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HALLBAR SANERING
Rapport 5804 - Osakerheter i riskbeddmning och beslutsprocess

Forord

Ett av riksdagens miljomal ar Giftfri miljo, och i detta mal ingér att efterbehandla
och sanera fororenade omraden. Ett hinder for ett effektivt saneringsarbete som har
identifierats ér brist pd kunskap om risker med férorenade omraden och hur de bor
hanteras. Naturvérdsverket har darfor initierat kunskapsprogrammet Hallbar
Sanering.

Den hér rapporten redovisar projektet ”Osdkerheter i riskbedomning och be-
slutsprocess”. I projektet har osékerheten i olika delar av riskbedémningen stude-
rats, vilken inverkan osdkerheten kan ha pa de beslut som fattas och vilka faktorer
som paverkar osékerheten.

Arbetet har utforts av Peter Starzec pa Statens geotekniska institut (SGI) samt
Tom Purucker och Robert Stewart vid University of Tennessee, USA. Peter Starzec
som ledde arbetet, avled hastigt sommaren 2006. Peter blev 40 ar och var mycket
omtyckt och uppskattad, bade som kollega och person. Rapporten har slutredigerats
av Jenny Norrman pa SGI och kontaktperson for Hallbar Sanering har varit Bo
Svensson pa Linkopings Universitet

Forfattarna svarar ensamma for innehall, slutsatser och eventuella rekom-
mendationer.

Naturvardsverket februari 2008
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Sammanfattning

Grundreglerna for en kvantitativ riskbedomning av fororenad mark i Sverige inne-
bér att toxikologiskt baserade referensvérden for en given recipient forst riknas om
till motsvarande koncentration férorening i jord och eventuellt modifieras med
hénsyn till bakgrundskoncentration, akuttoxicitet, sikerhetsfaktor m.m. Detta resul-
terar i ett riktvirde som sedan jamfors med den observerade fororeningshalten i den
aktuella jorden.

Det finns flera kéllor till osdkerhet i beddmningen om risken for paverkan pa
en recipient &r signifikant eller inte. I denna studie har osikerhetsproblematiken
angripits utifran tre utgdngspunkter:

1. Osdkerheter i forhdllandet mellan fororeningsgraden (kdllan) och upp-
stdllt riskkriterium (viktvirde) och dess effekter pd efterfoljande beslut.
Denna typ av osédkerheter anses vara mest betydelsefulla i situationer dir
fororening forvéntas vara heterogent férdelad utan tendens till att bilda
sammanhingande och avgriansningsbara hotspots.

2. Osdkerheter i rumslig utbredning av fororening. Rumslig osékerhet &r
mest signifikant vid avgrinsning av hotspots och vid kvantifiering av
fororenade volymer med halt Gver uppstillt riskkriterium.

3. Osdkerheter i ekotoxikologisk exponeringsmodell med avseende pd reci-
pientens vandringsmonster i forhdllande till rumslig fordelning av féro-
rening.

Studien belyser att valet av metod for att karakterisera fororeningssituationen i
relation till uppstéllt riskkriterium styrs av den konceptuella uppfattningen av
dmnets rumsliga fordelning och &r beroende av strukturen i insamlad data (obser-
vationer).

Kvantifiering av osdkerheten i forhallandet mellan fororeningsgraden och risk-
kriteriet har demonstrerats genom att anvénda hypotesprovning och konfidens-
intervall under olika antaganden om datastrukturen. Resultaten betonar vikten av
att tillimpa statistiska metoder och illustrerar hur valet av felaktig utvarderings-
metodik paverkar kvaliteten i riskbedomningen och beslutsunderlaget.

Osikerheten i mangdskattningar av jord med halter som 6verskrider acceptabel
riskniva visar sig vara beroende av vald interpolationsteknik i relativt 1ag grad for
det fall som analyserats i den hér studien. Dock forvintas osédkerheten oka signi-
fikant, ndr ett mer restriktivt riskkriterium (dvs. ldgre riktvéirde) anvéinds. Utdver
osdkerheter i méngdskattningen kan osdkerheterna i den exakta positionen av den
fororenade volymen vara visentliga. Demonstrationsexemplet visar att ett risk-
baserat underlag till saneringsatgérder kan variera beroende av antaganden i inter-
polationsprocessen.

Osikerheter i ekotoxikologisk exponeringsmodell, med avseende pé recipien-
tens vandringsmonster i forhallande till rumslig fordelning av férorening, demon-
streras med studier pé gaffelantilop (4ntilocapra americana). Resultaten, som
bygger pa numeriska simuleringar, visar att bristande kunskap 1 hur recipienten
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forflyttar sig kan resultera i mycket stor osékerhet vid bestimning av exponerings-
dosen. Det presenterade konceptet dr mest lamplig for ”mobila” individer som ror
sig pa stora omraden.

I rapporten presenteras statistiska begrepp och metoder. En del far mindre ut-
rymme i texten och ldsaren hénvisas i stéllet till 1amplig statistisk litteratur. Det
skall dock betonas att syftet med studien och rapporten ér att lyfta fram fragestall-
ningar kring osdkerheter vid riskbedomning och demonstrera mojliga konsekvenser
av felaktigt tillvigagangssétt snarare 4n att presentera handfasta rdd och rekom-
mendationer. Slutsatserna fran projektet kan forhoppningsvis bidra till fortsatt
arbete med att etablera nya angreppssétt i vigledningar for sékrare riskbedom-
ningar.
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Summary

The general concept for risk assessment in accordance with the Swedish model for
contaminated soil implies that the toxicological reference value for a given receptor
is first back-calculated to a corresponding concentration of a compound in soil and
(if applicable) then modified with respect to e.g. background levels, acute toxicity,
and factor of safety. This result in a guideline value that is subsequently compared
to the observed concentration levels.

Many sources of uncertainty exist when assessing whether the risk for a
receptor is significant or not. In this study, the uncertainty aspects have been
addressed from three standpoints:

1. Uncertainty in the comparison between the level of contamination (source) and
a given risk criterion (e.g. a guideline value) and possible implications on sub-
sequent decisions. This type of uncertainty is considered to be most important
in situations where a contaminant is expected to be spatially heterogeneous
without any tendency to form isolated clusters (hotspots) that can be easily
delineated, i.e. where mean values are appropriate to compare to the risk
criterion.

2. Uncertainty in spatial distribution of a contaminant. Spatial uncertainty should
be accounted for when hotspots are to be delineated and the volume of soil
contaminated with levels above a stated decision criterion has to be assessed
(quantified).

3. Uncertainty in an ecological exposure model with regard to the moving pattern
of a receptor in relation to spatial distribution of contaminant in question.

The study points out that the choice of methodology to characterize the relation
between contaminant concentration and a pre-defined risk criterion is governed by
a conceptual perception of the contaminant’s spatial distribution and also depends
on the structure of collected data (observations).

How uncertainty in transition from contaminant concentration into risk crite-
rion can be quantified was demonstrated by applying hypothesis tests and the con-
cept of confidence interval under different assumptions regarding the data struc-
ture. The results stress the importance to invoke statistical methods and also illu-
strate how the choice of a wrong methodology may affect the quality of risk
assessment and foundations for decision making.

The uncertainty in assessing the volume of contaminated soil was shown to be
dependant only to a low extent on the interpolation technique used for the specific
case study analyzed. It is, however, expected that the uncertainty may increase
significantly, if more restrictive risk criteria (lower guideline value) are applied.
Despite a possible low uncertainty in assessing the contaminated soil volume, the
uncertainty in its localization can be substantial. Based on the demo example pre-
sented, it comes out that the risk-based input for decision on soil treatment may
vary depending on what assumptions were adopted during interpolation process.
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Uncertainty in an ecological exposure model with regard to the moving pattern
of a receptor in relation till spatial distribution of contaminant has been demon-
strated by studies on pronghorn (Antilocapra americana). The results from numeri-
cal simulations show that a lack in knowledge on the receptor moving routes may
bring about substantial uncertainty in exposure assessment. The presented concept
is mainly applicable for “mobile” receptors on relatively large areas.

A number of statistical definitions/methods/concepts are presented in the report
of which some are not elaborated on in detail, while readers are referred to proper
literature. The mail goal with the study has been rather to shed more light on
aspects related to uncertainty in risk assessment and to demonstrate potential con-
sequences of wrong approach than to provide readers with formal guideline and
recommendations. However, the outcome from the study will hopefully contribute
to the further work on novel approaches towards more reliable risk assessments.

10
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1 Introduktion

Riskbeddmning ar en komplex process som innefattar konceptualisering av risk-
kedjan och dess representation i matematiska utryck. Eftersom var konceptuella
uppfattning om styrande transportmekanismer och fororeningens effekter pa reci-
pienter ofta &r bristande pga. otillrdcklig kunskap om fororeningssituationen och
transportforhallandena, blir den slutliga riskbedomningen och de framtagna rikt-
véirdena behéiftade med betydande osékerheter. Det dr darfor angeldget att identi-
fiera de faktorer som har storst inverkan pa den totala osdkerheten i riskbedom-
ningen, kommunicera dem till beslutsfattare och ta fram rekommendationer hur
osdkra men kvantifierbara resultat bor integreras i beslutsprocessen for beslut om
eventuella saneringsdtgirder.

Efter flera ars arbete, initierat av Naturvardsverket, har det tagits fram ett be-
rakningsprogram for platsspecifika riktvirden och ett vigledningsdokument for
riskbedomning (Naturvardsverket 2005a; 2005¢). Végledningen uppméarksammar
betydelsen av osékerhetskvantifiering och ett demonstrationsexempel av probabi-
listisk (sannolikhetsbaserad) osédkerhets- och kinslighetsanalys presenteras som
bilaga i manualen till berdkningsverktyget.

Inom kunskapsuppbyggnadsprogrammet Hallbar sanering har det genomforts
och rapporterats en forsta fas av ett projekt om probabilistisk riskbeddmning
(Naturvardsverket 2005b). Studien bygger pa inventering och kunskapssamman-
stdllning inom faltet men inkluderar ocksa tillimpningsexempel, dir effekten av
osidkerheter i riskmodellparametrar pa osdkerheten i skattning av riktvarde kvanti-
fieras med hjilp av s.k. Monte Carlo-simuleringar. Aspekter kring osédkerhets- och
kénslighetsanalys belyses. Osdkerhetsanalys syftar till att kvantifiera totala oséker-
heten i modellresultat som en respons pa variationer i indata, medan kénslighets-
analysen gor det mojligt att identifiera de parametrar som har storst inverkan pa
modelleringsresultatet och ger alltsé ett matt pa graden av inverkan. Darmed kan
sddana parametrar ges mer utrymme och exempelvis bli féremal for extra mét-
ningar, medan mindre signifikanta parametrar kan behandlas mer dversiktligt.

Enligt det gillande konceptet for riskanalys av fororenad mark i Sverige (och i
flera andra lander) &r kvantitativ riskbedomning en komparativ process, dér man
beddmer om fororeningsnivan for ett berért omrade dver- eller understiger fram-
taget riskkriterium (riktvarde). Ofta riskbedomer man genom att ta fram en sa
kallad punktskattning for observerade fororeningshalter och sedan jamfora den med
en annan punktskattning for riktvirdet'. Principen ar dé rentav deterministisk, dvs.
ingen hénsyn tas till variabiliteten i de tva kvantiteter som jamfors med varandra.
Ofta tillaimpas en sdkerhetsfaktor, dar dock syftet snarare ar att fullfolja kraven pa
forsiktighetsprincipen én att beakta osdkerheter. Ett mer realistiskt forfarande &r att
utgé fran att bade fororeningshalt och riktvirde ar stokastiska variabler och som
sddana skall beskrivas med probabilistiska funktioner. Detta &r dock inte ett

1 . o - . M . ..

Den vedertagna termen “risk assessment” innebar internationellt att utvardera en sannolikhet for en
odnskad handelse, och strikt sett skulle alltsa inte en sadan jamférelse som beskrivs har kunna éver-
sattas till risk assessment, utan bor snarare dversattas till "hazard assessment”.

11



HALLBAR SANERING
Rapport 5804 - Osakerheter i riskbeddmning och beslutsprocess

brukligt forfarande, men man bor vara medveten om att riktvardet innehaller
osékerheter.

En utforlig dokumentation av probabilistiska riskbedomningar har utarbetats av
amerikanska miljomyndigheter (US Environmental Protection Agency, US EPA
1997a; 2001) och som ocksé har varit vigledande for strategisk planering och rele-
vanta insatser inom riskbeddmning vid motsvarande myndigheter i andra lander. I
Sverige har forsknings- samt utbildningsinsatser inom dmnet initierats vid Kalmar
hogskola och under 2006 genomfordes en andra fas av ovan nimnda projekt om
probabilistisk riskbedémning som del av Hallbar saneringsprogrammet. Projektet
har till syfte att belysa osdkerhetsaspekter vid bestimning av riktvirde och presen-
tera, testa och validera lampliga verktyg for osdkerhetsanalyser.

Foreliggande rapport fokuserar pd hur osidkerheterna i beskrivningen av foro-
reningskéllor skall inkluderas i riskbedomningar. Detta steg kallas compliance
rules enligt US EPA, dvs. regler for uppfyllande av uppstillda miljokrav eller at-
gérdskrav, och dr avgorande for vilka beslut som ar mest rimliga givet underlaget
frén genomforda undersdkningar. I Sverige finns inga tydliga compliance-regler,
vilket i praktiken kan leda till att olika beslut fattas baserade pé ett och samma
resultat.

Studien tar upp tre olika fragestillningar, dar var och en berdr kvantitativ
analys av osdkerheter och dess konsekvenser for resultatet vid riskbedémning och
kvalitet pa underlagsmaterial for beslutsfattande:

1. Hur osikerheter i beskrivning av féroreningskillan paverkar riskbedom-
ningen och beslutsunderlaget nir fororeningen forvintas vara heterogent
fordelad inom ett omréde och observationsdata visar stor variabilitet och
svag eller ingen rumslig korrelation. Problemstillningen &r alltsé aktuell
for fall dér fororening inte foreligger som distinkta hotspots och dér
medelvardesbetraktelser dr relevanta.

2. Hur osdkerheter i rumslig utbredning av en férorening kan péverka
exponeringen och risken samt beslut om eventuella saneringsétgérder.
Denna problemstillning géller ddr endast delar av undersékningsom-
radena ér fororenade och nér det finns starka skél att forutsétta att foro-
reningsutbredningen dr sammanhingande och rumsligt begransad, dvs.
lampligt for hotspots.

3. Hur osikerheter i ekotoxikologiska exponeringsmodeller beror av reci-
pientens vandringsmonster i forhéllande till den rumsliga fordelningen av
fororening.

Projektet har genomforts av Statens geotekniska institut (SGI) i samarbete med The

Institute for Environmental Modeling vid The University of Tennessee, Knoxville
USA.

12
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2 Osakerheter i riskbedomningen

2.1 Bakgrund och syfte med osakerhets-
studier

En riskbeddmningsprocess innebér dels insamling av olika typer av information i
form av bade uppmaitta och beskrivande data och dels olika bedomningsmoment,
som inte séllan baseras pa subjektiva antaganden och hypoteser. Ofta dr en stor del
av insamlade data och gjorda antaganden behiftade med betydande métt av
osiikerhet. Aven sammanvigningen av alla dessa data i en modellbeskrivning av
riskkedjan innehaller osdkerheter. Var kunskap om den aktuella féroreningskallan,
dvs. dess storlek och fororeningsgraden, transportprocesser mellan kéllan och reci-
pient och potentiella effekter pa recipienten dr ofta mycket begransade pga. otill-
racklig méngd och kvalitet av insamlad information i relation till naturens kom-
plexitet. I synnerhet de kvantitativa modeller som tillimpas for riskanalyser inom
omradet fororenad mark bor ses som grova forenklingar av de verkliga processerna
och forhallandena. Resultaten bor i de fall dér det dr motiverat kompletteras med
osdkerhetsstudier (US EPA 1989).

Syftet med osdkerhetsstudier &r att fa forstaelse for kritiska moment i risk-
bedémningen och baserat pa denna vetskap:

e att optimera undersokningsinsatserna (eventuellt komplettera insamlad
information) for en sékrare riskbeddmning, och

e att ta fram en realistisk bedomning av variationsgraden och dess monster
av riskniva (t.ex. riktvirde) som ett underlag till den efterféljande be-
slutsprocessen (beslut om eventuella atgérder).

Innan ett beslut kan tas om lampliga atgérder, stills observerade fororeningshalter
som anses vara representativa for hela eller delar av det férorenade omréadet (be-
roende pé forutsattningarna) mot ett uppsatt riskkriterium. Ett av de vanligaste
stegen i den riskbedomningsprocess som tilldmpas i Sverige, ar att jamfora
generella eller platsspecifika riktvirden med uppmaétta fororeningshalter. I andra
riskmodeller (t.ex. US EPA 1989; 1991) utgar man ifran en minsta uppskattad
risknivé (sannolikhet) vid vilken en individ utvecklar cancer under sin livsldngd.
Risknivén relateras till s& kallade Preliminary Remediation Goals (PRG), som i
princip motsvarar ett gransvérde utover vilket negativa héilsoeffekter kan uppsta.
Alternativt (for icke cancerogena dmnen) anvéinds hazard quotient, som ar kvoten
mellan det kroniska intaget och en kronisk referensdos.

Generellt uttryckt skall resultaten fran riskbeddmningen ge svar pa foljande tva
frégor:

¢ Om fororeningshalten overskrider det aktuella beslutskriteriet (det kan

vara t.ex. riskniva eller riktvirde) eller ej, och hur signifikant bade statis-
tiskt och i andra avseenden Overskridandet &r?

