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mark
Emelie Larsson

| Sverige finns cirka 80 000 identifierade fororenade omraden som i vissa fall behdver
efterbehandling for att hantera fororeningssituationen. Naturvardsverket publicerade 2009 ett
reviderat vagledningsmaterial for riskbedomningar av fororenade omraden tillsammans med
en berédkningsmodell for att ta fram riktvarden. Riktvardesmodellen ar deterministisk och
genererar enskilda riktvarden for amnen under givna forutsattningar. Modellen tar inte
explicit hansyn till osakerhet och variabilitet utan hanterar istéllet det implicit med sékerhets-
faktorer och genom att anvandaren alltid utgar fran ett rimligt varsta scenario vid val av
parametervarden.

En metod for att hantera osakerhet och variabilitet i riskbedomningar ar att gora en sa kallad
probabilistisk riskbeddomning med Monte Carlo-simuleringar. Fordelen med detta ar att
ingangsparametrar kan definieras med sannolikhetsférdelningar och pa sa vis hantera inverkan
av osakerhet och variabilitet. 1 examensarbetet genomférdes en probabilistisk riskbeddmning
genom en vidare egen implementering av Naturvardsverkets metodik varefter probabilistiska
riktvarden beraknades for ett antal damnen. Modellen tillampades med tva parameter-
uppsattningar vars varden hade forankrats i litteraturen respektive Naturvardsverkets metodik.
Uppsattningarna genererade kumulativa fordelningsfunktioner av riktvarden som 6verensstamde
olika mycket med de deterministiska riktvarden som Naturvardsverket definierat.

Generellt dverensstaimde deterministiska riktvarden for markanvandningsscenariot kanslig
markanvandning (KM) mer med den probabilistiska riskbedomningen &n for scenariot mindre
kénslig markanvandning (MKM). Enligt resultatet i examensarbetet skulle dioxin och PCB-7
behdva en sénkning av riktvérden for att fullstandigt skydda ménniskor och miljo for MKM.
En fallstudie 6ver ett uppdrag som Geosigma AB utfort under hosten 2013 genomférdes ocksa.
Det var generellt en 6verensstammelse mellan de platsspecifika riktvarden (PRV) som beraknats
i undersdkningsrapporten och den probabilistiska riskbedémningen. Undantaget var &mnet koppar
som enligt studien skulle behdva halverade riktvarden for att skydda manniskor och miljo.

| den probabilistiska riskbedéomningen kvantifierades hur olika skyddsobjekt respektive
exponeringsvagar blev styrande for olika amnens riktvarden mellan simuleringar. For nagra
amnen skedde avvikelser jamfort med de deterministiska motsvarigheterna i mellan 70-90 %
av fallen. Exponeringsvégarnas bidrag till det ojusterade héalsoriskbaserade riktvardet
kvantifierades ocksa i en probabilistisk halsoriskbaserad riskbedémning. Riktvarden med
likvérdiga numeriska varden erhélls for riktvédrden med skild sammanséttning. Detta
motiverade att riktvdrdenas sammanséttning och styrande exponeringsvagar alltid bor
kvantifieras vid en probabilistisk riskbedémning.

Nyckelord: Probabilistisk riskbedomning, Naturvardsverkets riktvardesmodell, fororenad
mark, riktvérden, osdkerhetsanalys, Crystal Ball
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ABSTRACT

Evaluation of Uncertainty and Variability in Calculations of Soil Guideline Values
Emelie Larsson

In Sweden, approximately 80,000 contaminated areas have been identified. Some of these
areas are in need of remediation to cope with the effects that the contaminants have on both
humans and the environment. The Swedish Environmental Protection Agency (EPA) has
published a methodology on how to perform risk assessments for contaminated soils together
with a complex model for calculating soil guideline values. The guideline value model is
deterministic and calculates single guideline values for contaminants. The model does not
account explicitly for uncertainty and variability in parameters but rather handles it implicitly
by using safety-factors and reasonable worst-case assumptions for different parameters.

One method to account explicitly for uncertainty and variability in a risk assessment is to
perform a probabilistic risk assessment (PRA) through Monte Carlo-simulations. A benefit
with this is that the parameters can be defined with probability density functions (PDFs) that
account for the uncertainty and variability of the parameters. In this Master's Thesis a PRA
was conducted by further implementation of the Swedish EPA's guideline value model
followed by calculations of probabilistic guideline values for selected contaminants. The
model was run for two sets of PDFs for the parameters: one was collected from extensive
research in published articles and another one included the deterministic values set by the
Swedish EPA for all parameters. The sets generated cumulative probability distributions
(CPDs) of guideline values that, depending on the contaminant, corresponded in different
levels to the deterministic guideline values that the Swedish EPA had calculated.

In general, there was a stronger correlation between the deterministic guideline values and the
CPDs for the sensitive land-use scenario compared to the less sensitive one. For contaminants,
such as dioxin and PCB-7, a lowering of the guideline values would be required to fully
protect humans and the environment based on the results in this thesis. Based on a recent soil
investigation that Geosigma AB has performed, a case study was also conducted. In general
there was a correlation between the deterministic site specific guideline values and the CPDs
in the case study.

In addition to this, a health oriented risk assessment was performed in the thesis where
unexpected exposure pathways were found to be governing for the guideline values. For some
contaminants the exposure pathway governing the guideline values in the PRA differed from
the deterministic ones in 70-90 % of the simulations. Also, the contributing part of the
exposure pathways to the unadjusted health guideline values differed from the deterministic
ones. This indicated the need of always quantifying the composition of guideline values in
probabilistic risk assessments.

Keywords: Probabilistic Risk Assessment, Swedish Environmental Protection Agency's
Guideline Value Model, Contaminated Soils, Uncertainty Analysis, Crystal Ball
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POPULARVETENSKAPLIG SAMMANFATTNING

Utvardering av osékerhet och variabilitet vid berdkning av riktvarden for fororenad
mark
Emelie Larsson

| Sverige finns manga omraden som genom aren blivit férorenade med olika fororeningar fran
industrier eller andra verksamheter. Fororeningarna aterfinns bland annat i marken och kan
genom olika spridningsmekanismer foras vidare till manniskor, djur eller andra delar av
miljon. For att bedéma risken for att méanniskor och miljo paverkas av fororeningarnas
negativa effekter gors i Sverige riskbedomningar utgaende fran riktlinjer som Naturvards-
verket har satt upp. Riskbedomningarna gors delvis med en berdkningsmodell som
Naturvardsverket tagit fram som heter Naturvardsverkets riktvardesmodell for fororenad
mark. | riktvardesmodellen berdknas riktvarden som motsvarar koncentrationer i marken som
inte utgor nagon langsiktig risk for manniskor och miljo. | de fall da de fororenings-
koncentrationer som mats upp i mark 6verstiger de berédknade riktvardena behover olika typer
av efterbehandlingsatgarder, eller saneringsstrategier, utredas.

Naturvardsverkets riktvardesmodell &r en sa kallad deterministisk modell. Detta betyder att
alla parametrar i modellen, s& som exempelvis vattenhalt eller grundvattenbildning, enbart
kan anta ett enskilt varde for respektive parameter. Men nar parametrarnas varden mats upp i
marken erhalls vanligtvis olika varden pa olika djup eller pa olika stallen. Detta ar ett exempel
pa variabilitet. Det &r ocksa problematiskt att avgora ifall de matinstrument som anvands kan
ge tillrackligt noggranna méatvarden av parametrarna i marken. Detta &r exempel pa osakerhet
i modellen. Ett annat exempel pa osékerhet ar att modellen kan innehalla beskrivningar av
processer som forenklats sa mycket att de inte langre staimmer konceptuellt med verkligenheten.
Detta &r ett vanligt problem vid arbete med manga modeller. | Naturvardsverkets riktvardes-
modell hanteras osdkerhet och variabilitet genom att parametrarna i den ansatts med varden
som representerar ett rimligt varsta fall och syftar till att skydda en utsatt och kanslig individ.
Detta kan leda till att stora resurser laggs pa att motverka potentiellt osannolika scenarier.

Ett satt att karaktarisera osakerhet och variabilitet i riktvardesmodellen &r att gora en sa kallad
probabilistisk riskbedémning. Det innebdr att enskilda parametervarden som anvands i den
deterministiska riskbedémningen ersatts med sannolikhetsfordelningar. Dessa fordelningar
innehaller information om vilken osakerhet som finns och hur parametern varierar i marken. Det
finns olika typer av sannolikhetsférdelningar som uppfyller sérskilt givna kriterier for respektive
fordelning. Exempel pa fordelningar ar normalfordelning eller triangulér fordelning.

Genom att ange parametrarna som sannolikhetsfordelningar kan anvéndaren genom simulerings-
tekniken Monte Carlo systematiskt ange tusentals slumpmassiga vérden foér varje enskild
parameter. Detta innebar att istéllet for att fa ett enskilt riktvarde far anvandaren ut lika manga
riktvarden som antalet simuleringar. Riktvardena kan sedan representeras i grafer dar
sannolikheten att fa ett riktvarde under en viss niva kan utlasas. Pa detta satt har den
probabilistiska riskbeddmningen gett ytterligare information genom att exempelvis karaktérisera
inom vilka intervall riktvérdena varierar.



| examensarbetet gjordes en probabilistisk riskbedémning som en vidare egen implementering
av Naturvardsverkets riktvardesmodell. Ett antal &amnen analyserades for Naturvardsverkets
tva generella typer av markanvéandning; kanslig markanvandning (KM) och mindre kanslig
markanvandning (MKM). Scenarierna representerar bada en svensk typjord men med olika
markanvandning. For KM ska alla grupper av ménniskor permanent kunna vistas inom
omradet under sin livstid samtidigt som markkvalitén inte far begransa markanvandningen.
De flesta grundvatten, ytvatten och markekosystem ska skyddas. For MKM begransar mark-
kvalitén markanvéandningen genom att exempelvis enbart industrier, vagar eller kontor far byggas
dar. De som exponeras antas vara yrkesverksamma som endast vistas déar under sin arbetstid
samt dldre personer och barn som endast vistas dér tillfalligt.

Analysen i examensarbetet utfordes genom att den probabilistiska modellen kordes 10 000
ganger varefter Naturvardsverkets riktvarden for respektive amne jamfordes med de erhallna
fordelningarna av probabilistiska riktvarden. For manga amnen fanns en Gverensstammelse mellan
Naturvardsverkets riktvarden och nivan som jamforelsen gjordes mot. For MKM lag manga av
riktvardena hogt upp i fordelningarna. Detta indikerade att riktvardena var for hoga for att ge
tillfredsstéllande skydd av manniskor och miljé. For &mnena dioxin och PCB-7 skulle enligt
studien en minskning av riktvardena behovas for att fullstandigt skydda manniskor och miljo.

En exponeringsvag ar ett satt som manniskor kan exponeras for fororeningar pa. Dessa tar
hansyn till bade indirekt och direkt exponering. I riktvardesmodellen antas exponering ske
genom inandning av anga respektive damm, intag av jord, hudupptag samt intag av dricks-
vatten respektive véxter. | riktvardesmodellen kvantifieras hur stor exponering som ar tolerabel
for respektive exponeringsvdg och vérdena vags sedan samman till ett justerat halsorisk-
baserat riktvarde. Hur exponeringen av fororeningar sker kan ibland paverka vilken typ av
efterbehandlingsatgard som blir aktuell.

| examensarbetet genomfordes en halsoriskbaserad riskbeddmning dar det kvantifierades hur
stor del av riktvardena som kom fran de olika exponeringsvagarna. Resultaten visade att
riktvarden med narliggande numeriskt varde kunde erhallas for helt skilda sammanséttningar.
Detta tydde pa att riktvardenas sammansattning behover anges tillsammans med riktvéardena for
att fa en fullstandig bild av hur eventuella efterbehandlingsatgarder ska designas.

En fallstudie gjordes for ett uppdrag som Geosigma AB genomfort under hosten 2013 dar
riktvarden med lokala forutsattningar beréknats. Totalt studerades fyra &mnen som hade hdg
forekomst pa fallstudieomradet. For amnena genomfordes en probabilistisk hélsoriskbaserad
riskbedomning dar det framkom att de platsspecifika riktvardena for koppar borde halveras pa
omradet for att langsiktigt skydda méanniskor och miljo.

Avslutningsvis visade resultaten i examensarbetet att det finns ett behov av att utveckla
standardfrdelningar att anvanda som ingangsparametrar vid probabilistisk riskbedomning for
fororenad mark i Sverige. Detta grundades pa att olika resultat erhélls beroende pa vilka
fordelningar som anvandes. Genom att standardisera ingangsfordelningarna skulle en
jamforelse mellan studier bli enklare och processen med att gora probabilistiska risk-
bedémningar foérenklas da detta moment kravde dverlagset mest resurser i studien.



DEFINITIONER

Deterministisk riskbedémning Riskbeddmning dér parametrarna i modellen representeras

Exponeringsvag
Ingangsparametrar

Monte Carlo-simuleringar
Osakerhet

Probabilistisk riskbedémning

Riktvérde
Sannolikhetsférdelning

Variabilitet

FORKORTNINGSLISTA

1D — Endimensionell.
2D — Tvadimensionell.

med punktskattningar och ger ett enda konkret utfall i form
av ett deterministiskt riktvarde.

Satt som manniskor kan exponeras for fororeningar pa,
exempelvis genom intag av dricksvatten eller hudupptag.
Parametrar i en modell som anvandaren definierar infor
en korning.

Simuleringsteknik dar parametrar slumpmaéssigt éndras efter
valda sannolikhetsférdelningar och upprepas i iterationer.
Avvikelser fran faktiskt varde pa parametrar som ofta kan
reduceras genom ytterligare undersékningar.
Riskbedomning dar ingangsparametrarna i modellen
representeras med sannolikhetsfordelningar och ger ett utfall
i form av en kumulativ fordelningsfunktion av riktvarden.
Fororeningshalt i marken under vilken risk fér negativa
effekter pa manniskor, miljo eller naturresurser ar acceptabel.
Representation av sannolikheten for olika utfall i ett
utfallsrum.

Naturlig variation mellan platser, individer eller éver tid som
oftast inte kan elimineras utan enbart karaktariseras béttre.

ATSDR — Agency for Toxic Substances and Disease Registry.

BTEX — Samlingsnamn for amnena bensen, toluen, etylbensen och xylen.
IMM — Institutet for miljomedicin.

IRIS — Integrated Risk Information System (organisation inom US EPA).

KM — Kanslig markanvandning.

MCS — Minimum Chi-Square Estimation.

MKM — Mindre kénslig markanvéndning.

MLE — Maximum Likelihood Estimation.

NOEC — No Observed Effect Concentration (sv. Icke-effekt-koncentration).
PAH — Polycykliska aromatiska kolvéaten.

PBA — Probability Bounds Analysis.

PCB — Polyklorerade bifenyler.
PRV - Platsspecifika riktvarden.
TDI — Tolerabelt dagligt intag.

Ul — Parameteruppséttning dar samtliga férdelningar var forankrade i litteraturen.

U2 — Parameteruppsattning dar samtliga fordelningar omfattar Naturvardsverkets varden.
US EPA — US Environmental Protection Agency (sv. Amerikanska Naturvardsverket).
WHO — Vérldshalsoorganisationen.

WLS — Weighted Least Squares and Minimum Distance Estimation.

um — Mikrometer (10°° meter).
xz - Chi-Squared test.
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SYMBOLLISTA

A — Exponerad hudyta for vuxna eller barn [m?].

Anouse - Yta under byggnad [m?].

BR — Andningshastighet [m®/d].

C — Fororeningshalten i jorden som sker for alla exponeringsvagar [mg/kg].
Cadj_acute — Akuttoxiskt riktvarde [mg/kg].

Cadj_os — Justerat halsoriskbaserat varde [mg/kg].

Chc_nat — Riktvarde for bakgrundshalten.

Cerit_gw — Haltkriteriet for skydd av grundvatten [mg/1].

Cerit sw— Haltkriteriet for skydd av ytvatten [mg/I].

Cq_in — Halten av jordpartiklar i inomhusluft [mg/m®].

Cd_out — Halten av jordpartiklar i utomhusluft [mg/m?].

Cau — Envégskoncentration hudkontakt [mg/kg].

Cireephase — Riktvarde for skydd mot fri fas.

CFwater mob — FOrdelningsfaktor mellan markvatten och jord [kg/l].
Cq — Riktvarde for mark, slutgiltigt.

Cql unadj — Riktvarde for mark, ojusterat.

Coew — Riktvarde for skydd av grundvatten.

Cheatth — Sammanvagt hélsoriskbaserat riktvarde [mg/kg].

Ciq — Envégskoncentration inandning av damm [mg/kg].

Cig — Envégskoncentration intag av vaxter [mg/kg].

Cis — Envagskoncentration direkt intag av jord [mg/kg].

Civ — Envagskoncentration inandning av angor [mg/kg].

Ciw — Envégskoncentration intag av dricksvatten [mg/kg].

Crelease — Riktvérde for skydd mot spridning.

Csol — Amnets 16slighet i vatten [mg/I].

CV - Konsumtion av véxter vuxna eller barn [g/dag].

Cunadj — Ojusterat hélsoriskbaserat vérde.

DFgw protect — Utspadningsfaktorn mellan grundvatten och markvatten for grundvatten.
DFs,, — Utspadningsfaktorn mellan ytvatten och markvatten.

Eofsite — Riktvarde for skydd av ytvatten.

Eonsite — Riktvarde for skydd av markmiljo.

f(x) — Tathetsfunktion.

fh — Andelen odling av véaxtkonsumtionen som kommer fran ett férorenat omrade.
fa_in — Andelen partiklar fran fororenad jord i inomhusluft.

fa_out — Andelen partiklar fran fororenad jord i utomhusluft.

foc — Halt organiskt kol.

fos — Andelen av TDI som intecknats av andra exponeringskallor.
Fx(x) — Fordelningsfunktion.

H — Henrys konstant.

I — Grundvattenbildning [mm/ar].

K — Hydraulisk konduktivitet [m/s].

K¢ — Fordelningsfaktor mellan koncentration foérorening i 16sning och som sorberat.
Ihouse - Luftomsattning inne i byggnad [ganger/dag].
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LR — Lungretentionen.

m — Kroppsvikt for vuxna eller barn [kg].

Mintake — Mangd jord som intas vid enstaka tillfélle och ger akuta besvar [kg].
Msmall_chila — Kroppsvikt for ett mindre barn som har akuta besvér [mg].

N — Antal observationer/ménniskor etc.

P — Sannolikhet.

r — Spearmans rangkorrelationskoefficient.

RfC — Toxikologisk baserad luftkoncentration (Reference Air Concentration) [mg/m?].
RISKin — Riskbaserad referenskoncentration for inandning av damm/anga [mg/m®].
RISK,r — Riskbaserat dagligt intag for genotoxiska &mnen [mg/kg kroppsvikt, d].
Rx(i) — Rang for variabeln x;.

Ry(i) — Rang for variabeln y;.

SE — Daglig jordexponering [mg/m?].

SI — Genomsnittligt dagligt intag av jord [mg/d].

T — Antalet ar som vuxna eller barn exponeras [ar].

Tint — Antagen livslangd [ar].

TDAE — Tolerabel dos for akuta effekter for ett &mne [mg/kg kroppsvikt].

TRC — Toxikologisk referenskoncentration (antingen RfC eller RISKiny) [mg/m?].
TRV — Toxikologiskt referensvérde (antingen TDI eller RISK,r) [mg/kg kroppsvikt, d].
Vhouse - Luftvolym inne i byggnad [m®].

WC — Genomsnittligt vattenintag per dag [m®/d].

X — Reellt tal.

X — Stokastisk variabel.

p1— Skevhet.

2> — Kurtosis.

6, — Jordens lufthalt [dm? luft/dm? jord].

6y — Jordens vattenhalt [dm? vatten/dm? jord].

M — Medelvérde.

pp — Torrdensiteten for jord [kg/dm®].

o — Standardavvikelse.
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1 INLEDNING

I Sverige finns cirka 80 000 identifierade férorenade omraden dar vissa behover
efterbehandling for att hantera fororeningssituationen (Naturvardsverket, 2009a). Detta
efterbehandlingsarbete utgar fran Riksdagens faststallda miljomal och fran Miljobalken.
For att avgora om efterbehandling ar nédvandigt gors riskbeddmningar dar bland annat
generella riktvarden anvands for att beddma om risk foreligger fér manniskors halsa
eller for miljon (Naturvardsverket, 2009a). Riktvirdena representerar “den fororenings-
halt i marken under vilken risken fér negativa effekter pa manniskor, miljo eller
naturresurser normalt dr acceptabel i efterbehandlingssammanhang” (Naturvardsverket,
200943, s. 15).

Naturvardsverket publicerade ar 2009 ett reviderat vagledningsmaterial for risk-
bedémningar av férorenade omraden i Sverige. Metodiken bygger pa att férenklade och
fordjupade deterministiska riskbedémningar genomfors beroende pa fororenings-
situationen (Naturvardsverket, 2009a). En fordjupad riskbedomning kan vara nodvandig
da enbart en jamforelse med riktvarden inte &r tillracklig for att bedéma risker. Exempel
pa sadana tillfallen ar nar omraden &ar fororenade med hoga halter av klorerade
I6sningsmedel eller dar flera olika medier ar férorenade (Naturvardsverket, 2009a).

Riktvarden for férorenad mark tas fram med en berdakningsmodell som utvecklats av
Naturvardsverket (Naturvardsverket, 2009a). Modellen benamns Naturvardsverkets
riktvardesmodell for férorenad mark, eller kort Naturvardsverkets riktvardesmodell.
Med denna har generella riktvarden berdaknats for generella scenarion som ar anpassade
for att kunna anvandas fér majoriteten av de férorenade omradena i Sverige. | vissa fall
avviker exempelvis ménniskors exponering, féroreningarnas spridning eller miljons
skyddsvarde fran dessa generella scenarion och da kan istéllet platsspecifika riktvarden
(PRV) tas fram som tar hansyn till dessa lokala forutsattningar (Naturvardsverket,
2009a).

I riktvardesmodellen véags risker for bade halsa och miljo samman. Hansyn tas till bade
indirekta effekter fran exempelvis spridning av fororeningar och direkta effekter fran
fysisk kontakt med féroreningar (Naturvardsverket, 2009a). Detta gors genom att
hélsoriskbaserade riktvéarden for ett antal exponeringsvagar samt riktvérden for skydd av
grundvatten, markmiljon respektive ytvatten berédknas och jamfors. Det slutgiltiga
riktvardet blir det lagsta av de ovanstaende forutsatt att det inte understiger bakgrunds-
halten eller om till exempel skydd mot akuttoxiska effekter ar relevant (Naturvardsverket,
2009a).

Naturvardsverkets riktvardesmodell &r en deterministisk modell. Modellen tar inte
explicit hansyn till osakerhet och variabilitet utan hanterar det istéllet implicit genom
sdkerhetsfaktorer och genom att anviandaren alltid utgér fran ett “rimligt véarsta scenario”
(Oberg, 2006; Naturvardsverket, 2009a). Riskbedémningarna anvands exempelvis som
underlag for atgardsmal men i nuvarande metodik erhalls ingen information om vilken
sakerhetsmarginal som faktiskt erhalls.



En metod for att hantera osékerhet och variabilitet i riskbedomningar ar att gora en sa
kallad probabilistisk riskbedomning med Monte Carlo-simuleringar (Oberg m.fl., 2006;
Oberg, 2006; US EPA, 1997). Fordelen med detta ar att valda ingdngsparametrar kan
definieras som sannolikhetsfordelningar och pa sa vis hantera problemet med osakerhet
och variabilitet som uppstar vid anvandningen av deterministiska modeller. Utfallet blir
en kumulativ fordelningsfunktion ur vilken sannolikheten att erhalla ett visst riktvarde
kan utldsas. Detta innebdr att information om sdkerhetsmarginalen i riskbeddmningen
kan erhéllas (US EPA, 1997; Oberg, 2006).

