kaivannaisjatedirektiivi 2006/21/EY. EUR-Lex: https://eur-lex.europa.eu/legal-
content/EN/TXT/?uri=CELEX:02006L0021-20090807. Viitattu 8.8.2022.

Kaivoslaki 621/2011. Finlex: https://www.finlex.fi/fi/laki/ajantasa/2011/20110621,
viitattu 8.8.2022.

Kalliola, R., Saarinen, T. ja Tanski, N. 2021: Seasonal variations of foliar element
distributions of silver birch in different habitats. Silva Fennica, 55(1): id 10444.



87

Kandziora-Ciupa, M., Ciepal, R., Nadgorska-Socha, A. ja Barczyk, G. 2016:
Accumulation of heavy metals and antioxidant responses in Pinus sylvestris L. needles

in polluted and non-polluted sites. Ecotoxicology, 25(5): 970-981.

Kandziora-Ciupa, M., Nadgorska-Socha, A., Barczyk, G. ja Ciepat, R. 2017:
Bioaccumulation of heavy metals and ecophysiological responses to heavy metal
stress in selected populations of Vaccinium myrtillus L. and Vaccinium vitis-idaea L.
Ecotoxicology, 26(7): 966—980.

Karczewska, A., Galtka, B., Gersztyn, L. ja Popielas, K. 2013: Effects of forest litter
on copper and zinc solubility in polluted soils - Examined in a pot experiment.
Fresenius Environmental Bulletin 22(4): 949-954.

Kauppila, P., Raisanen, M. L. ja Myllyoja, S. (toim.) 2011:
Metallimalmikaivostoiminnan parhaat ymparistokaytannot. Suomen ymparist6 29.

Suomen ymparistdkeskus. Helsinki. 215 s.

Kauppila, P. ja Raisanen, M. L. 2015: Effluent chemistry of closed sulfide mine
tailings — influence of ore type. Teoksessa: Brown, A., Bucknam, C., Carballo, M.,
Castendyk, D., Figueroa, L., Kirk, L., McLemore, V., McPhee, J., O’Kane, M., Seal, R,
Wiertz, J., Williams, D., Wilson, W. ja Wolkersdorfer, C. (toim.): 10th International
Conference on Acid Rock Drainage & IMWA Annual Conference. S. 1-10.

Kaur, H. ja Garg, N. 2021: Zinc toxicity in plants: a review. Planta, 253(6): 129-129.

Kiekens, L. 1995: Zinc. Teoksessa: Alloway, B.J. (toim.): Heavy Metals in Soils, 2nd
Edition. Blackie Academic and Professional, London. S. 284-305.

Korzeniowska, J., Kraz, P. ja Dorocki, S. 2021: Heavy metal content in the plants
(Pleurozium schreberi and picea abies) of environmentally important protected areas of
the tatra national park (the central western carpathians, poland). Minerals, 11(11):
1231.

Kozlov, M. V. 2005: Pollution resistance of mountain birch, Betula pubescens subsp.
czerepanovii, near the copper—nickel smelter: natural selection or phenotypic
acclimation? Chemosphere, 59(2): 189-197.



88

Kozlov, M. V. ja Zverev, V. 2022: Suitability of European Aspen (Populus tremula) for
Rehabilitation of Severely Polluted Areas. Russian Journal of Ecology, 53(3): 181-190.

Krezel, A. ja Maret, W. 2016: The biological inorganic chemistry of zinc ions. Archives

of Biochemistry and Biophysics, 611: 3—19.

Kribek, B., Mikova, J., Knésl, |., Mihaljevi¢, M. ja Sykorova, I. 2020: Uptake of trace
elements and isotope fractionation of Cu and Zn by birch (Betula pendula) growing on

mineralized coal waste pile. Applied Geochemistry, 122: 104741.

Kribek, B., Sracek, O., Mihaljevié, M., Knésl, I. ja Majer, V. 2018: Geochemistry and
environmental impact of neutral drainage from an uraniferous coal waste heap. ournal

of Geochemical Exploration, 191: 1-21.