13
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e Om de observerade halterna 6verskrider det aktuella beslutskriteriet, var
inom det undersdkta omradet och hur stora volymer jord handlar det om,
samt hur stor r osékerheten i volymuppskattningen och i avgransningen
av de fororenade omradena?

Problemstdllningen kring forsta fradgan innebér en kvantitativ analys av for-
hallandet mellan en eller flera statistiska parametrar, som anses vara representativa
for hela haltpopulationen inom unders6kningsplatsen, och det framtagna riktvérdet
eller risknivan. Haltpopulation &r ett hypotetiskt begrepp — dess egenskaper ater-
speglas av en datapopulation, dvs. ett stickprov. Att anvinda sig av statistik for att
ta fram representativa statistiska métt pa fororeningsgraden och jamfora det med ett
riktvdrde dr aktuellt nér fororeningen ar heterogent férdelad inom omradet med
flera olika punktutsldpp och inget rumsligt beroende mellan uppmatta halter for-
véntas. | sddana fall ligger den storsta osékerheten i en korrekt avspegling av foro-
reningsgraden och det som skattats frdn insamlade data (stickprovet).

Den andra fragan berdr riskbedomning med avseende pé rumslig fordelning av
jord, som beddms vara férorenad med hénsyn till det uppsatta kriteriet. Har for-
véntar man till skillnad fran forsta problemstillningen att féroreningen bildar sam-
manhingande avgriansbara kluster (hotspots) varvid rumsliga aspekter har mycket
storre betydelse.

2.2 Typ av osakerheter

Riskbeddmning utgdr en komplex process. For att hantera all information som ett
sadant berdkningsforlopp ska bearbeta, stills en modell upp dér alla dess bestédnds-
delar, dvs. fororeningskalla(or), transportmedium och recipient, samt samband
mellan dem, dvs. fysikaliska, kemiska och biologiska processer, forst konceptuali-
seras. En konceptuell modell beskriver egenskaper av alla ingdende komponenter
samt forhallanden mellan olika delar i modellen med hjilp av naturlagar. Den kon-
ceptuella modellen utvecklas sedan vidare med hjilp av matematiska uttryck och
formuleringar. Det finns olika typer av osdkerheter som 4r kopplade bade till den
konceptuella och den matematiska modellen beroende pé vilken komponent av
riskkedjan man beskriver.

2.2.1 Konceptuella osakerheter

Denna typ av osdkerheter avser problemdefinitionen. Att stélla upp en beskrivning
av riskkedjan kriaver kunskap om vilka fororeningar som féorekommer, hur de sam-
verkar, spridningsvdgarna mellan fororeningskéllan och skyddsobjektet, mark-
anvindningen och vilka aktiviteter som kan forvintas forekomma pa omréadet. Alla
komponenter i denna kunskap kan vara behéftad med osdkerhet och beror bl.a. pa
vilken information som finns att utnyttja och hur bra den &r. Osékerheten okar
ocksa ndr framtida forhdllanden ska bedomas. Konceptuell osikerhet kan bade
overskatta och underskatta de framtagna riktvérden eller risknivaer och leda till
felaktiga beslut. Konceptuella osékerheter kan inte kvantifieras, men man kan fa en

14
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uppfattning om denna genom att jamfora hur slutresultatet paverkas genom att gora
parallella berdkningar med alternativa, rimliga och motiverade, konceptuella antag-
anden. Om betydande skillnader fas med olika antaganden bor en kompletterande
undersdkning dvervigas.

2.2.2 Modellosdkerheter

Kvantitativ riskbedomning kréver att fysikaliska, kemiska och biologiska tillstdnd
och processer beskrivs med matematiska formler. Formlerna aterspeglar séllan den
verkliga komplexiteten utan ar forenklingar. For att undersoka paverkan fran
modellosédkerheter kan flera berdkningar goras med alternativa modellsystem med
samma antaganden och indata. Det kan gélla hela modellsystemet, da t.ex. ut-
landska riktvdrdesmodeller anvidnds som alternativ eller delar av modellsystemet,
dér alternativa transport- och exponeringsmodeller med 6kad komplexitet i be-
skrivningen av processerna anvinds. Resultaten av komplexa modeller &r dock inte
alltid mer tillforlitliga, eftersom en dkad komplexitet medfor nya osékerheter 1
skattningen av de ingdende parametrarna. Undersokningar av modellosdkerheter ar
tidsddande och resultaten kan ibland vara svéra att jamfora. I flera situationer &r det
svart eller t.o.m. omgjligt att kalibrera modellen, vilket innebér att man inte har
nagon mdjlighet att utvirdera tillforlitligheten i resultatet.

2.2.3 Osakerheter i skattning av modellparametrar

Den indata som ingér i en berdkningsmodell ar ofta oséker pa grund av matfel,
informationsbrist, naturlig variation och heterogenitet. Till detta kommer otillrack-
lig kunskap om styrande processer och mekanismer. Manga parametrar uppvisar en
stor variation och har ddrigenom en stor effekt pa osédkerheten vid berdkningen av
ett riktvdrde eller riskniva. Till skillnad frén konceptuella osékerheter och modell-
osdkerheter kan dock osdkerheter i modellparametrar utvéarderas kvantitativt med
hjilp av statistiska metoder.

2.2.4 Osakerheter i karaktéarisering av kallan

Karaktérisering av fororeningskailla har till syfte att ta fram ett representativt under-
lag for uppskattning av halter, rumslig utbredning och volym av den aktuella foro-
reningen. Om platsundersdkningen fallerar kommer efterfoljande riskbedomningar
att leda till felaktiga beslut betrdffande eventuella efterbehandlingsétgarder. En
korrekt genomford provtagning och en korrekt utvirdering av insamlade data ér
forutsittningar for att beskrivningen av fororeningssituationen blir representativ.
Representativitet innebar ett métt pa dverensstimmelsen mellan uppmatta resultat
och det verkliga milj6tillstandet i det undersokta objektet. Detta inkluderar ett matt
pa graden av noggrannhet och precision, med vilken uppmatta data representerar
egenskaper hos populationen och dess variation i rum och tid. Representativiteten
innebdr att man kan dra slutsatser om fororeningssituationen for hela det under-
sokta omrédet med osédkerheten skattad fran gjorda observationer.

Mgjligheten att fatta ett felaktigt beslut med underlag frén insamlade data finns
alltid eftersom ett stickprov (dvs. observationerna) aldrig helt felfritt aterspeglar
target population (malpopulation eller en hypotetisk population som ar

15



HALLBAR SANERING
Rapport 5804 - Osakerheter i riskbeddmning och beslutsprocess

representativ for hela den undersdkta volymen). Denna diskrepans orsakas t.ex. av
inbordes variabilitet och heterogenitet i tid och rum, provtagningsmonster, antalet
prover, métfel, provhantering och provberedning.

Variabiliteten &r ett naturligt tillstdnd som inte kan reduceras dven om kvalitén
1 insamlad information 0kar. Osédkerheten ar ett matt pa hur bra variabiliteten kan
beskrivas. Osékerheten kan minskas med mer och béttre data. Ju mindre oséker
beskrivning av en fororeningskalla kan goras desto korrektare blir jamforelsen
mellan féroreningsgraden (inverkan fran kéllan) och riskkriterium.
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3 Fran riskbeddomning till besluts-
underlag

3.1 Relation mellan riskkriterium och obser-
verade halter

Resultaten fran en riskbedomning bildar ett underlag for beslut om platsens foro-
reningsstatus i relation till aktuella miljokriterium. Kvalitén pé riskanalysen, dvs.
dess tydlighet, noggrannhet, precision i resultat och redovisning av osdkerheter
paverkar direkt kvalitén pa beslutsfattandet och avgdr om och vilka atgarder som
skall genomforas. Huvudsakligen leder det till tre beslutsmdjligheter:

e Omréadet (eller delar av det) dr fororenat med avseende pa det aktuella
riskkriteriet. Mjligt beslut: sanering.

e Omrédet ér inte fororenat med avseende pa det aktuella riskkriteriet.
Mgjligt beslut: inga atgéarder.

o Signifikansgraden (tillforlitligheten) i resultatet av riskbedomningen ar
inte tillracklig for att kunna fatta ett beslut med tillfredstillande kon-
fidens. Mojliga beslut: a) mer kunskap krévs, t.ex. i form av komplet-
terande undersdkningar, eller b) det ursprungliga konfidenskravet be-
hover revideras (sdnkas).

I praktiken innebér riskbeddmning att man for en given situation, forutséttningar
och radande forhallanden pa plats tar fram platsspecifika riktvarden (eller generella
riktvirden om sd motiverat) och jamfor dem med uppméitta halter av fororening-
arna i fraga. Det séttet att riskbeddma &r vanligt bl.a. i Sverige, medan man t.ex. i
USA i stéllet utgar ifran en sannolikhet for risken att 6verskrida en referensdos.
Denna till synes enkla operation ofta &r en komplex process eftersom:

e markens heterogenitet och provtagnings- och métosékerheter kan medfora att
uppmadtta halter av en fororening uppvisar stor rumslig (och dven tidsrelaterad)
variation, vilket gor att den aktuella fororeningsnivén inte kan beskrivas med
acceptabel konfidens; samt att

e det framtagna riktvirdet ocksa kan ses som en variabel, eftersom indata till
riktvardesberdkning dr behdftade med osédkerheter.

Om tva kvantiteter som uppvisar en variation skall jamforas, ér det i praktiken
omojligt att avgdéra om den ena overstiger den andra utan att utviardera data med
hjilp av statistik slutledning (inferens). Det innebar att skillnader mellan observerat
och acceptabelt tillstand kvantifieras som skillnad mellan tva sannolikhetsfor-
delningar.

Enligt ett datakvalitetsmalsdokument sanktionerat av US EPA (Data Quality
Objective Process, DQOP: US EPA 1997b; US EPA 2000a) ska grundldggande
koncept for utvérdering av observerade halter i relation till uppstéllda miljokriterier
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(t.ex. riskbaserade) laggas fram redan under planeringen av en provtagnings-
strategi, se nedan.

e Steg 51 DQOP: ta fram en beslutsregel. Definiera en ldmplig popula-
tionsparameter. Bekréfta att det framtagna miljokriteriet (vanligtvis rela-
terat till haltniva) overstiger detektionsnivan. Definiera en beslutsregel
som beskriver forhallanden for vilka olika atgérder som skall vidtas om
kriteriet 6verskrids.

o Steg 6 1 DQOP: definiera tolerabla beslutsfel. Identifiera potentiella data-
osdkerheter och forvéntat variationsspann for data, still upp en noll-
hypotes, analysera potentiella konsekvenser av felaktiga beslut; tilldela
sannolikheter till virden 6ver och under antaget miljokriterium, dvs.
sannolikheter som skall aterspegla tolerabla nivéer for potentiella
beslutsfel.

Risken att fatta felaktigt beslut med underlag frén insamlad data och annan infor-
mation samt tolkning av resultatet finns alltid eftersom ett stickprov aldrig fullt ut
kommer att kunna &terspegla den ”sanna” haltvariationen inom hela férorenings-

omradet som undersokts.

3.2 Beslutsfel

P& grund av osékerheter i insamlad data och vid bestdmning av riktvardet dr det
ofta otydligt om observerade halter, eller mer exakt de parametrar som beskriver
haltpopulationen, dverstiger riktvérdet eller inte.

For att kunna gora en riskbedomning maste exponeringen bestdmmas. For detta
forutsatts att man forst kan faststdlla om genomsnittshalten av en aktuell fororening
ar representativ for det undersokta omradet. For att kunna hantera osékerheten i
bestdmningen av genomsnittshalten dr det allmént vedertagna tillvigagéngssittet i
USA, att ange osékerheten som det dvre enkelsidiga 95%-iga konfidensintervallet
(UCLys - Upper Confidence Limit; (US EPA 1996; 2002). Aven i Sverige har man
uppmirksammat anvdndning av konfidensintervall for medelhalter (Naturvards-
verket 1997). Detta tillimpas dock sillan i riskbedomningsstudier.

Konceptet med UCL tycks vara bittre 1ampat for riskmodeller som raknar ex-
poneringen “framlénges”, som t.ex. i US EPA:s modell, och som dérefter jamfor
den med toxikologiska gransvirden. Vid "baklénges” berdkning, som implemen-
terats i den svenska modellen (Naturvardsverket 2005a), utgér man fran ett rikt-
vérde, som motsvarar en referensdos, varefter man raknar sig “bakét” till mot-
svarande halt i marken. I Sverige finns det inga fasta rekommendationer vad som
giller nér fororeningsgraden pa plats skall jimforas med ett riktvarde: dr det UCLos
eller ndgon annan parameter t.ex. medelhalt, median eller en viss percentil, som
skall anvéndas.

Om man utgar fran att det ar lampligt att representera den observerade foro-
reningshalten med t.ex. medel- eller medianvérde for att relatera till ett risk-
kriterium kan osdkerheter i haltvariation tas med i berdkningen genom att
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populationsparametern testas statistiskt for dess dver- eller underskridandet av det
uppstéllda kriteriet. Detta kan goras med statistisk hypotesprovning.

Det ér enklare att anvdnda UCL i riskbedomning jamfort med hypotesprovning
dven om kallor till osdkerheter ingér vid bada tillvigagéngssétten. Det finns inga
formella krav pé att anvénda antingen UCL eller hypotesprovning utan vilket till-
vigagangssaitt som &r ldmpligast bor avgoras fran fall till fall. Generellt kan sédgas
att en hypotesprovning ger en djupare osdkerhetsanalys och en mer realistisk bild
av osdkerheterna i de uppmatta halterna. Detta ger i sin tur storre flexibilitet i tolk-
ningen av testresultaten. Att istédllet berdkna ett UCL for medelvirdet och jamfora
med riktvirdet dr enklare att genomfora, men ger oftast med ett mer konservativt
beslutsunderlag.

I denna rapport har vi medvetet prioriterat att illustrera osikerheter i beskriv-
ning av fororeningskillan och dess effekt pé riskbedomning med hjilp av hypotes-
provning och diarmed lagt mindre fokus pé berdkning av UCL. Det kan emellertid
uppsta situationer dér en hypotesprovning ger oklara beslutsunderlag och dér i
stdllet en tillimpning av UCL bor dvervégas.

Vid en hypotesprévning dar halter pa en plats stélls mot ett beslutskriterium
(t.ex. ett riktvérde), ér ett av tre utfall mgjligt:

e Utifran det tillgdngliga dataunderlaget och med en antagen testkonfidens
bedémer man omradet som rent, medan halterna i verkligheten 6verstiger
det uppstillda miljokriteriet. Beslutsfelet (risken) kallas d& alfafel eller
typ I-fel .

o Utifran det tillgéngliga dataunderlaget och med en antagen testkonfidens
beddmer man omrédet fororenat, medan halterna i verkligheten under-
stiger halterna i det uppstéllda miljokriteriet. Beslutsfelet (risken) kallas
da betafel eller typ Il-fel.

e Om konfidensnivan i testet inte ar tillfredstidllande med hénsyn till accep-
tansgraden kan inte slutsatser dras med mindre &n att dataunderlaget ut-
oOkas for att uppna tillfredstdllande konfidensniva. Alternativt kan mindre
restriktiva alfa- eller betafel 6vervigas om konsekvenserna av besluts-
felen bedoms som acceptabla for en given situation.

Nar en beslutsregel formuleras definierar man en s.k. baspremiss (baseline condi-
tion) som utgdr en praktisk referensniva for en nagot abstrakt statistisk hypotes-
provning. Baspremissen &r en slutsats som kommer att bli géllande om det visar sig
att det saknas tillrackliga bevis for att den kan forkastas i en hypotesprovning. Om
ddremot bevisen att forkasta baspremissen ar tillrickligt starka blir det alternativet
(motsatsen till baspremissen) till en gillande slutsats. Exempel p& baspremiss kan
vara:

e “Medelhalten av arsenik inom omrédet dr lika med eller overstiger rikt-

virdet”, eller
e ”Medelhalten av arsenik inom omradet understiger riktvardet”
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I statistisk terminologi kallas baspremissen for nollhypotes. Om nollhypotesen
forkastas, medan den de facto ir sann, begéar man ett alfafel (typ I-fel). Alterna-
tivt, om nollhypotesen inte forkastas, medan den de facto ar falsk, begas ett
betafel (typ 1l-fel). 1 nistfoljande kapitel forklaras principer for hypotesprovning.

3.3 Hypotesprovning: teori

I detta kapitel ateranvinds delar av opublicerat material av Grandin (2003). Vid
statistisk hypotesprovning arbetar man med tva typer av hypoteser: dels forsk-
ningshypoteser (baspremiss) och dels statistiska hypoteser. En forskningshypotes
ar ett antagande man vill testa med rigordsa vetenskapliga experiment. Statistiska
hypoteser foljer, till skillnad frén forskningshypoteser, ett strikt monster. Forst
stdller man upp en nollhypotes, som alltid formuleras sé att den beskriver att det
inte finns nigon skillnad eller effekt. Sedan formuleras en eller flera mothypoteser
eller alternativhypoteser. Nollhypotesen skrivs ofta H, och mothypotesen skrivs H;.
I testet kan nollhypotesen antingen forkastas eller inte forkastas, men aldrig accep-
teras!

