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Sammanfattning

Vanadin &r ett grunddmne i kolumn 5B i det periodiska systemet. Den antropogena
tillforseln av vanadin sker framst genom forbranning av fossila brénslen; lokalt kan spridning
av V frén restprodukter i stdlindustrin ha en viss betydelse. I svenska jordar ligger V-halten i
allménhet mellan 40 och 150 pg/g. Eftersom vanadin under de flesta férhallanden binds starkt
i jordar och sediment, dr vanadinkoncentrationen i vatten i allmidnhet mycket lag. I naturen
kan vanadin férekomma i tre olika redoxformer, vanadin(IIl), vanadyl och vanadat. Det &r
endast under starkt alkalina férhallanden, da redoxformen vanadat dominerar, som vanadin ar
relativt 16sligt och biotillgéngligt.. Laktester for vissa av stélindustrins restprodukter visar
ibland relativt hga vanadinkoncentrationer, sannolikt beroende pa det hoga pH-vardet i
materialen. Vid hoga koncentrationer kan vanadin vara toxiskt. Toxiska effekter pa manniskor
har frimst observerats vid inandning av vanadinhaltigt damm fran industriella processer.
Vanadin har generellt en lag toxisk effekt pa vattenlevande organismer. Vid laga
koncentrationer har vanadin gynnsamma egenskaper och har ront intresse t.ex. i samband med
prevention av diabetes. Det finns idag inga riktvirden for vanadin i vattenmiljo i Sverige.
Déaremot &r det svenska riktvérdet for vanadin for fororenad mark satt till 120 pg/g (mindre
kénslig markanvéndning).

Summary

Vanadium is an element that belongs to group 5B of the periodic table. Anthropogenic
vanadium emissions are dominated by combustion of fossil fuels; dispersion of V from by-
products of the steel industry may have a small additional significance on a local level. In
Swedish soils, the concentrations of vanadium range from 40 to 150 pg/g. Because vanadium
is strongly bound in soils and sediments, dissolved vanadium concentrations are quite low in
most cases. In nature, vanadium occurs in three different oxidation states, vanadium(III),
vanadyl and vanadate. Vanadium is relatively soluble and bioavailable only under strongly
alkaline conditions, when vanadate predominates. Leaching tests from slags from the steel
industry sometimes show relatively large vanadium concentrations. The probable reason is
the relatively large pH value of these materials. At large concentrations, vanadium may be
toxic. For humans, toxic effects have been observed mainly in relation to the inhalation of
vanadium-containing dust in industrial processes. The toxicity for aquatic organisms is
generally small. Today, no Swedish guideline values are set for dissolved vanadium in aquatic
environments. However, the Swedish guideline value for contaminated soils is set to 120 ug/g
(less sensitive land use).



1. Introduktion

Till f6ljd av industriella processer frigors ett stort antal &mnen vilka kan vara potentiellt
skadliga for miljon vid hdga koncentrationer. Ett sddant &mne &r vanadin, som dock inte
tillhor de &mnen som prioriterats mest i forskningen. Darfor dr kunskapen om vanadins
miljomassiga effekter ganska lag. Bedomningen om vad som ar skadligt eller ¢j kompliceras
dessutom av det faktum att vanadin vid ldga koncentrationer visat sig ha gynnsamma effekter
pa organismer. Vanadin tillfors miljon framfor allt genom forbranning av fossila brénslen.
Relativt hoga halter finns dven i vissa av stalindustrins produkter.

For att bredda kunskapsbasen om vanadins miljoeffekter &r det angeléget att sammanfatta
den forskning som hittills genomforts. En tidigare kunskapssammanstéllning fran
Naturvardsverket behandlade framst miljotoxikologiska effekter av vanadin (Randahl et al.,
1997).

Denna kunskapssammanstéllning syftar till att belysa vad som ar kidnt rorande savél
miljotoxikologiska som kemiska aspekter av vanadins kretslopp i naturen.
Sammanstéllningen initierades av SSAB Merox AB i Oxeldsund, och den har genomforts av
Jon Petter Gustafsson, Institutionen for mark- och vattenteknik, KTH och Lars Johnsson,
Institutionen for markvetenskap, SLU. For rapportens innehall star forfattarna ensamma.

Rapporten finns tillgénglig som pdf-fil via http://www.lwr.kth.se/Publikationer.

Stockholm 1 november 2004



2. Allmant om vanadin

Vanadin &r ett grunddmne 1 grupp 5B i det periodiska systemet; det har atomnummer 23
och har symbolen V (se Fig. 2.1). Narmast relaterade till vanadin &r niob (Nb) och tantal (Ta)
i samma grupp. Atomvikten for vanadin ar 50.95 g/mol. Naturligt forekommande vanadin &r
en blandning av tva isotoper, °'V (som utgdr 99.76 %) och *°V (0.24 %), som ir svagt
radioaktivt.
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Rent vanadin dr en mjuk vit metall, med en sméltpunkt pa 1710°C. Den har god resistans
mot alkalier och syror. Den oxiderar spontant vid en temperatur av ca 660°C. Vanliga
oxidationstillstand for vanadin i naturen dr +3, +4 och +5; mdjligen kan dven +2 férekomma i
vissa miljoer, se kap. 3.

Vanadin uppticktes forsta gangen ar 1801 av den mexikanske mineralogiprofessorn Andrés
Manuel del Rio (1764-1849) i blymalm frén Zimapan. Eftersom han tyckte att firgen
paminde om den hos krom, kallade han grunddmnet panchromium, vilket han sedermera
dndrade till erythronium (fran grekiska erythros som betyder rod). Efter det att fransmannen
Collet-Descotils péstatt att del Rio i sjdlva verket funnit blykromat och saledes inte alls funnit
nagot nytt grunddmne, atertog del Rio sin upptéckt.

Aterupptickten av vanadin skedde ar 1830 av den svenske lidkaren och kemisten Nils
Gabriel Sefstrom (1787-1845) nér han tillsammans med Berzelius undersokte stangjarn fran
Taberg. Pa grund av d&mnets vackra férger gav Sefstrom och Berzelius det nya grundédmnet
namnet vanadin, efter den fornnordiska mytologins gudinna Vanadis. Aret dirp4, 1831,
konstaterade Wohler att vanadin och erythronium var samma dmne, men grunddmnets namn
kom att forbli vanadin, pé engelska vanadium.

Ungefir 35 000 ton vanadin bryts varje ar. Det vanligaste anvindningsomradet f6r vanadin
ar som legering i stél, ofta i kombination med krom, nickel, mangan, bor och volfram.



3. Vanadin 1 miljon

Vanadin &r ett naturligt forekommande d&mne och finns déarfor 6verallt, men ofta d4r metallen
hart bunden i markens mineral eller pa partikelytor. I vissa miljoer, t.ex. dar pH &r mycket
hogt eller vanadinhalterna ovanligt hdga, kan vanadin dock vara relativt lattlosligt 1 vatten och
ddrmed upptagbart i organismer. Nedan gor vi en oversikt av vanadins férekomster i naturen,
dess kemiska egenskaper, emissioner av vanadin, samt dess forekomst i slagg och cement.

3.1. Vanadin i berggrunden

Medelhalten for vanadin i jordskorpan uppskattas till 100 pg/g, vilket ar dubbelt s& mycket
som for koppar och 10 ganger s& mycket som for bly (Nriagu, 1998). Vanadinhalterna ar
speciellt hoga i jarnmalmer (600-4100 pg/g), apatitmalmer (10-1000 pg/g) och superforsfat
(50-2000 pg/g). I t.ex. LKAB:s jirnmalm sa ligger vanadinhalten i intervallet 1100-1300 pg/g
(Selin, 2000). Aven fossila briinslen kan innehdlla mycket V. Réolja, t.ex. innehaller mellan 3
och 257 ug/g, enligt Nriagu (1998). Koncentrationer upp till 900 ug/g har dock rapporterats
for olja fran Venezuela (Kabata-Pendias, 2001). Tunga oljor har speciellt hoga halter. For
tjockolja som anvénds i Sverige ligger vanadinhalten antagligen i intervallet 9-82 ug/g
(Sternbeck & Ostlund, 1999).

Det finns fler &n 80 mineral i berggrunden som innehaller V (Nriagu, 1998). Dessa tillhor
framfor allt foljande grupper:

- Sulfider. Bland dessa finns t.ex. patronit VS, och sulvanit Cu;VS,.
- Sulfater. Exempel: minasragrit VOSO4 5H,0, cheremnykhit Pb;Zn;TeOg(VOs),.

- Silikater. Till exempel: roscoelit K(V,AlLMg),AlSi;0,¢(OH),. Hér aterfinns vanadin
som V**, som kan finnas i oktaederskiktet. Aven vanadyl, dvs vanadin(IV) kan finnas
i oktaederskiktet i lermineral av montmorillonit- och klorittyp.

- Oxider. Inkluderar navajoit V,0s-3H,0, montroseit (V>*,Fe*)O(OH)

- Fosfater. Bland annat vanadinit Pbs(VO,);Cl. I dessa mineral har vanadat ersatt fosfat
pa grund av den strukturella likheten mellan vanadat och fosfat.

- Vanadater. Nagra exempel ér chervetit Pb,V,0,, tyuyamunit Ca(UO,),V,0s - 5-
8H20, och carnotit Kz(UOz)z(VO4)2 3H20

3.2 Vanadin i jord

Vanadinhalten i svenska jordar ligger i allménhet mellan 40 och 150 pg/g, det vill sdga pa
ungefdr samma niva som i jordskorpan. Enligt métningarna i Standortskarteringen (MarklInfo,
2004) ligger medelhalten pa ca 65 pg/g i C-horisonten (50 cm djup) i skogsmark.
Medianvéardet for SGUs markgeokemiska kartering for totalhalten vanadin pa 1 m djup &r 56
pg/g. Figur 3.1 visar den geografiska variationen for vanadinhalten pa 50 cm djup i
mineraljorden, enligt Markinfo. Jimfort med ménga andra metaller &r variationerna ganska
smé, men en viss anrikning syns i ett bilte fran Storsjon i Jimtland at nordost. Det &r inte ként
vad som orsakar dessa geografiska variationer.



Medelhalten for V i skogsmarkens marskikt &r klart 14gre. Lithner & Holm (2003)
redovisar en genomsnittlig totalhalt pa 16.9 pg/g for norra Sverige och 13.7 pg/g for sédra
Sverige. Den hogre halten i norra Sverige ar sannolikt en aterspegling av de relativt hoga
vanadinhalterna for mineraljorden i vistra Norrland, som vi kommenterade ovan. Den relativa
frédnvaron av vittringsbara V-innehallande mineral i marskiktet &r troligen den huvudsakliga
orsaken till de lagre koncentrationerna jamfort med mineraljorden.