I USA genomfors probabilistiska riskbedomningar sedan 1990-talet for férorenad mark.
I det sé kallade ’Superfund-programmet”, ett omfattande projekt for att efterbehandla
fororenade omraden i USA, ar probabilistisk riskbedomning sedan ar 1997 ett givet
moment (Oberg, 2006). | litteraturen anges att USA &r det land som &r ledande pa
probabilistiska riskbedémningar samt att ett ansenligt underlag finns tillgéngligt i form
av genomforda probabilistiska riskbedémningar i Europa, Asien och Nordamerika
(Oberg, 2006; Oberg m.fl., 2006; Oberg & Bergbéck, 2005). Internationellt finns
fallstudier presenterade for omraden som &r fororenade med bly, arsenik, polycykliska
aromatiska kolvaten (PAH), polyklorerade bifenyler (PCB), krom, uran, dioxiner,
hexaklorbensen, klorerade I6sningsmedel och pentaklorfenol (Oberg, 2006; Oberg m.fl.,
2006). Fallstudierna representerar olika verksamheter sdsom exempelvis traimpregnering,
metallurgisk industri, deponier och tillverkningsindustri. 1 manga av fallen visar den
deterministiska och probabilistiska riskbedémningen god Gverensstammelse men med
slutsatsen att den probabilistiska ger ett storre sammanhang genom att satta siffror pa
osékerheten och variabiliteten (Oberg, 2006).

I Sverige finns fallstudier for probabilistisk riskbeddmning tillgdngliga men ingen
studie har patraffats dar Naturvardsverkets riktvardesmodell anvands i sin helhet for att
berakna riktvarden och sedan jdmforas med kumulativa fordelningsfunktioner av
probabilistiska riktvarden (Naturvardsverket, 2009a). Sander och Oberg (2006) presenterar
en jamforelse mellan probabilistisk och deterministisk riskbedomning med Naturvards-
verkets tidigare metodik for ett omrade som fororenats av jarn- och stalindustri.
| rapporten anges att det studerade omradet har en generell 6verensstimmelse mellan
probabilistisk och deterministisk riskbeddmning men att den probabilistiska risk-
bedémningen ger ytterligare information fréan kanslighetsanalysen (Sander & Oberg, 2006).

Det finns ingen officiellt rekommenderad svensk metodik for att anvanda probabilistisk
riskbedomning vid arbete med fororenad mark i Sverige (Oberg, 2006). Detta
examensarbete utredde majligheten att anvanda Naturvardsverkets metodik som grund
och att genom ett Microsoft Excel-tillagg anvanda ett probabilistiskt angreppsétt vid
berékning av riktvarden. En fordel med detta var att en jamforelse mellan
deterministiskt erhallna riktvarden och en kumulativ fordelningsfunktion av riktvérden
kunde genomforas och pa sa vis ge information om vilken grad av skydd som erholls.
Examensarbetet utredde ocksa ifall den probabilistiska riskbedomningen gav andra
styrande skyddsobjekt eller exponeringsvégar &n den deterministiska modellen for olika
amnens riktvarden.



1.1 SYFTE OCH AVGRANSNINGAR

Syftet med examensarbetet var att undersoka effekten av osékerhet och variabilitet i
modellparametrarna vid berakning av riktvarden med Naturvardsverkets riktvardesmodell
for fororenad mark.

Examensarbetets mal var darmed att:

e Utvdrdera effekten av osakerhet och variabilitet i modellparametrar genom
probabilistisk riskbeddmning vid berdkning av generella riktvarden med
Naturvardsverkets riktvardesmodell. Naturvardsverkets markanvandningsscenarier
kéanslig markanvandning (KM) och mindre kénslig markanvéndning (MKM)
beaktades for ett urval av amnen.

e Utvdrdera effekten av att explicit ta hansyn till osakerhet och variabilitet vid
berdkning av platsspecifika riktvarden (PRV) for en fallstudie.

e Utreda om en probabilistisk riskbedémning ledde till andra styrande exponerings-
vagar an vad som angivits for deterministiska riktvarden.

e Utreda effekten av osékerhet och variabilitet vid berakning av riktvarden i en
probabilistisk hélsoriskbaserad riskbedémning.

e Undersoka hur sammanséattningen av riktvarden varierade vid en probabilistisk
halsoriskbaserad riskbeddmning jamfort med en deterministisk.

Examensarbetet avgransades till att inte behandla &mnen som hade skydd av markmiljo
som styrande skyddsobjekt for riktvarden. Undantaget var amnena koppar och bly som
har skydd av markmiljo som styrande skyddsobjekt for Naturvardsverkets generella
scenarier. Amnena behandlades i en fallstudie pd grund av sin hoga forekomst pa
fallstudieomradet men skydd av markmiljo beaktades inte i bedémningen.



2 TEORI

Detta avsnitt ger en sammanfattning av relevanta statistiska begrepp foljt av en djupare
beskrivning av rapportens huvudomrade, probabilistisk riskbedomning. Dessa avsnitt
foljs sedan av en detaljerad beskrivning av Naturvardsverkets riktvardesmodell
(Naturvardsverket, 2009a) och en sammanfattning av den litteratur som finns tillganglig
for definition av fordelningar for ingangsparametrar i probabilistiska modeller.

2.1 GRUNDLAGGANDE STATISTIK

Vid arbete med probabilistiska modeller eller riskbedémningar anvénds ofta statistiska
begrepp sasom exempelvis sannolikhetsfordelningar, fordelningsfunktioner eller
goodness-of-fit tester. Pa grund av @mnesomradets generellt komplicerade teori kan en
repetition av statistiska kunskaper underlatta 1&sningen av rapporten. | foljande avsnitt
behandlas darfor olika statistiska begrepp och definitioner pa grundlaggande niva. For
djupare forstaelse hanvisas lasaren till statistiska larobdcker sasom Cullen och Frey
(1999), Stuart och Ord (1987) eller Blom m.fl. (2005).

2.1.1 Sannolikhetsfordelningar och tathetsfunktioner

En sannolikhetsfordelning ar ett statistiskt begrepp som betecknar sannolikheten for
olika utfall i ett utfallsrum (Blom m.fl., 2005). En tathetsfunktion fx(x) &r en funktion
som nar den uppfyller givna villkor sdgs ha en viss sannolikhetsfordelning. Vid
integration av en tathetsfunktion fas en kumulativ fordelningsfunktion Fx(X).
Kumulativa férdelningsfunktioner anvéands for att beskriva sannolikhetsfordelningar.
Detta gors genom att ange sannolikheten (P) for att ett reellt varde (x) ar mindre eller
lika med en given stokastisk variabel (X). Bestdmningen gors for alla tdnkbara x och ger
en fordelningsfunktion Fx(x) som d&r definierad for alla reella x (Ekvation 1) (Blom
m.fl., 2005):

Fx(x)=P(X <x), for -0 <x <o (1)

Skillnaden mellan tathetsfunktion och kumulativ férdelningsfunktion for exempelvis en
normalférdelning ses enklast visuellt. For tathetsfunktionen ses hur utfallet varierar runt
medelvardet p och for den kumulativa fordelningsfunktionen ses sannolikheten for att
utfallet & mindre eller lika med den stokastiska variabeln pa nedre axeln (Figur 1).
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Figur 1. Jamforelse av kumulativ fordelningsfunktion (till vénster) och téthetsfunktion (till héger) for en
normalférdelning. Bild enligt Blom m.fl. (2005).




Fordelningars egenskaper kan férutom genom medelvdarde och standardavvikelse
beskrivas med bland annat skevhet och kurtosis. Skevhet beskriver asymmetrin hos en
fordelning. Normalfordelningen &r symmetrisk och har darfor en skevhet = 0 medan en
lognormalfordelning &r positivt skev och darfor har en svans at hoger (Figur 2) (Cullen
& Frey, 1999).
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Figur 2. J&mfdrelse mellan normal- (till vénster) och lognormalférdelningens (till hdger) skevhet.

Kurtosis beskriver toppigheten hos en fordelning. En normalfordelning har enligt
definition en kurtosis = 3 och en hdgre kurtosis ger en férdelning med ett toppigare
utseende respektive ett plattare utseende for en lagre kurtosis (Figur 3) (Cullen & Frey,
1999).
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Figur 3. Jamforelse mellan normalfordelning med kurtosis = 3 (till vanster) respektive hogre kurtosis (mitten)
och lagre kurtosis (till hdger).

For att beskriva de olika parametrarna i probabilistiska riskbedomningar anvands
fordelningar. Oftast anvénds likformig fordelning samt lognormal-, triangulér- eller
normalfordelning pa grund av deras statistiska egenskaper. Tathetsfunktionerna for
fordelningarna ges i Tabell 1 (Cullen & Frey, 1999).

Tabell 1. Definition av olika sannolikhetsférdelningar med ekvationsnumret givet inom parentes till hdger om
ekvationen (Cullen & Frey, 1999)

Fordelning Ekvation

1 [In(x)=In(m)]? for 0 <x <oo, dérmar
Lognormal - fx(x) = ——exp {_ 207 } (@ medianen och o standard-
avvikelsen for In(x).
1 (x—p)? for -0 <x < oo, dér p &r
Normal fx () = exp {_ 257 } () medelvardet och o standard-
avvikelsen for X.
. .. _ b—|x—al fora-b<x<a+hb,dar
Trianguldr fx() = b2 (4) a - b ar den undre grénsen
och a + b den dvre.
. . 1 fora<x<b, dar a &r den
Likformig fxG) =523 ®)  yndre gransen och b &r den

Ovre.




Lognormalfordelningar (Ekvation 2) &r anvéndbara for att beskriva koncentrationer av
fororeningar i miljon. De antar aldrig negativa vérden och &r praktiska for att beskriva
stora, asymmetriska osékerheter (Cullen & Frey, 1999). Normalférdelningar (Ekvation
3) bygger pa centrala grinsvirdessatsen som innebir att “summan av manga ungefar
oberoende och ungefar likafordelade stokastiska variabler ar approximativt normal-
fordelade” (Blom m.fl., 2005, s. 142). Manga slumpmadssiga variabler kan dock tyvarr
inte anses vara en summa av manga sma effekter sa darfor bor normalfordelningen
anvandas sparsamt for empiriska data. En normalfordelning ar déremot lamplig att
anvanda for att beskriva exempelvis manniskors langd (Cullen & Frey, 1999).
Triangularférdelning (Ekvation 4) kan anvéndas nér endast dvre och undre granser ar
kénda och ett kant vantat varde finns. Det ar fa parametrar som naturligt uppvisar denna
fordelning men fordelningen kan &nda vara anvandbar. Likformig fordelning anvands
bland annat for parametrar som endast kan beskrivas med expertutlatanden, minimi-
respektive maximivérde eller “kvalificerade gissningar" (Cullen & Frey, 1999).

2.1.2 Goodness-of-fit test

For att avgora om en teoretisk fordelning beskriver empiriska data kan olika tester
tillampas. Exempelvis kan visuella bedémningar goras dar empiriska data avbildas i ett
histogram och sedan jamfors med foérdelningskurvor for olika fordelningar (US EPA,
1999). Ett annat satt ar att gora sa kallade Q-Q-plottar dar kvartilerna for den empiriska
datan avbildas i en graf mot den teoretiska fordelningens kvartiler. Vid korrelation foljer
den empiriska datan fordelningens linjira utseende (Cullen & Frey, 1999). Aven s
kallade goodness-of-fit test anvands ofta for att jamfora empiriska eller modellerade
data med teoretiska fordelningar (Johnson, 2005). Exempel pa goodness-of-fit test &r
Chi-Squared, Kolmogorov-Smirnov och Anderson-Darling test.

Flera av goodness-of-fit testen bygger pa anvandandet av den sa kallade nollhypotesen.
Nollhypotesen innebar att ett eller flera antagande stélls upp for den teoretiska
fordelningen och jamférs med den empiriska datan (Blom m.fl., 2005). Exempelvis kan
kritiska varden eller omraden specificeras som motsvarar olika signifikansnivaer. Ifall
antagandet inte aterfinns i den empiriska datans kritiska omrade kan nollhypotesen
forkastas (den teoretiska fordelningen beskriver inte den empiriska datan) medan om
antagandet aterfinns sa kan nollhypotesen inte forkastas (fordelningen kan beskriva den
empiriska datan) (Blom m.fl., 2005). Det ar viktigt att skilja pa att godkanna och att
"icke-forkasta™ en fordelning. Om ett antagande inte kan forkastas innebér inte detta att
fordelningen som testas ar korrekt for hela dataintervallet (Blom m.fl., 2005). Ett
forenklat exempel som Blom m.fl. (2005, s. 322) ger handlar om antalet ben pa ett djur.
Nollhypotesen satts upp som "djuret &r en hast". Testvariabeln blir antalet ben 6ver det
kritiska omradet 0,1,2,3,5,6. For att testa nollhypotesen rdaknas benen pa djuret. Om
antalet ben # 4 kan nollhypotesen forkastas (djuret &r inte en hast) medan om antalet
ben = 4 kan nollhypotesen icke forkastas (djuret kan vara en hést). Slutsatsen blir att
fyra ben betyder att djuret kan vara en hast men det kan ocksa vara ett annat fyrbent djur
(skillnaden mellan att godkanna och icke-forkasta) (Blom m.fl., 2005).



Grundldggande att beakta med goodness-of-fit test ar att de primart skall anvéndas for
att utesluta oldmpliga beskrivningar av empiriska data istéllet for att bekréafta dem (US
EPA, 1999). Det gar aldrig att bekrafta att en teoretisk fordelning ar fullstandigt korrekt
for givna data (Cullen & Frey, 1999). Goodness-of-fit test skall darfor alltid
kompletteras med visuella metoder. Under en konferens i USA uttryckte deltagare som
var verksamma pa omradet ett konsensus att visuella metoder kan ges foretrade helt
over goodness-of-fit test (US EPA, 1999). Detta beror pa att det kan vara svart att hitta
fordelningar som entydigt beskriver hela den empiriska datan eftersom de Ovre
percentilerna kan vara svara att mata upp (US EPA, 1999). Olika signifikansnivaer valjs
ocksa utav anvandaren som kan ge upphov till olika nollhypoteser for samma data
(Cullen & Frey, 1999).

Anderson-Darling testet ar ett goodness-of-fit test som ar ett exempel pa ett empiriskt
sannolikhetsfordelningstest. Det ar ett kvadratiskt test som baseras pa ett viktat
kvadratiskt vertikalt avstand mellan den empiriska kumulativa férdelningsfunktionen
och den teoretiska (Cullen & Frey, 1999). Kritiska varden valjs som motsvarar olika
signifikansnivaer som de erhallna Anderson-Darling vardena sedan jamfors med. Ifall
Anderson-Darling vardet ligger utanfor det kritiska omradet forkastas hypotesen om att
den teoretiska fordelningen beskriver den empiriska datan (Cullen & Frey, 1999).

Kolmogorov-Smirnov testet jamfor stegvis en empirisk kumulativ foérdelningsfunktion
med en teoretisk kumulativ fordelningsfunktion (Cullen & Frey, 1999). Den storsta
vertikala avvikelsen mellan dem jamfors med kritiska véarden for olika signifikans-
nivaer. Om avstandet overstiger de kritiska vardena forkastas hypotesen om att den
teoretiska fordelningen beskriver den empiriska datan (Cullen & Frey, 1999).

Chi-Squared (y?) testet &r véldigt brett och kan anvéndas for att testa alla typer av
empiriska data (Cullen & Frey, 1999). Testet bygger pa antagandet att y2-fordelningen
alltid beskriver den empiriska datan utom i de fall dar testet entydigt visar att det ar en
dalig beskrivning. Nackdelen med detta ar att testet kan ge godtagbara fordelningar som
egentligen &r felaktiga (Cullen & Frey, 1999). For fordjupning i goodness-of-fit testerna
hanvisas lasaren till Cullen och Frey (1999).

2.1.3 Anpassning av sannolikhetsfordelningar till empiriska data

Det finns olika satt att anpassa ld&mpliga sannolikhetsfordelningar till empiriska data
med hjalp av datorprogramvaror. Dock dr ett vanligt problem att all empirisk data inte
redovisas i litteraturen och att det istéllet & en sammanstéallning som finns tillganglig i
form av percentildata eller angiven som medelvarde, standardavvikelse, skevhet
och/eller kurtosis (US EPA, 1999; US EPA, 2000). Det ar ocksa vanligt att olika
anvandare anpassar olika fordelningar till samma underliggande data (Oberg, 2006;
Binkowitz & Wartenberg, 2001). Vissa anvandare foredrar att anvénda teoretiska
fordelningar, vissa den empiriska datan i sig och andra anvander foérdelningar som
aterfinns i litteraturen utan att beakta relevansen for det enskilda problemet (Binkowitz
& Wartenberg, 2001).



Cullen & Frey (1999) presenterar olika sétt att anpassa sannolikhetsfordelningar till
empirisk data som enbart redovisas i sammanfattad form. De tre metoderna grundas pa
att med hjéalp av skevhet (f1) och kurtosis () lasa av en fordelning ur olika diagram.
Den ena metoden bygger pa ett diagram dar anvandaren kan utlasa om den empiriska
datan kan beskrivas av normal-, likformig-, lognormal- eller betaférdelning (Figur 4)
(Cullen & Frey, 1999, s. 89).
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Figur 4. System for att bestiamma fordelning utgdende fran skevhet (f,) och kurtosis (f,). Bild enligt Cullen &
Frey (1999, s. 89).
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Den andra metoden benamns Johnson systemet och utreder om den empiriska datan kan
representeras av fordelningar som inte alltid &r standardiserade (Cullen & Frey, 1999).
Den tredje och sista metoden ar anvandningen av Pearsonsystemet. Pearsonsystemet ar
dopt efter Karl Pearson som under slutet pa 1800-talet introducerade I6sningar till en
differentialekvation som vilken, beroende pa I6sningskoefficienterna, genererar olika
kontinuerliga fordelningsfunktioner sdsom exempelvis normal-, gamma eller beta-
fordelningar (Johnson m.fl., 1994; Hahn & Shapiro, 1994; Shakil m.fl., 2010).
Pearsonsystemet kategoriserar fordelningarna utifran sin visuella form grundat pa
koefficienterna i l6sningen till differentialekvationen och bendmner dem som olika
typer eller fordelningsfamiljer (Elderton, 1938; Shakil m.fl., 2010; Mathworks, 2013).
Aven Pearsonsystemet kan visualiseras i ett diagram dar fordelningen kan avlasas
genom Kurtosis (82) och roten ur skevheten (,/g, ) (Figur 5) (Johnson m.fl., 1994, s. 23).
Observera att Pearson typ I, VI och IV representeras som areor i diagrammet medan de
andra typerna representeras av linjer eller punkter (Johnson m.fl., 1994).
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Figur 5. Pearsonsystemet i diagram. I-VII representerar Pearsontypen. N betyder normalférdelning. U och J
beskriver formen pa fordelningen. Bild enligt Johnson m.fl. (1994, s. 23).

Pearsonsystemet anvéands for att representera observerad data och kan med dagens
datorer enkelt generera slumpmassiga data utifran fordelningarna (Stuart och Ord,
1987). | datorprogrammet MATLAB finns en funktion (pearsrnd) som utifran medel-
vérde, standardavvikelse, skevhet och kurtosis undersoker Gverensstammelsen mellan
dem och Pearsons fordelningar (Mathworks, 2013). Det & mojligt att generera slump-
massiga data utifran parametrarna och exportera den till andra program.

2.2 RISK OCH RISKBEDOMNINGAR

| probabilistiska modeller eller riskbedémningar behover risker och deras inneboérd
kvantifieras. Detta beror pa att risk ar ett begrepp som kan ha olika betydelse for olika
personer eller grupper. Risk kan innebara maéjligheten att nagot oonskat intraffar men en
mer utbredd definition &r att risk ar en kombination av bade konsekvens och sannolikhet
(Oberg, 2006; Oberg & Bergbick, 2005). Detta innebir att effekten av att ndgot oonskat
intraffar maste sérskiljas fran sannolikheten att det faktiskt sker.

Riskbedomning kan definieras pa olika satt men innehallet ar ofta snarlikt. National
Research Council i USA (1983) foreslar i sin rapport att riskbedomning ska delas upp i
fyra steg:

e Hazard Identification (Faroidentifiering)

e Dose-response Assessment (Dos-responsanalys)
e Exposure Assessment (Exponeringsanalys)

e Risk Characterization (Riskkaraktérisering)



En annan definition ges av Baker m.fl. (1999) dé&r riskbedémning delas upp i tre steg:

e Hazard Identification (Faroidentifiering)
e Risk Estimation (Riskskattning)
e Risk Evaluation (Riskvéardering)

Enligt Oberg (2006) har National Research Councils uppdelning fétt vetenskaplig
acceptans och har anvants av bl.a. Kemikalieinspektionen och av Naturvardsverket. Vid
narmare granskning kan det konstateras att definitionerna &r snarlika och att stegen
omfattar liknande omraden dven om de har olika bendamningar. Naturvardsverket
omnamner sina moment som (Naturvardsverket, 2009b):

e Problembeskrivning inklusive konceptuell modell
e Exponeringsanalys

o Effektanalys

e Riskkarakterisering

De fyra stegen i en riskbedomning beskrivs mer detaljerat i Naturvardsverket (2009b).
Det inledande steget ar problembeskrivningen och syftar till att ge en forsta uppfattning
av det fororenade omradet och ifall omradet kan ge upphov till risker vid nuvarande och
planerad markanvandning. Vid detta steg uppréattas aven en konceptuell modell som
anvands for att sammanfatta hur miljé- och halsofarliga @mnen kan na och exponera
skyddsobjekt. Under exponeringsanalysen anvands material fran problembeskrivningen
for att analysera halter, exponering och spridning. Koncentrationer och doser som
skyddsobjekten kan utsattas for uppskattas fran representativa halter i olika medier.
Exponeringsvagar kvantifieras likval som spridning och exponeringens omfattning. |
effektanalysen undersoks vilka halter av ett &mne som ger skadliga effekter och vid
vilka doser olika skador sker. Det sista steget ar riskkaraktarisering och innebéar att
negativa halso- och miljoeffekter som kan komma fran exponering i dagsldget och vid
framtida markanvéandning utvarderas och kvantifieras (Naturvardsverket, 2009b).

2.2.1 Deterministiska och probabilistiska riskbedémningar

I alla riskbedomningar behdver hdnsyn tas till osakerhet och till variabilitet. Skillnaden
mellan begreppen &r viktig att forsta och behandlas utforligt i avsnitt 2.3.1 och 2.3.2.
Kort kan det dock sammanfattas med att variabilitet syftar pa naturlig variation mellan
platser, individer eller ver tid som oftast inte kan elimineras utan enbart karaktériseras
battre. Osékerhet kan daremot ofta reduceras genom ytterligare undersékningar och
beror exempelvis pd okunskap om parametrar, fordelning i marken eller matfel (Oberg,
2006).

Deterministiska riskbedémningar baseras pa vilka risker som potentiellt skulle kunna
intraffa och de konsekvenser som da skulle uppsta (Davidsson m.fl., 2003). Risk-
bedomningarna grundas pa punktskattningar (deterministiska varden) och ger ofta ett
enda konkret utfall i form av ett annat deterministiskt varde (Oberg, 2006; US EPA,
2001). | Sverige anvéands framst deterministiska modeller i riskbedomningar for
fororenad mark som exempelvis Naturvardsverkets riktvardesmodell. Oséakerhet och

10



variabilitet hanteras genom att anvanda sékerhetsfaktorer och att vélja skattningar av
parametrar som inte leder till underskattning av risker (Oberg, 2006; Naturvérdsverket,
2009a).

Den utbredda anvandningen av deterministiska modeller for fororenade omraden beror
pa att sadana modeller &r enklare att bade skapa och anvanda men kan dven ge en bra
forsta uppfattning av ett fororenat omrade (US EPA, 2001; Davidsson m.fl., 2003).
Nackdelar med att anvanda en deterministisk riskbedémning ar att de i manga fall leder
till att orimligt stora resurser laggs pa att forhindra mycket osannolika utfall och att
anvandaren i slutdndan inte vet sakert vilka risker som accepteras eller vilken
sikerhetsmarginal som finns (Davidsson m.fl., 2003; Oberg, 2006).

| en probabilistisk riskbeddmning kan ingaende parametrar anges och definieras som
sannolikhetsfordelningar. Fordelen med detta &r att enstaka punktskattningar inte
behover anges och att det darfor ar mojligt att med simuleringar slumpa fram tusentals
utfall som hanterar problemet med variabilitet och osakerhet for deterministiska
modeller. Utfallet blir istallet for ett konkret varde en fordelningsfunktion fran vilken ett
matt pd sikerhetsmarginalen kan utlasas (Oberg, 2006). Nackdelar med att anvéanda
probabilistiska riskbeddmningar ar att de & mer komplexa att gora och darfor kréver en
storre arbetsinsats. Aven osédkerhet i sannolikhetsfordelningarna for de ingdende
parametrarna kan ha stor effekt p& utfallet och maste dgnas mycket tid (Oberg, 2006;
Davidsson m.fl., 2003).