Kropschot, S.J. ja Doebrich, J.L. 2011: Uses of Zinc. geology.com:
https://geology.com/usgs/uses-of-zinc/. Viitattu 15.6.2022.

Krupnova, T.G. Rakova, O. V., Gavrilkina, S. V., Antoshkina, E.G., Baranov, E. O.,
Dmitrieva, A.P. ja Somova, A. V. 2021: Extremely high concentrations of zinc in birch
tree leaves collected in Chelyabinsk, Russia. Environmental Geochemistry and
Health, 43(7): 2551-2570.

Kuang, Y. W., Wen, D.Z., Zhou, G.Y. ja Liu, S.Z. 2007: Distribution of elements in
needles of Pinus massoniana (Lamb.) was uneven and affected by needle age.
Environmental Pollution 145(1): 146—-153.

Kujansuu, R., Uusinoka, R., Herola, E. ja Stén, C.-G. 1993. Tammisaaren kartta-
alueen maapera. Suomen geologinen kartta 1:100,000: maaperakarttojen selitykset
2014: 90 s.

Kumpulainen, S., Carlson, L. ja Raisanen, M.L. 2007: Seasonal variations of
ochreous precipitates in mine effluents in Finland. Applied Geochemistry, 22(4): 760—
777.



89

Kuusisto, E. 1991: Metalli- ja rikkimalmikaivosten ja -louhosten jatealtaiden ja
jatekasojen vaikutusta ymparistddn tutkivaan hankkeeseen liittyva esiselvitys.

Geologian tutkimuskeskus, Espoo: 89 s.

Kuznetsova, T., Mandre, M., Kl6seiko, J. ja Parn, H. 2010: A comparison of the
growth of Scots pine (Pinus sylvestris L.) in a reclaimed oil shale post-mining area and
in a Calluna site in Estonia. Environmental Monitoring and Assessment, 166(1-4):
257-265.

Kvesitadze, G., Khatisashvili, G., Ramsden, J.J. ja Sadunishvili, T. 2006:
Biochemical Mechanisms of Detoxification in Higher Plants, 1. Aufl. ed. Springer-

Verlag, Berlin, Heidelberg. 262 s.

Lahermo, P., Vaananen, P., Tarvainen, T. ja Salminen, R. 1996: Suomen geokemian
atlas, osa 3. Ymparistdgeoke- mia — purovedet ja sedimentit. Geologian

tutkimuskeskus, Espoo. 150 s.

Laitakari, E. 1935: Koivun juuristo. Acta Forestalia Fennica, 41:1-126.

Lambers, H. 2008: Plant physiological ecology, 2nd ed. Springer Verlag, New York:
571 s.

Lamppu, J. ja Huttunen, S. 2003: Relations between Scots pine needle element
concentrations and decreased needle longevity along pollution gradients.
Environmental Pollution, 122(1): 119-126.

Lasat, M.M. 2002: Phytoextraction of toxic metals: A review of biological mechanisms.
Journal of Environmental Quality, 31(1): 109-120.

Latvalahti, U. 1979: Cu-Zn-Pb ores in the Aijala-Orijarvi area, southwest Finland.
Economic Geology 74: 1035—-1059.

Leegood, R.C. 2008: Roles of the bundle sheath cells in leaves of C3 plants. Journal
of Experimental Botany, 59(7): 1663-1673.



90

Lestan, D., Luo, C. ja Li, X. 2008: The use of chelating agents in the remediation of

metal-contaminated soils: A review. Environmental Pollution, 153(1): 3—13.

Levei, E., Frentiu, T., Ponta, M., Tanaselia, C. ja Borodi, G. 2013: Characterization
and assessment of potential environmental risk of tailings stored in seven
impoundments in the Aries River basin, Western Romania. Chemistry Central
Journal, 7(1): 5-5.

Lewis, J., Qvarfort, U. ja Sjostrom, J. 2015: Betula pendula: A Promising Candidate
for Phytoremediation of TCE in Northern Climates. International Journal of
Phytoremediation, 17(1): 9-15.