Kabata-Pendias (2001) redovisar en sammanstillning av vanadininnehall i ythorisonter fran
en stor médngd jordar i olika delar av vérlden. De genomsnittliga vanadinhalterna varierar
mellan 5 och 220 pg/g. De hogsta halterna aterfinns i omraden med basaltisk och mafisk
mineralogi, medan torvjordar har de lagsta halterna.

Hur héart ligger vanadinet bundet i marken? For att ta reda pa detta anvéinds traditionellt en
metodik som bygger pa selektiva extraktioner; dessa innebér att man skakar ett jordprov med
flera 16sningsmedel, vilka extraherar olika ldtt- och svarldsliga fraktioner av det &mne man ar
intresserad av. Nér det géller vanadin tycks de flesta (men inte alla) studier visa att vanadinet
ligger hart bundet i marken. Till exempel undersokte Ovari et al. (2001) vanadins
extraherbarhet i fem ungerska jordar i nérheten av ett oljeeldat kraftverk. Den totala
vanadinhalten varierade mellan 9 och 23 pug/g. Mindre adn 2 % av detta var extraherbart med
ammoniumacetat, vilket visar att en stor andel av vanadinet i detta fall var hart bundet i
jorden. Béckstrom et al. (2004) redovisade data fran selektiva extraktioner for jordar i
nirheten av vig pa tva lokaler i Ostergdtland. Den totala vanadinhalten varierade mellan 19
och 125 ng/g. Salpetersyralosligt vanadin var lagre, mellan 15 och 56 pug/g. Av den senare
fraktionen var 3.7 % extraherbart med natriumacetat vid pH 5, vilket dr jaimforbart med
Ovéris resultat. I en polsk studie frdn en vanadinfororenad jord var dock extraherbarheten
hogre; andelen som lostes ut av 1 M MgCl, var 14 resp. 40 % for tva jordar (Poledniok &
Buhl, 2003).

Vanadin
ppm

—36
—54

144
| IRFaayey Figur 3.1. Vanadinhalter i C-horisonten i
svenska skogsjordar. Fran Markinfo (2004).



3.3 Vanadin i grund- och ytvatten

3.3.1. Grundvatten, sjoar och vattendrag

Koncentrationen av vanadin i grundvatten, vattendrag och sjoar beror framfor allt pa hur
mycket som vittras fran berggrunden i avrinningsomrédet. I de flesta fall understiger
vanadinkoncentrationen 3 pg V I"". I Sverige uppmittes halten vanadin i fem norrlindska
referenssjoar till 0.40 pg V 1" (Borg, 1984) vilket sannolikt 4r nira det genomsnittliga virdet
for vanadin i sjoar och vattendrag. Dricksvatten i Stockholm har ca 0.5 pg V 1" (Randahl et
al., 1997). Enligt Naturvardsverket (1999) ar bakgrundsvirdet for vanadin 0.1 pg V 1" i norra
Sverige och 0.2 pg V 1" i sédra Sverige.

I omraden dér berggrunden é&r speciellt vanadinrik kan dock koncentrationerna vara
betydligt hdgre. Vulkanen Mt. Fuji i Japan bestar av lattvittrade, vanadinrika basalter. Har
innehaller grundvattnet ofta ca 10-20 pug V I"". Djupt grundvatten kan innehalla dnda upp till
147 pug V I'' (Hamada, 1998).

Ofta tycks koncentrationen vanadin i vattendrag vara korrelerad till kisel, vilket tyder pa att
den dominerande kéllan till vanadin i dessa fall &r silikatvittring (Shiller & Mao, 2000).
Vidare ér det troligt att en stor del av det vanadin som kommer ut i vattnet i sjdlva verket &r
bundet till partiklar eller kolloider (dvs smé partiklar mindre dn 0.45 pm). Enligt Randahl et
al. (1997) ér endast ca 10 % av vanadinet i 16st form. Detta beror antagligen pa att vanadin i
mycket stor utstrickning binds till partikelytor av olika slag, se kapitel 3.4.

3.3.2. Havsvatten

Havsvatten innehaller ofta mellan 0.1 och 2 ng V 1" (Randahl et al., 1997). I Engelska
Kanalen ligger koncentationerna mellan 0.5 och 1 pg V 1" (Auger et al., 1999). Man har ofta
observerat att reducerande forhallanden, som kan uppsté under syrefria forhallanden néra
havsbotten, leder till lagre V-koncentrationer. Detta kan bero pé reduktion av vanadat till
ligre oxidationstillstind (vanadyl eller V*), som sedan fills ut i sedimentet (Shiller & Mao,
1999). Aven adsorption av vanadat till sedimenterande jirnoxider kan bidra till att vanadin
binds in i sedimentet (Auger et al., 1999).

3.3.3. Vanadinformer i vatten

Det 16sta vanadinet kan forvéntas vara en blandning av de tva oxidationstillstanden vanadyl
och vanadat. Anledningen till att detta &r intressant &r att toxiciteten &r starkt beroende av
oxidationstillstdndet: som ndmns i kap. 4 dr vanadat mer toxiskt 4n vanadyl. Det dr dock
endast under de allra senaste aren som man forsokt speciera de olika vanadinformerna direkt
med analytiska metoder. Ett problem &r att uppna tillrackligt 1dga detektionsgranser for de
olika V-formerna. Minelli et al. (2000) separerade vanadyl och vanadat i ett antal V-rika
italienska vatten med hjilp av starka anjonbytarkolonner som behandlats med EDTA.
Vattenproverna hdmtades fran vulkaniska omrédden med basalter (t.ex. Etna och Castelli
Romani), dér den 16sta V-koncentrationen var mellan 7 och 70 pg V I'". Ungefir 30-40 %
foreldg som vanadyl i de flesta undersokta vattenproverna. Liu & Jiang (2002) anvinde ICP-
MS med dynamisk reaktionscell (DRC) och uppnadde detektionsgranser pa 0.007 och 0.013
pg V I for vanadyl resp. vanadat. Metoden testades pa fyra vatten med totala V-
koncentrationer mellan 0.3 och 0.9 pug V I'. Ett av vattenproverna dominerades av vanadyl,
de tre andra av vanadat.



Man kan anta att kunskapen om vanadinets forekomstformer i vatten kommer att utokas
kraftigt under de ndrmaste &ren, allteftersom ny analysteknik blir mer allmént tillgdnglig.

3.4. Vanadins vatten- och markkemi

3.4.1. Losta vanadinformer i vatten

Vanadin forekommer i naturen i fyra olika oxidationstillstdnd, med oxidationstalen +2, +3,
+4 (dvs vanadyl) och +5 (vanadat). Saledes finns en méangfald av olika vanadinformer;
redoxforhallandena i mark och vatten avgdr i hog grad vilka former som dominerar i vattnet.
For att ritt kunna forstd vanadins vattenkemi behdver man ha tillgang till ndgorlunda korrekta
termodynamiska data for de olika formerna. Tre sddana sammanstéllningar listas nedan, i

prioritetsordning:

1. Cruywagen (2000). Denna kélla redovisar hydrolyskonstanter fér vanadat och
bygger pé relativt nya data redovisade av bl.a. Larson (1995) och Elvingson et al.

(1996).

2. NIST Critical Stability Constants Database 46. Denna databas uppdateras
kontinuerligt och innehaller rekommenderade jimviktskonstanter for olika komplex.
Sista versionen dr nr 7.0 (Smith et al., 2003).

3. Wanty & Goldhaber (1992). Sammanstillning av vattenkemin for vanadin(III),
vanadyl och vanadat. Baseras dock pé férre och éldre data dn kéllor nr 1 och 2 ovan.

Utvalda konstanter har sedan lagts in i det kemiska jamviktsprogrammet Visual MINTEQ
(Gustafsson, 2004), som anvénts for att ta fram figurerna i detta kapitel.
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Figur 3.2. Sa kallat Eh-pH-
diagram som visar de
dominerande formerna av
vanadin vid jamvikt som
funktion av redoxpotential
och pH. Diagrammet galler
for en totalkoncentration av
1uMVi0.01 M NaCl och
vid 25°C. De roda linjerna
markerar évergangen
mellan olika
oxidationstillstand. Den
tjocka bla linjen (svart i den
tryckta rapporten) ar
stabilitetsgransen for
vatten.

Overgangarna mellan de olika redoxformerna av vanadin styrs av jaimvikter itergivna i
Tabell 3.1. Med hjilp av dessa jimvikter, samt med de som presenteras i tabellerna AA.1,
AA.2, AA.3 och AA.4 i Appendix A, kan man konstruera ett s.k. Eh-pH-diagram, som visas i
Figur 3.2. Diagrammet visar vilka vanadinformer som forviantas dominera vid olika pH och



redoxpotentialer, dd 1 uM vanadin (=51 pg/l ) ar 16st i 0.01 M NaCl. Det bor papekas att Eh-
pH-diagrammet blir annorlunda da vattnet innehaller andra l6sta &mnen som kan
komplexbinda vanadin. Man bor ocksé komma ihdg att jamvikt séllan rader i naturen nér det
giller redoxovergangar. Rent kemiskt 4r manga av dem l&ngsamma. Mikroorganismer
medverkar aktivt i manga redoxreaktioner, och hastigheten for redoxomvandlingarna ar darfor
ofta beroende pa t.ex. mikrobiell sammanséttning.

Tabell 3.1. Redoxjdmvikter for 6vergangarna mellan de olika oxidationstillstanden for
vanadin’

MINTEQAZ2 ver 3.11 Wanty & Goldhaber
(1992)
Overgéng Reaktion E° (V) log K E’ log K
HVO,//VO** HVO,” +5H" +¢ o VO* +3H,0 1.90 32.08 1.88 31.79
vO*t/ v VO +2H' + ¢ & V' +H,0 0.34 5.70 0.34 5.70
\SA ' Vite o V7 -0.25 -4.31 - -

I denna tabell, liksom i tabellerna i Appendix A, &r de konstanter som valts ut for modelleringen angivna i fetstil.

Vanadin(II). Den mest reducerade formen av vanadin forekommer som en tvavérd katjon
V**. Denna form finns endast vid mycket 1aga pH-virden och/eller redoxpotentialer. Under de
forhallanden som réder i figur 3.2 &r inte vanadin(Il) stabilt 6verhuvud taget eftersom dess
stabilitetsomrade ligger under den grins dér vatten 6vergar till H, (vétgas). Darfor torde
vanadin(I) vara mycket séllsynt forekommande i naturliga miljoer. Vanadin(Il) bildar relativt
litt hydroxokomplex; som figur 3.3 visar dominerar VOH" vid pH > 6.5, vilket ocksa
indikerar att vanadin(Il), om denna form existerar, formodlingen létt kan komplexbindas till
andra dmnen innehéllande hydroxylgrupper, som t.ex. humusdmnen. I 6vrigt ar det mycket
som &r oként betriffande vanadin(II).

