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Tiivistelma

Hankkeessa tutkittiin uraanin ja muiden luonnon radioaktiivisten aineiden
esiintymistd vesilaitosten vedessd ja vedenkéisittelyprosessien vaikutuksia
luonnon radionuklidipitoisuuksiin. Tutkimukseen valittiin mukaan 17 vesi-
laitosta. Tutkittujen vesien radionuklidipitoisuuksia on verrattu voimassa
olevien raja-arvojen (ohje ST 12.3) lisdksi vesidirektiivissd (98/83/EY) ja ko-
mission suosituksessa (2001/928/Euratom) esitettyihin pitoisuuksiin. Uraanin
esiintymisté on tarkasteltu myos sen kemiallisen toksisuuden kannalta. Ra-
portissa on esitetty aikaisempiin julkaisuihin perustuva yhteenveto luonnon
radioaktiivisuudesta vesilaitosvedessa. Lisdksi tutkittiin veden radioaktiivis-
ten aineiden pitoisuuksien ajallista vaihtelua vedenottamoiden raakavedessa.

Tutkimukseen valittiin mukaan vedenottamoita, jotka kdyttivét erilai-
sia raakavesildhteitid ja vedenkésittelymenetelmié. Vesindytteita otettiin yh-
teensa 46 eri vedenottamolta, joissa kédytettiin raakavetend maaperéan pohja-
vettd, tekopohjavettid tai kalliopohjavettid. Yleisin vedenkéisittelymenetelméa
ottamoilla oli alkalointi. Muita tutkittuja késittelymenetelmia olivat
suodatukset (hiekka-, antrasiitti-, hidas- ja kalvosuodatus) ja ilmastus. Nelja
vedenottamoa jakoi vettd ilman kéisittelya.

Naytteenotto suoritettiin yhteisty6ssd kunnan terveystarkastajien ja
vesilaitosten henkilokunnan kanssa kevailla 2002. My6hemmin syksyll4 otet-
tiin seurantaniytteitd kahdeksalta ottamolta.

Ohjeen ST 12.3 mukainen vesilaitosveden radonpitoisuuden
enimmaéisarvo ylittyi kolmella kalliopohjavetta kayttavalla ottamolla. Maape-
ran pohjavetta ja tekopohjavettd kayttavilld ottamoilla ylityksié ei havaittu.
Vesidirektiivissd (98/83/EY) esitetyn viitteellisen kokonaisannoksen perus-
teella laskettujen uraanin ja radiumin pitoisuuksien ylityksid ei havaittu,
mutta komission suosituksessa (2001/928/Euratom) esitetty lyijypitoisuus
ylittyi yhdelld ja poloniumpitoisuus kolmella ottamolla.



Tutkituista kisittelymenetelmisti kalvosuodatus poisti yli 90 % ja hiek-
ka- ja antrasiittisuodatukset 10 — 20 % veden uraanista. Hidassuodatusta
kayttavilla ottamoilla uraanin poistuma vaihteli paljon. Pelkdn alkaloinnin
tai verkoston vaikutus uraanipitoisuuteen oli vdh&inen.

Vedenkisittelyn yhteydessid tapahtuva ilmastus todettiin tehokkaaksi
radonin  poistomenetelméksi.  Poloniumin  poistuma  hiekka- ja
antrasiittisuodatuksissa oli ldhes kaikissa tapauksissa yli 70 %.

Radonpitoisuus laskee jakeluverkossa ldhinné radioaktiivisen hajoami-
sen vuoksi. Samasta syystd radioaktiivisen lyijyn, joka on radonin pitkaikai-
nen hajoamistuote, pitoisuus verkostossa kasvaa.

Vertailtaessa tdméin tutkimuksen ja aikaisemmin STUKissa samoilta
ottamoilta  mitattujen  nadytteiden  pitoisuuksia  havaittiin, etta
vedenottamoveden uraani- ja radonpitoisuus pysyivit tasaisina seké lyhyella
ettd pitkilla aikavalilld. Lyijyn ja poloniumin pitoisuuksien vaihtelu oli lyhy-
elld aikavililla suurempaa kuin uraanilla ja radonilla.
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Hannu. Effects of water treatment processes used at waterworks on natural
radionuclide concentrations. STUK-A206. Helsinki 2004. 61 pp + 11 pp
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Abstract

The occurrence of uranium and other natural radionuclides in waters of
waterworks and the effects of the conventional water treatment processes on
radionuclide concentrations were investigated. Water samples were collected
from 17 waterworks. Radionuclide concentrations of the collected samples were
compared to the currently valid concentrations according to the Finnish
regulation, ST guide 12.3. Similarly the measured concentrations were
compared to the values presented in the 98/83/EC directive and in the
Commission recommendation, 2001/928/Euratom. The guidelines based on
chemical toxicity of uranium were also considered. This report presents a
summary of the radionuclide concentrations in waters distributed by
waterworks. Short-term and logn-term temporal variation of radionuclide
levels in raw water were also investigated.

Waterworks selected to this study used different kinds of raw water
sources and a variety of water treatment processes. Water samples were
collected from 46 water catchments which used groundwater in soil, artificial
groundwater or groundwater in bedrock as a source of raw water. The most
common water treatment used in these catchments was alkalization. Other
treatment processes used were various types of filtrations (sand, anthracite,
slow sand and membrane filtration) and aeration. Four of the catchments
distributed water without treatment.

Sampling was carried out in co-operation with local health inspectors
and waterworks staff in spring 2002. Later that autumn, monitoring samples
were collected from eight catchments.

The maximum value for radon, presented in ST guide 12.3, was exceeded
in three water catchments that used groundwater in bedrock as a source of raw
water. No exceedings were found in those water catchments that use
groundwater in soil or artificial groundwater. The limits of uranium and radium
calculated from the total indicative dose (98/83/EC) were not exceeded but the
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guidelines for lead and polonium, given in the Commission recommendation
(2001/928/Euratom), were exceeded for lead in one and for polonium in three
catchments.

Membrane filtration removed over 90% and sand filtration 10-20% of
uranium in raw water. Uranium reduction varied a lot in the catchments using
slow sand filtration. Mere alkalization did not affect the uranium
concentration. The reduction of uranium in the distribution system was also
low.

Aeration during water treatment process was recognized as an effective
radon removal method. Polonium removal in sand filtration was over 70% in
almost each case studied.

Radon concentration decreases in the distribution system because of
radioactive decay. For the same reason the concentration of radioactive lead,
which is a long-lived decay product of radon, is elevated in the distribution
system.

The results of this study and the former results in the STUK database
show that the uranium and radon concentrations remained quite stable both
over short and long time period in raw waters used by water catchments.
Whereas, lead and polonium concentrations varied a lot over a short time
period compared to those of uranium and radon.
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Alkusanat

Tekijat haluavat kiittda tutkimuksessa mukana olleiden vesilaitosten henki-
lokuntaa ja kuntien terveystarkastajia, jotka mahdollistivat tutkimuksen ai-
neiston kokoamisen. Lisdksi haluamme kiittd4 laboratoriomestari Sirkka Ha-
méldistd ja Sointu Starckia sekd apulaistutkija Pirjo Makkosta tutkimuk-
seen liittyvdstd laboratoriotyostd, erikoistutkija Laina Salosta ja tutkija
Tuukka Turtiaista arvokkaista keskusteluista ja kommenteista tutkimuksen
tulosten késittelyn seki raportoinnin yhteydessé ja sihteeri Jaana Joenvuori-
Arstiota kddnnosavusta ja raportin taittotyosta.

Sosiaali- ja terveysministerio on tukenut tata tutkimusta.
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1 Johdanto

Luonnon radioaktiivisten aineiden pitoisuudet riippuvat merkittavasti kayte-
tystd raakavesildhteesti. Pintavedessé pitoisuudet ovat hyvin pienia. Maape-
rdn pohjavedessi pitoisuudet ovat korkeampia, mutta ne alittavat yleenséi ve-
den radioaktiivisuudelle asetetut suositukset. Kalliopohjavedessé luonnon ra-
dioaktiivisten aineiden pitoisuudet ovat selvisti korkeampia.

Pohjavedessa esiintyvat luonnon radioaktiiviset aineet ovat periisin
kallioperédsséd olevista uraanista, toriumista ja nididen hajoamistuotteista.
Uraanisarjan nuklideista sateilyvaikutuksen kannalta merkittdvin on radon
(222Rn) ja sen lyhytikaiset tytdrnuklidit (Asikainen ja Kahlos 1980, Salonen
1994 ja Vesterbacka ym. 2004). Radonin puoliintumisaika on 3,8 vuorokautta.
Vedessé uraanin hajoamissarjan pitkaikéisistd nuklideista siteilyannosta ai-
heuttavat uraani (**U ja #4U), radium (**Ra), lyijy (*'°Pb) ja polonium (**°Po).
Toriumsarjan nuklideita esiintyy Suomen pohjavedessid melko vihén. Niista
sédteilyannoksen kannalta merkittdvin on 2?»Ra. Uraanin ja toriumin
hajoamissarjat on esitetty liitteessa 1.

Radionuklidin kemiallis-fysikaalinen olomuoto, spesiaatio, vedessa riip-
puu nuklidista ja veden laadusta. Radonia lukuun ottamatta luonnon radioak-
tiiviset aineet ovat vedessé liuenneina ioneina, kompleksisina yhdisteiné tai
kiinnittyneind vedesséd olevaan partikkeliainekseen. Radon sen sijaan on ve-
teen helposti liukeneva kaasumainen aine.

Veden radioaktiivisten aineiden suhteen vesilaitoksia sekd ammatti-
maisia juoman ja elintarvikkeiden tuottajia sitoo vuonna 1993 annettu ohje
ST 12.3 “Talousveden radioaktiivisuus”. TAmén jéalkeen on annettu Sosiaali- ja
terveysministerion (STM) asetus talousveden laatuvaatimuksista ja valvonta-
tutkimuksista (STM 461/2000), joka perustuu Euroopan yhteisgjen neuvoston
direktiiviin 98/83/EY. Talousvesiasetuksen ja vesidirektiivin mukaista radioak-
tiivisten aineiden valvontaa ei ole vield toteutettu, koska radioaktiivisten ai-
neiden valvontaa koskevien direktiivin liitteiden sisdllon vahvistaminen on
viivastynyt. Timéan vuoksi valvonta suoritetaan edelleen ohjeen ST 12.3 mu-
kaan. Vesidirektiivistd on rajattu pois radon, polonium ja lyijy. Niille on annet-
tu komission suosituksessa (2001/928/Euratom) viitearvot.

Ohjeen ST 12.3 uraanin enimmaispitoisuudet perustuvat siteilysta ai-
heutuviin terveyshaittoihin. Juomaveden uraani on haitallinen aine myos ke-
miallisesti. EU:ssa kemialliseen myrkyllisyyteen perustuvaa raja-arvoa ei ole
vielda annettu. WHO:n uraanin kemialliseen myrkyllisyyteen perustuva
suositusohjearvo (provisional guideline) talousveden uraanipitoisuudelle on
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0,015 mg/1 (WHO 2003). Yhdysvaltojen ympéristéviranomaisen EPA:n asetta-
ma enimmaéispitoisuus (Maximum Contaminant Level) on 0,030 mg/l (EPA
2000).

Vesilaitosten vedenkésittelyn vaikutus luonnon radionuklidipitoisuuksiin
(VEERA) projektissa tutkittiin erilaisten késittelyjen sekd verkoston vaiku-
tuksia veden uraanin ja muiden luonnon radionuklidien pitoisuuksiin. Liséksi
projektissa arvioitiin vedenottamoiden kéyttdméin raakaveden luonnon
radionuklidipitoisuuksien ajallista vaihtelua kayttdmélla hyvaksi sekd pro-
jektissa saatuja ettd Sateilyturvakeskuksen (STUK) aikaisempia tuloksia.

10
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2 Talousveden tuotanto Suomessa

Suomessa talousveden tuotannosta vastaavat yleensé vesilaitokset ja -osuus-
kunnat. Nama kayttavit raakavesildhteindédn pintavettd, maaperin pohjavet-
ta, kalliopohjavetté tai tekopohjavettd. Vuonna 1999 Suomen viestosti vesi-
huollon piirissd oli 89 % (Lapinlampi ja Raassima 2002). Vesilaitosten ja
-osuuskuntien lisdksi haja-asutusalueilla joudutaan usein turvautumaan yk-
sityisiin pora- tai rengaskaivoihin.

Suomessa pohjavesiesiintymét ovat suhteellisen pienié, joten suurissa
asutuskeskuksissa kdytetddn myos pintavettd vedentuotantoon. Pienemmilla
paikkakunnilla raakavesildhteenid kiytetdédn usein maaperédn pohjavetti tai
kalliopohjavettd. Pohjaveden kaytto on lisddntynyt viime aikoina, koska sille
riittdd yksinkertaisempi késittely kuin pintavedelle. Vuonna 1999 pumpatun
pohjaveden maéra oli 59 % ottamoiden kokonaisuudessaan pumppaamasta
vesimédrastd. Tahdn lukuun sisdltyy myos tekopohjavedet (Lapinlampi ja
Raassima 2002). Talousveden tuotannosta pohjaveden osuuden on arvioitu
olevan 70 — 75 % vuoteen 2010 mennessa (Hatva 1996). Kalliopohjavetta kiy-
tetddn ldhinné yksityistalouksien ja pienten vesiosuuskuntien vedentuotossa,
koska porakaivojen antoisuudet ovat melko pienid. Normaalisti porakaivojen
vedentuotto on vililla 10 — 50 m?vrk (Lahermo ym. 2002). Suurituottoisia
porakaivoja 16ytyy 1dhinné kallioperdn ruhjevyohykkeilla.

Vuonna 1993 maaperin pohjavettd raakavetendédn kayttavista laitok-
sista 43 % ei kisitellyt vettd lainkaan. Pinta- ja tekopohjaveden ottamoille
vastaavat luvut ovat 6 % ja 19 % (VYH-A192 1995). Tekopohjavesi tehddin
suodattamalla pintavettd maaperén ldpi ja keradmalla suodatettu vesi kéyt-
toon samanlaisilla vedenottamoilla kuin maaperin pohjavesi. Suodokseen se-
koittuu myos maaperén pohjavetta.

Vedenkisittelyn tarkoitus on saada raakavedestd laatuvaatimukset
tayttdvaa talousvettd. Liiallinen happamuus ja korkeat rauta- ja
mangaanipitoisuudet aiheuttavat ongelmia laatuvaatimusten tayttymisessa
pohjavedesséd koko maassa, kun taas korkeat fluoridi- ja arseenipitoisuudet
ovat ongelmallisia ldhinnd alueellisesti. Pintavedessd késittelytarpeen
aiheuttavat yleensi korkeat humuspitoisuudet ja bakteerit. Yleisia kasittely-
menetelmié ovat alkalointi, desinfiointi, ilmastus ja erilaiset suodatukset.

11
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3 Luonnon radioaktiiviset aineet vesilaitosvedessa

Uraani- ja toriumsarjan nuklidit liukenevat pohjaveteen ympéaroivasta kallio-
ja maaperisti. Ndiden lisdksi pohjavedessé esiintyy tritiumia (*H) ja kaliumin
radioaktiivista isotooppia (“°K). Pddosa luonnon tritiumista syntyy kosmisen
sateilyn vaikutuksesta ilmakehén typestd, mutta pienid méaaria tritiumia tu-
lee ilmakehd4dn myos suoraan auringosta. Luonnollisten ldhteiden lisdksi
tritiumpitoisuuksia kohottavat ydinvoimaloiden paastot. Myos ilmakehédssa
tehdyt vetypommikokeet ovat kohottaneet tritiumpitoisuuksia. Tritium kul-
keutuu pohjaveteen vesimolekyylin osana normaalin hydrologisen kierron
vaikutuksesta. Luonnossa oleva “°K on periisin aurinkokuntamme ja maapal-
lon synnysté 4,5 miljardia vuotta sitten. Se kdyttaytyy stabiilin kaliumin ta-
voin ja sitd on luonnon kaliumista 0,0117 %. “K:n puoliintumisaika on
1,26-10° vuotta, joten se sidilyy luonnossa hyvin pitkdéan (Choppin ym. 2002).
Keinotekoisia radionuklideja Suomen pohjavedessd on hyvin vdhén (Salonen
ja Saxén 1991).

Taulukossa 1 on esitetty Suomessa eri raakavesildhteitd kéyttdvien
vedenottamoiden radon, radium ja kokonaisalfapitoisuuksien keskiarvot (Sa-
lonen 1994) ja verkostoveden kayttdjaméirilla painotetut keskimééraiset pi-
toisuudet (Mikelédinen ym. 2001). Kokonaisalfapitoisuus kertoo nuklidien 28U,
2341, 2°Ra ja 2%Po yhteenlasketun aktiivisuuden.

Taulukko 1. Vedenottamoiden raakaveden ja verkostoveden radionuklidipitoisuuksia
Suomessa.

Vesityyppi Ottamoita Kok. Radium-226 | Radon-222 | Uraani ug/l (arvio
kpl Alfa Bg/l Ba/l Ba/l kok. alfasta)
Pintavesi ' 129 0,029 0,003 <3 1,0
Maapersn pohjavesi ' 716 0,068 0,009 55 2.4
Tekopohjavesi ' 12 0,045 0,005 38 1,6
Kalliopohjavesi ' 46 0,25 0,068 320 4-7
Verkostovesi >° - 0,041* 0,003 27 -

"Salonen 1994

2 Mikeliinen ym. 2001

* Keskimariiset, kayttijamadrilld painotetut keskiarvot

* Kokonais-alfa on laskettu 2*U, »*U, ***Ra ja *'°Po pitoisuuksien summana

12
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Taulukon 1 kokonaisalfapitoisuuden perusteella voidaan arvioida kes-
kimé&éardisten uraanipitoisuuksien arvoja eri raakavesildhteitd kayttavilla
vedenottamoilla. Arvioissa on kéaytetty kalliopohjavedelle wuraani-
isotooppisuhteita (?**U/*%U) 1 ja 3, koska STUKissa mitattujen noin tuhannen
porakaivoveden isotooppisuhteista 90 % on tuolla valilld. Muille vesityypeille
suhde on hieman yhtd suurempi (Osmond ja Cowart 1976 ja Salonen ja Hui-
kuri 2002), mutta taulukon arvioita laskettaessa on kéytetty suhdetta 1.