Foljande forutsattningar géller for statistiska tester:

e De data man vill prova skall vara ett slumpmaéssigt urval ur den bakom-
liggande populationen.

e Naturen hos de data man vill prova avgor vilka tester man kan anvénda.
Normalfordelade data kan analyseras med parametriska tester (t.ex. t-test
(se Davis 1986)), medan data med andra fordelningar méste provas med
icke-parametriska (t.ex. Mann-Whitney test, se Davis 1986; Levine et al.
2001).

e Den risk man ir villig att ta for att forkasta en sann nollhypotes defi-
nieras av signifikansnivdn, eller o (det maximalt accepterade typ I-felet).
Det dr den risk man tar att det stickprov man tagit pa grund av slumpen
visar ett annat monster dn hela populationen och att man dirigenom tar
ett felaktigt beslut i frigan om att behalla eller forkasta nollhypotesen.

e Vid all hypotesprévning kan man hamna i fyra olika situationer (se
Tabell 3.1).

Tabell 3.1. Méjliga utfall fran statistisk hypotesproévning

Verkligt forhallande (okant)

Ho sann Ho falsk
Resultat av statistiskt ~ H, forkastas Typ I-fel, Korrekt beslut,
test alfa 1-beta
Ho forkastas ej Korrekt beslut, Typ ll-fel,
1-alfa beta

o Utifran stickprovet berdknas en sa kallad testfunktion. Testfunktionen ar
en egenskap som fungerar som beslutsunderlag for att bestimma om
nollhypotesen skall forkastas eller ej. For varje statistiskt test finns en
specifik formel for hur man beréknar testfunktionen. Beroende pé vilket
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test man utfor kommer testfunktionen att ha olika namn: t.ex. ¢, y2-
(chi-tva) eller Mann-Whitney-test.

Med utgéngspunkt fran testfunktionens fordelning formuleras en bes/uts-
regel. Beslutsregeln ger det kritiska virde som anger om nollhypotesen
ska forkastas eller ¢j. I statistiska tabeller (se t.ex. Gilbert 1987; Swan
and Sandilands 1995) finns olika testfunktioners férdelning for olika
signifikansnivéer och for olika stora stickprov. Med hjélp av dessa kan
man fastligga vid vilket virde pa testvariabeln nollhypotesen ska for-
kastas.

Exempel 3.1

Hypotesen man oftast staller upp, nar man samlat in ett stickprov (en provtag-
ningsgenomgang), ar att stickprovet avviker fran ett antaget varde. Det antagna
vardet representerar exempelvis en féroreningsniva motsvarande ett besluts-
kriterium (t.ex. ett riktvarde).

Om man har normalférdelad eller approximativt normalférdelad data kan man
anvanda ett t-test (Davis 1986). | de fall da stickprovet avviker grovt fran normalfor-
delningen skall sa kallade icke-parametriska tester anvandas.

| det har exemplet vill man testa om halter av amnet A pa en nedlagd industri-
tomt signifikant avviker fran sin naturliga bakgrundsniva. Om detta kan bevisas
innebar det att de uppmatta halterna kommer fran en annan population &n de
halterna som utgér populationen fér naturlig bakgrund, och saledes kan konsta-
teras att tomten troligen ar férorenad.

Som resultat av provtagningen far man av 20 matningar ett medelvarde pa
5,36 mg/kg och en standardavvikelse pa 0.27 mg/kg. Detta illustreras av den hogra
kurvan i figur 3.1.

=

o

Te?ﬁ: ‘ﬁt /1\
Ing| gy R;Lr vets
rdelnipg

Frekvens

4748 495051 52 53 5455 56 57 58 58
Uppmatta varden

Figur 3.1. Visuell presentation av principer for hypotesprévning med t-test.
Sannolikheten att ett slumpmassigt urval fran den teoretiska férdelningen
skulle ge den férdelning som bygger pa stickprov ar 10™. Figuren ar hamtad
fran Grandin (2003).
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Bakgrundshalten for A ligger runt 5 mg/kg (medelhalt). Anta vidare att insamlad
data ar normalférdelad. | ett t-fest for ett stickprov utnyttjar man stickprovets varia-
tion och konstruerar med hjalp av denna variation en férdelningskurva kring det
medelvarde som motsvarar en bakgrundshalt pa 5 mg/kg (den vanstra kurvan i
figur 3.1). Sedan testar man hur stor sannolikheten &r att dra ett lika extremt stick-
prov fran bakgrundsférdelningen (den teoretiska fordelningen till vanster) som det
stickprov man har samlat in frdn den nedlagda tomten. Figur 3.1 visar att det ar
mycket osannolikt att ett slumpmassigt urval fran den vanstra kurvan skulle fa den
férdelning som visas av den hdgra kurvan men att det dock inte &r omdjligt att detta
skulle kunna intraffa.

Det skuggade omradet i den teoretiska fordelningen ar 5% av hela arean. |
figuren ser det ut som att kurvan slutar vid ca 5,25. | verkligheten fortsatter kurvan
oandligt langt at bada sidor, men samtidigt oandligt nara noll. Om man valjer
a = 0,05 anser man att stickprovet ar signifikant skiljt fran 5,00 om stickprovets
medelvarde hamnar inom den streckade delen. | detta fall ligger stickprovets medel
och férdelning langt ut i ena svansen pa den teoretiska férdelningen. Enligt
p-vardet for ett t-test pa dessa data kommer ett stickprov fran den vanstra kurvan i
ett fall av ca 10 000 upprepade dragningar ge ett medelvarde pa 5,36, som i den
hdgra kurvan. Vi kan saledes konstatera att det ar ytterst osannolikt att stickprovet
kommer fran en population som har medelvardet 5,00. Med andra ord, vi har starka
skal att anse att halterna A 6verstiger den naturliga bakgrundsnivan och darmed att
tomten ar férorenad.

3.4 Formulering av nollhypotes

En nollhypotes bor definieras med hdnsyn till méjliga konsekvenser av ett felaktigt
beslut. En beslutsfattare bor darfor vara medveten om vilka konsekvenser som
uppstar om t.ex. en hypotes forkastas da den i verkligheten ar sann och tvartom.
Man bor striva efter att formulera nollhypotesen pé ett sddant sitt att inga allvar-
liga konsekvenser uppstér vid ett felaktigt beslut. Som exempel kan risken att dra
slutsatsen att ett omrade inte dr fororenat, medan det i verkligheten ar det, medfora
mycket allvarliga konsekvenser, eftersom potentiella foljder av detta felaktiga be-
slut kan innebéra hélsofara, skador pé ekosystem, boter, délig PR m.m. Ett mot-
beslut, dvs. om man konstaterar att omradet &r fororenat medan det i verkligheten
ar rent, innebér onddiga saneringskostnader, men samtidigt minimeras eller rentav
utesluts eventuella hélso- och miljorisker.

Hur nollhypotesen skall formuleras och hur mycket konfidens i data (signifi-
kansen i resultat fran hypotesprévning) som anses vara tillrackligt for ett beslut i en
given situation beror pé syftet med provtagningen och forutséttningar pa plats. Om
omradet dr fororenat t.ex. med cancerogena &mnen och platsen avses for bostader
skall nollhypotesen vara att observerade halter ar lika med eller dverstiger rikt-
vérdet. For att minimera potentiella risker att klassa omradet som ldmpligt for
bostidder, medan det i verkligheten kan visa sig oldmpligt fér det &ndamaélet, bor
alfafelet vara sé litet som mdjligt. Det finns dock inga fasta rekommendationer for
tolerabel niva. Intervallet varierar dock oftast mellan 0,05 och 0,01 (US EPA 1996;
Pulsipher et al. 2003).
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4 Rumsliga aspekter

I manga fall blir osdkerheterna i en beskrivning och kvantifiering av fororenings-
graden for ett undersokt omrade minst lika stora som de osdkerheter som kan rela-
teras explicit till “riskmekanismer”, dvs. exponeringsparametrar, transport och
effekter pa recipienten. Det dr dérfor angeléget att vélja lampligt tillvigagéngssitt,
ndr uppmata halter skall jimforas med ett miljokriterium for att faststélla riskniva.
Det finns inga rekommendationer rapporterade om hur valet av tillvigagangssatt
for att jaimfora fororeningshalter med gréns- eller riktvirde beror pa observerad
datastruktur och variabilitet.

I de fall dar &mnen uppvisar ett genomgaende heterogent variationsmonster
inom hela undersdkningsomradet, t.ex. manga sma punktkéllor, eller dir féro-
reningen foreligger i massor som har flyttats upprepande ganger, dr det mindre
sannolikt att identifiera en sammanhéngande férorenad jordvolym som tydligt kan
avgréansas och betraktas som en “isolerad” hotspot. I sddana situationer kan det
vara befogat att antigen dela in omradet i ett antal block och studera varje block for
sig, eller att utgé fran att hela omradet dr paverkat och kvantifiera hur stor paverkan
ar i relation till uppstéllda beslutskriterier. Om det, som i ovanstéende fall, inte
finns ndgon indikation pé rumsligt beroende (rumslig korrelation eller spatial

correlation) dr detta troligtvist orsakat av hog variabilitet i uppmatt data. En inter-
polation for att ta fram en karta 6ver fororeningsutbredning kommer i detta fall
sannolikt inte att resultera i nagon tillforlitlig bild 6ver féroreningskoncentrationen.
I sddana situationer ar hypotesprovning att foredra. Féroreningsgraden represen-
teras da utifran stickprovet med en statistisk fordelning eller annan 1dmplig para-
meter som jamfors med ett riskkriterium representerat antingen av ett fast riktvérde
eller med en sannolikhetsfordelning.

Hypotesprovning utesluter i praktiken att hénsyn tas till rumsliga aspekter
eftersom nagon fysisk avgransning av fororenade massor baserad pa rumsligt be-
teende i observerade data ej kan goras. For att undersoka om det finns ett rumsligt
beroende kan flera olika metoder anvéndas, bland annat Mantel test, Geary’s C
eller Moran’s I kartor (Purucker and Stewart 2004). Ett annat sétt att studera rums-
ligt beroende &r variogramanalys - pure nugget effect variogram (se t.ex. Isaaks and
Srivastava 1989). Det bor podngteras att avsaknad pa bevis for ett rumsligt be-
roende inte alltid utesluter mojligheten att interpolera data. Under vissa omstindig-
heter kan det finnas starka skil att avgriansa fororeningen och betrakta den som en
sammanhdngande “klump” dven om observationerna inte ger ndgon tydlig indika-
tion pa att data dr rumsligt korrelerade.

Ett flertal studerade fororenade objekt uppvisar forekomst av hotspots, diar
deras rumsliga utbredning kunnat karteras genom att halter interpolerats utifran
tillgdngliga observationer. Detta fenomen &r typiskt” for t.ex. petroleumprodukter,
men det &r inte ovanligt att andra &mnen kan forma sammanhéngande strukturer
som kan beskrivas som en fororeningsplym.

I denna studie har vi gjort en konceptuell uppdelning i tva olika fororenings-
situationer som anvénds for att belysa osékerheter vid riskbeddmning:
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1. Heterogen fororeningsspridning.
2. Sammanhingande hotspots.

Kapitel 5 tar upp osékerheter och konsekvenser vid riskbedémning och efterfolj-
ande beslut som kan vara aktuella for den forsta situationen, medan andra situa-
tionen behandlas i kapitel 6. For bada situationerna har en avgrinsning gjorts i den
mening att begreppet osékerhet tillimpas utifran karaktériseringen av fororenings-
killan och den kvantitativa jamforelsen mellan féroreningskallan och det upp-
stdllda riskkriteriet (vanligtvis i form av ett riktvarde).
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5 Osakerheter i klassificering av
fororeningsgraden

I foregaende kapitel uppmirksammades hur den konceptuella uppfattningen om en
fororeningssituation paverkar mojliga tillvigagéngssitt i fraga om utvarderingen av
osidkerheterna i beskrivningen av kéllan och i bedomning av risker. I detta kapitel
foreslas ett tillvigagéngssitt for att forbereda underlag till beslut, nér en férorening
forvintas vara heterogent fordelad och observationsdata visar stor variabilitet och
svag eller ingen rumslig korrelation. Problemstéllningen é&r alltsé aktuell nér foro-
reningen inte bildar nagra hotspots. 1 syfte att underlétta forstielsen av de statis-
tiska metoderna och koncepten i rapporten bygger demonstrationsexemplen pa
praktiska tillimpningar i en befintlig miljoutredning — en nedlagd industrifastighet,
FA1l, i centrala Goteborg.

5.1 Problemstallning och forutsattningar

Nér &mnen uppvisar ett genomgaende heterogent variationsmonster inom hela
undersokningsomradet, dr det mindre sannolikt att hitta en stdrre sammanhéngande
fororenad jordvolym, som tydligt kan avgrinsas och betraktas som en Aotspot.
Detta giller t.ex. vid forekomst av manga smé punktkallor eller dir féroreningen
ligger 1 massor som upprepande ganger har flyttats om fran plats till plats. I sidana
situationer kan det vara befogat att antingen dela in omrade i ett antal delomraden
och studera varje delomrade for sig eller, om omrédet ar relativt litet, betrakta hela
omréadet som en enhet och kvantifiera fororeningsgraden inom hela enheten. Om en
indelning sker i delomréden bor man striva efter att dela in efter forvéntade foro-
reningspopulationer, dvs. en konceptuell modell bor ligga till grund for en in-
delning.

Oavsett om man delar in platsen i delomraden eller ej, ar det lampligt att
genomfora hypotesprovning, dar man testar data statistiskt, for varje delomrade
(om sé dr motiverat) eller inom hela enheten, for 6verskridande av en uppstélld
riskniva (riktvirde eller annat gransvirde). Valet av metod for hypotesprévningen
beror pa observationernas egenskaper. Med stod i Box et al. (1978), Davis (1986)
och US EPA (2002) konstateras att tre mojliga scenarier kan forekomma och att
foljande dé ar att rekommendera:

e Om observerade halter foljer en normalfordelning bor s.k. parametriska
tester tilldmpas, t.ex. t-test eller F-test.

e Om observerade halter foljer en lognormal fordelning anvénds Chen-test.

e Om observerade halter varken ar normal- eller lognormalférdelade, bor
icke-parametriska tester anvéindas, t.ex. Mann-Whitney, teckentest eller
Wilcox-test .

For att undersoka om data &r normalfordelade kan olika test tillimpas. US EPA
rekommenderar att Shapiro-Wilk test anvénds, vilken dven kan tillimpas for att
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testa om data foljer en lognormal fordelning (US EPA 2000a). Ett enklare sitt att
undersdka om data foljer en normalfordelning &r att studera skevheten i ett plottat
histogram och varianskoefficienten (kvoten mellan standardavvikelse och medel-
virde). Om data dr osymmetriska och variationskoefficienten storre dn 1 ar det
troligt att data inte foljer en normalfordelning. Figur 5.1 sammanfattar kort vilka
steg som bor tas for att identifiera lampligt tillvigagéngssitt for analys av data.

Hypotesprévning mot
beslutskriterium

Anvand Shapiro-Wilk test for data Anvand Shaprio-Wilk test for Om varken normal eller lognormal

log-transformerade data

Om normal férdelning Om Lognormal férdelning Anvand teckentest (Sign test)
Anvénd t-test anvand Chen test eller Wilcoxon teckentest

Figur 5.1. Flédesdiagram for tilldmpning av lampliga statistiska procedurer for analys av data for
att jamféra en stickprovspopulation med ett fixt varde.

I foreliggande rapport ges inga fasta steg for steg rekommendationer for hur en
korrekt hypotesprovning bor genomforas, eller vilka relevanta antagande som gors.
Syftet med arbetet &r snarare att demonstrera och vicka uppmérksamhet kring
mojliga kéllor till osdkerheter som kan péverka hypotesprovningen och vad detta
kan innebéra i praktiska sammanhang. Ett hypotetiskt exempel nedan illustrerar att
trots att man foljer stegen i figur 5.1, bor man ha en djupare forstaelse for de ana-
lyser man utfor for att korrekt dra slutsatser.
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Exempel 5.1
Inom ett omrade har 25 prover tagits i ett systematiskt randomiserat monster och analys-
erats for amnet X (se halterna nedan).

Halt mg/kg 1200 1,6 1,7 50 1,0 1,0 1,3 1.1
3,1 21,0 23,0 12,8 10,8 2,8 33,0 15,0 24,0
2,5 1,2 9,1 1,9 21 1,8 45,0 2,2

Med underlag fran existerande information kommer X fran luftnedfall och man har konsta-
terat att det inte fanns nagra férutsattningar for bildning av distinkta hotspots, utan X for-
vantas vara spritt Over hela omradet. En visuell beddmning bekréaftar att hdga halter inte
hanger samman utan verkar ligga slumpartat och &r separerade fran varandra av om-
raden med laga halter. Det finns alltsa inga direkta tecken pa en rumslig korrelation dven
om inget formellt test ar utfort. Anta att det generella riktvardet for X ligger pa 15 mg/kg
och att fragestallningen ar att utifran en férenklad riskbeddémning faststélla om omradet
skall klassas som férorenat. Med hjalp av hypotesprévning vill man testa om uppmatta
halter 6ver- eller understiger det uppstallda riskkriteriet (15 mg/kg).