Liesche, J., Martens, H.J. ja Schulz, A. 2011: Symplasmic transport and phloem

loading in gymnosperm leaves. Protoplasma, 248(1): 181-190.

Lorenc-Plucinska, G., Walentynowicz, M. ja Niewiadomska, A., 2013: Capabilities
of alders (Alnus incana and A. glutinosa) to grow in metal-contaminated soil. Ecological
Engineering, 58: 214-227.

Lottermoser, B. 2007: Mine Wastes - Characterization, Treatment and Environmental

Impacts, 2nd ed. Springer-Verlag Berlin Heidelberg: 304 s.

Lukkarinen, H. 1986. The Leptite zone in the Orijarvi-Aijala area, southwestern
Finland. Teoksessa: Laitala, M. (toim.) 17e Nordiska Geologmdétet, 1986: excursion
guide, excursion A 1: Precambrian geology, southern Finland. Opas 14. Geologian

tutkimuskeskus, Espoo. S. 9-15.

Lahteenmaki, T. 2016: Orijarven kaivoksen rikastushiekka-alueen Orijarveen
kohdistuvan ymparistovaikutuksen nykytilan selvitys. Pro Gradu-tutkielma, Helsingin

yliopisto, Geotieteiden ja maantieteen laitos, Geologian oppiaine: 73 s.

Maanmittauslaitos 2022a. Avoimet kartta-aineistot.
https://asiointi. maanmittauslaitos.fi/karttapaikka/. Viitattu 20.06.2020.

Maanmittauslaitos 2022b. Paikkatietoikkuna.
https://kartta.paikkatietoikkuna.fi/?lang=fi. Viitattu 20.06.2020.



91

Mankovska, B., Godzik, B., Badea, O., Shparyk, Y. ja Moravcik, P. 2004: Chemical
and morphological characteristics of key tree species of the Carpathian Mountains.

Environmental pollution 130: 41-54.

Matanzas, N., Sierra, M. J., Afif, E., Diaz, T. E., Gallego, J. R,, ja Millan, R. 2017:
Geochemical study of a mining-metallurgy site polluted with As and Hg and the transfer
of these contaminants to Equisetum sp. Journal of Geochemical Exploration, 182: 1-9.

Margui, E., Queralt, I., Carvalho, M.L. ja Hidalgo, M. 2007: Assessment of metal
availability to vegetation (Betula pendula) in Pb-Zn ore concentrate residues with

different features. Environmental Pollution 145: 179-184.

Miller, M.P. ja Hendricks, A.C. 1996: Zinc Resistance in Chironomus riparius:
Evidence for Physiological and Genetic Components. Journal of the North American
Benthological Society, 15(1): 106—-116.

Mingorance, M.D. Valdés, B. ja Oliva, S.R. 2007: Strategies of heavy metal uptake
by plants growing under industrial emissions. Environment International, 33(4): 514—
520.

Mileczek, M., Rissmann, l., Rutkowski, P., Kaczmarek, Z. ja Golinski, P. 2009:
Accumulation of selected heavy metals by different genotypes of Salix. Environmental
and Experimental Botany, 66(2): 289-296.

Monterroso, C., Rodriguez, F., Chaves, R., Diez, J., Becerra-Castro, C., Kidd, P.S.
ja Macias, F. 2014: Heavy metal distribution in mine-soils and plants growing in a

Pb/Zn-mining area in NW Spain. Applied Geochemistry 44: 3—11.

Moreno, E., Sagnotti, L. Dinarés-Turell, J., Winkler, A. ja Cascella, A. 2003:
Biomonitoring of traffic air pollution in Rome using magnetic properties of tree leaves.
Atmospheric environment 37: 2967-2977.

Muinaismuistolaki 1963/295. Finlex.
https://www.finlex.fi/fi/laki/ajantasa/1963/19630295. Viitattu 10.8.2022.



92

Murakami, M. ja Ae, N. 2009: Potential for phytoextraction of copper, lead, and zinc by
rice (Oryza sativa L.), soybean (Glycine max [L.] Merr.), and maize (Zea mays L.).
Journal of Hazardous Materials, 162(2): 1185-1192.