Vesildhteestd johtuvia veden uraanipitoisuuden eroja voidaan selittda
veden kiertokulkua tarkastelemalla. Sadeveden uraanipitoisuus on alle 1 pg/l
(Szefer ja Szefer 1986). Sadevedestd osa pdédtyy suoraan pintavedeksi ja osa
suodattuu valuma-alueen maaperén léapi pinta- ja pohjavedeksi (Lahermo ym.
1996). Maaperin pohjaveden uraanipitoisuudet ovat korkeampia kuin pinta-
veden, koska maaperistd liukenee veteen uraania. Maaperdn pohjavedesta
pintavedeksi padtyvd osa kohottaa pintaveden uraanipitoisuutta. Teko-
pohjaveden uraanipitoisuus on pinta- ja pohjaveden pitoisuuksien vélilla, kos-
ka tekopohjavesi tehdéddn imeyttdmélla pintavettd maaperan lépi ja prosessin
aikana imeytettyyn veteen sekoittuu pohjavettd. Lisdksi imeytettdvain pinta-
veteen liukenee maaperdstd uraania. Kalliopohjaveden uraanipitoisuudet
ovat selvisti korkeampia kuin muissa vesildhteissi, koska kalliopohjaveden
viipymét kallioperéssé ovat pitkid. Samoista syistd my6s muiden radionukli-
dien pitoisuudet vaihtelevat vesildhteesta riippuen.

3.1 Radioaktiivisten aineiden enimmaispitoisuudet vesilaitosten
jakamassa vedessa
Sateilyturvakeskuksen vuonna 1993 antamaa ohjetta ST 12.3 “Talousveden
radioaktiivisuus” sovelletaan tallda hetkelld (vuonna 2004) vesilaitosten jaka-
maan ja muiden ammattimaisten toiminnan harjoittajien kdyttdméén veteen
radioaktiivisuuden osalta. Ohjeen turvallisuustavoite on, ettéd talousveden ra-
dioaktiivisuudesta ei saa aiheutua 0,5 mSv:id suurempaa vuotuista
efektiivistd annosta. Nuklidista aiheutuva vuotuinen efektiivinen annos, joka
kuvaa siteilyn aiheuttamaa terveydellistd kokonaishaittaa, saadaan lasket-
tua kertomalla vuodessa kulutettu vesimd#drad nuklidin annosmuunto-
kertoimella ja veden aktiivisuuspitoisuudella. Veden radioaktiivisten aineiden
aiheuttama efektiivinen kokonaisannos saadaan laskemalla yksittédisten
nuklidien aiheuttamien efektiivisten annosten summa.

Ohjeen ST 12.3 kidytannon valvonnan helpottamiseksi otettu kdyttoon
aktiivisuusindeksi, jonka avulla voidaan arvioida veden radioaktiivisten
aineiden yhdessa aiheuttamaa efektiivistd annosta. Taulukossa 2 on esitetty

13
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Taulukko 2. Voimassa olevan (vuonna 2004) ohjeen ST 12.3 indeksin laskennassa kay-
tettavat aktiivisuuspitoisuudet tutkituille luonnon radionuklideille.

Radionuklidi | Aktiivisuuspitoisuus Bg/l
238U 20
234U 20
226Ra 3
222Rn 300
219Pp 0,5
210PO 3

aktiivisuusindeksin laskemisessa kaytettdviat nuklidien aktiivisuuspitoisuudet,
joiden méarittdmisessd on kéytetty annosmuunnoskertoimina vuonna 1993
voimassa olleita arvoja (ICRP 1991, Kendall ym. 1988). Indeksin arvo saadaan
jakamalla veden kunkin nuklidin pitoisuus taulukosta saatavalla aktiivisuus-
pitoisuudella ja laskemalla osaindeksit yhteen. Turvallisuustavoite alittuu,
kun indeksin arvo on pienempi kuin 1. Taulukon 1 jokainen aktiivisuus-
pitoisuus vastaa 0,5 mSv/a annosta, kun henkilén vedenkulutus on 2,2 litraa
paivissé. Radonin osalta on oletettu, ettd vedesta 0,5 litraa kidytetdadn suoraan
juomavetend, josta radon ei ole poistunut.

Euroopan Unionin neuvoston talousvesidirektiiviin (98/83/EY) on sisil-
lytetty osoitinmuuttujiksi tritiumpitoisuus 100 Bg/l ja viitteellinen
kokonaisannos 0,1 mSv/a. Luonnon radioaktiivisista aineista viitteelliseen
kokonaisannokseen lasketaan mukaan nuklidit 238U, 24U, ??°Ra ja ?*Ra. Taulu-
kossa 3 on laskettu néille nuklideille aktiivisuuspitoisuudet, jotka yksinaén ai-
heuttavat 0,1 mSv:in efektiivisen annoksen vuodessa kahden litran
paivittdiselld veden kulutuksella. Annosmuuntokertoimina on kiytetty talla
hetkelld voimassa olevia annosmuuntokertoimia (ICRP 1994, ICRP 1995). So-
siaali- ja terveysministerion talousvesiasetukseen (STM 461/2000) on sisélly-
tetty molemmat radioaktiivisuutta koskevat osoitinmuuttujat. Niiden mittaa-
misesta ja valvontatiheyksistd annetaan kansalliset ohjeet vasta, kun
direktiivin vastaavista liitteistd on annettu EU-tason p&tos.

Euroopan Unionin komission suosituksessa (2001/928/Euratom) on an-
nettu lyijylle ja poloniumille aktiivisuuspitoisuudet (Taulukko 4), jotka vas-
taavat 0,1 mSv:n vuotuista efektiivistd annosta.
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Taulukko 3. Talousvesikdytéssa 0,1 mSv vuotuisen efektiivisen annoksen aiheuttava
aktiivisuuspitoisuus uraanin ja radiumin isotoopeille. Vedenkulutuksena on kaytetty
2 |/vrk ja annosmuuntokertoimina vuonna 1996 annettuja arvoja (ICRP 1994, ICRP 1995).

Radionuklidi | Aktiivisuuspitoisuus Bg/l
U-238 3.0
U-234 2,8
Ra-228 0,2
Ra-226 0.5

Taulukko 4. Komission suosituksen (2001/928/Euratom) aktiivisuuspitoisuudet 2'°Pb:lle
ja2'"°Po:lle.

Radionuklidi | Aktiivisuuspitoisuus Bg/l
Pb-210 0.2
Po-210 0.1

Vesilaitosten ja kaupallisten toimijoiden veden radonpitoisuudelle an-
netaan komission suosituksessa viitearvo 100 Bq/l. Jdsenmaalle annetaan
mahdollisuus asettaa myo6s korkeampi toimenpideraja, mikili se on kdytdnnon
toteutuksen  kannalta tarpeen. Komission suosituksen mukaan
radonpitoisuudelle asetettava viitearvo ei saa kuitenkaan olla suurempi kuin
1000 Bq/l, koska tamén rajan ylittyessd korjaustoimet ovat perusteltuja
sateilysuojelusyista.

Taulukoissa 3 ja 4 esitetyt pitoisuudet ovat pienempié kuin taulukossa 2
esitetyt. Erot johtuvat ldhinn& vuotuisen efektiivisen annoksen muutoksesta
0,5 mSv:sta 0,1 mSv:iin. My6s annosmuuntokertoimien muuttuminen (ICRP
1991, ICRP 1994 ja ICRP 1995) ja arvioidun veden péaivikulutuksen lasku
2,2 litrasta 2 litraan ovat vaikuttaneet laskettuihin aktiivisuuspitoisuuksiin.

Pitkadikiisten nuklidien aktiivisuuspitoisuudet ovat pienentyneet ldhes
samassa suhteessa kuin turvallisuustavoite (0,5 mSv/a => 0,1 mSv/a). Ainoas-
taan poloniumilla muutos on selvisti suurempi. Tadméi johtuu poloniumin
annosmuuntokertoimen suurentumisesta (ICRP 1991 ja ICRP 1994), eli uu-
demman tiedon mukaan sama poloniumaltistus aiheuttaa suuremman annok-
sen kuin aikaisemmin on arvioitu.

Kokonaistilanne veden radioaktiivisten aineiden valvonnan suhteen ei
muutu kovin paljon, kun otetaan kiyttoon EU:n vesidirektiivi ja komission
suositus. Vesidirektiivissi viitteellisen kokonaisannoksen, johon kuuluvat
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uraani ja radium, muuttujan arvoksi on annettu 0,1 mSv/a. Komission
suosituksessa esitetyt lyijyn ja poloniumin pitoisuudet aiheuttavat enintdén
0,1 mSv vuotuisen efektiivisen annoksen molemmat, joten jos vesidirektiivin
osoitinmuuttujan arvoa ja komission suositusta noudatetaan, pitkaikaisista
radionuklideista saatava yhteisannos on enimmilldén 0,3 mSv/a. Mikali radonille
kaytetdan 300 Bg/l pitoisuusrajaa, aitheutuu siitd enimmilldén 0,2 mSv/a annos,
kun vedenkulutuksena Kkiytetddn 0,5 l~vrk ja annosmuuntokertoimena
0,35-10® Sv/Bq (National Research Council 1998). Ndiden summana veden
radioaktiivisista aineista saa aiheutua yhteensi 0,5 mSv/a efektiivinen annos.
Tamé vastaa ohjeen ST 12.3 mukaista kdytantoa.

3.2 Uraanin kemiallinen myrkyllisyys

Talla hetkelld Suomessa vesilaitosten veden uraanipitoisuutta rajoittaa aino-
astaan ohje ST 12.3 (Taulukko 2), jossa uraanin raja perustuu vain siteilystéa
aiheutuviin haittoihin. Juomavedessé oleva uraani on myos kemiallisesti hai-
tallinen aine, mutta tdhdn perustuvaa kansallista raja-arvoa ei ole annettu,
koska EU ei ole tehnyt vield padtostd asiasta. Yhdysvaltojen ympéristo-
viranomainen EPA on antanut wuraanipitoisuudelle MCL (maximum
contaminant level)-arvon 0,030 mg/l (EPA 2000). WHO:n suositusohjearvo
(provisional guideline) talousveden uraanipitoisuudelle on 0,015 mg/l (WHO
2003). WHO:n péitoksenteossa on hyodynnetty myos suomalaista terveys-
tutkimusta (Kurttio ym. 2002). WHO:n suositusohjearvo vastaa aktiivisuus-
yksikko6iné noin 0,2 Bg/l1 28U:a. Arvo on laskettu 2*®U:lle, koska sen osuus luon-
non uraanin massasta on yli 99 %. Uraani-isotooppisuhteella 1:1 (?3+U:23U)
tdma uraanipitoisuus aiheuttaa n. 0,01 mSv/a efektiivisen annoksen.
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4 Vedenkasittelymenetelmat pohjavedenottamoilla

Tarve vedenkisittelyyn riippuu raakaveden laadusta. Pintaveden kisittely-
tarve on suurempi kuin pohja- tai tekopohjaveden. Pohjavedenottamoilla ylei-
sin kasittely on alkalointi, joka on kaytosséd 45 % ottamoista (VYH-A192 1995).
Muita kaytettyja késittelymenetelmié ovat ilmastus, erilaiset suodatukset ja
desinfiointi.

Vuonna 1999 tekopohjavetta kdyttavia vedenottamoita oli Suomessa 22
(Lapinlampi ja Raassima 2002). Niiden tuottaman veden késittelytarve oli
melko vdhdinen, mutta toisaalta tekopohjaveden tuotanto on erdénlainen pin-
taveden kasittelymenetelm&. Noin puolet tekopohjaveden ottamoista alkaloi
vetensi ennen jakelua, joten vedenkésittelytarve on samaa luokkaa pohjave-
den kanssa (VYH-A192 1995).

4.1 Alkalointi

Alkaloinnissa veden aiheuttamaa korroosiota pyritddn vihentdmé&én sitomal-
la vedessi liuenneena oleva karbonaattitasapainoon kuulumaton hiilidioksidi
kemiallisesti. Téatd osaa hiilidioksidista kutsutaan aggressiiviseksi
hiilidioksidiksi. Reaktioyht&léissd 1 — 5 on esitetty eri kemikaaleilla tehdyis-
sé alkaloinneissa tapahtuvat hiilidioksidin sitomisreaktiot. N4disté lipeé ja kalk-
ki ovat Suomen vesilaitoksilla eniten kaytettyja alkalointikemikaaleja (Rontu
1992). Kuvassa 1 on esitetty alkalointisysteemi.

Liped NaOH +CO, - Na* + HCO,” (1)
Sooda Na,CO, +CO, + H,O — 2Na" +2HCO," (2)
Kalkki Ca(OH), +2C0O, — Ca™ +2HCO; (3)
Kalkkikivi CaCO, + CO, + H,0 — Ca*" +2HCO, (4)
Osittain poltet- CaCO, - MgO+3CO, +2H,0 —> (5)

tu dolomiitti Mg(HCO,), + Ca(HCO,),

Alkaloitaessa vettd NaOH:lla, Na,CO.lla tai Ca(OH),lla (Reaktio-
yhtdlot 1-3), sekoitetaan nididen kemikaalien vesiliuos raakaveteen
annostelua hoitavan automatiikan avulla. Kalkkikiven kiytto (Reaktioyhtdlo
4), alkaloinnissa eroaa edelld mainituista alkaloinneista. Siind vesi
valutetaan kalkkikivirouhepatjan tai -suodattimen lédpi, minké aikana veteen
liukenee riittdvasti kalkkikived. Reaktioyhtédlossé 5 on esitetty osittain polte-
tun dolomiitin kdyton yhteydessi tapahtuva reaktio. Sen kiytto alkaloinnissa
perustuu suodatukseen, kuten kalkkikivelld (Kajosaari 1981).
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Kuva 1. Alkalointi.

Aggressiivisen hiilidioksidin kemiallisen sidonnan yhteydessa veden pH-
arvo nousee. pH-muutoksen liséksi kalkki- ja kalkkikivialkalointi kohottavat
veden kovuutta ja alkaliniteettia, kun taas natriumhydroksidilla ja
natriumkarbonaatilla toteutettu alkalointi nostaa pH:n lisdksi vain veden
alkaliniteettia. Kalkkialkaloinnissa alkaliniteetin nousu on kuitenkin vahai-
sempédd kuin soodaa tai kalkkikived kaytettdessd. Veden kovuuden nostami-
nen vihentdi veden korrodoivia ominaisuuksia (Kajosaari 1981, Padkkonen
1993).

Natriumhydroksidia ja natriumkarbonaattia kaytetddn pienilla
vedenottamoilla, koska niiden syotto veteen on teknisesti helppoa.
Natriumhydroksidin = annostelussa  tulee olla  huolellinen, koska
yliannostustilanteissa veden pH  voi  kohota lilan  korkeaksi.
Natriumkarbonaatin kanssa tédtd ongelmaa ei ole. Kalkin Kkéaytto
alkalointimenetelménd on  melko  vidhaistd, koska sen  alku-
investointikustannukset ovat korkeat. Kustannuksia aiheuttavat kalkin
annostelulaitteet, koska kalkin mééra on suhteutettava veden hiilidioksidipi-
toisuuteen, jotta pH saadaan pysyméin tasaisena. Ongelmatilanteissa veden
hiilidioksidipitoisuus voi jddda liian korkeaksi tai veteen voi tulla
kalsiumkarbonaattisaostumia (Kajosaari 1981, Padkkonen 1993).
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Alkaloitaessa pohjavettd kalkkikivisuodatuksella veden kalkki- ja
vetykarbonaattipitoisuudet kasvavat. Alkalointitehokkuuteen vaikuttavat
mm. alkalointimassan raekoko, raekokojakauma, rakeen muoto, alkaloitavan
veden  kemialliset  ominaisuudet ja  lampotila  (Antola  1998).
Kalkkikivisuodatus on todettu hyviksi menetelméksi pehmeille vesille, joiden
alkaliniteetti ja hiilidioksidipitoisuudet ovat pienid (Rontu 1992). Alkaloiva
suodatus voi kdytetystd massasta riippuen poistaa vedestd myos rautaa ja
mangaania néiden saostuessa alkaloivan suodatinmassan pinnalle (Antola
1998). Toisaalta korkeat rauta- ja mangaanipitoisuudet vidhentavit
kalkkikivisuodatuksen tehokkuutta (Rontu 1992).

Alkalointikemikaalien lisdys saattaa kuulua my6s osaprosessina
koagulaatioon. Suomen pehmedéssé pohjavedessé alkaliniteetti on melko pieni,
joten koagulaation yhteydessid kdytetdéin usein ns. etualkalia, jolla saadaan
nostettua veden alkaliniteetti halutulle tasolle ennen koagulaatiota. Tdhéin
voidaan kayttdd esim. natriumhydroksidia, -karbonaattia tai kalkkia (Kajo-
saari 1981).

4.2 limastus

Ilmastuksessa késiteltdvian veden happipitoisuutta nostetaan saattamalla
vesi kosketuksiin mahdollisimman suuren ilmaméérian kanssa. Ilmastuksen
yhteydesséd saadaan myos pienennettyd esimerkiksi veteen liuenneen rikki-
vedyn ja radonin mAAraa.

Ilmastus voidaan suorittaa joko johtamalla vesi ilmaan tai p&in-
vastoin johtamalla ilmaa veteen. Suihku- ja porrasilmastukset ovat yleisia
menetelmi4, joissa vesi johdetaan ilmaan, kun taas hienokuplailmastuksessa
ilmaa johdetaan veteen. Torni-ilmastuksessa sopivalla tdyteaineella, esimer-
kiksi muovikuulilla, taytettyyn ilmastusputkeen valutetaan ylhailta vettd ja
putken alaosasta pumpataan putkeen ilmaa. Ndin saadaan ilman ja veden vé-
linen kontaktipinta-ala suureksi.