1 1
13-

g 5 Figur 3.3. Forvantad
= fordelning av olika

e species av vanadin(ll)
© -7 - som funktion av pH,

€ 9 \ efter tillsats av 1 uM

§ i VOI' V(I1)i0.01 M NaCl, vid
s 25°C. Den svarta linjen
o -11- ar den simulerade

g totalkoncentrationen
= -13 1 v(Il).
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Vanadin(III). Ar ofta den mest stabila vanadinformen i reducerande milj6, som t.ex. i
syrefria sediment och i vatmarker. Katjonen V" &r mycket lik Fe*™ och har ocksa en liknande
vattenkemi. Redan vid pH 2.3 hydrolyserar den till VOH?", som sedan hydrolyseras vidare till
V(OH)," vid pH 7, se figur 3.4. Vid hoga pH-viirden begriinsas 16sligheten av vanadin(III)
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starkt av olika utfallningar; i figur 3.4, ddr vanadin(IIl) forekommer ensamt, &r det utféllning
av V(OH); som gor att den sammanlagda V-koncentrationen viker nedat vid pH > 6.6.

-1
= 37 Fiqur 3.4. Forvantad

g . fordelning av olika

= -5 V(OH), species av vanadin(lll)
15 som funktion av pH,

E -7 - efter tillsats av 1 uM

= V(I11) i 0.01 M NacCl, vid
@ -9 A 25°C. Den tjocka

5 v VOH> svarta linjen &r den

o -1+ simulerade

g) totalkoncentrationen
2134 o, vy,

-1 5 T T T T T T

De komplex som vanadin(III) bildar med t.ex. fluorid och sulfat &r starka, liksom
formodligen dven komplex med organiska syror och humusdmnen.

Vanadyl / vanadin(IV). Vanadyl, som éterfinns t.ex. som katjonen VO**, dr stabil i
mattligt reducerande miljo, speciellt under sura forhéllanden. Marskikt i skogsmark, versta
lagren av Sphagnum-torvmossar, och kanske &ven vattendrag och sjoar med l4ga pH-virden,
ar exempel pa miljoer dér vanadyl sannolikt &r den mest stabila vanadinformen. Katjonen
VO idr unik p.g.a. att den 4r den enda stabila oxokatjonen i naturlig miljé (Wehrli & Stumm,
1989). Denna speciella konfiguration tycks vara forklaringen till att VO*" &r mycket reaktiv
och bildar en hel rad starka komplex med oorganiska och organiska ligander, négra finns
listade i Tabell AA.2 i Appendix.

Som Figur 3.5a visar hydrolyseras VO** till VOOH" vid pH 5.7. Atminstone teoretiskt kan
16sligheten for vanadyl begrénsas av hydroxiden VO(OH),, som i figuren faller ut vid pH >
6.4, vilket forklarar varfor den sammanlagda vanadyllosligheten dé sjunker. I verkligheten
torde dock utfillning av VO(OH), knappast alls forekomma eftersom vanadyl bildar sé starka
komplex med ménga ligander. I Figur 3.5b visas t.ex. hur foérdelningen av olika
vanadylformer ser ut dé tio gdnger sd mycket oxalat (10 uM) finns nadrvarande; hir dominerar
oxalatkomplexen vilket gor att utfallningen av VO(OH), forskjuts uppéat i pH.
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Figur 3.5a. Foérvantad
fordelning av olika
species av vanadyl
som funktion av pH,
efter tillsats av 1 uM
V(IV)i0.01 M NaCl,
vid 25°C. Den tjocka
svarta linjen ar den
simulerade
totalkoncentrationen
V(IV).

log Concentration (mol L'1)

1
-3
-5 A Figur 3.5b. Samma

som ovan, men
I6sningen innehaller
aven 10 uM oxalat.

log Concentration (mol L'1)

Kunskapen om vanadyls komplexbindning till humusdmnen &r bristfallig, men det ar troligt
att den ar mycket stark (se t.ex. Wood, 1996). Med hjélp av s.k. LFER-samband (Tipping,
1994) kommer man till slutsatsen att for vatten dir det finns normala koncentrationer
humusédmnen (motsvarande ca 10 mg/L. DOC), ar i det ndrmaste 100 % av det 16sta vanadylet
troligen komplexbundet till humusdmnen.

Vanadat / vanadin(V). Vanadat &r den dominerande vanadinformen i syresatta miljoer,
speciellt vid hogre pH-vérden. Anjonen vanadat (VO,4") dr mycket lik fosfat (PO4”) och tar
upp en proton redan vid ungefir pH 13.5 for att bilda HVO,>. Vid pH < 8.8 tas ytterligare en
proton upp sé att H,VO, blir vanligt forekommande. Daremot ér inte vanadinsyra, H;VOy,
sarskilt stabil och dess jimviktskonstant dr inte heller med exakthet kénd. Troligen utgor den
aldrig mer &n hogst 5 % av den totala vanadatkoncentrationen varfor den kan forsummas i
jamviktsmodellerna. Anledningen till att H;VO, inte ir stabil beror pa att katjonen VO,"
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istdllet bildas; denna dominerar vanadatspecieringen vid mycket ldga pH-varden. Enligt
Cruywagen (2000) bildas VO, pa grund av att V i detta species kan koordineras till sex i
stéllet for fyra syreligander, vilket &r termodynamiskt gynnsamt (fyra av de sex
syreliganderna i VO, tillhér vattenmolekyler som inte skrivs ut i formeln).

Dé vanadatkoncentrationen dr hog forekommer en hel rad olika polymera former. Sérskilt
viktiga &r de s.k. dekavanadaterna, som innehaller tio stycken vanadinatomer. Dock blir de
polymera formerna viktiga endast da koncentrationen Gverstiger ca 100 uM (dvs 5.1 mg/1),
vilket dr avsevért hogre dn vad som forekommer i den naturliga miljon. Som framgar av Figur
3.6 dominerar de monomera formerna kraftigt dd den sammanlagda vanadatkoncentrationen
ar 1 uM.

1 -

A Figur 3.6. Férvantad
© -3 - fordelning av olika
3 ) species av vanadat
c 9 H,VO, som funktion av pH,
2 efter tillsats av 1 pM
© V(V)i0.01 M NaCl,
= vid 25°C. Den tjocka
3 svarta linjen ar den
g simulerade
O -1 totalkoncentrationen
o V(V).

2 13 -
-15 - \ w
4 5 6 7 8 9 10 11
pH

Vanadat bildar en rad komplex med ligander vid lagt pH, di VO," ir kvantitativt sett
viktig. Aven organiska syror och humusimnen komplexbinder vanadat starkt, faktiskt iven
vid relativt hoga pH-virden dd vanadatanjonerna dominerar. Anledningen tycks vara att
vanadat latt reagerar med karboxyl- och hydroxylgrupper for att bilda estrar. Da pH <6
reduceras dock vanadat dven latt till vanadyl pa grund av humusémnenas reducerande
formaga (Lu et al., 1998). Aven andra organiska syror som t.ex. oxalsyra kan vid lagt pH
reducera vanadat till vanadyl (Bruyére et al., 2001).

3.4.2. Vanadins utfillningsreaktioner

Tabell AA.4 1 Appendix visar nigra av de 16slighetskonstanter som vi kunnat hitta i olika
termodynamiska databaser, som t.ex. NIST, MINTEQA2 version 3.11 och EQ 3/6 (Wolery,
1992).

For vanadin(IIl) &r, som ndmnts tidigare,V(OH); en tinkbar utféllning som kan bildas vid
relativt hoga pH; denna hydroxid kan sedan omkristalliseras till den mindre 16sliga V,0;. Det
ar dock troligt att ingen av dessa i verkligheten &r vanligt forekommande f6r vanadin. Detta
beror pa att vanadin(III) i stdllet ldtt inkorporeras i mindre 16sliga Fe-oxider. Schwertmann &
Pfab (1994; 1996) har visat att V**, beroende pa dess stora likhet med Fe*, girini
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jarnoxidernas struktur som en fast V+Fe-oxidlosning da jarnet falls ut. En intressant aspekt av
detta ir att den inbundna V*"-jonen dérmed blir okinslig for redoxforéndringar i miljon.
Reaktionen tycks forklara varfor det finns ett mycket starkt samband mellan V och Fe i
manga jordar och sediment, t.0.m. i vittrade tropiska jordar dar redoxpotentialen dr mycket
hog och V dirfér borde reduceras (Schwertmann & Pfab, 1996). Aven Myers och
Thorbjornsen (2004) visade att det finns ett starkt samband mellan Fe-oxider och V i ett stort
antal jordar fran sédra USA och Puerto Rico, vilket sannolikt kan forklaras pa samma sitt.
Utfdllning av vanadin(III) i Fe-oxid &r sannolikt den pa sikt viktigaste sdnkan for det vanadin
som frigdrs genom vittring och antropogena emissioner.

Som ndmndes ovan &r det inte troligt att vanadyl normalt sett bildar stabila utfallningar.
Vad géller vanadat finns 16slighetskonstanter framtagna for ett stort antal vanadater. Det visar
sig dock att ndstan samtliga &r mycket 16sliga och inte bildas i naturliga miljoer; t.ex. innebar
l6sligheten for de angivna kalciumvanadaterna att de endast kan forvéntas vara stabila i
cementpastor och liknande Ca-rika miljoer dd pH > 12.5. Dock dr dessa loslighetskonstanter
mycket osdkra eftersom de baseras pa mycket f4 data av dldre datum. Som vi aterkommer till
i kap. 3.6 antyder laktestresultat att Ca-vanadater 4nda kan ha betydelse for 16sligheten av
vanadin i alkalina slagger. Enligt befintliga litteraturdata finns tva typer av
vanadatutféllningar som mdjligen kan ha viss betydelse dven vid négot ldgre pH-véirden én
12:

- Blyvanadater. Det finns flera blyvanadater; ndgra, som t.ex. vanadinit som nimnts i
kap. 3.1, ar av apatittyp. Blyvanadater &r oftast relativt olosliga, vilket mojligen
innebér att vanadat effektivt kan fallas ut om det finns ett Gverskott av bly
nérvarande, atminstone da pH é&r ca 8-10. Blyvanadaterna som listas i Tabell AA.4
blir dock successivt mer instabila med stigande pH da pH > 10, p& grund av att blyet
da hydrolyseras sa att koncentrationen fria blyjoner blir mycket lag.

- Hydroxyapatit. Pa grund av vanadatanjonens stora likhet med fosfat kan vanadat i
viss mén substituera for fosfat i hydroxyapatit (Cas(PO4);OH), da denna falls ut
(Boechat et al., 2000). Detta kan forvintas intrédffa under alkalina forhallanden, déa
Ca- och POg4-koncentrationerna é&r tillrackligt hoga.

