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Férord

Fororeningar kan medfora risker for ménniskors hilsa och var miljé. I Sverige har vi
miljokvalitetsmal som anger inriktningen f6r miljoarbetet och fokuserar pé att minska
dessa risker. Det finns ett stort antal fororenade omréden i landet. Utredningar av vilka
risker ett fororenat omréade kan innebéara for manniskors hélsa eller miljon 4r en viktig del
av miljomaélsarbetet. Statens geotekniska institut (SGI) har det nationella ansvaret for
forskning, teknikutveckling och kunskapsuppbyggnad vad giller férorenade omraden.
Syftet ar att SGI ska medverka till att h6ja kunskapsnivan och 6ka saneringstakten sé att
miljokvalitetsmélen nas.

Ett sdrskilt satsningsomrade inom SGI:s FoU-verksamhet har under ett flertal ar varit
Skydd av markmiljon. Inom detta omrade har forskare pd SGI medverkat i en rad olika
projekt som ror ekologisk riskbedomning. Ett flertal projekt har haft fokus pa att ta fram
och testa kemiska biotillgdnglighetsmetoder som kan tillimpas i fordjupade
riskbedomningar dir skydd av markmiljon ar styrande. Projektet som lade grunden for
flera andra projekt var SNOWMAN-projektet ”IBRACS - Integrating Bioavailability in
Risk Assessment of Contaminated Soils: opportunities and feasibilities” som pagick under
perioden 2011-2014, med Dr. Dan Berggren Kleja som projektledare. De tva ramverk for
implementering av kemiska biotillganglighetsmetoder i platsspecifika ekologiska
riskbedomningar for PAH respektive metaller som presenteras i foreliggande rapport
testades for forsta gangen inom detta projekt. Vi vill speciellt rikta ett tack till professor
Erik Smolders vid Katholieke Universiteit Leuven, Belgien, som ledde arbetet med
metaller, samt till Dr. Hans-Peter Arp vid NGI, Norge, som ansvarade for riskbedomning
av PAH-fororeningar. Ett tack ocksa Dr. Koen Oorts pA ARCHE Consulting som utvecklat
berdkningsprogrammet for metaller ( Threshold calculator for metals in soils) och svarat
pa fragor under arbetet med foreliggande rapport.

Ett varmt tack riktas ocks4 till foljande personer som gett virdefulla synpunkter pa en
tidigare version av denna rapport: Asa Valley och Bjorn Johansson (Naturvardsverket),
Kristin Forsberg, Lisa Elmerfjord och Henning Persson (SGU), Ylva Persson
(Trafikverket), Mark Elert och Celia Jones (Kemakta Konsult AB), Maria Florberger,
Maud Séderberg och Johan Hornsten (Golder Associates AB), Nadja Lundgren, Kristina
Hargelius, Kristin Elgh Dalgren och Anna Friberg Flerlage (Tyréns AB), samt Erika
Skogsjo, Hanna Almgqvist, Lukas Mustajirvi, Veronica Ribé och Ann-Helen Osteras (WSP

Environmental).
Dan Berggren Kleja Jenny Vestin
Uppdragsledare Granskare
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Sammanfattning

Omfattning och avgrdnsningar

Kemiska biotillgianglighetsmetoder kan vara anviandbara da en riskbedomning (férenklad
eller fordjupad) visar att markmiljon ar det styrande skyddsobjektet for en atgard. I ett
forsta steg i den efterféljande riskbedomningsprocessen kan det vara lampligt att bed6ma
fororeningarnas biologiska tillgédnglighet (biotillgdnglighet) pa den aktuella lokalen. I
denna rapport beskrivs tva kompletta ramverk for ekologisk riskbedémning dar analys av
fororeningens biotillgdnglighet med hjélp av kemiska metoder ingar: ett fér 16
polycykliska aromatiska kolviten (16-PAH) och ett for metallerna kadmium (Cd), kobolt
(Co), koppar (Cu), bly (Pb), molybden (Mo), nickel (Ni) och zink (Zn).

Med ekologisk riskbedomning avses i denna rapport en bedomning av negativa effekter
som kan uppstd pd markekosystemet till foljd av fororening i jorden. Rapporten
behandlar inte human, oral biotillgdnglighet av fororeningar i samband med human
exponeringsanalys. Rapporten tar inte heller upp problematiken med
sekundarforgiftning, det vill siga skydd av djur hégre upp i naringskedjan (faglar,
diaggdjur) som exponeras via intag av jord och féda fran det fororenade omradet.

I rapporten ges rekommendationer om var i den stegvisa riskbedomningsprocessen som
metoderna ar lampliga att anvanda. I ett forsta steg jamfors totalhalter av fororeningarna
ijorden (mg/kg TS) med de svenska generella riktvirdena for skydd av markmiljon; Exm
eller Fvkm. Om dessa 6verskrids kan en utvirdering av ekologisk risk med hjalp av
kemiska biotillganglighetsmetoder vara ett lampligt andra steg. Indikerar d4ven denna en
risk for markekosystemet bor en komplett ekologisk riskbedémning utféras, vilken dven
inkluderar biologiska tester. Visar utfallet av den ekologiska riskbedomningen att den
befintliga fororeningssituationen inte beddéms utgéra nagon risk for markmiljon skall en
ny bedomning av risker for andra skyddsobjekt goras.

Bakgrund

I Sverige och i de flesta andra lander i virlden ar riktvarden for att skydda marklevande
organismer baserade pa den totala koncentrationen av féroreningen i jorden. Totalhalten
ar en bra "indikator” pa risk men osékerheten i riskbedomningen blir stor eftersom
fororeningarnas tillganglighet for biologiska processer kan variera mycket mellan olika
omraden eller inom ett omrade. En hog halt av en férorening i ett omrade indikerar
séledes en potentiell risk men den behéver inte innebéra en verklig risk for
markekosystemet eftersom biotillgdngligheten av fororeningen kan vara lag.

Ett sitt att ta hiansyn till biotillgdngligheten ar att anvdnda biologiska tester och darmed
undersoka den toxiska responsen hos relevanta organismer och/eller funktioner i jorden.
Denna typ av undersokningar ingar i en komplett ekologisk riskbedémning med
exempelvis Triad-metodiken (ISO 19204:2017). Biologiska tester och ekologiska
undersokningar ar dock generellt sett relativt komplicerade att utfora. En platsspecifik
utvardering av fororeningarnas biotillginglighet med kemiska analysmetoder kan darfor
fungera som ett effektivt "gallringssteg” innan en komplett ekologisk riskbedémning
utférs. For att en kemisk biotillganglighetsmetod ska kunna implementeras i ett ramverk
for ekologisk riskbedomning kréavs dock ett referenssystem baserat pa ekotoxikologiska
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data. Detta for att den uppmaitta biotillgingliga koncentrationen méste kunna relateras
till en viss ekologisk respons, till exempel till ett skydd av en viss andel arter (jamfor de
svenska riktvirdena for skydd av markmiljo vid kinslig markanvindning, Exum, och
mindre kinslig markanvandning, Evkwm).

Metodik fér 16-PAH

Metodiken for PAH, bygger pa principen att det ar den fritt 16sta koncentrationen som ar
tillganglig for upptag i organismerna, samt att upptaget kan beskrivas som en
jamviktsfordelning mellan markvattnet och fettvavnaden i organismen. Den toxiska
effekten antas vara proportionell mot summan av koncentrationerna av de olika
individuella PAH-foreningarna i fettvdvnaden, det vill sdga de olika féreningarna antas ha
samma toxiska effekt da de val tagits upp av organismen. Skalningen av den toxiska
effekten ar baserad pd en datasammanstillning gjord av RIVM, och inkluderar 16 PAH.
Den foreslagna metodiken omfattar en kemisk biotillganglighetsmetod, dar en passiv
provtagare av polyoxymetylen (POM) anvéands for att uppskatta den fritt 16sta
koncentrationen av PAH i markvatten, samt ett berdkningsprogram i Excel (PAH-TU-
kalkylatorn) for att bedoma den ekologiska risken (kan laddas ned som bilaga till denna
rapport frin https://www.diva-portal.org/).

Metodik fér metaller

For metallerna Cd, Co, Cu, Pb, Mo, Ni och Zn rekommenderas det Excel-baserade
berdkningsprogrammet 7hreshold calculator for metals in soils (v3.0), vilket kan laddas
ner kostnadsfritt frain ARCHE Consulting:s hemsida (www.arche-consulting.be).

Programmet berdknar jordtypspecifika ekotoxikologiska riktvarden (thresholds) uttryckta
i totalkoncentrationer. Riktvardena ar korrigerade for biotillgdnglighet med hjélp av olika
styrande markfaktorer. Berdkningarna ar baserade pa ett omfattande ekotoxikologiskt
datamaterial vilket representerar savil vaxter och ryggradslosa djur som mikrobiella
processer. Biotillginglighetskorrigerade totalkoncentrationer erhélls genom att definiera
pH, lerhalt samt totalhalten organiskt kol for den aktuella jorden. Utéver korrigeringen
for markegenskaper tar Threshold calculator aven hansyn till skillnaden i toxisk effekt
mellan en faltsituation och laboratoriebaserade forsok dar metalltillsatsen sker i form av
metallsalter (vanligtvis kloridsalter). Denna korrigering gérs med hjélp av en labb-
faltfaktor, vilken dr bade metall- och lokalspecifik. De metallspecifika labb-faltfaktorerna
ar forinstillda pa virden som dr valda enligt forsiktighetsprincipen, men kan goras
platsspecifika om platsspecifika labb-faltfaktorer finns tillgingliga. Platsspecifika labb-
faltfaktorer kan uppskattas med isotoputspadningsteknik, vilken ar beskriven i detalj i
rapporten. Ett Excelbaserat berdkningsprogram for en isotoputspadningsmetod baserad
pé stabila isotoper (Labil-metall-kalkylatorn) kan laddas ner som bilaga till denna rapport
fran https://www.diva-portal.org/.
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Summary

In Sweden, as well as in most countries in the world, soil quality criteria are based on total
concentrations of contaminants. Indeed, the total concentration is an indicator of toxicity,
but vast amounts of laboratory and field studies have shown that biological effects are not
directly related to the total concentration. Instead, soil organisms respond to the fraction
of contaminant that is biologically available. One way to deal with bioavailability is to use
biological tests with the aim to cover relevant organisms and/or soil functions. Although
being of high relevance, biological tests and ecological surveys are generally rather
complicated to perform. In this respect, chemical methods offer an alternative, having the
potential to be faster, cheaper and easier to evaluate. Thus, chemical bioavailability
methods can be used in a screening step prior to performing a complete ecological risk
assessment (e.g. using the Triad methodology; ISO 19204:2017).

However, before any chemical bioavailability method can be used in a risk assessment
framework, a corresponding reference system based on ecotoxicity test data must have
been developed. In other words, a framework that relates the measured bioavailable
concentration to predefined ecosystem protection goals, e.g. protection of a certain
fraction of species in an ecosystem, is needed.

This report presents two complete frameworks for ecological risk assessment that include
chemical bioavailability methodologies: one for the group of polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAH) and one for the metals copper, zinc, cobalt, nickel, lead and
molybdenum. This report only addresses methodology for ecological risk assessment and,
accordingly, not methodology for determining oral bioavailability of pollutants in human
exposure analysis. In addition, the report does not address the issue of secondary
poisoning, i.e. the protection of higher animals (birds, mammals) that are exposed via
intake of soil and food.

The methodology for PAH is based on the principle that the freely dissolved concentration
of PAH is available for uptake into the organisms, and that the uptake can be described as
an equilibrium partitioning process between the soil pore water and the organism’s cell
membranes. The toxic effect is assumed to be proportional to the sum of the
concentrations of the different individual PAH compounds in the lipids (membranes) of
the organisms, i.e. the different compounds are assumed to have the same toxic effect
once taken up by the organism. The scaling of toxic effect is based on a data compilation
made by RIVM, and includes 16 PAH compounds. The proposed chemical methodology is
based on a method where a passive polyoxymethylene (POM) sampler is used to estimate
the freely dissolved concentration of PAH in the pore water, in combination with an Excel
calculation program (PAH-TU-kalkylatorn), which can be used to assess the ecological
risk. The program is available as an appendix to this report and can be downloaded from
https://www.diva-portal.org/.

For metals, the Excel-based calculation program “Threshold calculator for metals in soils
v3.0” is recommended, which can be downloaded free of charge from ARCHE
Consulting's website (www.arche-consulting.be). The program provides the opportunity

to calculate soil type-specific ecotoxicological guideline values expressed in total
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concentrations, corrected for bioavailability using key soil factors. The calculations are
based on extensive ecotoxicological data sets, which represents both plants and
invertebrates as well as microbial processes. In addition to a correction for soil properties,
the Threshold calculator also takes into account the difference in toxic effect between
laboratory-based experiments, where metals are added as metal salts (usually chloride
salts) and a field situation. This correction is made using a lab-field factor, which is both
metal- and site-specific. In the calculation program, the total concentration is corrected
for bioavailability by defining the pH, clay content and the total content of organic carbon
for the soil of interest. The metal-specific lab-field factors are pre-set but can be made
site-specific if such information is available. An isotope dilution method for determining
site-specific lab field factors is described in the report and an Excel-based calculation
program (Labil-metall-kalkylatorn) is available as an appendix to this report and can be
downloaded from https://www.diva-portal.org/.

In risk assessments of contaminant effects on the soil ecosystem, a tiered approach is
recommended. In a first step, total concentrations of contaminants in the soil are
compared with the generic guideline values for sensitive or less sensitive land use. If these
are exceeded, an evaluation of ecological risk using chemical bioavailability methods is
proposed as the next step before a complete ecological risk assessment, that includes
biological methods, is being performed.
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1 Inledning
1.1 Bakgrund

P& omraden som ar fororenade med polycykliska aromatiska kolviaten (PAH) och vissa
metaller (till exempel krom, koppar, zink, kobolt, nickel, bly och barium) &r det vanligt att
skyddet av markmiljon blir det styrande skyddsobjektet for efterbehandlingen, det vill
sdga att risken for markekosystemet dominerar 6ver eventuella hilsorisker och andra
miljorisker. Den metodik som idag finns tillgénglig for att bedoma riskerna for
markekosystemet i fordjupade riskbedomningar bygger pa en kombination av olika
biologiska och kemiska undersokningsmetoder (Naturvardsverket, 2009a; Gilek et al.,
2009). Metodiken ar relativt komplex och resultaten kan vara svartolkade vilket har
resulterat i att flertalet riskbedomningar ofta stannar vid en jamforelse med
Naturvardsverkets generella riktvarden. Har jamfor man uppmétta totalhalter i
jordprover fran den férorenade marken med de generella riktvirdena f6r mark.
Totalhalten dr en bra “indikator” pa risk, men osdkerheten i riskbedomningen blir stor
eftersom fororeningarnas sé kallade biotillganglighet kan variera mycket mellan olika
fororenade omraden men dven inom ett omrade. En hog halt av en férorening i ett
omréde indikerar sledes en potentiell risk, men den behdver inte innebira en verklig risk
for markekosystemet eftersom den biologiska tillgdngligheten av féroreningen kan vara
lag.

Ett Amnes biotillgdnglighet paverkas av hur stor andel (fraktion) av féroreningen som ar
direkt tillgdnglig for reaktioner i marklésningen (och darmed for upptag i
markorganismer), men ocksa av markens kemiska och fysikaliska forhallanden,
exempelvis pH, andel organiskt material samt andel lermaterial. En metallférorenings
biotillginglighet kan vara 14g om féroreningen finns i mineralform, som till exempel i
gruvavfall dar en stor andel av fororeningen ar irreversibelt bunden och darmed inte kan
frisdttas och bli tillginglig for biologiska processer. Biotillgingligheten kan dven minska
med tiden genom diffusion in i markpartiklar (oxider och organiskt material) eller genom
utféllning av nya mineralfaser ("ldring”). P4 sd vis kan aldring av en férorening minska
maingden reversibelt bunden férorening och 6ka den irreversibelt bundna andelen (Figur
1.1).

Organiska fororeningar, som PAH, kan ocksé ha en 1ag biotillgédnglighet i exempelvis
tjarasfalt, sot och aska. Biotillgédngligheten kan dven for dessa fororeningar minska med
tiden genom diffusion och fastlaggning in i till exempel organiskt material. En dldrad
fororening har darfor i regel en lagre biotillganglighet dn en “farsk”. Eftersom de
nuvarande generella riktvirdena for skydd av markmiljo i de allra flesta fall ar baserade
pé ekotoxikologiska tester som ar utférda med “farska” tillsatser av fororeningar, det vill
sdga hela tillsatsen ar “tillganglig”, ar riktvardena till sin natur konservativa (sett ur ett
biotillganglighetsperspektiv). Detta giller riskbaserade haltkriterier generellt, inte bara de
svenska.
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Figur 1.1 Fran total halt i marken till effekt pa organism. Summan av irreversibelt- och
reversibelt bunden férorening (inklusive andel i porvattnet) &r markens totalhalt av féroreningen,
till exempel PAH eller metall (M). Med &lder kan en stérre andel av féroreningen bli irreversibelt
bunden. Den reversibelt bundna mangden férorening kan stalla in sig i jamvikt med
koncentrationen av fri l6st férorening i markvattnet, som i sin tur kan stalla in sig i jamvikt med
koncentrationen av férorening i de marklevande organismerna.

Det pagar idag ett internationellt arbete inom the International Organization for
Standardization (ISO) att ta fram koncept, definitioner och metodik f6r att hantera
biotillgidnglighet i riskbedomningar. Arbetet har resulterat i en internationell standard
“Markundersokningar — Krav och vigledning for val och tillimpning av metoder for
vardering av biotillginglighet hos fororeningar i jord och jordmaterial” (ISO 17402).
Standarden ar generellt héllen och ger inte forslag pa ett komplett ramverk for hur
biotillganglighet ska hanteras i platsspecifika riskbedomningar. Biotillgdnglighet
definieras i denna standard som “the degree to which chemicals present in the soil may be
taken up or metabolised by human or ecological receptors or are available for interaction
with biological systems”.

Eftersom en visentlig del av fororeningarnas totala méngd ofta inte ar direkt tillganglig
for biota, da upptaget normalt sker via marklésningen (Figur 1.1), avgor frisdattningen av
fororeningar fran jorden (den fasta fasen) fororeningarnas biotillgénglighet.
Frisattningen sker fran den reversibelt bundna poolen och beror pa platsspecifika
miljoparametrar, sirskilt pH (for metaller) och jordens innehall av organiskt material (for
metaller och PAH). I de flesta fall kan man beskriva fordelningen av féroreningen mellan
marklosningen och den reversibelt bundna méangden som en fordelningsjamvikt (Figur
1.1). Den konceptuella modellen i Figur 1.1 6verensstammer vil med den som finns

angiven i ISO 17402, dir de tre poolerna bendmns "non-available”, potentially available”
och ”actually available” eller "dissolved”.
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Flera olika kemiska metoder har utvecklats for att uppskatta biotillgédnglighet. Nagra
metoder syftar till att bestimma den reversibelt bundna koncentrationen av féroreningen
medan andra syftar till att bestimma den losta koncentrationen. Vid en ekologisk
riskbedomning ar det den lsta koncentrationen i markvattnet (det vill sdga den fritt 16sta
vattenkoncentrationen av fororeningen) som ar det basta méttet pa biotillganglighet for
marklevande organismer, eftersom det dr denna koncentration som organismerna i
huvudsak exponeras for.

Ett sdtt att ta hansyn till biotillgdngligheten i en markekologisk riskbedomning ar att
anvianda biologiska tester och dirmed pa ett direkt sidtt underscka den toxiska responsen
hos relevanta organismer och/eller funktioner i jorden. Aven om denna ansats har en hog
ekologisk relevans, dr de biologiska testerna generellt sett dyra, tidskravande och ofta
komplicerade att tolka. Kemiska metoder skulle darfor kunna utgora attraktiva alternativ
eftersom de har en potential att vara sivil snabbare, billigare som enklare att anvanda.
Men for att en kemisk biotillgénglighetsmetod ska kunna implementeras i ett allmént
ramverk for ekologisk riskbedomning méste det finnas ett relevant referenssystem
baserat pa ekotoxikologiska data att relatera till. Med andra ord s& behover vi kunna
relatera den uppmaitta/uppskattade biotillgiangliga koncentrationen till en viss ekologisk
respons, till exempel skyddet av en viss andel arter. Det finns idag inget internationellt
accepterat allmant ramverk som inkluderar sévil kemiska biotillgdnglighetsmetoder som
matchande toxikologiska referenskoncentrationer. I Nederldnderna har National Institute
for Public Health and the Environment (RIVM) haft projekt som syftat till att ta fram ett
underlag till ett sddant ramverk. I en rapport av Brand et al., (2012), med fokus pa
organiska fororeningar, ges ocksa ett forslag som foljer den metodik som presenteras i
foreliggande rapport for PAH.

Behovet att ta hansyn till féroreningars biotillginglighet i fordjupade
miljoriskbedomningar tas upp i Naturvardsverkets viagledningsmaterial
(Naturvardsverket, 2009a). En rad mdjliga kemiska metoder att simulera eller mita
biologisk tillgdnglighet av fororeningar finns uppriaknade i vigledningen, till exempel
utlakningstester, kemisk fraktionering, biomimetriska metoder, méitning med passiva
provtagare, men hur metoderna ska anvandas och sedan ”Gversattas” till en ekologisk risk
beskrivs inte (Naturvardsverket, 2009a).