Ilmastuksessa tapahtuvat kaasumolekyylien siirtymiset faasista
toiseen tapahtuvat Henryn lain (Kaava 6) mukaan. Laki pitee, kun liukeneva
kaasu ei reagoi kemiallisesti liuotinmolekyylien kanssa ja kaasumolekyylien
maééréd on livotinmolekyylien mééréaén verrattuna pieni. Liuenneen kaasun a
mooliosuus x_ liuottimessa on suoraan verrannollinen nestefaasin kanssa kos-
ketuksissa olevan kaasuseoksen kaasun a osapaineeseen.

P.(9)=Kux,, ()
missé K, on Henryn vakio ja p (g) kaasun a osapaine liuottimen kanssa kosketuk-
sissa olevassa ilmatilassa. Henryn vakion arvo riippuu liukenevasta kaasusta,
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liuottimesta, lampotilasta ja systeemin kokonaispaineesta (Atkins 1998). Hen-
ryn vakion arvoja on taulukoitu veteen liukeneville kaasuille esimerkiksi
Handbook of Chemistry and Physics 44* edition-kirjassa (Hodgman 1962).

Ilmastuksessa Henryn laki pétee ilman ja veden rajapinnassa. Muussa
vesimassassa eri kaasujen konsentraatiot ovat vastaavasti tasapainossa vesi-
kerrosten rajapintojen kanssa. Sekoittamalla vesimassaa tasoittuvat
konsentraatioerot eri kerrosten vililli ja Henryn lain edellyttaméa tasapaino-
tila eri faasien vililld saavutetaan nopeammin. Vakio-olosuhteissa (1ampétila ja
paine ovat vakioita) veden ilmastuksen tehokkuutta voidaan lisdtd myos kas-
vattamalla kontaktipinta-alaa ilman ja veden valilld, koska kaasun
siirtymisnopeus on suoraan verrannollinen kontaktipinta-alan ja vesiméérin
suhteeseen. Kaasun siirtymisnopeus on myos suoraan verrannollinen tasapaino-
tilan konsentraation ja hetkellisen konsentraation erotukseen, eli
siirtymisnopeus hidastuu ldhestyttdessi tasapainotilaa (Kajosaari 1981).

Kontaktipinta-alan lisdys saadaan aikaan hienokuplailmastuksessa
pienentidmélla veteen puhallettujen ilmakuplien kokoa tai kasvattamalla
ilmastuksen ilma-vesi suhdetta. Hienokuplailmastuksessa tehokkuuteen vai-
kuttaa myos ilman kontaktiaika veden kanssa. Mikéli kuplien kontaktiaika
veden kanssa on liian lyhyt, ei ilmakuplassa olevien kaasujen ja ympéroivain
veteen liuenneiden kaasujen vilille ehdi synty4d Henryn lain mukaista tasa-
painoa. Optimitilanteessa tasapaino saavutetaan ilmakuplan saapuessa ve-
den pintaan. Jos ilmastuskupla tuotetaan optimisyvyyttd syvemmalla, ei te-
hokkuus enéé kasva ja kuplien tuottamiseen kuluu enemmaén energiaa korke-
ammasta hydrostaattisesta paineesta johtuen. Johdettaessa vettéd ilmaan, voi-
daan ilmastuksen tehokkuutta kasvattaa lisddmélla faasien vélistd pinta-
alaa pienentdmaélla veden pisarakokoa ja kasvattamalla kontaktiaikaa ilman
kanssa (Myllymaki 1996).

Pohjaveteen on liuenneena hapen lisdksi my6s muita kaasumaisia ai-
neita, kuten typped, hiilidioksidia, rikkivety4 ja radonia. Ilmastuksessa kiy-
tettdvan ilman happipitoisuus on niin suuri, ettd ilmasta liukenee happea ve-
teen, mutta esimerkiksi veteen liuenneiden rikkivedyn ja radonin kohdalla
tilanne on painvastainen. Tdméin vuoksi ilmastusta voidaan kayttda happi-
pitoisuuden lisddmisen ohella my6s haitallisten veteen liuenneiden
kaasumaisten aineiden poistotarkoituksessa. Veteen liuenneiden kaasujen
poistossa ilmastusséilion vedenpinnan yldpuolella olevan ilmatilan tuuletuksen
pitdé olla tehokas, jotta vedestd ilmaan siirtyneiden kaasujen konsentraatio il-
matilassa ei kasvaisi lilan suureksi. Konsentraation kasvu heikentaa
ilmastuksen tehokkuutta poistoprosessissa (Myllyméki 1996).
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Ilmastusta kéytetddn vedenottamoilla yleensid osana raudan poisto-
prosessia. Siind ilmastuksen avulla saadaan hapetettua vedessd olevat
ferroionit (Fe®*) ferri-ioneiksi (Fe?*). Tam& on edellytys, jotta raudan
saostuminen voi tapahtua. Raudanpoistoon liittyvd ilmastus voi tapahtua
my0s paineellisessa séiliossd (Ronk& ja Kuoppala 1995). Siind veden happi-
pitoisuutta saadaan korotettua riittdvésti raudan hapetusta varten, mutta
muiden kaasumaisten aineiden pitoisuudet eivit pienene kuten ilmakehén
paineessa tapahtuvilla ilmastusmenetelmillad. Paineellisessa ilmatilassa ta-
pahtuvassa ilmastuksessa tutkittavan kaasun paine on suurempi kuin avoi-
messa ilmastuksessa, joten Henryn lain mukaan myos vedessi on liuenneena
enemmin tutkittavaa kaasua. Liuenneen kaasun konsentraation ja
tasapainokonsentraation erotus on my6s pienempi kuin normaalissa
ilmastuksessa, joten kaasun siirtymisnopeus faasista toiseen on hitaampaa.

Raudan hapetus voidaan tehdd myos kemiallisesti lisddmélla veteen
vahvaa hapetinta, esimerkiksi kaliumpermanganaattia (KMnO,). Téssi
hapetuksessa veteen liuenneiden kaasujen méaari ei muutu, mutta raudan li-
sdksi muiden vedessi olevien aineiden hapetustilat saattavat muuttua.

4.3 Suodatus

Vedenottamoilla kéytetddn useita erityyppisid suodatuksia. Vilpilla ja
siivil6illa voidaan poistaa vedestd suurimmat kiintoainekset, kuten oksat ja
lehdet, kun taas k#inteisosmoosilla (RO) péaéstdén eroon hyvin pienistd
ionisista yhdisteisté, kuten fluoridista.

Suuren kiintoaineksen poistamiseen tarkoitettuja laitteita ei tutkittu
taméan tutkimuksen yhteydessé, koska pohjavettd kayttéavilla ottamoilla ei ole
yleensa kaytossd vilppid tai siiviloitd. Tutkittuja suodattimia olivat hiekka-,
hiekka/antrasiitti-, sepeli-, kalkkikivi- hidas- ja kalvosuodattimet.

4.3.1 Hiekkasuodatus

Hiekka-, hiekka/antrasiitti- ja sepelisuodattimia kéaytetddn erikokoisten
partikkelien poistoon. Usein ne ovat osana raudan- ja mangaaninpoistoprosessia.
Ennen suodatusta mahdollisimman suuri osa raudasta muutetaan esimerkiksi
hapetuksella ja hdammennykselld liukenemattomaan muotoon, jonka jilkeen
suodatus poistaa saostuneen raudan vedestd. Kalkkikivisuodatusta kaytetdian
myo6s raudan- ja mangaaninpoiston yhteydessi. Siind tapahtuu samalla veden
alkaloitumista. Kuvassa 2 on esitetty sepelisuodatusallas.
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Kuva 2. Sepelisuodatusallas.

Suodattimessa tapahtuva fysikaalisiin ilmi6ihin perustuva hiukkasten
pidétys voidaan jakaa kuuteen ryhméén.

Siivilgityminen

Sieppaus

Diffuusio

Inertia

Sedimentaatio

Hydrodynamiikka

Siiviloityminen pidattdd suodattimen huokoskokoa suuremmat

partikkelit. Sieppaus ja diffuusio pidattavat huokoskokoa pienempié hiukka-
sia, jotka joutuvat joko virtauksen tai diffuusion johdosta hyvin ldhelle
suodatinmassan pintaa ja kiinnittyvit sithen adheesiovoimien vaikutuksesta.
Inertian vaikutuksesta hiukkanen téorméi4i suodatinmassaan ja pidéttyy sii-
hen. Sedimentaatiossa suodatinmassan pinnalle laskeutuu pidattyvia
kiintoaineita virtauksen ansiosta. Hydrodynaamiset syyt vaikuttavat
piddttymiseen silloin, kun virtauksen suunta tai voimakkuus muuttuu. N4&i-
den mekanismien ansiosta suodattimet pidiattavat huokosten ldpimittaa pie-
nempid hiukkasia (Kajosaari 1981).
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Kuva 3. Hidassuodatus.

4.3.2 Hidassuodatus

Jo 1800-luvulta asti on hidassuodatusta kiytetty pintaveden haju- ja maku-
haittojen kasittelyyn. Nyky#dédn hidassuodatusta kdytetddn orgaanisen aineen,
raudan ja mangaanin poistoon ja veden mikrobiologisen laadun parantamiseen.
Toimintaperiaate on normaalista suodatuksesta poikkeava. Hidassuodatuksessa
vesi suodatetaan hitaasti (tavallisesti 0,1 — 0,2 m/h) hiekkakerroksen l4pi, jonka
paksuus vaihtelee 0,6 — 1,25 metrin vililld. Hiekka toimii itsessdén normaalina
suodattimena, mutta suodatuksen raudan ja mangaanin poistokyky perustuu
hiekkakerroksen pintaan muodostuvaan biologiseen kerrokseen. Aktiivisen biolo-
gisen kerroksen paksuus vaihtelee vililla 0,4 — 0,5 m (Hatva ja Seppidnen 1983).
Kuvassa 3 on hidassuodatusallas.

Suodattimen toiminnan kannalta on olennaista, ettd koko suodatin pysyy
aerobisena. Kun suodatin on normaalissa kaytossd, saattaa suodatinmassaan
syntyd hapettomia, pelkistyneitd mikroympéristojd. Suodattimen aerobisuus voi-
daan varmistaa ilmastamalla raakavesi, jaksottaisella ajolla tai vihentamalla
orgaanisen aineksen kuormaa suodattimella. Jaksottaisessa ajossa suodattimen
vedenpinta lasketaan ajoittain suodattimen pintaa alemmalle tasolle, jolloin il-
masta pdisee siirtyméén happea suodattimeen. Orgaanisen kuorman pienenti-
minen tapahtuu veden esikésittelylld (Seppanen 1981).

23



STUK-A206

Hidassuodatin poistaa orgaanista ainesta mikrobien yllapitamalla
mineralisaatiolla, jolla orgaaninen aines hajoaa vedeksi, hiilidioksidiksi,
sulfaatiksi ja nitraatiksi. Mineralisaatio ei kuitenkaan valttamatta ehdi ta-
pahtua hidassuodattimen biologisessa kerroksessa tédydellisesti, jolloin
késiteltyyn veteen jai pilkkoutumistuotteita orgaanisista aineista, kuten am-
moniakkia, metaania ja rikkivetya (Seppdnen 1981, Hatva ja Seppédnen 1983).

Osa biologisen kerroksen bakteereista hapettaa raudan liukoisia yhdis-
teitd, jotka kiinnittyvait saostuessaan biologiseen kerrokseen. Raudan biologi-
sen saostumisprosessin edetessé alkaa myos raudan kemiallinen saostuminen
biologisesti syntyneiden saostumien ympérille. Tutkimuksissa on havaittu,
ettd rauta kiinnittyy biologisen kerroksen pintaan ja mangaani hieman pintaa
syvemmaélle. Biologinen aktiivisuus heikentyy suodattimen alemmissa osissa,
koska vesi puhdistuu ja bakteerien kayttdmét ravinteet viheneviat. Uuden
suodattimen tehokas biologinen toiminta alkaa noin 3 — 6 viikon kuluttua
suodatuksen aloituksesta (Hatva ja Seppidnen 1983).

Biologinen kerros tukkeutuu ajan kuluessa, joten suodattimen pinta pi-
taé kuoria tai huuhdella sopivin véliajoin. Mikéli puhdistus joudutaan teke-
miidn alle kuukauden vilein, kannattaa vesi esikésitelld ennen
hidassuodatusta. Esikésittelyssd voidaan kayttdd esimerkiksi raudan
hapetusta ja  hiekkasuodatusta, joiden jidlkeen vesi johdetaan
hidassuodatukseen. Mangaanin ei ole havaittu aiheuttavan hidassuodattimen
tukkeutumista (Hatva ja Seppanen 1983, Tanttu 1986).

4.3.3 Nanosuodatus ja kdanteisosmoosi

Talousveden tuotannossa kalvosuodatuksen kaytté on lisddntynyt viime vuo-
sina suodatinkalvojen kehittymisen myotd. Suomessa ensimmaiset vesilaitos-
mittakaavan kalvosuodatuslaitteistot otettiin kdyttoon 1990-luvun lopulla.
Kalvosuodatuksella vedesta pystytddn poistamaan tehokkaasti seki orgaa-
nista ettd epdorgaanista ainetta. Lisédksi kalvosuodatus poistaa osan veden
bakteereista ja viruksista. Suomessa kalvosuodatusta hyddynnetidédn vesi-
laitosmittakaavassa esimerkiksi fluoridin poistossa (Harméa 1996, Kettunen ja
Keskitalo 2000).

Ultra- (UF) ja nanosuodatuksessa (NF) sekid kadnteisosmoosissa (RO)
kédytetddn suodatinkalvona puolildpédisevdd kalvoa, jonka lapi osa vedestd
saadaan suodatettua paineen avulla. Kalvon ldpéaissyttda puhdasta vetta kut-
sutaan permeaatiksi. Kalvoa ldpdiseméttoméén veteen, konsentraattiin, jaa-
viat kalvon piddttamit veden epidpuhtaudet (Harma 1996). Kuvassa 4 on
nanosuodatus- ja kddnteisosmoosilaitteisto.
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Kuva 4. Nanosuodatus ja kdanteisosmoosi.

Suodatinkalvoja on yleensd sarjassa useampia, jotta syottoveden
suodatinkalvoa ldpédiseméton osa, konsentraatti, voidaan kasitelld uudelleen.
N4iin saadaan nostettua laitteiston hyotysuhdetta. Suodatettavan veden méa-
rdd voidaan myos vihentdd kisittelemélld vain osa vedestéd ja sekoittamalla
saatu permeaatti raakaveden kanssa. Ndin voidaan vdhentd4 haitallisten ai-
neiden pitoisuuksia alle vaadittujen arvojen vihemmalld kasittelylla ja pie-
nemmilléd kustannuksilla (Liikanen ja Yli-Kuivila 2000).

Kalvosuodatuksen huokoskoon tiheyden mittayksikkond kaytetddn
MWCO (Molecular Weight Cut Off) arvoa. MWCO on maééritelty siten, ettd
90 % MWCO-luvun molekyylipainon omaavista molekyyleistd poistuu
suodatuksessa (Van der Bruggen ym. 1999). MWCO:n yksikkond kéytetdédn
yleensd molekyylipainon sijasta Daltonia. Yksikot ovat yhtd suuria, eli
1 Da =1 g/mol.

Tarkkaa rajaa kdédnteisosmoosi- ja nanosuodatuskalvojen vélille ei voi
tehdéd. Harméa on esittdnyt kdédnteisosmoosikalvoille MWCO arvoa < 100 Da,
tiheille nanosuodatuskalvoille MWCO arvoja 200 — 400 Da ja viljille
nanosuodatuskalvoille arvoa 1000 Da. Nanosuodatusta véljempi
ultrasuodatus jaetaan tihedan, MWCO 1000 — 10000 Da, ja harvaan, MWCO
20000 — 100000 Da, ultrasuodatukseen. Erilaisten suodatinkalvojen lisdksi
kalvosuodatusten kiyttopaineet ja veden tuottokyvyt ovat hyvin erilaisia.
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Yleensd kéayttopainetta joudutaan kasvattamaan ja vedentuotto pienenee
tiheAmpii suodatinkalvoja kiytettidessd (Harméa 1996).

Molekyylipaino tai muu molekyylin kokoa kuvaava parametri yksindian
ei ole paras mahdollinen mittari kuvaamaan kalvosuodatuksen tehokkuutta,
koska myos molekyylin muoto, dipolimomentti ja varaus vaikuttavat poistu-
maan (Van der Bruggen ym. 1999).

Kaanteisosmoosilla voidaan poistaa veteen liuenneet suolat ldhes
kokonaan, kun taas nanosuodatusta kiytettdessé vain osa veteen liuenneista
suoloista poistuu. Humus ja virukset poistuvat vedestd ldhes kokonaan
molemmilla suodatinkalvoilla. Saksassa ja Belgiassa on testattu
nanosuodatusta kovuuden ja humuksen poistoon. Suodattimien MWCO arvot
olivat vililla 200 — 500 Da. Humuksen méarédé kuvattiin DOC, UVA-arvoilla ja
AOX- ja THM muodostumispotentiaaleilla. Kaikilla néiilld mittareilla
humuksen poistuma oli 95 — 96 % ja kovuutta aiheuttavien Ca?:n ja Mg2?:n
poistumat vaihtelivat 70 — 90 % vaililla kaytetystd kalvosta riippuen.
Yksiarvoisten ionien poistumat olivat 60 — 70 % vélilld (Schaep ym. 1998a,
Gorenflo ym. 2002).

Kalvosuodattimen tehokkuus perustuu huokoskokoon ja varauksien ai-
heuttamiin voimiin. Huokoskokoa suuremmat hiukkaset pidattyviat tehok-
kaasti siiviléitymisen vuoksi. Pienet varauksettomat partikkelit kulkeutuvat
kalvon ldpi painegradientin aiheuttaman konvektion vaikutuksesta. Nailld
poistuman tehokkuuteen vaikuttaa liuenneen aineen side ja suodattimen
huokoskoko (Schaep ym. 1998b).