Det finns olika typer av probabilistiska riskbedomningar som bygger pa olika
simuleringstekniker. Exempel pa tekniker ar Monte Carlo-simuleringar eller Probability
Bounds Analysis (PBA) (Oberg, 2006). Monte Carlo-simuleringar har anvants
omfattande i probabilistiska riskbedémningar i USA och simuleringstekniken behandlas
I detalj i avsnitt 2.3.3 (US EPA, 1997). PBA innebéar att fordelningsfamiljer anvéands
istallet for enskilda fordelningar for ingangsparametrarna. Detta ar fordelaktigt eftersom
flera olika fordelningar kan representera samma data ungefar lika vél och att valet av
fordelningar darmed kan bli mycket svart att gora (Filipsson m.fl., 2011). En annan
fordel med PBA ar att ingangsvariablerna inte behdver antas vara oberoende samt att
enbart sammanfattande statistik kan anvandas vid definition av villkor fér fordelnings-
familjerna (Filipsson m.fl., 2009).

Monte Carlo-simuleringar ar en numerisk metod, eller simuleringsteknik, som &ndrar
alla modellparametrar slumpmassigt efter de valda sannolikhetsfordelningarna for
ingdngsparametrarna och upprepar detta i tusentals iterationer (Oberg m.fl., 2006).
Resultatet blir en sannolikhetsférdelning eller en kumulativ férdelningsfunktion som
beskriver utfallet. Monte Carlo-simuleringar gar att géra i olika datorprogram som
exempelvis MATLARB eller i anpassade tillaggsprogramvaror till Microsoft Excel sasom
Crystal Ball (Oberg m.fl., 2006). Dagens moderna datorer mojliggor, beroende pa
modellens uppbyggnad och komplexitet, flera tusentals simuleringar pa kort tid och
enkla satt att presentera resultatet pa (Maddalena m.fl., 2001). Antalet valda
simuleringar kan variera kraftigt. Ofta konvergerar den resulterande sannolikhets-
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fordelningens centrala delar fort men det behdvs betydligt fler simuleringar for att fa
stabilitet i ytterkanterna (Oberg, 2006).

Valet mellan en deterministisk och probabilistisk riskbedémning kan vara svart. Ett
forslag av US EPA (2001) é&r att en deterministisk riskbedémning alltid skall
genomforas och ifall féroreningshalten efter denna anses vara valdigt lag och sanerings-
kostnaden rimlig sa behdvs ingen ytterligare utredning. For scenarion dar fororenings-
halten Overstiger riktvarden eller déar saneringskostnaden antas bli véldigt hog kan en
probabilistisk riskbedomning ge ytterligare information (Oberg, 2006; US EPA, 1997).
Exempelvis kan den klargéra sannolikheten att en viss fororeningsniva finns i marken
eller minska osdkerhet och variabilitet med hjalp av sannolikhetsfordelningar for
ingaende parametrar. En probabilistisk riskbedomning ger ocksa en mojlighet att
kvantitativt skatta riskerna (Oberg, 2006).

2.2.2 Riktlinjer for probabilistiska riskbedémningar

I USA har ett riktlinjesdokument upprattats for hur probabilistiska riskbedémningar
med Monte Carlo-simuleringar ska genomforas (US EPA, 1997). Dokumentet
innehaller atta punkter som maste uppfyllas for att riskbeddmningen ska vara av
godkand karaktar. De atta punkterna ar en innehallsméssig motsvarighet till de fjorton
»principles of good practice” for probabilistisk riskbeddmning som ar 1994 foreslogs av
Burmaster och Anderson (Oberg, 2006; Burmaster & Anderson, 1994). Efter Oberg
(2006) kan punkterna sammanstallas och éverséttas enligt foljande:

1) Den probabilistiska riskbedémningens omfattning och syfte ska redovisas
tydligt.

2) | en utvarderingsrapport ska modeller och antaganden vara dokumenterade och
lattillgangliga.

3) Kanslighetsanalysernas resultat ska presenteras och utvarderas.

4) Eventuellt beroende och samband mellan ingangsvariabler ska diskuteras och tas
hansyn till i riskbeddmningen.

5) Alla ingangs- och utgangsfordelningar ska redovisas i rapporten bade grafiskt
och i tabeller. VValet av dem ska motiveras och forklaras.

6) Utgangsfordelningarnas numeriska stabilitet ska diskuteras och redovisas bade
for percentiler och centralmatt.

7) Risker och exponering som berédknats med deterministiska metoder ska
redovisas.

8) Exponeringsantaganden for toxikologiska jamforelsevérden ska beaktas.

Den roda traden i USA:s riktlinjesdokument &r att alla antaganden och fordelningar ska
diskuteras och motiveras sa att en utomstaende kritiskt ska kunna granska och forsta hur
riskbedomningen gatt till (Oberg, 2006; US EPA, 1997).

2.2.3 Att vélja sannolikhetsférdelning for ingdende parametrar

I en probabilistisk riskbeddmning &r ett tidskrdvande och konceptuellt viktigt moment
att vélja sannolikhetsfordelningar for de ingaende parametrarna. Det finns en enighet i
litteraturen att detta val dven &r en av de stOrsta osékerhetsfaktorerna som anvéndaren
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introducerar (Oberg, 2006; Oberg & Bergbéack, 2005; Sander m.fl., 2006; Oberg m.fl.,
2006; Filipsson m.fl., 2008; US EPA, 1997; US EPA, 2001). Sjalva valet av fordelning
kan ocksa eliminera osdkerhet fran analysen som egentligen behdver beaktas (Filipsson
m.fl., 2011). Ett satt att undvika detta val ar att anvanda PBA istéllet fér Monte Carlo-
simuleringar.

Valet av sannolikhetsfordelningar for ingaende parametrar kan goras genom att anvanda
fordelningar som aterfinns i artiklar eller fallstudier som andra publicerat. Underlaget &r
omfattande men i manga av artiklarna redovisas antingen inte den ursprungliga
empiriska datan annat an, i bésta fall, sammanfattad form eller enbart resultaten av
utrymmestekniska skél. Dar fordelningar redovisas ar det svart att avgora vilka studier
som ar direkt tillampbara pa svenska forhallanden eller alternativt hur de bor anpassas
(Simon, 1999; Hamed, 2000; Hope, 1999; Maddalena m.fl., 2001; Binkowitz &
Wartenberg, 2001; McKone & Bogen, 1991). Filipsson m.fl. (2011) presenterar en
jamforelse mellan nagra exponeringsfaktorer i Sverige och USA. Skillnader mellan data
for samma aldersgrupper och kon finns. USA har en mer heterogen befolkning &n
Sverige vilket kan ge upphov till skillnader mellan data. Trots detta anges att
exponeringsfaktorer kan anvandas pa andra lander an ursprungslandet sa lange som
anvandningen motiveras och begrundas (Filipsson m.fl., 2011).

Om fordefinierade fordelningar inte &r tillampbara eller om fordelningar for en viss
parameter saknas kan sammanfattat statistiskt material anvandas. 1 USA organiserade
US Environmental Protection Agency (US EPA) ar 1998 en workshop for att utreda hur
sannolikhetsfordelningar for ingaende parametrar i probabilistiska riskbedémningar
skulle véljas (US EPA, 1999). En av fragorna som diskuterades under workshopen var
hur sannolikhetsfordelningar skulle kunna valjas nar empirisk data endast presenteras i
sammanfattad form. Deltagarna uttryckte en dnskan att US EPA skulle presentera en
metodik for detta (US EPA, 1999). Resultatet av denna énskan blev en rapport som US
EPA publicerade i juli & 2000 kallad "Options for Development of Parametric
Probability Distributions for Exposure Factors". Rapporten beskriver hur anvéandaren
kan anvénda olika metoder for att representera empiriska data med kontinuerliga
teoretiska sannolikhetsfordelningar och grundas pa att anvandaren enbart har tillgang till
empiriska data i sammanfattad form (US EPA, 2000). Grundtanken &r att anvéndaren
skall genomfdra olika matematiska berékningar for att hitta en lamplig representation.
Detta kan ske genom att testa olika generella fordelningsfamiljers Gverensstimmelse
med datan, sasom Pearsonsystemet foreslar (US EPA, 2000). Nagra forslag pa metoder
att testa dverensstammelsen &r genom att stélla upp kriterier med hjalp av Maximum
Likelihood Estimation (MLE), Minimum Chi-Square Estimation (MCS) och Weighted
Least Squares and Minimum Distance Estimation (WLS) (US EPA, 2000).

I USA finns ett dokument kallat "Exposure Factors Handbook" som presenterar ett
omfattande amerikanskt statistiskt underlag for utvalda parametrar (US EPA, 2011).
Underlaget redovisas i sammanfattad form men fa forslag pa faktiska fordelningar ges. |
Sverige publicerade Naturvardsverket (2008) rapporten "Exponeringsfaktorer vid
riskbedémning — Inventering av dataunderlag”. Rapporten sammanstéller relevant
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svensk statistik for manga ingangsparametrar i sammanfattad form och diskuterar dven
kopplingen till Naturvardsverkets riktvardesmodell som ar 2008 fortfarande var pa
remiss (Filipsson m.fl., 2008). Till dessa data behdver ett statistikprogram eller en
statistisk funktion anvéndas for att omvandla den sammanfattade datan till
representativa sannolikhetsférdelningar (US EPA, 2000). Delar av detta underlag
presenteras i sammanfattad form i Bilaga A - Statistiskt underlag for ingangs-
parametrar. Ett alternativ till att anvanda statistiska program eller funktioner &r att
utifran Cullen och Frey (1999) anvanda skevhet och kurtosis for att valja fordelning
(avsnitt 2.1.3). For data dar bara minimi- respektive maximivérde ges kan en likformig
fordelning vara lamplig (Cullen & Frey, 1999).

Ett alternativ till att anvdnda publicerade fordelningar eller empiriska anpassningar ar
att anvanda sig av funktioner som aterfinns i Copeland m.fl. (1993) dar empiriska
relationer mellan ingangsparametrar utnyttjas for att minska antalet ingangsparametrar
som behover definieras med egna fordelningar. Exempel pa sadana funktioner &r
empiriska relationer mellan andningshastighet (Ekvation 5) och hudarea (Ekvation 6)
som utnyttjar fordelningar for kroppsvikt respektive langd (Binkowitz & Wartenberg,
2001; Copeland m.fl., 1993).

Andningshastighet [m3/dag] = 0,5458 - kroppsvikt [kg]>8° (5)
Hudyta [cm?] = 3,73 - langd [cm]%*'7 - kroppsvikt [kg]*>17 (6)

2.3 MODELLERING

Eftersom probabilistiska riskbeddomningar bygger pa anvéandandet av sannolikhets-
fordelningar for ingaende parametrar behover simuleringar goras dar olika varden
slumpas fram for varje iteration (Oberg m.fl., 2006). En vanlig metod for detta &r
anvandandet av Monte Carlo-simuleringar, dessa kan goras i programvaran Crystal
Ball. Det ar ocksa viktigt att beakta och hantera variabilitet och osékerhet i modellen
som anvands. FOr att gora detta behdver begreppen sarskiljas och kvantifieras.

2.3.1 Variabilitet

Begreppet variabilitet syftar pa den naturliga variation som finns mellan méanniskor
(interindividuell), platser (spatial) och 6ver tiden (temporal). Variabilitet kan inte
elimineras utan bara karaktariseras battre och darmed minskas (Oberg, 2006).

Interindividuell variabilitet syftar pa den naturliga variationen mellan manniskor och
den kanske tydligaste skillnaden &r den mellan vuxna och barn (Oberg, 2006; Bogen
m.fl.,, 2009). Andra typer av interindividuell variabilitet & exempelvis yrke, kon,
matvanor, sjukdomar och livsstil (Cullen & Frey, 1999).

Spatial variabilitet syftar pa rumslig variation och exempel innefattar fororeningars
utbredning i marken eller variation i markférhallanden. Ofta &r det hydrogeologiska
forutsattningar som har stérst paverkan pa riskerna da det ar dessa forhallanden som
paverkar om en fororening ar mobil eller stabil i marken (Oberg, 2006; Cullen & Frey,
1999).
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Temporal variabilitet beskriver variation éver tiden och brukar inte ges lika stor vikt
som spatial och interindividuell variabilitet (Oberg, 2006; Cullen & Frey, 1999). Detta
beror delvis pa att denna typ av variabilitet ar svar att kvantifiera och att modellerna ofta
bygger pad jamviktsantaganden som inte dr kompatibla med variabilitet Gver tiden.
Exempel pa temporal variabilitet ar utlakning av fororeningar i mark, biologisk ned-
brytning och meteorologiska forhallanden (Oberg, 2006).

2.3.2 Osékerhet

Det finns olika typer av osékerhet som bland annat representerar avsaknaden av
kunskap om parametrar, modeller eller andra faktorer (US EPA, 1997). Osékerheterna
karaktariseras av att de kan minskas genom att exempelvis gora ytterligare matningar sa
att mer och béttre data finns att tillga (Oberg, 2006).

Modellosakerhet ar ett begrep som syftar pa osakerhet som uppstar exempelvis pa grund
av de forenklingar av verkligheten som alltid sker nar en modell skapas. Ett annat
exempel ar de fall dd modeller anvands pa ett omrade som de inte ar kalibrerade for
(Oberg, 2006; US EPA, 1997).

Parameterosakerhet syftar pd osékerhet som grundas pa matfel, systematiska fel eller
provtagningsfel (US EPA, 1997). Aven extrapolering av data kan vara en stor kalla av
osédkerhet i modeller (Cullen & Frey, 1999).

Scenarioosakerhet inkluderar faktorer som felaktig konceptuell forstaelse av ett scenario
som kan leda till felaktiga val gallande exponeringsforutséattningar, felaktiga
beskrivningar av omradet eller ofullstandig analys av scenariot (Oberg, 2006; US EPA,
1997).

Den absolut stdrsta osdkerheten vid probabilistiska riskbeddmningar &r valet av
sannolikhetsfordelningar for ingangsparametrarna. Detta maste dgnas mycket tid och
resurser, annars kan utfallet bli missvisande (Oberg, 2006; Oberg & Bergbick, 2005;
Sander m.fl., 2006; Oberg m.fl., 2006; Filipsson m.fl., 2008; US EPA, 1997; US EPA,
2001). Det har ocksa visats att olika utdvare tillampar olika sannolikhetsfordelningar for
samma tillgangliga data for de ingaende parametrarna (Binkowitz & Wartenberg, 2001).
Ett forslag ér att ’standardfordelningar” skulle kunna anvédndas for parametrar som inte
varierar mellan platser for att hantera detta problem (Oberg, 2006; US EPA, 1999).

Ett annat forslag for att hantera den stora osdkerheten i valet av ingaende sannolikhets-
fordelningar &r genom sa kallad atersampling (eng. re-sampling). Re-sampling kan
anvandas pa empiriska data och darmed ersatta de teoretiska sannolikhetsfordelningarna
(Oberg, 2006). Atersampling innebér att en sannolikhetsférdelning passas till empirisk
data och anvands for att slumpmassigt skapa storre dataset fran sannolikhets-
fordelningen. Denna metod ar ett exempel pa s.k. bootstrapping och forutsétter att ett
omfattande empiriskt underlag finns tillgangligt (Cullen & Frey, 1999).
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2.3.3 Monte Carlo-simuleringars tillampbarhet

Som Kkort berdrdes i avsnitt 2.2.1 ar ett satt att hantera osdkerhet och variabilitet i
probabilistiska riskbedémningar att anvanda sig av Monte Carlo-simuleringar. Det finns
olika fordelar med detta. Ett exempel ar att metoden kan fortplanta variationen hos ett
stort antal ingaende parametrar genom avancerade matematiska modeller och generera
en sannolikhetsfordelning for utgdende parametrar som kan beskrivas med klassisk
statistik (Maddalena m.fl., 2001). Andra fordelar ar att noggrannheten i de statistiska
parametrarna som anvands for att beskriva den utgdende sannolikhetsfordelningen ar
oberoende av antalet ingaende parametrar samt att korrelationen mellan ingaende och
utgdende parametrar gar att karaktarisera. Den framsta nackdelen med Monte Carlo-
simuleringar ar att de kraver sannolikhetsfordelningar for ingaende parametrar och att
dessa kan bidra med stor osakerhet eller inte ens finnas tillgangliga pa grund av
bristande data (Maddalena m.fl., 2001).

Det finns tva typer av Monte Carlo-simuleringar, endimensionella (1D) och tva-
dimensionella (2D) (Oberg, 2006). | en 1D-simulering sarskiljs inte osakerhet och
variabilitet pa grund av avsaknad av data medan de separeras i en 2D-simulering.
Separationen sker genom att simuleringen kors i en yttre och en inre berakningsloop
som tar hansyn till variabilitet respektive osakerhet. Ofta redovisas sddana simuleringar
som kumulativa fordelningsfunktioner dar konfidensgranser marks ut (Figur 6) (Oberg,
2006). Exemplet visar en skattad variabilitetsfordelning med heldragen linje och
osakerheten i skattningen med streckad linje for konfidensgranserna 5 % och 95 %.

1 5

— Variabilitet
----- Osikerhet

0.5

Kumulativ sannolik het

Risk

Figur 6. Kumulativ fordelningsfunktion for en 2D-simulering. Osakerheten visar Gvre och undre
konfidensgrans (5 % respektive 95 %). Figur enligt Oberg (2006).
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2.3.4 Kanslighetsanalys

Ett av de viktigaste momenten i en probabilistisk riskbeddomning ar att gbra en
kanslighetsanalys. Detta innebar att effekten som ingangsparametrarna har pa utfallet
identifieras och kvantifieras pa olika satt. Grundat pa resultatet kan variabler som har
lag kanslighet i modellen representeras som punktskattningar medan mer arbete kan
fokuseras pa att forfina sannolikhetsfordelningarna for de viktigaste ingangs-
parametrarna (Oberg, 2006).

En kanslighetsanalys kan goras pa olika satt beroende pa arbetsomradet. Enligt Oberg
(2006) ar det inom probabilistisk riskbeddmning vanligt att anvanda Spearmans
rangkorrelationskoefficient (r) for att kvantifiera korrelationen mellan tva variabler
(Ekvation 7) (Blom m.fl., 2005):

o (Re R 0)’
n(n2-1) !

r=1 for-1<r<1 (7)

dar n dr antalet par och R,(i) samt R, (i) rangen for variablerna X; respektive y;
(ingangsparameter respektive utfall).

For att rakna ut rangkorrelationskoefficienten kravs att de numeriska vérdena pa bade
variablerna x och y ordnas i stigande foljd i en tabell for antingen variabeln x eller y.
Dérefter ges en rang stigande i form av n =1, 2, ..., n dér det lagsta numeriska vérdet
far rang 1 och det hogsta rang n for respektive variabel. Ekvation 7 kan darefter
anvéndas for att berakna rangkorrelationskoefficienten. En rangkorrelationskoefficient
kan endast anta varden mellan -1 och +1 dar -1 innebar att ett lagt varde pa x motsvarar
ett hogt varde pa y, 0 ingen korrelation och +1 att ett hogt varde pa x motsvarar ett hogt
varde pa y (Blom m.fl., 2005).

Andra exempel pa metoder for att utvardera kansligheten i ingangsparametrarna ar att
berakna partiella derivator pa resultatet eller att berakna kénslighetskvoter (Oberg m.fl.,
2006).

2.3.5 Beroende mellan ingangparametrar

Det ar vanligt att ingdende parametrar i en modell pa nagot vis beror av varandra. Detta
ar viktigt att kvantifiera eftersom Monte Carlo-simuleringar bygger pa ett antagande om
att alla variabler ar oberoende (Oberg m.fl., 2006). Vanliga korrelationer mellan
ingangsparametrar ar exempelvis fodointag och kroppsvikt eller biokoncentrations-
faktorer och Henrys konstant. 1 en stor modell kan korrelationer mellan ingangs-
parametrar ha en stor paverkan pa utfallet och bor i de fall det & majligt kvantifieras
och karaktariseras (Oberg m.fl., 2006).

Ett satt att ta reda pa korrelationer mellan ingangsparametrar ar att applicera Spearmans
rangkorrelationskoefficient pd empiriska data for alla ingangsparametrarna och lata en
programvara sasom Crystal Ball berakna korrelationskoefficienten. Detta gar sedan att
ta hansyn till i Monte Carlo-simuleringarna med hjalp av korrelationsverktyg i program-
varan (Oberg m.fl., 2006). Detta kraver att empiriska data finns tillgangliga.
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2.4 NATURVARDSVERKETS RIKTVARDESMODELL
Detta avsnitt ar baserat pa den omfattande vagledningsrapporten till Naturvardsverkets
riktvardesmodell (Naturvardsverket, 2009a).

2.4.1 Kanslig markanvandning och mindre kanslig markanvandning

Ett riktvdrde representerar som tidigare ndmnts “den fororeningshalt i marken under
vilken risken for negativa effekter pa manniskor, miljo eller naturresurser normalt &r
acceptabel i efterbehandlingssammanhang” (Naturvardsverket, 2009a, s. 15). Vid fram-
tagning av riktvarden ar det relevant att ta hansyn till den markanvandning som &r
forvantad pa omradet. Detta beror pa att markanvandningen indikerar de aktiviteter som
kan forekomma pa omradet och darmed ger en bild av i vilken omfattning olika grupper
kan exponeras. Aven erforderligt skydd av markmiljon paverkas av markanvandningen.
Naturvardsverket anvander tva typer av markanvandning i sin modell: kanslig mark-
anvandning (KM) och mindre kénslig markanvandning (MKM). Dessa tva generella
scenarier representerar bada en typisk svensk jord, eller standardjord, som ar normaltat
men med olika markanvandning. Nagra av de grundlaggande villkoren for KM och MKM ér:

e FOr KM ska alla grupper av manniskor permanent kunna vistas inom omradet
under sin livstid och markkvaliteten ska inte begrdnsa markanvéndningen. De
flesta grundvatten, ytvatten och markekosystem skyddas.

e FOor MKM begréansar markkvaliteten markanvandningen genom att exempelvis
enbart industrier, vagar eller kontor far byggas déar. Grundvatten 200 meter
nedstroms skyddas samt allt ytvatten. De som exponeras antas vara yrkes-
verksamma som endast vistas dar under sin arbetstid samt &ldre personer och
barn som endast vistas dar tillfalligt.

De standardvarden som aterfinns i de generella scenarierna ar hamtade fran flera olika
kdllor som Naturvardsverket har sammanstallt. Vissa varden ar antagna och saknar
kéllor. For en fullstandig lista hanvisas lasaren till Naturvardsverket (2009a).

2.4.2 Uppbyggnad av riktvardesmodellen

Riktvardesmodellen anvands till att berdkna riktvarden som skall ge skydd av skydds-
objekten manniskor, grundvatten, ytvatten respektive markmiljo. Modellen kan
oversiktligt delas upp 1 tva storre delar: en “exponeringsmodell” och en transport-
modell” (Figur 7). Till detta kommer &ven den separata berdkningen av riktvérde for
skydd av markmilj6 (Eonsite). Exponeringsmodellen beréknar hélsoriskbaserade rikt-
varden som sammanvégs till ett justerat halsoriskbaserat riktvarde (Cpeaitn) medan
transportmodellen beréknar riktvéarden for skydd av grundvatten (Cgw), skydd mot fri
fas (Cireephase) OCh skydd av ytvatten (Eomsite). Riktvardena fran transportmodellen
jamfors separat och det lagsta bendmns riktvarde for skydd mot spridning (Crejease)-
Darefter jamfors riktvardena fran exponerings- och transportmodellen samt riktvardet
for skydd av markmiljo. Det skyddsobjekt som har l&gst riktvarde blir styrande for
riktvardet och benamns ojusterat riktvéarde for mark (Cgi unag;). Detta vérde jamfors med
bakgrundshalten (Cpc_nat) OCh det lagsta av dem satts som slutgiltigt riktvarde for mark,

(Cgl)-
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Intag av jord Cis Sammanvagning av Transportmodell
exponeringsvagar

Skydd mot Skydd av Skydd av
grundvatten ytvatten

Hudkontakt damm/jord ™ C ;.

Inandning av damm
Inandning av angor

Intag av dricksvatten
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Justering for
exponering fran
andra kallor

Akut toxicitet

Lagsta varde Cireephase, Caw, Eoffsite
Riktvirde skydd mot spridning

Lagsta varde Cadj-os, Cadj-acute
Halsoriskbaserat riktvarde

Exponeringsmodell

Lagsta av Chealth, Eonsite, Crelease { py—

Riktvirde hilsa, markmiljo, spridning @—

Ej ldgre dn Cpe-nat Che-nat Bakgrundshalt

Riktvirde for mark

Berdknat riktvarde for mark

Figur 7. Naturvardsverkets riktvardesmodells uppbyggnad. Bild enligt Naturvardsverket (2009a) med tillstand.