Museovirasto 2009: Valtakunnallisesti merkittavat rakennetut kulttuuriymparistét RKY
—Orijarven kaivosyhdyskunta. Verkkosivusto.
http://www.rky fi/read/asp/r_kohde_ det.aspx?KOHDE_ID=2060. Viitattu 9.8.2022.

Museovirasto 2020: Salo —kiinted muinaisjaannds —Orijarven kaivos.
Kulttuuriympariston palveluikkuna. Verkkosivusto.
https://www.kyppi.fi/palveluikkuna/mjreki/read/asp/r_kohde det.aspx?KOHDE_ID=100
0006726. Viitattu 10.08.2022.

Makela, U. 1989: Geological and geochemical environments of Precambrian sulphide

deposits in southwestern Finland. Suomalainen tiedeakatemia, Helsinki: 102 s.

Nieminen, T. M., Derome, J. ja Saarsalmi, A. 2004: Applicability of needle chemistry
for diagnosing heavy metal toxicity to trees. Water, Air, and Soil Pollution, 157(1-4):
269-279.

Norouzi, S., Khademi, H., Faz Cano, A. ja Acosta, J.A. 2015: Using plane tree
leaves for biomonitoring of dust borne heavy metals: A case study from Isfahan,

Central Iran. Ecological Indicators, 57, 64—73.

Pajak, M., Gasiorek, M., Cygan, A. ja Wanic, T. 2015: Concentrations of Cd, Pb and
Zn in the top layer of soil and needles of scots pine (Pinus sylvestris L.): A case study
of two extremely different conditions of the forest environment in Poland. Fresenius
Environmental Bulletin, 24: 71-76.

Pajak, M., Halecki, W. ja Gasiorek, M. 2017: Accumulative response of Scots pine
(Pinus sylvestris L.) and silver birch (Betula pendula Roth) to heavy metals enhanced
by Pb-Zn ore mining and processing plants: Explicitly spatial considerations of ordinary

kriging based on a GIS approach. Chemosphere 168: 851-859.

Pallardy, S. G. ja Kozlowski, T. T. 2008: Physiology of woody plants (3rd ed.).

Elsevier Science & Technology. 469 s.



93

Papunen, H. 1986: Geology and ore deposits of southwestern Finland. Teoksessa:
Gaal, G. (toim.) 17e Nordiska Geologmdtet, 1986: Excursion guide, excursion C 3:
Metallogeny and ore deposits in South Finland Precambrian geology, southern Finland.

Opas 16. Geologian tutkimuskeskus, Espoo. S. 8-18.

Parzych, A. ja Jonczak, J., 2014: Pine needles (Pinus sylvestris L.) as bioindicators in
the assessment of urban environmental contamination with heavy metals. Journal of

Ecological Engineering, 15(3): 29-38.

Pavlikova, D., Pavlik, M., Staszkova, L. Motyka, V., Szakova, J., Tlustos, P. ja
Balik, J. 2008: Glutamate kinase as a potential biomarker of heavy metal stress in

plants. Ecotoxicology and Environmental Safety, 70(2): 223-230.

Pietrzykowski, M., Socha, J. ja van Doorn, N.S. 2014: Linking heavy metal
bioavailability (Cd, Cu, Zn and Pb) in Scots pine needles to soil properties in reclaimed

mine areas. Science of the Total Environment 470—471: 501-510.

Piirainen, M., Piirainen, P., Vainio, H., ja Nieminen, M. 1999: Kotimaan
luonnonkasvit. WSQY, Porvoo. 511 s.

Pongrac, P., Baltrenaite, E., Vavpeti¢, P., Kelemen, M., Kladnik, A., Budi¢, B.,
Vogel-Mikus, K., Regvar, M., Baltrenas, P. ja Pelicon, P. 2019: Tissue-specific

element profiles in Scots pine (Pinus sylvestris L.) needles. Trees, 33(1): 91-101.