Utvérdering A

Anta att utvarderingen sker utan att datastrukturen forst studerats och att man forutsatter
att halterna ar normalférdelade och att man for att géra hypotesprévning anvander sig av
t-test med signifikansniva 5%. Detta resulterar i féljande:

Ho: medelhalten = 15 mg/kg och Hy: medelhalten = 15 mg/kg ger p-vérde = 0,8
Ho: medelhalten = 15 mg/kg och Hy: medelhalten < 15 mg/kg ger p-vérde = 0,4
Ho: medelhalten < 15 mg/kg och Hy: medelhalten > 15 mg/kg ger p-vérde = 0,6

Har ar p-vardet risken att ha fel (typ I-fel) om nollhypotesen forkastas.

| inget av de tre fallen ar p-vardet tillrackligt lagt (dvs. lagre an 0,05) for att kunna férkasta
nollhypotesen och de facto acceptera den alternativa hypotesen. Det lagsta p-vardet = 0,4
innebar att om vi pa basis av data pastar att omradet ar rent sa ar risken att vi har fel sa
stor som 40%, vilket &r oacceptabelt i de flesta sammanhang. Kontentan &r att mer data
behovs for att 6ka konfidensen i hypotesprovningen for att ge ett mer tillforlitligt underlag
till beslut.

Utvérdering B

Anta att utvardering genomfors enligt stegen specificerade i figur 5.1. En preliminar data-
utvardering indikerar hoég varians och heterogen férdelning av data (se figur 5.2). Histo-
grammet i figuren uppvisar en positiv skevhet, dessutom &r variationskoefficienten 180%
(CV = standardavvikelse/medelhalt ~ 1,8), vilket tyder pa att data med stor sannolikhet
inte foljer normalférdelning.
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Summary for X (mg/kg)
Anderson-Darling Normality Test

A-Squared 3.74
P-Value < 0.005
Mean 13.756
StDev 24.995
Variance 624.760
Skew ness 3.5214
Kurtosis 14.2502
/ N 25
1 Minimum 1.004
1st Quartile 1.625
i_‘ — Median 2.756
T T T T T 3rd Quartile 18.000
0 30 0 0 120 Maximum 120.000

95% Confidence Interval for Mean
—F— = ® 3.438 24,074

95% Confidence Interval for Median
1.787 12.438

95% Confidence Interval for StDev
95% Confidence Intervals 19.517 34.772

Mean-{ t L !
Median{ e {
0 5 10 s 2 2

Figur 5.2. Histogram och beskrivande statistik for 25 stickprover av ett hypotetiskt amne X
(halt X i mg/kg).

Resultatet av ett normalitetstest med Rayan-Joiner metoden (Minitab 2004), som ar
en modifiering av den rekommenderade Shapiro-Wilks metoden, presenteras i figur
5.3. Eftersom ett stort antal datapunkter i figuren avviker fran den rata linjen och
p-vardet < 0,01, konstateras att data inte ar normalférdelade. Med andra ord, risken
att vi har fel nar vi forkastar nollhypotesen (nollhypotesen ar att data ar normalfor-
delade) ligger under 1% - en osakerhet som i flesta sammanhang kan accepteras. |
nasta steg understks om data ar lognormalférdelade, dar testet samt formuleringen
av nollhypotesen ar samma som for normalitetstest men for logaritmerade data (se
figur 5.4).

Probability Plot of X (mg/kg)

Normal

Mean 13.76
[ ) StDev 25.00
N 25
RJ 0.723
P-Value <0.010

Percent
2

S0 25 0 25 50 75 100 125
X(mg/kg)

Figur 5.3. Normalitetstest med Rayan-Joiner for stickprovsfordelning av amne X. Data visar
sig vara icke-normalférdelade (p-vardet < 0,01).
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Probability Plot of log(X)

Normal
9
Mean 0.6991
StDev 0.6054
95 N 25
% RJ 0.954
] P-Value  0.041
80
70
el
5
- 9%

O: 5 1.I 0
logdata

1.5 2.0 25

Figur 5.4. Lognormalitetstest for stickprovsfordelning av amne X. Data visar sig icke-
lognormala (under en férutsattning att vi accepterar en risk pa 4% att ha fel om vi for-
kastar nollhypotesen).

Lognormalitetstestet resulterar i att risken att vi har fel (typ I-fel) om vi forkastar
nollhypotesen ar ca 4,1%, d.v.s. p-vardet = 0,041 vilket &r en osékerhet som kan
accepteras i de flesta sammanhang. Om det daremot ar sa att man har starka skal
att tro att data ar lognormalférdelade, sa ar fragan om man verkligen vagar sig pa
att forkasta nollhypotesen att data ar lognormalférdelade.

Vi vagar inte forkasta nollhypotesen att data ar lognormalférdelade utan gar
vidare och utfor ett hypotestest med Chentestet, som rekommenderats i Figur 5.1
for lognormalférdelade data. Chentestet ar framtaget for att testa data som har en
tydlig skevhet, vilket ar fallet har. Chentestet presenteras t ex av US EPA (2006).
Detta resulterar i féljande om testet utférs med en signifikansniva pa 5%:

Ho: medelhalten = 15 mg/kg och H¢: medelhalten = 15 mg/kg ger p-vérde = 0,90
Ho: medelhalten = 15 mg/kg och Hy: medelhalten < 15 mg/kg ger p-vérde = 0,45
Ho: medelhalten < 15 mg/kg och Hy: medelhalten > 15 mg/kg ger p-vérde = 0,55

Resultatet ar liknande det som erhdlls for t-testet nar vi antog att data var normal-
férdelade. Har ar risken att ha fel annu hégre, 45%, om vi pa basis av data pastar
att omradet ar rent. Samma resultat har alltsa: Mer data behovs for att kunna kon-
statera huruvida omradet ar rent eller férorenat.
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Utvérdering C

Om vi istéllet drar slutsatsen att uppmatta halter av X inte ar lognormalférdelade
heller, b6r man enligt Figur 5.1 anvanda sig av icke-parametriska metoder for
vidare hypotesprdévning. Bade teckentest och Wilcoxon-test kan tillampas. For prin-
ciperna bakom dessa tester hanvisas lasaren till statistisk litteratur eller till US EPA
(2000a). | korthet kan sagas att i teckentest raknas antalet observationer som éver-
stiger ett jamforelsevarde (riktvardet i detta specifika fall) och en binominalférdel-
ning anvands fér att rakna fram hur sannolikt det &r att antalet dverskridanden i en
hypotetisk population, som har aterspeglas av uppmatta halter X (stickproven), ar
lika med det antal som man observerat eller storre. | Wilcoxon-test utnyttjar man
stickprovets avvikelse fran ett hypotetisk medianvarde (15 mg/kg).

For teckentest ar det l1agsta p-vardet man far 0,011 for féljande hypotesformulering:
Ho: medianhalten = 15 mg/kg och Hq: medianhalten < 15 mg/kg

For Wilcoxon test ar lagsta p-vardet = 0,031 fér samma hypotesformulering:
Ho: medianhalten = 15 mg/kg och Hq: medianhalten < 15 mg/kg

Detta indikerar att om vi férkastar nollhypotesen sa ar risken att vi har fel (typ I-fel)
hdgst 3,1%. Foljaktligen finns det starka grunder till att acceptera den alternativa
hypotesen. S&lunda kan konstateras att det funnits mer évertygande bevis pa att
medianhalten av X pa omradet understiger riktvardet &n det motsatta.

Slutsats fran utvérdering A, B och C

Fran utvarderingarna A och B verkar vi inte kunna saga sa mycket. Vi drar slut-
satsen att mer data behdvs for att konstatera om omradet &r rent eller férorenat.
Hur kan det d& komma sig att i fallet med icke-parametrisk hypotestestning (Ut-
vardering C) sa verkar vi kunna séaga ganska sakert att omradet ar rent? Har maste
man ga tillbaka till vad som egentligen testas. | fallen A och B, jamfér vi medel-
halten av amnet X med riktvardet. Men i fallet C, jamfor vi medianhalten med rikt-
vardet. | en skev férdelning som denna ligger typiskt medianvardet (har 2,80 for
stickprovet) langt under medelvardet (har 13,76 for stickprovet), vilket ocksa galler
fér den skattade medianhalten och medelhalten. Enligt Gilbert (1987) och US EPA
(2000a) kan Wilcoxon och teckentest ge missvisande resultat om data uppvisar en
tydligt skev férdelning, vilket ju &r fallet med X. Det missvisande resultatet beror
alltsa pa, att for skeva férdelningar sa ar median och medelvarden helt skilda fran
varandra, ju skevare férdelning, desto stérre skillnad. Detta ar alltsd nagot man boér
se upp med vid anvandandet av icke-parametriska metoder. Man bér vara upp-
marksam pa att det i det har fallet &r medianhalten som med hog sékerhet under-
skrider riktvardet och inte medelhalten.

Man bor istallet ga vidare och berékna UCLgs fér medelhalten. UCLgs skall
ocksa beraknas pa basis av datas fordelning. Om data vore normalférdelad blir
UCLgs = 22,3 mg/kg (Student’s t). Om data istéllet antas vara lognormalférdelade
ger Land’s metod UCLgs = 31,6 mg/kg (se US EPA 2006 for mer information om
metoderna, utrakningarna gjorda med freeware ProUCL:
http://www.epa.gov/esd/tsc/form.htm). Bada dessa skattningar av UCLgs f6r medel-
halten i omradet ligger 6ver riktvardet.

Den 6vergripande problemformuleringen, som bearbetas vidare i det har
kapitlet kan kort sammanfattas som:

Att demonstrera vilka osdkerheter som kan uppstd, ndr fororeningshalten inom
ett omrdde jamfors med ett antaget riskkriterium (viktvirde), ddr underséknings-
objektet begrdinsas till ett relativt litet omrdde och ddr fororeningen forvintas vara
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utspridd over hela omrddet och inga sammanhdngande och tydligt avgrinsade hot-
spots foreligger.

Foljande sektioner innehaller objektbeskrivning, vilka data och annan informa-
tion man har tagit hinsyn till, forutsittningar for riskbedémning, osidkerhetsanalys
och potentiella effekter pa beslutsunderlag.

5.2 Objektbeskrivning

Platsen utgdr en nedlagd industrifastighet om ca 20 000 m”. Olika typer av verk-
samheter pagick pa omrédet fran 1950-talet fram till borjan pd 1990-talet. Bland
annat finns uppgifter om platmanufaktur, skrotgérd, blysmailtverk och gjutjarns-
kross. Genomforda miljéoundersdokningar visar att olika féroreningar aterfinns i
marken: metaller (Pb, Cd, Cu, Cr), olja, 16sningsmedel och PCB. Markprofilen &r
huvudsakligen uppbyggd av tva jordlager:

e Fyllnadsmassor med inslag av naturliga jordar, byggnadsrester, skrot-
rester, trd, slagg, avfall m.m. (ca 1-2 m)
e Lera (5-10m)

Omradet ar plant och grénsar till en vdg, tva andra industrifastigheter och Goéta alv.
Grundvattennivan ligger ca 1,5 — 2 m under markniva. Den framtida markanvind-
ningen beddms bygga pé att marken inte kommer att anvéndas for odlingsdndamal.
Déremot kan laget gora det aktuellt att i framtid anvinda marken for bostads-
bebyggelse.

5.3 Insamlade data

For att utveckla och belysa den givna problemstéllningen, som formulerades i
kapitel 5.1, har man valt att utga fran féroreningarna zink (n = 30) och kadmium
(n =30), for vilka data har insamlats under 1988 — 2005. Ingen hénsyn togs till
eventuella osdkerheter i olika provtagnings- och analysfoérfarande vid olika under-
sokningskampanjer, dock dr majoriteten av provtagningar och analyser gjorda
enligt exakt samma procedur. Prover togs enligt ett slumpmassigt systematiskt
provtagningsmonster, dvs. omradet delades in i ett antal lika stora rutor varpa en
provgrop med slumpartade koordinater inom varje ruta grivdes, dér ett jordprov
togs for analys. Ett flertal metaller analyserades och databasen, som anvindes i
denna studie, kommer till storsta delen fran undersdkningar gjorda av SGI och
Chalmers inom ramen for mastersutbildningen ”Applied Environmental Measure-
ment Techniques” under perioden 2003 — 2005.

5.4 Kvantifiering av osakerhet
5.4.1 Zinkfororening

Granskning av historisk bakgrundsinformation, inklusive information om tidigare
aktiviteter pa platsen samt en preliminir utvirdering av insamlade data, gav
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indikation pa att Zn &r ojamnt fordelat i jordmassorna snarare &n att det finns storre
sammanhingande och avgrinsbara hotspots. For att verifiera detta gjordes en
korrelationsstudie som resulterade i ett pure nugget effect variogram, dvs. inget
rumsligt beroende kunde konstateras. Variogrammodellering &r ingen specifik
metod for korrelationsstudier, det kan dock anvédndas som substitut 1 kombination
med annan information. Figur 5.5 visar ett indikatorvariogram for Zn, dér indi-
katorvérdet satts till 700 mg/kg, vilket dr det svenska riktvardet for Zn for MKM,
Mindre Kénslig Markanvdndning (Naturvérdsverket 1996). (Variogrammodellering
beskrivs bland annat i Isaaks and Srivastava (1989) och tas inte upp i denna rapport
som ett separat &mne.)

Zinc Correlation Model
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Figur 5.5 Indikatorvariogram fér Zn. Indikatorvarde har satts till 700 mg/kg, vilket motsvarar
svenskt riktvarde for Zn for MKM (Mindre Kanslig Markanvandning).

I vissa situationer kan det vara problematiskt att avgéra om och hur féroreningen ar
rumsligt fordelad och istéllet 4r det mest optimala séttet att kvantifiera fororenings-
halten i syfte att relatera den till uppstéllda riskkriterier. Figur 5.6 ar ett exempel pa
ett otydligt budskap, nér endast en visuell analys av datastrukturen gors. Figuren ar
en sa kallad screening map och visar var inom omradet uppmatta halter dverskrider
det generella riktvardet for zink for MKM. Att direkt fran kartan avgdra om det
handlar om négra sammanhéngande hotspots eller ett varierande spridningsmdnster
utan nagon tydlig distinkt struktur dr svart. Variogrammodellering, som kan an-
vindas for att studera rumsligt beroende, kraver kunskaper inom geostatistik och
anvénds séllan. De metoder som kan tillimpas mer explicit for att studera rumslig
korrelation och som ndmnts i kapitel 4 tillimpas inte heller i ndgon storre
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utstrackning. Att lyfta fram betydelsen av en bredare anvéndning av metoder for
studier av rumsligt beroende bedoms bidra till mer trovirdiga riskbeddmningar och
bittre beslutsunderlag.
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Figur 5.6. Screeningkarta fér Zn inom det undersdkta omradet. Inrutade provpunkter avser halter
over 700 mg/kg (MKM). Kartan visar att det inte gar att dra nagon konkret slutsats om Zn bildar
sammanhangande hotspots eller ar utspridd over hela omradet.

For zinkdata i detta exempel dras slutsatsen att det &r svart att pavisa nagot rumsligt
beroende (pure nugget effect observerad i figur 5.5) och ddrmed rekommenderas
istéllet en hypotesprovning for en kvantitativ analys av fororeningsgraden i relation
till uppstéllt riskkriterium. Eftersom valet av lamplig metod for hypotesprovning
beror pa hur data &r statistiskt fordelad, undersoks forst vilken fordelning data
foljer. Ett normalitetstest for Zn visar att data avviker tydligt frdn en normalfor-
delning, se figur 5.7. Dessutom avviker en datapunkt (halt 60 000 mg/kg) avsevart
fran resten av data. Det dr inte séllan man konfronteras med en frdga om avvikande
data beror pa mitfel och kan betraktas som sé kallade outlier, eller om det man ser
ar ”verkliga” halter och man skall acceptera mycket stora variationspann. Det finns
statistiska tester for att undersdka om det kan vara en outlier (se t.ex. Gilbert 1987).
I vissa fall kan det finnas skél att plocka bort avvikande data infor fortsatt dataut-
vérdering. Detta dr dock inte att rekommendera, sa liinge det inte finns starka
bevis for att avvikelse(er) beror pa andra identifierbara orsaker.

I foreliggande exempel visade det sig att positionen pa den avvikande punkten
(den roda punkten ldngst till vénster i figur 5.6) sammanfaller med ett f.d. metall-
smaéltverk och man har observerat att flera metaller uppvisar betydligt hogre halter
just i denna punkt jAmfort med resten av omrédet. D4 man kunde spara den
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avvikande datapunkten till en liten lokal féroreningskilla rekommenderas att
platsen i dess ndrmaste omgivning behandlas separat och att datapunkten tas bort
fran fortsatt utviirdering av resterande data. Aven utan den borttagna datapunkten
avviker data fran en normalfordelning och vidare analys resulterade i att halterna
ligger ndrmast en lognormalfordelning (se figur 5.8). Det skall dock papekas att
den punkten inte paverkar utslaget av de goodness-of-fit tester, som utfordes pa
data: vare sig med eller utan den punkten kan data konstateras vara normalfor-

delade, men badde med och utan den punkten kan data antas vara lognormal-
fordelade.

Probability Plot of Zn
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Figur 5.7. Normalitetstest for zink. p-vardet ger att risken att ha fel om man férkastar nollhypo-
tesen (dvs. att data ar normalférdelade) &r mindre an 1%. Darav drar vi slutsatsen att nollhypo-
tesen kan forkastas, dvs. data ar inte normalférdelade.

34



HALLBAR SANERING
Rapport 5804 - Osakerheter i riskbeddmning och beslutsprocess

Probability Plot of Zn

Lognormal
& 700
Loc 6.205
Scale 1.194
954 N 29
AD 0.186
90 P-Value 0.898
80_
2 o
8 504
g 40
= 304
20
10
5_
1 T T T
10 100 1000 10000

mg/ kg

Figur 5.8. Lognormalitetstest for zink. Enligt testet gar det inte att forkasta nollhypotesen om att
data ar lognormalférdelade. p-vardet ger att risken att ha fel om man férkastar nollhypotesen (som
ar att data ar lognormalférdelade) ar sa stor som 90%, dvs. data kan antas vara lognormalfér-
delade.