For narvarande ar det endast ett begransat antal fororeningar dir det finns ett tillrackligt
underlag for ett komplett ramverk f6r en kemisk biotillginglighetsmetod. De metoder
som foreslas i foreliggande rapport kan tillampas pa PAH, kobolt (Co), koppar (Cu),
molybden (Mo), nickel (Ni), bly (Pb) och zink (Zn), det vill siga féroreningar dar
markmiljon ménga ganger blir styrande, sarskilt vad giller mindre kénslig
markanviandning. Metoderna kan dock komma att uppdateras med fler féroreningar i
framtiden.
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1.2 Syfte och avgransning

Syftet med denna rapport ar att:

e beskriva en kemisk analysmetod for PAH som tar hansyn till amnenas
biotillganglighet, och hur resultat frin denna metod kan jamforas med ekologiska
riktvirden med hjélp av ett Excel-baserat berakningsverktyg, PAH-TU-
kalkylatorn, for att ge underlag till platsspecifika ekologiska riskbedémningar.

e Dbeskriva det Excel-baserade beridkningsprogrammet 7hreshold calculator for
metals in soils v3.0, vilket kan anvandas for Co, Cu, Mo, Ni, Pb och Zn i
platsspecifika ekologiska riskbedomningar.

e gerekommendationer i hur de bada berdkningsverktygen kan anvindas i
platsspecifika ekologiska riskbedomningar.

Avgriansning:

e Rapporten tar enbart upp metodik for ekologisk riskbedomning och behandlar
dirmed ej metodik for att ta hiansyn till féroreningars biotillganglighet vid human
exponeringsanalys.

e Rapporten tar inte heller upp problematiken med sekundarforgiftning, det vill
sdga skydd av hogre djur (faglar, ddggdjur) som exponeras via intag av jord och
foda. I Threshold calculator for metals in soils v3.0finns dock mojlighet att rdkna
ut platsspecifika riktvarden for sekundarforgiftning for Pb (se ARCHE, 2020a).

1.3 Ekotoxikologiska tréskelvarden och artkanslighetsférdelning

De svenska generella riktvirdena for skyddet av markmiljon ar framtagna utifran
resultaten fran ekotoxikologiska tester pa enskilda arter och har direfter extrapolerats till
att gilla for markekosystemet som helhet (Naturvardsverket, 2009b). I basta fall bygger
riktvirdena péa ett omfattande toxikologiskt datamaterial som inbegriper tester pa savil
enskilda organismer som ekologiska processer (till exempel kvave- och kolmineralisering,

specifika enzymatiska processer).

Vid framtagandet av underlag till riktvarden ar kroniska effektstudier (till exempel
reproduktion) att foredra framfor akuttoxiska effekter (till exempel mortalitet). De
forstnaimnda ar mer ekologiskt relevanta eftersom marklevande organismer pa
fororenade omraden troligen exponeras for fororeningen under hela eller storre delen av
sin livscykel. Dataunderlaget bor ocksa inbegripa studier av arter fran flera taxonomiska
grupper for att tdcka den variation i kénslighet som kan finnas hos enskilda grupper av
organismer (Verbruggen et al., 2001; European Chemicals Agency, 2008).

Fréan ekotoxikologiska tester erhalls olika typer av troskelviarden, vilka sammanfattas i
Tabell 1.1. Dessa kan sedan anvandas for att hiarleda riktvarden (Tabell 1.2). For 4amnen
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dar det finns ett fullgott dataunderlag! kan generella riktvirden berdknas med hjilp av en
sé kallad artkénslighetsfordelning, eller Species Sensitivity Distribution, (SSD).

Tabell 1.1 Exempel pa ekotoxikologiska begrepp/tréskelvarden som anvands for att beskriva
toxisk effekt i dos-respons-forsék med enskilda organismer.

Forkortning Betydelse Forklaring
NOEC No Observed Effect den hogsta koncentration dar ingen effekt
Concentration observerats
LOEC Lowest Observed den lagsta observerade effektkoncentrationen

Effect Concentration

EC50 Effect Concentration den koncentration da 50 procent av de
at 50% response testade organismerna uppvisar en respons
EC10 Effect Concentration den koncentration da 10 procent av de
at 10% response testade organismerna uppvisar en respons
MATC Maximum Acceptable en koncentration som raknas ut som det
Toxicant geometriska medelvardet av NOEC och LOEC

Concentration

NOER No Observed Effect den koncentration (dterstod av organiskt
Residue amne) som en organism kan ha i sitt fett utan
att ndgon negativ effekt observeras

En artkdnslighetsfordelning beskriver kdnsligheten hos arter eller ekologiska processer
for ett visst amne genom en statistisk fordelning (vanligen normal eller log-normal-
fordelning). Artkanslighetsfordelningen kan plottas som den ackumulerade andelen arter
mot respektive ekotoxikologiska troskelvirde, vanligtvis NOEC eller EC;o-varden (Figur
1.2). Vara svenska generella riktvarden for skydd av markmiljon (Naturvardsverket,
2009a,b) ar baserade pa ekotoxikologiska troskelvirden uttryckta i totalhalt i jorden
(mg/kg TS). Dessa ar vanligtvis ar lika med den koncentration som uppnas efter en
tillsats av amnet till jorden (ev. korrigerad for bakgrundshalt)2.

1 Enligt den europeiska tekniska végledningen for riskbedomning av nya &mnen (EC, 2003) bor SSD-kurvor
endast anvandas nar dtminstone 10 (helst 15) varden éar tillgdngliga for atminstone atta olika taxonomiska
grupper, som representerar primarproducenter, och primira och sekundéra konsumenter. For vattenomradet
ar det specificerat i detalj vilka de obligatoriska taxonomiska grupperna ir. Detta ar inte fallet for jord, men
kraven med avseende pé antalet data och inkludering av minst tre trofiska nivaer anses vara desamma (Smit
och Verbruggen, 2015).

2T de fall ddr underlag saknas har ocksé ekotoxikologiska troskelvarden for akvatiska organismer anvénts och
med hjilp av fordelningsjamviktsteorin (se Avsnitt 3.1.1) har dessa vattenkoncentrationer riaknats om till
motsvarande jordkoncentrationer.
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Tabell 1.2 Exempel p8 ekotoxikologiska begrepp som beskriver hur stor andel arter som &r tankt
att skyddas vid ett valt riktvarde, samt definitioner av skyddsnivaer som anvénds vid ekologisk
riskbedémning av RIVM (Verbruggen, 2012).

Forkortning Betydelse Férklaring
HC5 Hazardous den koncentration som paverkar 5% av
Concentration for arterna
5% of species
HC25 Hazardous den koncentration som paverkar 25% av
Concentration for arterna (motsvarar Naturvardsverkets KM-
25% of species varde)
HC50 Hazardous den koncentration som paverkar 50% av
Concentration for arterna (motsvarar Naturvardsverkets MKM-
50% of species varde)
MPCeco Maximum av RIVM vald skyddsnivf% dar ingen risk for
Permissible ekosystemet ar att forvanta; MPCeco ar lika
Concentration med HC5 dividerat med en sakerhetsfaktor pa
5
SRCeco Serious Risk av RIVM vald gréns dar allvarlig negativ
Concentration effekt pa ekosystemet kan foérvantas och
atgérd anses nédvandig; SRCec &r lika med
HC50

Enligt Naturvardsverket (2009a) bor skyddsnivan i marken “motsvara en niva dar
marken kan uppfylla de funktioner som forvéntas vid den planerade markanvandningen”.
Riktvirden har darfor tagits fram for tvé olika skyddsnivaer for markmiljon — kinslig
markanvandning (KM) och mindre kinslig markanviandning (MKM). F6r KM antas
riktvardena motsvara en skyddsniva dar "markens forméaga att utféra ekologiska
processer inte begriansas” och for MKM anses riktvardena motsvara en niva dar ” marken
bor kunna stodja de ekologiska funktioner som krivs av markanviandningen”. Vid
beridkning av KM- och MKM-virdena for en enskild fororening har skyddsnivaerna 75%
respektive 50% anvints, vilket motsvarar en potentiell paverkan pa 25% respektive 50%
av arterna (Tabell 1.2). Skyddsnivaerna ar godtyckligt satta, det vill sdga det finns ingen
strikt vetenskapligt validerad koppling mellan de bada skyddsnivaerna och de
markfunktioner som anses skyddas. Det ar darfor inte forvinande att olika lander har
olika skyddsnivaer kopplat till sina riktvarden.
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Figur 1.2 Exempel pd en artkanslighetsférdelningskurva. Y-axeln representerar andelen
paverkade arter och x-axeln representerar motsvarande toxikologiska troskelvédrden, vanligtvis
NOEC-varden. De roda pilarna visar vilken koncentration som motsvarar en effekt p8 25% av
arterna (HC25), vilken motsvarar skydd av 75% av arterna (KM). I exemplet ar det toxikologiska
troskelvardet baserat pa totalhalten i jord-provet, vanligtvis den tillsatta halten av amnet.

I Nederldnderna anvinder man begreppen ” Maximum Permissible Concentration” (MPC)
och ”Serious Risk Concentration (SRC), vilket motsvarar skydd av 95% respektive 50% av
arterna (Tabell 1.2). Den forsta risknivan (MPC) anses motsvara en koncentration dar
ingen negativ effekt pa ekosystemet kan forvintas, medan den andra risknivan (SRC)
motsvarar en koncentration dar allvarlig negativ effekt pa ekosystemet kan férvantas och
atgard anses nédviandig (RIVM, 2015; Verbruggen, 2012). Notera att ett MKM-varde och
ett SRC-virde har olika innebord i Sverige respektive Nederldnderna trots att de i bada
fallen utgar ifran HC50-virden.

1.4 Riskkvoter och additiv effekt

Vid miljériskbedomningar kan man berdkna riskkvoter genom att dividera exponeringen
(matt eller uppskattad) med ett ekotoxikologiskt troskelvarde eller riktvarde
(Naturvardsverket, 2009a). En riskkvot berdknas for varje enskilt iamne. Om flera &mnens
sammanlagda effekt ska bedomas, dr det vanligt att man antar att effekterna av de
enskilda fororeningarna kan adderas, d v s den totala riskkvoten beriknas genom
summan av de enskilda amnenas riskkvoter, enligt till exempel Suter m.fl. (2003):

Z Uppmitt koncentration (amne)

Riskkvot = Ekvation 1.1

Riktvarde (amne)
Nar den utriaknade riskkvoten blir storre dn ett forutbestamt varde (ofta 1) kan en
potentiellt miljéfarlig situation foreligga. Om indikationer finns pa kombinationseffekter,
det vill sdga att synergistiska (eller antagonistiska) effekter, ar det dock ofta lampligt att
testa toxiciteten direkt i det fororenade mediet med biologiska testmetoder.
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2 Hur kan de féreslagna metoderna anvandas i det
praktiska riskbedémningsarbetet?

Naturvérdsverkets riskbedomningsmetodik bestar av fyra huvudmoment: 1)
problembeskrivning, inklusive formulering av en konceptuell modell, 2)
exponeringsanalys, 3) effektanalys, samt 4) riskkarakterisering (Naturvéardsverket,
2009a). I exponeringsanalysen berdknar eller uppskattar man den exponering som de
tankta skyddsobjekten utsitts for och det 4r i detta moment som féroreningarnas
biologiska tillganglighet bor beaktas.

Riskbedomningsprocessen sker vanligtvis i form av en stegvis process, dar dataunderlaget
succesivt forbattras. I manga riskbedomningar som utfors idag gors platsspecifika
antaganden och mitningar av exponeringssituationen for manniskor, samt for
spridningsforhallandena till grund- och ytvatten, medan en bedémning av skyddet av
markmiljon gors utifrén de generella miljoriktvardena for skyddsnivaerna, KM och MKM,
det vill séiga Fim och Eym. Aven om riskbeddmningen i vrigt tar hiinsyn till
platsspecifika faktorer géller detta saledes inte for skyddet av markmiljon.

En typisk situation dir en kemisk biotillginglighetsmetodik kan vara anvindbar ar da en
riskbedomning (férenklad eller fordjupad) visar att markmiljon blir det styrande
skyddsobjektet for en atgiard. Som ett forsta steg i en ekologisk riskbedomningsprocess
kan det da vara lampligt att bedoma fororeningarnas biotillganglighet pa den aktuella
lokalen. En ekologisk riskbedomning enbart baserad pa kemisk biotillgidnglighetsmetodik
kan da anvéndas i ett “gallringssteg” innan en komplett ekologisk riskbedomning utfors. I
de fall da utvirderingen av den kemiska biotillgédnglighetsanalysen indikerar en risk bor
undersokningen utokas med ekotoxikologiska och ekologiska matningar. En sddan
komplett ekologisk riskbedémning bor utforas enligt den sa kallade Triad-metodiken,
vilken bygger pa en kombination av kemiska, ekologiska och ekotoxikologiska matningar
(Jensen och Mesman, 2006; ISO 19204:2017). Aven i RIVM:s forslag om implementering
av kemisk biotillgdnglighetsmetodik i platsspecifik ekologisk riskbedomning ses en
utviardering med sddan metodik som ett mgjligt gallringssteg innan en mer komplett
ekologisk riskbedomning utfors (Brand et al., 2012).

Savil markegenskaper som fororeningskilla kan variera stort inom ett férorenat omrade,
vilket dr nagot som maste beaktas i en utvirdering av biotillgdnglighet. Som exempel kan
namnas en studie dar biotillgdngligheten av PAH och metaller undersoktes i 50
provpunkter inom en dldre industrifastighet i mellersta Sverige. Undersokningsomradet
var i storleksordningen 15 000 m3 och inom detta omrade varierade halten organiskt kol
(TOC) inom intervallet 1-30% (Tiberg et al., 2019), vilket starkt paverkade
biotillgingligheten av savial PAH som metaller. En utvirdering av fororeningars
biotillgdnglighet maste saledes vara ytrepresentativ for att ge en rattvisande riskbild.

Risken for sekundarforgiftning av hogre djur, som till exempel figlar och daggdjur, bor
utvirderas dven dé en utviardering med kemisk biotillgdnglighetsmetodik indikerar en lag
risk for markmiljon. Av de metaller som ar inkluderade i berdkningsprogrammet
Threshold calculator for metals in soils v3.0, det vill saga Cd, Co, Cu, Mo, Ni, Pb och Zn,
ir sekundirforgiftning relevant endast for Cd, Pb och Ni. Ovriga metaller 4r essentiella,
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vilket innebdr att deras upptag regleras aktivt av organismerna. For Pb finns det
mojlighet i Threshold calculator att gora platsspecifika anpassningar utifran
markegenskaper vid en bedomning av sekundarforgiftning (ARCHE, 2020a). For PAH
bor man generellt sett utvirdera risken for sekundarforgiftning av hogre djur. Ett
exempel hur detta kan goras i praktiken finns redovisat i Tiberg et al. (2019).

Om utfallet av en fordjupad ekologisk riskbedomning &r att den befintliga
fororeningssituationen inte bedéms utgora ndgon risk for markmiljon maste givetvis en
ny bedémning av risker for andra skyddsobjekt utforas. Detta giller oavsett om denna ar
baserad enbart pa kemiska biotillgdnglighetsmetoder eller pa en komplett ekologisk
riskbedomning med Triad-metodiken.

3 Riskbedémning PAH

PAH bildas genom forbranning av fossila branslen, men kan dven uppkomma pé naturlig
vag vid skogsbriander och vulkanutbrott. Utslapp av PAH till luften kommer frén till
exempel vedeldning, kol- och koksverk, aluminiumsmaltverk, stélverk, oljeraffinaderier
och trafik (Abdel-Shafy och Mansour, 2016). Luftutslapp kan genom deposition ge
upphov till forhojda lokala bakgrundshalter i mark, till exempel i storstadsomraden
(Naturvardsverket 2009a). Kraftigt PAH-fororenad mark aterfinns ofta pa platser dar det
pagétt eller annu pagar verksamheter som pé olika sitt anvénder sig av fossila branslen
eller produkter som framstallts ur fossila branslen och dar spill skett. Exempel pa sddan
industriell verksamhet &r gasverk, bransleforadling, kreosotimpregnering av tra samt
produktion av koks, stenkolstjira, och kreosot (Naturvardsverket, 1995).

Det finns hundratals &mnen i gruppen PAH. Av dessa har 16 valts ut som prioriterade
fororeningar (Figur 3.1). I denna rapport bendmns de som grupp som 16-PAH. Denna
prioritering gjordes av US Environmental Protection Agency (EPA) pa 70-talet och
baserades pa den d4 tillgdngliga kunskapen om dmnenas toxicitet, mutagenicitet och
cancerframkallande egenskaper, men ocksa pé vad som var mgjligt att analysera utifran
den tidens analysteknik och tillgingliga standarder (Keith, 2015).

Flera miljomyndigheter har valt att folja US-EPA:s prioriterade lista och har infort
riktvirden/gransviarden for de enskilda &mnena eller undergrupper av de 16 dzmnena. I
Sverige har Naturvardsverket valt det sistnamnda, det vill sidga, att ta fram generella
riktvarden for tre undergrupper (PAH-L, PAH-M och PAH-H) for fororenad mark (Figur
3.1). Dessa riktvarden bygger pa en uppskattning av sammanséttningen av PAH inom
varje grupp, uppskattad for nagra typiska PAH-férorenade omraden (Naturvardsverket,
2017). Men fororeningssituationen pa en specifik plats och dess sammansittning kan
skilja sig mycket fran det generella fallet och darfor kan riskbedomningen forbéttras med
hjalp av en platsspecifik bedomning dir varje enskild PAH bedoms mot ett eget riktvarde.

I denna rapport presenterar vi en metodik som kan anvindas for platsspecifik ekologisk
riskbedomning av enskilda PAH samt ett sitt att viga samman de enskilda &mnenas
effekt pa marklevande organismer.
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Figur 3.1 De 16 prioriterade polycykliska aromatiska kolvdtena (16-PAH). Bokstaverna (L), (M)
och (H) indikerar vilka &mnen som ingdr i respektive undergrupper av PAH-L, PAH-M och PAH-H,
och som Naturvardsverket har tagit fram riktvarden for.

3.1 Teori
3.1.1 Fastlaggning och frisattning genom jamviktsfordelning

PAH ér opolira hydrofoba (vattenskyende) organiska amnen som &r uppbyggda av tva
eller fler ringformade kolviten (Figur 3.1). Pa grund av sin hydrofoba struktur vill dessa
admnen hellre vara associerade med organiskt material 4n att befinna sig i en
vattenl6sning. Det betyder att nir amnena kommer i kontakt med jord i en mark (eller ett
sediment) kommer de att foredra det organiska materialet i jorden framfor att befinna sig
I6sta i markvattnet. De kan ocksa fastna pa ytan av oorganiska partiklar, men denna typ
av fastlaggning ar bara viktig i jordar med mycket liten andel organiskt material
(Hemond, 1999). Finns det mer organiskt kol dn 0,5 vikts% kan man anta att den
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huvudsakliga fastliggningen (sorptionen) sker genom fordelning in i det organiska
materialet (absorption) och till organiska ytor (adsorption), (Naturvardsverket, 2009b).

I en mark som fororenats med PAH fortsitter sorptionen och fordelningen av
fororeningen mellan markens alla faser (jord, vatten, luft) tills dess att kemisk jaimvikt
nas. Om den férorenade marken darefter infiltreras av "rent” vatten (till exempel
regnvatten) kan det ske en frisittning (desorption) av PAH fran jorden. Frisattningen av
PAH frén jorden till vatten-fasen fortsatter tills dess att en ny kemisk jamvikt nés for
systemet. Det dr bara den andel av PAH-molekylerna som finns reversibelt bundna i
jorden som kan frisattas och lakats ut (Figur 1.1).

Detta sitt att se pa hur hydrofoba organiska amnen uppfor sig och fordelar sig i miljon
brukar kallas for teorin om jamviktsférdelning (Equlibrium Partitioning Theory), ofta
forkortat EqP) och ar ett centralt begrepp for riskbedomning av organiska fororeningar.

EqP-teorin kan beskrivas med foljande ekvation:

Cw free = Ii—; = ﬁ Ekvation 3.1
dir Gy sree ar den fritt 16sta markvattenkoncentrationen av fororeningen (ug PAH/L
vatten), Cs ir koncentrationen i jorden, dar ”S” star for soil, (ug PAH/kg TS) och Kp ar
jamviktsfordelningskoefficienten for PAH-amnet mellan jord och vatten ("D” for
distribution). Kp kan i sin tur uttryckas som produkten mellan fraktionen organiskt kol i
jorden (foc) och fordelningskoefficienten mellan jordens innehéll av organiskt kol och
vatten (Koc), eftersom det organiska materialet ar den viktigaste markkomponenten nar
det giller inbindning av hydrofoba organiska 4mnen i jorden.

3.1.2 Biotillgénglighet genom jémviktsférdelning

For ménga marklevande organismer sker exponeringen av PAH-féreningar
huvudsakligen genom direkt kontakt med den fritt I16sta markvattenkoncentrationen,

G free. Vissa marklevande djur sdsom maskar skulle ocksa kunna exponeras genom direkt
intag av jord. Flera studier har dock visat att korrelationen mellan Gy gee 0ch upptaget av
hydrofoba organiska &mnen i maskar som utsatts for dldrade fororenade jordar ar mycket
god (van der Wal et al., 2004; Bergknut et al., 2007; Jonker et al., 2007; Gomez-Eyles et
al., 2012; Brand et al., 2013; Cachada et al., 2014). En kortare sammanstallning av
resultat fran flera av dessa studier finns att 14sa i slutrapporten fran forskningsprojektet
IBRACS (2015).