For ytterligare detaljer om riktvardesmodellens uppbyggnad hénvisas lasaren till
Naturvardsverket (2009a).

2.4.3 Begransningar med riktvardesmodellen

Det finns begrénsningar med riktvardesmodellen. Exempelvis kan de generella
scenarierna enbart anvandas pad omraden som till stora delar Gverensstaimmer med
Naturvardsverkets generella scenarier KM och MKM, annars behdver platsspecifika
riktvérden (PRV) berdknas. Andra begransningar innefattar andringar i exponerings-
vagar och spridning till andra omraden. Ifall exponeringsvéagarna andras sa att de annars
styrande exponeringsvagarna bortfaller bor andra exponeringsvdgar beaktas i en
fordjupad riskbedémning. Spridning till omgivningen bor ocksa beaktas separat ifall
exponeringen pa det fororenade omradet beddms vara liten eftersom detta kan bli
styrande for riktvardet.

Viktigt att beakta &r dven att enstaka matvarden av modellparametrar inte bor ersatta
standardvérdena utan noggrann motivering da matvarden kan variera mycket dver tiden
och eventuellt vara samre representationer av fororeningssituationen jamfort med ett
generellt medelvarde.
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2.4.4 Exponeringsmodellen i detalj

Halsoriskbaserade riktvarden berdknas i vad som i denna rapport refereras till som
”exponeringsmodellen”. I modellen uppmirksammas sex sdtt som ménniskor kan
exponeras for fororeningar pa som kallas exponeringsvagar (Figur 8). Dessa tar hansyn
till bade indirekt och direkt exponering. Exponeringsvagarna ar inandning av anga
respektive damm, intag av jord, hudupptag samt intag av dricksvatten respektive vaxter.

inandning av angor } ‘ intag av dricksvatten

a inandning av damm intag av véxter

intag av jord

hudupptag

— N Y Grundatten

Figur 8. De sex exponeringsvagar som beaktas i exponeringsmodellen. Bild fran Naturvardsverket (2009a)
med tillstand.

Effekterna av en given dos pa manniskor kallas dos-responsforhallande och anvénds vid
faststallandet av tolerabelt dagligt intag (TDI). TDI representerar det hdgsta dagliga intag
av fororeningar som inte forvantas ge upphov till ndgra negativa effekter. Tva andra
viktiga begrepp betecknas envagskoncentration och biotillganglighet. Envégskoncentration
innebdr den koncentration av fororening som skulle accepteras i marken om enbart den
exponeringsvagen fanns. Biotillganglighet &r ett matt pa andelen av féroreningen som é&r
biologiskt tillganglig jamfort med TDI.

For flera &mnen uppkommer hélsoeffekter endast nar en viss dos passerats. Detta kallas
for troskeldos och erhalls genom epidemiologiska undersokningar eller extrapoleras fran
djurforsoksdata. Troskeldosen delas upp i tva intag, ett oralt och ett genom inandning.
Eftersom manniskor kan exponeras for fororeningar fran andra kallor sdsom exempelvis
dricksvatten eller livsmedel har Naturvardsverket bestamt att hela TDI inte far fyllas av
exponering fran fororenad mark. For de flesta fororeningarna anses maximalt 50 % av
TDI fa komma fran fororenad mark. For bly, kvicksilver och kadmium é&r det kéant att
bakgrundsexponeringen i Sverige ar forh6jd och for dessa amnen far endast 20 % av TDI
komma fran fororenad mark. Samma resonemang géller for PCB och langlivade
organiska fororeningar sasom dioxiner dar motsvarande niva ar 10 %.

Vissa amnen kan ge upphov pa skador pd arvsmassan. Dessa kallas genotoxiska
cancerogena amnen och for dessa kan inte nagon troskeldos anges da aven en liten
exponering ger okad risk for cancer. Generellt accepteras en riskniva som innebér en
maximal 6kning med ett cancerfall per 100 000 manniskor under en livstid. For att
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hantera detta antas att cancerrisken ar proportionell mot dosen. Detta betecknas som
riskbaserat dagligt intag for genotoxiska &mnen (RISK,;). Markféroreningar sasom PAH
bestar av blandningar av olika cancerogena féroreningar. Detta tar Naturvardsverket
hansyn till i riktvardesmodellen genom att riskbedéma dem som &@mnesgrupper kallade
PAH-L, PAH-M och PAH-H indelade efter sin vikt. TDI och RISK,, har samlingsnamnet
toxikologiskt referensvarde (TRV). Det anvénds vid berdkningen av fororeningshalten i
jorden (C) som sker for alla exponeringsvégar.

Riktvardesmodellen har en tillnérande databas for halsorisker i vilken human-
toxikologiska data samlats. Dessa data ar framst framtagna av Véarldshéalsoorganisationen
(WHO), Institutet for miljomedicin (IMM), Agency for Toxic Substances and Disease
Registry (ATSDR) och US Environmental Protection Agency (US EPA: IRIS).

Delmodeller for exponeringsvagar

I exponeringsmodellen berdknas fororeningshalterna genom envégskoncentrationer for
sex olika exponeringsvagar. En exponeringsvég i exponeringsmodellen &r intag av jord
och denna symboliserar hur vuxna och barn kan fa i sig fororenad jord via munnen.
Detta sker antingen genom att jordiga fingrar stoppas i munnen, att jorddamm fastnar i
svalg och mun eller att jord tas direkt in i munnen. Modellen skiljer pa vuxna och barn
da deras jordintag skiljer sig pa grund av aktiviteter och alder. Hogst intag antas vara for
sma barn pa grund av att de ofta stoppar saker i munnen. Exponering kan ske bade
utomhus och inomhus.

En annan exponeringsvag ar hudkontakt. Denna symboliserar hur féroreningar kan tas
upp genom huden da fororenad jord fastnar dar. Exponeringen paverkas av faktorer
sasom mangden jord som fastnar, hur mycket hud som &r exponerad, hudens
upptagningsformaga samt tiden da exponeringen sker.

Den tredje exponeringsvagen &r inandning av damm som symboliserar hur ménniskor
riskerar att inhalera finkornigt material fran férorenad mark vid andning. Naturvards-
verket anger att partiklar som understiger 10 um anses kunna na lungorna. Exponeringen
paverkas av faktorer sasom exempelvis andningshastighet, tid for exponering och
andelen av partiklarna som kommer fran fororenad jord. | modellen anvands tva
metoder for att berdkna exponeringen fran inandning av damm. Den ena metoden
anvands for amnen som har en toxikologisk baserad luftkoncentration (Reference Air
Concentration, RfC) alternativt en cancerriskbaserad referenskoncentration (RISKin).
Dessa refereras sammantaget till som en toxikologisk referenskoncentration (TRC)
[mg/m®]. Den andra metoden anvands dé& s&dana varden inte finns tillgangliga. Istéllet
uppskattas det genomsnittliga dagliga intaget av inhalerade féroreningar som sedan
jamfors med ett TDI.

Den fjarde exponeringsvagen ar inandning av angor och symboliserar hur flyktiga
fororeningar i mark kan avga till luft och sedan aterfinnas i byggnader. Nagra viktiga
faktorer for exponering &r exponeringstiden, utspadning i utomhus- respektive
inomhusluft och transporthastigheten fran mark.
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Den femte exponeringsvagen &r intag av dricksvatten och symboliserar hur féroreningar
kan spridas och utgora en risk for manniskor genom dricksvattnet. For att exponering
via intag av dricksvatten skall vara relevant sa skall en brunn finnas pa det fororenade
omradet och vattnet anvandas som dricksvatten eller i matlagning.

Den sjatte och sista exponeringsvagen i exponeringsmodellen dr intag av vaxter och
symboliserar risken for att konsumera fororeningar genom att dta gronsaker, potatis, bér,
rotsaker, svamp eller frukt fran ett férorenat omrade.

Sammanvagning av exponeringsvagarnas fororeningshalter till ett halso-
riskbaserat riktvarde
Efter att fororeningshalterna beraknats for alla exponeringsvagars envagskoncentrationer
végs de samman till ett ojusterat integrerat halsoriskbaserat véarde (Cynagj) [Mmg/kg]. Detta
sker enligt (Ekvation 8) (Naturvardsverket, 2009a):

1

Cunadj:1,1,1,1,1,1 (8)
T T T T T
Cis Caqu Cig Cipy Chy Cig

dar Cjs &r envagskoncentrationen for intag av jord, Cq, for hudkontakt, Ciq for inandning
av damm, C;, fér inandning av angor, Ci, for intag av dricksvatten och Ciq for intag av
vaxter.

Som namndes i avsnitt 2.4.4 kan manniskor exponeras for féroreningar fran andra kallor
och darfor behover riktvérdet justeras for att ta hansyn till detta. Detta gérs genom en
kompensering for att en viss del av TDI redan &r intecknad genom berékningen av ett
justerat halsobaserat varde (Cadj os) [Mmag/kg]. Kompensationen sker enligt (Ekvation 9)
(Naturvardsverket, 2009a):

Cadj _os — Lunadj ~ 1- fos) 9)

dar fos ar andelen av TDI som é&r intecknad av andra kallor och Cynagj dr det ojusterade
halsobaserade riktvardet. FOr genotoxiska &mnen behdvs ingen justering utan Cagj os =

Cunadj-

Fororeningar sasom arsenik och cyanid har sa hdg akuttoxicitet att det kan leda till
akuta negativa effekter. Storst risk finns for sma barn som bade har en lag kroppsvikt
och risk for att svélja mer jord. Darfor berdknas &ven ett akut hélsoriskbaserat riktvérde
(Cadj_acute) [Ma/kg] enligt (Ekvation 10) (Naturvardsverket, 2009a):

TDAE "Msmall _child

Cadj _acute —

-10° (10)

Mintake

dar TDAE ér tolerabel dos for akuta effekter for amnet [mg/kg kroppsvikt], Msmari-chitg r
kroppsvikten for ett litet barn [kg] som for KM och MKM véger 10 kg och Mintake &r
méngden jord som intas vid enstaka tillfalle [mg] och &r for KM och MKM 5000 mg.
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Slutligen jamfors det justerade halsoriskbaserade vardet med det akuttoxiska riktvardet i
riktvardesmodellen. Det lagsta av de tva satts som styrande och bendmns halsorisk-
baserat riktvarde (Chearn) [Ma/kg].

2.4.5 Transportmodellen i detalj

Riktvardesmodellen tar hansyn till transporten av féroreningar fran mark till andra
medier sasom ytvatten, grundvatten, utomhus- och inomhusluft samt véxter. Detta sker i
delmodeller till det som i denna rapport refereras till som “transportmodellen”.
Transportvagarna som beaktas i delmodellerna ar:

e Transport av anga fran mark till utomhusluft

e Transport av anga fran mark till inomhusluft

e Transport av fororening till ytvatten

e Transport av fororening till grundvatten eller brunnar
e Transport av fororening till véxter

Transportmodellen bygger pa ett antal antaganden. Exempelvis antas koncentrationen
av fororeningar i marken vara konstant 6ver tiden vilket innebar att effekterna av
borttransport och nedbrytning férsummas. Ett annat antagande &ar att fordelningen
mellan porluft, organiskt kol i markvattnet, markvattenlésning och jordpartiklar antas
vara i jamvikt. FOroreningarnas koncentration i 16sning antas dven vara proportionell
mot andelen som sorberar pa jordpartiklarna och beskrivs med fordelningsfaktorn Kg.
Kg-vérdet antas vara proportionellt mot halten organiskt kol i marken for organiska
amnen. Slutligen antas fordelningen av fororening i porluft och markldsning for flyktiga
amnen beskrivas med Henrys konstant (H).

Fororeningarnas fordelning i olika medier i marken behandlas i en fasférdelningsmodell
i riktvardesmodellen. Med olika matematiska samband beskrivs koncentration 16st i
markvattnet, koncentrationen av rorlig férorening, halt anga i porluft och halt i jord som
kan ge forekomst av fororeningen i fri fas. Uppbyggnaden av fasfordelningsmodellen ar
komplex och eftersom den ligger utanfor avgransningen i detta examensarbete
behandlas den inte i ytterligare detalj. Det finns dock en delberdkning i fordelnings-
modellen som behandlar férekomsten av fororeningar i fri fas som ar vard att beakta.
Fororeningar i fri fas kan ge upphov till omfattande spridning och dérfor beréknas ett
riktvarde for skydd mot fri fas (Crreepnase). Detta beraknas enligt (Ekvation 11)
(Naturvardsverket, 2009a):

(8w J;eba-H)]

Cfreep hase = Csol [Kd (11)

dar Cso &r dmnets Islighet i vatten [mg/dm®], 6, ar jordens vattenhalt [dm? vatten/dm?®
jord], 6, ar jordens lufthalt [dm® luft/dm? jord] och pp ar torrdensiteten [kg/dm?®].
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Delmodeller for transportprocesser

Det finns forutom fasfordelningsmodellen ytterligare fyra delmodeller i den stora
transportmodellen som hanterar transportprocesser. Den forsta behandlar transport av
angor fran marken till bade utomhus- och inomhusluft. Detta &r relevant for
fororeningar som ar flyktiga eller halvflyktiga sasom exempelvis kvicksilver, BTEX och
klorerade I6sningsmedel som kan transportera sig fran marken och spridas med luften.

Den andra delmodellen behandlar transport av féroreningar till grundvatten. I modellen
uppskattas utspadningen mellan grundvatten och markvatten i en mindre brunn
nedstroms det fororenade omradet. Endast gravda brunnar beaktas, inte bergborrade.
Modellen tar hénsyn till om féroreningen finns ovanfor eller under grundvattenytan.
Nagra antaganden som gors ar:

e Det infiltrerade vattnet spdds med grundvattnet som antas ha sitt ursprung
uppstroms det fororenade omradet.

e Den infiltrerande nederbérden eller passerande grundvatten lakar ut féroreningarna
och transporterar dem ner till grundvattenytan.

e Under transporten sker ytterligare utspadning av vatten som strémmar vid sidan
om fororeningsplymen eller djupare vatten.

e Ingen fastlaggning eller nedbrytning av féroreningarna antas ske i marken.

e Modellen tar inte hansyn till att brunnen kan paverkas av andra fororeningskallor i
samma akvifar.

Den tredje delmodellen hanterar transport av féroreningar till ytvatten for féroreningar
bade ovan och under grundvattenytan. Modellen grundas pa antagandet att fororenat
markvatten transporteras med grundvattnet till ytvattenrecipienten. Nagra antaganden &r:

e Nedbrytning och fastlaggning forsummas.

e Fullstandig omblandning i recipienten antas ske.

e FOroreningar som ansamlats i sediment beaktas inte.

e Bakgrundshalter av féroreningar i ytvattnet forsummas.

Den fjarde och sista delmodellen behandlar transport av foéroreningar i mark till véxter.
Fororeningarna antas kunna spridas genom deponering av jord pa véxtens ytor, upptag
av angor eller upptag av féroreningar genom rotterna. Ett antagande som gors ar att
koncentrationen i marken antas vara i jamvikt med koncentrationen i vaxten. Hansyn tas
till om fororeningarna &r metaller, organiska &mnen eller oorganiska dmnen som inte &r
metaller.

Sammanvagning till riktvarde for skydd mot spridning

Nar ett slutgiltigt riktvarde berdknas ar det viktigt att under processen ha tagit hansyn
till att skydda grundvatten nedstroms det fororenade omradet. Detta gors genom att
berdkna en maximal fororeningshalt i marken som innebdr att haltkriterier for
grundvatten inte dverskrids. Den halt av fororeningen som motsvarar haltkriterierna for
grundvatten nedstroms (Cew) berdknas enligt (Ekvation 12) (Naturvardsverket, 2009a):
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_ Cerit _gw
CGW - DFgw _protect ‘CFyater _mob (12)
dar Cerit gw ar haltkriteriet for skydd av grundvatten [mg/dm?], CFuwater mob
fordelningsfaktorn mellan markvatten och jord [kg/dm®] och DFgy protect &r faktorn fér
utspadning mellan mark- och grundvatten [dimensionslds].

Amnesspecifika haltkriterier har tagits fram grundat pa dricksvattennormer fran WHO
och Livsmedelsverket da generella data saknas. Haltkriterierna utgar fran en halt som
motsvarar 50 % av dricksvattennormen. For vissa amnen har lukt- och smakproblem
observerats vid halter som understiger de som ger effekter pa halsan. Motsvarande niva
har da anvants som haltkriterium.

Skydd av ytvatten beaktas alltid i riktvardesmodellen. Detta sker genom att berdkna en
maximal fororeningshalt i marken som innebdr att haltkriterier for ytvatten inte
overskrids. Den halt av fororeningen som motsvarar haltkriterierna for ett néarbeldget
ytvatten kallas riktvarde for effekter i ytvatten (Eofrsie) [Mg/kg] och beréknas enligt
(Ekvation 13) (Naturvardsverket, 2009a):

— Ccrit _Sw
Eoffsite - DFsy *CF yater _mob (13)
dar Cerit sw ar haltkriteriet for skydd av ytvatten [mg/dm3], CFwater_mob ar fordelnings-
faktorn mellan markvatten och jord [kg/dm®] och DF, &r faktorn for utspadning mellan
markvatten och ytvatten [dimensionslos].

Nér riktvardena for skydd av grundvatten, skydd mot fri fas och skydd av ytvatten &r
berdknade jamfors de och skyddsobjektet med ldgst riktvdarde av dem blir styrande.
Detta riktvérde kallas skydd mot spridning (Crelease) [Ma/Kg].

2.4.6 Oversikt av effekter pd markmiljon

Utdver exponerings- och transportmodellen finns éven en delmodell som berdaknar
effekter pa markmiljon. Nar riktvarden for detta tas fram beaktas den féroreningshalt
som fortfarande tillater ekosystem att utféra de funktioner som forvantas for den tankta
markanvandningen. Dessa riktvarden baseras pa dos-effektdata fran ekotoxikologiska
studier. Fran dessa erhalls s.k. icke-effekt-koncentrationer (NOEC) vilket innebar att
fororeningskoncentrationen ar sadan att inga negativa effekter har observerats pa
organismerna.

For KM skyddas 75 % av arterna medan fér MKM endast 50 %. Detta beror pa att for
KM skall markanvandningen inte vara begransande medan for MKM forvantas marken
endast kunna stodja nodvandiga ekologiska funktioner sasom exempelvis odling av gras
eller prydnadsvaxter. Fran NOEC-datan erhalls ett riktvéarde for skydd av markmiljon

(Eonsite) [mg/kg] :
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3 MATERIAL OCH METOD

| detta avsnitt ges forst en bakgrund till vilka fororeningar som behandlades i
examensarbetet och utifran vilka kriterium de valdes. En studie av 19 amnen fér KM
och MKM genomfdrdes men pa grund av oversiktligheten presenterades ett urval i denna
rapport. For fallstudien behandlades totalt fyra @mnen utvalda pa grund av sin hdga
forekomst pa fallstudieomradet. Bakgrunden till uppdraget som Geosigma AB
genomforde under hosten 2013 ges tillsammans med forutsattningar for de platsspecifika
riktvarden (PRV) som beréknades. Omradets lokalisering och den berérda verksamhets-
utévarens namn avslojas inte i examensarbetet da projektet inte var avslutat vid
forfattandet och detaljerna darfor inte kan delges allmanheten. I avsnittet beskrivs &ven hur
Naturvardsverkets metodik anpassades for att majliggora probabilistisk riskbedémning
och vilka modelleringsforsok som genomfordes.

3.1 VAL AV FORORENINGAR FOR KM OCH MKM

Naturvardsverket (2009a) presenterar en sammanstéllning av fordefinierade fororeningar i
riktvardesmodellen, deras deterministiska riktvarden for de tva generella scenarierna
KM och MKM samt vilket skyddsobjekt respektive exponeringsvag som beraknats bli
styrande. De féroreningar som beaktades i examensarbetet hade skydd av grundvatten
eller ytvatten samt halsoriskbaserade exponeringsvagar som styrande skyddsobjekt for
riktvardet (Tabell 2). Urvalet av @mnen gjordes ocksa sa att amnen fran olika amnes-
grupper representerades i examensarbetet. Aven amnen som for KM och MKM har
andra skyddsobjekt som numeriskt ligger nédra vérdet for det styrande skyddsobjektet
inkluderades. For dioxin angavs tva skyddsobjekt som styrande for riktvardet da de har
samma numeriska virde for MKM. Amnen som forekommer i fallstudien uteslots for
KM och MKM och behandlas istallet i avsnitt 3.2.3.

Tabell 2. Val av fororeningar for KM och MKM. De deterministiska varden for KM och MKM som anges har
enheten [mg/kg TS]. Tabell enligt Naturvardsverket (2009a).

Fororening Styrande Véarde Styrande Varde

skyddsobjekt KM KM skyddsobjekt MKM MKM
1,2-dibrometan Halsa dricksvatten 0,0015 Skydd grundvatten 0,025
Alifat >C8-C10 Halsa anga 20 Halsa anga 120
Antimon Skydd grundvatten 12 Skydd ytvatten 30
Bensen Skydd grundvatten 0,012 Skydd grundvatten 0,04
Bromdiklormetan Haélsa dricksvatten 0,06 Halsaanga 1
Dibromklormetan ~ Skydd grundvatten 0,5 Skydd grundvatten 2
Dioxin Hélsa intag jord 0,00002 Intag jord/ grundvatten  0,0002
Kadmium Hélsa intag véxter 0,5 Skydd ytvatten 15
Molybden Skydd grundvatten 40 Skydd ytvatten 100
MTBE Skydd grundvatten 0,2 Skydd grundvatten 0,6
PAH-M Hélsa anga 3 Halsa anga 20
PCB-7 Hélsa intag véxter 0,008 Skydd grundvatten 0,2
Trikloreten Skydd grundvatten 0,2 Skydd grundvatten 0,6
Triklormetan Skydd grundvatten 0,4 Skydd grundvatten 1,2
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3.2 FALLSTUDIE: VERKSTADSVERKSAMHET | NARKE

Geosigma AB utforde under 2013 en miljoteknisk mark- och grundvattenundersokning i
Narke med syfte att utféra en riskbedémning, att bedoma eventuella atgardsmal samt att
avgransa fororeningar i grundvatten och mark pa omradet. P& grund av att uppdraget vid
forfattandet av denna rapport inte var avslutat anonymiserades omradet i examensarbetet.

3.2.1 Platsbeskrivning

Verksamhet har bedrivits pa omradet sedan slutet pa 1800-talet i form av bland annat
jarnvagsrelaterade aktiviteter. Den huvudsakliga sysslan har varit underhallsarbete pa
vagnar och lok men flera andra jarnvagsrelaterade sysslor har pagatt eller pagar inom
omradet. Hela omradet har inte nyttjats till verksamheten utan de &stra delarna har
generellt fungerat som upplags- eller utfyllnadsomrade. Pa ett delomrade har
impregneringstankar funnits. | norr har deponering av jord, grus och annat avfall skett.
Pa ett narliggande omrade har oljetankar bade under och ovan mark patraffats fran
verksamhet med hantering av bensin, fotogen, diesel, oljor med mera. Storre delen av
det narliggande omradet har konstaterats innehalla halter av sot och kolstybb (PAH:er)
med vérden 6ver KM.

Den underliggande berggrunden bestar av bland annat gnejsiga bergarter 6verlagrat med
naturliga jordarter sasom postglacial lera med inslag av sandig moran och glacial lera.
Omradet har funnits vara dverlagrat med fyllnadsmaterial som har en méktighet mellan
0,5 och 2 meter. Delar av omradet har fyllnadsmassor innehdllande slagg och tegel
medan andra delar ytterligare framst 6verlagrats med slipers, glas, metallskrot. Det finns
en kvarvarande byggnad pa omradet dar marken tydligt ar uppfylld till ca 2 meter Gver
husgrunden. Provtagare har rapporterat att fyllnadsmassorna runt byggnaden luktar
kraftig av kreosot och bestar av byggrester, skrot och slagg. En del av omradet i norr har
fyllnadsmassor med en méktighet pa 2-2,5 meter och bestar bland annat av block och
stora stenar. Denna del av omradet har i underskningsrapporten benamnts som en
deponi.

Undersokningsomradet ar till storsta del grasbevuxet med enstaka grusbelagda eller
asfalterade ytor. Salix och en del andra trad aterfinns ocksa i delar av omradet.
Bestéllaren har inte specificerat framtida markanvandning utan antas i undersoknings-
rapporten inkludera industriverksamhet, affarsverksamhet motsvarande MKM-scenario
eller eventuellt bostdder motsvarande KM-scenario.