Om en riskbeddmare eller beslutsfattare konfronteras med fragan hur osékerheter i
Zn-data skall inkluderas nédr fororeningsgraden skall jamforas med t.ex. ett rikt-
virde, kan flera olika tillvigagangssétt vara aktuella. Detta beror pé att det i
Sverige praktiskt taget inte finns nagra vigledningar och rekommendationer inom
dmnet med myndighetssanktion. Det kan darfor uppsta situationer dér olika satt att
behandla samma problemstéllning resulterar i olika beslutsunderlag .

Nedan presenteras tre olika sétt att hantera osdkerheten och vilka konsekvenser
det kan ha for beslutsunderlaget.

Utvirdering 1

Ingen hénsyn tas till att Zn-data inte &r normalfordelade. En aritmetisk medel-
vardeshalt rdknas fram och UCLys jamfors med riktvéirdet. Medelvirdet for stick-
provet dr 908 mg/kg och UCL95 for medelhalten berédknas till 1232 mg/kg med
antagandet att data foljer en normalfordelning (med freeware ProUCL). Detta 6ver-
stiger klart 700 mg/kg, och man konstaterar att omradet &r férorenat.

Utvirdering 2

Data testas for normalitet och med stod i Figur 5.8 dras slutsatsen att data ar log-
normalfordelade. Chen-test tillampas darfér med en signifikansnivé pé 5% och
foljande hypotesformulering:

Hy: medelhalten =2 700 mg/kg, H;: medelhalten < 700 mg/kg
ger p-vdrde = 0.905
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Resultatet av testet séger att vi inte kan forkasta nollhypotesen att medelhalten i
omrédet dr lika med eller 6ver riktvéirdet pa 700 mg/kg. Risken att ha fel om noll-
hypotesen skulle forkastas dr mycket hog, 90,5%, dvs. om vi pé basis av data kon-
staterar att omradet ar rent dr risken att vi har fel 90,5%. Darfor konstaterar vi att
medelhalten i omradet troligtvis ligger 6ver riktvardet.

Ett annat sitt att ta hénsyn till osékerheten i fororeningshalten om man har
starka skal att pasta att data ar lognormalfordelad &r att anvanda sig av UCLgs be-
raknat med t.ex. Land’s metod eller Chebyshev Inequality-metoden (US EPA
2002). Enligt Land’s metod blir UCLys = 1856 mg/kg (berdknat med ProUCL) och
detta varde overskrider markant det aktuella riktvérdet.

Utvirdering 3
Om man har starka skél att tro att data ej foljer en lognormalférdelning och drar
slutsatsen att data inte f6ljer en lognormalfordelning trots allt, utfér man istéllet en
icke-parametrisk hypotesprovning eller en berdkning av UCLys for medelhalten
baserad pa sa kallad bootstrap sampling (US EPA 2002; ADEC 2003).

En icke-parametrisk hypotesprovning resulterar i foljande:

e For teckentest blev det ldgsta p-virde 0.23 och det f6r formuleringen:
Hy: medianhalten 2 700 mg/kg och H,: medianhalten < 700 mg/kg

e For Wilcoxon teckentest det ldgsta p-vérde blev 0.32 och ocksa det for
Hy: medianhalten 2 700 mg/kg och H;: medianhalten < 700 mg/kg

Slutsatsen fran hypotesprovningen dr att nollhypotesen inte kan forkastas och att
risken att ha fel om man forkastar nollhypotesen (som var att medianhalten ar
storre eller lika med riktvardet) ar 14gst 23%, dvs. en stor risk. Har ska man dock
komma ih4g att testet utfors pé basis av medianhalten, som for en skev fordelning
ar betydligt lagre &n medelhalten. Jimfort med utvérdering 2, dr det alltsé inte sa
konstigt att man far en storre felrisk, nir man testar mot medianen eftersom
medianen troligtvis ligger ndrmre riktvirdet &n vad medelhalten gor.

Istéllet gér man vidare med att berdkna UCLys for medelhalten med antagandet
att data dr icke-parametriska. Bootstrapping &r en statistisk metodik for att skatta
fordelningar av mitdata. I motsats till traditionella metoder sé ligger inga teoretiska
fordelningar (som t.ex. normal- eller lognormalfordelning) till grund f6r berdk-
ningarna. I stillet skapas referensfordelningen fran insamlade méitdata genom att
gora ett stort antal slumpmaéssiga provurval fran originaldata. Praktiskt gar boot-
strapping till enligt f6ljande:

o Ett prov dras slumpméssigt fran de aktuella mitdata och proceduren upp-
repas tills antalet prov &r lika med det ursprungliga. Det valda provet
"laggs tillbaka" varje gang. Ett enstaka prov kommer darfor att ibland
representeras flera gdnger i det nya provurvalet och ibland inte alls.

o Medelvirdet (och vad man Ovrigt kan dnska) berdknas for det nya prov-
urvalet.
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e Steg 1-2 upprepas ett stort antal ganger (1000-10000). Dessa 1000-tals
skattningar av medelvérdet ger den nya referensfordelningen och den
95%-iga konfidensgrénsen dr helt enkelt 95%-percentilen.

Bootstrapping kan hantera situationer, nér traditionell statistik kommer till korta
eller blir extremt komplicerad, t.ex. nir manga prov &r under detektionsgriansen.
UCLys berdknat med bootstrappade Zn-data, enligt tillvigagangssittet fran

(US EPA 2002) ar 1289 mg/kg, vilket ligger klart 6ver riktvirdet pd 700 mg/kg.

5.4.2 Kadmiumfororening

Kadmium valdes for att ytterligare exemplifiera osékerheter i beskrivning av foro-
reningskéllan i relation till riskkriteriet. Dess rumsliga utbredning liknar mycket
det monstret som observerats for zink, dvs. inget rumsligt beroende kunde péavisas
fran variogrammodellering och det fanns inga tecken pa sammanhéngande /ot-
spots.

Uppmitta halter (n = 30) visade sig vara icke-parametriska, dvs. varken
normal- eller lognormalférdelning kunde pavisas. I figur 5.9 presenteras histogram
for Cd med angivet riktvarde 12 mg/kg (Naturvardsverket 1996).
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Figur 5.9. Histogram for kadmiumdata. Riktvarde for MKM pa 12 mg/kg angivet.
Bade teckentest och Wilcoxon-test resulterade i att nollhypotesen:
Hy: medianhalten = 12 mg/kg och H,: medianhalten < 12 mg/kg
kunde forkastas med risken att ha fel om man forkastar nollhypotesen lika med

p-vérdet som berdknas till 0(!). Vidare, om UCLys berdknas med Bootstrap-
metoden, erhalls 3,7 mg/kg vilket ocksa ligger langt under riktvérdet.
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Med underlag frén hypotesprovning och UCLgs konstaterar man att det finns
starka skl for att anse att Cd halter (representerade antingen med median eller
UCLys) inte Overstiger riktvéardet. Situationen med Cd ar relativt l4tt att hantera
eftersom typ I-felet (alfafelet) dr mycket litet (i princip noll) och nollhypotesen kan
darfor forkastas utan ndgon storre risk att man forkastar en sann hypotes. Medianen
for stickprovet dr 1,1 mg/kg och dven om Cd data uppvisar en hdg varians
(varianskoefficient ~ 1,3) dr det inte skl for att inte forkasta nollhypotesen. Slut-
satsen kan dras att varken medel- eller medianhalten av kadmium i omrédet
overskrider riktvérdet.

5.5 Sakerhet i beslutsunderlag

Eftersom kvaliteten pa data paverkar kvaliteten pa riskbeddmningen kommer en
beslutsfattare att vara intresserad av om dataunderlaget for att beskriva foro-
reningsgraden pd omréadet ar tillrackligt for att g& vidare med for riskanalys och
eventuella atgérder. Framtagna riktviarden forvéntas ha sina “egna” osékerheter och
det kan vara berattigat att utga ifran ett variationsspann och inte basera det enbart
pa ett fast virde (punktskattning), sérskilt ndr man befinner sig i en sé kallad risk-
screening fas. Sdkerheten i1 beslutsunderlaget beror av bade miangden data och
datas variationsmonster. Da fa datapunkter &r tillgéngliga och om dessutom
halterna varierar mycket kommer det att vara svart att dra slutsatser om popula-
tionens parametrar och dess relation till riskkriteria med en rimlig konfidens. US
EPA har tagit fram ett koncept, kallat gray region, for att kunna kvantifiera den
mingd information (data) som krévs for att sékerstélla tolerabla osdkerhetsnivaer i
relation till variansen i data och uppstillda beslutskriterier (US EPA 2000b). Gray
region kan betraktas som ett osékerhetsintervall, som rdknas fram for medel eller
medianhalten utifran bestimda gransvarden och ”6nskade” nivéer pa alfa- och
beta-fel. Storleken pé gray region definieras av beslutsfattaren och berdkningen av
beslutsfel gors med sa kallad Decision Power Curve (DCP) (US EPA 2000b;
Purucker and Stewart 2004).

Figur 5.10 illustrerar DCP for Zn-data, dér gray region har satts till mellan 350
och 700 mg/kg, dér regionens nedre grians (Lower Boundary Gray Region — LBGR)
ar lika med halva riktvirdet och 6vre gréns ér lika med riktvardet (Criterion i
figuren). Sigma ar stickprovets standardavvikelse och ér lika med 1024 mg/kg.
Tolkningen av DPC for det givna exemplet dr foljande:

e Om det visar sig att den observerade medianhalten ar lika eller Gverstiger
Criterion (riktvirde) drar vi slutsatsen att omradet ar fororenat. Denna
slutsats dr dock “’belastad” med 5% risk (alf fel) att den r felaktig, efter-
som den ju bygger pa en stickprovspopulation. For att kunna dra denna
slutsats kravs det dock total 90 prover (se Survey Unit i figuren), alltsa
90-29 = 61extra prover. Vi forutsitter dessutom att det &r just median-
halten som dr den representativa parametern for hela populationen och
lamplig att jamfora med riskkriterium och inte t.ex. medelhalten.
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e Om det visar sig att den observerade medianhalten &r lika eller ldgre dn
LBGR (halva riktvérdet) drar vi en slutsats att omradet &r rent med en
konfidens pa 1- beta fel, dvs., 1 —0,75. Ocksa i det hér fallet krdvs det 61
nya prover.

¢ Om medianhalten ddremot skulle hamna inom gray region kan praktiskt
taget inget beslutsunderlag tas fram inom den specificerade sdkerhets-
nivan.

Om en beslutsfattare vill vara siker (med 5% alfa fel) pa att inte felaktigt kon-
statera att halten Zn ar under riktvardet, men samtidigt vill smala in gray region
fran andra hallet kan DCP anvindas for att rdkna fram hur mycket data behdvs, nér
LBRG hojs till t.ex. 400 mg/kg med ofordndrat betatel. For detta skulle det behdvas
94 nya datapunkter. Vinsten” blir att LBRG hojs med 50 mg/kg och med det
beslutsunderlaget kommer man f6ljaktligen inte behdva sanera omradet om
medianhalten blir ldgre &n 400 mg/kg.

Zinc - General Required Sample Size
Criterior 700 DEZEDT;-E"D[S e Survep Unit 90
LEGR |50 j‘ | Critical alue: 53
= jos ~| fozm  ~|
i =1
sigma [1024 = (Citerion - LBGR)/Siga = 0,342
Probabhility that the Survey Unit Passes
. \
na
0e
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0z
) 10% 0% a0 0%, 0% 0EI0E | 130% 151
True Survey Unit Concentration (percent of Criterion)

Figur 5.10. Decision Power Curve for zink data. For alfafel = 5% och betafel = 25% kravs totalt 90
provpunkter for att gray region skall stracka sig mellan 350 Och 700 mg/kg. Gray region anger
osakerhetsspannet for medianhalten. DPC ar berédknad med verktyget SADA - Spatial Analysis
and Decision Assistance, en gratisprogramvara sanktionerad av US EPA. (Se vidare
http://www.tiem.utk.edu/~sada/index.shtml (Purucker and Stewar,t 2004)).

5.6 Slutsatser

Valet av metod att karaktirisera en fororeningssituation i relation till uppstallt risk-
kriterium styrs av en konceptuell uppfattning om @mnets rumsliga férdelning. 1
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detta kapitel presenterades betydelsen av att vilja riatt metodik, nar man inte for-
véntar sig distinkta hotspots utan heterogen spridning av fororeningar.
Nedan sammanfattas de mest relevanta slutsatserna:

o Uppmiitta halter uppvisar oftast stor variabilitet och for att ta hansyn till
variabiliteten, nir halter jamfors med ett riskkriterium, krévs att ett [amp-
ligt métt pa osékerheten inkluderas.

e Om riskkriterium bygger pé punktskattning (ett deterministiskt riktvérde)
ska denna skattning utvirderas med hénsyn till det framtagna osidkerhets-
spannet som géller for halter representativa for beskrivning av foro-
reningskéllan.

e For att fora in osékerheten i beskrivningen av kéllan i riskbedomningen
kan antingen hypotesprovning eller konfidensintervall (UCL) anvéndas.
Valet dr inte alltid sjdlvklart och det optimala &r att anvénda sig av bada.

e Hypotesprovning utfors med hjilp av statistiska tester. Testerna bor
véljas i relation till den statistiska fordelning insamlad data uppvisar och
kan dven utforas for andra skattningar 4n medelvirde eller median, t.ex.
hogre percentiler. Samma princip géller vid valet av 1dmplig metod for
skattning av UCL.

e Hypotesprovning kan anvindas for att utvirdera om kompletterande
undersokningar (mer data) medfor ett mer trovardigt underlag for risk-
beddmning med hjilp av Decision Power Curve.

o Tolerabla osdkerhetsnivaer, som kvantifieras med alfa- och betafel
bestdms av beslutsfattare. Beslut om att tillata stdrre osdkerhet skall rela-
teras till potentiella konsekvenser for riskbeddmningen. P4 samma sitt,
om mindre osédkerhet efterfragas, bor en kostnadsnyttoanalys goras.
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6 Rumslig osakerhet i riskbe-
domning

I detta kapitel presenteras hur osidkerheterna i den rumsliga utbredningen av foro-
reningar kan paverka beslut om eventuella saneringsétgirder. Studierna bygger pa
ett verkligt fall, en industritomt i Géteborg, som undersokts vid flera olika tillfdllen
och med tillfredstdllande dataunderlag for att anvindas demonstrationsobjekt.
Detta d4r samma objekt som anvénds i illustrativt syfte i kapitel 5. Formulerade
slutsatser och rekommendationer bor endast ses som en generell pedagogisk
beskrivning av problemstéllningen, som angrips inom ramen for det hér projektet.
Demonstrationsexemplet har till syfte att sprida kunskapen och skall alltsé inte
anviandas som beslutsunderlag for eventuella verksamheter rorande det konkreta
objektet.

6.1 Problemstallning och forutsattningar

I detta kapitel problematiseras ett fall dir endast delar av undersokningsomradet &r
paverkat och dér det finns starka skal att forutsétta att fororeningsutbredningen ér
rumsligt begransad. Sadan situationer &r vanliga vid undersokningar av t.ex. ned-
lagda bensinstationer, ddr man ofta identifierar en punktkélla (t.ex. utsldpp frén en
korroderad diesel- eller bensintank och en geografiskt begrénsad féroreningsplym
kring denna.

Under forutséttning att provtagnings- och maéttstrategierna har genomforts
korrekt och att det finns en tillricklig dataméngd i relation till uppstdllda kvalitets-
krav tas fororeningskartor fram (antigen som 2D eller 3D) med hjélp av interpola-
tionsteknik. Ur datautvérderingssynpunkt innebir detta en avgransning av foro-
reningen. | interpolationsprocessen skattar man olika parametrar och véger in olika
bedomningar. Interpolerade kartor kan litt bli influerade av subjektiva antaganden.
De ”personliga” skattningarna och antagandena behover inte nddvéndigtvis minska
trovirdigheten i framtagna interpoleringsmodeller. A andra sidan testar man séllan
alternativa antaganden och ddrmed har man ofta déliga kunskaper om det sub-
jektiva inslaget i interpoleringen.

For att demonstrera hur bade valet av interpolationsmetod och specifika para-
metrar kan paverka riskbeddmningen och beslutsprocessen har man med olika
antaganden tagit fram fororeningskartor for ett och samma férorenade omrade med
fyra olika interpolationstekniker. Samtidigt testades effekten av hur tva olika risk-
modeller: US EPA:s (US EPA 1989; US EPA 1991) och Naturvirdsverkets modell
(Naturvérdsverket 1996) i kombination med olika interpolationstekniken inverkar
pa beslutsunderlaget.

6.2 Objektbeskrivning

Se beskrivning under avsnitt 5.2.
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6.3 Insamlade data

Kunskapen om vilka verksamheter som har utdvats pa den aktuella tomten har
anvénts for att ta fram en konceptuell modell for omradet. Modellen bygger pa
riskkedjan (kdllan-transport-recipient) och ingér i ett forsta steg av datakvalitets-
malprocessen (DQOP; se US EPA 2000b). Denna kunskap tillsammans med
resultaten fran tidigare platsundersdkningar resulterade i att man identifierade tre
mojliga utslapp (hotspots) av kolvitebaserade petroleumprodukter.