Huokoskokoa pienemmit varautuneet ionit ja molekyylit pidattyvit pa-
remmin kuin suodattimen huokoskoko antaisi olettaa. Tdmé& johtuu
suodatinkalvon pinnan varauksesta. Varautunut pinta vetdi puoleensa liuen-
neen aineen vastakkaismerkkisii ioneja ja toisaalta hylkii saman varauksen
omaavia ioneja. Tdmén ja elektroneutraalisuuden siilyvyyden vuoksi myos
huokoskokoa pienemmét varautuneet ionit pidéttyvdt nanosuodatuksessa.
Pienien varauksellisten hiukkasten poistumaan vaikuttaa kalvon varaus ja
huokoskoko seké molekyylin/ionin varaus ja koko (Schaep ym. 1998b).

Huokoskoon pienentyessd diffuusion osuus kalvon ldpédisemismuotona
kasvaa. Kun huokoskoko on niin pieni, ettéd ldpaisyd konvektiolla ei tapahdu
lainkaan, on eri suolojen poistumien suuruusjirjestys kdédnteinen verrattuna
néiden suolojen diffuusiokertoimiin vedessa, eli diffuusiolla on suuri merkitys
poistumien suuruuteen (Schaep ym. 1998b).

Paineen aiheuttaman konvektion ja konsentraatioerojen aiheuttaman
diffuusion liséksi on esitetty, ettd kalvon varauksen aiheuttama potentiaaliero
lis4a kalvon lapéaisya sopivissa olosuhteissa. Naiden prosessien osuuksia kalvon
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lapaisystd elektrolyyteilla on tutkittu kéAyttdmalla Donnan steeristd
huokosmallia (Donnan steric pore model, DSPM). Sen avulla on arvioitu, etta
huokoskoon pysyessd muuttumattomana konvektio on merkittdvin mekanismi
kalvon lapéisyssé, kun kalvon varaustiheys on matala ja/tai vuo kalvon lédpi on
suuri. Diffuusio on vallitseva mekanismi, kun varaustiheys on suuri ja/tai vuo
kalvon ldpi pieni. Kalvon varauksen aiheuttama migraatio on vallitsevana
ainoastaan, mikéli kalvon kanssa samanmerkkisesti varautuneen elektrolyytin
ionin diffuusiokerroin on huomattavasti suurempi kuin vastakkaisesti
varautuneen ionin (Szymczyk ym. 2003).

Molekyylin korkealla polarisaatiolla on havaittu olevan negatiivinen
vaikutus poistumiin. Selitykseksi télle on esitetty, ettd polaarinen molekyyli
pystyy kaantdmiaidn vastakkaismerkkisen osavarauksen omaavan puolen
kalvoa kohti ja ndin ldpédiseméaidn kalvon (Van der Bruggen ym. 1999).

4.4 Desinfiointi

Desinfioinnilla varmistetaan veden hygieeninen laatu. Taméi saadaan aikaan
yleensd kloorauksella. Muita vesilaitoksilla kaytettdvid vaihtoehtoisia
desinfiointimenetelmid ovat mm. UV-valo ja otsonointi. TAssd kappaleessa on
esitelty kloori- ja UV-menetelmii, koska néitd kiytettiin tutkimuksessa mu-
kana olleilla ottamoilla veden desinfiointiin.

Kloorin  lisdys tehddédn  yleensd joko  kloorikaasulla tai
natriumhypokloriittiliuoksella. Kloorikaasulla desinfioinnissa kaasu liu-
otetaan ensin pieneen mairién vettd, minka jalkeen kloorattu vesi syotetddn
haluttuun kohtaan vesilinjassa (Reaktioyhtidl6 7). Natriumhypokloriittia, jota
toimitetaan vesiliuoksena, voidaan sekoittaa suoraan vesilinjaan (Reaktio-
yhtélo 8).

Cl,(g)+H,0(I)«> HOCl(ag)+H* +CI- (D
NaOCl(aq) - Na* +OCI~ 8)

Reaktioyhtédlossa 7 syntynyt alikloorihapoke (HOCI) on heikko happo,
miké protolysoituu vedessi osittain (Reaktioyhtilo 9). Natriumhypokloriitista
syntyva hypokloriitti-ioni on alikloorihapoketta vastaava emés.

HOCI <> H" +OCI~ 9)

Reaktioyhtédlon 9 tasapainotila riippuu liuoksen pH-arvosta ja 1lampo-
tilasta. Desinfioinnissa kédytetyn kemikaalin esiintymismuoto on térked, kos-
ka HOCI on todettu tehokkaammaksi bakteerien tuhoajaksi kuin OCl- -muoto
(Isoaho ja Valve 1986). Kloorin tehokkuus desinfioinnissa perustuu kloorin
kykyyn hapettaa mikrobien solujen soluseinii ja -kalvoja. Hapetuksen yhtey-
dessa syntyy liséksi solujen jakautumiselle haitallisia klooriyhdisteita (Sep-
pénen 1990).
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Klooraus suoritetaan vesilaitoksilla yleensé késittelyn loppuvaiheessa,
koska veden muut epdpuhtaudet, kuten rauta- ja mangaanipitoisuudet, hei-
kentévat kloorin tehoa desinfioinnissa. Naiden liséksi kloorauksen tehokkuu-
teen vaikuttavat kloorin kontaktiaika veden kanssa, kloorin mééréa ja veden
lampoétila. Desinfioinnin  on oltava riittdvdn tehokas, mutta veden
jaannoskloorin mééra ei saa olla liian suuri. Klooridesinfiointi voidaan suorit-
taa jatkuvana tai tarpeen vaatiessa mahdollisissa poikkeustilanteissa (Holden
1970).

Kloorin kaytostd syntyvien haitallisten orgaanisten klooriyhdisteiden
(Langvik 1991 ja Nissinen ym. 2002) ja kloorin kdyton aiheuttamien maku- ja
hajuhaittojen vuoksi desinfiointiin on tutkittu myoés muita mahdollisia mene-
telmid. UV-valon kéytto desinfioinnissa on yleistynyt, koska siinéd ei synny
haitallisia sivutuotteita ja se on edullinen menetelmé verrattuna muihin
kloorin korvaaviin késittelyihin (Langvik 1991 ja Orava ym. 2003).

UV-valon tehokkuus veden desinfioinnissa perustuu UV-valon
aiheuttamiin muutoksiin bakteerien, mikrobien ja virusten DNA:ssa ja
RNA:ssa. Namd muutokset ovat pysyvid ja estdvit solujen jakautumisen.
Desinfiointitarkoitukseen tehokkain aallonpituusalue on UV-C alue,
200 — 280 nm (Ala-Peijari 1992).

UV-valon huonona puolena on sen vaikutuksen pysyméttomyys.
Desinfioivien kemikaalien vaikutus jatkuu vield verkostossakin, sill4 osa ve-
teen lisdtysta kloorista sdilyy vedessd verkostoon asti. Normaalisti UV-laite
sijoitetaan késittelyn loppuun, joten laitokselta 1dhteva vesi on puhdasta. Mi-
kéli on syytéd epiilld, ettd putkistossa voi tapahtua mikrobiologisen laadun
heikkenemist4, voidaan UV-desinfioinnin jilkeen suorittaa vielé jalkidesinfiointi
kemikaaleilla (Orava ym. 2003).
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5 Aineisto ja menetelmat

Tutkimukseen valittiin 13 vesilaitosta, 3 vesiosuuskuntaa ja 1 vedenjohto-
osuuskunta. Vedenottamoita oli yhteensd mukana 46, joista 38 kéaytti raaka-
vesildhteend maaperidn pohjavettd, 5 kalliopohjavettd ja 3 tekopohjavetta
(Taulukko 5). Pintavetta kédyttiavid ottamoita ei valittu tutkimukseen, koska
pintavedessd luonnon nuklidipitoisuudet ovat hyvin pienid. Tutkimukseen
valitut ottamot sijaitsivat eri puolilla Suomea (Kuva 5). Valituista ottamoista
seitsemaélté oli kédytettavissa aikaisempia mittaustuloksia radioaktiivisten ai-
neiden pitoisuuksista.

Kempele

Lappajarvi Lapinlahti

Ylihdrma

Hollola Heinola

Porvoo

Kirkkonummi Tuusula

Kuva 5. Tutkimuksessa mukana olleiden vedenottamoiden sijaintikunnat.
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Taulukko 5. Tutkimuksen vedenottamoiden raakavesilahteet.
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Tutkimuskohteet valittiin siten, ettd pystyttiin tutkimaan useiden
vedenkésittelymenetelmien vaikutuksia veden luonnon radionuklideihin. Sel-
vasti yleisin kasittely oli veden alkalointi ja desinfiointi. Muita tutkittuja
vedenkdsittelyjad olivat ilmastus ja erilaiset suodatukset (hiekka-, hidas-,
nano-, kontaktisuodatus). Vedenkésittelymenetelmien periaatteet on kuvattu
luvussa 4 ja mukana olleiden vedenottamoiden késittelyprosessit luvussa 5.1.

5.1 Tutkimukseen valittujen vedenottamoiden vedenkasittely
Tutkimuksessa mukana olleista vedenottamoista suurin osa késitteli
jakamansa veden. Vain nelja kalliopohjavettd kayttidvaa vedenottamoa jakoi
kasittelematontda vettd. Taulukossa 6 on esitetty vedenottamoiden veden-
késittelymenetelmit.

Kasittelyistd yleisin oli alkalointi, mikd kuului vedenkésittely-
prosessiin 41 vedenottamolla. Néiistd 24 ottamolla se oli ainoa kéisittely-
menetelmé. Nédiden ottamoiden vedenkésittelyprosesseja ei ole kuvattu erik-
seen, koska niissi alkalointikemikaali joko syétettiin suoraan raakaveteen tai
raakavesi suodatettiin kalkkikivisuodattimen l&dpi. Alkaloinnin jédlkeen vesi
johdettiin alavesisdilioon tai suoraan verkostoon.

Ilmastus oli kaytossd 15 vedenottamolla. Niistd yhdelld ottamolla
ilmastus oli ainoa késittelymenetelm4 ja kolme ottamoista kéytti ilmastuksen
lisdksi alkalointia. Lopuilla  ilmastusta  kéayttéavilla  ottamoilla
vedenkésittelyprosesseihin kuului erilaisia suodatuksia.

Hiekka- tai antrasiittisuodatus tai ndiden yhdistelméa oli kaytossa 13
vedenottamolla, joista kuudella oli kdytossd myos muita suodatusmenetelmié.
Pelkistddan hiekka- ja antrasiittisuodatuksia kayttavilla ottamoilla vesi
ilmastettiin tai veteen lisittiin kaliumpermanganaattia ennen veden
suodatusta. Nailla ottamoilla alkalointikemikaali lisdttiin veteen eri vaiheis-
sa késittelyd. Lappajarven Kirkonkyldn, Tampereen Messukyldn ja Urjalan
Laukeelan ottamoilla alkalointikemikaali liséttiin  ilmastuksen ja
suodatuksen vilissd. Urjalan Hyrsynharjun ottamolla veteen lisdttiin ensin
kaliumpermanganaattia ja sitten alkalointikemikaalia, minki jialkeen vesi
suodatettiin. Tampereen Hyhkyn ottamolla vesi ilmastettiin aluksi, mink4 jal-
keen veteen lisdttiin kaliumpermanganaattia. Esikésitelty vesi johdettiin
suodatukseen ja siitd edelleen verkostoon. Alkalointikemikaali liséttiin ve-
teen suodatuksen jidlkeen. Porvoossa Kerkkoon ja Saksaniemen ottamoiden
késittelyprosessissa alkalointikemikaali lisdttiin ennen ilmastusta ja
suodatusta. Heinolan Ala-Musterin laitoksella alkalointikemikaali sy6tettiin
veteen vasta suodatuksen jéalkeen.
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Taulukko 6. Tutkimuksen vedenottamoiden vedenkasittelyt.

Ei Alkaloinnit Hapetus Suodatukset
Hiekka /

Ottamonnimi | késittelyd | NaOH | CaCO, | Ca(OH), | Na,CO, | limastus | KMnO, antrasiitti Hidas
Ala-Musteri X X
Hakasuo X
Haminanméki X
Herajoki X
Herrala X
Honkaniemi X X
Hyhky X
Hyrsynharju X
Jalkaranta X
Janiksenlinna
Kerkkoo X X
Kk, Kihnié X X
Kk, Lappajarvi X X
Koskenmaki
Kosola
Kovero
Krouvinnummi
Kukkila X
Kunnas X
Laukeela X X
Lintukangas
Messukyla X X
Monkkanen X
Mustalampi X
Myllymaki
Nerkoo
Nuutajarvi
Onkijarvi X
Pajujarvi X
Piirivuori X X
Puntari
Renkomaki X
Riihela X
Ruoppa X
Rusutjarvi
Réntineva
Saarijarvi X
Saksanniemi X X
Salpa-Mattila X
Sannainen X
Savonkyla
Tiilijarvi X X
Tuohino-oja X X
Urheilukeskus X
Veikkola 1 X
Veikkola 2 X
Yhteensa 29 3 15

') Kaanteisosmoosi ?) 50 % ottamon vedesta kasitelldan kyseiselld menetelmalla
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Hidassuodatus oli kdytossa viidelld ottamolla. Honkaniemen ja Jéniksen-
linnan ottamoilla vedenkésittelyprosessiin kuului hidassuodatuksen lisdksi
esikésittelynd sepelisuodatus, joka vdhentd4 hidassuodatuksen kuormitusta ja
huoltotarvetta. Lisdksi Honkaniemen ottamolla vesi ilmastettiin ennen
sepelisuodatinta. Hidassuodatuksen jilkeen vesi alkaloitiin ottamoilla ennen ja-
kelua verkostoon. Puntarin ottamolla vesi ilmastettiin porrasilmastuksella, min-
ka jdlkeen vesi valutettiin hiekka/sorarinnettd pitkin hidassuodatukseen.
Rinnevalutus on merkitty taulukkoon 6 hiekkasuodatukseksi. Suodatettu vesi
alkaloitiin kalkkikivisuodatuksella. Kihniossd vesi alkaloitiin ja ilmastettiin,
minkd jédlkeen esikisitelty vesi johdettiin  sepelisuodatuksen ja
hidassuodatuksen kautta alavesisiilioon, josta se jaettiin edelleen kulutukseen.

Kalvosuodatusta kéyttavistd ottamoista Kempeleen Tuohino-ojan
vedenottamomolla 50 % raakavedestd késiteltiin kahdella rinnakkaisella
nanosuodatusyksikollda (kalvo NF-90). Ennen suodatusta veteen liséttiin rikki-
happoa, miké estdd karbonaattisaostumien syntymistd nanosuodatuskalvojen
pinnoille. Permeaatti ilmastettiin ~ ja  johdettiin alavesisiilioon.
Nanosuodatuksessa syntyvi konsentraatti késiteltiin toisella nanosuodattimella,
josta saatava permeaatti johdettiin hidassuodatukseen mahdollisten rauta- ja
mangaanijddmien poistamiseksi. Toisessa nanosuodatuksessa syntyva
konsentraatti johdettiin viemériin (Pddkkonen 1999). Toinen osa (50 %) raaka-
vedesté kasiteltiin kontakti- ja hidassuodattimella. Kontaktisuodatuksen yhtey-
dessé veteen lisdttiin sekd natriumhydroksidia ettd kaliumpermanganaattia.
Kontaktisuodatuksen jdlkeen vesi johdettiin ilmastuskaapin kautta
hidassuodatukseen. Kisitelty vesi yhdistettiin samaan alavesisiiliGon
nanosuodatetun ja ilmastetun veden kanssa. Tastéd vesi jaettiin edelleen ver-
kostoon.

Laitilan Puntarin laitoksen kalvosuodatuslaitteistoa voidaan kayttda
Puntarin ja Koveron vedenottamoiden veden kisittelyyn. Kuvassa 6 on esitetty
yksinkertaistettu kaavakuva Laitilan ottamoiden vedenkéisittelyprosesseista
niytteidenottohetkelld. Tulejérven ottamo ei ollut mukana tassé tutkimuksessa.

Naytteenottohetkelld kalvosuodatusyksikolla késiteltiin @ Koveron
vedenottamolta tullut vesi, joka jaettiin kahteen osaan. Néist4 ensimméinen
késiteltiin nanosuodatuslaitteistolla (kalvo Filmtec NF-255) ja toinen
kéédnteisosmoosilaitteistolla (kalvo Filmtec BW30LE-440). Suodatusten jal-
keen vesi alkalointiin kalkkikivisuodatuksella (Kettunen ja Keskitalo 2000).
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Kuva 6. Kaaviokuva Laitilan vedenottamoiden vedenkasittelyistd naytteidenotto-
hetkella.

5.2 Naytteenotto

Kaikilta vedenottamoilta otettiin ndytteet ennen kisittelya ja heti kdsittelyn
jalkeen. Lisdksi otettiin nédyte verkostosta. Ndin pystyttiin arvioimaan seké
késittelyn ettéd verkoston vaikutusta tutkittujen radionuklidien pitoisuuksiin.

Kolmella ottamolla vesi sekottui kisittelyn aikana toisen ottamon ve-
teen, joten ndiltd ottamoilta ei saatu késittelyn jalkeistd vesindytetta.
Verkostondytettd ei saatu 17 ottamolta, koska vesi sekottui toisen ottamon
veteen verkostossa tai vesisdiliissd. Kaisittelemédtonta vettd jakavilta
ottamoilta naytteet otettiin raaka- ja verkostovedesta.

Jokaisesta  néytteenottopisteesti  otettiin  kaksi = radonniytettd
nestetuikepulloon seki 3 — 5 litraa vettd muovikanisteriin muiden radioaktiivis-
ten aineiden médrityksid varten. Muovikanistereihin otetut néytteet
kestavoitiin vakevalld suolahapolla (4,5ml/1) ja ilmastettiin heti niiden saavut-
tua laboratorioon. Liséksi jokaiselta vedenottamolta kerittiin tiedot normaalissa
seurannassa olevista veden laatuparametreista.
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Naytteet otettiin 16.4.2002 — 1.6.2002. Nédytteenotto suoritettiin yhteis-
tyossd kuntien terveystarkastajien ja vesilaitosten henkilékunnan kanssa.
Néytteiden toimitus Sateilyturvakeskukseen kesti muutamasta tunnista kol-
meen paivadn. Naytteenotosta ja ottamon vedenkisittelystd kirjattiin tiedot
vesilaitoslomakkeelle (Liite 2).