Poutanen, P. 1996: Suomalaisen kuparin ja sinkin juurilla: Orijarven kaivos 1757—
1957: Outokumpu, Espoo. 147 s.

Poykio, R., Maenpaa, A., Peramaki, P., Niemeld, M. ja Valimaki, I. 2005: Heavy
metals (Cr, Zn, Ni, V, Pb, Cd) in lingonberries (Vaccinium vitis-idaea L.) and
assessment of human exposure in two industrial areas in the Kemi-Tornio region,
Northern Finland. Archives of Environmental Contamination and Toxicology, 48(3):
338-343.

Puustinen, K. 2003: Suomen kaivosteollisuus ja mineraalisten raaka-aineiden tuotanto
vuosina 1530-2001, historiallinen katsaus erityisesti tuotantolukujen valossa.

Geologian tutkimuskeskus, Espoo. 581 s.



94

Randelovic, D., Mihailovic, N., ja Jovanovic, S. 2019: Potential of Equisetum
ramosissimum Desf. for remediation of antimony flotation tailings: a case

study. International Journal of Phytoremediation, 21(7): 707-713.

Raskin, I., Kumar, P. N., Dushenkov, S. ja Salt, D.E. 1994: Bioconcentration of
heavy metals by plants. Current Opinion in Biotechnology, 5(3): 285-290.

Reimann, C., Arnoldussen, A., Boyd, R., Finne, T.E. Koller, F., Nordgulen, @. ja
Englmaier, P. 2007: Element contents in leaves of four plant species (birch, mountain
ash, fern and spruce) along anthropogenic and geogenic concentration gradients. The
Science of the Total Environment, 377(2): 416—433.

Rezaie, B. ja Anderson, A. 2020: Sustainable resolutions for environmental threat of

the acid mine drainage. Science of the Total Environment 717: 137211.

Rincheval, M., Cohen, D.R. ja Hemmings, F.A. 2019: Biogeochemical mapping of
metal contamination from mine tailings using field portable XRF. Science of the Total
Environment 662: 404—413.

Robinson, B.H. Baiiuelos, G., Conesa, H. M., Evangelou, M.W.H. ja Schulin, R.
2009: The phytomanagement of trace elements in soil. Critical Reviews in Plant
Sciences, 28(4): 240-266.

Rosselli, W., Keller, C. ja Boschi, K. 2003: Phytoextraction capacity of trees growing
on a metal contaminated soil. Plant and Soil, 256(2): 265-272.

Ryser, P. ja Sauder, W.R. 2006: Effects of heavy-metal-contaminated soil on growth,
phenology and biomass turnover of Hieracium piloselloides. Environmental Pollution,
140(1): 52-61.

Raisanen, M.L. Tornivaara, A., Haavisto, T., Niskala, K. ja Silvola, M. 2013:
Suljettujen ja hylattyjen kaivosten kaivannaisjatealueiden kartoitus.

Ymparistdministerion raportteja 24. Ymparistoministerio. 48 s.

Saarsalmi, A. ja Hytonen, J. 2015: Harmaaleppa energiapuuna. Metsatieteen
aikakauskirja, 2015(3). id 6925. 12 s.



95

Salonen, V. P., Tuovinen, N. ja Valpola, S. 2006: History of mine drainage impact on
Lake Orijarvi algal communities, SW Finland. Journal of Paleolimnology, 35(2): 289—
303.

Salt, D.E., Smith, R.D. ja Raskin, I. 1998: Phytoremediation. Annual Review of Plant
Biology, 49(1): 643-668.

Sarma, R. K., Gowtham, |., Bharadwaj, R. K. B., Hema, J. ja Sathishkumar, R.
2018. Recent Advances in Metal Induced Stress Tolerance in Plants: Possibilities and
Challenges. Teoksessa Hasanuzzaman, M., Nahar, K. ja Fujita, M. (toim.): Plants
under metal and metalloid stress: responses, tolerance and remediation. Springer

Nature, Singapore. S. 1-29.