3.4.3. Vanadins sorption till partikelytor i mark och sediment

Som ndmnts ovan bildar vanadyl mycket starka komplex med 16sta humusdmnen; det géiller
sannolikt dven for humusdmnen i fast fas. Mobiliteten for vanadyl i marken samt
vanadinupptag i véxter kan ddrmed regleras av sorption till organiskt material, dér sadant
finns tillgéngligt. Vanadyl kan dven adsorberas till Fe- och Al-oxider som finns i marken. For
vanadyl, liksom for andra metallkatjoner, &r sorption till Fe- och Al-oxider en starkt pH-
beroende process; ju hogre pH desto effektivare sorption. Wehrli & Stumm (1989) visade att
mer dn 90 % av tillsatt VO** adsorberades till Al-oxid redan vid pH 4, medan samma
avskiljning for Pb*" inte uppnaddes forrin vid pH 6. Vanadylsorptionen till Fe- och Al-oxider
ar alltsa vasentligt starkare &n for bly, som annars dr kind som en metall som adsorberas
relativt starkt till oxider. Vanadyl adsorberas dven starkt till hydroxyapatit, vilket kan
utnyttjas vid avskiljning av vanadyl fran fororenade vatten (Vega et al., 2003).

I ett arbete studerades mobiliteten for vanadyl i en Ultisol i South Carolina efter tillsats av
5.6 kg V ha som vanadylsulfat (Martin & Kaplan, 1998). Trots en hog nederbérd (1270
mm/ér) hade endast 1 % av tillsatt vanadyl rort sig ur de 6versta 15 cm under de forsta 30
ménaderna efter tillsatsen, vilket illustrerar den ldga mobiliteten for vanadyl.
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Vanadat binds starkt till Fe- och Al-oxider. Wehrli & Stumm (1989) fann att > 90 % bands
till Al,O5 dé& pH var lagre an 8 (tillsats som ovan for vanadyl). Rietra (2001) tillsatte néra 0.1
mmol V g goethit och fann att mer &n 95 % av tillsatt vanadat bands vid pH 10 och dirunder
till denna jérnoxid, se figur 3.7. Liknande resultat redovisas dven av Peacock & Sherman
(2004), som med hjilp av EXAFS-spektroskopi kunde visa att adsorptionen av en vanadatjon
sannolikt involverar tvd FeOH-grupper i ytan. Som figur 3.7 visar &r vanadatadsorptionen
starkare &n for arsenat, som annars ar kind som en anjon som binds speciellt starkt till
jarnoxider. Blackmore et al. (1996) fann ocksé att vanadat bands starkare an fosfat till
ferrihydrit (dvs amorf jdrnhydroxid), och att vanadat effektivt kunde konkurrera med fosfat
om tillgéngliga adsorptionsplatser.

- 1000
g Figur 3.7. Koncentration AsO, och
=2 100 | VO, i lI6sningen efter jamviktning av
- 150 pmol I'" AsO, eller VO, med
15 oe® 1.62 g I'" goethit. Som
© 10 - e°° bakgrundselektrolyt anvandes 0.01
E ° A S M NaNOg. Den gréna linjen anger
e o ® 2 %A hur mycket AsO4 och VO, som
S - o hade tillsatts, dvs 150 umol I”".
o A VO4 Efter Rietra (2001).
c
2 e AsO4
c A
c 0.1 ‘ ‘
8 9 10 11
pH

Vanadatadsorption till tre finska jordar studerades av Mikkonen & Tummavuori (1994)
med hjalp av skakforsok. Denna studie, som dr den enda i litteraturen vi kunnat hitta som
behandlar vanadatadsorption till jord eller sediment, redovisar en adsorptionsforméga for
vanadat som dr anmérkningsvart mattlig om man jaimfor med resultaten ovan for rena oxider.
Som mest adsorberades 70-80 % av tillsatt vanadat vid pH 4, och ldgre adsorption
observerades vid saval hogre som ldagre pH. Det bor dock noteras att alla tre jordarna hade ett
mycket 14gt innehéll av oxalatextraherbara oxider. Dessutom anvéindes ett relativt grovt filter
vid filtreringen vilket gor det fullt mdjligt att oxiderna (med adsorberat vanadat) i betydande
utstrdckning kan ha f6ljt med i analysen.

For vanadin(III) finns inga experimentella data rérande sorption (férutom det som ndmnts

ovan om medfillning med jarnoxid). Det ar dock troligt att V(III), liksom Fe(IIl),
komplexbinds mycket starkt till organiskt material i fast form.

3.4.4. Vanadins loslighet i olika miljoer — en sammanfattning
Vanadins 16slighet i vatten varierar alltsé starkt mellan olika miljéer, och méanga faktorer

spelar in. Den kanske mest avgorande av dessa dr pH. Nedan gor vi ett forsok till att skissera
hur vanadinets upptriadande kan tdnkas vara vid olika pH:
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Tabell 3.2. Vanadins l0slighet i vatten

pH Loslighet i Dominerande Vilka mekanismer styr?
vatten redoxform(er)
>12.5 Lag / Medel A" Utfillning av olika vanadater
11-12.5 Hog Vv Utfdllning av olika vanadater, mojl. adsorption
till Fe-oxider
9-11 Medel v Adsorption till Fe- o. Al-oxider, mgjl.
utféllning som blyvanadat
7-9 Lag V, mojl 111 Adsorption till Fe- 0. Al-oxider (redoxform V)
Medutfillning till Fe-oxider (I11)
4-7 Mycket lag V, 1V, 111 Adsorption till Fe- 0. Al-oxider (V)

Komplexbildning till humus (IV)
Medutfillning till Fe-oxider (I11)
2-4 Lag IV, 111 Komplexbildning till humus (IV)
Medutfillning till Fe-oxider (III)

3.5. Naturliga och antropogena Killor till vanadin
3.5.1. Vattenburna emissioner

Sternbeck & Ostlund (1999) uppskattade att 90-600 ton V frigdrs genom vittring arligen i
svenska jordar. Flodtransporten av vanadin uppskattades till 90 ton per &r, vilket antogs vara i
god overensstimmelse med vittringsflodet.

Antropogena emissioner till vatten kommer framst fran gruvavfall, och fran deposition av
luftburet vanadin frén olje- och kolférbranning m.m. Hope (1997) uppskattar att de
antropogena kéllorna star endast for ca 3 % av det vanadin som nér oceanerna.

For Sveriges vidkommande &r det déligt ként hur stora de antropogena V-emissionerna till
vatten dr. Storst bidrag ger sannolikt deposition fran forbranning av fossila branslen, se nedan.
Stalproduktion kan ge ett visst bidrag (se dven kapitel 3.6), men detta &r sannolikt mycket
litet. Sternbeck & Ostlund (1999) anger som exempel att Sandviks emission av V till vatten ir
0.75 kg/ar. Anvindning av vanadinhaltiga restprodukter fran stalindustrin (se kap. 3.6) kan
mojligen vara av viss lokal betydelse, men &r betydelselost jamfort med forbréanning av fossila
bréanslen sett i ett storskaligt perspektiv.

3.5.2. Luftburna emissioner
Vanadin i atmosféren kan komma frén en méngd olika antropogena och naturliga kéllor.
Bland de naturliga killorna mérks vulkanutbrott, skogsbrinder, jorddamm och organiskt

material som t.ex. pollen. De antropogena killorna domineras av forbranning av fossila
brénslen (Nriagu & Pirrone, 1998).
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Krachler et al. (2003) studerade ackumulationen av vanadin i de Oversta sex meterna i en
schweizisk hogmosse och kunde ddrmed f& en uppfattning om hur depositionen av V
forédndrats under de senaste 12 370 aren. Enligt studien var depositionen av V som storst for
10 600 ar sedan, mycket storre dn nu. Det géllde dock dven for en rad andra metaller, liksom
for Sc, som antogs vara en indikator for kemisk vittring. Da V- och Sc-halterna jaimfordes,
befanns de allra flesta virden bilda en rak linje (se Figur 3.8). Daremot skiljer analyserna for
den torv som avsatts efter 1944 sig at fran de dvriga genom en hogre V/Sc-kvot — detta
illustrerar det antropogent bidragets betydelse under efterkrigstiden.

Enligt Nriagu & Pirrone (1998) kan den érliga atmosfariska emissionen fran naturliga
kallor uppskattas till ca 9 300 ton arligen (notera att forfattarna skrev 9.3 ton, vilket &r ett
skrivfel). Hope (1997) uppskattar samma emissioner till 15 200 ton. For de antropogena
emissionerna skiljer sig uppskattningarna &t &nnu mer. Medan Hope (1997) redovisar en
uppskattning pa 8 700 ton, uppskattar Nriagu & Pirrone (1998) de arliga antropogena
emissionerna till 74 500 ton for ar 2000. Delvis kan skillnaderna bero pa att det ar svart att
avgora emissionsfaktorer m.m. korrekt, vilket i sin tur beror pa t.ex. ofullstindig kunskap i
hur vanadin fordelar sig mellan flygaska och atmosfariska emissioner (Nriagu & Pirrone,
1998). Mojligen kan det laga virdet som Hope (1997) anger for antropogena emissioner
bygga pa en felaktig citering av ett tidigare arbete av Nriagu & Pacyna (1988). I Europa tycks
de antropogena V-emissionerna ha minskat efter 1985 beroende pa en minskad forbréanning
av kol och olja; diremot 6kar de i Asien. For Sveriges del uppskattade Sternbeck & Ostlund
(1999) V-emissionen fran oljeeldning till 110 ton 1985; den har sannolikt minskat sedan dess.

3.6. Vanadin i restprodukter och i cement
3.6.1. Stalindustrins restprodukter

Vissa slaggtyper som uppkommer i stalindustrin innehéller relativt hoga halter vanadin,
som dels kan bero pa hoga vanadinhalter i rdvaran (jirnmalm) och dels pa att vanadin tillsétts
under stélframstidllningen. Ofta dr dessutom slaggens pH ganska hogt, mellan 10 och 12,
vilket gor vanadin relativt 14ttlosligt (jamfor tabell 3.2). Tre av de viktigaste typerna av slagg
ar:

e Masugnsslagg. Uppkommer vid framstillning av rajarn i masugn. Slaggen bestér
huvudsakligen av smélta naturliga bergarter, och domineras av Si, Ca, Mg och Al-
foreningar (oxider och silikater). Beroende pa om masugnsslagg ar luft- eller
vattenkyld, betecknas den ofta som hyttsten respektive hyttsand. Hyttsten, vars
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materialegenskaper gor den till ett utméarkt vigbyggnadsmaterial, har undersokts flera
ganger vad giller dess lakningsegenskaper for vanadin. Tillgéngliga resultat (se
Tabell 3.3) visar att totalhalten V ar jaimforbar med naturlig V-rik berggrund. JAimfort
med den mycket V-rika jirnmalmsravaran (1100-1300 mg kg™) s ligger V-halten
daremot betydligt lagre. Detta kan forklaras med de reducerande forhallandena i
masugnen, vilket orsakar reduktion av V till V>* som Iser sig i rajarnet snarare én i
slaggen (Selin, 2000). Vanadinkoncentrationerna i laktester med avjoniserat vatten &r
nagot forhdjda jamfort med naturliga bakgrundskoncentrationer.