Neljalta vesilaitokselta ja yhdelta vesiosuuskunnalta otettiin syyskuun
2002 aikana seurantanfytteet samoista nédytteenottopisteistd kuin
emsimmadiselld kerralla. Seurantaan tuli mukaan yhteensi 8 vedenottamoa.
Néytteet otettiin samalla tavalla molemmilla kerroilla, jotta ne olisivat keske-
niin vertailukelpoisia. Seurantakohteet valittiin ensimméisen néytteenoton
tulosten ja STUKin vesitietokannasta 16ytyneiden vanhojen tulosten perus-
teella. Seurantaniytteiden avulla pyrittiin arvioimaan radionuklidien pitoi-
suuksien vaihtelua raakavedessi erittdin kuivan kesén vaikutuksesta. Lisak-
si seurantaniytteilld varmistettiin ensimméisessd nédytteenotossa saatuja
poikkeavia tuloksia.

Vesindytteitd kerdttiin ensimmaéisessd nidytteenotossa 117 kappaletta
ja toisessa néytteenotossa 23 kappaletta. Ndistd méaaritettiin 238U, 234U, 21°P)h,
210pg, 226Ra ja 222Rn. Tarkemmat kuvaukset analyyseisté on liitteessi 3 ja ana-
lyyseihin liittyvistd mééritysrajoista liitteessi 4.

Radionuklidien pitoisuuksien ajallista vaihtelua arvioitaessa kaytettiin
tdssa tutkimuksessa saatujen tulosten lisdksi STUKissa vuosina 1974 — 1999
samoilta ottamoilta otettujen vesindytteiden tuloksia. Pitoisuuksien ajallisen
vaihtelun arvioinnissa on kdytetty pelkdstéédn raakaveden pitoisuuksia, koska
ottamoiden vedenkéisittelyt ovat voineet muuttua ja vanhojen verkosto-
niytteiden nédytteenottopaikoista ei ole tarkkaa tietoa. Radonin ja uraanin
ajallista vaihtelua arvioitiin seké lyhyelld ettad pitkalla aikavalillid. Lyijyn ja
poloniumin osalta arvioitiin vain lyhyelld aikavélilld tapahtuneita muutoksia.
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6 Tulokset

Tulosten kasittely ja epavarmuuksien laskumenetelmét on esitelty liittees-
sa 5.

6.1 Raakaveden radionuklidipitoisuudet

Taulukoissa 7, 8 ja 9 on laskettu tilastollisia tunnuslukuja luonnon radio-
nuklidipitoisuuksille maaperéin pohjavettd, tekopohjavetta ja kalliopohjavetta
kéayttavilld ottamoilla.

Maaperéan pohjavettd kayttéaviltd ottamoilta tdsséd tutkimuksessa saa-
dut tulokset ja kansalliset keskiarvopitoisuudet (Taulukko 1) ovat hyvin ldhel-
14 toisiaan. Kallio- ja tekopohjavettd kéayttédvilld ottamoilla tulokset ovat,
kalliopohjaveden radium-tulosta lukuun ottamatta, tassa tutkimuksessa jon-
kin verran suurempia. Erot ovat ymmérrettidvid, koska tutkittu aineisto oli
pieni ja vedenottamot valittiin veden késittelymenetelmien ja aikaisempien

Taulukko 7. Maaperan pohjavetta kayttavien ottamoiden raakaveden
radionuklidipitoisuudet. Tutkittuja ottamoita oli 38.

Maaperan pohja- | Uraani =8y B4y 2R3 2Rn 210py 20pg | Kok. Alfa
vesi ug/ Ba/l Bg/l Ba/l Ba/l Ba/l Ba/l Ba/l
Keskiarvo 2 0023 0024 0010 B4 0004 0009 0,066
Mediaani 0,55 0,007 0,008 <0,010 53 0,003 0,002 0,030
Keskihajonta 4,5 0,056 0,056 0,013 31 0,004 0,018 0,124
Maksimi 26 0,323 0,323 0,074 124 0,024 0,103 0,711

'Kokonais-alfa on laskettu 23U, 24U, ??°Ra ja 2'°Po analyysien tulosten summana

Taulukko 8. Tekopohjavetta kayttavien ottamoiden raakaveden radionuklidipitoisuudet.
Tutkittuja ottamoita oli 3.
Uraani 28 =y 2Ra 21Rn 210ppy 20pg | Kok. Alfa

ug/ Ba/l Ba/l Ba/l Ba/l Ba/l Ba/l Bo/l'

Tekopohjavesi

Keskiarvo 1,2 0,013 0,013  <0,010 84 0,013 0,021 0,054
Mediaani 1,02 0,013 0,012  <0,010 73 0,009 0,009 0,043
Keskihajonta 0.1 0,001 0,002 - 23 0,013 0,023 0,024
Maksimi 1.2 0014 = 0015 <0010 110 0,027 0,048 0,081

'Kokonais-alfa on laskettu 28U, 234U, ??Ra ja 2'°Po analyysien tulosten summana
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Taulukko 9. Kalliopohjavetta kayttavien ottamoiden raakaveden radionuklidipitoisuudet.
Tutkittuja ottamoita oli 5.
Uraani Y By 5Ra 22Rn 210pyy 20y | Kok. Alfa

ug/ Bg/l Bg/l Bg/l Bg/l Bq/l Bq/l Bg/l'!

Kalliopohjavesi

Keskiarvo 49 0,061 0,174 0,025 452 0,092 0054 0314
Mediaani 1,29 0016 = 0033 0019 490 0,039 = 0,009 0,070
Keskihajonta 6.8 0084 = 0283 0018 2717 0,129 = 0,105 0,483
Maksimi 16,5 0205 = 0670 0,049 760 0,321 0,241 1,165

'Kokonais-alfa on laskettu 238U, 234U, ?%Ra ja ?'°Po analyysien tulosten summana

tulosten perusteella. Mukaan valittiin vedenottamoita, joiden vedesté oli mi-
tattu korkeita pitoisuuksia, jotta analyyseihin ei tarvittu suuria vesimééirii ja
poistumaprosenttien laskeminen oli jirkevdi. Nditéd syistd raakaveden pitoi-
suuksien tilastolliset tunnusluvut eiviat kuvaa Suomen tilannetta edustavasti.

Vertailtaessa tidssd tutkimuksessa mukana olleiden ottamoiden raaka-
veden pitoisuuksia ohjeessa ST 12.3 oleviin arvoihin (Taulukko 2),
radonpitoisuus ylittyi kolmella kalliopohjavettd kéayttiavalla vedenottamolla.
EU-komission suosituksen (Taulukko 4) lyijyn raja-arvo (0,2 Bq/l) ylittyi yh-
delld kalliopohjavetta kayttdvalla ottamolla. Poloniumin osalta suosituksen
raja-arvo (0,1 Bq/l) ylittyi kolmella ottamolla, joista yksi kdyttaa kallio-
pohjavetta ja kaksi maaperan pohjavettd. Taulukoissa 2 ja 3 esitetyt uraanin
ja radiumin aktiivisuuspitoisuudet eivit ylittyneet yhdelldk&aan tutkimukses-
sa mukana olleista ottamoista.

6.2 Uraanin kemiallinen myrkyllisyys

Téassd tutkimuksessa mukana olleista ottamoista korkein uraanipitoisuus,
26 pg/l, oli maaperan pohjavettd kayttavalld ottamolla. Kaikilla muilla maa-
peréan pohjavettd kdyttavilla ottamoilla pitoisuudet olivat alle 10 pg/l. Kallio-
pohjavetta kayttdvistd ottamoista korkein raakaveden uraanipitoisuus oli
16 pg/l. Muilla kalliopohjavettéd kédyttavilla ottamoilla uraanipitoisuudet ovat
alle 7 pg/l. Kaikilla tekopohjavettd kayttavilla ottamoilla veden uraani-
pitoisuudet olivat alle 2 ng/l.

Vesidirektiivin viitteellisen kokonaisannoksen 0,1 mSv/a arvoa vastaa-
va uraanipitoisuus 100 pg/l ei ylittynyt yhdelldkdéan ottamolla. WHO:n
suositusohjearvon 15 pg/l ylittyi yhdella kalliopohjavetta ja yhdelld maaperéin
pohjavetta kayttavilla ottamolla. Ylityksien suhteellinen osuus ovat samaa
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suuruusluokkaa kuin STUKin vuonna 2001 tekeméssi otantatutkimuksessa,
jonka aineisto koostui yksityisistd kalliopohjavettd ja maaperén pohjavetta
kayttavista kaivoista. Siind kalliopohjavettd kayttdvistd kaivoista 18 % ja
maaperin pohjavetti kayttavista kaivoista 3 % ylitti 15 pg/l (Vesterbacka ym.
2004).

6.3 Radioaktiivisuuden ajallinen vaihtelu vedenottamoiden
raakavedessa

Radonpitoisuuden ajallista vaihtelua tutkittiin seitsemélld ottamolla (Kuva
7). Radonnéytteet on otettu vuosien 1974 — 2002 aikana. Suurimmat vaihtelut
havaittiin vedenottamoilla G ja J, joissa molemmissa pitoisuudet ovat olleet
valilla 74 — 111 Bg/l. Muutos radonpitoisuudessa on suurempi kuin
méadritysmenetelmidn mittausepdvarmuus. Muutokset voi johtua veden
radonpitoisuuden luonnollisesta vaihtelusta, mutta vaihteluun voi olla myos
muita selityksid. Huonosti suoritetulla niytteenotolla voidaan menettda
10 — 20 % veden radonista. Molempien ottamoiden korkeimpien tulosten mit-
taukset on tehty 70-luvulla ja raakavesildhteené on saattanut olla eri kaivo
kuin tédssd tutkimuksessa. Mittausmenetelméind 70-luvulla on kéytetty
gammamittausta, jonka mittausepdvarmuus on suurempi kuin nykyisessi

menetelmaéssa.
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Kuva 7. Raakaveden ??Rn pitoisuus seitsemallda maaperan pohjavettd kayttavalla
vedenottamolla vuosina 1974-2002. Isot kirjaimet ovat ottamotunnuksia.
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Myohemmistd mittauksista on saatavilla tarkemmat tiedot kdytetyista
vesildhteistd. Suurin saman vesildhteen radonpitoisuuden vaihtelu havaittiin
vedenottamolla A, jossa radontulokset olivat valillda 91 — 110 Bg/l. Mittaus-
epavarmuus 100 Bqg/l pitoisuuksilla on noin 10 %, eli ottamon A pitoisuus-
vaihtelut mahtuvat luottamusvilille.

Geologian tutkimuskeskus (GTK) on tutkinut aikaisemmin radonin ajalli-
sia vaihteluita pohjavedessi. Seurannassa havaittiin, ettd moreenialueilla pohja-
veden radonpitoisuus vaihtelee eri vuodenaikoina enemmén kuin hiekka-alueen
vedessé. Moreenialueiden radonpitoisuus oli korkeimmillaan, kun pohjaveden
pinta oli korkealla (Backman ym. 1999).

Uraanin ajallista vaihtelua tutkittiin viidelld vedenottamolla (Kuvat 8
ja9). Vesinaytteet on keratty vuosien 1999 — 2002 aikana. Uraani-isotoopit 238
ja 234 ovat kemiallisilta ominaisuuksiltaan samanlaisia, joten niiden pitoi-
suuksien muutokset ajan funktiona ovat samanlaisia.

Tutkituista ottamoista uraanipitoisuuden muutos on suurempi kuin
mittausepdvarmuus ainoastaan ottamolla A, jossa molempien isotooppien pie-
nin pitoisuus on noin 80 % suurimmasta pitoisuudesta. TAmén voidaan olettaa
johtuvan luonnollisesta vaihtelusta, koska vesindytteet ovat samasta vesi-
ldhteestd, analyysit on tehty samalla menetelméll4 ja ndytteenoton vaikutus
veden uraanipitoisuuteen on olematon.
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Kuva 8. Raakaveden 2¥U pitoisuus viidellda maaperdn pohjavettd kayttavalla
vedenottamolla vuosina 1999 — 2002. Isot kirjaimet ovat ottamotunnuksia.
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Kuva 9. Raakaveden 23U pitoisuus viidelld maaperdn pohjavettd kayttavalla
vedenottamolla vuosina 1999 — 2002. Isot kirjaimet ovat ottamotunnuksia.

Tamén tutkimuksen puitteissa otettujen seurantanéytteiden perusteel-
la arvioitiin radionuklidien pitoisuuksien vaihtelua lyhyell4 aikavilill4d. Kah-
deksalta ottamolta otettiin toiset néytteet 3 — 5 kuukauden kuluttua ensim-
maisestd naytteentotosta. Naytteistd mitattiin radon- ja uraanipitoisuudet
raakavedestd, kasitellystd vedestd ja verkostovedestd (Taulukko 10).
Néiytteenoton vilisenid aikana radon ja uraanipitoisuuksien muutoksia voi-
daan arvioida laskemalla ensimmaéisen ja toisen ndytteenottokerran tulosten
suhde (Taulukko 11). Tulosten mukaan radon- ja uraanipitoisuudet kaikissa
néytteenottopisteissi ovat pysyneet vakaina, koska suhdeluvut ovat hyvin 14-
hella arvoa yksi.

Kuvissa 10 — 11 on esitetty kahden néytteenottokerran valisten tulosten
suhdeluvut. 4U:n tuloksia ei ole esitetty erikseen, koska ne ovat
mittausepdvarmuuksien puitteissa samanlaiset 28U:n tulosten kanssa. Kuvis-
sa y-akseli on logaritmisella asteikolla, jotta suhteiden virheet ndkyvat oikean
suuruisina. Kuvista ndhdédin, ettd ottamoilla D, F ja G pitoisuudet ovat muut-
tuneet lyhyelld aikavalilla.
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Taulukko 10. Ensimmaisen ja toisen naytteenottokerran ?2Rn, 23U ja #4U aktiivisuus-
pitoisuudet raakavedessa, kasitellyssa vedessa ja verkostovedessa. Ensimmaiset nayt-
teet on otettu vuoden 2002 kevaalla ja toiset syksylla.

Vedenottamo

Néaytteenotto-
paikka

*2Rn (Ba/l)

U (Ba/)

U (Ba/)

1. nayte 2. nayte

124
121
105
124
105
12
122
90

107
107
106

51
15
1
85
61
51

1. nayte 2. nayte

0,025
0,025
0,026
0,042
0,041
0,044
0,014
0,002
0,034
0,034
0,032
0,011
0,009
0,099
0,047
0,068
0,084

1. nayte 2. nayte

0,032
0,031
0,032
0,042
0,042
0,043
0,015
0,003
0,038
0,035
0,033
0,012
0,011
0,102
0,048
0,066
0,081

41



STUK-A206

Taulukko 11. Tilastollisia tunnuslukuja lyhyen aikavélin seurannassa olleiden
ottamoiden perakkaisten naytteenottokertojen ??2Rn, 238U ja 2°*U aktiivisuuspitoisuuksien
suhdeluvuille. Raaka- ja verkostoveden tuloksia on kahdeksalta ja kasitellyn veden seit-
semaltad ottamolta. Suhteet on laskettu jakamalla ensimmaisen ndytteenottokerran tulos
toisen naytteenottokerran tuloksella.

Raakavesi Kasitelty vesi Verkostovesi

22 28y 234 2R, 238 24y | 222py 28y 234
Mediaani | 1,01 0,99 = 1,02 0,95 097 098 102 1,01 1,01
1. Kvartiili =+ 0,99 0,94 = 0,97 0,94 093 09 ' 098 09 0,90
3. Kvartiili 1,03 1,07 = 1,05 1,00 1,00 1,03 1,02 1,01 1,01

10

[
m

Suhde [A(1.ndyte)/A(2.ndyte)]
tha

0,1

A B CDETFGH A B CEFGH A B CDETFGH
Raakavesi Kasitelty vesi Verkostovesi

Kuva 10. Ensimmaisen ja toisen naytteenottokerran 22Rn-pitoisuuksien suhteet
epavarmuuksineen eri ottamoilla. Kirjaimet A-H ovat ottamoiden koodeja.

Ottamolla D radon- ja uraanipitoisuuksien vaihtelu oli suurinta. Siella
kaivon muidenkin vedenlaatuparametrien arvot olivat muuttuneet
néytteenottokertojen vilill4, joten radonin ja uraanin pitoisuuksien muutok-
set liittynevit tdhin. Syitd veden laadun muutokseen ei tutkittu.

Ottamon F verkostoniytteiden radon- ja uraanipitoisuuden vaihtelua
kuvaavat suhdeluvut poikkeavat myos yhdestd. Uraanipitoisuudet
verkostondytteessa olivat molemmilla néytteenottokerroilla selvisti suurem-
pia kuin vedenottamolta ldhtevdssd vedessd. Tdma viittaa siihen, ettd
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Kuva 11. Ensimmadisen ja toisen naytteenottokerran 23%¥U-pitoisuuksien suhteet
epavarmuuksineen eri ottamoilla. Kirjaimet A-H ovat ottamoiden koodeja.

verkostondytteen ottopaikalla vesi on sekoittunut toisen ottamon veteen. Ly-
hyen aikavidlin  muutokset verkostondytteessid  johtunevat veden
sekoittumissuhteiden muuttumisesta. T4td havaintoa tukee myos se, etta
radon- ja uraanipitoisuudet ovat muuttuneet lihes samassa suhteessa.