Eftersom PAH ir opolédra molekyler paverkas de inte sarskilt mycket av
omgivningsparametrar si som pH och salthalt. Det géller savil fordelningen mellan det
fasta jordmaterialet och marklosningen som fordelningen mellan marklésningen och de
marklevande organismerna. Biotillgangligheten styrs i stillet i hog grad av hur fettlosliga
de dr. Deras upptag i marklevande organismer kan darfor beskrivas pd samma sétt som
fastlaggning/frisattning av PAH i jord (EqP-teorin beskriven ovan), fast med en
amnesspecifik fettfordelningskoefficient, Kipia, som beskriver hur ett PAH-amne fordelar
sig mellan fettet i cellmembranet (lipiderna) och markvattnet:
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Clipid

Kiipia = Ekvation 3.2

lipid Cw free
I Ekvation 3.2 ar Gipia koncentrationen av PAH i organismernas fettvivnad (mmol
PAH/Kgiipia) och G free r den fritt 16sta markvattenkoncentrationen av féroreningen, men

nu med enheten mmol PAH/L.

Sammanfattningsvis, en PAH-fororening i ett markvattensystem méste alltsa forst
frisdttas fran jordens organiska material och bli fritt 16st i markvattnet for att sedan
kunna diffundera in i organismens cellmembran och orsaka en toxisk effekt (Figur 3.2).
Frisattningen av PAH fran marken pagar tills dess att systemet ar i jamvikt. Vid jamvikt
ar den fritt 16sa koncentrationen som hogst och dirmed den hogsta
markvattenkoncentration som organismerna kan exponeras for om vi betraktar en
enskild jord.

I en kemisk analys som tar hiansyn till biotillgingligheten, men inte underskattar
eventuell maximal exponering, ar det alltsa jimviktskoncentrationen av fritt 16st PAH i
vattnet som bor bestimmas (Avsnitt 3.2).

Jord Markvatten ég Cell
==0

Cs Cufree e==0 Ciji
=0

X
9]
x

Organiskt kol

1
N
i

Cellmembran

Figur: Anja Enell, SGI

Figur 3.2 Konceptuell modell som illustrerar jamviktsfordelningsteorin ( Equlibrium Partitioning
Theory), det vill sdga hur en PAH-fororening férdelar sig mellan jordens organiska material,
markvattnet och fettet i en organisms cellmembran vid jamvikt. Férdelningskoefficienterna ( Kiipid
och Koc) beskriver férdelningen av féroreningen mellan de olika faserna. Nar systemet nar jamvikt
sker ingen nettotransport mellan de olika faserna: jord-vatten-organismen.

3.1.3 Markfaktorer som paverkar I6sligheten av PAH

Som beskrivits ovan dr markens innehall av organiskt kol en avgorande faktor for hur
biotillgangligt ett PAH-amne dr, men det ar inte bara mangden organiskt material i
marken som paverkar fastlaggningen och biotillgingligheten. Det organiska kolets
kvalitet spelar ocksd en mycket stor roll. Darfor ar fordelningskoefficienten, Koc
(Ekvation 3.1 och Figur 3.2), en platsspecifik koefficient och kan skilja stort beroende pa
vilken typ av organiskt material som finns i marken. Fastlaggning till antropogent kol,
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som till exempel tjdra och sot, har visat sig vara mycket starkare/stoérre dn fastliggning till
naturligt kol som till exempel humus. Darmed kan man forvénta sig betydligt hogre Koc-
viarden for PAH i en jord som har en hég andel av sot jamfort med om samma PAH
fordelade sig i ett jord-vattensystem med enbart humus. Ytterligare en platsspecifik
parameter som paverkar fastlaggningen (Koc-virdet) ar hur lange fororeningen har varit i
kontakt med jorden.

Studier pé dldrade PAH-fororenade jordar med innehéll av antropogent kol (Arp et al.,
2014) har visat att Koc-viardena for dessa fororeningssituationer ofta ligger mellan 10—
100 ganger Over antagna viarden av Naturvardsverket, se jamforelse i Tabell 3.1. Jordarna
som undersoktes av Arp et al. (2014) kom frn sju fororenade omriden dar historisk
industriell verksamhet, sd som impregnering av trd med kreosot, framstillning av tratjara
och tillverkning av koks eller gas, orsakat fororeningen.

I ett annat svenskt projekt bestimdes ocksd Koc med hjdlp av POM (Tiberg et al., 2019). I
det projektet undersoktes 50 prover fran en industrifastighet dar trikol har tillverkats
med hjélp av kolmilor. Férhojda halter av PAH i marken kan ocksa ha orsakats genom
atmosfirisk deposition fran ett narliggande aluminiumsmaltverk och annan industriell
verksamhet som har pagatt pa fastigheten. De platsspecifika Koc -vardena var for samtliga
PAH, férutom naftalen i tvd av proverna, hogre eller mycket hogre dn de generella
vardena. Berdknat som medelvarde for omradet (n=50) var Koc i storleksordningen 10-
100 ggr hogre (Tiberg et al., 2019).

Upptagsstudier till daggmask bekraftar ocksa att det ar stor skillnad i biotillganglighet
mellan farsk férorening i jord som innehaller naturligt organiskt material och urbana
forororenade jordar (Cachada et al., 2018). I studien av Cachada et al., (2018),
undersoktes upptag av 16-PAH till daggmask som antingen utsatts for en PAH-spikad
jord, dar det organiska materialet bestod av 5% torv, eller for jordar som férorenats med
PAH genom luftdeposition under lang tid (n=9 urbana jordar). Forfattarna uppskattade
aven upptaget till daggmaskar teoretiskt med hjilp av EqP-modellen (Ekvation 3.1 och
3.2) och generella Koc-viarden fran Verbruggen, (2012). Det teoretiska upptaget stimde
mycket bra 6verens med uppmatta halter i daggmaskar som utsatts fér spikade
jordprover, medan daggmaskar i de urbana jordarna hade i medeltal 35 ggr ldgre upptag.

Skillnaden mellan de generella virdena (Naturvardsverket, 2017) och de hogre
platsspecifika virden som rapporterats av till exempel Arp et al., (2014) och Tiberg et al.,
(2019) beror pa att jordarna innehéller olika typer av organiskt kol som har olika férméga
att hélla fast fororeningen. Naturvardsverkets viarden ir, for de flesta PAH, empiriskt
bestdmda for jordar med naturligt organiskt kol (RIVM, 2001). Fér de &mnen dar
underlag saknas har dven Koc hirletts fran amnets oktanol-vattenférdelningskoefficient,
Kow. Laboratorietester har visat att en uppskattning av Koc utifran Kow ar mojlig for
jordar som nyss fororenats med PAH (sa kallade spikade prover som ej hunnit &ldras) och
som innehéller organiskt kol som i huvudsak kommer fran naturligt organiskt material.
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Tabell 3.1 Generella KOC for enskilda PAH och for de tre @mnesgrupperna (PAH-L, PAH, M och

PAH-H) frén Naturvardsverkets datablad for PAH (Naturvdrdsverket, 2017), samt platsspecifika
KOC (min- och max-varden) bestamda for 21 jordar fran dldrade PAH-férorenade omraden (Arp
et al., 2014).

Generella Koc Platsspecifika Generella
PAH Koc (min-max) Koc
naftalen 955 7940 - 25 100 PAH-L 1 800
acenaftylen 2 950 85 000 -1 510 000
acenaften 3390 138 - 141 000
fluoren 5 890 794 - 302 000 PAH-M 29 000
fenantren 17 000 26 300 - 10 000 000
antracen 20 000 33 000 - 4 470 000
pyren 67 600 115 000 - 56 200 000
fluoranten 151 000 97 700 - 41 700 000
krysen 525 000 1170 000 - 60 300 000 PAH-H 500 000
benso[a]antracen 617 000 776 000 - 204 000 000
benso[k]fluoranten 1 740 000 4 070 000 - 891 000 000
benso[b]fluoranten 219 000 1 700 000 - 398 000 000
benso[a]pyren 661 000 6 170 000 - 468 000 000
benso[ghi]perylen 2 690 000 6 610 000 - 912 000 000
dibens[ah]antracen 1 380 000 2 510 000 - 1 320 000 000
indeno[123cd]pyren 1 050 000 21 400 000 - 977 000 000

Till exempel hirledde Karickhoff et al., (1979) f6ljande samband:
logKoc = log Koy — 0,21 Ekvation 3.3

Maénga senare studier av férorenade jordar, daribland bestamningar av Arp et al., (2014)
och Tiberg et al., (2019), har dock visat att detta samband underskattar
fastlaggningsformagan om jorden innehaller antropogent kol som till exempel sot eller da
fororeningen har aldrats i jorden.

Riskbed6mning utifrén undergrupper (PAH-L, PAH-M och PAH-H), istillet for
bedomning av enskilda &mnen, ger ocksa upphov till fler osdkerheter. Detta eftersom
antagna Koc-varden for undergrupperna (Tabell 3.1) dr berdknade utifrén en
uppskattning av en "medelsammansittning” av PAH baserad pa data for typiska PAH-
fororenade omraden (Naturvardsverket, 2017).
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Ménga PAH-fororenade omraden bestar av aldrade fororeningssituationer i kombination
med forekomst av antropogent kol. Olika fororeningskallor kan ocksa ha mycket olika
sammansittning av PAH (Sinioja, 2017) och sammanséttningen kan férandras med tiden
pé grund av nedbrytningsprocesser och utlakning. Anvindandet av de generella
riktvirdena for PAH for skydd av markmiljon ger darfor troligen i ménga fall en
overskattad riskbild, det vill sdga det 4r sannolikt att risken for negativa effekter pa
markekosystemet Gverskattas. En platsspecifik riskbedomning baserad pé de enskilda
PAH-amnena dar den fritt 16sta koncentrationen av amnena uppskattas for platsen och
jamfors med riktviarden for markvatten bor darfor ge en mer réattvisande bild.

3.2 Kemisk metod for att bestamma den fritt I6sta koncentrationen

Det finns flera metoder for att uppskatta den fritt 16sta koncentrationen, Gy free, av
organiska d&mnen vid jamvikt (till exempel Hawthorne et al., 2005, ter Laak et al., 2006,
Ghosh et al., 2014). Metoderna utvecklades ursprungligen for att bestimma
koncentrationen i sediment-porvatten (Jonker et al., 2018 och referenser diri), men de
har dven anvints for att uppskatta Gy free i markvatten (Arp et al., 2014; Enell et al., 2016;
Tiberg et al., 2019). Samtliga metoder bygger pa att en passiv provtagare ar i kontakt med
den fororenade matrisen som ska undersokas (sediment eller jord) tills dess att kemisk
jamvikt har uppnatts mellan alla faser.

Den huvudsakliga skillnaden mellan metoderna ar materialet som provtagarna ar gjorda
av. Olika typer av polymermaterial kan anvindas sd som polydimetylsiloxan (PDMS),
polyetylen (PE), polyoxymetylen (POM), polyakrylat (PAc), och silikon-gummi (Ghosh et
al., 2014).

Provtagarna kan anvindas in-situ (pa plats i filt) eller ex-situ (pa laboratoriet). In-situ
tillimpningen har enligt var kinnedom bara utforts pa sedimentvatten (vattenpelare ovan
sediment). Nir provtagarna anviands ex-situ sitts tunna remsor, eller stickor, av polymer-
materialet till en vial som innehaller provet som ska undersokas (jord eller sediment)
tillsammans med en bestimd vattenvolym (Figur 3.3). I stillet for att tillsitta en
provtagare till vialen kan ocksa vialens viggar i forvag beldaggas med en tunn film av
polymermaterialet.

Vialen, med jordprovet, vatten och provtagaren, forsluts och skakas sedan tills dess att
jamvikt uppnés mellan alla faser (jord/vatten/provtagare), vilket tar cirka 28 dygn
(Hawthorne et al., 2011; Josefsson et al., 2015). Utforandet ar i princip detsamma som
for ett standardiserat skak-laktest (till exempel ISO 21268-1), men med skillnaden att
efter att jamvikt uppnétts ar det inte vattenfasen som analyseras utan provtagarens
koncentration.

Koncentrationen i vattnet, Gy free, berdknas sedan genom att anvidnda den uppmatta
jamviktskoncentrationen i provtagaren, Cprovtagare, Och jamviktsfordelningskoefficienten
for provtagaren i frdga, Kprovtagare, genom Ekvation 3.4:

CProvtagare

CW free = &% Ekvation 3.4
’ Kprovtagare
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Figur 3.3 Exempel p§ utrustning som anvants vid uppskattning av PAH med hjalp av POM. Foto
SGI.

Virdet pa Kprovtagare Ar bade dmnes- och materialspecifikt och méaste bestimmas genom
kalibrering mellan vattenl6sningar av amnet (fororeningen) och provtagningsmaterialet.
For 16-PAH och polymermaterialet POM har sddana koefficienter redan tagits fram av
Hawthorne et al. (2011).

Fordelen med att anvinda en passiv provtagare istillet for ett laktest med analys av
lakvattnet ar att den fritt 16sta koncentrationen kan bestimmas, och att den andel av
fororeningen som i vattenfasen ar associerad med 16st- och partikulart organiskt kol kan
exkluderas. I jamforelse med standardiserade laktester (till exempel ISO 21268-1), som
bara kan mata den mobila koncentrationen (som innehéller kolloider och 16st organiskt
kol som bada kan béara med sig PAH), ger metoder med passiv provtagare ett matt pa den
verkligt fritt 16sta koncentrationen (Figur 3.4), (Enell et al., 2016).

Av de metoder som finns utvecklade for analys av Gy free ar ingen dnnu standardiserad,
men POM-membran av tjockleken 76 um ar en av de mest anvidnda passiva provtagarna.
POM av tjockleken 76 pm ar ocksa en av de tunnaste filmtjocklekar av POM som finns
tillgangligt att kopa som en kommersiell produkt (C.S. Hyde Co., Lake Villa, IL, USA).
POM (76 um) har ocksé anvints av SGI for bestimning av Gy, tree (pa jordprover) for PAH,
oxy-PAH och N-PAC i flera forskningsprojekt (Arp et al., 2014; Josefsson et al., 2015;
Enell et al., 2016) och riskbedomningsprojekt (Tiberg et al., 2019).
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Figur 3.4 Principskiss for laktest med passiv provtagning. Med hjalp av en passiv provtagare kan
den fritt 16sta koncentrationen i vattnet bestdmmas, till skillnad fran ett laktest med vanlig
kemisk analys av lakvattnet som &ven far med bidrag av férorening bunden till partiklar (POC)
och associerat till 16st organiskt kol (DOC).

3.2.1 Korrelation mellan Gw,ee Och upptag till biota

POM-metoden, och andra liknande metoder for att uppskatta den fritt 16sta
koncentrationen, har utviarderats mot biotillginglighet med gott resultat i flera
forskningsstudier (Arp et al., 2014; Jonker et al., 2007; Gomez-Eyles et al., 2012). Till
exempel visade Jonker et al., (2007), att uppmaitta koncentrationer av PAH i fett i maskar
(Eisenia fetida), som utsatts for 15 olika jordar fran gasverksomréaden, vil 6verensstimde
med uppskattade Gipia-virden som baserats pa Gy free (inom en faktor 10). Daremot
oOverskattades fettkoncentrationen med en faktor 10 - 10 000 om Gipia berdknades utifran
s och generella Koc-viarden (av ovan angivna skil). Gomez-Eyles et al. (2012) gjorde en
liknande studie, med 10 olika historiskt fororenade jordar, men jamforde dessutom ett
brett spektrum av andra kemiska metoder for att kvantifiera biotillgénglighet. Studien
fann att endast metoder for att méita den fritt 16sta koncentrationen, sd som POM, kunde
forutsiga maskars PAH-koncentration i fett (detta inom en faktor 10). Aven
forskningsprojektet IBRACS (2015), som undersokte 21 jordprover fran PAH-fororenade
omraden i Sverige, Belgien och Frankrike, visade pa god korrelation mellan Gy free
(bestimda med POM) och upptag till mask (Enchytraeus crypticus), matt som
koncentration PAH i fettet (Arp et al., 2014), (Figur 3.5).

Korrelation mot upptag till vaxter har daremot inte alls varit lika entydigt (Gomez-Eyles
et al., 2012; Cachada et al., 2014; IBRACS, 2015). Detta beror troligen pa att olika vaxter
har olika upptagningsforméga och koncentrationen i vixtens delar (rot och skott) inte
behover vara direkt proportionell mot markvattenkoncentrationen.
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Figur 3.5 Upptag av summa 16-PAH till mask som exponerats for PAH-férorenade jordar (21 st) i
relation till koncentrationen av summa 16-PAH i POM-membran som har jamviktats mot jordarna
i skakférsdk enligt principen beskriven i Figur 3.4. Data frn Arp et al., (2014).

3.2.2 Kvalitetskontroll

POM-metoden har med mycket god reproducerbarhet testats pa jordar med bade 1aga och
mycket hoga koncentrationer av PAH. I en studie av Arp et al (2014) dir 21 olika jordar
undersoktes med POM varierade Cs (mg/kg TS) for jordarna i storleksordningen fyra
tiopotenser (for summa 16-PAH fran 0.27 till 2651 mg/kg TS). Reproducerbarheten
(berdknad som den relativa standardavvikelsen i %) for tre av jordarna som undersoktes i
replikat (n=3) varierade for de individuella &mnena mellan 2-21% (for jord fran omrade
med f.d. koksverk i Frankrike), 0,3-28% (for jord fran en gasverkstomt i Sverige) och 1-
26% (for jord fran ett omrade med traimpregneringsverksamhet i Sverige). De flesta
amnen hade dock en relativ standardavvikelse som var mindre dn 15%. I de fall
standardavvikelsen var hogre dr sannolikt heterogenitet i replikaten den bidragande
orsaken da mitosidkerheten for de laborativa delarna bor vara 1ag.

For att POM-metoden ska kunna anviandas kravs att utlakningen av PAH styrs av
fordelningsjamvikt och inte &r en 16slighetsstyrd process som beror av att en fri fas av
PAH i jorden som l6ser upp sig. Utlakningen far inte heller vara en utarmande process,
det vill siga mangden PAH i jorden som undersoks far inte minska pa ett méarkbart satt
(den utlakade mangden bor understiga 10% av den initiala médngden). POM-membranet
kan sorbera stora mangder PAH, men interferens av andra &mnen s som t ex.
oljeféreningar har inte studerats. Jordar med fri fas av PAH eller jordar som innehaller
hoga halter av petroleumkolviten bor darfor inte undersékas med POM.
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3.2.3 Analys med POM

Den POM-metod som SGI Miljolaboratorium anviander for analys av PAH (Arp et al.,
2014; Josefsson et al., 2015) bygger pad metod beskriven av Hawthorne et al. (2011). Den
gar till sa har:

e Polyoxymetylen (POM)-membran (2x4 cm av tjockleken 76 pm) tvittas med
l6sningsmedel i 24 timmar.

¢ En POM-remsa placeras tillsammans med 10 g jord och 37 ml avjoniserat vatten
innehallande 0,001 M CaCl3 och 0,015 M NaNs#i en vial (40 ml).

e Vialen skakas i skakmaskin (end-over-end) i morker i 28 dagar.

e POM-remsan tas sedan ut, skoljes med avjonat vatten och torkas av s att inga
jordpartiklar eller vattendroppar sitter kvar.

e Provtagaren extraheras direfter med organiskt 16sningsmedel for att bestimma
koncentrationen av fororeningen (PAH) i provtagaren.

I Bilaga 1 ges fullstéindig metodbeskrivning.

3.24 Ovriga analyser i samband med POM

Ut6ver analys av POM bor dven en PAH-analys av jorden goras for att kontrollera att det
inte skett en utarmning av PAH frén jorden under sjdlva POM-testningen. Utarmningen,
det vill sdga hur stor mangd PAH som lakats ut under testet av den initiala méngden i
jordprovet bor vara mindre dn 10% for att testvillkoren ska vara uppfylla.

Om aven jordens innehall av organiskt kol (#c) analyseras kan ocksa platsspecifika Koc-
virden for jorden berdknas (vilka kan anvindas for riskbedomning av andra
skyddsobjekt).

3.3 Berdkningsprogrammet PAH-TU-kalkylatorn
3.3.1 Oversiktlig beskrivning

Beridkningsprogrammet PAH-TU-kalkylatorn ér ett Excel-baserat verktyg som kan
anvandas for att ta hinsyn till PAH-4dmnens biotillginglighet vid platsspecifik ekologisk
riskbedomning. Genom att jimfora analyserade fritt 16sta koncentrationer av 16 enskilda
PAH i markprover (= indata till programmet) med ekotoxikologiska riktvirden for PAH i
markvatten berdknas riskkvoter (Avsnitt 1.4). Utdata frin programmet dr en summering
av de 16 enskilda riskkvoterna, vilket kallas for TU-varde (TU stér for toxic units, darav
namnet pa programmet). Ett TU-varde 6ver 1 indikerar en potentiell risk i relation till
valt riktviarde. De riktvarden som jamforelse kan goras mot ar skydd av 95% av arter
(MPC) eller skydd av 50% av arter (SRC), bada harledda fran A//-PAH-modellen
(Verbruggen, 2012), (Avsnitt 3.3.2).

3 CaCl2 tillsdtts for att f& en jonstyrka pa vattnet (likt en jonstyrka i félt) och koncentrationen &r vald for att
harmonisera med ISO 21268-1.
4NaN3 &r en biocid och tillsatts for att hamma mikrobiell nedbrytning av PAH.