Som undersokningsmetod anvindes FFD-miljosond (Fuel Fluorescence
Detector, (Apitz et al. 1992; Nilsson-Péledal et al. 2003) integrerad med ett CPT
system (Cone Penetration Technology). I korthet ger FFD en relativ férorenings-
halt av aromatiska kolvéten med indelning i l4tta och tunga aromater, medan CPT
ger information om jordens mekaniska/geotekniska egenskaper. FFD ar en skan-
ningmetod, vilket betyder att den ger en direkt péplatsinformation om det finns
tecken pa petroleumprodukter. Sonden trycks ner i marken frén en borrbandvagn
och métningar utfors kontinuerligt langs djupprofilen.

For den aktuella platsen bestdr FFD-databasen av 2290 méitpunkter, varav 1465
ar over detektionsniva. Totalt har man utfort 20 sonderingar ner till ca 4 m djup
inom ramen for ett samarbetsprojekt mellan SGI och Applied Research Associates
Inc. hosten 2004. Med undantag fran forsta sonderingen, som placerades utifrdn
information fran tidigare studier och antogs ligga inom féroreningsplymen, styrdes
placeringen av varje sonderingspunkt av resultaten fran foregdende sondering. I
mojligaste mén placerades sonderingarna i profiler l&ngs och tvérs over den
konceptualiserade fororeningsplymen. Om det visade sig finnas forhdjda halter
petroleumprodukter i en sondering, fortsatte man ca 5 m bort lings samma profil
tills man hittade en “ren” sondering. Pé det sittet fick man en avgriansning av
plymen bade vertikalt och horisontellt.

Eftersom FFD-sonden inte analyserar enstaka &mnen utan ett brett spektrum av
olika komponenter, har man gjort en omrékning av FFD-resultat till ett &mne, som
bast “matchar ”” sondens utslag. Det ”dmne” som bedomdes ligga ndrmast FFD-
véirdena, med avseende pa kemisk sammanséttning, var den totala méngden petro-
leumbaserade kolvaten (7Total Petroleum Hydrocarbon — medium range), TPH.
Omrékningen fran FFD till mg/kg TPH bygger pé ett korrelationssamband mellan
FFD-utslaget och laboratorieanalysen av ett jordprov taget ndra intill ett av sonde-
ringshalen. P4 sa sétt kunde alla FFD-métningar rdknas om till mg/kg TPH. Det ska
papekas att denna omréakning ar grovt forenklad och i en “vanlig” utredning bor
den kvalitetssdkras med kompletterande analyser. Omrékningen innebar alltsd
ytterligare en kélla till osékerhet. Den behandlas dock inte i denna studie. Figur 6.1
presenterar hur sonderingarna placerades i forhallande till varandra.

42



HALLBAR SANERING
Rapport 5804 - Osakerheter i riskbeddmning och beslutsprocess

PAH Sample Locations

Figur 6.1. Placering av sonderingshal inom det undersokta omradet.

6.4 Interpolering och riskbedomning

6.4.1 Interpolering - 6verblick

Uppskattning av volym fororenad jord bygger pa interpolation mellan observa-
tionspunkter (hdr FFD-métningar). For att demonstrera effekten, som olika metoder
och antaganden kan ha pa skattning av méngden fororenade jordmassor, visas fyra
olika interpolationsmetoder:

o Nearest neighbour (NN)

e Inverse distance (ID)

e Kiriging med korrekt variogrammodell ( korrekt K)
o Kriging med fel variogrammodell ( fel K)

For teori bakom varje metod hinvisas ldsaren till t.ex. Isaaks and Srivastava (1989)
och Purucker and Stewart (2004), har ssmmanfattas endast metoderna helt kort.
Metoden NN gér ut pé att den punkt, som vérdet skall interpoleras for, fir samma
virde som ndrmaste observationspunkt. I ID-metoden ldggs en influensarea (search
neighbourhood), en ellips for 2D och en ellipsoid for 3D med centrum i interpola-
tionspunkten, och ett slags medelvérde for alla observationen inom influensarean
beréiknas. De observationer som ligger ndrmast den interpolerade punkten, far mer
vikt (mer prioritet). Vikten beror saledes pa avstdndet mellan den interpolerade
punkten och observationspunkter inom influensarean. Kriging &r en betydligt mer
komplex metod, som bygger pé geostatistik ddr observationerna viktas beroende pé
hur en s.k. korrelationsstruktur (variogram) ser ut for det aktuella fallet.
Interpolationsosédkerheter aterspeglar de fel och osdkerheter som kan uppsta
under sjélva interpolationsproceduren. Antalet observationspunkter, samt deras
placering i forhéallande till utbredning av féroreningen, paverkar direkt kvalitet pa
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interpolationen. Kartor dver fororeningshalter ger ett kvantitativt underlag for
vidare berdkning av storleken (volymen) av massor som overskrider aktuellt risk-
kriterium och kan vara ett utmirkt pedagogiskt redskap. Ofta féredras dock formen
framfor innehéllet. F& interpolerade kartor tas fram under rétta antaganden och i
manga fall kan osdkerheter bli s betydande att resultatet i hogsta grad bor ifrdga-
sdttas.

Kriging mojliggor kvantitativ analys av osdkerheter vid interpolering. Kartor
Over varians och sannolikhetskartor (sannolikheter att hitta en specifik fororenings-
halt inom undersokt omrade) kan tas fram. Dessa aspekter presenteras dock inte i
denna studie.

Genom att jamfora resultat for NN, ID och K, illustreras skillnaden i volym-
skattning och rumslig fordelning av foérorenade massor som en effekt av de olika
interpoleringskoncepten. Vidare, som komplettering visas med en kriginginterpola-
tion hur kénslig variogrammodellering kan vara for efterfoljande berdkningar av
fororenade volymer. En uppskattning av volymerna gors for ett "korrekt” model-
lerat variogram och en for ett felaktigt. I den felaktiga modellen antar man dubbelt
sé stor range och ingen nugget-effekt (for forklaring och fordjupning inom vario-
gram och geostatistik hénvisas ldsaren till Journel and Huijbregts (1978) och Isaaks
and Srivastava (1989). Variogrammodellering gors ofta utifran forutbestdmda
default-varden, som modelleringsprogrammet tar fram och sillan med ett aktivt
bidrag fran modelloren. Detta leder till att krigingkartor ofta bygger pa en felaktigt
skattad korrelationsstruktur.

All interpolering i denna studie gjordes med hjilp av verktyget SADA (Spatial
Analysis and Decision Assistance, se bl.a. Purucker and Stewart (2004)).

6.4.2 Riskmodell

Parallellt med utvérderingen av interpolationsrelaterade osékerheter undersoktes
ocksa effekten av olika risknivaer pa den rumsliga fordelningen av féroreningen.
Berédkningarna gjordes under antagandet att platsen i framtiden kommer att nyttjas
for bostadsbebyggelse. Bade US EPAs riskmodell for hélsoeffekter (US EPA
1989) och Naturvardsverkets generella riktvirdesmodell (Naturvardsverket 1996)
anvindes. Enligt US EPA-modellen blev det berdknade riktvardet (betraktas som
Preliminary Remediation Goals, PRQG) for residential landuse scenario 70 mg/kg
och enligt den svenska modellen blev det 20 mg/kg.

6.5 Resultat

Rumsliga osdkerheter presenteras som en jamforelse av risk- och AOC (area of
concern)-kartor for olika interpoleringsmetoder (och antaganden) och olika risk-
kriterier. Riskkartorna visar hur sannolikheten for att Gverskrida en framtagen
referensdos varierar inom omradet. AOC-kartor bygger direkt pa risk och demon-
strerar vilka delar av omradet som inte uppfyller det uppstéllda miljokriteriet och
darfor kan bli foremal for sanering.
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6.5.1 Riskkartor

Varje interpoleringsmetod resulterade i en “egen” riskkarta (se figurerna 6.2 — 6.5).
Varje figur presenterar samma skikt (djupintervall mellan 1,2 och 1,5 m), da det
skiktet visade sig vara mest fororenat och lampligast som demonstrationsexempel.
Resultaten bygger p&4 US EPA:s riskmodell och berdknat PRG = 70 mg/kg.

Total Petroleum Hydrocarbons (Aromatic Medium)Res/All/Noncare/Adult Soil (Nearest Neighhor)

1 54097500
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o.11E-2

1 540 933 40
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1 540 923 00 0

640023500 440024400 &400235300 A40026200 440027100 & 40028000
X

Figur 6.2 Riskkarta for Nearest Neighbour interpolation. Fargerna motsvarar olika risknivaer, som
overstiger PRG-nivd 70 mg/kg (Preliminary Remediation Goals). PRG har raknats fram med
riskmodellen fran US EPA.

Enligt US EPAs modell dr virdena i de presenterade riskkartorna den troliga risken
i varje cell. Den troliga risken beréknas som kvoten mellan den dagliga dosen for
en individ (baserad pa den troliga halten i varje cell och exponeringsan-taganden)
och en referensdos vid vilken hilsoeffekter kan uppsta (dvs. en hazard quotient).

Utifrén en visuell bedomning &r riskkartan baserad pd NN interpolering (figur
6.2) den som avviker mest fran de andra riskkartorna. Skillnaden mellan risk-
kartorna for ID och kriging &r inte stor: tydligast &r att med ID verkar omradet oster
om den mest fororenade delen vara mer fororenat jamfort med korrekt K. For
kartan baserad pé fel K &r risken inom samma omrade (6ster om den mest foro-
renade delen) nagot underskattad jaimfort med korrekt K och ID.
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Total Petroleum Hydrocarbons (Aromatic MediumyRes/All/Noncarc/Adult/Soil (verse Distance)
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Figur 6.3 Riskkarta for Inverse Distance interpolation. Fargerna motsvarar olika risknivaer som

overstiger PRG-niva 70 mg/kg (Preliminary Remediation Goals). PRG har réknats fram med
riskmodellen fran US EPA.

Total Petroleum Hydrocarbons (Aromatic Medium)Res/AllNoncare/ Adulit/Soil (Ordinary Kriging)
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Figur 6.4 Riskkarta for Kriging interpolation med korrekt variogram. Fargerna motsvarar olika
risknivaer som 6verstiger PRG-niva 70 mg/kg (Preliminary Remediation Goals). PRG har raknats
fram med riskmodellen fran US EPA.
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Total Petroleum Hydrocarbons (Aromatic Medium)Res/All/Noncarc/Adult Soil (Ordinary Kriging)
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Figur 6.5. Riskkarta for Kriging interpolation med felaktigt variogram. Fargerna motsvarar olika
risknivaer som Overstiger PRG-niva 70 mg/kg (Preliminary Remediation Goals). PRG har raknats
fram med riskmodellen fran US EPA.

Riskkartorna kan inte anvéndas for att direkt utvirdera kvantitativa skillnader
mellan olika interpoleringstekniker utan ger endast en 6verblick 6ver den rumsliga
fordelning av celler/block/rutor, som uppvisar en specifik riskniva. Riskkartorna ar
ett steg fore framtagandet av AOC-kartor. De kan dock ge viktig information till
beslutsfattare om att féroreningen grupperas till vissa mindre delar av omrédet och
att en selektiv saneringséatgird eventuellt kan vara aktuell. Riskkartor bor ocksa
anvindas for en initial optimering av interpolationsproceduren.

6.5.2 Area of Concern

Koncept av AOC kan sammanfattas kort som en yta (volym), dér halter Gverskrider
aktuellt riskkriterium och potentiellt utgor foremal for sanering. I figurerna 6.6 -
6.9 demonstreras hur storleken och den rumsliga utbredningen av AOC beror av
olika interpolationsmetoder.

Med undantag for skattningen med NN skiljer sig inte metoderna i det hér spe-
cifika fallet (ID och felaktigt K) i ndgon betydande grad fran K.
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Figur 6.6 Area of Concern for Nearest Neighbour interpolation. PRG = 70 mg/kg. Lagg marke till
att NN-interpolationen for delar av omradet, dar de andra metoderna inte klarar av att estimera ett
varde (se kryssade celler i Figurerna 6.7, 6.8 och 6.9 nedan). Den metoden uppskattar alltsa
arean pa det rena omradet som stérre an de andra metoderna.
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Figur 6.7 Area of Concern for Inverse Distance interpolation. PRG = 70 mg/kg

48



1 540 27500

Rapport

HALLBAR SANERING
5804 - Osdkerheter i riskbedémning och

beslutsprocess

1 540 264 80—

1 540 254 20—

1 540 2435 .80—

1 540 9335 40—

1 540 223.00

,*I b
b
- b
2
o Y
= E4 -
= .
sl A
)
\t.
Fr s
il
e !
£ 1
JF+I ‘t-
ey
£
.
£ A
bl
P .
il frm
b i
I
L
o
il
B3
o
¢ 1
b
D
B
i

| |
640023500 & 40024400 640025500 &400 26200 640027100 & 40023000

Figur 6.8 Area of Concern for Kriging interpolation med korrekt variogram. PRG = 70 mg/kg

X

154027500

1 540 264 60——

1 540 254 20——

1 540 243 B3——

1 540 233 43——

1 540 %23.00

L
L

| | | |
6400 235,00 640024400 640025500 640026200 & 40027100 & 400 280.00

Figur 6.9 Area of Concern for Kriging interpolation med felaktigt variogram. PRG = 70 mg/kg

X

49



HALLBAR SANERING
Rapport 5804 - Osakerheter i riskbeddmning och beslutsprocess

Eftersom PRG = 70 mg/kg, baserat pa den amerikanska modellen, ir ett virde som
géller enbart for hilsoeffekter, har vi ocksa studerat utfallet fran den svenska
modellen, baserat pa generella riktvirden men med hinsyn tagen till miljoeffekter.
Pé sa sitt kan vi jimfora hur modellosékerheter (och indirekt ocksa konceptuella
osdkerheter), som beskrivs i avsnitt 2.2, i kombination med olika interpolerings-
metoder inverkar pd AOC. For TPH finns det inga riktvérden faststillda for
Sverige. Det ndrmast &mnesmassiga dr aromater C10-C35. For dessa har man 20
mg/kg som ett foreslaget riktviarde. For att ytterligare undersdka hur osékerheter i
en beddmning av ett “ritt” &mne (det finns ju en stor osékerhet i att 20 mg/kg
antogs géilla som ett riktvirde for TPH och samtidigt har man ju inte métt halter
TPH direkt) resulterar i skattningen av AOC, har vi gjort identiska berdkningar for
hilften av det foreslagna riktvérdet, dvs. 10 mg/kg. Figur 6.10 illustrerar sam-
bandet mellan AOC (fororenade jordvolym i m?) och interpolationsmetoder for tre
olika PRG (riktvdrden): 70, 20 och 10 mg/kg.

Som det framgar av figur 6.10, erhdlls inga betydande skillnader i de berdknade
fororenade mingderna (volym) mellan de olika interpoleringsmetoderna. Man har
observerat att 4&ven om skattade volymer inte skiljer mycket mellan olika inter-
poleringstekniker, sd kan AOC-kartorna se olika ut. Till exempel, for PRG = 20
mg/kg ir differensen i volymskattning mellan ritt och fel kriging endast 37 m’,
medan den rumsliga positionen av fororenade block inom omradet uppvisar tydliga
skillnader, se figurer 6.11 for korrekt kriging och 6.12 for fel kriging.

Fororenad volym i kubik meter som funktion av interpoleringsteknik

Inverse Pistance Kriqing Kriginglmed fel Near:est N
PRG=10 PRG=20

’\0\'/.

- 2000
- 1500

— o . = }1000

- 500

PRG=70

2000
1500

1000

500 1 ® —
°

T T T T
Inverse Distance Kriging Kriging med fel Nearest N
Metod

Figur 6.10. Area of Concern omraknad till volym férorenad jord som funktion av interpolations-
metod och olika nivaer pa PRG. Interpolation har utférts med en gridstorlek pa 2 x 2 m.
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Figur 6.11 Area of Concern for Kriging med korrekt variogram, PRG = 20 mg/kg. Gridstorlek for
interpolation 2 x 2 m.
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Figur 6.12 Area of Concern for Kriging med felaktigt variogram, PRG = 20 mg/kg. Gridstorlek for
interpolation 2 x 2 m.

Alla berdkningar/skattningar presenterade i rapporten hittills gjordes med en forut-
bestimd gridstorlek om 2 x 2 m. Eftersom det fororenade omradet ryms inom en
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rektangeln om ca 45 x 50 m, &r en indelning i 2 x 2 m rutor inte orimlig med av-
seende pa kartprecision i forhéllande till den méngd data som fanns tillgdnglig. En
indelning i stdrre rutor kan dock vara mer beréttigad om medelavstdndet mellan
provtagnings- eller métpunkter i det horisontella planet ar stérre 4n 2 m. En annan
viktig aspekt med en indirekt, men stark, aterkoppling till gridstorleken &r dess
relation till en selektiv efterbehandlingsvolym (SEV; Naturvardsverket 1997). SEV
ar den minsta volym jord som under saneringsarbetet avses separeras och klassi-
ficeras. SEV styrs av riskerna for hélsa och milj6, men samtidigt méste hinsyn tas
till det praktiska genomférandet. Om haltvariationen inom SEV ir stor bor den
minskas och vice versa. Det kan alltsé finnas olika anledningar till vad man véljer
for gridstorlek: (1) liten — avgransningarna ser mer realistiska ut istéllet for att vara
”blockiga” och resultatet kan vara léttare att kommunicera, (2) baserad pa expone-
ringsenheter, t.ex. tomtvis, och (3) efterbehandlingsenheter (SEV) som ndmnts
ovan.