Ottamon G veden uraanipitoisuus on pienentynyt jonkin verran
néytteenottokertojen vililld. Ensimmaiselld nédytteenottokerralla kasitellyssa
vedessi oli korkeampi uraanipitoisuus kuin raakavedessi, miké saattaa joh-
tua putkiston tai vedenottamon vesisidilion saostumista liukenevasta
uraanista. Késittelynd ottamolla on veden alkalointi, miké ei tdmén tutki-
muksen perusteella vaikuta veden uraanipitoisuuksiin. Toisella ndytteenotto-
kerralla raakaveden ja kisitellyn veden pitoisuudet olivat samaa suuruus-
luokkaa. Verkostondytteissd uraanipitoisuudet olivat molemmilla niytteen-
ottokerroilla ottamolta ldhtevidn veden uraanipitoisuutta korkeampia.
Uraanipitoisuutta kohottaa mahdollisesti putkiston saostumista liukeneva
uraani, mutta pitoisuuden kohoamisen tarkempien syiden selvittdminen vaa-
tisi lisamittauksia ottamon vedesta.
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Lyijyn ja polonium osalta vertailua ei tehty pitkélla aikavililld, koska
valituilta ottamoilta aikaisempia tuloksia on vdhé&n ja niiden nédytteenotto-
pisteisti ei ole tarkkaa tietoa. Lyijyn ja poloniumin lyhyen aikavéilin tuloksis-
ta laskettiin samat suhdeluvut ja niiden tilastolliset tunnusluvut kuin radon-
ja uraanituloksista (Taulukko 12). Niistd ndhdadn, ettd lyijy- ja
poloniumpitoisuudet vaihtelevat paljon verrattuna taulukossa 11 esitettyihin
radonin ja uraanin vastaaviin tunnuslukuihin. Sama k&y ilmi verratessa ku-
via 12 ja 13 kuviin 10 ja 11.

Naiden tulosten perusteella on vaikea arvioida syitd lyijyn ja
poloniumin pitoisuuksien vaihteluun. Muutokset pitoisuuksissa voivat luon-
nollisen vaihtelun lisdksi johtua esimerkiksi analyysimenetelmén
toistettavuudesta. Lyijyn ja poloniumin tulosten osalta on arvioitu
rinnakkaisndytteiden avulla, ettid toistettavuudesta aiheutuva vaihtelu on
keskiméérin (mediaani) 16 % ja 15 %. Samassa tutkimuksessa on seuranta-
néytteiden perusteella arvioitu lyijy- ja poloniumpitoisuuksien ajallista vaih-
telua ja molemmille nuklideille on paadytty 31 —32 % keskim&iridiseen
(mediaani) vaihteluun. Suurimmillaan pitoisuudet ovat poikenneet kertoimilla
0,5 ja 2 alkuperaisesté tuloksesta (Vesterbacka ym. 2004).

Taulukko 12. Lyhyen aikavalin seurannassa olleiden ottamoiden perakkaisten 2'°Pb:n ja
21%Pg:n aktiivisuuspitoisuuksien suhteiden tilastollisia tunnuslukuja. Suhteet on laskettu
jakamalla ensimmaisen naytteenottokerran tulos toisen naytteenottokerran tuloksella.

Raakavesi Kasitelty vesi | Verkostovesi

210Pb 21OPO 210Pb 210PO 210Pb 210PO

Mediaani 059 1,178 1,06 1,49 123 399
1. Kvartiili 054 08 059 100 086 093
3. Kvartiili 0,71 305 138 6,21 1,44 8,00
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Kuva 12. Ensimmadisen ja toisen ndaytteenottokerran ?'°Pb-pitoisuuksien suhteet
epavarmuuksineen eri ottamoilla. Kirjaimet A-H ovat ottamoiden koodeja.
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Kuva 13. Ensimmaisen ja toisen naytteenottokerran 2'°Po-pitoisuuksien suhteet
epavarmuuksineen eri ottamoilla. Kirjaimet A-H ovat ottamoiden koodeja.
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6.4 Kasittelyiden vaikutus radionuklidipitoisuuksiin

Vedenottamot jaettiin késittelymenetelmien perusteella kolmeen ryhmé&in.
Ensimmaisend tutkittiin ottamoita, joissa alkalointi oli ainoa kasittely. Téllai-
sia ottamoita oli tutkimuksessa mukana 24 kappaletta, joista kahdelta ei saa-
tu edustavaa niytettd kasitellystd vedestd. Toiseen ryhmédn valittiin ne
ottamot, joiden késittelyyn kuului ilmastus osana koko kasittelyad. Néin siksi,
ettd ilmastuksen tiedetdén vaikuttavan veden radonpitoisuuteen. Ilmastusta
kéyttavia ottamoita oli mukana tutkimuksessa 15. Kolmanteen ryhméén si-
séllytettiin ottamot, joilla késittelyyn kuului erilaisia suodatusprosesseja.
N4ita ottamoita oli yhteenséd 14. Ottamoita ei tarkasteltu kuitenkaan yhtena
joukkona, vaan ne jaettiin vield pienempiin ryhmiin késittelyiden mukaan ja
tulokset késiteltiin ottamokohtaisesti. Heinolan Ala-Musterin laitos joudut-
tiin jattAma&aan pois seké ilmastusta ettd suodatusta koskevista tarkasteluista,
koska samalla kasittelylaitoksella sekoittuu kolmen eri ottamon vedet (Ala-
Musteri, Saarijarvi ja Onkijarvi).

Ensimméiinen suodatusryhmé Kkoostui seitseméstd hiekka- tai
sepelisuodatusta kayttdvasta ottamosta. Nédiden ottamoiden vedenkésittelyt
ovat samankaltaisia, joten niitd tarkasteltiin yhtend ryhméana. Porvoon
Saksanniemen ja Kerkkoon vedenottamoiden vesi késitellddn yhteiselld lai-
toksella, jossa molempien ottamoiden vedet sekoittuvat keskenddn. Poistuma-
prosentit voidaan kuitenkin laskea, koska molemmilta ottamoilta késittelyyn
pumpataan yhté paljon vetta.

Toinen suodatusryhmé koostui neljastd hidassuodatusta kéayttéavista
ottamoista. Kempeleen Tuohino-ojan ottamo jatettiin pois téstad ryhmésté, kos-
ka siella oli kdytossa hidassuodatuksen lisdksi kalvosuodatuslaitteisto. Késitel-
lyn veden naytteet otettiin laitokselta ldhtevista vedesté, johon oli sekoittunut
kalvosuodatettu vesi ja kontakti- ja hidassuodatettu vesi. Kolmas
suodatusryhmé muodostettiin kalvosuodatusta kdyttavistd ottamoista.

Ottamoiden késittelymenetelmien kuvaukset perustuvat lomakkeella
annettuihin tietoihin. Lomakkeet taytettiin ndytteenoton yhteydesséa. Lisédksi
osalta ottamoista saatiin kaaviokuva vedenkisittelyprosessista. Tuloksia tar-
kasteltaessa on otettava huomioon puutteet prosesseja kuvaavassa
lomakkeessa (Liite 2) ja sen taytossa.

6.4.1 Alkalointi

Alkaloinnin vaikutukset veden radionuklidipitoisuuksiin olivat vidhé&isia. Tau-
lukossa 13 on esitetty poistumaprosenttien mediaanit ja kvartiilit kaikille
tutkituille nuklideille nill4 vedenottamoilla.
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Taulukko 13. Luonnon radionuklidien poistumaprosentit alkalointiprosessissa. Negatii-
viset poistumaprosentit kuvaavat pitoisuuden lisddntymista tutkitussa prosessissa.

Alkalointi | ’Rn ‘ *°Ra ‘ U ‘ v ‘ 219Pp ‘ 2%Po
Ottamoiden lkm. 22 5 19 20 1€ 10

Mediaani -1% 0% -1% 3% 13 % 51 %
1. Kvartiili -11% 63% -16% -11%  B0% —45%
3. Kvartiili 2%  30% 8 % 4%  48%  91%

Radonin poistumaprosentin mediaani on hyvin 14helld nollaa. Se on ole-
tettavaa, koska yleensid alkaloinnissa veteen lisédtdén alkalointikemikaali
syottamalld se suoraan raakavesiputkeen, eiki késiteltava vesi ole kosketuk-
sissa ilman kanssa. Radon ei myoskain reagoi veteen lisdttdvien kemikaalien
kanssa.

Tutkituista alkalointiprosesseista  kalkkikivisuodatus poikkeaa
mekanismiltaan muista alkaloinneista, koska siini vesi valutetaan alkaloivan
suodatinmassan lapi. Suodatus tapahtuu yleensi normaalissa ilmanpaineessa
olevassa tilassa, joten suodatuksen aikana osa radonista voi siirtyd ilmati-
laan. Tassd tutkimuksessa mukana olleista ottamoista kalkkikivisuodatusta
kéytettdessi radonista poistui keskiméérin 20 %.

Alkaloinnin vaikutuksia radiumpitoisuuksiin ei voida arvioida, koska
madritysrajan ylittdvid tuloksia on vain viisi kappaletta. Uraanin
poistumaprosenttien mediaani on hyvin ldhell4 nollaa, eli alkalointiprosessi ei
vaikuta yleensd uraanipitoisuuteen (Taulukko 13). Kuitenkin hieman alle
puolella  ottamoista havaitaan wuraanipitoisuuden muutoksia. Eri
alkalointimenetelmii kayttdvien ottamoiden tulosten vililld ei ole havaitta-
vaa eroa uraanin poistuman suhteen. Alkaloinnissa tapahtuvien uraani-
pitoisuuden  muutoksien syiden  selvittiminen vaatii = laajempia
ottamokohtaisia tutkimuksia. Lyijyn ja poloniumin poistumaprosentit olivat
kaikilla alkalointimenetelmilld hyvin vaihtelevia.

Alkalointiprosessin vaikutus radionuklidien pitoisuuksiin on vahéainen,
mutta sen vaikutus veden pH arvoon voi muuttaa radionuklidien
esiintymismuotoja vedessé ja sitd kautta vaikuttaa niiden kidyttdytymiseen,
esimerkiksi liukenemiseen tai saostumiseen putkistossa tai vesisailiossi. Sa-
moin pH:n muutokset voivat vaikuttaa myohempien vedenkéisittelyiden
poistotehokkuuksiin.

Néytteenottopaikka voi olla yhtend syynd havaittuihin vaihteluihin.
Heti alkalointikemikaalin lisdyksen jédlkeen otetuissa néytteissd hitaammat
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prosessit, kuten osa saostumisreaktioista, eivit ole valttamétti ehtineet tasa-
painoon, kun taas vedenottamolla olevan vesiséilion jdlkeen otetut ndytteet
ovat ehtineet tasapainottua kauemmin. NA&ytteenoton jalkeen tasa-
painottuminen jatkuu néyteastiassa, mutta se ei vastaa tdysin tilannetta, jos-
sa néyte olisi ehtinyt tasapainottua putkistossa tai vesiséiliossa.

6.4.2 limastus

Lahes kaikilla ottamoilla, joiden vedenkésittelyprosessiin kuuluu ilmastus,
radonin poistumaprosentit ovat korkeita. Ainoastaan Lappajarven kirkonky-
lan vedenjohto-osuuskunnan ilmastus ei poistanut radonia vedesté (poistuma
3 %). Kaytetty ilmastusmenetelmé on periaatteeltaan erilainen kuin muut,
koska se tapahtuu paineellisessa siiliosséd. Tdmén vuoksi Lappajirven kirkon-
kyldn ottamo on jatetty pois arvioitaessa ilmastuksen tehokkuutta. Muiden
ilmastusta kéyttdvien ottamoiden radonin poistumaprosenttien jakauman ti-
lastollisia tunnuslukuja on esitetty taulukossa 14.

Ilmastus on tehokas radonin poistomenetelmé, vaikka sité ei olisi suun-
niteltu radonin poistoon. Tutkituista ilmastusta kéyttdvista ottamoista vain
Kihniossé vettd joudutaan kiasitteleméddn myos radonin vuoksi. Sielld radonin
poistumaprosentti on 70 %. Kihnion vedenottamolta on raportoitu samansuu-
ruisia poistoprosentteja myos aikaisemmin (Salonen ym. 2002).

Ilmastuksen vaikutuksia muihin radionuklidipitoisuuksiin ei ole arvioi-
tu, koska ainoastaan yhdella ottamolla ilmastus oli ainut késittelymenetelma.
Muilla ilmastusta kayttéavilld ottamoilla oli kdytossd myos muita kasittely-
menetelmii. Seuraavissa luvuissa on arvioitu koko prosessien vaikutuksia
muiden radionuklidien pitoisuuksiin.

Taulukko 14. Radonin poistumaprosentit ottamoilla, joiden vedenkasittelyyn kuului
ilmastus.

lImastus 222Rn
Ottamoiden lkm. 12

Mediaani 72 %
1. Kvartiili 68 %
3. Kvartiili 85 %
Maksimi 95 %
Minimi 54 %
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6.4.3 Hiekkasuodatus

Suodatusmenetelméind pelkistddn hiekka- ja antrasiittisuodattimia kaytta-
vid ottamoita tarkasteltiin omana ryhménéa. Taulukossa 15 on esitetty veden-
késittelyn vaikutus luonnon radionuklidipitoisuuksiin néilld ottamoilla. Tau-
lukosta puuttuvat poistumaprosentit johtuvat méaéritysrajan alapuolella tai
hyvin ldhella sitéd olevista tuloksista.

Korkeat radonin poistumat ovat ottamoilla, joiden vedenkésittely-
prosessiin kuuluu ilmastus. Hiekkasuodatus ei poista radonia. Radiumin
poistumat laskettiin vain kahden ottamon tuloksista. Suurista mittausepa-
varmuuksista huolimatta ??°Ra ndyttiisi poistuvan hiekkasuodatuksessa.

Uraani-isotooppien poistumat ovat noin 20 % Tampereen Messukyldn
ottamoa lukuun ottamatta. Sielld poistuma wuraanille on 80 —90 %.
Ottamoiden raakaveden rautapitoisuudet vaihtelivat valilld 0,1 — 5,4 mg/l ja
mangaanipitoisuudet valilld 0,1 — 0,4 mg/l. Ndiden ja uraanipoistumien vélil-
14 ei kuitenkaan havaittu yhteyttd. Uraani poistuu vedestd todenndkoisesti
adsorboitumalla kisittelysséd syntyvédédn rautasakkaan. Adsorptioprosessi vai-
kuttaisi olevan Messukylédssé tehokkaampi kuin muilla ottamoilla. TAmé& voi
johtua esimerkiksi kisittelyyn kuuluvasta hammennysprosessista, jolla te-
hostetaan raudan saostumista. Messukylédn ottamon korkean uraanin poistu-
man syyn selvittdminen edellyttd4 lisdtutkimuksia.

Lyijyn poistumat vaihtelevat nollan molemmin puolin, joten
hiekkasuodatukset eivit ole tehokkaita poistomenetelmia lyijylle. Poistumien
vaihtelu johtunee lyijyn erilaisista esiintymismuodoista pohjavedessi. Lyijy
voi esiintyd pohjavedessd liukoisena tai sitoutuneena erikokoisiin
partikkeleihin. Jakauma nédiden vélilla riippuu veden laadusta ja ympéroivas-
ta kallio- tai maaperésté (Lieser ja Ament 1993b).

Porvoon Kerkkoon ja Saksanniemen ottamoita lukuun ottamatta
hiekkasuodatukset poistivat poloniumia hyvin. Polonium on lyijyn tapaan

Taulukko 15. Luonnon radionuklidien poistumaprosentit hiekka- ja antrasiittisuodatusta
kayttavilla ottamoilla. Negatiiviset poistumaprosentit kuvaavat pitoisuuden lisddntymis-
ta tutkitussa prosessissa.

Kunta Ottamo 22Rn | 2Ra ‘ 28y =iy ‘ 21%Pp ‘ 210Pg
Lappajarvi - Kirkonkyla 3% =10% - - - - - - 2% =21%
Porvoo e 82% 5% 39% x£17% 17 % 7% [ 18% *£7% -27% =18% 14% =7%
Saksanniemi
Tampere Hyhky 84% +2% - - 4% 8% 2% £9% - - 8% +1%
Tampere | Messukyla 55% +3% 57% =24% 8% *2% 8% 2% 4% +27% 84% =3%
Urjala Hyrsynharju = 1% =7 % - - 2% =M% 34% 9% -10% +25% 74% =16%
Urjala Laukeela 8% *+4% - - 1% =11% 6% =*£12% 52% *=13% 83% *£2%

49



STUK-A206

partikkelireaktiivinen ja esiintyy pohjavedessi seké partikkeliaineksissa etta
liukoisena riippuen tutkitusta ympéaristostd (Vaaramaa ym. 2003, Vesterbacka
ym. 2003). Téasta johtuen hiekka-suodatuksen tehokkuus poloniumin poistossa
vaihtelee. Suodatuksen liséksi poistumaan voivat vaikuttaa suodattimeen synty-
neet bakteerikasvustot. Sulfidin hapettumisen ja bakteerien kasvun yhteydessa
on liukoisen poloniumin todettu kiinnittyvéan osin veden partikkeliainekseen
(Harada ym. 1989). Vastaavasti sulfaatteja pelkistidvien bakteerien on todettu pys-
tyvén vapauttamaan partikkeliainekseen kiinnittynyttd poloniumia (Larock
ym. 1996).

6.4.4 Hidassuodatus

Tutkimuksessa oli mukana viisi hidassuodatusta kiyttdvda vedenottamoa.
Naiistd Tuohino-ojan vedenottamolla osa vedestd késitellddn nanosuodatus-
laitteilla, mistd syystd taulukossa 16 ei ole esitetty tuloksia télle veden-
ottamolle. Tarkastelluilla ottamoilla on kéytossd myos hiekka- tai sepeli-
suodatin ennen hidassuodatusta, mika pitd4 ottaa tuloksia tulkittaessa huo-
mioon.

Radonin korkeat poistumaprosentit Kihnion kirkonkyldn, Lapinlahden
Honkaniemen ja Laitilan Puntarin vedenottamoilla johtuvat veden
ilmastuksesta. Tuusulan Janiksenlinnan ottamolla radonin poistuma on kor-
keampi kuin niilld ottamoilla, joilla on késittelymenetelméina pelkka
alkalointi. Tdm4& johtunee sepeli- ja hidassuodatuksista, joissa kéasiteltava vesi
on jonkin aikaan kosketuksissa ilman kanssa. Hidassuodatuksen biologisesti
aktiivinen kerros ei poista radonia.