27 (68)



Beridkningsprogrammet utvecklades inom forskningsprogrammet IBRACS och har sedan
2015 funnits tillgangligt pa engelska (I/BRACS TU Calculator All PAH xIsx) med
tillhorande instruktion (Arp och Berggren Kleja, 2015). Den svenska versionen PAH-TU-
kalkylatorn innehéaller ssmma underlag och formler for berdkningar av TU-varden for
markvatten som den engelska forlagan, men 6verflodig information har skalats bort for
att gora programmet mer anvandarvanligt. PAH-TU-kalkylatorn ar en bilaga till denna

rapport och kan laddas ned frén https://www.diva-portal.org/.

3.3.2 Toxisk databas

For att kunna utvardera om en markvattenkoncentration (eller en halt av PAH i en mark)
utgor en risk for ekosystemet behover vi riktvirden som vi kan jaimfora mot. I den
utviarderingsmetod som tillampas i PAH-TU-kalkylatorn anvands riktviarden for
markvatten som tagits fram med hjilp av en modell som bygger pad EqP-teorin och en
mycket stor sammanstillning av ekotoxikologiska data (Verbruggen, 2012). Modellen
kallas pa engelska for A//-PAH-modellen och togs fram pa uppdrag av RIVM. Vart att
notera ar att delar av samma dataunderlag ligger till grund for Naturvardsverkets
framtagande av generella riktvirden for PAH for skydd av markmiljé (Naturvardsverket,
2017). Naturvardsverket har dock harlett riktvarden for tre grupper av PAH (PAH-L,
PAH-M och PAH-H) medan Verbruggen (2012) hirlett riktvirden for varje enskilt imne
avde 16-PAH.

Verbruggens sammanstillning bygger pa data fran litteratursokning i TOXLINE
(litteratur fran 1985 till 2002, och uppdateringar t.0.m. 2008) samt en genomgang av alla
tillgangliga referenser i RIVM E-Tox Base och US EPA:s ECOTOX-databas, samt flera
ytterligare referenser. Insamlade toxicitetsdata (och referenser till dessa) finns
sammanstillda i ett appendix till Verbruggen (2012). Toxicitetsdata undersoktes forst i
syfte att vélja ut relevanta endpoints’, det vill siga endast endpoints med effekt pa
populationsniva for testade arter. Dessa utvarderades sedan med avseende pa
vetenskaplig tillforlitlighet for att sortera ut relevanta data att ga vidare med. Om flera
relevanta studier fanns tillgdngliga for ssmma effekt och art anvindes geometrisk
medelviardesberiakning for att uppskatta en endpoint for effekten pa arten. I de fall flera
olika endpointsfanns tillgingliga for en art, (det vill siga resultat fran flera olika
ekotoxikologiska forsok dar olika effekter studerats), valdes det ldgsta viardet for arten.
Baserat pa detta dataunderlag harleddes sedan riktviarden for skydd av markvatten,
MPCeco,water 0Ch SRCeco,water med tva olika modeller: Singel-PAH och All-PAH-modellen
(Verbruggen, 2012).

For harledning av riktvirden med Single-PAH-modellen var utgdngspunkten att ett
fullgott dataunderlag 6ver akvatiska kroniska effektkoncentrationer skulle finnas
tillgdngligt s att riktvirden skulle kunna berdknas med hjilp av en SSD-kurva for varje
PAH-amne. Efter utvirderingen av insamlade data fann Verbruggen att det for samtliga
PAH saknades akvatiska data for att kunna ta fram tillforlitliga SSD-kurvor. Istéllet

5 En toxikologisk endpoint ar resultatet av en undersokning for att avgora hur farligt ett &mne ar; det vill siga
det som ecotoxicitetstestet avser mita; till exempel dodlighet, reproduktion eller fysiologiska och biokemiska
forandringar.
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anvandes den sa kallade sdkerhetsfaktor-metoden (Naturvirdsverket 2009a och b) for
berikning av riktvirden (se exempel i Bilaga 2), vilket innebar att riktvirdena framtagna
med Single-PAH-modellen dr behiftade med en stor osédkerhet.

Genom att utnyttja EqP-teorin skapades istillet en SSD-kurva med A//-PAH-modellen.
All-PAH-modellen bygger pa antagandet om fordelningsjamvikt och att alla PAH har
liknande toxicitet, orsakad av sé kallad non-polar narcosis® (Svedrup et al., 2002). Vid
denna toxiska effekt, som ger upphov till negativa forandringar i organismernas
cellmembran, anses alla PAH lika potenta och det ar koncentrationen av 4mnena i
organismens fett (lipidskikten i cellmembranen) som ger upphov till den toxiska effekten
(Jorgensen, 2010; Verbruggen 2012). Det betyder att summan av koncentrationen av
olika PAH i organismens fett, rdknat i mol, ( Gipia, mmol/Kkgiipia), kan ge upphov till lika
stor effekt som samma koncentration av en enda individuell PAH skulle gora.

Genom att utga frin EqP-teorin (Avsnitt 3.1.1 och 3.1.2) kunde Verbruggen anvinda hela
det utvalda data-setet, inklusive tester som utforts pa jord och sediment. Genom att
berdkna den kritiska fettkoncentrationen ( Gipig,pan) kunde ockséd manga fler endpoints for
betydligt fler arter tas i beaktande jaimfort med Single-PAH-modellen, eftersom studier
over alla 16 PAH kunde inkluderas i berdkningen for varje art. Om det for en art fanns
tillgdngliga data for flera PAH anvindes det geometriska medelvardet av de berdknade
Gipia,pan -virdena for de olika PAH-amnena. Totalt resulterade detta i en SSD-kurva
baserad pa Gipia,pan fOr 54 olika arter, som testats for kronisk toxicitet i sotvatten, marint
vatten, sediment eller jord.

For de akvatiska testerna berdknades Cipia,pan direkt genom att multiplicera
vattenkoncentrationen (NOEC eller EC10-virdet fran de akvatiska testerna) med Kiipia,pan
(Ekvation 2.2). Varden pa Kipia,pan for de olika PAH-amnena uppskattades frén ett
samband framtaget av Verbruggen (2008).

For de bentiska och terresta testerna (sediment eller jord) anvindes EqP-teorin om hur
PAH fordelar sig mellan organiskt kol i sedimentet/marken och vatten (Avsnitt 3.1.1) for
att forst berdkna Gy free (Ekvation 2.2). Fér Koc anviandes modellen framtagen av
Karickhoff, (1995), (Ekvation 2.3). Darefter beridknades Gipia,pan utifran Gy sree pa samma
satt som for resultaten fran de akvatiska testerna, (Ekvation 2.2).

De beriknade Gipia,pan fick enheten mmol PAH /kgiipia och kallades for NOER-varden (No
Observed Effect Residue), eftersom de baserades pA NOEC-virden och beskriver den rest
av PAH som en organism kan ha i sitt fett utan att nadgon negativ effekt observeras. I de
fall EC10-varden anviandes borde de istillet kallas for ER10 (10% Effective Residue), men
for enkelhetens skull omnamns bada som NOER i rapport av Verbruggen (2012) och
nedan.

6 Non polar narcosis definieras som en allmin sdnkning/forsdmring av biologisk aktivitet pa grund av narvaron
av toxiska molekyler i organismen. Det exakta toxiska verkningssattet ar fortfarande inte klarlagt, men det
finns studier som stodjer hypotesen att narcosis uppstér genom forandringar i cellmembranen; i lipidskikten
eller i proteinerna som ar bundna till membranen (Jorgensen, 2010).

29 (68)



Om antagandet for modellen ar korrekt, det vill sdga, att narcosis ar det huvudsakliga
toxiska verkningssattet, bor NOER-varden for olika PAH, som ar framtagna for samma
art i samma medium, vara lika stora (eftersom de p& mol-basis teoretiskt ska ha samma
effekt pd organismen). For de flesta arter i Verbruggens underlag stimmer detta, det vill
sidga berdknade NOER-virden for olika PAH for en och samma art och samma medium
varierade inte namnvart (variationen var mindre an en faktor 10 for de flesta arterna).
Aven for de arter dir en storre spridning i data syntes antas detta kunna bero pa
slumpmaissig variation. Ett undantag ar dock kaftdjuret, Hyalella azteca, testad i
sotvatten. For fluoranten gav detta test upphov till ett avvikande 1dgt NOER virde (0,48
mmol/kgiipia), vilket sannolikt berodde pa att ljusforhallandet i testet inducerade
fototoxicitet hos fluoranten. I det studerade dataunderlaget ingick ocksa sedimenttest
med Hyalella azteca och fluoranten, men detta test utfordes med ingen, eller betydligt
lagre ljus-exponering, och resulterade i ett hogre NOER-virde (5,8 mmol/Kkgiipia).

Eftersom skillnaden i NOER-varden var liten (mindre an en faktor 10 for de flesta arter)
fann Verbruggen (2012) det motiverat att konstruera en SSD-kurva, baserad pa log-
normalfordelning (Figur 3.6), med hjilp av samtliga NOER-medelvirden for de 54
arterna, testade i féljande medier:

e Sotvatten (17 arter)

e Sotvatten och sediment (3 arter)
e Sotvattenssediment (2 arter)

e Marint vatten (14 arter)

e Marint sediment (5 arter)

e Jord (13 arter)
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Figur 3.6 Artkénslighetsférdelningskurva baserad p& kronisk toxicitet hos 54 olika arter,
fordelade pa sex olika test-medier. No Observed Effect Residuals (NOER) visas pa x-axeln som
det logaritmerade geometriska medelvardet av alla enskilda kritiska fettkoncentrationer av olika
PAH (Cipia) for en art i ett test-medium (Figuren &r en oversatt rekonstruktion av figur hamtad
frén Verbruggen, 2012).
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Frén den framtagna SSD-kurvan (Figur 3.6) hiarleddes sedan HC5 och HC50-varden for
den kritiska koncentrationen av PAH i fettviavnaden (0,39 mmol/kg fettvdvnad,
respektive 4,7 mmol/kg fettvavnad) och fran dessa berdknas darefter kritiska
vattenkoncentrationer for de enskilda &mnena (Ekvation 2.2). Enhetsbyte till ug/L
gjordes genom att multiplicera med Amnenas molmassa. De kritiska
vattenkoncentrationerna anvandes sedan for att bestamma riktvardena (Tabell 3.2). Det
ar dessa riktviarden som anvands i PAH-TU-kalkylatorn.

Tabell 3.2 Riktvarden for skydd av markekosystemet, (halter i markvatten, pg PAH/L),
framtagna med A//-PAH-modellen (Verbruggen, 2012), fér 95% skydd av marklevande arter
(MPCeCO,water) och 50% Skydd (SRCeco,water).

MPCeco,water (MG/L) SRCeco,water (Hg/L)
PAH (skydd av 95% av arter) (skydd av 50% av arter)
naftalen 5,4 324
acenaftylen 4,0 236
acenaften 1,7 104
fluoren 1,1 63
fenantren 0,58 35
antracen 0,41 24
pyren 0,27 16
fluoranten 0,18 11
krysen 0,074 4,4
benso[a]antracen 0,064 3,8
benso[k]fluoranten 0,054 3,2
benso[b]fluoranten 0,053 3,2
benso[a]pyren 0,053 3,2
benso[ghi]perylen 0,052 3,1
dibens[ah]antracen 0,036 2,2
indeno[123cd]pyren 0,035 2,1

Enligt gdngse principer om framtagande av riktvirden med hjilp av SSD-kurva bor en
sikerhetsfaktor mellan 1-5 anvidndas (Van Vlaardingen och Verbruggen, 2007;
Naturvardsverket 2008). P& grund av att PAH kan ha andra toxiska verkningssétt 4n
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narcosis, sa som till exempel fototoxicitet?, och eftersom riktviarden for den hogre
skyddsnivan (skydd av 95% av arter) dven bor skydda de mest kénsliga arterna8 ansags
det nédvandigt att tillimpa den hogsta sdkerhetsfaktorn for berdkning av MPCeco,water , det
vill saga MPCecowater = HC5/5. For riktvardet SRCeco,water (Som ska skydda 50% av arter)
anviandes de framriknade koncentrationerna for HC50 direkt (det vill sdga
sakerhetsfaktor =1).

3.3.3 Berdkning av TU-vérden

Vid berdkning av ett TU-varde utviarderas forst effekten av varje enskild PAH genom att
berédkna riskkvoten (Avsnitt 1.4) mellan uppskattad markvattenkoncentration (med till
exempel POM-metoden) och valt riktvirde (MPCeco,water €ller SRCeco,water) fOr &mnet:

_ pr,PAH —i .
TUpay—i = Rikvirdepaps Ekvation 3.5
Direfter summeras de toxiska enheterna for samtliga 16 PAH till ett TU-varde (en
riskkvot) som beskriver den sammanlagda toxiska effekten av alla 16 PAH:

16 _ CpwpaH-i

— Ekvation 3.6
=1 Riktvirdepay_;

TUpan-16 =
Ett varde >1 indikerar risk i forhallande till det valda riktvardet (MPCeco water €ller
SRCeco,water) .

3.34 Hur anvander du programmet?

PAH-TU-kalkylatorn ar ett Excel-verktyg som berdknar TU-vdarden. Under fliken "Indata
och utdata” anger man bade sina indata och kan samtidigt se resultatet. Figur 3.7 visar ett
skarmklipp med exempel pa indata och vilket resultat som genereras. Indata till
programmet dr den fritt I16sta markvattenkoncentrationen av 16-PAH vilka kan
bestimmas med till exempel POM-metoden, som beskrivits ovan, eller en likvirdig
metod®.

7 Fototoxicitet kan induceras hos vissa PAH nér de utsatts for ljus och leda till akuta effekter redan vid mycket
14ga koncentrationer. Exempel pa kinsliga arter och sddana PAH-dmnen r: alger (Gala och Giesy, 1992),
sotvattenskraftdjur (Allred och Giesy, 1985), insekter (Bleeker et al., 2003) och marina kraftdjur (Pelletier et
al., 1997) som exponerats for antracen; unga exemplar av plattfisk som exponerats for fluoranten (Spehar et
al., 1999); marina kréftdjur som exponerats for pyren (Pelletier et al.,1997). Om dessa studiers L(E)C50-
véarden riknas om till Cipia,pan-varden blir samtliga lika med, eller ldgre &n, HC5.

8 De kinsligaste arterna (av arter i underlaget till SSD-kurvan) representeras av fyra kraftdjur (med Gipia,pan-
varden under HC5). Tva av dessa ar marklevande isopoder (grasuggor), testade for bens[a]antracen och
benso[a]pyren (Van Brummelen och Stuijfzand, 1993; Van Brummelen et al., 1996; van Straalen och Verweij,
1991), och Gvriga tvd dr marina kraftdjur; Dungeness krabba exponerad for naftalen (Caldwell et al., 1977)
och Mysidopsis bahia exponerad for fluoranten (Spehar et al., 1999). Flera arter av s6tvattensloppor
(Daphnia), som ocksa réknas till kraftdjur) har ocksé laga Gipiapan-varden (strax 6ver HC5).

9 Notera att laktester kan 6verskatta den fritt l16sta koncentrationen i de fall det forekommer partiklar i
lakvattnet eller DOC (Enell et al., 2016).
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' STATENS

GEOTEKNISKA
—— INSTITUT

Denna flik anvénds for att mata in vattenkoncentrationer, Cy fr.. (Indata). Nedan erhélls TU-vérden (Utdata).

Cw.free HG/L (Indata): Skriv in vattenkoncentrationerna p8 rad 5 till 20. Om du har anvéant fiiken "POM-vatten-omy
Skriv provnamn p8 denna rad:

naftalen
acenaftylen
acenaften

fluoren

fenantren

antracen

pyren

fluoranten

krysen
benso[alantracen
benso[k]fluoranten
benso[b]flucranten
benso[a]pyren
benso[ghi]perylen
dibens[ah]antracen
indeno[123cd]pyren

Summa 16-PAH TU (Utdata):

Prov 1 Prov 2 Prov 3 Prov 4 Prov 5 Prov 6 Prov 7
Summa 16-PAH-TUupc (skydd av 95% av arter)
Summa 16-PAH-TUspe (skydd av 50% av arter)

Figur 3.7 Skarmklipp fr@n fliken “Indata och utdata” tagen fr@n PAH-TU-kalkylatorn.

PAH-TU-kalkylatorn har fem flikar:

Indata och utdata
Beridkningar
POM-vatten-omvandlare
Riktvarden och koefficienter
Referenser

ARSI .

Nedan foljer en beskrivning av hur programmet ar uppbyggt:

1. Under in-data (flik 1) matas de fritt Iosta markvattenkoncentrationerna av 16
PAH in, med start pa rad nr 5. Enheten ska vara i ug/L. Pa rad nr 4 i samma flik
kan provnamn skrivas in. Data for upp till 100 prover kan matas in och berdknas
samtidigt.

2. Resultatet (flik 1), det vill sdga de tva berdknade "Summa 16 PAH-TU”-vardena,
visas bada direkt nedanfor de inmatades markvattenkoncentrationerna, pa rad 24
respektive 25, (se Figur 3.7). Virden >1 indikeras med moérkrod farg.

3. Berdkningar (flik 2) av enskilda TU-varden, och summeringar till Summa 16
PAH-TU”-viarden gors under fliken “Berdkningar”. Har kan du se vilka enskilda
dmnen det dr som “driver” toxiciteten i provet (det vill sdga vilka amnen som har
hogst TU-varden).

4. Om analyser gjorts med POM-metoden, och resultat frin laboratoriet har
levererats som koncentrationen i POM-materialet (ug PAH/gpom), kan POM-
vatten-omvandlaren” under flik 3 anvindas for att rdkna om data till

33 (68)



vattenkoncentrationer. Berdknade vattenkoncentrationer kan sedan kopieras och
klistras in under in-data. Obs! om detta alternativ anviands, méste data klistras in
som ”varden” (och inte ” formler’).

5. Den nist sista fliken (flik 4) visar riktvardena for MPCeco water 0Ch SRCeco water SaMt
varden pa foredelningskoefficienter som anvéinds for omvandling frdn POM-
koncentration till vattenkoncentration.

6. Den sista fliken (flik 5) visar referenser som anvants.

3.4  Att anvéanda PAH-TU-kalkylatorn i ekologisk riskbedémning

Med utgingspunkt i Naturvardsverkets rekommendation om stegvis riskbedomning
(Naturvérdsverket, 2009a) och i likhet med Brand et al. (2012) foreslas foljande, stegvisa
ansats:

Niva 1. En jamforelse av totalhalter i jord av de olika grupperna av 16-PAH (L, M och H)
gors med Naturvardsverkets generella riktvarden for skydd av markmiljon, Exu eller
Eyiky, beroende pa om omradet utgor ett KM- eller MKM-omréde.

e Om utvirderingen indikerar en risk for markekosystemet, det vill siga de
uppmatta totalhalterna i jorden 6verskrider riktvirdet for ndgon eller nagra av
PAH-grupperna, gar utvirderingen vidare till Niva 2.

Niva 2. P4 denna nivé gors en bestamning av biotillgangligheten med POM-metoden och
med hjéalp av PAH-TU-kalkylatorn berdknas riskkvoter (TU-viarden). Oavsett om den
tdnkta markanvandningen motsvarar ett KM- eller ett MKM-omrade anvands forst
RIVM:s riktvarden for skydd av 95% av arter (MPCeco,water) SOm referensvarden for
beridkning av Summa-PAH-TUwmpc -virde.

e Om TUwmpc <1 forvintas inga negativa effekter pa markekosystemet kunna
orsakas av 16-PAH varfor inga ytterligare biologiska undersokningar anses
nodvindiga for ekologisk riskbedémning av denna amnesgrupp.

Om TUwmpc >1 anvinds ocksd RIVM:s riktvarden for skydd av 50% av arter (SRCeco,water)
som referensvirden for berdkning av Summa-PAH-TUgsrc-varde.

e Om TUsgc >1 foreligger sannolikt ett atgdrdsbehov. TUsgc >1 indikerar att
biotillgingliga koncentrationer av PAH ar sé pass hoga att det finns risk for
allvarliga negativa effekter pa markekosystemet och markens funktioner. Det kan
ocksa betyda att riskerna for andra skyddsobjekt pa omradet ar oacceptabelt hoga
(en hog biotillgdnglig koncentration okar risken for spridning av féroreningen
och exponering av andra skyddsobjekt som manniska, grund- och ytvatten).

e  Om TUwmpc >1 men TUsgrc <1 gér utvirderingen vidare till Niva 3.

Niva 3. Om TUwupc >1 och samtidigt TUsrc <1 foreligger en potentiell risk for
markekosystemet och en utokad markekologisk undersokning bor genomféras som
inkluderar biologiska metoder. Detta kan med fordel goras enligt Triad-metodiken
(Jensen och Mesman, 2006; ISO 19204:2017) som utover kemiska metoder dven
inkluderar ekotoxikologiska och ekologiska metoder.
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Resultaten frén biotillgdnglighetsmatningarna med POM-metoden kan ingd som en del i
det kemiska undersokningsledet i Triad-analysen. I denna analys kan framridknade
TUsrc-varden anvandas da de kemiska métningarna kompletteras med ekologiska och
ekotoxikologiska matningar. En sddan ansats stods av resultaten fran SGI:s tillampning
av POM-metoden (Tiberg et al., 2019). Biotillgénglighetskorrigerade TU-viarden kan dven
anvandas som indata vid berdkning av toxisk potential (Jensen och Mesman, 2006; Gilek
et al., 2009), det vill sdga sammanlagd ekologisk risk uppskattad med hjilp av kemiska
biotillgdnglighetsmetoder, vilket ocksa beskrivs i Tiberg et al. (2019).