Schippers, A., Rohwerder, T. ja Sand, W. 1999: Intermediary sulfur compounds in
pyrite oxidation: Implications for bioleaching and biodepyritization of coal. Applied
Microbiology and Biotechnology, 52(1): 104—110.

Shuman, L.M. 1975: The Effect of Soil Properties on Zinc Adsorption by Soils. Soil
Science Society of America Journal 39: 454—458.

Simon-Hettich, B., Wibbertmann, A., Wagner, D., Tomaska, L. ja Malcolm, H.
2001: Environmental Health Criteria 221: ZINC. United Nations Environment
Programme, International Labour Organization ja World Health Organization, Geneva.
https://inchem.org/documents/ehc/ehc/ehc221.htm. Viitattu 20.05.2022

Sinha, S., Basant, A., Malik, A. ja Singh, K.P. 2009: Iron-induced oxidative stress in
a macrophyte: A chemometric approach. Ecotoxicology and Environmental
Safety, 72(2): 585-595.

Suchara, I., Sucharova, J., Hola, M., Reimann, C., Boyd, R., Filzmoser, P. ja
Englmaier, P. 2011: The performance of moss, grass, and 1- and 2-year-old spruce
needles as bioindicators of contamination: A comparative study at the scale of the
Czech Republic. Science of the Total Environment 409: 2281-2297.



96

Surriya, O., Sarah Saleem, S., Waqar, K. ja Gul A. 2015: Phytoremediation of soils:
prospects and Challenges. Soil Remediation and Plants: Prospects and Challenges.
13-48.

Tabelin, C., Sasaki, A., Igarashi, T., Tomiyama, S., Villacorte-Tabelin, M., Ito, M. ja
Hiroyoshi, N. 2019: Prediction of acid mine drainage formation and zinc migration in
the tailings dam of a closed mine, and possible countermeasures. MATEC Web of
Conferences 268: 06003.

Taulavuori, K., Laine, K. ja Taulavuori, E. 2013: Experimental studies on Vaccinium
myrtillus and Vaccinium vitis-idaea in relation to air pollution and global change at
northern high latitudes: A review. Environmental and Experimental Botany, 87: 191—
196.

de Temmerman, L. ja Hoenig, M. 2004: Vegetable Crops for Biomonitoring Lead and
Cadmium Deposition. Kluwer Academic Publishers: Journal of Atmospheric
Chemistry, 49(1-3): 121-135.

Tian, S, Lu, L. Xie, R., Zhang, M., Jernstedt, J.A. Hou, D., Ramsier, C. ja Brown,
P.H. 2015: Supplemental macronutrients and microbial fermentation products improve
the uptake and transport of foliar applied zinc in sunflower (Helianthus annuus L.)

plants. studies utilizing micro-X-ray florescence. Frontiers in Plant Science, 5: 1-9.

Tornivaara, A., Raisdanen, M. L., Kovalainen, H. ja Kauppi, S. 2018: Suljettujen ja
hylattyjen kaivosten kaivannaisjatealueiden jatkokartoitus (KAJAK Il). Suomen

ymparistokeskuksen raportteja 12/2018. Suomen ymparistdkeskus. 155 s.

Tornivaara, A., Turunen, K., Lahtinen, T., Heino, N., Pasanen, A., Reinikainen, J.,
Jouttijarvi, T., Hakkinen, J., Karjalainen, N. ja Viitasalo, M. 2020: Suljettujen ja
hylattyjen kaivannaisjatealueiden kunnostustarpeen arviointi. Ymparistoministerién
julkaisuja 2020:16. 193 s.

Tornivaara, A., Reinikainen, J., Turunen, K. Lahtinen, T., Viitasalo, M. ja
Karjalainen, N. 2021: Geologian tutkimuskeskus Kiertotalousratkaisut Espoo
Kaivannaisjatealueiden kunnostustarpeen arviointi Orijarven suljetulla kaivosalueella.

Tilaustyoraportti, Pirkanmaan ELY-keskus. Geologian tutkimuskeskus, Espoo. 118 s.