Tabell 3.3. Totalhalt vanadin och koncentration upplost vanadin vid L/S 10 for ndgra olika

slaggtyper.
Slaggtyp Totalkonc. V Loést Vi vatten vid L/S 10 Referens
(mg kg™) (ug L)
Hyttsten 353 88 Rogbeck & Elander (1995)
U 120 Ledskog et al. (2001)
1) 19.5-326 Granstrom (2001)
529,611 U SSAB Merox (2003a)
Hyttsand 487 U SSAB Merox (2003a)
LB-slagg 1210 2000 (L/S'5) Féllman et al. (1999)
1745 28 Nilsson (2001)
LD-slagg 26 800 U Macsik & Jacobsson (1996)
15 400 12.2 SSAB Merox (2003b)
“ 14.8 (L/S 2) “

IU = Ingen uppgift

e LB-slagg (slagg fran ljusbagsugn). Denna typ av slagg uppkommer vid skrotbaserad
stéltillverkning, ddr V avskiljs frdn metallen och anrikas i LB-slaggen. Vanadinhalten
ar varierande (beroende pa ravarans egenskaper) men ar i allmdnhet naturligt nog
hogre dn for masugnsslagg. Lost vanadin i laktester varierar atskilligt, vilket indikeras
av Tabell 3.3.

o LD-slagg (slagg fran Linz-Donawitz-processen) uppkommer vid malmbaserad
stalframstéllning. I LD-processen avskiljs kol, men &ven bl.a. vanadin, frén rajérnet.
Processen ger upphov till den s.k. LD-slaggen, vilken ofta far en V-koncentration pa
ca 1- 3 %, beroende pa den hdga vanadinhalten i rajarnet (se under masugnsslagg
ovan). Resultat fran laktester vi fatt tillgang till for farsk LD-slagg (se Tabell 3.3)
visar att de 16sta V-koncentrationerna var verraskande maéttliga, t.o.m. ldgre &n de
som redovisas for hyttsten.

Aven om laktesterna visar relativt hoga V-koncentrationer, ir det bara en mindre del av
slaggens innehéll av vanadin som pé kort tid ar 16slig. Enligt flera av laktesterna som
refereras i Tabell 3.3 dr V-koncentrationen ar relativt lite beroende av L/S-kvoten (dvs kvoten
mellan vatten och material i testet). Detta tyder pé att koncentrationen 16st vanadin inte enbart
styrs av vittring fran materialet, utan dven av ndgon utfallnings- eller adsorptionsjamvikt.
Apul et al. (2004) antog jaimvikt med blyvanadat for LB-slagg, pa basis av laktestresultat fran
Féllman et al. (1999). For LD-slaggen i Tabell 3.3 visar dock jaimviktsmodellering att
blyvanadat (enligt den stokiometri som anges i Appendix) dr underméttat med 20
storleksordningar och saledes ej kan styra vanadatets 16slighet. Det bor noteras att LD-slaggen
var farsk, med ett pH pa 12.6 (SSAB Merox, 2003b). Troligen styrs V-16sligheten vid detta
mycket hoga pH-vérde av nagon typ av Ca-vanadatutfallning som ej finns med i databasen, se
kapitel 3.4. Hur lakbarheten av V ar i lagrad LD-slagg, dir pH é&r liagre, dr ddremot oként.
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Den storsta delen av slaggens V dr sannolikt starkt bunden i spinell- och glasstrukturer som
vittras endast mycket langsamt. | ett examensarbete har Niklas Nilsson (2002) visat att
andelen lattlosligt vanadin i LB-slagg &r kraftigt beroende av sméiltans kemiska
sammansittning (tabell 3.4).

Tabell 3.4. Totalhalt vanadin och koncentration upplést vanadin vid L/S 10 for LB-slagg frdan
smdltor med olika MgO-tillsatser (Nilsson, 2002).

Slaggbendmning Totalkonc. V Lost V i vatten vid L/S 10
(mg kg™ (ug L)

Original (4 % MgO) 1745 28

Omsmiélt (6 % MgO) 1710 840

Mittad (9 % MgO) 1650 <15

Overmittad (10 % MgO) 1555 690

Det verkar troligt att andelen lattlosligt vanadin i LB-slagg och LD-slagg pa nagot sitt
paverkas av fordelningen mellan vanadins redoxformer i sméiltan; detta dr dock osékert pa
grund av brist pa forskning inom omradet. Befintlig kunskap om hur férdelningen mellan
vanadin(III), vanadyl och vanadat i sméltan styrs av olika faktorer har ssmmanfattats bl.a. av
Selin (2000) och Farah & Brungs (2003). Allmént tycks vanadyl och/eller vanadat dominera i
slagger med hog basicitet (vilka dominerar i svensk stélframstéllning), medan vanadin(I1I)-
oxider dominerar i slagger med lag basicitet. Viklund White et al. (1997) rapporterar SEM-
resultat (svepelektronmikroskopi) for LB- och LD-slagg som antyder att kalciumvanadat var
den kvantitativt viktigaste vanadinfasen.

D4 vanadin(IIl) eller vanadyl dominerar blir vattenldsligheten av V i slaggen ganska lag
eftersom dessa former binds in hart i spinellstrukturer. Vanadat dr ddremot mer lattldsligt, ett
faktum som utnyttjas i processer som syftar till att dtervinna vanadin fran stalindustrins
slagger (Voglauer et al., 2004). Andelen vanadat 6kar vid en storre tillgéng pa syreligander i
smaéltan, vilken i sin tur leder till en hdgre basicitet i slaggen. Enligt Viklund White et al.
(1997) bekréftar laktester att halten utlakat vanadin dkar da slaggens basicitet okar.

P4 samma sitt forvintas mer vanadat i slaggen och dirmed mer utlakat vanadin efter en
MgO-tillsats (Farah & Brungs, 2003), eftersom tillgdngen pa syreligander i sméiltan da okas.
Resultaten i tabell 3.4 visar dock inte pa nagot klart samband mellan MgO-tillsats och
lattlosligt vanadin. Mgjligen kan detta bero pé att LB-slaggen dven innehéller ca 15 % Fe; det
ar kant att jarnets redoxforhallanden i slaggen har en komplex inverkan pa vanadins
redoxforhallanden och att omsmaltning kan paverka jarn likavil som vanadin (Farah &
Brungs, 2003). Det &r uppenbart att mer forskning behovs for att kartlagga sambandet mellan
sméiltans sammansédttning och andelen littlosligt vanadin i alkalina LB- och LD-slagger, samt
hur vanadinets lakningsegenskaper paverkas av sekundéra vanadatutféllningar vid mycket
hoga pH-virden.

3.6.2. Cement

Aven i cement som inte stabiliserats kan vanadinldsligheten vara forhojd, trots att
totalhalten vanadin oftast inte &r sarskilt hog (Hillier et al., 1999; Van der Sloot, 2002).
Aterigen ir det pH-forhallandena i cementen som bidrar till den hdga vattenldsligheten av V.
Van der Sloot (2002) visade t.ex. att ett cementprov med endast 48 mg V kg™ ha lakade ca.
100 pg V L™ vid pH 10. Vid hogre pH-virden minskade vattenldsligheten dock kraftigt (till
ca 1 ug V L' vid pH 12), antingen beroende pa utfillning av nagon typ av Ca- eller Pb-
vanadat, eller (kanske troligare) beroende pa att cementen stabiliserades under laktestet, sa att
vanadat “fangades upp” i cementens interna porer.
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3.7. Slutsatser om vanadins upptridande i miljon

Beroende pa redoxtillstand aterfinns vanadin i nagot av oxidationstillstinden +3, +4 eller
+5 1 miljén. Vanadin bildar en mangfald av olika l6sta former och kan férekomma som savil
katjon (for oxidationstillstainden +3, +4) som anjon (+5). I miljon &r mobiliteten for samtliga
former av vanadin generellt sett 14g, beroende framfor allt pa stark sorption till partikelytor i
mark och sediment. Utfdllning &r viktigt for vanadin(IIl), som medfills med jarnoxid. Det ar
endast under starkt alkalina forhallanden (pH hogre én ca 9-10) dér vanadin, d& som anjonen
vanadat, kan uppvisa stor mobilitet eftersom vanadat i sddana fall inte binds sdrskilt starkt till
oxider och inte heller bildar sarskilt svarlosliga utfdllningar. For vissa slagger fran
stalindustrin och i ostabiliserad cement kan V-16sligheten vara relativt hog, inte minst
beroende pa de ogynnsamma pH-forhallandena i dessa material. D& lakvattnet fran sdédana
material interagerar med mark och vatten i omgivningen &r det dock troligt att pH sénks till
lagre nivaer vilket leder till att vanadin effektivt fastnar pa partikelytor. Risken for skadliga
effekter i nedstroms liggande recipienter torde darfor i allménhet vara mycket liten.
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4. Vanadin - naringsamne och toxisk metall

4.1. Vanadin — essentiellt eller ej?

Det dr i dagslédget inte helt klarlagt om vanadin (V) ar ett livsnodvandigt (essentiellt)
element. Dock vet vi att vanadin i l14ga doser har visats ha en rad positiva effekter pa vixter
och djur. Relativt nyligen (mitten av 80-talet) uppticktes att V har betydelse for baljvéxters
formaga att fixera atmosfériskt kvive. Fixeringen sker med hjilp av bakterier, Azotobacter,
som forekommer i baljviaxternas rotkndlar. Tidigare har det varit ként att molybden (Mo) och
jarn (Fe) har spelat en viktig roll. Metallerna ingér i de enzymsystem som &r aktiva vid
kvévefixeringen, nitrogenaser (Eady, 1990).

Det ar ocksé kint att vanadin dr nédvandigt for halogenering av organiska féreningar tex
bromoperoxidas. Dessa foreningar bildas framfor allt av marina organismer, sa som
brunalger, och rodalger men ocksa av en del lavar och bakterier men ocksa hdgre organismer
som marina maskar. Haloperoxidaser skyddar organismen mot angrepp av bakterier och
svampar eller som skydd mot predatorer. Troligen skyddar ocksa haloperoxidaser de marina
algerna mot paviaxt av andra organismer. (Wever & Krenn, 1990)

En annan grupp av organismer som niamns i samband med vanadin &r sjopungar. Dessa kan
ackumulera vanadin fran havsvatten i speciella celler, vanodocyter. Koncentrationen i
havsvatten 4r 35 nM (35 x 10° M) och i sjopungars blodceller har halter pa 100 mM (100 x
10 M) uppmiitts. Nagon forklaring till varfor sjopungar ackumulerar si mycket vanadin har
inte presenterats. Det har foreslagits att de vanadininnehallande vanadocterna skulle kunna
fanga upp syre pé ett reversibelt sitt under syrefattiga forhallanden eller att vanadin i
vanadocyterna skulle bidra till ett skydd mot angrepp av mikroorganismer. (Michibata &
Sakurai, 1990)

Den essentiella betydelsen av vanadin for hdgre organismer sdsom daggdjur inklusive
ménniska &r idag alltsé oséker. Framst beror detta pa att man inte kunnat pévisa nigra
vanadinbristsymptom hos méanniska. Resultat baserade pa djurforsok indikerar dock att s&
troligen dr fallet (Nielsen & Uthus, 1990; French & Jones, 1993). Exempel pa
vanadinbristsymptom som har ndmnts i litteraturen &r:

Okad frekvens missfall och tidiga dodsfall inom négra dagar efter fodelsen
Defekter pa skelett

Forandringar av skoldkortelns hormonmetabolism (Nielsen och Uthus, 1990)
Minskad mjolkproduktion under amning

Forsamrad tillvédxt av tdnder, ben och brosk

Generellt minskad eller stord tillvaxt (French och Jones, 1993).