3.4.1 Ovrigt att tanka pd

Denna riskbedomningsmetodik tar enbart hansyn till de &mnen som ingar i gruppen 16-
PAH. I metodiken gors antagandet att den toxiska effekten av PAH orsakas av non-polar
narcosis och att den ar liknande for samtliga PAH-foreningar. Petroleumkolviaten och
andra polycykliska aromatiska &mnen (PAC) samexisterar ofta med 16-PAH pa
fororenade omraden. Narcosiskan ocksé orsakas av dessa &mnen och darfor skulle dven
sadana amnen kunna laggas till i additionen av summa TU-viarde om erforderliga
toxikologiska data finns tillgangliga.

Om det finns misstanke om forekomst av petroleumkolviten och andra PAC, sa som till
exempel alkylerade varianter av PAH, dr det viktigt att 4ven inkludera dessa @&mnen i
riskbedomningen, precis som vid riskbedomning utifran totalhalter enligt
Naturvardsverkets vigledningsmaterial (Naturvardsverket, 2009a,b). Overskrids Exm
eller Exxym for andra &mnen dn 16-PAH bor den kemiska biotillgénglighetsanalysen
kompletteras med biologiska mitmetoder.

Av anledningar som redan beskrivits ovan (Avsnitt 3.2.2) ar det ockséa direkt olampligt att
anvianda POM metoden pa jordar med fri fas av PAH eller jordar som innehaller hoga
halter av petroleumkolvéiten.

4 Riskbedémning metaller
4.1 Teori

De processer som styr metallers 16slighet och biotillgdnglighet i en mark &r betydligt mer
komplexa #n motsvarande processer for PAH. Aven for metaller spelar interaktionen med
organiskt material en central roll, men det finns &ven andra markkomponenter som kan
binda in metaller, till exempel lermineral, jarn- och aluminium(hydr)oxider. Andra
faktorer som komplicerar bilden &r att metallers 16slighet ofta ar starkt pH-beroende,
samt att olika metaller kan konkurrera om bindningsstéllen pa partikelytor. Vid hoga
koncentrationer av metaller kan dven mineralutfallningar bildas, vilket paverkar
metallernas l6slighet. For en 6vergripande genomgang av metallers 16slighet i mark
hénvisas till Berggren Kleja et al. (2006).

Det finns idag starka belédgg for att det 4r den fria, hydratiserade metalljonen som lattast
tas upp av mark- och vattenlevande organismer, d v s den toxiska responsen ar relaterad
till koncentrationen (eller egentligen den kemiska aktiviteten) av den fria, hydratiserade
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Figur 4.1 Konceptuell bild dver de abiotiska faktorer som kontrollerar metallers toxicitet i jord.
Reaktionerna 1, 2 och 4 representerar reversibla jamviktsreaktioner. I dessa reaktioner kan
andra joner, framfor allt H* och Ca?*, konkurrera om bindningsstallen. Reaktion 1 &r en
adsorptionsprocess till ett bindningsstalle (-OH) pa en partikelyta, till exempel organiskt material
eller jarn(hydr)oxid, medan reaktion 4 representerar en komplexbindning till 16st organiskt
material (DOM). Reaktion 2 representerar en inbindning till ett bindningsstélle (-OH) pa ett
biologiskt membran. Reaktion 3 representerar en irreversibel inbindning till markens fasta fas
genom diffusion in i olika typer av utfdllningar och lermineral. Figuren &r en modifierad version
tagen fran Smolders et al. (2009).

metalljonen i vattenfasen. Detta dokumenterades redan av Allen et al. (1980) i en serie
forsok med algen Microcystis aeruginosa. Modellen utvecklades darfor forst for
vattenlevande organismer och kom tidigt att kallas the free ion activity model (Morel,
1983).

Det ar samtidigt klarlagt att upptaget och/eller den toxiska responsen hos en viss jon ar
olika beroende pa vattenfasens jonsammansittning i 6vrigt. Man visade tidigt i forsok
med akvatiska organismer att den toxiska responsen av en viss metall ar lagre om
koncentrationen av vite- eller kalciumjoner samtidigt ar hog, det vill sdga olika joner
konkurrerar (dtminstone delvis) om samma bindningsstillen pa organismernas cellytor.
P& 1990-talet utvecklades en modell for akvatiska organismer, BLM-modellen (Biotic
Ligand Model). Denna bygger pa antagandena att (i) den toxiska responsen ar relaterad
till koncentrationen av den fria, hydratiserade jonen, samt (ii) att organismers cellytor
kan liknas vid en "biologisk ligand” med ett begransat antal bindningsstillen for
metalljoner. Bindningsstyrkan kan vara olika for olika joner och den toxiska responsen ar
relaterad till andelen metall som binds till den biologiska liganden. Dessutom
konkurrerar olika joner, framfor allt H+ och Ca2+, om bindningsstillena med de toxiska
metallerna. En historisk 6verblick av BLM-modellen och dess tillimpning pa akvatiska
system ges av Paquin et al. (2002).

BLM-modellen, eller 4tminstone de principer som BLM-modellen ar bygger pa, anviands
idag i Sverige vid klassificering av ytvattenstatus (Havs- och vattenmyndighetens rapport
2016:26). For metallerna bly, nickel, koppar och zink anvinds biotillgangliga
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koncentrationer for att bedoma kroniska effekter (drsmedelvirden) i foreskriften HVMFS
2019:25. Aven for kadmium tas viss hiinsyn till vattenkemin, di det #r olika griansvirden
for olika hardhet.

Terrestra system ar betydligt mer komplexa dn akvatiska system eftersom
jonsammanséttningen i den “aktiva” fasen, porvattnet, inte enkelt kan bestimmas, men
ocksa att det inte alltid rader jamvikt mellan metaller i porvattnet och den fasta fasen.
Den forsta terrestra BLM-modellen utvecklades av Thakali et al. (2006a, 2006b). En
schematisk bild 6ver hur en terrester BLM-modell kan vara uppbyggd framgar av Figur
4.1. En metalls 16slighet, det vill sdga koncentration i marklosningen, styrs i regel av en
adsorptionsprocesser (ytkomplexreaktioner). For metaller som forekommer som katjoner
ar organiskt material och olika typer av jarn- och aluminium(hydr)oxider de viktigaste
sorbenterna (reaktion 1). Vitejoner konkurrerar om bindningsstillena pé
markpartiklarna, vilket betyder att koncentrationen av den fria metalljonen 6kar da
vitejonkoncentrationen i 16sningen 6kar (pH sjunker). Den fria metalljonen kan bilda
I6sliga komplex, framfor allt med 16st organiskt material (DOM, reaktion 4), vilket
péverkar den totala 16sligheten av metallen, men 7nte toxiciteten. Endast den fria,
hydratiserade metalljonen kan binda in till den biotiska liganden, men &ven har kan
vitejoner konkurrera med metalljonen (reaktion 2). Ar pH-beroendet likartat for
sorptionsreaktionerna till markpartiklarna som fér den biotiska liganden, blir den toxiska
effekten av metalljonen relativt oberoende av pH. Forutom vitejoner kan dven Ca2+ och
Mg?+ konkurrera med metalljonen pa den biotiska liganden. Vilken av dessa joner som
har storst betydelse for konkurrensen beror pa vilken metalljon och vilken organism som
avses, men dven jonernas inboérdes koncentrationsforhallande. Exempelvis tycks
vitejoner vara den dominerande konkurrerande jonen for Cu?+, medan savil H* som Ca2+
och Mg?+ tycks ha betydelse for Ni2+ (Thakali et al., 2006b). Att ta fram en BLM-modell
som fungerar for ett flertal metaller pa ett brett spektrum av jordar innebar ett mycket
omfattande experimentellt arbete for att kalibrera metall- och organismspecifika
kalibrerade BLM-modeller. I dagsldget saknas allmant vedertagna BLM-modeller for jord,
dven for vanliga metallféroreningar som Cu, Pb, Zn och Ni.

Som ett alternativ till ett ramverk for metaller baserat pd BLM-metoden, har ett empiriskt
ramverk utvecklats inom ramen f6r arbetet med REACH (Registration, Evaluation,
Authorisation and Restriction of Chemicals; Regulation EC No 1907/2006). Resultatet ar
ett anviandarvanligt Excel-baserat verktyg diar matta totalkoncentrationer av metallerna
jamfors med riktvirden som justerats for biotillgédnglighet med hjalp av korrektions- och
markfaktorer. En forsta version, Soil PNEC calculator (ARCHE, 2014), tillampades och
vidareutvecklades inom forskningsprojektet IBRACS (2015). En uppdaterad version av
detta program, Threshold calculator for metals in soils v3.0 (ARCHE, 2020b), beskrivs i
detalj nedan.
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4.2 Berdakningsprogrammet Threshold Calculator
4.2.1 Oversiktlig beskrivning

Berdkningsprogrammet Threshold calculator dr ett flexibelt verktyg for att berdkna
jordtypspecifika ekotoxikologiska troskelvarden for metallerna Cd, Co, Cu, Pb, Mo, Ni
och Zn. Berdkningarna ar baserade pa ett omfattande ekotoxikologiskt datamaterial vilket
representerar séval vixter och ryggradslosa djur som mikrobiella processer. De
toxikologiska troskelviardena uttrycks i totalhalter, men kan (med undantag for Cd)
korrigeras for biotillgdnglighet med hjélp av olika styrande markfaktorer. Det omfattande
dataunderlaget medger en berdkning av troskelviarden for varje enskild metall med hjélp
av en artkanslighetsfordelningsfunktion (SSD), det vill siga med samma metodik som
anvants for att ta fram de svenska generella riktviardena (i ideala fall).

Uto6ver en korrigering for markegenskaper tar Threshold calculator aven hansyn till
skillnaden i toxisk effekt mellan laboratoriebaserade forsok dar metalltillsatsen sker i
form av metallsalter (vanligtvis kloridsalter) och en féltsituation. Vid en metalltillsats till
en jord (spikning) &r all metall tillganglig for reaktioner med marklosningen, det vill sdga
all tillsatt metall ar "labil” (Figur 1.1). I en faltsituation dr vanligtvis en del av metallen
irreversibelt fastlagt inne i aggregat och/eller mineral (reaktion 3 i Figur 4.1), vilket
betyder att koncentrationen i marklosningen blir lagre. En annan skillnad mellan spikade
jordprov och faltkontaminerade jordar &r att metalltillsatsen gor att den tillsatta anjonen
“drar med sig” metallkatjoner ut i I6sningen (for att uppné laddningsbalans), samt att pH
blir lagre pd grund av att de tillsatta metalljonerna konkurrerar ut vitejoner bundna till
ytorna. Bada dessa faktorer leder till att metallkoncentrationen i marklgsningen blir
onaturligt hog (Oorts et al., 2006; Smolders et al., 2009). Foljaktligen har man visat att
savil en lakning som en aldring av ett spikat jordprov leder till en lagre toxisk effekt
(Oorts et al., 2006; Smolders et al., 2009). I Threshold calculatorkorrigeras den
sammanlagda effekten av dessa bada processer med hjilp av en labb-faltfaktor (L/F-
faktor).

Huvuddelen av informationen om 7Zhreshold calculatori denna rapport ar himtad fran
det officiella bakgrundsdokumentet till programmet (ARCHE, 2020a). Sévil
beridkningsprogram som bakgrundsdokument ar fritt tillgdngligt utan kostnad (ARCHE,
2020a och 2020Db).

4.2.2 Toxisk databas

Dataunderlaget i Threshold calculatorutgors av kroniska toxicitetsdata for
markorganismer (vixter, ryggradslésa djur och mikrobiella processer) hamtade fran den
vetenskapliga litteraturen eller forskningsprojekt. Acceptanskriterierna finns
sammanfattade i Tabell 4.1.

10 Med hjélp av Threshold calculatorberidknas egentligen biotillgénglighetskorrigerade riktvirden med hjélp av
artkinslighetsfordelningskurvor. Vi har dock valt att behalla termen “troskelvarden” fréan
originaldokumentationen.
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Tabell 4.1 Huvudsakliga acceptanskriterier fér urval av toxicitetsdata.

Relevans

Tillforlitlighet

Test substans: metallsalter av
hég renhet

Testmedium: bara data fran
forsok med naturliga eller
artificiella (till exempel OECD)
jordar

Testorganismer:
primarproducenter (vaxter),
konsumenter (ryggradslésa
djur), nedbrytare (mikrobiella
processer) av relevans for jorden
ifrdga.

Toxikologiska "endpoints”:
direkta effekter pa
populationsniva, till exempel
mortalitet, tillvéaxt och
reproduktion for vaxter och
ryggradslésa djur, eller
funktionella variabler for
mikrobiella processer (till
exempel kol- och
kvavemineralisering)
Exponeringssituation: tester som
har fokus pa kénsliga
livsstadium som till exempel
rottillvaxt for vaxter och tillvaxt
eller reproduktion fér organismer

Typ av test: standardtest (till
exempel ISO, OECD) eller inte,
val av “endpoint”,
testférhallanden
Metodbeskrivning:
forsdksuppstallning, utrustning,
spikmetod, beskrivning av
testorganism, antal replikat
Beskrivning av testjord:
jordma&nstyp, provtagningsplats,
pH, kol- och lerhalt,
katjonbytesférmaga (CEC)
Kemisk analys: analys och
validering av
exponeringsférhallandena under
forsoket

Dos-responseffekt: acceptabel
respons i kontrolledet,
atminstone tva olika
koncentrationer utéver kontroll,
en klar dos-responseffekt

Huvuddelen av datamaterialet togs fram i samband med arbetet med REACH (2006),
men ytterligare data har tillkommit. Samtliga dataset har kritiskt granskats och resultaten
fran de ursprungliga dos-respons-experimenten har omanalyserats med programmet US
EPA TRAP, version 1.30a (US EPA, 2016), det vill sdga databasen ar harmoniserad med
avseende pa metodik att ta fram toxikologiska troskelvirden (NOEC, ECyj etc.).

Samtliga dataset finns redovisade under fliken "Database” i Threshold calculator. Har
aterfinns information om till exempel testorganism, “endpoint” (responsvariabel),
jordtyp, markegenskaper samt kéllhanvisning till ursprungsmaterialet. Totalt innehaller
databasen 100 dataset for Cd, 148 for Co, 281 f6r Cu, 118 for Pb, 92 for Mo, 208 f6r Ni
och 239 for Zn.

De vanligaste testerna ar: skottillvixt for tomat och raps, rot- och skottillvéaxt for korn,
reproduktion for Eisenia fetida (dyngmask), Enchytraeus albidus (ringmask) och
Folsomia candida (hoppstjart), potentiell nitrifikation, glukosinducerad respiration samt
mineralisering (nedbrytning till CO») av majsforna.

4.2.3 Biotillgénglighetskorrigeringar

Metodiken for biotillganglighetskorrigering av skillnaden i toxisk respons mellan olika
typer av jordar och mellan spikade jordar och faltkontaminerade jordar finns beskriven i
Smolders et al. (2009) och OECD (2016). Korrigering gors i tvd steg:
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1. Forst gors en korrigering for skillnaden mellan spikade och filtkontaminerade
jordar med hjalp av L/F-faktorn, vilken dr en empiriskt framtagen faktor som
reducerar toxiciteten i spikade prover till den forvintade toxiciteten under
faltférhallanden vid samma totalkoncentration av metallen. Notera att denna ar
en kombination av tva effekter, dels en aldringseffekt (reaktion 3 i Figur 4.1)
vilken minskar den labila fraktionen med tiden, dels en salteffekt vilken leder till
en onaturligt hog metallGslighet.

2. I ett andra steg normaliseras den toxiska responsen sé att den motsvarar den
undersokta jordens egenskaper. Normaliseringen gors med hjilp av empiriska
regressionssamband mellan toxisk effekt (ECso) och markfaktorer.

Labb-faltfaktorn &r metallspecifik och varierar bdde mellan jordar och mellan arter, och
definieras som:

L/F-faktor = Dot Ekvation 4.1
Cx,spik

dir ECy dr det valda troskelvardet (till exempel ECyo) for den filtkontaminerade jorden
och ECy qpik dr motsvarande virde erhallet i laboratorieférsok med spikat jordprov.
Eftersom ECy g alltid ar hogre (lagre toxisk effekt) 4n ECy gpik &r L/F-faktorn alltid >1.
Tabell 4.2 redovisas default-varden for de olika metallerna i Threshold calculator. 1
bakgrundsdokumentet till programmet finns en detaljerad beskrivning av hur dessa ar
framtagna (ARCHE, 2020a). Generellt sett ar de konservativt valda. Exempelvis ar
default-vardet for Pb 4, men var i for ca 30% av jordarna >10. Val av L/F-faktor far darfor
stor betydelse for utfallet av riskbedomningen. Mgjligheten finns darfor att ansétta en
platsspecifik L/F-faktor i Threshold calculator (se kapitel 3.3).

Tabell 4.2 Biotillgdnglighetskorrigeringar av metalltoxicitet i Threshold calculator.

. L/F-faktor Markegenskaper fér normalisering
Amne
Kadmium mojlighet saknas mdojlighet saknas
Kobolt 1,2-3,5 (6kar som en funktion av eCECP
pH)
Koppar 2,0 eCEC, % organiskt kol, % lerinnehall och pHe
Bly 4,0/ 2,02 eCEC
Molybden 2,0 pH, % lerinnehall
Nickel 1,0-4,0 (6kar som en funktion av eCEC
pH)
Zink 3,0 eCEC, pH, bakgrundshalt Zn

2 4,0 inkluderar bade effekter av lakning och aldring, medan 2,0 enbart inkluderar
aldringsprocesser.

b eCEC: effektiv katjonbyteskapacitet = CEC vid jordens naturliga pH.
¢ pH métti 0,01 M CaClz.

40 (68)



De regressionsmodeller som anvénds vid normalisering for markfaktorer ar saval
metallspecifika som artspecifika och dr baserade pa ett omfattande dataunderlag. Totalt
har 6 till 11 olika toxicitetstester anvants pd mellan 8 till 19 olika jordar, beroende pé
metall. Jordarna som anvindes i de toxikologiska testerna kommer i huvudsak fran
Europa och representerar ett stort spann av olika markegenskaper (organisk halt, lerhalt,
pH etc.). For varje testad metall och art harleddes en regressionsekvation mellan toxicitet
(t.ex. ECso) och en eller flera markfaktorer. Som framgér av Tabell 4.2, ar de styrande
markfaktorerna nagot olika for de olika metallerna. Samtliga regressionsekvationer finns
samlade i bakgrundsdokumentet for Threshold calculator (ARCHE, 2020a).

De ingangsparametrar som kravs for att gora en korrigering for markegenskaper &r latt-
tillgdngliga markparametrar som kan bestimmas rutinmaéssigt p4 kommersiella
laboratorier (Tabell 4.2). For att f4 en jamforbarhet med biotillgdnglighetsmodellerna,
méste markegenskaperna mitas enligt foljande (eller motsvarande) metoder:

e pH: uppmittien jordsuspension av 0,01 M CaCl: (till exempel ISO 10390: 2005).
Om andra metoder har anvénts for bestimning av pH, kan pH i 0,01M CaCl,
uppskattas med hjilp av f6ljande ekvationer:

- pH(0,01 M CaCly) = -0,54 + 1,00 - pH(H20) (baserat pa data fér 86
hollandska jordar, R2 = 0,88), dar pH(H20) ar pH métt i vattenextrakt.

- pH(0,01 M CaCly) = 0,79 + 0,89 - pH(1 M KCl) (baserat pa data fér 86
hollandska jordar, R2 = 0,91), dar pH(KCI) ar pH matt i extrakt av 1 M KCL.

e  Organiskt kolinnehall (%): bestams till exempel genom en torr
forbranningsmetod (till exempel ISO 10694: 1995). Nir endast information om
halten organisk substans (SOM), métt som glodforlust, finns tillgdnglig kan den
organiska kolhalten (SOC) uppskattas med hjilp av foljande samband: % SOC =
% SOM - 0,58 (ARCHE, 2020a).

e Lerinnehall (%): fraktion av mineraljordpartiklar <2 pm, bestimd genom
siktning och sedimentation efter en fullstindig dispergering av jorden (till
exempel ISO 11277: 2009).

o Effektiv katjonbytarkapacitet (eCEC, cmolc/kg): CEC mitt vid jordens radande
pH (till exempel ISO 11260:2018, SS 28313, Pleysier och Juo, 1980). Om inget
eCEC-virde finns tillgingligt kan eCEC uppskattas utifran bestimningar av pH,
lerahalt och halten organiskt kol (SOC) med foljande ekvation (Helling et al.
1964):
eCEC (cmolc/kg) = (30 + 4,4 - pH) - (% lera / 100) + (-59 + 51 - pH) - (% OC/100)

I de fall dd markegenskaper saknas, kan ett generellt riktvarde erhéllas, vilket enbart ar
justerat for skillnaden i toxisk respons mellan spikade laboratorieprover och faltprover,
det vill sdga korrigerade med hjilp av L/F-faktorer (Tabell 4.2).

4.2.4 Hur berdknas biotillgénglighetskorrigerade ekologiska tréskelvarden?

Metodiken att beridkna biotillginglighetskorrigerade ekologiska troskelvirden med hjélp
av en SSD-funktion finns beskriven i Smolders et al. (2009) och OECD (2016) och
presenteras schematiskt i Figur 4.2.
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Utga ifran EC,-varden uttryckta som tillsatt
dos (mg/kg)

Korrigera for skillnader i toxcitet mellan
spikade prover och faltkontaminerade prover:
ECx,félt = ECx,spik - L/F-factor (+ Cbakgrund)

|

Normalisera EC, ¢;-varden med avseende pa
markfaktorer med hjalp av artspecifika
biotillganglighetsfunktioner

!

Berakna det geometriska medelvardet for
varje arts mest kansliga “endpoint”

!