97

Tuovinen, N., Weckstrom, K. ja Salonen, V.-P. 2012: Impact of mine drainage on
diatom communities of Orijarvi and Maarjarvi, lakes in SW Finland. Boreal Environment
Research 17: 437-446.

Turun yliopiston siitepolytiedotus 2020: Aerobiologinen seuranta-aineisto Turun

kerayspisteesta.

Valtioneuvoston asetus kaivannaisjatteista 190/2013. Finlex.
https://lwww.finlex.fi/fi/laki/alkup/2013/20130190, viitattu 8.8.2022.

Vamerali, T., Bandiera, M. ja Mosca, G. 2010: Field crops for phytoremediation of

metal-contaminated land. A review. Environmental Chemistry Letters, 8(1): 1-17.

Van Assche, F., Cardinaels, C. ja Clijsters, H. 1988: Induction of enzyme capacity in
plants as a result of heavy metal toxicity: Dose-response relations in Phaseolus
vulgaris L. treated with zinc and cadmium. Environmental Pollution. Environmental
Pollution, 52(2): 103-115.

Van Dijk, C., Van Doorn, W. ja Van Alfen, B. 2015: Long term plant biomonitoring in

the vicinity of waste incinerators in The Netherlands. Chemosphere, 122: 45-51.

Van Nevel, L., Mertens, J., Staelens, J., De Schrijver, A., Tack, F.M.G., de Neve, S.,
Meers, E. ja Verheyen, K. 2011: Elevated Cd and Zn uptake by aspen limits the
phytostabilization potential compared to five other tree species. Ecological

Engineering, 37(7): 1072-1080.

Vasco, A., Moran, R. C. ja Ambrose, B. A. 2013: The evolution, morphology, and

development of fern leaves. Frontiers in Plant Science, 4. 345-345.

Viers, J., Prokushkin, A.S., Pokrovsky, O.S., Auda, Y., Kirdyanov, A.V., Beaulieu,
E., Zouiten, C., Oliva, P. ja Dupré, B. 2013: Seasonal and spatial variability of
elemental concentrations in boreal forest larch foliage of Central Siberia on continuous
permafrost. Biogeochemistry 113(1-3): 435—449.

Vogt, H. 1998. Kiskon Maéar- ja Orijarven vedenlaadun ja tilan tutkimus vuonna 1996—
1997. Ekologitoimisto Ymparistétutkimus, H, Vogt. Raportti 20.11. 27 s.



98

Whiting, S. N., Reeves, R.D., Richards, D., Johnson, M.S., Cooke, J.A., Malaisse,
F., Paton, A., Smith, J.A.C., Angle, J.S., Chaney, R.L., Ginocchio, R., Jaffré, T.,
Johns, R., Mcintyre, T., Purvis, O., W., Salt, D.E., Schat, H., Zhao, F.J. ja Baker,
A.J.M. 2004: Research priorities for conservation of metallophyte biodiversity and their

potential for restoration and site remediation. Restoration Ecology, 12(1): 106-116.

Williams, L.E., Pittman, J.K. ja Hall, J.L. 2000: Emerging mechanisms for heavy
metal transport in plants. BBA - Biomembranes, 1465(1): 104—-126.

Wu, G,, Kang, H., Zhang, X., Shao, H., Chu, L. ja Ruan, C. 2010: A critical review on
the bio-removal of hazardous heavy metals from contaminated soils: Issues, progress,
eco-environmental concerns and opportunities. Journal of Hazardous

Materials, 174(1): 1-8.

Wu, L., Hu, P., Li, Z., Zhou, T., Zhong, D. ja Luo, Y. 2018: Element Case Studies:
Cadmium and Zinc. Teoksessa: van der Ent, A., Echevarria, G., Baker, A.J.M. ja Morel,
J.L. (toim.): Agromining: Farming for Metals. Springer International Publishing, pp.
283-296.

Wyttenbach, A. ja Tobler, L. 2000: The concentrations of Fe, Zn and Co in
successive needle age classes of Norway spruce [Picea abies (L.) Karst.]. Trees 14:
198-205.