For att studera resultatet av interpolering med en storre grid har nya AOC-
kartor riknats fram for en rutstorlek om 5x5 m. Som framgar av figur 6.13, kan
man inte heller for den storre griden observera négra signifikanta skillnader i
méngd fororenad jord mellan de olika interpoleringsmetoderna (jamfor med figur
6.10).

Fororenad volym i kubikmeter som funktion av interpoleringsteknik

Inverse IDistzmce Kric_:ljing Kriginglmed fel Near?stN
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Figur 6.13 Area of Concern omraknad till volym foérorenad jord som funktion av interpolations-
metod och olika nivaer pa PRG. Interpolation har utférts med en gridstorlek pa 5 x 5 m.

For denna gridstorlek och for PRG = 20 mg/kg visade sig dock den rumsliga for-
delningen av AOC vara mer kénslig dn for 2 x 2 m. Detta illustreras i figurer 6.14
och 6.15. Den uppskattade AOC for korrekt K var 894 m® (949 m® for 2 x 2 m) och
for fel K 863 m® (912 m’ for 2 x 2 m). Volymskillnaden ér allts relativ liten:

30 m’, men diremot, som det framgér av figurerna nedan, skiljer sig det rumsliga
monstret en hel del.
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Figur 6.14 Area of Concern for Kriging interpolation med korrekt variogram, PRG = 20 mg/kg.
Gridstorlek for interpolation 5 x 5 m.
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Figur 6.15 Area of Concern for Kriging interpolation med felaktigt variogram, PRG = 20 mg/kg.
Gridstorlek for interpolation 5 x 5 m.
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6.6 Slutsatser

Det finns flera mojliga killor till rumslig osékerhet i riskbedomning. I detta kapitel
demonstrerades effekten av att anvénda olika interpolationsmetoder och av valet av
metodspecifika parametrar (och antaganden) pa uppskattning av volym férorenad

jord och dess rumsliga utbredning. Dessutom undersoktes inverkan av olika risk-

kriterier och riskkoncept.
Studien visade att i somliga situationer kan valet av interpolationsmetod ha

stora konsekvenser for riskbedémningen och efterféljande beslut. De metoder och
metodparametrar som dr mest ldmpliga kan variera fran fall till fall. I detta arbete

ges inga fasta rekommendationer, utan istéllet fokuseras p4 om det 6verhuvudtaget

ar av betydelse att vilja en metod framfor andra.

Foljande har konstaterats for det studerade exemplet:

Skattning av mingder fororenad jordvolym visade sig timligen oberoende
av interpolationsteknik (figurer 6.10 och 6.13). Oavsett metodval och
gridstorlek blev storleken pé Area of Concern nistan densamma.

Som forvintat, blev volymen (AOC) kénslig for riskniva (uttryckt med
Preliminary Remediation Goals 1 mg/kg). Sambandet dr dock inte linjart
utan snarare exponentiellt (se exempel i figur 6.16). Detta faktum kan ha
stora implikationer nér saneringskostnader uppskattas i relation till en
aktuell risknivé (riktvédrde) — ju stringare riskkriterier desto snabbare
Okning i atgirdskostnad. Den hér typen av osékerhet dr i grunden av
modell- och konceptuell karaktdr. PRG, som hir anvandes som risk-
kriterium beror pé vilket riskkoncept (modell) man anvénder sig av

(PRG = 70 mg/kg baserade p& US EPAs modell eller PRG =20 mg/kg
baserade pd SNVs modell). Ocksé osdkerheten i korrekt detektering av det
aktuella féroreningsdmnet som riskbeddmning gjordes for dr av betydelse.
Denna osékerhet &r i sin tur delvis bade konceptuell och delvis relaterad till
felet vid uppskattningen av halter utifran utslaget frdn méatinstrumentet och
(i detta specifika fall) en omrakningsfaktor fran skanningsdata till mot-
svarande laboratorieanalys.

For ett ”milt” riskkriterium (PRG=70mg/kg) och relativt liten gridstorlek
(2x2m) hade varken valet av interpoleringsmetod eller metodparametrar
nagon effekt pa den rumsliga utbredning av fororenade jordmassor. Den
mest sannolika forklaringen &r att variationsmonstret for hoga halter ar
nagot mer ’stationért” och rumsligt begrénsat jimfort med lagre halter.

Ju strangare risknivé (laigre PRG) desto storre olikheter i den rumsliga
utbredningen av AOC som funktion av interpolationsmetod observerades
(jdmfor figurerna 6.11 och 6.12).

Skillnaderna i rumslig utbredning vid stringare riskkriterium mellan olika
interpolationstekniker blev dnnu mer pétagliga nér gridstorleken dkades
fran 2x2m till 5x5m (jAmfor figur 6.14 och 6.15).

For samma gridstorlek men olika interpolationsmetoder (figur 6.11 och
6.12) dr storleken pa AOC approximativt densamma och dédrmed kostnaden
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for eventuella atgarder lika. P4 grund av olika rumslig utbredning m.a.p.
AOC kan dock genomforandet av saneringsarbetet resultera i olika slut-
effekter: Man kanske sanerar en korrekt uppskattad mingd fororenad jord,
men risken &r stor att man delvis atgérdar icke-fororenade massor och sam-
tidigt lamnar kvar massor dir halten dverstiger risknivan.

e Niér en kombinerad inverkan fran interpoleringsmetod och gridstorlek
studeras kan bade volymskattning och rumslig fordelning skilja mycket
(jAmfor figur 6.11 och 6.15).

Volym (AOC) vs PRG [Kriging korrekt, 5x5m grid]

2000

1750

15001

1250

Volym

1000

750+

500+

10 20 30 40 50 60 70
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Figur 6.16. Fororenad jordvolym som funktion av riskniva (PRG) for kriging interpolation med
korrekt variogram och gridstorlek 5 x 5 m.

Av uppenbara skél blir den praktiska konsekvensen (kostnadskalkyl av eventuell
sanering) av rumsliga osédkerheter mer mérkbar for storre platser dn for sma. For
smaéskaliga problem dr en ndrmare analys av kénsligheten av AOC for valet av
interpoleringsmetod inte alltid motiverad. I takt med att stdrre volymer och storre
geografisk spridning forvéntas kan en kéanslighetsanalys utnyttjas som ett verktyg
forst for att identifiera potentiella skillnader i uppskattad AOC och efterat for att
optimera lampligt tillvigagéngssitt for utvirdering och gora en kvantitativ skatt-
ning av osékerheter.

Generellt kan ségas att geostatistiska interpolationsmetoder mojligtvis &r att
foredraga framfor deterministiska metoder som ID och NN, eftersom man i de
forra undersoker sin datastruktur genom en variogramanalys och sedan har den
analysen som stdd for att vdlja parametrar for interpolationen. Med kriging kan
man ocksa analysera osdkerheten i skattningen av halt i varje cell, vilket inte ar
mojligt med deterministiska metoder. Att gora jamforelser mellan modeller &r
svart, eftersom man inte har facit pa hand, men ett stod kan vara att korsvalidera
data. Vid en korsvalidering plockar man bort en datapunkt i sinder och gér om
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interpolationen utan den valda punkten och berdknar felet i uppmétt halt och fram-
interpolerad halt. Proceduren upprepas for alla datapunkter, varvid ett totalfel kan
beréknas.

Rumsliga osikerheter bor ocksé tas med i berékning i situationer nér foro-
reningen uppvisar ett starkt heterogent spridningsmonster. Det kan dock vara svart,
eller t.o.m. omojligt, att ta fram en verklighetstrogen haltkarta med hjélp av inter-
polering. I sédana fall &r det mer optimalt att dela in omradet i rutor (motsvarande
SEV — selektiv efterbehandlingsvolym) och bedoma om halten dverstiger risknivan
for varje ruta at gangen. Man kan anvénda antingen s.k. block scale approach eller
site scale approach — se Purucker and Stewart (2004) eller utgé fran att ingen
selektiv bedomning &r mdjlig och att riskkriteriet skall relateras till en statistisk
parameter representativ for haltpopulation inom hela omradet.
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7 Osakerheter i ekologisk riskbe-
domning

7.1 Problemformulering

Principerna for ekologisk riskbedomning i Sverige bygger till stor del pa neder-
landska ekotoxikologiska riktvirden (Verbruggen et al. 2001) och &r utformade for
att uppskatta effekter i mark- och ytvattenmiljon. Generella riktvarden for KM
(Kénslig Markanvéndning) och MKM (Mindre Kéinslig Markanvindning) mot-
svarar ca 75% resp. 50% skydd av arter. Riktviardena ar behéftade med stora
osdkerheter, som bland annat beror pa att lite hinsyn tas till det faktum att olika
arter reagerar olika pd samma dmne och att sambandet mellan halten férorening
och dodlighetskvoten (mortality-index) séllan ar linjért och svart att kvantifiera.

I en traditionell ekotoxikologisk riskbedomning antar man att en recipient
(t.ex. djur, fisk, maskar eller mikroorganismer) inte foljer nagra specifika vand-
ringsmonster utan att de ar stationira och mer eller mindre jimnt fordelade dver
omrédet, som misstdnks vara fororenat. Ett sédant antagande forenklar avsevért
riskbeddmningsprocessen, men kan samtidigt resultera i en signifikant 6ver- eller
underskattning av den faktiska risknivan. Om man forestéller sig att det kan finnas
vissa platser, dér en recipient foredrar att vistas, och att samtidigt just de platserna
rakar vara kraftigt fororenade, blir den faktiska exponeringen klart mer allvarlig &n
om man antar att recipienten befinner sig lika lang tid inom fororenade och rena
zoner. Figur 7.1 exemplifierar tva hypotetiska vandringsmonster, A och B, for en
djurart inom ett omrade med en fororeningsplym i mitten.

Fluoride Estimates (Ordinary Kriging)

[2.18
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B7.78
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0.s0 250 530 70 1010 12.50
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Figur 7.1. Tva hypotetiska vandringsmonster, A och B, for en djurart inom ett omrade med en
fororeningsplym. Individen som f6ljer monster A kommer att utsattas for mer exponering fran
fororeningen jamfort den som foljer monster B.
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Under forutsittning att tvé likartade recipienter har samma konstanta forflytt-
ningshastighet kommer uppenbarligen recipienten som forflyttar sig efter monster
A att bli mer exponerad for féroreningen jamfort med den som f6ljer monster B.

Forskning om vandringsmodeller for diggdjur har vunnit 6kande uppmérksam-
het inom ekologiska vetenskaper pa senare tid frimst i USA mycket tack vare den
snabba utvecklingen av avancerade GIS-verktyg. Mojligheten att simulera migra-
tionsmonster i relation till identifierade fororeningskallor har resulterat i en mer
fullstdndig skattning av exponering och risker for kinsliga populationer.

Studier av korrelationseffekter mellan rumslig fordelning av fororeningar och
djurs forflyttningsmonster (foraging activity) pa exponering har bland annat
rapporterats av Suter (1993), Freshman and Menzie (1996) och Engen et al. (2002).

I foreliggande rapport presenteras effekten av osékerheter i gaffelantilopers
vandringsmonster (Antilocapra americana; se figur 7.2) pé dess exponering for en
fluoridférorening. Studien bygger pa numeriska simuleringar.

Figur 7.2. Gaffelantilop (Antilocapra americana).

7.2 Tillampning inom riskbedomning i Sverige
Konceptet, dir en exponeringsmodell tar hiansyn till hur recipientens vandrings-
monster forhéller sig till rumslig fordelning av férorening, &r mest lampat for
”mobila” recipienter och i situationer, dir fororeningsspridningen &r relativt stor.
Fran de studier som hittills har gjorts, framst i USA, ar det svért att dra ndgra kon-
kreta slutsatser om hur denna typ av riskbedomning kan vara anviandbar for att
kvantifiera risker for ytvattenrecipienter och marklevande organismer, som den
svenska riskmodellen har som utgéngspunkt.

Ekologisk riskbedomning &r dock en relativt ny disciplin och kommer under
den nirmaste framtiden féormodligen att utvecklas i takt med att nya koncept provas
och ny kunskap tillfors. Det dr déarfor viktigt att utforska alternativa idéer &ven om
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de inte kan implementeras direkt i den modellen som anvinds i Sverige — det kan
bidra till en bredare forstaelse av hur osdkerheter kan analyseras och vilka verktyg
som kan anvéndas for att kommunicera dessa i beslutsprocessen.

Arbetet som presenteras hér bor betraktas som ett sétt att problematisera ekolo-
gisk riskbedomning utifran ett nytt perspektiv och som idégivare till den framtida
utvecklingen inom gebitet.

7.3 Metodik

I detta kapitel beskrivs hur osédkerheter i exponeringen av fluoridférorening pa
gaffelantilop har simulerats med en sannolikhetsbaserad riskmodell, vilka indata
som anvints, vilka antaganden som gjorts och vilka verktyg som brukats.

Nyckelparametern, som har simulerats hér, dr den daglig dos fluorid som den
mobila receptorn exponerats for. For att kunna ta hansyn till och undersdka poten-
tiell rumslig variation i exponeringen krivs indata/kunskap om:

o Kvalitetsindex (habitat quality information) som definierar areor/
omraden utifran deras “attraktivitet” for receptorn (gaffelantilopen), dvs.
tillgang till foda, vaderforhallanden, terrdng, skydd mot vind etc.

¢ Exponeringsmodell byggd utifrdn receptorns vandringsmonster.

e Rumslig utbredning av fororeningen (fluorid).

Metodiken bygger pé stokastiska simuleringar, som utfors enligt Monte Carlo
principen, se t.ex. US EPA (2001). Den dagliga exponeringsdosen berdknas utifran
den méngd fororening (fluorid: F), som recipienten far i sig frimst via intag av
foda och direkt intag av jord. Méngden F gaffelantilopen exponeras for beror i sin
tur pa hur langa tidsperioder den uppehéller sig pa platser, dir halten F i foda och
jord dr hoga. Omraden med hoga halter F kan réka sammanfalla med platser, dér
ocksa kvalitetsindex dr hogt, t.ex. pa grund av god tillgang till bete, bra skydd mot
vind m.m., varfor uppehéllstiden for gaffelantilopen blir lang. Detta innebér hog
exponering. Pa platser dér F-halterna &r l4ga och sammanfaller med lagt ett kvali-
tetsindex blir exponeringen avsevirt ldgre. Sambandet i rumslig utbredning mellan
kvalitetsindex och fororeningshalter &r alltsé av stor betydelse. Hur gaffelantilopen
forflyttar sig, var den kommer att vistas langre eller kortare perioder, styrs av dess
vandringsmonster som dé ar direkt beroende av den rumsliga férdelningen av
platser med olika kvalitetsindex. 1 Monte Carlo-simuleringar skapas ett stort antal
mojliga utfall, dér varje utfall representerar en mojlig vandringstracka under en
simulerad tidsperiod. Resultatet blir en berdkning av den totala exponeringen for en
individ. Genom att stdlla samman alla individer (alla simuleringar) bygger man en
empirisk fordelning som beskriver den genomsnittliga exponeringen for en hypote-
tisk gaffelantilopspopulation. Utifran den berdknade empiriska fordelningen kan
man studera osdkerheter i den prognostiserade exponeringen och stélla den i rela-
tion till ett aktuellt grans-/referensvirde.
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7.3.1 Kvalitetsfaktor

Kvalitetsfaktorn definieras utifran recipientens preferenser med avseende pa
resurser nddvéndiga for 6verlevnad och reproduktion. Djur dras till stdllen med bra
tillgdng pa foda och vatten men ocksa till omraden dér de kan skydda sig mot rov-
djur. Gaftelantiloper kommer att féredra bra betesmark framfor 6kenlandskap. Den
mest dominerande exponeringsvégen blir direkt upptag via fororenade vixter och
jord. Upptag av fororenat ytvatten betraktas inte som en signifikant exponerings-
klla, eftersom gaffelantiloper tillgodoser sitt vétskebehov framforallt via konsum-
tion av vixter.

I denna studie anvénds sa kallad HSI (Habitat Suitability Index) som kvalitets-
index, vilket framtagits for flera mobila djurarter bl.a. for gaffelantilop (Allen et al.
1984). HSI varierar mellan 0 och 1, dér noll innebar lagt kvalitetsindex och ett star
for optimal kvalitet. HSI anvandes ursprungligen for att studera populationsdensitet
och dynamik. Forsiktighet anbefalls vid anvindandet av HS/ for framtagandet av
vandringsmodeller pga att variablerna i HS/ ofta beskriver populationsdensitet vil
utan att ange sambanden med forflyttningsmonstren.

Vanligtvis samlas indata for S/ med hjilp av GIS-teknik. Informationen veri-
fieras sedan med observerade vandringsmonster for en given art. Det basta ur veri-
fieringssynpunkt dr att forse ett antal individer frdn en population av intresse med
sdndare, som mojliggor att spara deras rorelser inom ett geografiskt omrade och
samtidigt relatera uppehdllstiden till information om véaxtligheten, férekomst av
vattendrag, topografi, temperaturfluktuationer m.m. Pa det viset kan man identi-
fiera stéllen som prefereras mer &n andra och till slut undersoka vilka faktorer som
gor att populationen kommer att dras till just dessa stéllen.

For att studera hur stora osdkerheter det kan vara fraga om, nér kvalitetsindex
inte inkluderas i en riskbedomning, har hér ett stort antal HS/-scenarier simulerats
fram inom ett storre omrade. Detta material har sedan anvints vidare som indata
for att ta fram en vandringsmodell f6r gaffelantiloper.