Berdkna ett valt troskelvarde (HC,) fran
biotillgdnglighetskorrigerade SSD-funktionen

Figur 4.2 Arbetsgdngen vid framtagandet av toxikologiska tréskelvarden med hjalp av en
biotillganglighetskorrigerad SSD-funktion. ”“Cbakgrund” &r bakgrundskoncentrationen i respektive
testjord. I Threshold calculator finns mojligheten att rédkna ut troskelvéarden for sdval tillsatt dos
som totalhalt (tillsatt dos plus bakgrundskoncentration).

I ett forsta steg viljs effektkoncentrationer (ECy) baserade pa tillsatt dos, det vill siga
bakgrundskoncentrationen ar inte inkluderad. Normalt dr ECyo-virden att foredra. I ett
andra steg korrigeras effektkoncentrationen for skillnaden i respons mellan spikade
prover och motsvarande faltkontaminerade prover genom att multiplicera med
metallspecifika L/F-faktorn (Tabell 4.2). Ska troskelviarden vara baserade pa
totalkoncentrationer laggs bakgrundskoncentrationen for respektive testjord till i detta
steg. I ett efterfoljande steg gors en normalisering (justering) av den toxiska responsen i
testjordarna si att de motsvarar de forhallanden som rader i filtjorden (f6r vilken den
ekologiska risken ska bedomas). Normaliseringen gors genom att anvinda
riktningskoefficienten for sambandet mellan styrande markfaktorer och den toxiska
effekten (ECso) som erhallits i laboratorietesterna (uttryckt pa log-log-basis). For de allra
flesta metaller och organismgrupper ar den effektiva katjonbyteskapaciteten (eCEC) den
enda styrande markfaktorn (ARCHE, 2020a). Korrigeringen av EC,-vardet for varje
enskild test, vilka utgor underlaget till riskbedémningen (SSD-funktionen), gors genom
foljande ekvation (med eCEC som exempel):

eCEC r1: 1%
ﬁ] Ekvation 4.2

ECsie = ECitest -
x, falt x, test eCECront

dar EC, g dr valt ECy-varde normaliserat till forhallandena i den faltjord vi ar
intresserade av, ECy s ar valt ECy-virde direkt erhéllet fran det ekologisk testet, eCECg:
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ar den effektiva katjonbyteskapaciteten i var faltjord, eCEC;.s: dr den effektiva
katjonbyteskapaciteten i testjorden, samt x ir riktningskoefficienten for sambandet
mellan toxisk effekt (ECso) och eCEC (uttryckt pé log-log-basis) for just denna organism.

Om det finns fler 4n ett dataset tillgdngligt for en art/process sé riaknar programmet ut ett
geometriskt medelvirde for den mest kinsliga effektvariabeln (endpoint), vilket sedan
anviands i SSD-funktionen. Det geometriska medelvardet ger storre vikt &t laga varden dn
det aritmetiska medelvirdet, det vill sidga, ar mer konservativt.

4.2.5 Hur anvander du programmet?

Threshold calculator ar ett anvindarvanligt program som presenterar resultatet pé ett
enkelt, pedagogiskt sitt. Under fliken ”input+output” anger man sina indata och kan
samtidigt se resultatet. Figur 4.3 visar ett skarmklipp pa vilka indata som kravs for
berikningarna, samt vilka val som maéste goras. Nedan foljer en steg-for-steg-beskrivning
av hur programmet anvands.

1. Vilj metall.

Vilj vilken organismgrupp eller vilka organismgrupper som ska ing i
dataunderlaget for den berdknade skyddsnivan. Normalt anvinds alla tre
organismgrupper som underlag, vilket dven 4r den ansats som har anvénts vid
framtagandet av Naturvardsverkets riktvirden (Naturvardsverket, 2009b)

3. Vilj effektniva (ECy) for de enskilda ekotoxikologiska testerna som SSD-
funktionen ska baseras pa. Normalt anvands 10% som effektniva (ECio), vilken
anses vara likvirdig med NOEC, men bittre definierad.

4. Inista steg viljs skyddsnivan (troskelvardet) baserad pa SSD-funktionen, d v s
andel arter som ska skyddas. Den ldggs i programmet in som HC,-virde, d v s
andel arter som potentiellt kan paverkas. Det betyder att om vi vill rikna fram ett
viarde som motsvarar en skyddsniva pa 75% (KM), ska vi mata in 25% har (HCas).

5. Som defaulti programmet sa ligger mojligheten att anvinda NOEC-, LOEC-
och/eller MATC-virden i de fall da det inte var mojligt att bestdmma tillforlitliga
ECi-viarden i de enskilda testerna. Dessa definieras i Tabell 1.1 ovan. Om EC; ar
vald som en effektnivd kommer endast NOEC-varden att anvdndas som substitut
med de forinstillda virdena.

6. Idetta steg viljs hur bakgrundskoncentrationen av metallen ifrdga ska hanteras.
Som namndes ovan (kapitel 3.2.4) kan bakgrundskoncentrationen i de olika
ekotoxikologiska experimenten hanteras pa tva satt. Ett satt ar att efter
korrigeringen med L/F-faktorn addera bakgrundskoncentrationen igen (Figur
4.2). Detta ger ” Total approach’, det vill sdga den naturliga
bakgrundskoncentrationen i de olika testerna ar inkluderade i berdkningen. I det
hir fallet behover man inte 14gga till ndgon bakgrundskoncentration i rutan
” Enter background metal content”. Programmet antar helt enkelt att bakgrunden
ivart prov inte skiljer sig markant frdn "normalprovet” i det dataunderlag som
ligger till grund for berdkningarna. Undantaget ar Zn, dar ett virde pa
bakgrundskoncentration méste matas in i rutan ” Enter background metal
content”. Anledningen till detta ar den stora variationen i bakgrundshalt i det
underliggande datamaterialet. Om vi istéllet valjer ”Added approach”ér hela det
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toxikologiska dataunderlaget baserat p4 tillsatta doser i respektive forsok. Da
maste vi sjilva addera en (helst platsspecifik) bakgrundskoncentration till de
erhallna riktviardena.

Ar man intresserad av att sjilv definiera forhallandena i sina berdikningar viljer
man “open (global)”i rutan "Jurisdiction”. Med alternativet ” EU REACH (status
January 2017)”1ases indata till de som géller i detta dokument.

Finns intresse att rdkna fram hur stor andel organismer som den uppmaétta
totalkoncentrationen pa lokalen potentiellt kan paverka (PAF = Potentially
Affected Fraction) kan totalhalten matas in i rutan ” Enter total metal
concentration (mg/kg)”. Ar man bara ute efter ett platsspecifikt riktviirde, kan
denna ruta lamnas tom.

I det avslutande steget definieras markegenskaperna pa den undersokta lokalen.
Som ndmnts ovan (3.2.3) ar effektiva katjonbyteskapaciteten (eCEC) den
vanligaste skalningsparametern vid normalisering av toxisk effekt mellan olika
jordar. D3 varden pa denna variabel saknas raknar modellen ut dessa utifridn
varden pa pH, kolhalt och lerhalt (kapitel 3.2.3).

Threshold calculator for metals in soil v3.0

A global tool for terrestrial risk assessment CONSULTING

INPUT FOR DIRECT TOXICITY TO SOIL ORGANISMS Resctinput_|
i Lodrat (Varde) axel Enter total metal concentration (mglkg)
[ copper | [ 200 |
Select trophic levels to be protected Site specific information (for Co, Cu, Mo, Ni, Pb and Zn)
plants + invertebrates + micro-organisms | The 8 input par for derivation of site

effective CEC [cmolelkg dwt), pH, * organic carbon and > clay

Enter effect level (x in ECx)

ECx; value between 1.and 50

10 | Enter soil pH (0,01 M CaCl; method)

[

vel (pin HCp)

Enter organic carbon content (%)

2

Use NOEC, MATC and LOEC values in case no reliable

ECx value can be derived

Enter clay content (particle-size fraction < 2 pm, %)

[ yes 10 |
upper effect boundary NOEC 0 Enter effective CEC (cmol,/kg)

The predicted eCEC bazed on pH, clay and arganic Cis 10,6 cmolctkg
upper effect boundary LOEC

Total or added approach

Enter background metal content (mg/kg)

only required for added approach and bioavailability comrections for Zn

total (natural background included)

Jurisdiction

1
pper effect boundary MATC 25 If nio walue For eCEC is inserted, it will be predicted from pH, *organic C and 5clay

open (global)

Figur 4.3 Ett skarmklipp av fliken med indata tagen fr&n Threshold calculator v3.0.

Beridknade troskelviarden for de forhéllanden som definierades i Figur 4.3 framgar av

skarmklippet i Figur 4.4. Hir redovisas forst de val som gjorts vad giller dataunderlag i
form av organismgrupper (" 7rophic levels’) och troskelvarden (” Threshold based on”).
Det forsta troskelvirdet (" Generic”), och motsvarande PAF-varde, ar baserat pa hela det
toxikologiska dataunderlaget utan korrigering for den undersokta lokalens
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markegenskaper. Det andra troskelvardet (” Normalized’), och motsvarande PAF-virde,
ar istdllet anpassat efter de platsspecifika markférhallandena. Som jamforelse kan
namnas att det generella KM-virdet for skydd av markmiljo for det aktuella &mnet enligt
Naturvardsverket ar 80 mg/kg TS (Naturvardsverket, 2009b). Notera att 4ven
osidkerheten i skattningen av de béda troskelvardena redovisas som ett 5%-95%
konfidensintervall. Utover resultatredovisningen i Figur 4.4, redovisas det platsspecifika
troskelvirdet dven grafiskt i form av en SSD-funktion (Figur 4.5), samt en lista med
indata som motsvarar punkterna i figuren.

Metal: copper

Trophic levels: plants + invertebrates + micro-
organisms

Threshold based on: HC25 of EC10 values (mg/kg dry weight)

Generic (no normalization, all data)

Total approach (natural background included) 5% - 95% confidence interval
HC25 of EC10 values (mg/kg dry weight) 190.9 167.5-215.8
Potentially Affected Fraction (PAF, %) 26.4

Normalized to specific soil conditions (species mean)

Total approach (natural background included) 5% - 95% confidence interval
HC25 of EC10 values (mg/kg dry weight) 160.1 122 -200.7
Potentially Affected Fraction (PAF, %) 35.4

Figur 4.4 Utdata for exemplet som redovisas i Figur 4.3 (skarmklipp fr&n Threshold calculator
v3.0).
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SSD graph (based on species mean values)

SSD for EC10 data for copper normalized to pH 6, 2 % organic carbon, 10 %
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Figur 4.5 En grafisk presentation av resultatet i Figur 4.4 (skarmklipp fr&n Threshold calculator

v3.0)

4.3 Kemisk metod for att bestamma biotillganglig fraktion

En sammanstillning av L/F-faktorer for Cu, Co, Mo, Ni, Pb och Zn visade pa en stor

variation mellan de olika metallerna och mellan olika marktyper (Smolders et al., 2009;
ARCHE, 2020a). Exempelvis hade ca 70% av jordarna i underlagsmaterialet for Cu och Pb
en hogre L/F-faktor dn ”default”-virdena pa 2 respektive 4 (ARCHE, 2020a). Eftersom
det finns en enkel proportionalitet mellan L/F-faktor och toxiskt troskelvirde, har valet

av L/F-faktor en stor péverkan pa det korrigerade troskelvardet.

Beroende pd markegenskaper och typ av fororeningskalla pa den aktuella lokalen finns all

anledning att fundera pa mojligheten att gora en platsspecifik bestimning av L/F-faktorn.

Ijordar med ett hogt pH och ett hogt innehéll av jarn(hydr)oxider tycks sannolikheten for

en hog, irreversibla inbindning av metaller vara som storst (Smolders et al., 2012;

Massoura et al., 2006), vilket 6kar L/F-faktorn. Vilken typ av fororeningskilla kan ocksa

ha stor inverkan. Om metallféroreningen 4r bunden i olika typer av mineral redan fran

borjan, som t.ex. i gruv- och slaggavfall (silikater, oxider och karbonater), kan L/F-

faktorn bli mycket hog. Exempelvis hade en belgisk jord dar den dominerade

fororeningen var Zn-kontaminerat slaggavfall en L/F-faktor f6r Zn pa 30 (Hemmels et al.,

2014).

En studie inom forskningsprojektet IBRACS (2015) visade att L/F-faktorn i
faltkontaminerade prover kan uppskattas med en isotoputspiddningsteknik (Hemmels et
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al., 2014). Isotoputspadningstekniken ger ett métt p& andelen labil metall, det vill siga
andelen metall som kan reagera med marklosningen. Den bygger pa antagandet att olika
isotoper av en metall har exakt samma kemiska beteende, det vill sdga om en annan
isotop av metallen jamviktas med ett jordprov, kommer denna att fordela sig pa exakt
samma sitt som den “naturliga” isotopen av metallen (samma Kg). Detta gor det majligt
att berdkna den labila poolen av den naturliga isotopen utifran kinnedom om
koncentrationen av naturliga isotopen i 16sningsfasen (till exempel Smolders et al., 2012).
Notera att det rdder omvént proportionellt forhéllande mellan &ldringseffekt och andel
labil metall, exempelvis motsvarar en labil andel metall pa 0,2 en L/F-faktor pé 5.
Isotoputbytestekniken kan utféras med sival radioaktiva isotoper (Smolders et al., 2012),
som stabila isotoper (Hemmels et al., 2014). Berdkningarna ar enklare med radioaktiva
isotoper, men en stor férdel med stabila isotoper ir att de kan analyseras med ICP-MS pé
kommersiella laboratorier.

Inom IBRACS-projektet bestimdes L/F-faktorer for Cu och Zn pa filtkontaminerade
prover med hjilp av isotoputspadningsmetoden och de stabila isotoperna 65Cu respektive
70Zn (Hemmels et al., 2014). Totalt ingick 7 jordar fororenade med Zn i studien. Resultat
fran toxikologiska tester (skottillviaxt for korn) visade pé ett medianvarde for L/F-faktorn
pa 4,4, medan isotoputbytestekniken visade pa ett medianvirde 6,8. Variationen mellan
jordar var dock stor, med en intervall pa 2 till 22 for de toxikologiska testerna och 3 till 34
for isotoputbytestekniken. Det var en signifikant korrelation mellan de bdda metoderna.
Tva Cu-fororenade jordar ingick i studien, med en variation pa 3 till 6 respektive 2 till 4
for de bida metoderna. Som framgar av Tabell 4.2 dr default-vardena f6r Zn och Cu, 3
respektive 2.

Isotoputbytesmetoden med stabila isotoper finns beskriven i detalj i Bilaga 3 i denna
rapport. For att forenkla for anvindare av metoden har ett Excelbaserat
berdkningsprogram (Labil-metall-kalkylatorn) utvecklats av SGI (bilaga till denna
rapport, kan laddas ned frén https://www.diva-portal.org/).

4.4 Markfaktorers betydelse for det platsspecifika riktvardet

I Tabell 4.3 redovisas hur nyckelvariablerna lerhalt, halt organiskt kol samt pH péverkar
riktvirdena for skydd av markmiljon motsvarande en skyddsniva pa 50% (MKM).
Utgéngspunkten har varit de férhallanden som anses gélla for de svenska generella
riktvirdena, d v s en organisk kolhalt pa 2% och ett pH inom intervallet 5 till 7
(Naturvardsverket, 2009a). Lerhalten &r inte definierad for de generella riktvardena
varfor ett virde pa 5% har valts som utgédngsvirde vid berdkningarna. Detta virde
motsvarar medianhalten pé den vil undersokta lokalen Skonsmon 2:12 i Sundsvalls
kommun (Tiberg et al., 2019). Som jamforelse kan ndmnas att medianviardena for
organisk kol och pH var 4,2% respektive 7,8 pa samma lokal. Jordarna A och B har
séledes egenskaper som motsvarar den svenska “generella jorden”. Det
biotillganglighetskorrigerade riktvardet ar dock hogre vid pH 7 d4n pH 5 for samtliga
metaller, forutom Mo som forekommer som anjon och darfor har ett motsatt pH-
beroende. For Cu, Cd, Zn, Ni och Mo ligger det biotillgdnglighetskorrigerade riktvardet
for jord A och B relativt ndra Naturvardsverkets MKM-virde, medan det for Pb och Co
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ligger betydligt hogre (en faktor 2-4). Markegenskaperna har en stor betydelse vilket

framgar av en jaimforelse med jordarna C och D, vilka har dubbelt s hog halt organiskt

kol och lerhalt som jordarna A och B. Hogst biotillgdnglighetskorrigerade riktvirden

erhélls for jord D, vilken har det hégsta pH-virdet. Har ar vardena en faktor 2-8 hogre dn

Naturvardsverkets generella riktvarden (undantaget Mo).

Tabell 4.3 Berakningar av troskelvarden med T7hreshold calculator motsvarande svenska BAukm-
vérden for ndgra olika jordtyper (jordarna A-D). Som en jamférelse redovisas de svenska
generella riktvardena for skydd av markmiljé motsvarande skyddsnivan A (HC25) och Ewkm
(HC50). SSD-funktionen &r baserad p& ECio-varden och i berdkningarna har “total approach”
anvants. Fér Zn antogs en bakgrundshalt pd 70 mg/kg TS. For 6vriga metaller &r
bakgrundshalten automatiskt inkluderad i berakningen (kapitel 3.2.5).

Parameter/metall NV-Eim NV-Evim BEvkm Evikm Bk BEvkm
JordA | JordB | Jord C | Jord D
pH 5-7 5-7 5 7 5 7
TOC (%) 2 2 2 2 4 4
Ler (%) Ej Ej
definierad | definierad 5 5 10 10
Cu 80* 200%* 190 210 340 380
Pb 200 400%* 740 930 1200 1500
Zn 250%* 500%* 540 740 780 1100
Ni 70 120%* 130 190 280 390
Co 20 35% 91 130 190 270
Mo 70 150 300 120 540 210
cd 4 20 34%%

*styrande skyddsobjekt for riktvardet
**mojlighet att korrigera for markegenskaper saknas

4.5  Att anvanda Threshold Calculatori ekologisk riskbedédmning

Den ansats som giller for implementeringen av POM-metoden i platsspecifika
riskbedomningar for PAH géller dven for metaller. Det innebér en stegvis utviardering av
ekologisk risk diar den kemiska biotillgidnglighetsmetodiken kan anvindas som ett
gallringssteg innan en mer avancerad ekologisk riskbedomning med till exempel Triad-
metodiken utfors. De troskelviarden (riktvarden) som beraknas med 7Threshold calculator
ar baserade pa ett stort antal toxikologiska tester (mellan 92 och 282 beroende pa metall),
utforda med olika organismgrupper och med jordar som representerar ett brett spektrum
av olika markegenskaper (pH, TOC, lerhalt, etc.). Om ECjo-viarden anvinds vid berdkning
av biotillganglighetskorrigerade riktvarden for HC25 och HC50 dr metodiken dessutom i
princip den samma som den som har anvints vid framtagandet av Naturvardsverkets
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Exm- och Evxm-virden. Biotillganglighetskorrigerade riktvarden baserade pa ECip-varden
kan saledes direkt ersatta Naturvardsverkets Exm- och Emkm-varden i en platsspecifik
riskbedémning.

Foljande, stegvisa ansats rekommenderas:

e Nivéd 1. En jamforelse av totalhalten metall, bestimd med 7 M HNOs eller
kungsvatten (Mo), med Naturvardsverkets generella riktviarden Exy alternativt

Emrm.

e Nivé 2. Indikerar utviarderingen pé niva 1 en risk for markekosystemet, det vill
sdga det aktuella generella riktvirdet 6verskrids pd omradet gors en berdkning av
biotillginglighetskorrigerade platsspecifika riktvirden med hjilp av Threshold
calculator. Har kan de av Naturvardsverket rekommenderade skyddsnivaerna for
KM och MKM anvindas i utvirderingen, det vill saga HC25 respektive HC50
baserade p& ECio-varden. I de fall d& omrédet kan férvantas vara homogent med
avseende pa nyckelmarkfaktorer (TOC, lerhalt och pH) kan ett medelvarde for
omradet anvidndas. Notera att det dven i dessa fall beh6vs en rumslig kartlaggning
av markegenskaperna for att kunna konstatera detta. I normalfallet kravs
sannolikt en bestamning av TOC, lerhalt och pH for varje enskild provpunkt.
Uppmatta totalhalter jamfors sedan med berdknade platsspecifika,
biotillginglighetskorrigerade riktvarden. I ett forsta steg kan default-virden pa
L/F-faktorer anvindas. I de fall da en betydande avvikelse fran dessa kan
forvintas, kan en platsspecifik bestimning av L/F-faktor med hjilp av
isotoputbytesteknik 6vervagas (kapitel 4.3). Typexempel di L/F-faktorn kan vara
betydligt hogre an default-virdena ir dd metallerna forvantas vara bundna i olika
typer av mineralfaser, som till exempel askor och gruvaviall.

e Nivé 3. Indikerar utvarderingen pa niva 2 en allmaén risk for markekosystemet,
det vill sidga totalhalten Gverstiger det biotillganglighetskorrigerade riktvirdet,
bor en fullstindig markekologisk undersokning genomforas med Triad-
metodiken (Jensen och Mesman, 2006; ISO 19204:2017). I en sédan kan med
fordel framtagna biotillganglighetskorrigerade riktvirden anvindas som
referensvirden i det kemiska undersokningsledet (Tiberg et al., 2019).