Vi vet ocksé att vanadin kan utnyttjas inom medicinen for att behandla sjukdomar som t.ex.
diabetes och cancer (se kap. 4.4). Darfor ar det befogat att betrakta vanadin som “ett &mne av
farmakologisk och néaringsméssig betydelse” for ménniskan (Mukherjee et al., 2004).

4.2. Toxicitet hos vanadin

Toxiciteten hos vanadin dr olika for olika vanadinforeningar. Generellt 6kar toxiciteten
med stigande valens, V" (dvs vanadat) ir saledes den mest toxiska formen av vanadin
(Waters, 1977). Administreringen av vanadin paverkar ocksé toxiciteten. Nar samma méngd
och samma vanadinforening tas in oralt, via lungorna eller intravendst, sé erhalls lindriga
symptom i forsta fallet, svra symptom i det andra och kan i det tredje fallet vara letala. V°*
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oxiderar létt aldehyder, katekoler, olefiner och sulthydrylgrupper som kan finnas i mag-
tarmkanalen eller i cellviggar. Processen innebir reduktion av V" till V** som r stabilt och
till storsta delen fysiologiskt otillgéingligt. Vanadat (V°") kan till skillnad mot vanadyl (V*")
hdmma flera av kroppens enzymsystem, t.ex. fosfataser. Reduktionen representerar darfor ett
mycket effektivt sétt att minska vanadinets toxiska effekt. (Morell et al. 1986; Zaporowska &
Wasilewski, 1992). Dock kan reduktionen av V°* leda till bildandet av fria radikaler vilka kan
vara skadliga for kroppens vavnader (Zychlinski, 1991; Sabbioni et al., 1993).

Toxiska effekter pa manniskor har frémst observerats vid inandning av vanadinhaltigt
damm frén industriella processer (Willsky, 1990). Till milda symptom pa vanadinforgiftning
raknas snuva, ofta blodig, halsirritationer, torrhosta, trotthet, utmattning, dgonirritation diarré.
Dessa symptom har observerats hos personer som exponerats for varierande halter av
vanadinpentoxidinnehallande damm. Oftast dr dessa symtom ocksé reversibla (ATSDR,
1992). Allvarligare symptom ér irritation av de 6vre luftvigarna, andndd, bronkospasmer
samt krikningar och diarré. Annu allvarligare symptom &r bronkit, lunginflammation, effekter
pa centrala nervsystemet, tremor (skakningar), stord andningsfunktion och njurskador
(Randahl et al., 1997).

Den toxiska effekten av V péverkas i hog grad av pa vilket sitt intaget sker. Upptaget via
lungorna ar effektivt, ca 25 % (WHO, 1988). Kroniska besvir frén de dvre luftvigarna anses
uppkomma vid en vanadinhalt i luften pa 20 pg/m’ luft (WHO, 2000). WHO (2000) har satt
grinsen for lagriskintag till 1 pg/m’ luft. Enligt Arbetarskyddsstyrelsen ér nivigransvirdet for
8 timmars exponering 200 pg/m’ (Arbetarskyddsstyrelsen, 1996).

Upptaget via mag-tarmkanalen &r betydligt ldgre dn via lungorna, mindre dn 5 % (Nielsen
och Uthus, 1990). Den letala dosen for en vuxen person uppskattas till 30 mg, vilket
motsvarar 0,42 mg V,0s/kg kroppsvikt (WHO, 1988). Ett lagriskintag for ménniska ligger pa
3 ng/kg kroppsvikt och dag (ATSDR, 1992).

Tabell 4.1. Vanadinkoncentrationer i ménskliga vivnader

Viévnad V-koncentration® Referens(er)
Fett och muskler 0.55 ng/g vv Byrne & Kosta (1978), Vanoeteren et al.
(1982)

Hjérta 1.1 ng/g vv ”

Njurar 3 ng/g vv ”

Lever 7.5 ng/g vv ”

Lungor 2.1 ng/gvv ”

Skoldkortel 3.1 ng/g vv ”

Benvévnad 3-8 ng/g vv French & Jones (1992)

Har 0.4-90 ng/g tv Moo & Pillay (1983), Marumo et al. (1984),
Jervis et al. (1985), Ward et al. (1985)

Humanmjolk < 1.0 ng/g tv Kosta et al. (1983)

Humanserum 0.016-0.94 pg/L Cornelis et al. (1981)

dyv = vétvikt, tv = torrvikt

Mycket lite av tillfort vanadin tas under normala forhallanden upp av kroppen. De flesta
vavnader i kroppen innehéller mindre dn 10 ng V/g vatvikt (se Tabell 4.1). Olika
sjukdomstillstdnd kan orsaka bade hogre och ldgre V-innehall &n normalt (Nielsen och Uthus,
1990).

Utsondringen av vanadin sker framst via fekalier och utgors dé troligen framst av icke

adsorberat vanadin. Urin utgdr den framsta utsondringsviagen for vanadin som tagits upp av
kroppen (Nielsen och Uthus, 1990).
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4.3. Miénniskans intag och behov av vanadin

Ett eventuellt vanadinbehov for ménniska bor rimligen vara lagt, 2-25 ng V/g i fodan har
nimnts vid djurforsdk. Vanadinbristsymptom har inte identifierats hos ménniska. And4 ger de
flesta dieter ett dagligt intag pa mindre &n 30 pg, vanligen omkring 15 pg. Forslagsvis bor ett
dagligt intag av 10 pg motsvara ett behov for ménniskan (Nielsen & Uthus, 1990).

Vanadin forekommer i ett flertal fododmnen, frimst i form av jonerna VO** (vanadyl) eller
HVO,* (vanadat) (French & Jones, 1993). Vanadinhalten varierar, men ligger normalt under
100 ng/g vv. I potatis varierar halterna mellan 1 och 6 ng/g vv, i komjélk mellan 0,2 och 10
ng/g och i kott ca 1 ng/g vv (Lagerkvist et al., 1986). Speciellt hoga vanadinhalter har
uppmatts i kal, spenat, svamp, persilja, dill, och svartpeppar (French & Jones, 1993). 1
persilja och dill har uppmatts sa hoga halter som > 100 ng/g (WHO, 1988).
Spannmalsprodukter innehéller hdgre halter dn frukt och gronsaker. Fisk, skaldjur, kyckling
samt lever och njure fran gris och noétkreatur innehaller hdgre halter 4dn fldsk och notkott.
Dessutom ér halterna ofta hogre i fardiga produkter dn i ravarorna (WHO, 1988), troligen
p-g.a. tillforsel fran tillagningsutrustningen.

Den huvudsakliga vanadinkéllan for minniska dr maten. Ett visst intag sker ocksa via
dricksvatten, som normalt innehaller < 10 ug/L. (WHO, 1988; se dven kap. 3). Enligt vissa
berdkningar skulle ca 80 % av en landsortsbos intag komma frén foda och dricksvatten (Davis
& Bennet, 1983).

4.4. Medicinska tillimpningar av vanadin

I borjan av 1900-talet anvindes vanadin som ett universalmedel mot sjukdomar s& som
diabetes, anemi (blodbrist), kronisk reumatism och tuberkulos (French & Jones, 1993). Idag
kénner man till att vanadin i kroppen &r aktivt pa flera olika sétt, bl.a. har vanadin en
blodtryckshojande effekt i hjartvédvnad, stimulerande effekt pa celldelning och
anticancerogena egenskaper. Lagt vanadinintag och intag av mediciner som sdnker
vanadinnivaerna i kroppen har kopplats till lindring av symptomen vid bipoldra syndrom (dvs.
manodepressivitet; French & Jones, 1993).

Det storsta forskningsintresset har dock dgnats &t vanadinets insulinliknande egenskaper
och dess mojligheter att lindra symptom vid diabetes (French & Jones, 1993). Vanadin
minskar siledes blodsockerhalten och dessutom kvarstar den blodsockersankande effekten i
minst 3 manader efter att behandlingen upphort. Vanadin ersitter dock inte insulin utan tycks
aktivera cellernas insulinreceptorer (French & Jones, 1993).

En forening som skall anvindas for att bekdmpa cancer bor ha foljande selektiva effekter
pa maligna celler:

e Den skall reducera celltillvixten

e Den skall ha cytotoxisk och/eller cytostatisk effekt

e Den skall reducera och/eller himma cellernas forméga att breda ut sig eller att
bilda metastaser

e Den skall reducera eller sakna potential att utveckla cellresistans.

Vanadinforeningar besitter alla dessa egenskaper, antingen tillsammans eller oberoende

(Evangelou, 2002). Vanadin tycks t.ex. minska uppkomsten av metastaser genom att reglera
vidhéftningen mellan celler och substrat eller mellan celler och celler (Evangelou, 2002).
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4.5. Effekter av vanadin i miljon
4.5.1. Effekter pa mikrobiologisk aktivitet.

Markmikroorganismernas aktivitet himmas av tillforsel av V. Bland annat hdmmas
fosfatasaktiviteten vilket kan leda till att en mindre del av markens organiska fosfor
mineraliseras till for vaxterna tillgdngliga former (Randahl et al., 1997). Enligt Tyler (1976)
gav en halt av 30 pug V/g jord en minskning av aktiviteten med 20 % och 50 ug V/g
resulterade i en 40 % minskning jamfort med kontrollen. Effekten kvarstod efter sé lang tid
som 6 manader. Fosfatasaktiviteten paverkades ocksa av vilken form av vanadin som
tillsattes. Natriumvanadat, Na;VO,, gav den storsta aktivitetsreduktionen, medan en annan
form av vanadat, V,Os, gav den lagsta. Vanadylsulfat, VOSO,, gav en aktivitetsreduktion som
lag mitt emellan de tva tidigare ndmnda. Liknande effekt pa fosfatasaktiviteten observerades
da vanadin tillfordes i form av flygaska. Tillforsel av 1 mg aska som inneholl 4 % vanadin till
1 g marjord (ytlig organisk markhorisont), vilket motsvarar 40 pg V/g jord, minskade
fosfatasaktiviteten med mellan 15 till 20 % (Tyler, 1977). Néagra gram av denna aska per
kvadratmeter tycks alltsé f tydliga ekologiska konsekvenser. Det &r inte ként i vilken form
vanadin forekom i flygaskan.