3.2.2 Konceptuell modell

Tva skyddsobjekt har identifierats norr respektive soder om omradet som bada &r
recipienter till omradet da en vattendelare aterfinns inom omradet. Utover detta har tva
grundvattenmagasin pavisats pa olika djup under omradet. Dagvattnet har bedémts
mynna ut i de tva recipienterna medan grundvattenstromningen har klassats som
svarbedomd. Ovriga skyddsobjekt inkluderar markmiljo och manniskor som vistas i
omradet. Skyddsobjekten for nutida och framtida anvandning av omradet har anpassats
till lokala platsspecifika forutsattningar (Tabell 3).
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Tabell 3. Skyddsobjekt for nutida och framtida anvandning av omradet i utvarderingsrapporten

Skyddsobjekt KM MKM
Yrkesverksamma inom omradet X X
Besdkande och tillfalligt passerande vuxna och barn X X
Boende vuxna och barn X

Mark- och ytvattenekosystem X X
Ytvatten som naturresurs X X

Skydd av grundvatten

Intag av dricksvatten och skydd av grundvatten har inte beaktats i undersoknings-
rapporten beroende pa att inga dricksvattentakter finns i naromradet samt att eventuella
framtida byggnader forvantas anvanda kommunalt vatten.

De fororeningar som framst har konstaterats pa platsen dr metaller men &ven organiska
fororeningar forekommer. For KM-scenariet tillkommer ytterligare PCB och dioxin.
Fororeningarna har bedomts forekomma pa olika djup i marken samt dven under
grundvattenytan. Bada grundvattenmagasinen anses vara fororenade med organiska
fororeningar och metaller med halter som Overstiger gransen for skydd av grundvatten.
Det finns dven diken pd omradet vars ytvatten har funnits innehalla metaller som
overstiger gransen for skydd av ytvatten. | den konceptuella modellen i utrednings-
rapporten har exponeringsvagarna anpassats for att representera omradets lokala
forutsattningar (Tabell 4).

Tabell 4. Exponeringsviagar som anvants vid framtagande av platsspecifika riktvarden i underséknings-
rapporten

Exponeringsvagar KM MKM

Hudkontakt jord (och sediment)

Intag av jord

Inandning damm

Inandning av anga fran jord

Intag av frukt, bar, svamp, rot- och gronsaker
Intag av dricksvatten

X X X X X
X X X X

3.2.3 Platsspecifika riktvarden

For omradet har nagra modellparametrar andrats for berdkning av platsspecifika
riktvarden (PRV) for att battre representera omradet medan Gvriga parametrars varden
bibeholls enligt Naturvardsverkets generella scenarion KM och MKM (Tabell 5).Ytan
under byggnaden har baserats pa den byggnad som i dagslaget finns pa omradet.

Tabell 5. Andringar av Naturvardsverkets generella scenario vid berakning av de platsspecifika riktvardena

Modellparameter PRV MKM KM Kommentar

Langd pa fororenat omrade [m] 200 50 50 Ca avstand vattendelare
Bredd pa fororenat omrade [m] 250 50 50 Cabredd pa omradet
Yta under byggnad [m?] 1000 100 100 Husgrundens area
Djup till férorening [m] 0,1 0,35 0,35 Yitliga féroreningar

Fléde i rinnande vattendrag [m®/s] 06 3,210% 3,2:10% Arsgenomsnitt vattendrag
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Ett antal av de forekommande metallerna valdes ut att behandlas i examensarbetet
(Tabell 6). For nagra av metallerna ar egentligen skydd av markmiljo, skydd av
grundvatten eller bakgrundshalten det styrande riktvardet men detta beaktades inte pa
grund av examensarbetets avgransning. Istallet anvandes Naturvardsverkets riktvardes-
modell med de platsspecifika forutsattningarna for att berédkna de styrande exponerings-
vagar som skulle blivit ifall skydd av markmiljo, bakgrund eller skydd av grundvatten
inte beaktades.

Tabell 6. Fororeningars styrande skyddsobjekt och motsvarande platsspecifika riktvarden for PRV och
PRVukm fran undersokningsrapporten

Fororening Styrande skyddsobjekt  Véarde Styrande skyddsobjekt Véarde

PRVim PRVikm PRVukm PRVumkm
Arsenik Bakgrund 10 Halsa intag jord 25
Bly Hélsa intag jord 60 Markmiljo 400
Koppar Markmiljo 80 Markmiljo 200
Kvicksilver Halsa anga 0,10 Halsa anga 0,35

3.3 PROBABILISTISK RISKBEDOMNING MED RIKTVARDESMODELLEN
| examensarbetet anvandes programvaran Crystal Ball (Fusion Edition) version
11.1.1.1. Programvaran &r ett tillaggsverktyg till Microsoft Excel utvecklat av foretaget
Oracle som kan anvandas for probabilistisk riskbedémning (Oberg, 2006, Oberg m.fl.,
2006). Programmet ger mdjlighet att definiera ingangsparametrar som sannolikhets-
fordelningar samt att géra Monte Carlo-simuleringar. Konceptet med Crystal Ball
bygger pa att tillagget anvands till existerande Excel-modeller for att géra de
probabilistiska simuleringarna (Oracle, 2008).

3.3.1 Val av sannolikhetsfordelningar

Valet av sannolikhetsfordelningar for ingdende parametrar gjordes framst utgaende fran
litteraturen. Fordelningarna justerades till att uppfylla interna forutsattningar i
Naturvardsverkets riktvardesmodell sa att denna var giltig for alla simuleringar. Initialt
ansattes parametrar, sa som vattenhalt och kroppsvikt, vars beskrivande sannolikhets-
fordelningar Overensstdimde med litteraturen (Tabell 7). Denna parameteruppséattning
betecknades U1. Vid jamforelse mellan parameterfordelningarna och Naturvardsverkets
deterministiska parametervéarden framkom att vissa av vardena inte omfattades i spannet
pa de ansatta fordelningarna. For att utreda effekten av detta pa de modellerade
riktvardena skapades ytterligare en parameteruppsattning, U2. Denna parameter-
uppsattning hade samma fordelningar for majoriteten av parametrarna som Ul men
skilde i nio fall (Tabell 8). Dessa nio fordelningar ansattes genom extrapolation och
expertutlatanden (Stenemo, 2013, muntlig kalla).

For de parametrar dar omfattande statistiskt underlag fanns tillgangligt genererades
10 000 slumpvérden for varje parameter med funktionen pearsrnd i MATLAB for att
mojliggora en statistisk analys (Bilaga A - Statistiskt underlag for ingangsparametrar).
Detta gjordes da empiriska data eller fordelningar inte var tillgangliga och for att en
visuell beddémning skulle mojliggéras. Datan importerades i Crystal Ball och
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analyserades bade visuellt och med goodness-of-fit test. Utgaende fran detta valdes
fordelningar for dessa parametrar. FOr de parametrar dar endast minimi- respektive
maximivarden var kanda anpassades likformiga fordelningar (Bilaga A - Statistiskt
underlag for ingangsparametrar). Parameternamn angavs i kursiv stil i rapporten. For
fordelningen for livslangd anvéandes Crystal Ball for anpassning till data éver livslangd
fran (SCB, 2013). For hydraulisk konduktivitet ansattes en likformig fordelning som
motsvarar en normaltat till genomslapplig jord for att Gverensstamma med Naturvards-
verkets generella scenarier (Naturvardsverket, 2009a). Exponerad hudyta ansattes som
25% av den totala hudytan for vuxna i enlighet med amerikanska Exposure Factors
Handbook (2011). For andningshastighet anvandes funktioner som berodde av
kroppsvikten istallet for enskilda férdelningar. Ovriga varden i modellen ansattes som
deterministiska varden i enlighet med Naturvardsverket (2009a).

Tabell 7. Valda ingangsfordelningar vid probabilistisk riskbedomning med Naturvérdsverkets riktvardes-
modell foér scenario U1. Férkortningen ""Det v'* betyder deterministiskt varde och hamtas i Naturvardsverket
(2009a). LN = lognormalférdelning, No = normalférdelning, T = triangular fordelning, U = likformig
férdelning och MinEx = Minimum-extrem fordelning. Fér LN och No anges (medelvérde; standardavvikelse),
for T (minimigréns; vantat varde; maximigrans), for U (minimigrans; maximigrans) och for MinEx (mest
sannolikt varde; skala). Fordelningarna har avgransats sa att Naturvardsverkets riktvardesmodell alltid ar
berakningsmassigt giltig. For kallhanvisning "Anpassad" se Bilaga A - Statistiskt underlag for ingangs-
parametrar.

Parameter Beteckning Detv. Fordelning Kalla
Medelintag av jord barn, KM [mg/dag] Slehitd_km 120 LN(65;82) (Sander m.fl., 2006)
Medelintag av jord vuxna, KM [mg/dag] Sladuit_km 50 LN(54,7;32,8) (Binkowitz &
Wartenberg, 2001)
Kroppsvikt, barn [kg] Mchild 15 No(18;2,66) (Sander m.fl., 2006)
Kroppsvikt, vuxna [kg] Maquit 70 LN(74,87;15,06) Anpassad
Exponeringsar barn, KM [ar] Tenild_km 6 T(1;3;6) (Oberg & Bergbéck,
2005)
Exponeringsar barn, MKM [ar] Tehild_MkM 6 T (1;3;6) (Oberg & Bergbéck,
2005)
Exponeringsar vuxen, KM [ar] Tadult_km 74 Tint~ Tehitld_km Anpassad
Exponeringsar vuxen, MKM [ar] Taduit_Mkm 74 Tint Tenita_km-15 Anpassad
Jordexponering hud, barn [mg/m?] SEchitd 2000  LN(2000;990) (Sander m.fl., 2006)
Jordexponering hud, vuxna [mg/m?] SEaduit 2000  LN(2000;990) (Sander m.fl., 2006)
Exponerad hudyta, barn, KM [m?] Achitd_xkm 0,5 LN(0,36;0,035) (Sander m.fl., 2006)
Exponerad hudyta, vuxna, KM [m?] Aadult_km 05  LN(0,47;0,06) Anpassad
Exponerad hudyta, vuxna, MKM [m?] Aaduit_ Mkm 0,3 LN(0,2;0,00042) (US EPA, 2001)
Halt jordpartiklar i inomhusluft [mg/m?] Ctin 0,0075 T (0,037;0,069;0,1) (Sander m.fl., 2006)
Halt jordpartiklar i utomhusluft [mg/m°] Ca-out 0,01 T (0,05;0,075;0,1) (Sander m.fl., 2006)
Andel partiklar i utomhusluft fa-out 0,5 1-fq in (Naturvardsverket,
2009a)
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Parameter Beteckning Detv. Fdérdelning Kalla
Vattenkonsumtion, barn [L/dag] WC.hiig 1 No(0,87;0,49) (Sander m.fl., 2006)
Vattenkonsumtion, vuxna [L/dag] WCaguit 2 LN(1,36; 0,36) (US EPA, 2001)
Torrdensitet [kg/dm?®] Db 15 T (0,25;1,2;1,6) (Sander m.fl., 2006)
Vattenhalt i mark Ow 0,32  T(0,05;0,3;0,5) (Sander m.fl., 2006)
Halt organiskt kol i mark foc 0,02  U(0,005;0,02) (Naturvardsverket,

2009a)
Andel porluft i mark O, 0,08  T(0;0,2;0,6) (Oberg & Bergbéck,
2005)
Andningshastighet, barn [m®/dag] BRhil 76  =0,5458-m080 (Binkowitz &
Wartenberg, 2001)
Andningshastighet, vuxna [m*/dag] BRaguit 20 =0,5458 - m%80 (Binkowitz &
Wartenberg, 2001)
Konsumtion av vaxter barn [g/dag] CVehild 250 LN(129,12;49,98) + Anpassad
LN(87,77;47,56)
Konsumtion av vaxter vuxna [g/dag] CVaduit 400 LN(264,01;119,22) +  Anpassad
LN(125,03;109,88)
Andel vaxter odlad pa omradet fi 01 T(0;0,13;0,3) (Sander m.fl., 2006)
Luftvolym inne i byggnad (tak 2,4 m) [m?] Vhouse 240  U(209;415) Anpassad
Luftomsattning i byggnad [ggr/dag] Ihouse 12 U(1,2;34,32) Anpassad
Yta under byggnad [m?] Anouse 100 uU(87;173) Anpassad
Grundvattenbildning [mm/ar] Iy 100 U(130;400) Anpassad
Livslangd Tint 80 MinEXx(85;10) Anpassad
Hydraulisk konduktivitet (grus-lera) [m/s] K 1,00 U(1,00-10%; 1,00-10°)  Anpassad
10°

Tabell 8. Valda ingangsfordelningar for scenario U2. Forkortningen ""Det v'' betyder deterministiskt varde
och hamtas i Naturvardsverket (2009a). LN = lognormalférdelning, T = triangular fordelning, U = likformig
fordelning. For LN anges (medelvérde; standardavvikelse), for T (minimigréns; vantat varde; maximigrans)
och fér U (minimigréans; maximigrans). Ovriga fordelningar enligt U1 i Tabell 7.

Parameter Beteckning Det v. Fordelning
Exponerad hudyta, barn, KM [mz] Achild_km 0,5 LN(0,5;0,05)
Exponerad hudyta, vuxna, MKM [m?] Aadult_mkm 0,3 LN(0,3;0,00042)
Halt jordpartiklar i inomhusluft [mg/m?] Ctin 0,0075 T (0,0037;0,0069;0,01)
Halt jordpartiklar i utomhusluft [mg/m°] Ca-out 0,01 T (0,005;0,0075;0,01)
Vattenkonsumtion, vuxna [L/dag] WCaguit 2 LN(2,0; 0,53)
Torrdensitet [kg/dm®] Db 15 T(1,28;1,5;1,61)
Halt organiskt kol foc 0,02 U(0,015;0,025)
Grundvattenbildning [mm/ar] Iy 100 U(100;400)
Hydraulisk konduktivitet [m/s] K 1,00:10°  U(1,00-10°%; 1,00-10%)

31



3.3.2 Implementering av riktvardesmodellen

Naturvardsverkets riktvardesmodell &r noggrant dokumenterad i Naturvardsverket
(2009a) och finns via deras hemsida att tillga i Microsoft Excel-format for allménheten.
Utgaende fran detta vidareutvecklades ett eget berdkningsdokument i Microsoft Excel i
samrad med Geosigma AB for berakning av riktvarden. De valda ingangsparametrarna
definierades som sannolikhetsfordelningar med hjalp av Crystal Ball. Beraknings-
dokumentet validerades mot riktvardesmodellen genom att sakerstdlla att samma
deterministiska riktvarden initialt erholls. En skillnad i berékningsdokumentet mot
riktvardesmodellen var att fordelningarna for intag av gronsaker samt bar och svamp
slumpades individuellt och sedan adderades for varje iteration istéllet for att anges med
ett sammanslaget varde for att utnyttja tillgangliga férdelningar.

3.3.3 Jamforelse av deterministiska och probabilistiska riktvarden

Crystal Ball har ett inbyggt verktyg for att gora kénslighetsanalyser kallat “the
Sensitivity Chart”. Kénslighetsanalysen gors genom att rangkorrelationskoefficienter
berdknas mellan de ingdende parametrarna och utfallet (Oracle, 2008). Detta gar att
visualisera antingen genom ett diagram med rangkorrelationskoefficienterna eller
genom att visualisera dem som procentsatser (Oracle, 2008).

Korrelationer mellan nadgra parametrar kvantifierades forst genom trial-and-error. For
resterande parametrar saknades dataunderlag for beddmning av Korrelationer och
parametrarna antogs darfor vara oberoende. Skydd av markmiljé beaktades inte i den
konceptuella modellen.

En jamforelse gjordes mellan de riktvarden som erhélls for Ul och U2 med
motsvarande deterministiska riktvarden. Detta borjade med att en kanslighetsanalys i
Crystal Ball genomfordes for bada uppsattningarna av ingangsparametrar som sedan
jamfordes. Kénslighetsanalysen gjordes for respektive d&mne i Tabell 2. Modellen
kordes i 10 000 iterationer for respektive markanvéndningsscenario KM och MKM for
att uppna stabilitet i de kumulativa fordelningsfunktionerna. Resultatet presenterades i
grafer och tabeller for totalt sex amnen (alifater >C8-C10, bromdiklormetan, dioxin,
kadmium, PAH-M och PCB-7). Samma metodik upprepades sedan for fallstudien men
enbart for parameteruppsattningen U1.

Det deterministiska riktvardet representerades genom att anges som den percentil det
motsvarade i den kumulativa fordelningsfunktionen. 50-percentilen i den kumulativa
fordelningsfunktionen jamfordes med det deterministiska riktvardet. FOr varje @mne
registrerades de olika skyddsobjekten respektive exponeringsvédgarna i varje enskild
iteration for att avgora vad som blev styrande for riktvardet och hur frekvent detta var.

3.3.4 Halsoriskbaserad riskbeddmning

I en halsoriskbaserad riskbeddmning beaktas enbart risker fér ménniskors hdlsa. Skydd
mot spridning eller skydd av markmilj6 beaktas darmed inte. Halsoriskbaserade risk-
bedémningar genomfors ibland i branschen da féroreningarna exempelvis forekommer
pa ett stort djup eller under byggnader dar markmiljons skyddsvérde bedéms vara lagt
(Stenemo, 2013, muntlig kalla). Foéroreningarnas férekomst kan innebdra att de
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begréansande skyddsobjekten markmilj6, grundvatten eller ytvatten darfor inte &r
representativa for de enskilda fallen.

For de generella markanvandningsscenarierna KM och MKM analyserades tva utvalda
amnen (dioxin och PAH-M) samt de fyra amnena fran fallstudien i en hélsoriskbaserad
riskbedomning. Darmed undersoktes vilka exponeringsvagar som var styrande for det
halsoriskbaserade riktvardet. Parameteruppsattningen U1, dar samtliga fordelningar
forankrats i litteraturen, anvéndes. En ny kaénslighetsanalys gjordes foljt av en
jamférelse mellan deterministiskt och probabilistiskt riktvarde. Darefter kvantifierades
vilka exponeringsvagar som paverkade det ojusterade riktvardet och inom vilka intervall
deras bidrag varierade.

3.3.5 Sammanfattning modellscenarier
En oversikt 6ver vilka analyser som genomférdes sammanfattades (Tabell 9).

Tabell 9. Sammanfattning av modellscenarion for KM, MKM och fallstudien. ""Parameteruppséattning" syftar
pa ifall fordelningarna var fullstandigt forankrade i litteraturen (U1l) eller innehdll samtliga av
Naturvardsverkets varden (U2). "Komplett riskbedomning " syftar pd att en probabilistisk riskbedomning
genomfordes dér samtliga exponeringsvagar for respektive konceptuella modell kvantifierades.
"Halsoriskbaserad riskbedémning™ syftar pa att en  probabilistisk halsoriskbaserad riskbedémning
genomférdes dar skydd av markmiljé och skydd mot spridning inte beaktades.

Scenario Parameteruppsattning Komplett Halsoriskbaserad
riskbedémning riskbedémning
KM och MKM Ul X
KM och MKM uz2 X
Fallstudien Ul X
KM och MKM Ul X
Fallstudien Ul X
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4 RESULTAT

| avsnittet presenteras forst de platsspecifika riktvarden (PRV) som berdknades for
fallstudien tillsammans med respektive motsvarande skyddsobjekt eller exponeringsvég
som var styrande for riktvardena. Korrelationer mellan ingangsparametrar presenteras
for nagra parametrar. Darefter foljer avsnitt dar de probabilistiska riskbedomningarna for
de generella scenarierna med parameteruppséttning U1 och U2 samt fallstudien jamfors
med Naturvardsverkets deterministiska riktvarden. Variation i styrande skyddsobjekt
och exponeringsvagar for riktvarden kvantifieras for generella scenarier och fallstudien.
| det avslutande avsnittet jamfors den probabilistiska halsoriskbaserade risk-
bedémningen for generella scenarier och fallstudien foljt av en kvantifiering av olika
riktvardens bidragande andel fran olika exponeringsvégar.

41 BERAKNING AV PLATSSPECIFIKA RIKTVARDEN | FALLSTUDIE
Platsspecifika riktvarden (PRV) for arsenik, bly, koppar och kvicksilver beraknades fran
fallstudiens forutsattningar med Naturvardsverkets riktvardesmodell (Tabell 10). Skydd
av markmiljo, skydd av grundvatten och bakgrundshalt beaktades inte. Detta genererade
hogre PRV jamfort med de som berdknats i undersékningsrapporten genomford av
Geosigma AB (Tabell 6). Observera att de PRV som &r givna i tabellen &r justerade
halsoriskbaserade riktvarden &ven om den styrande exponeringsvagen ar given som
exempelvis intag av jord.

Tabell 10. Féroreningarnas styrande skyddsobjekt eller exponeringsvag och motsvarande PRV [mg/kg] da
skydd av grundvatten, markmiljé och bakgrundshalt inte beaktas

Fororening  Styrande exponerings- Varde Styrande exponerings- Varde

vag PRVim PRVikm vag PRVykm PRVumkm
Arsenik Halsa intag av véxter 0,74 Halsa intag av jord 25
Bly Hélsa intag jord 64 Halsa intag jord 740
Koppar Skydd av ytvatten 2300 Skydd av ytvatten 2300
Kvicksilver  Halsa anga 0,056 Halsa anga 0,33

Noterbart var att arseniks bakgrundshalt i Sverige ar 10 mg/kg (Naturvardsverket,
2009a) vilket overstiger riktvardet for PRV .

4.2 KORRELATIONER MELLAN INGANGSPARAMETRAR

Korrelationer mellan ingangsparametrar (Tabell 7) kvantifierades genom resonemang
och trial-and-error (Tabell 11). Endast sex av alla ingangsparametrar antogs vara
korrelerade och de andra parametrarna antogs vara oberoende. Programvaran Crystal
Ball mojliggjorde endast korrelation mellan variabler som var definierade som
sannolikhetsfordelningar.

Tabell 11. Korrelationskoefficienter mellan ingdngsparametrar

Parametrar Korrelationskoefficient
Vattenhalt / Andel porluft -0,85
Luftvolym inne i byggnad / Area under byggnad 1,00
Medelintag av jord barn / Exponeringsar barn -0,70
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43 JAMFORELSE AV RIKTVARDEN

Samtliga riktvarden som beraknades var sammanvégda riktvéarden for skydd av halsa
samt skydd mot spridning till yt- och grundvatten for respektive &mne. Ké&nslighets-
analyserna gjordes pa samma datamangd som senare anvéandes for jamforelse av
deterministiska och probabilistiska riktvarden. Tva parameteruppsattningar som
betecknandes U1 (Tabell 7) och U2 (Tabell 8) anvandes som ingangsparametrar i
modellen. Dessa parameteruppsattningar syftade pa ifall fordelningarna var fullstandigt
forankrade i litteraturen (U1) eller inneholl samtliga av Naturvardsverkets varden (U2).
Parameternamn angavs i kursiv stil i kommande avsnitt i rapporten. For dversikt Gver
modellscenarion se Tabell 9.

4.3.1 Kanslighetsanalys for riktvarden

Kéanslighetsanalys KM och MKM

De ingangsparametrar som for KM och MKM hade en inverkan med korrelations-
koefficient 6ver 0,1 pa det sammanvégda riktvéardet for respektive @mne samman-
stélldes i Tabell 12 och Tabell 13.

Kénslighetsanalysen av KM U1 och KM U2 skiljde sig genom att ytterligare parametrar
tillkom fér bromdiklormetan, dioxin, PAH-M och PCB-7 (Tabell 12). For KM Ul
dominerade spridningsrelaterade parametrar i kanslighetsanalysen sasom vattenhalt,
hydraulisk konduktivitet och halt organiskt kol. Fér KM U2 férekom utver spridnings-
relaterade parametrar dven parametrar relaterade till halsoriskbaserade exponerings-
vagar sasom vattenkonsumtion och andel fran odling pa plats (Tabell 12).

Kanslighetsanalysen av MKM U1 och MKM U2 skiljde sig marginellt 4t genom att
parametrar bortfoll for alifater >C8-C10, bromdiklormetan och kadmium (Tabell 13).
For bade MKM U1l och MKM U2 dominerade spridningsrelaterade parametrar i
kéanslighetsanalysen sasom vattenhalt, hydraulisk konduktivitet och halt organiskt kol.
| kanslighetsanalysen av bromdiklormetan MKM U2 var samtliga korrelations-
koefficienter <0,1.