4.,5.1 Ovrigt att tanka pa

Dataunderlaget till 7hreshold calculatorbygger pa forsok som genomforts med olika
typer av naturliga jordar. Det betyder att de korrigeringar som programmet gor ar
baserade pa egenskaper hos naturliga jordar. Om exempelvis kvaliteten pa det organiska
materialet i den aktuella jorden forviantas avvika visentligt ifran den hos naturligt
organiskt material bor Threshold calculatorinte anvandas. Ett sddant fall ar da
kolfraktionen i marken innehéller en stor andel pyrogent organiskt material (sot, biokol),
vilket kan férviantas binda metaller simre &n naturligt organiskt material (lagre innehall
av metallbindande funktionella grupper).
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1. Bilaga — Metodbeskrivning fér bestamning av PAH
med passiv provtagning med POM

Skyddsatgarder
Anvind skyddsrock, handskar och skyddsglasdgon. Arbeta i dragskap med giftiga

kemikalier. Metanol och natriumazid ar giftigt.

Omfattning och tilldampning
Laktest for att uppskatta fritt 16sta markvattenkoncentrationer av 16-PAH.

Referenser
e Vattenkvotbestimning: SS-ISO 11 465

e Virden pé Kpom: Hawthorne et al. Anal. Chem. 2011, 83, 6754-6761

Princip
Ett plastmaterial, polyoxymetylen (POM) placeras i en 16sning av vatten och jord. Detta
skakas i 28 dygn tills jamviktskoncentrationer nétts i jorden, vattnet och POM.

POM extraheras sedan och analyseras. Mangden av PAH i POM kan anvindas for att
rakna ut koncentrationen fritt 16st PAH i vattnet.

Interferenser/felkallor
Var uppmarksam pé foljande eventuella interferenser/felkillor:

e Anvindning av kontaminerade utensilier.

e Provberedning kan paverka sammansittningen av PAH i jorden som ska
undersokas (till exempel forluster genom avgéng av flyktiga och semi-flyktiga
PAH till luften).

M&tomrade
Detektionsgrans ar ca 1 ng/L for PAH som tillhor gruppen PAH-L och ca 1 pg/L for PAH

som tillhor gruppen PAH-H. Detektionsgrans for PAH som tillhor gruppen PAH-M ligger
diremellan.

Utrustning
All utrustning som ar i kontakt med prov och POM diskas med aceton innan anvandning.

Foljande utrustning behovs:

e End-over-end skakmaskin med hastigheten 10 varv/min

e 40 ml glasvialer med tefloninldgg i locket (Agilent Technologies)

e 20 ml vial med aluminiuminlagg i locket (Scintror)

e Vag med noggrannhet 0,01 g (for vial med material och vitska)

e Vig med noggrannhet 0,0001 g (for POM)

e POM (Polyoxymetylen) 76 um i tjocklek (C.S. Hyde Co., Lake Villa, IL, USA)
e 250 ml pyrexflaska med tefloninliagg i locket

e Parafilm

e Aluminiumfolie

e 1 liters mitkolvi glas
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e 100 ml glasbagare

Kemikalier och I6sningar
e Milli-Q vatten med ledningsférméga < 0,5 mS/m och pH 5>pH<7

e Aceton pa

¢ Hexan (chromatography grade)

e Metanol (chromatography grade)
e Kalciumklorid (CaCly* 2 H»0) pa
e Natriumazid (NaNs) pa

Laklosning 0,001M CaCl. och 0,1% NaN:
Koncentrationerna av CaCl, och NaNs i laklosningen dr de samma som anges i laktest-

serien SS-EN ISO 21268.

e Till 1 liters métkolv viag in 0,147 g CaCl, * 2 H20 och 1,00 g NaNs,
e Spad upp till market med Milli-Q vatten.

Provberedning
Materialet ska vara <2 mm. Om sé inte ar fallet sikta materialet. Testet utfors om det ar

mojligt pa naturfuktigt material. OBS! Provberedning kan paverka sammanséttningen
(och biotillgdngligheten) av PAH. Undvik torkning av prov och 6verdriven omrorning av
provet. Torkning i temperaturer 6ver rumstemperatur kan leda till férluster av PAH-L och
PAH-M.

Bestam vattenkvoten/torrsubstansen pd materialet genom torkning av en testportion vid
105 °C enligt SS-ISO 11 465 eller likvardig standard.

Utférande
Forberedelse av POM:

o  Skir till remsor av POM som &r 2x4 cm.

e Ligg dem i flaskan och fyll pd med hexan. Sétt en bit parafilm som extra sidkerhet
runt locket.

e L&t skaka minst 6ver natt i end over end apparaten.

e Dekantera av hexanen.

o Tillsdtt metanol till flaskan med POM.

e Lt skaka minst 6ver natt i end over end apparaten.

e Dekantera av metanolen, tillsatt ny och 1at skaka minst 6ver natt.

e Upprepa detta forfarande ytterligare en gang sa att POM har skakats med
metanol i tre omgangar.

e Skolj POM med Milli-Q vatten 2-3 génger.

e Fyll pd med Milli-Q vatten och forvara dem i detta. Hallbarheten &r minst ett ar.

Lakning:

Vig in motsvarande 10 g torrt material (jord) i en 40 ml glasvial. Notera vikten. Mangd
torrt prov berdknas enligt:
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n%r_il+v%,i

dar m,, = fuktig vikt (g) och wy.= vattenkvot.

Maingd vatten som provet innehéller enligt:
ml - mw - mdr

e Tauten POM, torka av den med Kleenex, viag den och notera vikten.

e Tillsatt POM:en till provet.

e Tillsatt ca 35 ml lakl6sning sé att headspacen ar ca 0,5-1 ml.

e  Sitt ett lager parafilm runt korken for att undvika lickage samt satt
aluminiumfolie runt flaska for att forhindra nedbrytning fran ljus. Ar det flera
flaskor sé sitt dem girna i en kartong.

e Sittiskakmaskinen och lat ga pa hastigheten 10 varv/minut i 28 dagar + 3 dagar.

e Efter avslutad skakning ta ut flaskorna och ta med hjilp av en pincett ut POM:en.

e  Skolj snabbt av POM:en med Milli-Q och torka sedan av den noga med Kleenex sa
att det inte finns nagra partiklar kvar.

e For ned POM:en i en mork vial.

e Lagravialen i frys om inte extraktion av PAH kan ske direkt.

Extraktion och kvantifiering:

POM-remsorna extraheras darefter med organiskt 16sningsmedel och behandlas enligt
lamplig metod sé att extrakten kan analyseras med GC-MS. Till exempel kan extraktionen
goras sd hir: Extrahera i tvd omgangar med 20 mL aceton:hexan (1;1, v/v) i ultraljudsbad
(3 timmar/gang). Tillsatt vid forsta extraktionen deuterium-inméarkta PAH16 (50 ng) till
vialerna. Kombinera de tva extrakten och indunsta i rullindunstare och 6verfor till GC-
vialer. Anvind en recovery-standard. Identifiering och kvantifiering kan sedan ske med
GC-MS.

Resultat

Berikning:

Koncentrationen av PAH i POM:en anvénds for att berdkna koncentrationen fritt 16st
PAH i vattnet:

I(POM = CPOM / CW,free

Krom = POM-vatten jamviktsfordelningskoefficient enligt Hawthorne et al., (2011), se
Tabell nedan, Grom = Koncentrationen av férorening i POM vid jamvikt, och Gy free = Fritt
16st koncentration i vatten.
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Tabell B1:1 POM-vatten jamviktsférdelningskoefficienter for berdkning av Cw,free (Hawthorne et
al., 2011).

PAH Log Kpom
naftalen 3,05
acenaftylen 3,78
acenaften 3,50
fluoren 3,83
fenantren 4,20
antracen 4,30
pyren 4,57
fluoranten 4,56
krysen 5,43
benso[a]antracen 5,46
benso[k]fluoranten 5,97
benso[b]fluoranten 5,80
benso[a]pyren 5,96
benso[ghi]perylen 6,09
dibens[ah]antracen 6,30
indeno[123cd]pyren 6,26

Rapportering
e Provbeteckning

e Provningsresultat (Gom och berdknad Gy free)

e Hinvisning till denna metodbeskrivning

e Hainvisning till referens for de Kpom som anvints (d vs Hawthorne et al., 2011)

e Provberedning: hianvisa till anvind standard och beskriv om (och i sa fall hur)
provet har torkats eftersom detta kan orsaka forluster.

61 (68)



2. Bilaga - Exempel pa héarledning av riktvdrden med
Single-PAH-modellen

Som exempel ges nedan en kortfattad beskrivning av hur de bada ekotoxikologiska
troskelvardena MPCeco water 0Ch SRCeco,water fOr tvd PAH-dmnen (naftalen och indo[1,2,3-
cd]pyren) hérletts med Single-PAH-modellen (Verbruggen, 2012). For fullstiandig
beskrivning (och 6vriga PAH-dmnen) hinvisas till rapport av Verbruggen (2012).

Naftalen: Vid tidpunkten for Verbruggens genomgang av referens-data (2012) fanns det
for naftalen ett tillforlitligt dataunderlag, bestdende av akvatiska kroniska toxicitetsdata
(NOEC eller EC10), tillgénglig fér 17 arter inom 7 taxonomiska grupper (bdde marina-
och farskvatten-arter). Det fanns inget varde for ndgon insekt och RIVM bedémde darfor
att harledning av riktvarde for MPCecowater genom artkénslighetsfordelning inte var
lampligt. I jamforande syfte plottades 4anda en SDD-kurva (se Figure 3 i rapport av
Verbruggen (2012). Plotten av data visade ocksa pa att tillgdngliga toxicitetsdata hade en
délig passform till log-normalférdelningskurvan. Det var dessutom ett stort spann pa
NOEC- och EC10-varden for de olika arterna.

Det stora spannet av effektkoncentrationer for de olika arterna skulle kunna bero pa att
andra specifika toxic modes of actions dn narcosis forekommer, men Verbruggen
poangterade att orsaken dven kan bero pa experimentella problem med att hélla en
konstant naftalenkoncentration under den langre forsokstid som kravs i kroniska tester.

P& grund av osidkerheterna ovan valdes istallet den lagsta akvatiska effektkoncentrationen
som uppmatts, vilken var ett EC10 varde pa 20 pg/L fran en studie pa Oncorhynchus
mykiss (regnbégslax) i farskvatten, och en sikerhetsfaktor pa 10 for berdkning av
MPCeco,water, Som sdledes blev satt till 2 pug/L. For SRCeco,water anvandes
artkénslighetsfordelningen det vill sdga plotten som visas i Figure 3 i rapport av
Verbruggen, (2012), och HC50-vardet, som anti-logaritmerat blir 520ug/L.

Indo[1,2,3-cd]pyren: Endast tva kroniska akvatiska effektkoncentrationer fanns
tillgangliga for indo(1,2,3-cd)pyren. Bada var EC10-varden fran farskvattentester. I det
ena hade reproduktion hos ett kraftdjur studerats (EC10=0,27 ug/L) och i det andra
tillvaxthastighet pa alg (EC10=1,5 pg/L). Bida endpoints har f6r andra PAH, som testats
for fler arter, visat sig vara bland de kinsligaste. Darfor bedomdes de som lampliga av
Verbruggen att hirleda riktvirden frin, men pa grund av det mycket begriansade
underlaget ansattes en sdkerhetsfaktor pa 100 for berdkning av MPCeco,water (0ch det 1dgsta
av vardena tillampades). MPCeco,water blev darfor satt till 0,0027 pg/L. For SRCeco
anviandes det geometriska medelvirdet av de bada kroniska effektkoncentrationerna,
vilket ar lika med 0,64 pg/L.
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3. Bilaga - Isotoputbytesmetoden fér bestamning av
labil metallkoncentration

Skyddsatgarder

Skyddsutrustning som labbrock, skyddshandskar och skyddsglasogon bor anvandas vid
all kontakt med restprodukter och férorenad jord och dess lakvatten. Losningarna med
salpetersyra ska tillredas i dragskap. Anviand skyddsglasogon, skyddshandskar och utsug
alternativt andningsmask vid delning och krossning samt vid annan hantering av provet
dir damning kan uppsta.

Omfattning och tillampning
En metodik for att bestimma koncentrationen av labil metall (E-viarde) i fororenade

jordar med isotoputspadningsteknik dér stabila isotoper anviands. Gir att anvanda pé ett
flertal tungmetaller (till exempel Cu, Pb, Cd och Ni), men i denna beskrivning anviands Cu
som exempelmetall.

Referenser
Marzouk, E. R., Chenery, S. R. and Young, S. D. (2013b) Predicting the solubility and

lability of Zn, Cd, and Pb in soils from a minespoil-contaminated catchment by stable
isotopic exchange, Geochimica et Cosmochimica Acta, 123, pp. 1-16. doi:
10.1016/j.gca.2013.09.004.

IBRACS final report. Appendix A1l. Stable Isotope dilution method, av Erik Smolders,
Katholieke Universiteit Leuven. https://www.soilver.eu/wp-
content/uploads/2021/06/Final_report_IBRACS_27_2_2015.pdf.

Princi

Metodpen forutsatter att det finns tva olika stabila isotoper av en metall. Den ena isotopen
ar normalt betydligt vanligare dn den andra i jorden. D4 man arbetar med Cu 4r den
vanligare isotopen Cu®3 (ca 70%) medan Cu® forekommer i lagre halter i jorden (ca 30%).
En fordel med att kunna anvénda stabila (icke-radioaktiva) isotoper ar att analyser kan
utforas med konventionell ICP-MS-teknik pé ett kommersiellt laboratorium. Nackdelen
ar att de redan finns i jorden. Detta méste man kompensera for vilket gor att bade
metodik och berdkningar blir ndgot mer komplicerade &n da radioaktiva isotoper
anvands.

Principen for isotoputbytestestet ar ett slags skakforsok dir jord blandas med vatten och
far jamviktas i en skakapparat. Till en del av proverna tillsdtts den isotop som ar mindre
vanlig i jorden (provet “spikas”). Denna fordelas da mellan jord och vatten. Eftersom den
tillsatta isotopen bara kan byta ut labil” koppar kan man berdkna hur mycket “labil” eller
“geokemisk aktiv” metall prover innehéller baserat pa hur den mindre vanliga isotopen
fordelar sig mellan 16sning och fast fas. For berdkna koncentrationen (eller andelen) labil
metall behover bade spikade och ospikade jordprover analyseras, liksom sjélva
spiklosningen (Figur 1). SGI har tagit fram ett Excel-baserat verktyg (Labil-metall-
kalkylatorn) med fardiga berdkningsformler dar den labila poolen erhalls direkt utifran
maitdata for de olika 16sningarna (bilaga till denna rapport finns att ladda ner fréan
https://www.diva-portal.org/).
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Interferenser
Inga kéanda.

Matomrade
Mitomradet anpassas till det aktuella provets forvintade koncentration labil metall. Den

tillsatta koncentrationen av den mindre vanliga isotopen bor resultera i en 6kning av
denna med ca 20%. Andelen labil metall varierar mellan olika typer av prover, vilket kan
innebdra att vissa prover méste analyseras om. Ett fOsta rimligt antagande ar att den
labila poolen utgor hélften av totalkoncentrationen.

Utrustning
All utrustning som ar i kontakt med prov eller 16sningar ska vara syradiskad. Syradiska

utrustning enligt gdngse metod med 1 M HNO3 férutom filter och spruta som skoljs med
1% HNO3

e Centrifugror — 50 ml av PPCO (4 ror per prov, plus 2 ror for spiklosningen)
¢ End-over-end skakapparat med hastigheten 10 rpm

e Analysvag med noggrannhet 0,00001 g

e Centrifug med 2500 RCF (3500 med rotordiametern 18,2 cm)

e  Provror 15 ml for supernatant alternativt metallflaska fran analyslaboratorium.
e 100 ml méatkolv

e 1 liters mitkolv

e 100 ml och 25 ml plastflaska for forvaring av standardlésning, syradiskad
e Dispenser 30 ml

e Pipetter

e Spruta med luer-lock for filtrering

e Sprutfilter 0,45 um

Kemikalier och 16sningar

e Kalciumnitrat, Ca(NOs)2* 4 H>O - 0.01 M

e Stabil isotop 5Cu med certifierad isotopic aboundance (IA) = 99,2% — Kops fran
Isoflex (USA)

e Salpetersyra , HNOs pa kvalitet koncentrerad 65%

e Salpetersyra , HNOs, suprapur for konservering av prov

e "Milli-Q vatten” = vatten med ledningsférméaga < 0,5 mS/m och 5 < pH <7

0,01 M Ca(N03)2* 4 Hzo:

Vig in 2,3615 g Ca(NOs3)2* 4 H2O i en 1-liters métkolv och spad till 1 liter med Milli-Q
vatten.

1% HNOs salpetersyra till diskning:

e Fyll en 1-liters mitkolv med Milli-Q vatten till hilften.
e Tillsatt 10 ml koncentrerad salpetersyra, HNOs.
e Spid till mérket.
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Kopparisotop-stam 16sning ca 700 mg/L:

Ligg i ca 70 mg av Cu-65 biten i en 100 ml matkolv.

Satt in matkolven i dragskapet.

Tillsatt forsiktigt 0,5 ml 5% salpetersyra, HNOs, suprapur.
Blanda om och 14t sta.

Se sa att kopparen 16ses upp.

Spad sedan upp till mérket.

Forvara stamlosningen i en syradiskad plastflaska.

Kopparisotop-standard 70 mg/L:

Tag en 25 ml syradiskad plastflaska.

Tillsatt 9,0 ml Milli-Q vatten.

Tillsdtt 1,0 ml av kopparisotopstamlésning 700 mg/L
Blanda ordentligt.

Provberedning

Provet lufttorkas.
Sikta materialet genom en 2 mm sikt.
Anvand material <2 mm.

Bestidm vattenkvoten pd materialet <2 mm.

Utférande

Bestdm totalhalten av metall pa ett delprov.

Starta isotoputspadningen en tisdag eller fredag.

Testet utfors som duplikat.

Det behovs 4 centrifugror for varje jordprov, plus 2 provror med bara spiklosning
och 0,01 M Ca(NOs3).16sning per provserie (Figur 1).

Inkludera 2 blankprover per mitserie (centrifugrér plus 0,01 M Ca(NOs)»
16sning)

Vigin 1,00 g + 0,01g jord i centrifugror (J1, J2, JI1 och JI2) och notera vikten pa
jorden.

Mairk upp 2 centrifugror som spikad blank (I1 och I2) samt 2 centrifugrér som
blank

Tillsdatt 30 ml 0,01 M Ca(NOs3)216sning till alla ror.

Lét roren skaka i 72 timmar med en hastighet av ca 10 rpm.

Tag ut roren som ska spikas efter 72 timmar, d v s JI1 och JI2.

Tillsatt lamplig volym (uL) av den utspadda isotoplosningen (70 mg/L) till JI1
och JI2, samt losning till I1 och I2.

Fortsitt att skaka i 72 timmar for samtliga prov, bade spikade och ospikade.
Centrifugera i 15 minuter vid 2500 RCF.

Syradiska filter och spruta genom att trycka igenom 1% HNOs foljt av skoljning 3
ganger med Milli-Q vatten.

Filtrera proven ned till ett provror
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e Konservera provet med suprapur HNO3 5 pL per ml prov.
e Skicka prover for analys.

Spikad blank Ospikat prov Spikat prov

] ——
|

Ca(NO2)-I6sn. Ca(NOs)-16sn.
Ca(NOs3)-16sn.

N +

+

. Jord
Isotopspiknin

psp & jord y
+ Isotopspikning

Figur 1. Saval ospikade (J1 och J2) som spikade prover med tillsatt isotop (JI1 och JI2) samt
isotopspikldsning kors i duplikat. Isotopspiklésningen behdver bara analyseras en gang per
provserie.

Resultat
Beridkning
s
S Auie " IAsp-soﬂ r IA,
pike | T . pike
_| AMcontrol | Cspike Vspike T Asp-soil
EValue or EEXt - W AM . S
pike [Asp-soil |, s
r [Acontrol  TAcontrol
IAsp-soil
Evalue = Isotopiskt utbytbara metallkoncentrationen i jord (mg/kg TS)
AMcontror = Genomsnittliga atommassan for metallen i 16sning ospikat prov
(g/mol)
AMspike = Genomsnittliga atommassan fér metallen i 16sning spikat prov
(g/mol)
Cspike = Koncentration av metall i isotoplésningen (mg/L)
"TAcontrol = Isotopkvoten av referensisotopen i det ospikade jordprovet,
63Cu/Cu*100 (%)
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sTAcontrol = Isotopkvoten av den tillsatta isotopen i det ospikade jordprovet,
65Cu/Cu*100 (%)

"TAgpike = Isotopkvoten av referensisotopen i spiklosningen, ¢3Cu/Cu*100
(%)

ST Aspike = Isotopkvoten av den tillsatta isotopen i spikl6sningen,
65Cu/Cu*100 (%)

TAsp-soil = Isotopkvoten av referensisotopen i det spikade jordprovet,
63Cu/Cu*100 (%)

STAsp-soil = Isotopkvoten av den tillsatta isotopen i det spikade jordprovet,
65Cu/Cu*100 (%)

Vispike = Volym tillsatt spiklésning (L) (d vs 0,03 L)

w = Massa torr jord (kg)

Excelbaserat berdkningsprogram (Labil-metall-kalkylatorn) ar en bilaga till denna
rapport och finns att ladda ner fran https://www.diva-portal.org/.

Rapportering
e Héinvisning till metod

e Provbeteckning

e Provresultat kan redovisas som labil koncentration (mg/kg TS) eller som labil
andel av totalhalten (%)

e Speciella karakteristiska.