Poistumaprosentteja radiumille ei ole esitetty, koska pitoisuudet olivat
madritysrajaa pienempié tai hyvin ldhelld sita.

Uraanin poistumat ovat Kihnion Kirkonkyldn ja Tuusulan Jéniksen-
linnan ottamoilla hyvin ldhelld nollaa, eli ndiden ottamoiden sepeli- ja
hidassuodatukset eivit poista uraania. Poistumaprosentit ovat pienempié
kuin pelkkdd hiekkasuodatusta kayttavilla ottamoilla (vertaa taulukko 15).
Sekd Kihnion Kirkonkylédn ettd Tuusulan Jéaniksenlinnan ottamot kayttavit
sepelisuodatusta, mutta suodatinmassan raekoosta puuttuu tarkat tiedot.
Yleensd sepelissd raekoko on suurempi kuin normaalissa hiekkasuoda-
tuksessa kiytetyn hiekan raekoko, joten sepelisuodatuksen uraanin poisto-
tehokkuus on todennékéisesti huonompi kuin hiekkasuodatuksen.

Ottamoiden raakaveden laadulla voi olla myo6s vaikutusta suodatusten
uraanin poistotehokkuuteen. Kihnion kirkonkylén raakaveden pH oli noin 7,5,
miké on 0,7 — 1,4 yksikk6d korkeampi kuin muilla ottamoilla. Erot pH-arvossa
vaikuttavat uraanin spesiaatioon vedessi ja tdmaé voi edelleen vaikuttaa uraa-
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Taulukko 16. Luonnon radionuklidien poistumaprosentit hidassuodatusta kayttavilla
ottamoilla. Negatiiviset poistumaprosentit kuvaavat pitoisuuden lisddntymista
tutkitussa prosessissa.

Kunta Ottamo 222Rn =8y =4 210Pp | 210pg
Kihni® Kirkonkyla 70% +2% 6% =10% -3% *9% 28% *£36% 60% =10%
Laitila Puntari %% *3% 67% *£4% 64% 4% 5% *£17% 89% *=1%
Honka-
Lapinlahti L B% +=7% 54% 5% 54% =5% 18% *£19% 47% +=10%
niemi
Janiksen-
Tuusula " 188% 7% 6% £9% 9% +=9% 21% =11% 82% +3%
inna

nin poistumaan. Kihniéssd huonoon uraanin poistumaan voi vaikuttaa myos
alkalointi ennen suodatuksia, koska siind veden vetykarbonaattipitoisuus kas-
vaa. Tama4 lisdé liukoisen uraanin osuutta vedessd, miké saattaa heikentéé
uraanin poistumaa suodatuksissa.

Lapinlahden Honkaniemen ja Laitilan Puntarin ottamoiden késittelyt
ovat hyvin samanlaisia kuin kahdella muullakin hidassuodatusta kayttavalla
ottamolla. Nailldkin ottamoilla hidassuodatusta edeltdd hiekka-  tai
sepelisuodatus, mutta suodatusmassojen raekokoa ei selvitetty tdssa tutki-
muksessa. Uraanin poistumat ovat kuitenkin 50— 70 %. Vertaamalla
taulukkoja 15 ja 16 havaitaan, ettd osa uraanista poistuu ilmastuksen ja
hiekkasuodatuksen yhteisvaikutuksesta. N&illd ottamoilla hidassuodatus
poistaa jonkin verran uraania. Poistuma voi aiheutua hidassuodatuksen biolo-
gisen kerroksen vaikutuksesta tai suodatinmassan aiheuttamasta mekaani-
sesta suodatuksesta.

Lyijyn ja poloniumin osalta hidassuodatuksia kayttavien ottamoiden
tulokset ovat hyvin samankaltaisia hiekkasuodatuksia kédyttavien ottamoiden
kanssa. Tama viittaa siihen, ettd hidassuodatuksen biologisella kerroksella ei
ole kovin suurta vaikutusta ndiden aineiden pitoisuuksiin vedessd, koska
hidassuodatuksen esikésittelyyn kuuluu hiekka- tai sepelisuodatus.

6.4.5 Nanosuodatus ja kdanteisosmoosi
Nanosuodatusta ja kddnteisosmoosia kiyttdvien vedenottamoiden poistuma-
prosentit eri luonnon nuklideille on esitetty taulukossa 17.

Radonin korkea poistumaprosentti Tuohino-ojan vedenottamolla aiheu-
tuu ilmastuksesta. Radiumin ja uraanin pitoisuudet olivat raakavedessikin
pienempid kuin menetelmien méaritysrajat, joten niille ei laskettu poistuma-
prosentteja.
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Taulukko 17. Luonnon radionuklidien poistumaprosentit nanosuodatusta ja kdanteis-
osmoosia kayttavilld ottamoilla. Negatiiviset poistumaprosentit kuvaavat pitoisuuden
lisddntymista tutkitussa prosessissa.

Kunta Ottamo 222Rn =8y =4y 210pp 210pg
Kempele Tuohino-oja 88% = 13% - - - - 27 % *29% 80% +4%
Laitila Kovero 13% 7% 96% £1% 95% 1% -188% *£62% -100% = 30%

Laitilan Koveron ottamon poistumaprosentit ovat kahden késittelylinjan
yhteistuloksia. Koveron ottamolla kdénteisosmoosilaite tuottaa késiteltya vet-
td hieman enemmin kuin nanosuodatuslaitteisto. Raakaveden pienista
uraanipitoisuuksista huolimatta uraanin poistumat ovat korkeita. Seké nano-
suodatus ettd kddnteisosmoosi ovat tehokkaita menetelmié uraanin poistoon.

Lyijyn ja poloniumin osalta poistumat olivat Tuohino-ojan poloniumin
80 % poistumaa lukuun ottamatta negatiivisia, eli késittelyissd lyijyn ja
poloniumin mé&érit kasvoivat. Pitoisuuksien lisddntymisestd huolimatta kasi-
tellyn veden lyijy- ja poloniumpitoisuudet ovat pienid. Suurimmat pitoisuudet
olivat 5 %:n luokkaa taulukossa 4 esitetyistd EU komission antamista lyijyn ja
poloniumin aktiivisuuspitoisuuksista.

Taméin tutkimuksen tulosten perustella ei voida sanoa tarkasti mistéa
lyijyn ja poloniuminpitoisuuksien kasvu johtuu. Koveron ottamon veden-
késittelyssa kaytetty kalkkikivisuodatussysteemi voi olla yksi syy pitoisuuk-
sien kohoamiseen. Aikaisemmissa tutkimuksissa on kalkkikivisuodatuksen
havaittu kohottavan alumiinipitoisuuksia vedessid (Kettunen ja Keskitalo
2000). Alumiini esiintyy vedessi ionisena, orgaaniseen ainekseen sitoutunee-
na, saostuneena alumiinihydroksidina ja mineraaliaineksessa (Lahermo ym.
2002). Naista esiintymismuodoista osa on hyvin samankaltaisia, kuin lyijylla
ja poloniumilla on todettu (Lieser ja Ament 1993a, Vaaramaa ym. 2003,
Vesterbacka ym. 2003).

6.5 Verkoston vaikutus luonnon radionuklidipitoisuuksiin
Ottamoiden késittelyprosessien lisdksi tutkittiin verkoston vaikutusta veden
radionuklidipitoisuuksiin. Tarkasteluun hyviksyttiin vain sellaiset ottamot,
joiden verkostondytteeseen ei ollut sekoittunut muiden ottamoiden vetta. Tal-
laiset niytteet saatiin 24 ottamolta. Verkostondytteille laskettiin késittely-
menetelmien poistumaprosentteja vastaavat tulokset (Taulukko 18) ottamolta
lahtevastéd vedesta (késitelty vesi) ja verkostovedestd saatujen pitoisuuksien
perusteella.

52



STUK-A206

Taulukko 18. Verkostossa tapahtuvat radionuklidipitoisuuksien muutokset. Negatiivinen
prosenttiluku tarkoittaa pitoisuuden kasvua.

Verkosto 22Rn | Ra [ U Zy [ 2%p | Z%o
Ottamoiden lkm. 24 8 21 21 20 17
Mediaani 10 % 26 % -1 % 0 % —-63 % 31 %
1. Kvartiili 2% 7 % -9 % -8 % 106 % -17 %
3. Kvartiili 23 % 42 % 9 % 11 % 7 % 53 %

Radonpitoisuuden pieneneminen johtuu verkostoviipymén aikana tapah-
tuvasta radioaktiivisesta hajoamisesta. Kahden prosentin pieneneminen
radonpitoisuudessa vastaa noin 2,6 h viipyméd ja 23 % pieneneminen 35 h
viipymad. Erot syntyvat erilaisista verkoston rakenteista ja néytteenotto-
pisteen  sijainnista  verkostossa. Viipymdt on laskettu radonin
puoliintumisajan mukaan, eikd huomioon ole otettu putkiston pintaan mah-
dollisesti saostuneesta radiumista (2?Ra) syntynyttéd radonia.

226Ra poistuman mediaani on positiivinen, eli jakeluverkostoon pidattyy
jonkin verran radiumia. Poistuma syntyy todennékoisesti
kalkkikivisaostumien mukana saostuvasta radiumista. Liséksi putkiston pin-
taan syntyva biofilmi voi adsorboida radiumia. Uraanin poistumat ovat hyvin
ldhelld nollaa, joten uraania ei pidity juurikaan jakeluverkostoon.

Lyijyn osalta poistumien mediaani on negatiivinen, eli verkostossa lyi-
jyn méadrd lisdédntyy. Tdméd johtuu radonin hajoamisen seurauksena
syntyvasta lyijystd. Radonista syntyvén lyijyn mééra voidaan laskea, kun tie-
detddn veden radonpitoisuus ja kulunut aika. Jos radontiiviissa astiassa ole-
van veden radonpitoisuus on 100 Bg/l, niin neljan tunnin aikana lyijya syntyy
0,0010 Bg/l ja 72 tunnin aikana 0,019 Bq/l.

Poloniumpitoisuuksien osalta verkostojen vaikutukset olivat melko
vaihtelevia, mutta suurimmassa osassa verkkoja poistuma on positiivinen.
Polonium on partikkelireaktiivinen, joten se saattaa kiinnittyd putkistojen ja
vesisdilividen pinnoille. Tutkimuksissa, joissa on selvitetty poloniumin
partikkelijakaumaa pohjavedessd suodatuskokeilla, on havaittu osan
poloniumista adsorboituvan sekéd suodatussysteemin ettid siilytysastian sei-
namiin (Lehto ym. 1999, Vaaramaa ym. 2003). Jakeluverkoston pinnoille muo-
dostuva biofilmi saattaa tehostaa poloniumin adsorptiota. Liséksi bakteeri-
toiminnalla on todettu olevan vaikutuksia poloniumin liikkuvuuteen vedessé
(Harada ym. 1989, Larock ym. 1996), joten putkiston pintojen biofilmissé ole-
vat bakteerit saattavat vaikuttaa veden poloniumpitoisuuksiin.
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1 Johtopaatokset

Tassd tutkimuksessa vedenottamoilla kdytossa olevat késittelymenetelmét,
joita ei ole suunniteltu radioaktiivisten aineiden poistoon, laskivat jonkin ver-
ran veden radionuklidipitoisuuksia. Poistuman suuruus riippui tutkittavasta
nuklidista, késittelymenetelmésté ja kasiteltédvan veden laadusta.

Ilmastusmenetelmé on tehokas radonin poistokeino seké yksittdisend
késittelyna ettd yhdistettynd muihin kasittelyihin. Keskimédédrdinen radonin
poistuma tutkituilla ottamoilla oli 70 %. Ainoastaan paineellinen ilmastus oli
tehoton radoninpoistossa. Muut késittelymenetelmét eivit vaikuttaneet mer-
kittavésti veden radonpitoisuuteen.

Hiekkasuodatukset poistivat uraanista noin 20 % lukuun ottamatta
Tampereen Messukyldn ottamoa, jolla poistuma oli yli 80 %. Tutkittujen
hidassuodattimien uraanipoistumat vaihtelivat 0 — 70 % valilla. Koska joilla-
kin hiekka- tai sepelisuodatusta seké hidassuodatusta kayttavilla ottamoilla
uraanin poistumat ovat pienempid kuin pelkkd4 hiekka- tai sepelisuodatusta
kayttavalla ottamolla, voivat myos hiekkasuodatusten uraanin poistuma-
prosentit olla pienempii kuin tédssid tutkimuksessa hiekkasuodatuksille saa-
dut tulokset antavat olettaa. Nanosuodatus ja kddnteisosmoosi olivat tehok-
kaita uraanin poistomenetelmii.

Radiumpitoisuudet olivat tutkituissa vesissé niin pienid, ettd poistuma-
prosentteja radiumille saatiin laskettua vain muutamalle ottamolle.
Hiekkasuodatusta kayttédvilld ottamoilla radiumia poistui vedestd, mutta
kahden ottamon tuloksen perusteella ei voi vetdd johtopaatoksid
hiekkasuodatusten yleisestd tehokkuudesta radiumin poistossa.

Lyijyn poistumat olivat hyvin vaihtelevia késittelymenetelmésta riip-
pumatta. Ottamoilla, joilla hiekkasuodatus oli osana késittelymenetelmas,
poloniumista poistui noin 50 — 80 %. Muiden késittelyiden vaikutukset olivat
hyvin vaihtelevia. Poistumaprosenttien vaihtelu aiheutuu lyijyn ja
poloniumin hyvin vaihtelevista esiintymismuodoista vedessid. Molemmat ovat
partikkelireaktiivisia, mutta ne esiintyvit vedessid myos liukoisessa muodos-
sa.

Verkostossa veden radonpitoisuus laskee radioaktiivisen hajoamisen
seurauksena. Pitoisuuden pienentymiseen vaikuttaa veden viipyméi
verkostossa. Radonin liséiksi myos radiumin pitoisuudet pienenivit jonkin ver-
ran verkoston vaikutuksesta. Radium pidédttyy todennékdéisesti putkistoon
saostumalla kalkkikivisaostumien yhteydessi tai adsorboitumalla putkiston
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biofilmiin. Uraanipitoisuuksien vaihtelut verkostossa olivat hyvin vihaisia.
Poloniumpitoisuuksien muutokset verkostossa olivat hyvin vaihtelevia, mutta
lyijyn osalta verkostossa pitoisuudet kohosivat suurimmassa osassa tutkimus-
kohteita. Tdmé johtuu radonin hajoamisessa syntyvésta lyijysta.

Radonista syntyva lyijy voi sopivissa olosuhteissa aiheuttaa komission
suosituksessa esitetyn 0,2 Bg/l lyijypitoisuuden ylityksid verkostovedess4,
vaikka ottamolta ldhtevissi vedessi pitoisuus alittuisikin. Ylityksid voi syn-
tyd, jos ottamolta ldhtevissd vedessi lyijypitoisuus on ldhelld 0,2 Bq/l tai ve-
dessi on paljon radonia.

Vedenottamoiden raakaveden radon- ja uraanipitoisuuden ajallinen
vaihtelu on tdmén tutkimusten tulosten perusteella vidhéistd, mikili veden
muu laatu pysyy muuttumattomana. Suurin vaihtelu radonpitoisuuksilla oli
noin 20 %, kun verrattiin pienintd ja suurinta pitoisuutta samasta vesi-
ldhteestd otetusta vesindytteesti. Lyijy- ja poloniumpitoisuuksien vaihtelu ly-
hyella aikavalilla oli radon- ja uraanipitoisuuksien vaihtelua suurempaa.
Raakavedesséd lyijyn pitoisuudet saattoivat muuttua viisinkertaisiksi ja
poloniumin seitsenkertaisiksi.

Yksityisessd kédytossd olevissa kaivoissa on havaittu selvasti suurem-
pia, jopa kolmen kertaluokan, vaihteluita veden radon- ja wuraani-
pitoisuudessa. Pohjavedenottamoiden kaivojen vedentuottoméirit ovat suu-
ria verrattuna yksityisessa kéytossé oleviin kaivoihin, miké todennédkéoisesti
pienentdi radon- ja uraanipitoisuuksien vaihteluita. Maaperéin pohjavetta
kayttavien vesilaitosten kaivojen rakenteissa on eroja yksityisiin kaivoihin
verrattuna, mutta nididen vaikutukset radon- ja uraanipitoisuuksiin ja niiden
ajallisiin vaihteluihin lienevét pienié.