Kanslighetsanalys fallstudien
De ingangsparametrar som hade en korrelationskoefficient 6ver +0,1 till det samman-
vagda riktvardet for PRVim och PRV ykm sammanstélldes i Tabell 14.

Kénslighetsanalysen for koppar visade entydigt att grundvattenbildning var den
parametern som modellen var kansligast for bade for PRViw och PRV ykm. For arsenik
och kvicksilver var korrelationskoefficienterna och ingangsparametrarna néastan
identiska for PRVkm och PRV k.
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Tabell 12. Kanslighetsanalys for KM for de parametrar som hade korrelationskoefficient mellan ingdngsparametrar

Parametrar som tillkom ar markerade i fet stil.

och riktvarden o6ver +0,1 for Ul respektive U2.

Amne

Parameter for Ul

Korrelationskoefficient U1l

Parameter for U2

Korrelationskoefficient U2

Alifater >C8-C10

Bromdiklormetan

Dioxin

Kadmium

PAH-M

PCB-7

Andel porluft
Vattenhalt
Luftomsattning byggnad
Halt organiskt kol
Andel porluft
Vattenhalt

Hydraulisk konduktivitet
Luftomsattning byggnad
Halt organiskt kol
Kroppsvikt vuxna
Grundvattenbildning

Hydraulisk konduktivitet
Halt organiskt kol
Grundvattenbildning

Vattenkonsumtion barn
Andel frdn odling pa plats
Hydraulisk konduktivitet
Kroppsvikt barn
Grundvattenbildning
Luftomsattning byggnad
Halt organiskt kol
Hydraulisk konduktivitet

Andel fran odling pa plats
Hydraulisk konduktivitet

-0,80
0,75
0,42
0,26
-0,46
0,46
0,44
0,33
-0,21
0,20
-0,15

0,64
0,63
-0,28

-0,53
-0,50
0,47
0,32
-0,15
0,65
0,55
0,24

-0,53
0,45

Andel porluft

Vattenhalt

Luftomsattning byggnad

Halt organiskt kol

Andel porluft

Vattenhalt

Luftomsattning byggnad
Grundvattenbildning
Hydraulisk konduktivitet
Vattenkonsumtion, vuxna
Kroppsvikt vuxna

Halt organiskt kol
Genomsnittligt intag av jord, barn
Grundvattenbildning
Hydraulisk konduktivitet
Exponeringsar som barn, KM
Halt organiskt kol

Kroppsvikt, barn

Andel fran odling pa plats
Andel fran odling pa plats
Vattenkonsumtion, barn
Kroppsvikt barn
Grundvattenbildning
Hydraulisk konduktivitet
Luftomsattning byggnad

Halt organiskt kol

Andel fran odling pé plats
Luftvolym inne i byggnad
Yta under byggnad

Andel porluft

Andel fran odling pa plats
Kroppsvikt, barn
Genomsnittligt intag av jord, barn
Exponeringséar som barn, KM

-0,84
0,78
0,45
0,10
-0,56
0,53
0,42
-0,33
0,25
-0,25
0,24
0,21
-0,49
-0,43
0,36
0,34
0,24
0,19
-0,17
-0,73
-0,39
0,37
-0,24
0,20
0,88
0,26
-0,14
0,13
0,13
-0,12
-0,90
0,33
-0,14
0,10
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Tabell 13. Kéanslighetsanalys for MKM for de parametrar som hade korrelationskoefficient mellan ingéngsparametrar och riktvarden éver 0,1 for Ul respektive U2.
Parametrar som tillkom ar markerade i fet stil.

Amne Parameter for Ul Korrelationskoefficient U1 Parameter for U2 Korrelationskoefficient U2

Alifater >C8-C10 Andel porluft -0,80 Andel porluft -0,84
Vattenhalt 0,73 Vattenhalt 0,78
Luftomsattning byggnad 0,43 Luftomsattning byggnad 0,44
Halt organiskt kol 0,26

Bromdiklormetan Halt organiskt kol 0,1

Dioxin Halt organiskt kol 0,75 Grundvattenbildning -0,68
Hydraulisk konduktivitet 0,56 Hydraulisk konduktivitet 0,52
Grundvattenbildning -0,27 Halt organiskt kol 0,37

Kadmium Grundvattenbildning -0,81 Grundvattenbildning 1,00
Hydraulisk konduktivitet 0,37

PAH-M Halt organiskt kol 0,63 Luftomsattning byggnad 0,75
Luftomsattning byggnad 0,47 Halt organiskt kol 0,27
Hydraulisk konduktivitet 0,33 Grundvattenbildning -0,24
Grundvattenbildning -0,13 Hydraulisk konduktivitet 0,21

PCB-7 Halt organiskt kol 0,74 Grundvattenbildning -0,70
Hydraulisk konduktivitet 0,56 Hydraulisk konduktivitet 0,52
Grundvattenbildning -0,26 Halt organiskt kol 0,37

Tabell 14. Kanslighetsanalys for fallstudien for de parametrar med korrelationskoefficient mellan ingangsparametrar och riktvarde over 0,1 for PRV och PRV ykm

Amne Parameter for PRV ium Korrelationskoefficient PRy~ Amne Parameter for PRV vkm Korrelationskoefficient PRV pkm
Arsenik Andel odlad pa plats -0,90 Arsenik Genomsnittligt intag av jord, barn -0,90
Kroppsvikt, vuxna 0,38 Kroppsvikt, vuxna 0,35
Bly Genomsnittligt intag av jord, barn -0,76 Bly Genomsnittligt intag av jord, barn -0,71
Exponeringsar som barn, KM 0,53 Exponeringsar som barn, MKM 0,50
Andel odlad pé plats -0,48 Genomsnittligt intag av jord, vuxna -0,40
Kroppsvikt, barn 0,29 Halt av jordpartiklar i inomhusluft -0,15
Kroppsvikt, vuxna 0,15
Kroppsvikt, barn 0,11
Koppar Grundvattenbildning -1,00 Koppar Grundvattenbildning -1,00
Kvicksilver Luftomsattning i byggnad 0,83 Kvicksilver  Luftomséttning i byggnad 0,84
Andel porluft -0,36 Andel porluft -0,36
Vattenhalt 0,33 Vattenhalt 0,33
Luftvolym inne i byggnad 0,22 Luftvolym inne i byggnad 0,27
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4.3.2 Deterministiska och probabilistiska riktvarden

Riktvarden KM och MKM
For bade KM U1 och KM U2 understeg de deterministiska riktvardena 95-percentilen i

den probabilistiska riskbeddmningen (Figur 9). | Figur 9 jadmfordes de kumulativa
fordelningarna av probabilistiska riktvarden med de fasta deterministiska riktvardena.
De deterministiska riktvardena Overskred for samtliga @mnen 50-percentilen i den
probabilistiska riskbedémningen for scenario KM U1 (Tabell 15). For KM U2 lag de
deterministiska riktvardena for alifater >C8-C10 och PCB-7 pd samma vérde som 50-
percentilen i den probabilistiska riskbeddmningen medan de deterministiska riktvardena
for dioxin och PAH-M understeg 50-percentilen. De deterministiska riktvardena
motsvarade lagre percentiler for samtliga &mnen for U2 jamfort med U1.

For MKM U2 lag tva amnens deterministiska riktvarden (alifater >C8-C10 och PAH-M)
under 95-percentilen i den probabilistiska riskbeddmningen (Figur 10). For MKM U1
Oversteg tre av de deterministiska riktvardena (bromdiklormetan, dioxin och kadmium)
95-percentilen. For MKM U1 och U2 Overskred de deterministiska riktvardena 50-
percentilen i den probabilistiska riskbedomningen for samtliga amnen (Tabell 16). For
MKM U2 lag det deterministiska riktvardet for PAH-M pa samma varde som 50-
percentilen och for alifater >C8-C10 strax Over. De deterministiska riktvardena
motsvarade lagre percentiler for samtliga d&mnen for U2 jamfort med UL,

Tabell 15. Deterministiska och probabilistiska riktvarden [mg/kg] for KM och for olika amnen. For det
probabilistiska riktvardet anges 50-percentilen. "Percentil det. varde" anger vilken percentil det
deterministiska riktvardet motsvarade i den probabilistiska riskbedémningen. ""Kvot 95% / 5%" anger
kvoten mellan 95-percentil och 5-percentil och ar ett matt pa férdelningens spridning.

Amne Deterministiskt Probabilistiskt Percentil det. Kvot
riktvarde riktvarde (50%) varde 95% / 5%
Ul U2 Ul U2 ul U2
Alifater >C8-C10 20 13 20 65 50 148 135
Bromdiklormetan 0,06 0,02 0,04 90 80 6 9
Dioxin 0,00002 0,000010 0,000024 90 35 2 4
Kadmium 0,5 0,30 0,39 90 75 5 4
PAH-M 3 2 4 75 35 10 8
PCB-7 0,008 0,007 0,008 70 50 5 4

Tabell 16. Deterministiska och probabilistiska riktvarden [mg/kg] for MKM och for olika dmnen. For det
probabilistiska riktvardet anges 50-percentilen. 'Percentil det. varde"™ anger vilken percentil det
deterministiska riktvardet motsvarade i den probabilistiska riskbedémningen. ""Kvot 95% / 5%" anger
kvoten mellan 95-percentil och 5-percentil och &ar ett matt pa férdelningens spridning.

Amne Deterministiskt Probabilistiskt Percentil det. Kvot
riktvarde riktvéarde (50%) varde 95% / 5%
Ul U2 Ul U2 Ul U2
Alifater >C8-C10 120 72 115 60 55 85 54
Bromdiklormetan 1 0,3 0,6 100 90 7 13
Dioxin 0,0002 0,00004 0,00009 >100 99 20 4
Kadmium 15 5 7 >100 95 2 4
PAH-M 20 9 20 90 50 7 10
PCB-7 0,2 0,04 0,09 >100 99 20 5
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Figur 9. Kumulativa sannolikhetsférdelningar for probabilistiska riktvarden med respektive deterministiskt riktvarde, 5- och 95-percentil utmérkta for KM U1 och U2 [mg/kg].

39




Riktvarde halsa, milj6, spridning

Riktvarde halsa, milj6, spndning

Riktvarde halsa, miljo, spndning

Riktvarde halsa, miljd, spridning

. / f e e e L el
0,80 0,80 - 0.80 - 0,80
059 0,507 D507 s 557 = 13 H
FMKi = 1.0]
0.40 - |~ 2] 0,40 - 7] 0,40 - 0,40 AT
0,20 0,20 - 0,20 - 0,20
oot g e 1| oo —— O ———4
100 200 300 400 500 600 70O 0 100 200 300 ) 400 500 600 TOO o0 01 02 03 05 06 O7 08 09 00 02 04 06 OB 10 12 14 18
[mg/ka] [mg/kg] [mg/kq] [ma/kg]
(a) Alifater >C8-C10 (U1) Alifater >C8-C10 (U2) (b) Bromdiklormetan (U1) Bromdiklormetan (U2)
Riktvarde halsa, milj6, spridning Riktvarde halsa, miljo, spridning Riktvarde halsa, miljo, spridning Riktvarde halsa, milj6, spridning
1,00 - | 1,00 |
0,80 0.80
KM = 0,00020 0.8 KM = 0,00020 KM = 15.0 0,80
5% =0.00018
0.40 S 00 0,40
020 0,20
0.0Cb P il U T T 1 D.DCp e T T d
0,00005 0,00010 0,00015 0,00020 0,00005 0,00010 0,00015 0,00020 37 56 7.4 93 112 13,0 149 3.0 8,0 20 12,0 15,0
[mg/kg] [mg/kg] [mg/kq] [ma/kg]
(c) Dioxin (U1) Dioxin (U2) (d) Kadmium (U1) Kadmium (U2)
Riktvarde halsa, miljo, spndning Riktvarde halsa, miljd, spndning Riktvarde halsa, milj6, spndning Riktvarde halsa, milj6, spridning
1,00 - [ I— 1,00 [ —— 1,00 1,00 I -
0.80 - 0,80 0,80 - 0,80 -
e H 5% =39 ah e 20
ol HMKM =20 MK = 20 v e
0,20 - 0,20 - 0,20 -
0,00~ Al g | oofp- A . . . . . 0, ——— . . . ' s
0 3 5 § 11 14 18 19 22 24 /] 10 20 30 40 50 003 006 009 012 0,15 018 003 o006 009 092 0415 018 021
[mg/kq] [mg/kg] [mg/kg] [mg/ka]
(e) PAH-M (U1) PAH-M (U2) (f) PCB-7 (U1) PCB-7 (U2)

Figur 10. Kumulativa sannolikhetsférdelningar fér probabilistiska riktvarden med respektive deterministiskt riktvérde, 5- och 95-percentil utmarkta for MKM U1 och U2 [mg/kg].
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Riktvarden fallstudien

For arsenik och koppar ¢verskred de deterministiska riktvardena motsvarande 50-percentil i
den probabilistiska riskbedémningen for PRVkwm (Tabell 17). Fér bly och kvicksilver lag det
deterministiska riktvardet under motsvarande 50-percentil. Foér koppar Overskreds 95-
percentilen. Samma samband observerades for PRV ukm (Tabell 17).

Tabell 17. Deterministiska och probabilistiska riktvarden for PRV i\ och PRVykm [ma/kg] for fallstudien och foér
olika &mnen. For det probabilistiska riktvardet anges 50-percentilen. ""Percentil det. varde' anger vilken percentil det
deterministiska riktvardet motsvarade i den probabilistiska riskbeddomningen. ""Kvot 95% / 5% anger kvoten
mellan 95-percentil och 5-percentil och ar ett matt pa férdelningens spridning.

Amne Deterministiskt Probabilistiskt Percentil det. Kvot
riktvarde riktvarde (50%) varde 95% / 5%
PRVkm PRVukm PRVkm PRVukm PRVkm PRVukv PRVkm PRVwkwm
Arsenik 0,74 25 0,63 17 65 85 5 4
Bly 64 740 93 804 20 40 4 5
Koppar 2300 2300 860 860 >100 >100 4 4
Kvicksilver 0,056 0,33 0,099 0,62 25 25 14 18

Samtliga &mnens deterministiska riktvéarden, undantaget koppar, antog varden mellan 5- och
95-percentilerna for den probabilistiska riskbeddmningen (Figur 11).

Styrande skyddsobjekt respektive exponeringsvagar KM och MKM

| scenariot KM U1l blev olika typer av skyddsobjekt och exponeringsvégar styrande for
riktvarden under simuleringarna. Alifater >C8-C10, dioxin, PAH-M, PCB-7 uppvisade denna
variation (Figur 12a). Av de 19 ursprungliga dmnena som analyserades observerades samma
fenomen &ven for trikloreten. | scenariot KM U2 blev olika typer av skyddsobjekt och
exponeringsvagar styrande for dioxin, PAH-M och PCB-7.

For MKM ULl upptacktes variation mellan styrande skyddsobjekt och exponeringsvégar for
alifater >C8-C10, bromdiklormetan, kadmium och PAH-M (Figur 12b). Variation skedde
aven for antimon och molybden av de ursprungliga 19 dmnena. For MKM U2 fanns variation
mellan styrande skyddsobjekt och exponeringsvégar for alifater >C8-C10, PAH-M och PCB-7.

Styrande skyddsobjekt respektive exponeringsvagar fallstudien

Samtliga &mnen hade bade for PRV w och PRV ykw enbart en typ av styrande skyddsobjekt
respektive exponeringsvéagar for motsvarande riktvérde. | samtliga fall 6verensstdimde dessa
med den deterministiska riskbedémningen (Tabell 18).

Tabell 18. Férdelning av styrande skyddsobjekt och exponeringsvag for bade PRV och PRV ykw for fallstudien [%6]

Amne Skydd av Skydd av Halsoriskbaserat Skydd mot fri
grundvatten ytvatten riktvarde fas

Arsenik - - 100 -

Bly - - 100 -

Koppar - 100 - -

Kvicksilver - - 100 -
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Figur 11. Kumulativa sannolikhetsfordelningar for probabilistiska riktvdrden med respektive deterministiskt riktvarde, 5- och 95-percentil utmérkta for PRV och PRVykm

[mg/kg].
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Figur 12. Férdelning av styrande exponeringsvégar for respektive &mne, scenario och parameteruppsattning.
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44 HALSORISKBASERAD RISKBEDOMNING

En halsoriskbaserad riskbedomning genomfordes for samtliga utvalda &mnen. For d@mnena
associerade med fallstudien, undantaget koppar, genomfordes ingen ny ké&nslighetsanalys eller
jamforelse av riktvarden eftersom de tidigare simuleringarna genomfordes under forutsattningarna
att skydd av markmiljo och skydd mot spridning inte beaktades. For Oversikt 6ver
modellscenarion se Tabell 9.

4.4.1 Halsoriskbaserad kanslighetsanalys

Halsoriskbaserad kanslighetsanalys fallstudien
En ny kénslighetsanalys genomférdes for koppar for PRVkm och PRVykwm for parameter-
uppséttning U1 (Tabell 19).

Tabell 19. Kéanslighetsanalys for halsoriskbaserat riktvarde for de parametrar med korrelationskoefficient éver +0,1.
Parametrar markerade med fet stil forekom inte i den tidigare probabilistiska riskbedémningen.

Amne Parameter Korrelationskoefficient
Koppar (PRVkyv)  Andel fran odling pa plats -0,84
Halt av jordpartiklar i inomhusluft -0,37
Kroppsvikt, barn 0,28
Andel partiklar fran fororenat omrade -0,19
Koppar (PRVukv) Halt av jordpartiklar i inomhusluft -0,87
Andel partiklar fran fororenat omrade -0,43

Den hélsoriskbaserade kanslighetsanalysen for koppar avvek fran den kanslighetsanalys som
tidigare genomforts. For bade PRVikm och PRV tillkom nya parametrar relaterade till
halsoriskbaserade riktvarden (fet stil) och ersatte den envaldiga dominans som grundvatten-
bildning tidigare haft i kdnslighetsanalysen for den probabilistiska riskbedémningen (Tabell 19).

Halsoriskbaserad kanslighetsanalys KM och MKM

En ny kanslighetsanalys genomférdes for KM och MKM vid berdkning av hélsoriskbaserade
riktvarden for parameteruppsattning Ul (Tabell 20 och Tabell 21). Alla parametrar som
forekom i den tidigare genomférda probabilistiska riskbedémningen for scenario KM Ul
forekom &ven i den hélsoriskbaserade kanslighetsanalysen for KM (Tabell 20). Daremot
tillkom totalt atta avvikande parametrar for olika amnen i den halsoriskbaserade
riskbeddmningen som inte forekom i den tidigare probabilistiska riskbedomningen som
markerades med fet stil. Dioxin var det amne som avvek med flest parametrar mellan de tva
riskbedémningarna.

Kanslighetsanalysen for scenario MKM avvek i stora drag fran den kanslighetsanalys som
genomfordes tidigare i den probabilistiska riskbedéomningen for MKM UL. For dioxin,
kadmium och PCB-7 aterfanns inga av parametrarna fran den tidigare kanslighetsanalysen i
den halsoriskbaserade kanslighetsanalysen och ett 20-tal avvikande nya parametrar (fet stil)
ersatte dem (Tabell 21).

44



Tabell 20. Kéanslighetsanalys for hélsoriskbaserat riktvarde for KM for de parametrar med korrelationskoefficient dver +0,1 jamfort med den tidigare probabilistiska
riskbeddomningen for parameteruppsattning Ul. Parametrar markerade med fet stil férekom inte i den tidigare probabilistiska riskbeddmningen.

Amne

Parameter Ul

Korrelationskoefficient

Parameter halsoriskbaserat

Korrelationskoefficient

Alifater >C8-C10

Bromdiklormetan

Dioxin

Kadmium

PAH-M

PCB-7

Andel porluft
Vattenhalt
Luftomsattning byggnad
Halt organiskt kol

Andel porluft
Vattenhalt

Hydraulisk konduktivitet
Luftomséttning byggnad
Halt organiskt kol
Kroppsvikt vuxna
Grundvattenbildning

Hydraulisk konduktivitet
Halt organiskt kol
Grundvattenbildning

Vattenkonsumtion barn
Andel fran odling pa plats
Hydraulisk konduktivitet
Kroppsvikt barn
Grundvattenbildning
Luftomsattning byggnad
Halt organiskt kol
Hydraulisk konduktivitet
Andel fran odling pa plats
Hydraulisk konduktivitet

-0,80
0,75
0,42
0,26
-0,46
0,46
0,44
0,33
-0,21
0,20
-0,15

0,64
0,63
-0,28

-0,53
-0,50
0,47
0,32
-0,15
0,65
0,55
0,24
-0,53
0,45

Andel porluft

Vattenhalt

Luftomsattning byggnad

Halt organiskt kol

Andel porluft

Vattenhalt

Hydraulisk konduktivitet

Halt organiskt kol
Luftomsattning byggnad
Kroppsvikt vuxna
Vattenkonsumtion, vuxna
Grundvattenbildning
Genomsnittligt intag av jord, barn
Exponeringsar som barn, KM
Andel odling fran plats
Kroppsvikt, barn

Hydraulisk konduktivitet
Vattenkonsumtion, barn

Halt organiskt kol
Vattenkonsumtion, barn

Andel fran odling pa plats
Hydraulisk konduktivitet
Kroppsvikt, barn
Grundvattenbildning
Luftomséttning byggnad

Halt organiskt kol

Hydraulisk konduktivitet

Andel fran odling pa plats
Kroppsvikt, barn
Genomsnittligt intag av jord, barn
Hydraulisk konduktivitet

Halt organiskt kol
Exponeringsér som barn, KM

-0,81
0,75
0,42
0,28
-0,46
0,45
0,44
0,42
0,33
0,21
-0,21
-0,18
-0,72
0,51
-0,37
0,32
0,18
-0,17
0,15
-0,54
-0,50
0,46
0,32
-0,17
0,74
0,56
0,24
-0,85
0,35
-0,15
0,14
0,13
-0,11
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Tabell 21. Kéanslighetsanalys for héalsoriskbaserat riktvarde for MKM for de parametrar med korrelationskoefficient dver 0,1 jamfort med den tidigare probabilistiska
riskbeddémningen for parameteruppsattning Ul. Parametrar markerade med fet stil forekom inte i den tidigare probabilistiska riskbeddmningen.

Amne

Parameter Ul

Korrelationskoefficient

Parameter héalsoriskbaserat

Korrelationskoefficient

Alifater >C8-C10

Bromdiklormetan

Dioxin

Kadmium

PAH-M

PCB-7

Andel porluft
Vattenhalt
Luftomsattning byggnad
Halt organiskt kol

Halt organiskt kol

Halt organiskt kol
Hydraulisk konduktivitet
Grundvattenbildning

Grundvattenbildning
Hydraulisk konduktivitet

Halt organiskt kol
Luftomsattning byggnad
Hydraulisk konduktivitet
Grundvattenbildning

Halt organiskt kol
Hydraulisk konduktivitet

-0,80
0,73
0,43
0,26
0,1

0,75
0,56
-0,27

-0,81
0,37

0,63
0,47
0,33
-0,13

0,74
0,56

Andel porluft

Vattenhalt

Luftomsattning byggnad

Halt organiskt kol

Andel porluft

Vattenhalt

Luftomséattning i byggnad

Halt organiskt kol

Genomsnittligt intag av jord, barn
Exponeringsér som barn, MKM
Genomsnittligt intag av jord, vuxna
Kroppsvikt, barn

Jordexponering hud, barn

Halt av jordpartiklar i inomhusluft
Genomsnittligt intag av jord, barn
Exponeringsar som barn, MKM
Andel partiklar fran fororenat omrade
Genomsnittligt intag av jord, vuxna
Kroppsvikt, vuxna

Kroppsvikt, barn

Luftomséttning byggnad

Halt organiskt kol

Luftvolym inne i byggnad

Yta under byggnad

Andel porluft

Genomsnittligt intag av jord, barn
Jordexponering hud, barn
Exponeringsar som barn, MKM

Genomsnittligt intag av jord, vuxna
Kroppsvikt, barn

Luftomsattning byggnad

Kroppsvikt, vuxna
Andel porluft
Vattenhalt

-0,81
0,74
0,43
0,25
-0,59
0,56
0,43
0,17
-0,71
0,50
-0,40
0,16
-0,16
-0,57
-0,54
0,38
-0,27
-0,25
0,10
0,10
0,80
0,48
0,12
0,12
-0,10
-0,56
-045
0,40
-0,27
0,24
0,14
0,14
-0,11
0,10
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4.4.2 Jamforelse av deterministiskt och probabilistiskt héalsoriskbaserat riktvarde

Halsoriskbaserade riktvarden KM och MKM

De deterministiska riktvardena antog varden mellan 5- och 95-percentilerna for den
probabilistiska halsoriskbaserade riskbedémningen i samtliga fall for KM (Figur 13). | Figur 13
jamfordes de kumulativa fordelningarna av probabilistiska riktvarden med de fasta deterministiska
riktvardena. For samtliga @mnen, undantaget dioxin, 6verskred de deterministiska riktvéarden
50-percentilen i den probabilistiska halsoriskbaserade riskbedémningen (Tabell 22). For
bromdiklormetan och kadmium motsvarade det deterministiska riktvardet 90-percentilen i den
hélsoriskbaserade riskbeddmningen. Dioxins deterministiska riktvarde motsvarade 15-percentilen.