4.5.2. Effekter i vattenmiljoer.

Vanadin tycks generellt ha lag toxisk effekt pa vattenlevande organismer. Vidare tycks
ryggradslosa organismer vara mindre kéansliga én fisk. Dessutom tycks hart vatten minska den
toxiska effekten av vanadin (Randahl et al. 1997; Tarzwell & Henderson, 1960).

4.5.3. Effekter i landmiljon.

De flesta jordar innehaller inte nagra for vixterna toxiska vanadinhalter. Normala halter i
véxter dr av storleksordningen 0.5-2 mg /kg ts (Randahl et al., 1997). Hog halt av vanadin i
marken leder till ett hogt upptag i vixten. De hogsta halterna aterfinns i véxternas rotter
(Adriano, 1986; Gil et al., 1995). Immobiliseringen av vanadin genom nagon typ av utfillning
har ansetts vara den huvudsakliga mekanismen for véxternas hoga tolerans mot vanadin
(Adriano, 1986; Randahl et al., 1997). Mekanismen innebér formodligen en reduktion av det
toxiskt vanadat (V°") till fysiologiskt otillgéingligt vanadyl (V*") som sannolikt kan adsorberas
till cellvidggarna. Som reduktionsmedel fungerar olika grupper som finns i cellviggarna, t.ex.
aldehyder, ketoner, katekoler, olefiner och sulfonylgrupper (Morell et al., 1986). Nagra
véxter, ddribland sallat, ar sérskilt kénsliga for vanadin och tillvixthdmning har konstaterats
vid sa laga koncentrationer som 50 pg/L V (som vanadat) i rotzonen (Carlson et al., 1991).
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5. Riktvirden och jamforvarden for vanadin

Det finns inte manga rikt- och jamforvarden framtagna for vanadin i mark och vatten. Till
exempel har varken WHO, EU eller amerikanska EPA inkluderat vanadin i sina
dricksvattennormer, dven om EPA ndmner det som en av de substanser som 1 framtiden kan
bli foremal for lagstiftning. I Tabell 5.1 har vi sammanstillt nagra av de rikt- och
jamforvéarden som f.n. finns i Sverige och internationellt.

I Sverige har vi ett riktvarde for fororenad mark och flera jamforvarden for vanadin. De
jamforvarden som listas 1 Tabell 5.1 ar tdnkta att representera bakgrundskoncentrationer av
vanadin, och ska alltsd motsvara de medelvarden som presenteras i kapitel 3.2 och 3.3.
Riktvérdet for fororenad mark — kénslig markanvandning (120 pg/g) ar visserligen klart hogre
an medianvirdet for naturliga jordar, men ldgre &n for en del jordar i inre Norrland (Fig. 3.1).

Tabell 5.1. Exempel pa rikt- och jamforvdrden for vanadin for mark och vatten

Medium Typ av virde Virde

Sverige

Fororenad mark Jamforvirde 40 pg/g (moridn), 60 pg/g (sedimentjordarter)

Riktvérde 120 pg/g, KM*
200 ug/g, MKM*

Fororenat sediment Jamforvarde 180 ng/g

Sediment (oféroren.) Jamforvirde 20 pg/g

Ytvatten Jamforvérde 0.8-5 pg/L, beroende pé vattentyp

Nederlinderna

Mark o. sediment Target value 42 pg/g’
Indicative level 250 pg/g”

Grundvatten Target value 1.2 ng/L
Indicative level 70 ug/L

Storbritannien

Havsvatten Environmental 100 pg/L
quality standard

USA-Kalifornien

Dricksvatten Action level 50 pg/L

Deponier TTLC 2400 ug/g

USA-Wisconsin

Grundvatten Enforcement 30 pg/L

standard

Canada

Bevattning Guideline 100 pg/L

Markkvalitet Guideline 120 pg/g

Australien

Havsvatten Assessment level 100 pg/L

Bevattning Assessment level 100 pg/L

"KM och MKM avser kénslig resp. mindre kinslig markanvéndning (Naturvardsverket, 1997)
"Virdena avser en “standardjord” med 25 % ler, se text
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De svenska virdena kan med hjdlp av Tabell 5.1 jamforas med virden frén andra ldnder
och delstater. Vid en internationell jamforelse bor man beakta nationella skillnader i
innebdrden av virdena. [ Nederldnderna har man ett system med “target values” och
“intervention values”, som ungefarligen motsvarar jamfor- och riktvirden i det svenska
systemet. De nederlédndska interventionsvéirdena har satts utgédende frén en omfattande
litteraturstudie om metallers ekotoxikologiska effekter (Denneman & Van Gestel, 1990;
Kreule & Swartjes, 1998). Dock har interventionsvirdena for vanadin fran ar 2000 blivit
degraderade till ”indicative levels for contamination” (indikatorvédrden), da de anses vara
relativt osékra. Vardena som anges i tabellen dr giltiga for en s.k. standardjord med 25 % ler
och 10 % organiskt material; de anvinds ocksa for jordar for vilka man inte kdnner till lerhalt
och organisk halt. For 6vriga jordar anvénds foljande funktion for att faststilla mer
”platsspecifika” indikatorvarden for vanadin:

. 0
V=1V, - 12 + 1.422 ler%

, dar [V dr indikatorvirdet for standardjord (d.v.s. 250 pg/g), 1V; ér indikatorvirdet for
den specifika jorden, och ler% &r jordens lerhalt i %. For vanadin antas indikatorvérdet vara
oberoende av organisk halt. Detta innebér att det nederlédndska indikatorvérdet for en jord
med 0 % ler blir 70 pg/g V, medan det blir 430 pg/g V for en jord med 50 % ler. Motsvarande
funktion anvénds for att modifiera de “target values” som anges i Tabell 5.1. Funktionen
aterspeglar antagandet att vanadin kan adsorberas till lermineral i marken; som vi sdg i kap. 3
ir oxider, vilka kan forekomma i lerfraktionen, starka vanadatbindare. Aven sekundéra
skiktsilikater, t.ex. vermikulit och illit, vilka ocksa forekommer i lerfraktionen, innehaller
reaktiva hydroxylgrupper vilka kan adsorbera vanadat pa ungefir samma sitt. Man kan dock
notera att pH-vérdet inte ingér i den nederldndska funktionen (jfr. Tabell 3.2).

De svenska jamforvardena ligger i nivd med de nederldndska motsvarigheterna. Jamfort
med det nederlédndska vérdet i tabellen (250 pg/g) ligger dock det svenska KM-riktvérdet for
fororenad mark klart lagre; detta har en naturlig forklaring eftersom de svenska riktvirdena
helt enkelt satts till hdlften av de nederlédndska indikatorvédrdena for standardjord
(Naturvardsverket, 1997). De svenska och kanadensiska riktvdrdena ligger ldgst av de viarden
som rapporteras (120 pg/g). Dock - for jordar med lag lerhalt (< 7 %) &r det nederlédndska
vérdet stréngare satt 4n det svenska, enligt funktionen ovan. For grund-, yt- och dricksvatten
finns inga riktvdrden pa svensk nationell nivad. Av Tabell 5.1 framgér att riktvérdena /
normerna internationellt sett ligger i intervallet 30-100 pg/L. Det nederlédndska
indikatorvérdet for grundvatten, vilket kanske ar det mest intressanta ur svenskt perspektiv,
ligger t.ex. pa 70 pg/L.

Det torde vara mycket séllsynt att det nederldndska indikatorvardet for grundvatten
overskrids under svenska forhallanden. Som vi ség i kap. 3 ar koncentrationerna i grund- och
ytvatten i allménhet atskilligt 14gre. Riktvardet kan dock 6verskridas for lakvatten frén vissa
av stalindustrins slagger och fran ostabiliserad cement. Pa grund av utspadningseffekter och
fastldggning av vanadin i ndrmiljon lar dnda riktvérdet i verkligheten mycket sillan
overskridas i grund- eller ytvatten.

Framtagandet av ett svenskt nationellt riktvérde eller miljokvalitetsnorm for vanadin i
vattenmiljo kan kanske aktualiseras i framtiden, sérskilt om amerikanska EPA infor ett
sddant. Med hénsyn till att skadliga effekter av vanadin pa sirskilt kénsliga vaxter har
konstaterats vid en V-koncentration pa 50 pg/L (se kap. 4), verkar det sannolikt att ett sddant
riktvirde skulle sittas till ett virde som ligger nagot darunder.
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6. Slutsatser

e Vanadinhalten i svenska jordar ligger i allménhet mellan 40 och 150 pg/g,
men marskikt 1 skogsmark har ldgre viarden (medelvérde ca 15 pg/g). En stor
del av vanadinet antas vara hart bundet.

¢ Vanadinkoncentrationen i svenska vatten dr lag och understiger i de flesta fall
3 pg/L. Grundvatten 1 vulkaniska omréden (t.ex. Etna och Fuji) kan dock ha
V-koncentrationer pd upp till ca 100 pg/L.

e Vanadin kan férekomma i tre olika oxidationstillstdnd i mark och vatten, +3,
+4 och +5. Den femvirda formen av vanadin, vanadat, dominerar vid hoga
pH-virden medan de tva dvriga formerna finns vid lagt pH.

e Vid pH <7 dr vanadin starkt benéget att adsorberas till partikelytor eller
medfillas med jdrnoxider varfor mobiliteten f6r V 1 miljon da blir mycket 14g.
Vanadin dr som mest 10sligt och biotillgéngligt vid hoga pH-vérden, mellan
pH 11 och 12.5.

e Laktester for stilindustrins slagger samt for ostabiliserad cement visar ofta,
men inte alltid, relativt hoga koncentrationer vanadin. En viktig anledning ar
det hoga pH-vérdet. Den lakbara halten vanadin tycks variera som funktion av
sméltans sammanséttning och av 16sligheten for vanadatutfallningar, men
vanadinets kemi under dessa forhallanden ér till stora delar okénd.

e Det har inte med sikerhet kunnat pavisas att vanadin &r ett essentiellt &mne for
ménniskan. Dock har det stor ndringsméssig och farmakologisk betydelse, och
vanadin anvénds for att behandla sjukdomar som t.ex. diabetes och cancer.

e Vid hoga koncentrationer kan vanadin vara toxiskt. Vanadat, som &r den mest
toxiska formen av vanadin, kan hamma funktionen hos fosfataser och bilda
fria radikaler da det reduceras. Toxiska effekter p4 manniskor har framst
observerats vid inandning av vanadinhaltigt damm frin industriella processer.
Kroniska effekter uppkommer vid en koncentration pa 20 pg/m’ luft .