7.3.2 Exponeringsmodell och vandringsmonster

Intag av fluorid via upptag av vixter och direkt intag av jord representeras med
daglig dos enligt ekvationen nedan:

(C1, +QIS)A
u B
DOSZZ pe v

t=1

ddr C; ér halt fluorid i foda (véxter), I, dr dagligt intag av véxt, B, dr jord-véaxt-
koncentrationsfaktor, A dr absorbtionsfaktor, /; dr dagligt intag av jord, 7 ar antalet
dagar.

All indata for berdkning av fluoriddosen dr summerade hos Purucker et al.
(2007) och presenteras inte i denna rapport. For numeriska simuleringar antas
40 kg vara en genomsnittsvikt for gaffelantiloper, intag av foda (vixter) ar
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ca 0.85 kg/dag och det direkta intaget av jord dr 49 g/dag. Det TRV (toxikologiska
referensvérde) som anvéndes i denna studie var 760 mg/kg/dag.

Gaffelantiloper lever i grupper om upp till 1000 individer under hdst och vinter
och bryter upp i konssegregerade grupper under var-sommar. Dagliga forflytt-
ningar varierar mellan 0.1 - 0.8 km. Simulering av vandringsmonster har i denna
studie gjorts inom ett omrade av ca 310 km” indelat i rutor om 0.5 x 0.5 km. I
vandringsmodellen antar man att gaffelantilopen betar i en ruta under en dag och
nésta dag flyttar till en av 8 angrénsande rutor. Vilken ruta som kommer att pre-
fereras att flytta till beror pé vilket det mest sannolika valet dr, vilket bestdms av
hur hogt kvalitetsindex (HS7) de nérliggande rutor har tilldelats. Figur 7.3 illus-
trerar principen for skattning av sannolikheter for valet av nésta ruta utifrén kvali-
tetsindex (HSI).

HSIl data

Dividera varje HSl med
summa H3l (=4 .13)

Farflyttningssannolikhet till narliggande ruta

Figur 7.3. Schematisk presentation av omrakning fran kvalitetsindexkarta (HSI index) till karta
over forflyttningssannolikhet fér gaffelantiloper.

Exponering for hela den hypotetiska gaffelantilopspopulationen bygger pé simu-

leringar av hur 1000 individer flyttar mellan rutor under T = 90 dagar (sommar-
perioden), med en slumpad startposition inom omradet for varje individ.
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Simuleringar avser honor och kalvar, som i motsats till hanar forflyttar sig fritt.
Hanar uppvisar ett annat forflytningsmonster mer betingat av deras revirhidrskande
beteende.

I vandringsmodeller kan dérfor flera olika typer av migration forekomma:

o I[cke-korrelerad sa kallad random walk, dér arter antas forflytta sig i skutt
med konstant 1angd och tid. Efter varje skutt viljs nésta destination pa ett
slumpmaéssigt sétt.

o Korrelerade random walk, dir det ar mer sannolikt att individer kommer
att vilja nésta skutt med samma (eller nira) forflyttningsriktning som
”skutten” fore, dvs. det finns ett samband (korrelation) mellan néra-
liggande skutt med avseende pa forflyttningsriktning.

o Non-random walk, dir valet av nista skutt dr betingat av faktorer/
forhallanden, som é&r icke-slumpmissiga och har potential att styra indi-
viders rorelser

I detta arbete har man tilldmpat non-random walk modell dar valet av varje skutt
styrs av sannolikheten att “betrdda” en specifik ruta réknad utifrén AHSI data (figur
7.3).

7.3.3 Fluorférorening korrelerad med kvalitetsindex

I kapitel 6 har vi illustrerat hur osékerheter i en fororenings rumsliga utbredning
paverkar kvaliteten pa underlaget for beslutsfattande. De aspekterna upprepas inte i
detta kapitel, utan fokus skiftas till att studera om det har ndgon betydelse att kom-
binera information om fororeningsutbredning och kunskapen om recipientens
vandringsmonster i strdvan att uppna tillforlitligare exponeringsmodeller och i sin
tur en mer trovardig riskbeddmning.

Kriginginterpolation har anvinds for att ta fram en karta 6ver fluorid inom om-
radet. Fluoridfororeningen kommer fran luftburen deposition fran en nérliggande
tillverkningsindustri. Observera att detta &r samma omrade for vilket HS/-data
simulerades med Monte Carlo och beskrevs i forra kapitlet. Indata for interpole-
ringen bestod av uppmiitta halter i desert sagebrush (Artemisia tridentata) — en
vixt frén solrosfamiljen, som dr basfoda for gaffelantiloper under sommarperioden.
Prover togs i ett systematiskt rutménster Gver an yta pa drygt 400 km® (Rope et al.
1988).

I syfte att undersdka den kombinerade effekten som kvalitetsindex och foro-
reningens rumsliga utbredning har pa exponeringsdosen, har man simulerat kartor
med kvalitetsindex for olika korrelationsgrad mellan HS/-data och halten fluorid.
Figur 7.4 visar kartor, dir HSI &r negativt, neutralt och positivt korrelerad med
fluoridkoncentration i sagebrush inom omradet.

62



HALLBAR SANERING
Rapport 5804 — Osékerheter i riskbedémning och beslutsprocess

1.00

e e
+0.5 +0.75 o

Figur 7.4. Kartor med simulerad kvalitetsindex (HSI) for olika korrelationsgrad mellan HSI-data
och halten fluorid (dess rumsliga utbredningen). HSI varierar mellan 0 och 1.

For hog positiv korrelation (+0,75) ar hoga virden for interpolerade halter av fluo-
rid tilldelade hoga virden av HSI, medan hog negativ korrelation (-0,75) innebér att
hoga fluoridhalter ”matchas” med laga HSI. Kartorna i figuren &r syntetiska (gjorda
med datorsimuleringar) och har till syfte att illustrera vilka mojliga konstellationer
som kan uppsta i verkligheten om man forfogar 6ver kunskapen om rumslig ut-
bredning av HSI och kan kombinera den med en karta ver fororeningsutbredning.

Anta att HSI-data uppvisar en signifikant negativ korrelation (-0,75 i figur 7.5 )
med halter fluorid. I praktiken kommer det att innebara att nar HS/-kartan kom-
bineras med kartan 6ver fororeningshalten och ett vandringsmdnster, som styrs av
HSI, tillampas blir den genomsnittliga exponeringen inom hela omradet 14gsta
mojliga: hog HSI, dir recipienten foredrar att vistas ldnge, kombineras med 1ag halt
fluorid, samtidigt &r platser med 1&g HSI fororenade med hoga halter F — dvs. reci-
pienten dr exponerad for hoga doser under kort tid och uppehaller sig ldngre pa
platser med laga halter fluorid. For situationen diar HS/ korrelerar positivt med
fluoridhalterna (se +0,75 i figur 7.5) blir den genomsnittliga exponering hogst av
alla: Platser med hog HSI sammanfaller med hoga halter férorening och 14g HSI
“matchas” av 14ga fluorid halter — konsekvensen 4r en hog exponering under lang
tid och liten exponering under kort tid.
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HSI {6r r=- 0,75

F mg/kg

HSI for r=+0,75

Figur 7.5. lllustration av hur underlag till exponeringsmodellen tas fram. Kartan i mitten (represen-
terar halter av fluorid i mg/kg; réd = hdga halter, lila = laga halter) kombineras med kartan dver
kvalitetsindex (tva HSI kartor med negativ och positiv korrelation mellan HSI och halter fluorid
presenteras).

7.4 Resultat

For varje fall av korrelation (scenario) mellan AS/ och fluoridkoncentration har
1000 Monte Carlo-simuleringar utforts. Varje simulering motsvarar ett mojligt
vandringsmonster i (i = 1,...,1000) for en gaffelantilopindivid under 7= 90 dagar.
Simuleringarna &terspeglar alltsa hur en population av 1000 honor och kalvar
kommer att forflytta sig mellan rutor om 0,5 x 0,5 km under sommarperioden och
hur varje individ i sin tur kommer att exponeras for fluorid. Utéver simuleringar for
atta olika korrelationssamband har samma antal simuleringar fér vandringsmonstret
random walk gjorts. Resultaten rdknas om till en genomsnittlig exponeringsdos
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representativ for en hypotetisk gaffelantilopspopulation, som dérefter jamfors med
TRV = 760 mg/kg kroppsvikt/dag. Det kompletta simuleringsutfallet sammanfattas
i tabell 7.1.

Tabell 7.1. Simulerad exponering av flourid for gaffelantilop for atta olika scenarier (sju
olika korrelationer mellan HSI och rumslig utbredning av fluorid-halter, samt ett random
walk-scenario). Referensdos = 760 mg/kg/dag

Scenario Median Medel Standard Variationsko- % over-
mg/kg/dag mg/kg/dag avvikelse efficient skridande av
mg/kg/dag referensdos
r=0,75 664 958 811 0,85 46
r=0,5 381 621 558 0,90 29
r=0,25 319 543 521 0,96 23
r=0 230 424 408 0,96 17
r=-0,25 221 379 371 0,98 12
r=-0,5 177 251 221 0,88 3,4
r=-0,75 166 194 86 0,44 0,5
Random Walk 275 439 389 0,89 18
Medelexpone- - 417 - - under
ring
Chebyshev - 649 - - under
UCLgs

For jamforelsens skull kompletteras simuleringsresultaten i tabellen med expone-
ringsdos motsvarande den uppmitta medelhalten fluorid p4 omrédet samt expone-
ring, som motsvarar UCLgs for medelhalt berdknad enligt Chebyshev-metoden.
Med hénvisning till kapitel 5 anvinds Chebyshev UCL hir, eftersom fluoriddata
visade sig vara icke-normalférdelade med en tydlig positiv skevhet. Exponerings-
dos baserad pa UCLys skall enligt US EPA (2002) tillimpas som en representativ
riskniva i situationer, dir ingen rumslig analys gors och osdkerheten justeras uppat.
Diérigenom erhélls en deterministisk och konservativ riskuppskattning. Syftet med
att 1 tabellen presentera bade simulerad medelexponering och UCL ér att jaimf{ora
deterministisk och probabilistisk riskuppskattning med hansyn till ett referensvirde
(TRYV).

Bade exponeringen berdknad utifrén medelhalten fluorid och Chebyshev UCLg;s
understiger referensdosen (jaimfor 417 mg/kg/dag och 649 mg/kg/dag med
760 mg/kg/dag). Den simulerade exponeringsdosen for olika scenarier har utvérde-
rats sd att for varje scenario (atta korrelationer samt random walk- modellen) har
man byggt en kumulativ statistisk férdelning av simulerade doser och dérefter
beréknat hur stor procentsats av fordelningen som hamnar dver referensdosen. Fran
sista kolumnen i tabellen ovan kan utlésas att det &r positiva korrelationer mellan
HSI och halten fluorid, som resulterar i det storsta 6verskridandet av referensdosen,
medan laga korrelationer ger betydligt ldgre exponering. Det skall ocksé noteras att
random walk-scenariet och scenariet med nollkorrelation inte avviker mycket fran
varandra. Figur 7.6 ger en visuell inblick i osdkerheterna i exponeringsdosen for
varje scenario 1 sig och i relation till scenarierna emellan.
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Figur 7.6. Simulerat osakerhetsspann 6ver exponeringsdosen for gaffelantiloper och for olika
scenarier, dvs. olika korrelationer mellan HSI-index ochden rumsliga férdelningen av fluoridhalten.

Simuleringarna visar att skillnaden i medelexponering mellan extrema negativa och
positiva korrelationer kan vara betydande (ta t.ex. kvoten mellan medelexpoenring
for r =+0,75 och for » = -0,75 som dr 400%). Ocksa osdkerheten mellan olika
scenarier varierar: Storsta osdkerheten (storleken pa boxar i figuren ovan ater-
speglar 95% konfidensintervall for medelexponering) har konstaterats for » = +0,75
och minsta for » = -0,75.

7.5 Slutsatser

I likhet med hélsoriskbedomning kan osékerheter i ekologisk riskbeddmning vara
betydande och ha flera olika kéllor. Som i féregaende kapitel har fokus dven hir
varit pa osdkerheter kring exponering fran en fororeningskélla.

Metodiken, som har presenterats och testats pa gaffelantilop, r mest lamplig
for icke-stationéra recipienter och i de fall dér féroreningen ar av en storskalig
karaktér. Den storsta begridnsningen i att kombinera kunskapen om recipientens
forflyttningsmdonster och rumslig utbredning av fororeningar for framtagande av en
realistisk exponeringsdos &r att det kan vara resurskravande att ta fram nédvandig
information om vilka platser recipienten kommer att uppehélla sig pa under ldngre
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tid och vilka kommer den att undvika. Kvalitetsindex (HSI) kan finnas tillingligt
for vissa kinsliga och prioriterade (utrotningshotade) populationer, men det &r inga
standarddata som samlas in rutinméssigt for ekologisk riskbedomning.

Spatial ekologisk riskbedomning har inte anvénts i Sverige mest pga. att kon-
ceptet inte har uppmarksammats tidigare, men ocksa av det skilet att fororenings-
problem ar av en mindre skala dn exempelvis i USA, samt att i stort sett de risk-
modeller som anvénds utgér fran risker for ytvatten- och markorganismer och inte
frén risker for t.ex. ddggdjur. Det presenterade konceptet innehaller dock innova-
tioner, som kan aktualiseras i friga om implementeringsmojligheter i framtida
riskmodellering i takt med utvecklingen av riskanalyser utanfér de ramar som in-
ringar det nuvarande riskkonceptet i Sverige.

De slutsatser som kan dras fran foregdende studier om exponering av fluorid
for gaffelantilop och som &r av mer generell karaktér &r:

o Osikerheter i skattning av exponeringsdos pga. okunskap om recipien-
tens vandringsmonster i relation till rumslig utbredning av en fororening
kan vara betydande (upp till 400% skillnad mellan genomsnittsexpone-
ring for olika scenarier i denna studie).

e Om det finns signifikant positiv eller negativ korrelation mellan kvali-
tetsindex och fororeningskoncentration &r en bra idé att infora en expone-
ringsmodell som tar hénsyn till individers rorelsemdnster.

e Att inkludera inslaget fran HS/ och rumslig fororeningsspridning kan ha
viktiga implikationer, som dven striacker sig utanfor riskbedémningspro-
cessen. Om saneringsatgéirder dr aktuella sa kan saneringsarbetet effekti-
viseras genom att man, i stéllet for att sanera hela det féororenade omradet
eller sanera de mest fororenade platserna/blocken, sanerar de platser/
block dér exponeringen dr som hogst. Saneringen genomfors blockvis
och efter varje sanerat block réknas en ’ny” medelexponering fram som
jamfors med uppsatt kriterium. Ett problem kan dock vara att saneringen
i sig forstor habitatet och séledes utgora en annan typ av risk for det
specifika daggdjuret.
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8 Rekommendationer

Riskbedomning ar ett levande koncept och i takt med att arbetet kring metod-
utveckling, effektivare markundersokningar, toxikologiska databaser m.m. fort-
skrider bor konceptet kontinuerligt uppdateras med nya ron och erfarenheter. Be-
tydelsen av att ta hénsyn till osékerhetsaspekter i riskbedomningar har uppmaérk-
sammats pa senare tid och svenska Naturvardsverket har via kunskapsprogrammet
Hallbar Sanering tagit initiativ till en vetenskaplig analys av hur osékerheter skall
inkluderas i bedomningsprocessen.

For att arbete/studier och annan verksamhet kring vetenskaplig utveckling och
granskning ocksa skall kunna implementeras i praktiska sammanhang och bidra till
forbattrad kvalitet i riskbedomningar kriavs det en attitydfordndring hos 1 huvudsak
problemégare och bestéllare i friga om hantering av osékerheter. Karaktérisering
och kvantifiering av osékerheter betraktas ofta som en separat del i riskbeddm-
ningen och i uppdragsformuleringen inkluderas den snarare som ett “extra” tilligg
dn som en kravspecifikation. Riskbeddmningar, som bygger pa punktskattnings-
principen, ér ofta konservativa, men kan ocksa resultera i underskattning av
riskerna. Avsaknad av osékerhetsanalyser gor det omojligt for beslutsfattare att
undersoka storleken pa konfidensen i resultatet, vilka de storsta kéllorna till
osédkerheter dr och hur resurskrédvande en eventuell minskning av osékerheter kan
vara.

Ett regulatoriskt incitament skulle innebira ett formellt atagande for riskbe-
domare att kvantifiera risknivan och dess osdkerhetsspann och vad det praktiskt
innebdr. Utifrdn den hér studien kan man konstatera att det finns ett stort behov av
att upprétta ramar for tillvigagéngsséttet for karaktérisering av fororeningskéllan
och den kvantitativa jamforelsen mellan fororeningsgraden och uppstéllt riskkri-
terium. Kunskapen om vilka tester och metoder (hypotesprovning eller UCL,
parametriska eller icke-parametriska tester, interpolering eller ej, m.m.) som ar
mest ldampliga for att uppskatta en realistisk variation i observerade halter av foro-
reningen och hur den forhéller sig i relation till t.ex. riktvarde bor utvecklas och
systematiseras.

Sammanfattningsvis bor fortsatt arbete kring osdkerheter i riskbeddmning in-
rikta sig pa foljande:

e Ta fram underlag till vigledning for statistisk kvantifiering av oséker-
heter i forhallandet mellan fororeningsgraden (i kéllan) och uppstallt
riskkriterium (riktvirde).

e Anordna kurser i riskanalys med fokus pa osdkerheter for yrkesverk-
samma (bade konsulter och miljohandlaggare pa lansstyrelser och
kommuner).

o Initiera arbete kring formalisering av rekommendationer for genom-
forande av uppdrag/studier, som inkluderar fordjupad riskbedomning.
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