De deterministiska riktvardena antog varden mellan 5- och 95-percentilerna for den
probabilistiska hélsoriskbaserade riskbeddmningen i samtliga fall utom for kadmium MKM
(Figur 14). For alifater >C8-C10, bromdiklormetan och PAH-M 0Overskred de deterministiska
riktvardena 50-percentilen for den probabilistiska hélsoriskbaserade riskbeddmningen (Tabell
23). Dioxin hade lagst motsvarande percentil (25) f6ljt av PCB-7 (30).

Tabell 22. Deterministiska och probabilistiska riktvarden [mg/kg] for KM och for olika dmnen. For det

probabilistiska riktvardet anges 50-percentilen. "Percentil deterministiskt varde™ anger vilken percentil det
deterministiska riktvardet motsvarade i den probabilistiska riskbedémningen.

Amne Deterministiskt Probabilistiskt Percentil deterministiskt
riktvarde riktvarde (50%o) varde
Alifater >C8-C10 22 13 70
Bromdiklormetan 0,059 0,025 90
Dioxin 0,000018 0,000028 15
Kadmium 0,48 0,30 90
PAH-M 3,0 2,0 70
PCB-7 0,0087 0,0077 65

Tabell 23. Deterministiska och probabilistiska riktvéarden [mg/kg] for MKM och for olika amnen. For det
probabilistiska riktvardet anges 50-percentilen. "Percentil deterministiskt vérde" anger vilken percentil det
deterministiska riktvardet motsvarade i den probabilistiska riskbedémningen.

Amne Deterministiskt Probabilistiskt Percentil deterministiskt
riktvarde riktvarde (50%0) varde
Alifater >C8-C10 130 71 70
Bromdiklormetan 1,0 0,8 55
Dioxin 0,00020 0,00030 25
Kadmium 32 18 100
PAH-M 19 14 65
PCB-7 0,26 0,34 30
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Figur 13. Kumulativa sannolikhetsférdelningar for Ul och halsoriskbaserad riskbedémning med respektive deterministiskt riktvarde, 5- och 95-percentil utmérkta for KM [mg/kg].
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Figur 14. Kumulativa sannolikhetsférdelningar fér U1 och hélsoriskbaserad riskbeddmning med respektive deterministiskt riktvarde, 5- och 95-percentil utméarkta for MKM [mg/kg].
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Halsoriskbaserade riktvarden fallstudien

De deterministiska riktvardena dverskred 95-percentilen i den probabilistiska halsoriskbaserade
riskboedomningen for koppar bade for PRViwu och PRVykwm (Tabell 24). Fér PRVukw
overskreds 95-percentilen med rage (Figur 15).

Tabell 24. Deterministiska och probabilistiska riktvarden [mg/kg] fér PRVkm och PRVykwm for koppar. For det
probabilistiska riktvardet anges 50-percentilen.

Amne Deterministiskt Probabilistiskt Percentil deterministiskt
riktvarde riktvarde (50%0) varde
Koppar (PRVkw) 2400 1135 100
Koppar (PRVukm) 96000 12037 >100
Halsoriskbaserat nktvarde Halsoriskbaserat nktvarde
1,00 | 1,00

0,80

0,60
KM = 96 000
5% = 1803 0,40

0.40

0,20

0,00l —1 4 o.0dp - 4
800 1200 1600 2 000 2 400 20 000 40000 60 000 80 000
[mg/kg] [mg/kg]
Koppar (PRVkwm) Koppar (PRVukm)

Figur 15. Kumulativa sannolikhetsférdelningar for PRV, och PRV w for hélsoriskbaserade riktvarden [mg/kg].

4.4.3 Variation i sammansattning hos halsoriskbaserade riktvarden

Riktvardenas sammansattning for KM och MKM
For dioxin KM erholls 6kande riktvarde med minskad andel intag av dricksvatten och 6kad

andel intag av véxter och hudkontakt (Figur 16a). For scenario MKM erholls 6kande riktvérde
med minskad andel intag av jord och 6kad andel hudkontakt och inandning av damm (Figur 16b).

For PAH-M KM erholls okande riktvarde med minskad andel inandning av anga och okad
andel intag av vaxter och inandning av damm (Figur 16¢). For scenario MKM erholls 6kande
riktvarde med minskad andel inandning av dnga och 6kad andel intag av jord och inandning
av damm (Figur 16d).

For dioxin KM sammanfoll inga extrema bidrag fran nagra envagskoncentrationer (Figur
17a). For MKM sammanfoll bidrag fran maximalt bidrag fran hudkontakt med minimalt
bidrag fran intag av jord (Figur 17b).

For PAH-M KM sammanfoll minimalt bidrag fran inandning av.damm med minimalt bidrag
fran hudkontakt (Figur 17c). For MKM sammanfoll extremfordelningarna for maximalt bidrag
fran inandning av damm och minimalt bidrag fran inandning av dnga. Aven minimalt bidrag fran
inandning av damm sammanféll med maximalt bidrag fran inandning av anga (Figur 17d).

Kumulativa fordelningar Over respektive exponeringsvags bidrag genererades (Bilaga B -
Kumulativa fordelningsfunktioner for extremfordelningar). De kumulativa fordelningarnas
utseende skilde sig at mellan de olika exponeringsvéagarna for respektive &mne och scenario.
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Figur 16. Férdelning exponeringsvagar for halsoriskbaserat riktvarde for dioxin och PAH-M, KM och MKM. Riktvéardets numeriska varde anges inom hakparentes [mg/kg].
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Figur 17. Exponeringsvidgarnas maximala och minimala bidrag till ojusterat hélsoriskbaserat riktvarde for dioxin och PAH-M, KM och MKM. Riktvardet anges inom

hakparantes [mg/kg].




Riktvardenas sammansattning for fallstudien

For bly och scenario PRV iy erholls 6kande riktvarde med minskad andel intag av jord och
Okad andel intag av vaxter och inandning av damm (Figur 18a). For scenario PRV ykm erholls
Okande riktvarde med minskad andel intag av jord och 6kad andel hudkontakt och inandning
av damm (Figur 18b).

For kvicksilver och scenario PRV iy erholls dkande riktvarde med minskad andel inandning
av anga och okad andel intag av jord respektive véxter (Figur 18c). For scenario PRV ykm
erholls okande riktvarde med marginellt 6kande andel intag av jord (Figur 18d). Vart att
notera var att riktvardet for kvicksilver i samtliga percentiler for bade PRViwm och PRV ukm
domineras av inandning av anga, en exponeringsvag som inte forekommer fér de andra tre
amnena i fallstudien.

For bly och scenario PRViwm sammanféll inga extrema bidrag fran nagra envagskoncentrationer
(Figur 19a). For scenario PRVukm sammanfdll bidrag fran maximalt intag av jord med
minimalt bidrag frdn inandning av damm och minimalt bidrag fran hudkontakt. Aven
maximalt bidrag fran inandning av damm sammanfoll med minimalt bidrag fran intag av jord
(Figur 19b).

For kvicksilver och scenario PRV y sammanfoll minimalt bidrag fran inandning av anga och
maximalt bidrag fran intag av vaxter (Figur 19c). For scenario PRVuxm sammanfoll bidrag
frdn maximalt intag av jord med minimalt bidrag fran inandning av damm. Aven maximalt
bidrag fran inandning av damm sammanfoll med minimalt bidrag fran intag av jord (Figur 19d).

| Bilaga C - Exponeringsvagarnas variation for arsenik och koppar placerades likvardiga
grafer for arsenik och koppar. Arsenik och bly hade skilda riktvarden numeriskt och i
sammansattning men samma monster for vilka extremférdelningar som sammanfoll for
PRVumkm. Detsamma géllde for bly och kvicksilver.

Kumulativa fordelningar 6ver respektive exponeringsvédgs bidrag genererades (Bilaga B -
Kumulativa fordelningsfunktioner for extremférdelningar). Fordelningarnas utseende skilde
sig at mellan de olika exponeringsvagarna for respektive scenario och amne.
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Figur 18. Fordelning exponeringsvagar for halsoriskbaserat riktvéarde for bly och kvicksilver, PRVy och PRV ykm. Riktvardets numeriska varde anges inom hakparentes
[mg/kg].

54




(a) Bly, PRV¢m

(b) Bly, PRVjykm

100% | m 100%
oos | ] P ™ 90% — —
80% 80% L S
70% — 70% L Lt
60% - 60% || - e s i
50% W Intag av vaxter 4518?;) OlIntag av jord
40% - . 6 .. o *.".| Olnandning av damm
30% L Dintag av jord 30% o -’| mHudkontakt jord/damm
20% Olnandning av damm 20%
18:%/0 R | B Hudkontakt jord/damm 18;2 | b
(o]
o . o - o N
D QO D QO D QO &M & & & &
S S &F oF oF & W R
AN ORI e SN
o Q\’é\y@ S &L S &S
. & .
%0& 8&0&\ [l Q%Sb (\&%\ \6&% @Qaﬁy fz&o4® 8‘9 s 08&1 ng‘b\ '\Qo \‘@Qa @%\
Q@b > b& Sl & &8 A o & >
Q‘b'g & \/&Q AN
(c) Kvicksilver, PRV (d) Kvicksilver PRV«
100% 100%
90% 90%
80% 80%
70% 70%
60% 60%
151822 @ Intag av vaxter 28‘;/2 Olntag av jord
30% Olntag av jord 30% Olnandning av &nga
o : 2 20%
ig(ﬁ B Inandning av anga 10% B Hudkontakt jord/damm
b
0% 0%
o . o . ) -
P O P S P ¥ & & & &
\Q\® oob"\@ cbo’\@ Q‘J\@ %b‘\@ Q\\k °9>® Qb‘\k Qﬁs\\\ 6\\ cg)\Q Q")\Q
RN R AR N AR AN NN
Q‘ob\ @g\ Kb\ o‘b\ &é\ .@*\ &@& 0\%& ‘béé\ &}\&é\ \0& °.0x0§
o o \0 s & Q \$,° I q>°o >
Q\‘\% b‘i‘\o% St \Q\"b \%Q:{D \‘DQ: "2&8" Q&b S&% &\\Q% \& \&
\&& & >N « «

Figur 19. Exponeringsvdgarnas maximala och minimala bidrag till ojusterat hélsoriskbaserat riktvarde for bly och kvicksilver, PRV y och PRV km. Riktvardet anges inom
hakparantes [mg/kg]
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5 DISKUSSION

Effekten av att ta hansyn till osakerhet och variabilitet vid berdkning av generella riktvéarden
konstaterades variera mellan @&mnen och scenarier. Sammantaget var skillnaden mellan
Naturvardsverkets riktvarden och de kumulativa fordelningsfunktionerna av riktvarden
mindre an forvantat. Generellt hamnade Naturvardsverkets riktvarden i de 6vre delarna av de
probabilistiska riskbedémningarna vilket var ovantat och indikerade att de generella
riktvardena inte var sa konservativa som forvantat och att en utsatt och kanslig individ kanske
darmed inte alltid skyddas med dagens metodik.

Effekten av att ta hansyn till osdkerhet och variabilitet vid berékning av platsspecifika
riktvarden (PRV) for fallstudien gav sma avvikelser for bly och kvicksilver men var av storre
relevans for koppar och arsenik. For dessa tva amnen var de deterministiska riktvardena
forhallandevis hoga och garanterade darmed inte ett fullstandigt skydd av ménniskor och
miljo. For koppar skulle en halvering av PRV behdvas for att uppna detta skydd.

En styrka med den probabilistiska modellen jamfort med den deterministiska var att den
kvantifierade hur olika skyddsobjekt eller exponeringsvdgar kunde bli styrande for ett
riktvarde vid olika simuleringsforsok for samma amne. For nagra amnen skedde avvikelser
jamfdrt med de deterministiska skyddsobjekten eller exponeringsvagarna i mellan 70-90 % av
fallen.

Den probabilistiska halsoriskbaserade riskbedémningen indikerade att exponeringsvagar som
inte forekom, eller som hade en véldigt liten andel, for de deterministiska riktvardena anda
kunde vara aktuella att kvantifiera. Detta gallde bland annat for dioxin och PAH-M (Figur 16).
Forekomsten av nya exponeringsvagar visade att den probabilistiska riskbedémningen pa detta
satt gav anvandbar information vid val av atgarder for sanering eftersom den deterministiska
fordelningen eventuellt under- eller Gverskattat relevansen av enskilda exponeringsvégar.

5.1 SANNOLIKHETSFORDELNINGAR FOR INGAENDE PARAMETRAR

Att vilja sannolikhetsfordelningar for ingangsparametrarna var problematiskt. Litteraturen
saknade anvandbara och enkelt tillampbara teoretiska férdelningar for manga parametrar
vilket har resulterat i att forskare pa omradet anvant empiriska fordelningar eller har utnyttjat
egna erfarenheter for att sjélva skapa fordelningar i sina rapporter (Sander m.fl., 2006; Hope,
1999; Copeland m.fl., 1993). Likvérd erfarenhet gick inte att tillgodogdra sig genom
litteraturstudien vilket innebar att fardiga fordelningar fran andra studier behdvde anvéandas i
examensarbetet. Det framkom att majoriteten av rapporterna inte redovisade hur férdelningar
tagits fram eller vad de grundades pa i detalj vilket genererade svarigheter att kontrollera dem
och deras tillampbarhet. Eftersom det saknades matdata for ingangsparametrarna i examens-
arbetet var empiriska fordelningar ej moéjliga. Detta innebar svarigheter vid probabilistisk
riskbeddmning med Naturvardsverkets riktvardesmodell eftersom manga parametrar fick ges
deterministiska véarden da dataunderlag saknades. En konsekvens av detta ar att det kommer
bli svart att omgaende infora probabilistiska riskbedémningar som branschstandard nar sa fa
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fordelningar finns tillgangliga och omfattande resurser maste investeras av anvandarna sjélva
pa att vélja fordelningar for enskilda fall.

Det i viss man godtyckliga valet av fordelningar innebar vissa osakerheter i modellresultaten
nar syftet med examensarbetet var att utvardera effekten av existerande osékerheter. Eftersom
fordelningarna var férankrade i litteraturen bedomdes den introducerade osakerheten anda
som acceptabelt liten och att nyttan med att géra modellen probabilistisk Gvervagde de
negativa effekterna. Det blev ocksa tydligt da resultaten studerades att erfarenhet av olika
parametrars verkan i mark och vatten var nédvéandig for att kunna bedéma fordelningarnas
rimlighet och att denna erfarenhet kunde minimera effekten av inférandet av nya osékerheter.
Utover detta upptacktes skillnader i riktvarden genererade med parameteruppsattning U1 och
U2 dar den framsta skillnaden var att U2 stamde battre dverens med Naturvardsverkets
deterministiska véarden. Detta visade att valet av ingangsparametrar paverkade resultatet och
att kompetensen att bedoma vilka fordelningar som var lampligast att anvdnda var
betydelsefull for vilka resultat som erholls. Det visade ocksd pa att kannedom om
ingangsparametrarnas fordelningar var nodvandig for att tolka resultat i en probabilistisk
riskbeddmning sasom litteraturstudien antydde (US EPA, 1997). Standardférdelningar
anpassade for Sverige och en generell metodik for probabilistisk riskbeddmning 6éverens-
kommen mellan Naturvardsverket och probleméagare efterfragas eftersom jamforelsen mellan
studier annars blir bade tidskravande och problematisk.

Beslutet att anvanda parameteruppséttningen Ul i majoriteten av rapporten grundades i att
fordelningarna var forankrade i olika publicerade artiklar och darmed ansags representera ett
generellt scenario. Uppsattningen U2 var anpassad efter Naturvardsverkets parametervarden
som, i vissa fall, var antagna varden som tyvarr inte tydligt kallhanvisades (Naturvardsverket,
2009b). Detta ledde till att en rimlighetsbeddmning var svar att géra for U2 och gjorde darmed
att Ul ansags lampligare att anvanda. Parameteruppsattningen U1 var ocksa forenad med
osékerhet i och med att valet av de enskilda fordelningarna generellt inte motiverades av
forfattarna i ursprungskéllan och det var darfér komplicerat att avgora vilka férdelningar som
var att foredra vid tillampning. Ett forslag om en eventuell revidering av riktvarden maste
darfor sattas i relation till vilka ingangsparametrar som anvéandes och granskas noggrant innan
beslut tas. Studier som inte representerar allménna scenarier riskerar annars att anvandas som
underlag for revidering av generella riktvarden och darmed leda till felaktiga risk-
bedémningar.

Ett tidigt beslut var att anvdnda Monte Carlo-simuleringar som simuleringsteknik for att géra
de probabilistiska riskbeddmningarna. Detta val grundades framst i att tekniken var valanvéand
av andra och aven vl anpassad till att hantera sannolikhetsfordelningar. En férdel var ocksa
att simuleringstekniken anvands i programvaran Crystal Ball som var enkel att koppla till
Microsoft Excel dar den probabilistiska modellen var implementerad. Nackdelen med detta
var att enskilda fordelningar behdvde definieras for ingangsparametrarna och att storre delen
av modellen fick ansattas som deterministisk da dataunderlag och tillgangliga fordelningar
saknades. Detta kan ha introducerat nya osakerheter eftersom modellen inte var fullstandigt
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probabilistisk och viss osékerhet darmed inte karaktariserades. Konsekvenserna av detta var att
tillforlitligheten i examensarbetets resultat var svar att bedéma eftersom det fanns manga
parametrar i modellen som skulle kunnat paverka resultaten men som inte tydligt
kvantifierades. Viktigt att ha i atanke ar darfor att examensarbetets resultat maste anvandas i
relation till de antaganden och fordelningar som anvéndes, i enlighet med Sander och Oberg
(2006).

Ett antagande om att parametrarna saknade Kkorrelation sinsemellan gjordes ocksa for att
uppfylla ett av grundkraven vid Monte Carlo-simuleringar. Detta var férmodligen inte
realistiskt eftersom modellen var sa komplex och inneholl exempelvis markparametrar som
berodde av varandra. Ett sétt att undvika detta grundantagande om oberoende hade varit att
anvanda Probability Bounds Analysis (PBA) istéllet. Att detta inte genomfordes berodde pa
att en programvara for detta saknades och darmed hade krévt stora programmeringsinsatser att
genomfora. Detta skulle blivit for tidskrdvande inom examensarbetets tidsram. Fordelarna
med PBA hade annars varit flera, oberoende mellan parametrarna hade inte behdvt antas och
fordelningar hade kunnat tillampas pa ett mycket storre antal parametrar eftersom mindre
information hade kravts for att anpassa fordelningarna. Detta skulle ha inneburit att
tillforlitligheten i examensarbetets resultat skulle ha blivit stérre och lattare att kvantifiera.

5.2 KORRELATIONER MELLAN INGANGSPARAMETRAR

En av grundforutsattningarna for att genomféra Monte Carlo-simuleringar var, som tidigare
namnts, att ingdngsparametrarna skulle vara oberoende sinsemellan. Eftersom detta inte var
fallet for manga av ingangsparametrarna i Naturvardsverkets riktvardesmodell beraknades
istallet korrelationer mellan vissa av parametrarna for att kvantifiera hur de berodde av
varandra. Enbart sex parametrar fick kvantifierade korrelationer dven om manga fler
parametrar sékerligen hade behovt det (Tabell 11). Att korrelationer enbart berdknades for
dessa sex parametrar berodde framst pa tva anledningar. Den forsta var att enbart
korrelationer mellan olika sannolikhetsfordelningar kunde kvantifieras och att manga
parametrar darfor bortfoll eftersom de ansattes deterministiskt. Den andra anledningen var att
underlag saknades for att kvantifiera hur ingangsparametrarna berodde av varandra. For de
parametrar dar korrelationer definierades anvandes trial-and-error och linjara samband vilket
kan ha introducerat nya osékerheter eftersom dessa samband inte var fullstandigt
vetenskapligt forankrade. Trots detta var korrelationerna nodvandiga da ologiska och
omdjliga konstellationer annars kunde uppstatt som exempelvis en jord med en total porositet
over 1 eller ett hus med liten area men enorm volym.

5.3 UTVIDGAD OSAKERHETSANALYS

Ursprungligen var en 2D Monte Carlo-analys planerad for att kvantifiera effekten av
osakerhet och variabilitet vid berédkning av riktvarden med modellen. Detta var inte mojligt
eftersom det saknades dataunderlag for att sarskilja osékerhet fran variabilitet i fordelningarna.
Samma dilemma hade Sander och Oberg (2006) och darfor foljdes deras linje med att
sammanvagt utvardera effekten av osdkerhet och variabilitet. | enlighet med deras resonemang
konstaterades att en fordjupad riskbeddomning pa en utvald plats formodligen skulle
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mojliggora en sadan separation men fragan kunde inte utredas narmare pa grund av avsaknad
av matdata. Konsekvenserna av att gora en sammanvagd utvérdering var att inget matt pa ren
osakerhet erholls och att osékerheterna i modellen darmed inte kunde kvantifieras eller elimineras.

54 JAMFORELSE AV RIKTVARDEN

5.4.1 Kanslighetsanalys for riktvarden

Flera kanslighetsanalyser genomfordes. Dessa genererade en del initialt ovéntade resultat i
form av att flera ingangsparametrar fick en hog korrelationskoefficient dar de inte forvantats
forekomma alls baserat pa vad som var styrande for riktvardet. Framst forvantades hog
kanslighet for de parametrar som var kopplade till varje falls styrande skyddsobjekt eller
exponeringsvag. Dioxin hade exempelvis intag av jord som styrande exponeringsvég for det
deterministiska vérdet men for KM U1 férekom enbart spridningsrelaterade parametrar i
kanslighetsanalysen (Tabell 12). Orsaken till detta framkom nér variationen i styrande
skyddsobjekt respektive exponeringsvdg studerades och skydd av grundvatten blev styrande
skyddsobjekt for dioxin i 90% av fallen i den probabilistiska riskbeddmningen (Figur 12). Detta
forklarade varfor de spridningsrelaterade parametrarna fick hog genomslagskraft i k&nslighets-
analysen och gav underlag till forslaget att parametrar med hog korrelationskoefficient bor
beaktas sarskilt noga da de ansatts eftersom de har storst paverkan pa riktvardena och att
osakerhet eller variabilitet i dessa kan fa stora utslag. Sambandet kunde styrkas for samtliga
amnen nar variationen i styrande skyddsobjekt respektive exponeringsvag for riktvardet
beaktades.

Anledningen till att initialt ovantade parametrar, sdsom hydraulisk konduktivitet och
grundvattenbildning, fick stora korrelationskoefficienter i kanslighetsanalysen berodde aven
pa kanslighetsanalysens matematiska forankring. Nar osakerheten i en parameter var valdigt
stor genererades en stor korrelationskoefficient. Detta hade sitt ursprung i valet av fordelning
for ingangsparametrarna dar bade hydraulisk konduktivitet och grundvattenbildning hade
valdigt breda ingangsfordelningar. Detta var en modellbegransning och en viktig faktor att
beakta vid arbete med modellen. Parametrarnas hoga forekomst kan &ven bero pa att
kanslighetsanalysen enbart kvantifierade kanslighet i de parametrar som definierats med
sannolikhetsfunktioner. Detta innebar att de ingangsparametrar som fortfarande ansattes med
deterministiska varden helt utesléts ur analysen och att ké&nslighetsanalyserna darmed gav
potentiellt vinklade resultat. Exempelvis kunde inga fordelningar for exponeringstid for vuxna
eller djup till férorening fastslas och parametrarna ansattes darfor med deterministiska varden.
Spridningsrelaterade parametrar skulle kunnat fa annat utrymme i en kanslighetsanalys dar
hela modellen varit probabilistisk men examensarbetets tidsram mojliggjorde inte en sadan
utredning. Konsekvenserna av att anvanda resultat baserade pa kanslighetsanalysen fran en
delvis deterministisk modell kan bli att potentiellt viktiga parametrar férbises da de blir
utelamnade ur analysen pad grund av sina deterministiska varden. Detta kan leda till att
eventuella provtagningsstrategier felriktas och att fel parametrar provtas.
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For manga amnen erhélls negativa korrelationskoefficienter mellan ingangsparametrar och
riktvarden (Tabell 12 - Tabell 14). Anledningen till detta var en omvént proportionell relation
mellan ingangsparametrar och riktvardena. Ett exempel pa detta var andel odling pa plats (fy)
dar en stor andel odling pa plats kravde ett litet riktvarde for att skydda méanniskor medan en
litet andel odling pa plats tillat ett storre riktvarde innan koncentrationen hade en negativ
paverkan pa manniskor.