e Vanadin tycks generellt ha 14g toxisk effekt pd vattenlevande organismer. For
vissa landvixter (t.ex. sallat) har tillvixthdmning observerats vid en
vanadinkoncentration pa 50 pg/L i rotzonen.

e Det finns idag inga kvalitetsnormer for vanadin for mark och vatten som satts
av WHO, amerikanska EPA eller EU. De svenska och kanadensiska
riktvirdena for fororenad mark dr 120 pg V/g jord. Det nederldndska
indikatorvérdet for mark relateras till lerhalten och ar stringare dn det svenska
for jordar med < 7 % ler, men sétts hogre for andra jordar. For vattenmiljoer
(dricksvatten, grundvatten, ytvatten) finns idag inga svenska riktvarden.
Internationellt har riktvdrden eller motsvarande satts i intervallet 30-100 pg/L;
till exempel &r det nederldndska indikatorvirdet, som baseras pa tillgéngliga
ekotoxikologiska data, satt till 70 pg/L.
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Appendix A

Tabeller med termodynamiska data for l6sta vanadinformer i vatten

Tabell AA.1. Jamvikter for 16sta species av vanadin(ll) och vanadin(lll) enligt NIST och Wanty

/ Goldhaber

NIST ver 7.0 Wanty & Goldhaber

(1992)
Species Reaktion log B AH, log B AH,
(kJ mol ™) (kJ mol™)

Vanadin(Il)
VOH"* V?* + H,0 < VOH +H"' -6.497 59.81 - -
Vanadin(Ill)
VOH?*" V* + H,0 « VOH* +H' -2.297 - 248 30.5
V(OH)," V¥ + 2H,0 < V(OH)," +2H" -6.984 - -6.34 -
V,(OH),* 2V + 2H,0 « V,(OH)," +2H" -3.794 - -3.92 46.1
VSO, V¥ + 8045 — VSO, 2.68 - 327 -
VF*' V¥ + F o VP 5.61 - - -

Tabell AA.2. Jamvikter for I6sta species av vanadyl enligt NIST och Wanty / Goldhaber

NIST ver 7.0 Wanty & Goldhaber
(1992)
Species® Reaktion log B AH, log B AH,
(kJ mol ™) (kJ mol ™)
VOOH" VO** + H,0 & VOOH' +H" -5.697 - -5.66 55.0
H,V,04 2VO* + 2H,0 < H,V,0,%" +2H" -6.694 53.62 -6.67 110.9
vocr' VO* + CI' & vocI 0.45 - -0.11 -
VOSO, VO* + SO,* < VOSO, 2.44 17 2.46 15.9
VOF' VO* + F o VOF' 3.77 7.9 3.47 -
VOF, VO* + 2F < VOF, 6.48 14 5.08 -
VOFy VO** + 3F o VOF;5 7.96 20 6.87 -
VOF/> VO* + 4F & VOF” 8.63 26 7.44 -
VOH,PO,"  VO*" + PO,/ +2H" < VOH,PO," 23.18 - - -
VOCO, VO* + COy* < VOCO; - - 3.47 13.7
VOOHCO;  VO*" + COy” +H,0 - - 1.52 -
VOOHCO;5 +H"
VO(Ac)" VO* + (Ac) < VO(Ac)" 2.38 10 1.87 -
VO(Ac), VO + 2(Ac)y « VO(Ac), 4.17 19 2.63 -
VO(Ox) VO* + 0x* & VO(Ox) 7.37 - - -
VOOH(Ox) VO* + 0x* +H,0 & - - 1.33 -
VOOH(Ox) +H"

VO(Ox),” VO* + 20x* < VO(Ox),” 12.6 - 12.9 -
VO(Mal) VO** + Mal* & VO(Mal) 6.51 - - -
VOMal),”  VO** + 2Mal* « VO(Mal),” 10.3 - - -
VOHMal)*  VO* + Mal* +H" < VOH(Mal)" 7.31 - - -
VO(For)" VO* + (For) < VO(For)" 2.39 - - -
VO(For), VO*" + 2(For) < VO(For), 3.48 - - -

*For = format, Ac = acetat, Ox = oxalat och Mal = malonat
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Tabell AA.3. Jamvikter for I6sta species av vanadat enligt NIST, Cruywagen och Wanty /
Goldhaber

NIST ver 7.0 Cruywagen Wanty &
(2000) Goldhaber (1992)
Species® Reaktion log B AH, log B AH, Log B AH,
(kJ mol (kJ mol (kJ
D) D) mol ™)

vO,> HVO,” & VO +H' -14.3 25 -13.49 24 -13.31 -60

H,VO, HVO,> +H" & H,VO, 8.55 0 8.75 -7 7.88 -50

H;VO, HVO,* +2H" & H,;VO, - - - - 11.39 -10

VO, HVO,* +3H" & VO,"+2H,0 15.85 0 15.89 -54 14.89 90

V,0,* 2HVO,* < V,0;* + H,0 0.56 -28 -1.1 -47 - -

HV,0,> 2HVO,> +H" & HV,0;* + 11.1 - 10.2 475 - -
H,0

H,V,0,* 2HVOF +2H" & H,V,0+ + - - 19.8 -44 - -
H,O

V405" 4HVO +2H" & V,0,5% + 21.07 - 20.55 -82 - -
3H,0

HV,0,5> 4HVO,> +3H" & HV,0,;7 + 31.69 - 31.33 - - -
3H,0

V40" 4HVO +4H o V,0,% + 42.84 -87 42.6 -123 - -
4H,0

V0,5~ 5HVO,* +5H" & Vs0,5 + 52.58 - 52.02 -156 - -
5H,0

VO™ 6HVO,” + 6H" — V0" + - - 60.79 - - -
6H,0

V16026 10HVO,> + 14H" o V00" +  135.09 - 134.14 - - -
12H,0

HV,40a> 10HVO,* + 15H" — HV;Ox%> 142.7 - 141.5 -412 - -
+ 12H,0

H,V 028" 10HVO,* + 16H" < 147.8 - 145.7 - - -
H,V 08" + 12H,0

H;V 14058 10HVO,” + 17TH" « 150.6 - 150.38 - - -
H3V 002> + 12H,0

VO,F HVO,> +F +3H" o VO,F + 19.24 - - - - -
2H,0

VO,F, HVO,* +2F +3H" & VO,F, 21.68 - - - - -
+2H,0

VO,F> HVO,> +3F +3H" & VO,F;*  22.65 - - - - -
+2H,0

VO,F,> HVO,* +4F +3H" & VO,F,> 2248 - - - - -
+2H,0

VO0,SO4 HVO,” +S0,” +3H" & 17.27 - - - - -
V0,80, + 2H,0

VO,NO; HVO, +NO; +3H" « 15.69 - - - - -
VO,NO; + 2H,0

VO,HPO, HVO, + PO, +4H & 33.27 - - - - -
VO,HPO, + 2H,0

VO,(Mal)y HVO,> + Mal* + 3H" « 20.86 - - - - -
VOz(Mal)— + 2H20

VO,(Mal),”  HVO,* +2Mal* + 3H" « 22.42 - - - - -
VO,(Mal),” + 2H,0

VO,(For) HVO,* + For +3H" & 17.55 - - - - -
VOQ(FOI') + 2H20

VO,(0Ox) HVO,/> +0x* +3H & 22.54 - - - - -
VO,(Ox) + 2H,0

VO,(Ox),”  HVO + 320x2' +3H o 26.89 - - - - -
VOz(OX)z T+ 2H20

VO,(Ac) HVO,* + Ac +3H" « 18.47 - - - - -
VOz(AC) + 2H20

For = format, Ac = acetat, Ox = oxalat och Mal = malonat
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Tabell AA.4. Jamvikter for fasta vanadinfaser

Species Reaktion log K AH, Reference
(kJ mol™)
Vanadin(111)
V(OH);(s) V(OH)4(s) +3H" < V*' + 3H,0 7.59 - NIST 46.7
10.12 - Wanty & Goldhaber
(1992)
V,05(c) 1%BV,05(c) +3H" — V' + 1.5H,0 4.95 79.4 Wanty & Goldhaber
(1992)
Vanadyl
VO(OH),(s)  VO(OH)y(s) +2H" « VO*" +2H,0 5.89 - NIST 46.7
6.11 - Wanty & Goldhaber
(1992)
Vanadat
V,05(s) V,05(s) +3H,0 « 2HVO,> +4H" -31.02 107.5 MINTEQA?2 3:11
-33.16 34 NIST 46.4
Cas(VOu)s(s) Cas(VOu)(s) +2H" «— 2HVO,” +3Ca” 8.66 -168.6 MINTEQAZ2 3:11
8.26 - EQ 3/6
8.06 - NIST 46.4
Ca,V,04,(5)  Ca,V,04(s) + H,O0 «— 2HVO,* +2Ca? -12.8 -34.6 MINTEQA?2 3:11
-10.25 - EQ 3/6
-13.13 - NIST 46.4
Ca(VO;)y(s)  Ca(VOs)x(s) +2H,0 « 2HVO,> + Ca®" + -24.64 40.2 MINTEQAZ2 3:11
2H' -24.78 - EQ 3/6
Mg, V,04(s)  Mg,Vo04(s) + H,0 — 2HVO,” +2Mg** -3.94 -130.3 MINTEQA2 3:11
432 - EQ 3/6
Mg(VO;)y(s)  Mg(VOs)(s) +2H,0 <> 2HVO,> + Mg** -19.02 -11.7 MINTEQAZ2 3:11
+2H" -19.27 EQ 3/6
Fe(VOs)(s)  Fe(VOy)a(s) +2H,0 2HVO,” + Fe*" + -34.02 63.3 MINTEQAZ2 3:11
2H
Mn(VO3)y(s)  Mn(VOs)(s) +2H,0 < 2HVO,> + Mn** -25.4 32.5 MINTEQAZ2 3:11
+2H" 255 - EQ 3/6
Pby(VO4)y(s)  Pby(VO,)a(s) + 2H" — 2HVO,> + 3Pb*" -24.16 523 MINTEQAZ2 3:11
Pb,V,04(s)  Pb,V,04(s) + H,O < 2HVO,> +2Pb>" 322 98.0 MINTEQAZ2 3:11
Bay(VOs)x(s) Basy(VOu)u(s) + 2H" «— 2HVO,” + 3Ba" 1.14 - NIST 46.4
Ba,V,0,(s)  Ba,V,04(s) + H,0 < 2HVO,” +2Ba?" -15.93 -

34



	Innehåll
	Sammanfattning
	Summary
	1. Introduktion
	2. Allmänt om vanadin
	3. Vanadin i miljön
	4. Vanadin - näringsämne och toxisk metall
	5. Riktvärden och jämförvärden för vanadin
	6. Slutsatser
	7. Referenser
	Appendix A