Yadav, S.K. 2010: Heavy metals toxicity in plants: An overview on the role of
glutathione and phytochelatins in heavy metal stress tolerance of plants. South African
Journal of Botany, 76(2): 167-179.

Yang Q., Zeng X., Zeng J., Kuang W. ja Liu D. 2016: Heavy Metal Enrichment and
Bioaccumulation of Equisetum ramosissimum in Pb-Zn Tailings. Academia Journal of
Scientific Research 4(10): 368-375.

Yang, X., Feng, Y., He, Z. ja Stoffella, P.J. 2005: Molecular mechanisms of heavy
metal hyperaccumulation and phytoremediation. Journal of Trace Elements in Medicine
and Biology, 18(4): 339-353.



99

Yilmaz, S. ja Zengin, M. 2004: Monitoring environmental pollution in Erzurum by
chemical analysis of Scots pine (Pinus sylvestris L.) needles. Environment
International, 29(8): 1041-1047.

Ymparistonsuojelulaki 27.6.2014/527. Finlex.
https://www finlex.fi/fi/laki/ajantasa/2014/20140527. Viitattu 8.8.2022.

Zhao, F. J., Hamon, R. E. ja McLaughlin, M. J. 2001: Root Exudates of the
Hyperaccumulator Thlaspi caerulescens Do not Enhance Metal Mobilization. The New
Phytologist, 151(3): 613-620.



	1 Johdanto
	1.1 Tutkimuksen tausta
	1.2 Vanhat kaivosalueet Suomessa
	1.3 Aiemmat tutkimukset
	1.4 Tutkimuksen tavoitteet

	2 Tutkimusalue
	2.1 Orijärven geologia pääpiirteittäin
	2.2 Orijärven kaivostoiminta
	2.3 Orijärven kaivosalue
	2.3.1 Rikastushiekka-alueet
	2.3.2 Avolouhos ja sivukivialueet

	2.4 Orijärven vedenlaatu ja valuma-alueet
	2.5 Orijärven kasvillisuus

	3 Raskasmetallit kasveissa
	3.1 Raskasmetallit maaperässä
	3.2 Raskasmetallien vaikutus kasveihin
	3.3 Biosaatavuus
	3.4 Biokertyvyys
	3.4.1 Metallin sitoutuminen kasviin
	3.4.3 Metallien jakautuminen ja varastointi kasvissa

	3.5 Sinkki
	3.5.1 Sinkki maaperässä
	3.5.2 Sinkki kasveissa
	3.5.3 Sinkin toksisuus ja kasvien toleranssi
	3.5.4 Sinkin biosaatavuus

	3.6 Kasvillisuus pilaantuneella maaperällä

	4 Aineisto ja menetelmät
	4.1 Kasvinäytteet
	4.2 Analyysimenetelmät

	5 Tulokset
	5.1 Sinkkipitoisuuden vaihtelu
	5.2 Sinkkipitoisuuden temporaalinen vaihtelu
	5.2.1 Koivu
	5.2.2 Haapa
	5.2.3 Harmaaleppä
	5.2.4 Mänty
	5.2.5 Kuusi
	5.2.6 Metsäkorte
	5.2.7 Puolukka

	5.3 Sinkkipitoisuuden spatiaalinen vaihtelu
	5.4 Sinkin kerääntyminen kasvinäytteiden eri osiin

	6 Tulosten tulkinta
	6.1 Tutkimuksen virhelähteet
	6.2 Sinkkipitoisuuden temporaalinen vaihtelu
	6.3 Kaivosalueen vaikutus sinkkipitoisuuteen
	6.3.1 Koivu
	6.3.2. Haapa
	6.3.3 Harmaaleppä
	6.3.4 Mänty
	6.3.5 Kuusi
	6.3.6 Metsäkorte
	6.3.7 Puolukka

	6.4 Sinkin jakautuminen tutkituissa kasvinosissa
	6.5 Kasvien käyttömahdollisuudet fytoremediaatiossa ja biomonitoroinnissa

	7. Johtopäätökset
	8. Kiitokset
	9. Lähdeluettelo