5.4.2 Deterministiska och probabilistiska riktvarden

| rapporten gjordes en jamforelse mellan Naturvardsverkets deterministiska riktvarden och
modellerade 50-percentiler i den probabilistiska riskbeddmningen. Valet att jamféra med just
50-percentilen var delvis godtyckligt men baserades pa flera faktorer. Naturvardsverkets
modell ar ursprungligen designad for att skydda en kanslig individ och manga parametrar
ansatts for att generera ett rimligt varsta fall (Naturvardsverket, 2009b). Syftet med den
probabilistiska modellen var initialt att komma ifran detta och ansatta en mer realistisk
modell. Trots detta kan den modell som anvandes dnda anses vara av liknande karaktar som
den nuvarande metoden eftersom majoriteten av de ingdende parametrarna i modellen inte
andrades. Mojligen motsvarade 50-percentilen ett scenario som skyddar majoriteten av
manniskor och miljo utan att utgora ett orealistiskt lagt riktvarde som skulle kunnat uppsta om
en jamforelse gjorts mot exempelvis 5-percentilen. Konsekvenserna av detta kan bli att
resurser grundade pa den probabilistiska riskbedomningen anda laggs pa att forhindra
osannolika handelser sasom Davidsson m.fl. (2003) angav. For att motverka detta behdver
allmanna och véldokumenterade sannolikhetsfordelningar uppréttas och goras tillgangliga for
svenska anvandare. Dessa fordelningar bor sedan anges for samtliga ingangsparametrar i
modellen sa att hela modellen blir probabilistisk innan den anvands i branschen.

| litteraturstudien patraffades framst jamforelser av fororeningsintag och tolerabelt dagligt
intag (TDI). I de fallen gors en jamforelse av fororeningsintagets 95-percentil och TDI istéllet
for modellering av sjédlva riktvéardet. En jamforelse mellan intag och TDI som hamnar i den
ovre delen av fordelningen betyder att sannolikheten att inta mer férorening an riktvérdet ar
liten (Sander & Oberg, 2006). Men en jamforelse mellan probabilistiska riktvarden och
deterministiska riktvarden kravde ett omvént tankesétt. Eftersom riktvardena angav en
tolerabel fororeningsniva som skyddade manniskor och miljo innebar det att da det
deterministiska riktvéardet aterfanns i den Ovre delen av fordelningen var risken stor att
riktvérdet var for hogt och darmed inte skyddade méanniskor och miljo, givet att de anvanda
fordelningarna var realistiska. Inga studier patraffades dar en jamforelse av just riktvarden
genomforts tidigare i Sverige.

Eftersom inga studier patraffades under litteraturstudien dar en percentil av probabilistiska
riktvérden jamforts med deterministiska riktvarden var det som tidigare ndmnts problematiskt att
avgora vilken specifik percentil jamférelsen skulle géras mot. | rapporten anvéndes 50-percentilen
I den probabilistiska riskbeddmningen som jamforelse for alla scenarion och parameter-
uppsattningar men formodligen skulle narmare efterforskningar kunna peka pa att en annan
percentil varit lampligare eller att olika percentiler bor anvéndas for olika fall. En studie
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géllande vilken percentil som blir 1amplig i olika scenarier eller for olika &mnen skulle behdva
genomforas for att motverka att forslag pa revidering av riktvarden grundas pa jamforelser
som inte ar standardiserade. Det fanns dock inte utrymme i examensarbetet att undersoka
detta narmare.

Eftersom modellen fortfarande hade manga deterministiska parametrar bor fokus inte hamna
pa enskilda &mnen utan snarare pa trender och generella resultat for olika markanvandnings-
scenarion. Sammantaget framkom att KM U2 hade storst korrelation med Naturvardsverkets
riktvarden, vilket var vantat da denna fordelning anpassades sa att samtliga av Naturvards-
verkets deterministiska varden ingick i férdelningarna (Tabell 15). Generellt éverensstamde
MKM mindre med de deterministiska riktvardena an KM vilket kan bero pa att 50-precentilen
var for lagt satt for att motsvara den faktiska markanvandningen vid MKM (Tabell 16). Ifall
percentilen daremot anses vara representativ skulle detta innebdra att riktvardena for MKM
borde sénkas for att garanterat skydda ménniskor och miljo.

Fordelningarna med riktvarden var generellt sndva (Tabell 15 och Tabell 16). Skillnaden
mellan 5- och 95-percentil for majoriteten av &mnena for KM var en faktor 2-10, dér alifater
>C8-C10 var undantaget med en storre spridning (Figur 9). For MKM var motsvarande siffror
en faktor 2-20, ocksa undantaget alifater >C8-C10 (Figur 10). Detta visade att jamforelsen
med en enskild percentil inte bor ges for stor vikt da skillnaden mellan vérdena i fordelningen
var liten. Eftersom avvikelserna mellan 50-percentilen i den probabilistiska riskbeddmningen och
de deterministiska riktvardena generellt var sma kan detta innebéara att en probabilistisk
riskbedémning inte alltid behdver genomfdras utan istédllet 1ampa sig béttre for fordjupade
riskbedémningar i enlighet med litteraturstudien (US EPA, 1997).

Fallstudien pavisade likvardiga resultat som for de generella scenarierna nar det gallde
fordelningarnas spridning mellan percentiler for bada markanvandningsscenarierna. Intervallen
var forhallandevis sndava mellan 5- och 95-percentil, och de PRV som beraknades var
jamforbara for samtliga &mnen utom koppar (Tabell 17).

Ett par av de kumulativa fordelningarna (alifater >C8-C10 MKM och koppar) hade
annorlunda utseenden &n 6vriga grafer (Figur 10a och Figur 11c). For alifater >C8-C10
berodde det pa att skydd av fri fas ibland var den begransande exponeringsvagen och att
riktvardet da justerades till ett fast varde pa 700 mg/kg. Att vardet 700 mg/kg forekom
upprepade ganger med exakt samma vérde ledde till att grafen sag underlig ut efter 95-percentilen
i den probabilistiska riskbedémningen eftersom den inte var kontinuerlig dar emellan. Fér koppar
sag fordelningen annorlunda ut eftersom det deterministiska riktvéardet var avsevart mycket
storre an de probabilistiska riktvardena och att grafen déarmed extrapolerades for att vérdet
skulle kunna markas ut pa grafen. Detta skedde i Crystal Balls granssnitt och kunde inte paverkas.

5.4.3 Styrande skyddsobjekt eller exponeringsvagar for riktvarden

En styrka med den probabilistiska modellen jamfort med den deterministiska var att den
kvantifierade hur olika skyddsobjekt respektive exponeringsvagar kunde bli styrande for ett
riktvarde vid olika simuleringsforsok. For dioxin KM U1 skiftade skyddsobjektet i cirka 90% av
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simuleringarna till skydd av grundvatten istallet for exponeringsvégen intag av jord (Figur 12).
For PAH-M MKM U1 véxlade skyddsobjektet i cirka 70 % av simuleringarna till skydd av
grundvatten istallet for exponeringsvagen inandning av anga. Detta skulle vid atgards-
utredning kunna vara viktig information eftersom bedémningen av atgardsbehov och vidare
utredning i vissa fall delvis grundas pa den deterministiska exponeringsvagen (Stenemo,
2013, muntlig kalla). Bedoémningen skulle kunna leda till felriktade resurser under
utredningen, eller underskattning av risker, da vissa exponeringsvagars relevans kan ha
forsummats eller getts for stort utrymme. Samma beteende férekom inte for fallstudien men
berodde formodligen framst pa att flera exponeringsvagar och skyddsobjekt forsummades i
den konceptuella modellen 6ver omradet (Tabell 18). Den probabilistiska riskbedémningen
gav anvandbar information som kvantifierade variationen och motiverade inforandet av
probabilistisk riskbeddmning som magjlig branschstandard i Sverige.

55 HALSORISKBASERAD RISKBEDOMNING

5.5.1 Halsoriskbaserad kanslighetsanalys

I den probabilistiska hélsoriskbaserade riskbeddmningen, dér spridningsparametrar och skydd
av markmiljo inte beaktades, forekom andra ingangsparametrar med hog Korrelations-
koefficient i kanslighetsanalysen sdsom genomsnittligt intag av jord och exponeringsar som
barn (Tabell 20 och Tabell 21). Kénslighetsanalysen for MKM avvek med fler parametrar (22
stycken) fran den tidigare kanslighetsanalysen jamfort med KM (8 stycken). De nya
parametrarna 6verensstimde med de som ursprungligen forvéntats eftersom parametrar
relaterade till de deterministiska exponeringsvagarna forekom. Dioxin hade exempelvis intag
av jord som styrande exponeringsvég och i den probabilistiska halsoriskbaserade kénslighets-
analysen fick genomsnittligt intag av jord hogst korrelationskoefficient. Observera att den
negativa koefficienten (omvant proportionellt samband) berodde pa att ett stort genomsnittligt
intag av jord krdvde ett litet riktvéarde for att skydda ménniskor. Att exempelvis alifater >C8-
C10 hade parametrar som exempelvis andel porluft och vattenhalt i den halsoriskbaserade
riskoedomningen berodde pa parametrarnas forekomst i Naturvardsverkets fasfordelnings-
modell da inandning av anga var den styrande exponeringsvéagen. Detta anvandes samman-
fattningsvis som bekréaftelse pa att kanslighetsanalyserna kan anses ge palitliga och rimliga
resultat.

5.5.2 Jamforelse av deterministiskt och probabilistiskt halsoriskbaserat riktvarde

I den probabilistiska halsoriskbaserade riskbedémningen justerades de deterministiska
riktvardena marginellt jamfort med de som berdknades for Ul. Vart att notera var att
riktvérdena for Ul var avrundade i riktvardesmodellens berékningsprogram och innan
avrundning Overensstdmde med de hélsoriskbaserade riktvardena for alla &mnen utom
kadmium och koppar.

Jamforelsen mellan deterministiska riktvarden och 50-percentilen i den probabilistiska
halsoriskbaserade riskbedémningen visade en storre dverensstimmelse sinsemellan jamfort
med Ul. Dioxins deterministiska riktvarde motsvarade 15-percentilen och samtliga amnen,
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utom alifater >C8-C10 och kadmium, motsvarade lagre percentiler an for Ul. Alifater >C8-
C10, kadmium och koppar borde for att oOverensstamma med 50-percentilen i den
probabilistiska hélsoriskbaserade riskbeddmningen ges halverade riktvarden jamfort med
deras motsvarande deterministiska riktvarden for att fullstandigt skydda manniskor och miljo.

Att resultaten for den probabilistiska hélsoriskbaserade riskbedémningen avvek jamfort med
U1 berodde aterigen pa den styrande exponeringsvéagen for riktvardet. | den halsoriskbaserade
riskbedémningen beaktades inte skydd av grund- och ytvatten vilket gjorde att skyddsobjekt
analyserades som i storre utstrackning dn U1 liknade de deterministiska. Detta lag till grund
for oOverensstammelsen. Sammantaget innebar resultaten aterigen att en probabilistisk
riskbeddmning maste atféljas av kvantifiering av styrande exponeringsvagar for att tolkas
korrekt. Annars finns risk for felriktade atgarder eller felaktig revidering av riktvarden.

5.5.3 Variation i sammansattning hos halsoriskbaserade riktvarden

Generellt dverensstdmde inte andelen som respektive exponeringsvag bidrog med till de
ojusterade hélsoriskbaserade riktvardena jamfort med de deterministiska motsvarigheterna.
Likvardiga numeriska riktvarden erholls som inte verkade ha ett tydligt samband med
exponeringsvagarnas andel i riktvardena (Figur 17). Detta indikerade att ett riktvérde inte bor
presenteras utan att sammansattningen av det kvantifieras eftersom det numeriska vérdet inte
entydigt angav i vilken form exponeringen skedde. Vid en probabilistisk riskbedémning bor
aven variationen i riktvardenas sammansattning redovisas eftersom den varierade mellan
simuleringar. Den analyserade datan gav visserligen trender i form av att nér en exponerings-
vags bidrag okade sd minskade en annan men inget tydligt linjart samband upptécktes (Figur
16). | datamangden fanns riktvarden vars sammansattning var skild fran de andra riktvardena
och variationen verkade nastintill slumpartad. Detta tydde pa att sammansattningen i sig inte
ar avgorande for vilket numerisk riktvarde som erhalls. Det tydde ocksa aterigen pa att om
fokus endast sker pa det numeriska riktvardet kan atgarder felriktas och leda till att risken for
manniskor och miljo kvarstar.

For fallstudien upptécktes utéver forekomsten av de nya exponeringsvagarna &ven samband
mellan extremfordelningarnas bidragande andel till PRVykw. For bly och arsenik sag samman-
sattningen av exponeringsvagarnas andel helt olika ut i riktvardena medan samma maximala och
minimala bidrag fran exponeringsvagar sammanfoll (Figur 19 och Bilaga C -
Exponeringsvégarnas variation for arsenik och koppar). Samma beteende observerades for
koppar och kvicksilver. Detta antydde att analysen eventuellt var for strikt matematisk for
extremvardena och att trender bor ges mer vikt an enskilda varden. Kompletterande kunskap
kan &ven hdmtas i Bilaga B - Kumulativa férdelningsfunktioner for extremférdelningar dar de
kumulativa fordelningarna for exponeringsvagarnas bidrag bifogades. Fordelningarna visade
inom vilka intervall de olika exponeringsvdgarnas andel till riktvérdena varierade men kan
inte anvandas till att utlasa enskilda riktvarden eller hur sammanséttningarna forhaller sig till
varandra. D&remot kan graferna anvédndas till att ge Ooversiktliga intervall 6ver vilka
exponeringsvagar som bor prioriteras vid en atgardsplan. De ar darfor viktiga att studera
innan en atgardsplan utarbetas sa att sannolikheten for olika sammansattningar blir kand.
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56 FORSLAG PA VIDARE ARBETE

For att mer generellt kunna utvérdera effekten av att kvantifiera osakerhet och variabilitet i en
probabilistisk riskbeddmning vid berékning av riktvarden i Sverige skulle statistiskt underlag
for majoriteten av ingangsparametrarna i Naturvardsverkets riktvardesmodell behova goras
tillgangligt. Detta skulle kunna presenteras i form av antingen sammanstallt statistiskt
material eller standardfordelningar med tillhdrande osékerhetsmatt. Aven en generell metodik
skulle behdva upprattas for att kvantifiera nar probabilistisk riskbedémning bor tillampas och
nar det ar fullgott med en vanlig deterministisk riskbedémning. Forslagsvis skulle det
underlatta om Naturvardsverket samordnade projektet och uppréttade en nationell standard.

En storre studie skulle behova goras dar samtliga &mnen i Naturvardsverkets riktvardesmodell
analyseras i en probabilistisk riskbedémning. De samband som framkommit ur examensarbetet
gallde bara for ett fatal amnen och paralleller till 6vriga amnen blir oméjliga att dra utan
vidare analys.

En programvara som hanterar Probability Bounds Analysis (PBA) sa som Crystal Ball
hanterar Monte Carlo-simuleringar skulle behtdva goras tillgdnglig. Anvandningen av PBA
skulle darmed underlattas och forenkla processen med att skapa fordelningar for ingangs-
parametrar med mindre tillganglig data. Alternativt skulle Naturvardsverket, for att underlatta
arbetet for anvandarna, kunna publicera ett liknande berakningsprogram som for dagens
riktvardesmodell att anvéanda vid probabilistisk riskbedémning i Sverige.

For de probabilistiska riskbedémningarna bor en standardiserad percentil att jamfora det
deterministiska riktvardet med definieras pa nationell niva sa att anvandarna kan gora
jamfdrelserna likvardiga mellan olika scenarion, &mnen och studier.
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6 SLUTSATS

Valet av sannolikhetsfordelningar for ingdende parametrar i en probabilistisk
riskbeddmning paverkade fordelningen av erhallna riktvarden och avgjorde hur vél de
deterministiska riktvéardena dverensstamde med dem.

Vid hantering av osékerhet och variabilitet i en probabilistisk riskbedémning fanns
generellt en dverensstammelse mellan 50-percentilen i den probabilistiska riskbeddmningen
och det deterministiska riktvardet for de damnen som analyserades. Utgaende fran
rapportens resultat skulle de generella riktvardena for markanvandningsscenariot mindre
kanslig markanvéndning (MKM) eventuellt behéva sénkas for vissa &mnen for att
skydda manniskor och miljé medan detta inte ansdags nodvandigt for kanslig
markanvandning (KM).

Effekten av att ta hansyn till osakerhet och variabilitet vid berdkning av platsspecifika
riktvarden (PRV) for en fallstudie var liten for bly och kvicksilver men var av storre
relevans for koppar och arsenik. FOr koppar skulle en halvering av riktvérdet krévas
for éverensstammelse med 50-percentilen i den probabilistiska riskbedémningen.

De probabilistiska riskbeddmningarna gav ytterligare viktig information nar de
styrande skyddsobjekten respektive exponeringsvagarna kvantifierades som skulle
kunna anvandas som underlag vid utarbetande av exempelvis en atgardsplan. De
styrande skyddsobjekten skilde sig at for nagra amnen jamfort med de deterministiska
motsvarigheterna.

I en probabilistisk halsoriskbaserad riskbeddmning framkom att exponeringsvégarnas
bidragande andel till riktvarden varierade kraftigt bade mellan simuleringar och
jamfort med de deterministiska riktvardenas sammanséttning. Vid en probabilistisk risk-
bedémning bor detta kvantifieras sa att atgarder och vidare utredningar inte felriktas.
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BILAGA A - STATISTISKT UNDERLAG FOR INGANGSPARAMETRAR

Tabell 25. Statistiskt underlag for ingéngsparametrar enligt Filipsson m.fl. (2008). Originalkéallan ar angiven ifall
lasaren vill konsultera denna. Det v = deterministiskt vérde, p= deterministiskt véarde, ¢ = standardavvikelse, g; =
skevhet, f, = kurtosis och N = antal observationer. Kommentar: Fér konsumtion av véxter och bar ingar &ven
baljvaxter, potatis, svamp och frukt i givna siffror. Fér barn (3-6 ar) aterfinns sammanstalld data aven i Filipsson
m.fl. (2011). For kroppsvikt (0-6 kg) har en kurtosis=3 adderats till originaldatan da denna &r uttryckt i relation till
normalférdelningen som enligt definition har kurtosis=3 (Cullen & Frey, 1999).

Parameter Beteckning  Det v. H o y/A P> N Kallai
Filipsson
m.fl. (2008)
Kroppsvikt, flickor 0 ar [kg] Mehild 15 3,5 0,5 0,5 6,9 1724 Albertsson
Kroppsvikt, pojkar 0 ar [kg] 3,6 0,5 0,0 35 1760 Wikland
m.fl. (2002)
Kroppsvikt, flickor 1 ar [kg] Mehild 15 9,9 1,0 0,2 3.2 821  Albertsson
Kroppsvikt, pojkar 1 ar [kg] 106 1,0 0,2 3,7 787  Wikland
m.fl. (2002)
Kroppsvikt, flickor 2 ar [kg] Mehild 15 129 15 03 31 527 Albertsson
Kroppsvikt, pojkar 2 &r [kg] 135 14 00 28 522 Wikland
m.fl. (2002)
Kroppsvikt, flickor 3 ar [kg] Mehitg 15 151 17 0,5 34 819  Albertsson
Kroppsvikt, pojkar 3 ar [kg] 156 1,7 0,5 4,0 812  Wikland
m.fl. (2002)
Kroppsvikt, flickor 4 ar [kg] Mchitg 15 172 21 0,8 50 1167 Albertsson
Kroppsvikt, pojkar 4 ar [kg] 178 19 0,4 4,3 1141  Wikland
m.fl. (2002)
Kroppsvikt, flickor 5 ar [kg] Mehitg 15 19,2 25 08 48 383  Albertsson
Kroppsvikt, pojkar 5 &r [kg] 196 24 07 41 392 Wikland
m.fl. (2002)
Kroppsvikt, flickor 6 ar [kg] Mchitg 15 21,7 31 10 48 590  Albertsson
Kroppsvikt, pojkar 6 ar [kg] 218 29 1,0 59 543  Wikland
m.fl. (2002)
Barn (3-6 ar) [kg] Mehild 15 184 2,7 15 104 1722 Epibarn
databas
(2010)
Kroppsvikt, kvinnor [kg] Maguit 70 67,7 131 18 109 3218 SCB (2005)
Kroppsvikt, man [kg] 825 132 10 6,0 2716 - Halsapa
lika villkor
Hudyta total, kvinnor, KM [m?] - - 1,77 0,18 1,07 6,12 3199 SCB (2005)
Hudyta total, man, KM [m?] 2,03 018 048 4,43 2703 - Halsapa
lika villkor
Konsumtion av vaxter barn [g/dag] CVahild 250 129 50 0,5 3,1 109  Sepp m.fl.
Konsumtion av bar barn [g/dag] 87 47 0,9 4,2 109  (2002)
Konsumtion av véxter kvinnor [g/dag] CVaduit 400 251 109 08 4 625  Becker &
Konsumtion av bar kvinnor [g/dag] 148 117 17 9,5 625  Pearson
(2002)
Konsumtion av vaxter man [g/dag] CVagutt 400 275 130 1,3 7,8 589  Becker &
Konsumtion av bar mén [g/dag] 104 106 2,2 11,7 589  Pearson
(2002)
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Tabell 26. Parametrar dar data finns som underlag for likformiga fordelningar enligt Filipsson m.fl. (2008).
Originalkallan ar angiven ifall lasaren vill konsultera denna.

Parameter Beteckning Det v. Minv. Max v.  Kallai Filipsson m.fl. (2008)

Luftvolym inne i byggnad Vhouse 240 209 415 (SCB, 2003c)
(takhéjd 2,4 m) [m%]

Luftomsattning i byggnad Ihouse 12 1,2 34,32 (Bornehag m.fl., 2005)

[ggr/dag]

Yta under byggnad Anouse 100 87 173 (SCB, 2003c)

[m?]

Grundvattenbildning I 100 130 670 Baserat pa (Grip och Rodhe, 1994),
[mm/ar] (SMHI, 2002), (Rodhe m.fl., 2006)
Hydraulisk konduktivitet K 1,00E-05 0,001 1,00E-11  (Naturvérdsverket, 2002)

(grus-lera) [m/s]
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BILAGA B - KUMULATIVA FORDELNINGSFUNKTIONER FOR EXTREMFORDELNINGAR

Samtliga grafer redovisas med andel pa undre axeln, exempelvis 0,8 = 80%, av riktvardet fran respektive exponeringsvag. Grafer med
maximalt bidrag understigande 5 % redovisas ej.

(@)
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Figur 20. Kumulativa fordelningsfunktioner for (a) Dioxin KM, (b) Dioxin MKM, (c) PAH-M MKM och (d) PAH-M KM.
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Figur 21. Kumulativa fordelningsfunktioner for (a) Arsenik KM, (b) Arsenik MKM och (c) Bly KM.
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Figur 22. Kumulativa fordelningsfunktioner for (a) Bly MKM, (b) Koppar KM och (c) Koppar MKM.
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Figur 23. Kumulativa férdelningsfunktioner for (a) Kvicksilver KM och (b) Kvicksilver MKM.
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BILAGA C - EXPONERINGSVAGARNAS VARIATION FOR ARSENIK OCH KOPPAR

(a) Arsenik, PRV

(b) Arsenik, PRV xm
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Figur 24. Exponeringsvagarnas variation i riktvarde vid olika percentiler for fallstudiens &mnen. Riktvardet anges inom hakparantes [mg/kg].
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Figur 25. Exponeringsvagarnas maximala och minimala bidrag till ojusterat halsoriskbaserat riktvarde for fallstudiens &mnen. Riktvardet anges inom hakparantes [mg/kg].
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