Tutkimuskohteissa ohjeen ST 12.3 aktiivisuusindeksin ylityksid havait-
tiin ainoastaan kolmella kalliopohjavettd kayttavéilla ottamolla. Kaikki yli-
tykset johtuivat veden radonista. Verrattaessa tdmén tutkimuksen tuloksia
0,1 mSv/a turvallisuustavoitteen mukaan laskettuihin raja-arvoihin, pitka-
ikéisten nuklidien ylityksid havaitaan lyijyn ja poloniumin osalta. Uraanin
sateilystd aiheutuvan haitallisuuden perusteella lasketun raja-arvon,
100 pg/l, ylityksia ei havaittu, mutta kemiallisen myrkyllisyyden perusteella
annetun WHO:n suositusohjearvon 15 pg/l ylityksid havaittiin seké kallio-
pohjavettd ettd maaperdn pohjavettd kayttavilla vedenottamoilla.
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LiTe 2

Vesilaitoslomake

q S T U SATEILYTURVAKESKUS
t Tutkimus- ja ympéristovalvonta

Vesilaitosveden radioaktiivisuustutkimus
VEERA-projekti

TILAUSNUMEROT (Siteilyturvakeskus téiyttii)

Tilausnumero: Selite:
Tilausnumero: Selite:
Tilausnumero: Selite:
Tilausnumero: Selite:
Tilausnumero: Selite:
Tilausnumero: Selite:
Tilausnumero: Selite:
Tilausnumero: Selite:

VESILAITOKSEN YHTEYSTIEDOT

Nimi: Laitostunnus:
Lahiosoite: Postinumero

ja— toimipaikka:
Kunta: Puhelinnumero:
WWW-sivut:

Omistajan nimi:

Omistussuhde: O Kunta O Osakeyhtio O Osuuskunta O Teollisuus O Erillislaitos

Maksajan nimi: Laskutusosoite:
(Jos ei tilaaja)

Postinumero Puhelinnumero
ja — toimipaikka: ja fax:

NAYTTEENOTTAJAN TIEDOT

Nimi: Lihiosoite:

Postinumero Puhelinnumero:
ja —toimipaikka:

Terveydensuojeluviranomainen: CIkyla

[ Ei
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LuTe

SATEILYTURVAKESKUS
Tutkimus ja ympiristonvalvonta Vedenottamot
VEDENOTTAMO
Nimi: Ottamotunnus:
Otettu vesimaari: Otetun vesiméirin osuus koko laitoksen vedesti:
Kaivojen lukumdiri ja tyypit
Vesilihde: [ pintavesi [ Maapohjavesi Kuilukaivo kpl  Siivilikaivo kpl
Putkikaivo kpl Muu, mika
[l Tekopohjavesi [} Kalliopohjavesi Porakaivo kpl kpl
Vedenkisittely:
ki Kylla O Fe- ja Mn-poisto Menetelmi
[0 Alkalointi Menetelméi
O Humuksen poisto Menetelmi
O 1mastus Menetelmé
[ Desinfiointi Menetelma
D Muu Miké
Lisétietoja vedenkasittelysti:
SATEILYTURVAKESKUS

Tutkimus ja ympiéristonvalvonta

Niytetiedot

Ottamon nimi:

NAYTE Niéytenumero (STUK tayttad):
[Oottamolta [ Verkosta

[ Laitokselta [ Kuluttajan hanasta

O Raakavesi Kaivontyyppi:

Mistd ottamosta verkostondyte tulee:

O Kasitelty vesi  Kasittelyt:

Yksi ottamo ~ Ottamon nimi:

Verkostoon menevi vesi

3. Humuksen poisto, 4. Ilmastus,
5. Desinfiointi, 6. Muu, miki:

Vedenkasittelyt: 1.Alkalointi, 2. Raudan/Mangaaninpoisto,

O Sekoitus eri ottamoiden vesistd

Ottamoiden nimet:

3 litran ndytteen tunnus:

Tuikepullon tunnus: Niytteenottopéivi: Kellonaika:

Tuikepullon tunnus: Niytteenottopdiva: Kellonaika:

Analyysitulokset

22Rn Bq/l | Kok. a-aktiivisuus Bg/l | Kok. B-aktiivisuus Bq/l
“Ra Bq/l | **Ra Bg/l | Uraani g/l
] By/l | #*U Bq/l [#*U”*U

1% Bq/l | *"°Po Bq/I | Tutkimushanke:
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Lnte 3
Analyysimenetelmat
222Rn

Radon maééritettiin  nestetuikepulloon otetusta néytteestd. Tuikepullot
esitdytettiin tuikeliuoksella (12 ml Packard Ultima Gold XR). Tuikepullot
punnittiin ennen néytteenottoa ja ndytteenoton jédlkeen, jolloin saatiin selville
tuikepullossa oleva vesimiidrd. Radonnédytteet mitattiin Guardian 1414-
nestetuikelaskurilla tunnin mittausajalla. Radonpitoisuus mééritettiin
radonin ja sen lyhytikédisten tyttédrien (2®Po ja ?*Po) alfahajoamisten perus-
teella. Maaritysraja 10 ml nédytteelle on 0,2 Bg/l (Salonen 1993, Salonen ja
Hukkanen 1997).

226Ra

226Ra  mééritettiin  nestetuikemenetelméilld. Suolahapolla kestavoidysté
ilmastetusta néytteestd otettiin 38 ml vettd kahdessa 19 ml osassa
teflonoituun nestetuikepulloon. 19 ml naytteet haihdutettiin kylméikuiva-
ajassa. Jadnnos liuotettiin 1 ml:aan 0,5 M HCI, mink4 jialkeen tuikepulloon
lisattiin 21 ml tuikeliuosta (Wallac Highsafe 2). Tuikepullon korkki suljettiin
tiiviisti ja ndytteita seisotettiin kuukauden ajan pimeé&ssé, minké aikana ?*Rn
on kasvanut aktiivisuustasapainoon emonuklidinsa ??Ra kanssa. Tdmén jal-
keen nédytteet mitattiin 6 tunnin mittausajalla Wallacin matalataustaisella
Quantulus 1220 nestetuikelaskurilla. Spektrista erottuu 2*Po:n piikki, mink&
perusteella ?Ra pitoisuus laskettiin. Mé4ritysraja ?**Ra:lle on noin 0,01 Bq/l
(Salonen ja Hukkanen 1997).

238U j a 234U

Uraanimadritys néytteille tehtiin konsentroimalla ja erottamalla uraani
radiokemiallisesti noin litran vesindytteestd. Erotettu uraani saostettiin
keriumfluoridina alfapreparaatille, mikd mitattiin Canberran AlphaAnalyst-
spektrometrilla. Saalismééritys tehtiin analyysin alussa lisdtyn merkki-
aineen (?*2U) avulla (Sill 1981, Sill 1987). Analyysien perusteella laskettua
MDA (Minimum Detectable Activity) vaihteli valilla 0,0001 — 0,0008 Bg/l mo-
lemmille uraanin isotoopeille (kts. Liite 4).

210Pb ja 210P0

Polonium mééritettiin konsentroimalla noin litran vesinédyte haihduttamalla
ja saostamalla polonium spontaanisti hopealevylle. Saalismééritys tehtiin en-
nen konsentrointia lisdtyn 2*Po-merkkiaineen avulla. Alfapreparaatit mitat-
tiin Canberran AlphaAnalyst-spektrometrilla.

Polonium tuloksista vihennettiin ndytteenoton ja polonium saostuksen
vilisend aikana néytteessd olleesta lyijystda syntynyt polonium.
Vihennyksessa on otettu huomioon lyijyn hajoaminen vismutiksi, joka hajoaa
edelleen poloniumiksi (Hisédnen 1977).
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Lute 3

Lyijymé&éarityksia tehtiin kahdella eri menetelmélld. Korkeammista
pitoisuuksista lyijymééritys tehtiin noin 1,5 litran néytteesté erottamalla lyi-
jy ekstraktiokromatografiahartsin (Eichrom Sr-resin) avulla. Saalismééritys
tehtiin atomiadsorptiospektrofotometrisesti alussa lisdtyn inaktiivisen
lyijykantajan avulla. Ndytteet mitattiin Quantulus 1220 alhaistaustaisella
nestetuikelaskurilla, reilun kuukauden kuluttua lyijyn erotuksesta, jolloin
20Pb:n tytér 21°Bi oli ehtinyt kasvaa aktiivisuustasapainoon (Vadja ym. 1997).
Ekstraktiokromatografiamenetelmélléd tehtyjen lyijyanalyysien mééritysraja
vaihteli alueella 0,02 — 0,04 Bq/l.

Suurin osa vesilaitosvesien lyijypitoisuuksista jdi alle tdmén
méadritysrajan.  Naistd  vesistd  tehtiin  lyijymééritys  saostamalla
poloniumsaostuksesta jaédnyt liuos uudelleen noin vuoden kuluttua ensimmai-
sestd poloniumsaostuksesta. Tédssd ajassa liuoksessa lyijystd syntyva
polonium on ehtinyt kasvaa noin 80 % aktiivisuustasapainoon ?°Pb:n kanssa.
Maarittamalla 2°Pb:std syntyneen 21°Po:n pitoisuus, voitiin laskea vesi-
néytteen lyijypitoisuus.
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Analyysien maaritysrajat

222Rn
Radonille méaritysraja LLD on laskettu kaavalla 1.
4,66 - (t Rt j (1)
+
LLD(%*Rn)= b
E-V-60

R on taustan pulssitaajuus, t, taustan mittausaika, t nidytteen mittausaika, E
laskentatehokkuus ja V niytteen tilavuus (Salonen 1993).

226Ra
Radiumin mééritysraja on laskettu samalla kaavalla (1) kuin radonin
maéaaritysraja.

238U’ 234U, 210P0
Niiden nuklidien pitoisuuksille alfaspektrometri laskee MDA (Minimum
Detectable Activity) arvon Currien menetelméén perustuen (Kaava 2).

MDA:k2+2-k-1/xbg+(a(xbg))2 ©
t-g, -V

k on kéytettdvaidn luottamustasoon liittyva kerroin, t on mittausaika ja € on

efektiivinen efektiivisyys, joka on laskentatehokkuuden ja kemiallisen saaliin
tulo. V nédytteen tilavuus. x on taustamittauksessa havaittujen pulssien méé-
ra tutkitulta kanava-alueelta suhteutettuna mittausaikoihin (Kaava 3) ja G(ng)

t
ng = (KJ y 3)
g

t,, on taustan mittausaika ja y tutkittavan kanava-alueen pulssimééré

taustaspektrissd. MDA arvoja laskettaessa kaytettiin 95 % luottamustasoa,
jolloin k=1,645 (Currie 1968).

on x, ‘n epévarmuus.
g

210Pb
Ekstraktiokromatografiamenetelmélla tehdyille lyijyanalyyseille laskettiin
madritysraja kaavalla 4.

2
LLD _KH2kyN, @
E-V-t

Np on taustaspektrin pulssimééra tutkitulla kanava-alueella.
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Tulosten kasittely

Analyysien tulokset
Radonin, lyijyn ja poloniumin pitoisuuksiin tehtiin
puoliintumisaikakorjaukset néytteenottohetkeen. Uraanille ja radiumille
puoliintumisaikakorjauksia ei tehty, koska analysoitujen uraanin ja radiumin
isotooppien  puoliintumisajat ovat niin pitkia, T, (*¥U)=4,5%10° a,
T, (*U)=2,6%10° a ja T, (**Ra)=1602 a, ettd aktiivisuuspitoisuuden
pieneneminen lyhyelld aikavililld radioaktiivisen hajoamisen kautta on merki-
tykseton.

Radonpitoisuus laskettiin radonin ja sen lyhytikidisten tyttirien
alfahajoamisten perusteella kaavan 1 mukaisesti.

A= e

t-E-V .(2)‘%1

missd X, on nédytteestd mitattu nettopulssimiérd, V néytteen tilavuus,

(D

E mittalaitteen laskentatehokkuus, t néytteenoton ja mittauksen vélissi ku-
lunut aika ja T,, radonin puoliintumisaika.

Aktiivisuuspitoisuuden kokonaisepavarmuus (AA) laskettiin kaavalla 2,
mihin lasketaan niytteen pulssiméiéirélle statistinen virhe 68 % luottamus-
valilla (Ax ), pipetoinnista aiheutuva epdvarmuus (AV) ja nestetuikelaskurin
kalibroinnista aiheutuva epavarmuus (AE).

2 2 2
AX AV AE
AA=A- &+ —j +(— (2)
X, \ E
Nettopulssiméérin statistinen virhe 68 % luottamusviililli (Ax ) on las-
kettu kaavalla 3.

X X
AX, = szb + ?; (3)
missi X, on néytteestd mitattu bruttopulssimééri, t, on ndytteen mittausaika,
X, on taustan pulssimééri ja t, on taustan mittausaika.
Ekstraktiokromatografiamenetelmélld tehtyjen lyijyanalyysien tulok-
set laskettiin vastaavalla kaavalla kuin radontulokset (Kaava 1). Lisédksi tu-
lokseen tehtiin saaliskorjaus, jonka suuruus mééritettiin inaktiivisen lyijyn
avulla atomiadsorptiospektrofotometrilli (AAS). Ekstraktiokromatografia-
menetelmilld tehtyjen lyijyanalyysien kokonaisepdvarmuudeksi arvioitiin
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15 % suhteellinen epidvarmuus, mihin sisdltyy epdvarmuus mittauksesta,
mittalaitteen kalibroinnista ja saalisméaérityksesta.

Lyijytuloksista vihennettiin ndytteenoton ja ilmastuksen viliseni aika-
na radonista syntyneen lyijyn méaéira (Vesterbacka ja Mékeldinen 2002). Kulje-
tuksen aikana syntyneen 2°Pb:n mééra on laskettu néytteenottopaikalla ote-
tun ?22Rn-niytteen perusteella. T4ll6in pitdd ottaa huomioon naytteenoton yh-
teydessi lyijynédytteesti poistuva ja kuljetuksen aikana néyteastiasta vuotava
radon. Radonin vuotoa tutkimuksessa kaytetyista 3 litran kanistereista arvi-
oitiin tekemalld koesarja, jossa tunnetun radonpitoisuuden sisaltavaa vettd
sdilytettiin muovikanistereissa 4 — 72 tuntia. Niistd otettiin 4 — 6 tunnin va-
liajoin radonniytteet, joiden perusteella laskettiin radonin vuototekija.
Radonin karkaamista niytteenotossa tutkittiin ottamalla néytteita vedest4,
jonka radonpitoisuus tunnetaan, erilaisilla valutusnopeuksilla. Ndiden perus-
teella pystyttiin laskemaan néytteenotossa keskiméérin poistuvan radonin
maara.

Radonista syntyvdn lyijyn mé&édrdn epavarmuus laskettiin virheen
kasautumislailla. Vdhennettdessd radonista syntyneen lyijyn mééara
mitatusta lyijymadrastd, mittausepidvarmuus laskettiin vdhennettavin ja
viahent&jan epdvarmuuksien neliosumman neliGjuurena.

Uraani- ja poloniumanalyysissé alfaspektrometrin ohjelma Genie-2000
laskee tulokset kaavan 1 mukaisesti. Saaliskorjaus tehd4ddn analyysin alussa
lisityn merkkiaineen avulla. Naytteen ja taustan pulssiméérien
mittausepdvarmuudet on laskettu 68 % luottamusvalilla. Mittaus-
epavarmuuden lisdksi lopputuloksen epadvarmuudessa on huomioitu merkki-
aineen aktiivisuuspitoisuuden ja merkkiaineen mittauksesta aiheutuneet
epavarmuudet. Kokonaisepdvarmuutta laskettaessa (Kaava 2) analyysiin otetun
vesimddrin virhe jatettiin huomioimatta, koska se on hyvin pieni (< 0,1 %).

Poloniumin lopullinen tulos laskettiin vdhentdmailld n&ytteenotto-
hetkeen korjatusta poloniumtuloksesta niytteenoton ja poloniumsaostuksen
vilisend aikana lyijystd syntyneen poloniumin mé&éra. Vidhennyksessa lyijy-
tuloksena kéytettiin lyijyn aktiivisuuspitoisuutta, josta ei ole vidhennetty
radonista syntyvén lyijyn mééraé, koska myos radonista syntynyt lyijy hajoaa
poloniumiksi. Periaatteessa vidhennys on vdhén liian suuri, koska lyijy syntyy
radonista véihitellen n&ytteenoton ja ilmastuksen véilisend aikana.
Viahennyksessé taas oletetaan radonista syntyneen lyijyn pitoisuuden olleen
koko ajan vakio.
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Radiumin aktiivisuuspitoisuus laskettiin 2*Po:n piikin pulsseista (Kaava 4).

A(cpm) —tausta

Ra226 =
60xV x E (4)

A (cpm) on spektristd rajatun #“Po piikin laskentataajuus ja tausta vastaavan
alueen taustan laskentataajuus. E on kiytetty laskentatehokkuus ja V niyte-
maérd. 2Po piikin laskentataajuuden pulssiméérien epdvarmuus on laskettu
68 % luottamusvililld ja kokonaisepdvarmuus on laskettu virheen
kasautumislailla (Kaava 5). Laskentatehokkuudelle arvioitiin suhteelliseksi
virheeksi 5 % ja analyysiin kiytetylle vesiméarille 2,6 %.

e L [

(60-v-Ef \60-E-V? 60-E’-

Radionuklidien poistumaprosentti vedenkisittelyprosesseissa
Vedenkisittelyprosesseissa osa radionuklideista poistuu vedesté. Tulosten pe-
rusteella laskettiin eri radionuklideille poistumaprosentit kaavan 6 mukaan.

Poistumaprosentti = A% 100%
A 6)

A, on radionuklidin aktiivisuuspitoisuus ennen kisittelya ja A, aktiivisuus-
pitoisuus késittelyn jalkeen. Tutkittaessa verkoston vaikutusta radionuklidi-
en pitoisuuksiin A, on ottamolta ldhtevén veden ja A, verkostonidytteen
aktiivisuuspitoisuus.

Mikéili A, on suurempi kuin A, tulee poistumaprosentista negatiivinen.
Tama4 tarkoittaa kdytdnnossa sité, ettd tutkitussa prosessissa kyseisen aineen
pitoisuus vedesséi on lisddntynyt. Kun vertailtavat pitoisuudet ovat hyvin pie-
nid, voi negatiivisen poistumaprosentin lukuarvosta tulla itseisarvoltaan hy-
vinkin suuri. Negatiivinen poistumaprosentti kuvaa ldhinné tutkitussa pro-
sessissa tapahtuvaa pitoisuuden muutosta, eikd niinkédin pitoisuuden muu-
toksen suuruutta.
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Yksittaisen poistoprosentin epdvarmuus on laskettu
virheenkasautumislain (Kaava 7) mukaan.

A(Poistumaprosentti ) = (AAZZJ{AAf : Ajj )

2 Af
Poistumaprosenttia ei ole laskettu, mikili jompikumpi tai molemmat

tuloksista ovat pienempid kuin menetelmén mééritysraja. Poikkeuksena té-

hén ovat ne tulokset, joissa toinen tulos on selvdsti suurempi kuin

madritysraja, jolloin poistumaprosenttia laskettaessa toisena arvona on kiy-

tetty méaritysrajaa.

Aktiivisuussuhteet

Verrattaessa kahden néytteenottokerran  aktiivisuuksia laskettiin

aktiivisuuspitoisuuksien suhde (Kaava 8).

A (8)

r on aktiivisuuspitoisuuksien suhde, A, on aktiivisuuspitoisuus ensimmaéiselld
niytteenottokerralla ja A, on aktiivisuuspitoisuus toisella néytteenotto-
kerralla. Suhteen virhe laskettiin kaavalla 9.

L (sAY (8AY
et (AIJ{AZ] ©
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