Litteraturhanvisning
Hamon, R. E., Parker, D. R. and Lombi, E. (2008) Chapter 6 Advances in Isotopic
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	Sammanfattning 
	Omfattning och avgränsningar 
	Kemiska biotillgänglighetsmetoder kan vara användbara då en riskbedömning (förenklad eller fördjupad) visar att markmiljön är det styrande skyddsobjektet för en åtgärd. I ett första steg i den efterföljande riskbedömningsprocessen kan det vara lämpligt att bedöma föroreningarnas biologiska tillgänglighet (biotillgänglighet) på den aktuella lokalen. I denna rapport beskrivs två kompletta ramverk för ekologisk riskbedömning där analys av föroreningens biotillgänglighet med hjälp av kemiska metoder ingår: ett 
	Med ekologisk riskbedömning avses i denna rapport en bedömning av negativa effekter som kan uppstå på markekosystemet till följd av förorening i jorden. Rapporten behandlar inte human, oral biotillgänglighet av föroreningar i samband med human exponeringsanalys. Rapporten tar inte heller upp problematiken med sekundärförgiftning, det vill säga skydd av djur högre upp i näringskedjan (fåglar, däggdjur) som exponeras via intag av jord och föda från det förorenade området.  
	I rapporten ges rekommendationer om var i den stegvisa riskbedömningsprocessen som metoderna är lämpliga att använda. I ett första steg jämförs totalhalter av föroreningarna i jorden (mg/kg TS) med de svenska generella riktvärdena för skydd av markmiljön; EKM eller EMKM.  Om dessa överskrids kan en utvärdering av ekologisk risk med hjälp av kemiska biotillgänglighetsmetoder vara ett lämpligt andra steg. Indikerar även denna en risk för markekosystemet bör en komplett ekologisk riskbedömning utföras, vilken 
	Bakgrund 
	I Sverige och i de flesta andra länder i världen är riktvärden för att skydda marklevande organismer baserade på den totala koncentrationen av föroreningen i jorden. Totalhalten är en bra ”indikator” på risk men osäkerheten i riskbedömningen blir stor eftersom föroreningarnas tillgänglighet för biologiska processer kan variera mycket mellan olika områden eller inom ett område. En hög halt av en förorening i ett område indikerar således en potentiell risk men den behöver inte innebära en verklig risk för mar
	Ett sätt att ta hänsyn till biotillgängligheten är att använda biologiska tester och därmed undersöka den toxiska responsen hos relevanta organismer och/eller funktioner i jorden. Denna typ av undersökningar ingår i en komplett ekologisk riskbedömning med exempelvis Triad-metodiken (ISO 19204:2017). Biologiska tester och ekologiska undersökningar är dock generellt sett relativt komplicerade att utföra. En platsspecifik utvärdering av föroreningarnas biotillgänglighet med kemiska analysmetoder kan därför fun
	data. Detta för att den uppmätta biotillgängliga koncentrationen måste kunna relateras till en viss ekologisk respons, till exempel till ett skydd av en viss andel arter (jämför de svenska riktvärdena för skydd av markmiljö vid känslig markanvändning, EKM, och mindre känslig markanvändning, EMKM).  
	Metodik för 16-PAH 
	Metodiken för PAH, bygger på principen att det är den fritt lösta koncentrationen som är tillgänglig för upptag i organismerna, samt att upptaget kan beskrivas som en jämviktsfördelning mellan markvattnet och fettvävnaden i organismen. Den toxiska effekten antas vara proportionell mot summan av koncentrationerna av de olika individuella PAH-föreningarna i fettvävnaden, det vill säga de olika föreningarna antas ha samma toxiska effekt då de väl tagits upp av organismen. Skalningen av den toxiska effekten är 
	Metodiken för PAH, bygger på principen att det är den fritt lösta koncentrationen som är tillgänglig för upptag i organismerna, samt att upptaget kan beskrivas som en jämviktsfördelning mellan markvattnet och fettvävnaden i organismen. Den toxiska effekten antas vara proportionell mot summan av koncentrationerna av de olika individuella PAH-föreningarna i fettvävnaden, det vill säga de olika föreningarna antas ha samma toxiska effekt då de väl tagits upp av organismen. Skalningen av den toxiska effekten är 
	https://www.diva-portal.org/
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	).  

	Metodik för metaller 
	För metallerna Cd, Co, Cu, Pb, Mo, Ni och Zn rekommenderas det Excel-baserade beräkningsprogrammet Threshold calculator for metals in soils (v3.0), vilket kan laddas ner kostnadsfritt från ARCHE Consulting:s hemsida (
	För metallerna Cd, Co, Cu, Pb, Mo, Ni och Zn rekommenderas det Excel-baserade beräkningsprogrammet Threshold calculator for metals in soils (v3.0), vilket kan laddas ner kostnadsfritt från ARCHE Consulting:s hemsida (
	www.arche-consulting.be
	www.arche-consulting.be

	). Programmet beräknar jordtypspecifika ekotoxikologiska riktvärden (thresholds) uttryckta i totalkoncentrationer. Riktvärdena är korrigerade för biotillgänglighet med hjälp av olika styrande markfaktorer. Beräkningarna är baserade på ett omfattande ekotoxikologiskt datamaterial vilket representerar såväl växter och ryggradslösa djur som mikrobiella processer. Biotillgänglighetskorrigerade totalkoncentrationer erhålls genom att definiera pH, lerhalt samt totalhalten organiskt kol för den aktuella jorden. Ut
	https://www.diva-portal.org/
	https://www.diva-portal.org/

	. 

	  
	Summary 
	In Sweden, as well as in most countries in the world, soil quality criteria are based on total concentrations of contaminants. Indeed, the total concentration is an indicator of toxicity, but vast amounts of laboratory and field studies have shown that biological effects are not directly related to the total concentration. Instead, soil organisms respond to the fraction of contaminant that is biologically available. One way to deal with bioavailability is to use biological tests with the aim to cover releva
	However, before any chemical bioavailability method can be used in a risk assessment framework, a corresponding reference system based on ecotoxicity test data must have been developed. In other words, a framework that relates the measured bioavailable concentration to predefined ecosystem protection goals, e.g. protection of a certain fraction of species in an ecosystem, is needed.  
	This report presents two complete frameworks for ecological risk assessment that include chemical bioavailability methodologies: one for the group of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) and one for the metals copper, zinc, cobalt, nickel, lead and molybdenum. This report only addresses methodology for ecological risk assessment and, accordingly, not methodology for determining oral bioavailability of pollutants in human exposure analysis. In addition, the report does not address the issue of secondary po
	The methodology for PAH is based on the principle that the freely dissolved concentration of PAH is available for uptake into the organisms, and that the uptake can be described as an equilibrium partitioning process between the soil pore water and the organism’s cell membranes. The toxic effect is assumed to be proportional to the sum of the concentrations of the different individual PAH compounds in the lipids (membranes) of the organisms, i.e. the different compounds are assumed to have the same toxic ef
	The methodology for PAH is based on the principle that the freely dissolved concentration of PAH is available for uptake into the organisms, and that the uptake can be described as an equilibrium partitioning process between the soil pore water and the organism’s cell membranes. The toxic effect is assumed to be proportional to the sum of the concentrations of the different individual PAH compounds in the lipids (membranes) of the organisms, i.e. the different compounds are assumed to have the same toxic ef
	https://www.diva-portal.org/
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	. 

	For metals, the Excel-based calculation program “Threshold calculator for metals in soils v3.0” is recommended, which can be downloaded free of charge from ARCHE Consulting's website (
	For metals, the Excel-based calculation program “Threshold calculator for metals in soils v3.0” is recommended, which can be downloaded free of charge from ARCHE Consulting's website (
	www.arche-consulting.be
	www.arche-consulting.be

	). The program provides the opportunity to calculate soil type-specific ecotoxicological guideline values expressed in total 

	concentrations, corrected for bioavailability using key soil factors. The calculations are based on extensive ecotoxicological data sets, which represents both plants and invertebrates as well as microbial processes. In addition to a correction for soil properties, the Threshold calculator also takes into account the difference in toxic effect between laboratory-based experiments, where metals are added as metal salts (usually chloride salts) and a field situation. This correction is made using a lab-field 
	concentrations, corrected for bioavailability using key soil factors. The calculations are based on extensive ecotoxicological data sets, which represents both plants and invertebrates as well as microbial processes. In addition to a correction for soil properties, the Threshold calculator also takes into account the difference in toxic effect between laboratory-based experiments, where metals are added as metal salts (usually chloride salts) and a field situation. This correction is made using a lab-field 
	https://www.diva-portal.org/
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	. 

	In risk assessments of contaminant effects on the soil ecosystem, a tiered approach is recommended. In a first step, total concentrations of contaminants in the soil are compared with the generic guideline values for sensitive or less sensitive land use. If these are exceeded, an evaluation of ecological risk using chemical bioavailability methods is proposed as the next step before a complete ecological risk assessment, that includes biological methods, is being performed. 
	 
	 
	  
	1 Inledning 
	1.1 Bakgrund 
	På områden som är förorenade med polycykliska aromatiska kolväten (PAH) och vissa metaller (till exempel krom, koppar, zink, kobolt, nickel, bly och barium) är det vanligt att skyddet av markmiljön blir det styrande skyddsobjektet för efterbehandlingen, det vill säga att risken för markekosystemet dominerar över eventuella hälsorisker och andra miljörisker. Den metodik som idag finns tillgänglig för att bedöma riskerna för markekosystemet i fördjupade riskbedömningar bygger på en kombination av olika biolog
	Ett ämnes biotillgänglighet påverkas av hur stor andel (fraktion) av föroreningen som är direkt tillgänglig för reaktioner i marklösningen (och därmed för upptag i markorganismer), men också av markens kemiska och fysikaliska förhållanden, exempelvis pH, andel organiskt material samt andel lermaterial. En metallförorenings biotillgänglighet kan vara låg om föroreningen finns i mineralform, som till exempel i gruvavfall där en stor andel av föroreningen är irreversibelt bunden och därmed inte kan frisättas o
	Ett ämnes biotillgänglighet påverkas av hur stor andel (fraktion) av föroreningen som är direkt tillgänglig för reaktioner i marklösningen (och därmed för upptag i markorganismer), men också av markens kemiska och fysikaliska förhållanden, exempelvis pH, andel organiskt material samt andel lermaterial. En metallförorenings biotillgänglighet kan vara låg om föroreningen finns i mineralform, som till exempel i gruvavfall där en stor andel av föroreningen är irreversibelt bunden och därmed inte kan frisättas o
	Figur 1.1
	Figur 1.1

	).  

	Organiska föroreningar, som PAH, kan också ha en låg biotillgänglighet i exempelvis tjärasfalt, sot och aska. Biotillgängligheten kan även för dessa föroreningar minska med tiden genom diffusion och fastläggning in i till exempel organiskt material. En åldrad förorening har därför i regel en lägre biotillgänglighet än en ”färsk”. Eftersom de nuvarande generella riktvärdena för skydd av markmiljö i de allra flesta fall är baserade på ekotoxikologiska tester som är utförda med ”färska” tillsatser av förorenin
	 
	Figure
	Figur 1.1  Från total halt i marken till effekt på organism. Summan av irreversibelt- och reversibelt bunden förorening (inklusive andel i porvattnet) är markens totalhalt av föroreningen, till exempel PAH eller metall (M). Med ålder kan en större andel av föroreningen bli irreversibelt bunden. Den reversibelt bundna mängden förorening kan ställa in sig i jämvikt med koncentrationen av fri löst förorening i markvattnet, som i sin tur kan ställa in sig i jämvikt med koncentrationen av förorening i de marklev
	 
	Det pågår idag ett internationellt arbete inom the International Organization for Standardization (ISO) att ta fram koncept, definitioner och metodik för att hantera biotillgänglighet i riskbedömningar. Arbetet har resulterat i en internationell standard ”Markundersökningar – Krav och vägledning för val och tillämpning av metoder för värdering av biotillgänglighet hos föroreningar i jord och jordmaterial” (ISO 17402). Standarden är generellt hållen och ger inte förslag på ett komplett ramverk för hur biotil
	Eftersom en väsentlig del av föroreningarnas totala mängd ofta inte är direkt tillgänglig för biota, då upptaget normalt sker via marklösningen (Figur 1.1), avgör frisättningen av föroreningar från jorden (den fasta fasen) föroreningarnas biotillgänglighet. Frisättningen sker från den reversibelt bundna poolen och beror på platsspecifika miljöparametrar, särskilt pH (för metaller) och jordens innehåll av organiskt material (för metaller och PAH). I de flesta fall kan man beskriva fördelningen av föroreninge
	Flera olika kemiska metoder har utvecklats för att uppskatta biotillgänglighet. Några metoder syftar till att bestämma den reversibelt bundna koncentrationen av föroreningen medan andra syftar till att bestämma den lösta koncentrationen. Vid en ekologisk riskbedömning är det den lösta koncentrationen i markvattnet (det vill säga den fritt lösta vattenkoncentrationen av föroreningen) som är det bästa måttet på biotillgänglighet för marklevande organismer, eftersom det är denna koncentration som organismerna 
	Ett sätt att ta hänsyn till biotillgängligheten i en markekologisk riskbedömning är att använda biologiska tester och därmed på ett direkt sätt undersöka den toxiska responsen hos relevanta organismer och/eller funktioner i jorden. Även om denna ansats har en hög ekologisk relevans, är de biologiska testerna generellt sett dyra, tidskrävande och ofta komplicerade att tolka. Kemiska metoder skulle därför kunna utgöra attraktiva alternativ eftersom de har en potential att vara såväl snabbare, billigare som en
	Behovet att ta hänsyn till föroreningars biotillgänglighet i fördjupade miljöriskbedömningar tas upp i Naturvårdsverkets vägledningsmaterial (Naturvårdsverket, 2009a). En rad möjliga kemiska metoder att simulera eller mäta biologisk tillgänglighet av föroreningar finns uppräknade i vägledningen, till exempel utlakningstester, kemisk fraktionering, biomimetriska metoder, mätning med passiva provtagare, men hur metoderna ska användas och sedan ”översättas” till en ekologisk risk beskrivs inte (Naturvårdsverke
	För närvarande är det endast ett begränsat antal föroreningar där det finns ett tillräckligt underlag för ett komplett ramverk för en kemisk biotillgänglighetsmetod. De metoder som föreslås i föreliggande rapport kan tillämpas på PAH, kobolt (Co), koppar (Cu), molybden (Mo), nickel (Ni), bly (Pb) och zink (Zn), det vill säga föroreningar där markmiljön många gånger blir styrande, särskilt vad gäller mindre känslig markanvändning. Metoderna kan dock komma att uppdateras med fler föroreningar i framtiden.  
	 
	  
	1.2 Syfte och avgränsning 
	Syftet med denna rapport är att: 
	• beskriva en kemisk analysmetod för PAH som tar hänsyn till ämnenas biotillgänglighet, och hur resultat från denna metod kan jämföras med ekologiska riktvärden med hjälp av ett Excel-baserat beräkningsverktyg, PAH-TU-kalkylatorn, för att ge underlag till platsspecifika ekologiska riskbedömningar.  
	• beskriva en kemisk analysmetod för PAH som tar hänsyn till ämnenas biotillgänglighet, och hur resultat från denna metod kan jämföras med ekologiska riktvärden med hjälp av ett Excel-baserat beräkningsverktyg, PAH-TU-kalkylatorn, för att ge underlag till platsspecifika ekologiska riskbedömningar.  
	• beskriva en kemisk analysmetod för PAH som tar hänsyn till ämnenas biotillgänglighet, och hur resultat från denna metod kan jämföras med ekologiska riktvärden med hjälp av ett Excel-baserat beräkningsverktyg, PAH-TU-kalkylatorn, för att ge underlag till platsspecifika ekologiska riskbedömningar.  

	• beskriva det Excel-baserade beräkningsprogrammet Threshold calculator for metals in soils v3.0, vilket kan användas för Co, Cu, Mo, Ni, Pb och Zn i platsspecifika ekologiska riskbedömningar. 
	• beskriva det Excel-baserade beräkningsprogrammet Threshold calculator for metals in soils v3.0, vilket kan användas för Co, Cu, Mo, Ni, Pb och Zn i platsspecifika ekologiska riskbedömningar. 

	• ge rekommendationer i hur de båda beräkningsverktygen kan användas i platsspecifika ekologiska riskbedömningar.   
	• ge rekommendationer i hur de båda beräkningsverktygen kan användas i platsspecifika ekologiska riskbedömningar.   


	Avgränsning: 
	• Rapporten tar enbart upp metodik för ekologisk riskbedömning och behandlar därmed ej metodik för att ta hänsyn till föroreningars biotillgänglighet vid human exponeringsanalys. 
	• Rapporten tar enbart upp metodik för ekologisk riskbedömning och behandlar därmed ej metodik för att ta hänsyn till föroreningars biotillgänglighet vid human exponeringsanalys. 
	• Rapporten tar enbart upp metodik för ekologisk riskbedömning och behandlar därmed ej metodik för att ta hänsyn till föroreningars biotillgänglighet vid human exponeringsanalys. 

	• Rapporten tar inte heller upp problematiken med sekundärförgiftning, det vill säga skydd av högre djur (fåglar, däggdjur) som exponeras via intag av jord och föda. I Threshold calculator for metals in soils v3.0 finns dock möjlighet att räkna ut platsspecifika riktvärden för sekundärförgiftning för Pb (se ARCHE, 2020a). 
	• Rapporten tar inte heller upp problematiken med sekundärförgiftning, det vill säga skydd av högre djur (fåglar, däggdjur) som exponeras via intag av jord och föda. I Threshold calculator for metals in soils v3.0 finns dock möjlighet att räkna ut platsspecifika riktvärden för sekundärförgiftning för Pb (se ARCHE, 2020a). 


	1.3 Ekotoxikologiska tröskelvärden och artkänslighetsfördelning 
	De svenska generella riktvärdena för skyddet av markmiljön är framtagna utifrån resultaten från ekotoxikologiska tester på enskilda arter och har därefter extrapolerats till att gälla för markekosystemet som helhet (Naturvårdsverket, 2009b). I bästa fall bygger riktvärdena på ett omfattande toxikologiskt datamaterial som inbegriper tester på såväl enskilda organismer som ekologiska processer (till exempel kväve- och kolmineralisering, specifika enzymatiska processer).  
	Vid framtagandet av underlag till riktvärden är kroniska effektstudier (till exempel reproduktion) att föredra framför akuttoxiska effekter (till exempel mortalitet). De förstnämnda är mer ekologiskt relevanta eftersom marklevande organismer på förorenade områden troligen exponeras för föroreningen under hela eller större delen av sin livscykel. Dataunderlaget bör också inbegripa studier av arter från flera taxonomiska grupper för att täcka den variation i känslighet som kan finnas hos enskilda grupper av o
	Från ekotoxikologiska tester erhålls olika typer av tröskelvärden, vilka sammanfattas i 
	Från ekotoxikologiska tester erhålls olika typer av tröskelvärden, vilka sammanfattas i 
	Tabell 1.1
	Tabell 1.1

	. Dessa kan sedan användas för att härleda riktvärden (Tabell 1.2). För ämnen 

	där det finns ett fullgott dataunderlag1 kan generella riktvärden beräknas med hjälp av en så kallad artkänslighetsfördelning, eller Species Sensitivity Distribution, (SSD).  
	1   Enligt den europeiska tekniska vägledningen för riskbedömning av nya ämnen (EC, 2003) bör SSD-kurvor endast användas när åtminstone 10 (helst 15) värden är tillgängliga för åtminstone åtta olika taxonomiska grupper, som representerar primärproducenter, och primära och sekundära konsumenter. För vattenområdet är det specificerat i detalj vilka de obligatoriska taxonomiska grupperna är. Detta är inte fallet för jord, men kraven med avseende på antalet data och inkludering av minst tre trofiska nivåer anse
	1   Enligt den europeiska tekniska vägledningen för riskbedömning av nya ämnen (EC, 2003) bör SSD-kurvor endast användas när åtminstone 10 (helst 15) värden är tillgängliga för åtminstone åtta olika taxonomiska grupper, som representerar primärproducenter, och primära och sekundära konsumenter. För vattenområdet är det specificerat i detalj vilka de obligatoriska taxonomiska grupperna är. Detta är inte fallet för jord, men kraven med avseende på antalet data och inkludering av minst tre trofiska nivåer anse
	2 I de fall där underlag saknas har också ekotoxikologiska tröskelvärden för akvatiska organismer använts och med hjälp av fördelningsjämviktsteorin (se Avsnitt 
	2 I de fall där underlag saknas har också ekotoxikologiska tröskelvärden för akvatiska organismer använts och med hjälp av fördelningsjämviktsteorin (se Avsnitt 
	3.1.1
	3.1.1

	) har dessa vattenkoncentrationer räknats om till motsvarande jordkoncentrationer. 


	 
	Tabell 1.1  Exempel på ekotoxikologiska begrepp/tröskelvärden som används för att beskriva toxisk effekt i dos-respons-försök med enskilda organismer. 
	Förkortning 
	Förkortning 
	Förkortning 
	Förkortning 
	Förkortning 

	Betydelse 
	Betydelse 

	Förklaring 
	Förklaring 



	NOEC 
	NOEC 
	NOEC 
	NOEC 

	No Observed Effect Concentration 
	No Observed Effect Concentration 

	den högsta koncentration där ingen effekt observerats 
	den högsta koncentration där ingen effekt observerats 


	LOEC 
	LOEC 
	LOEC 

	Lowest Observed Effect Concentration 
	Lowest Observed Effect Concentration 

	den lägsta observerade effektkoncentrationen 
	den lägsta observerade effektkoncentrationen 


	EC50 
	EC50 
	EC50 

	Effect Concentration at 50% response 
	Effect Concentration at 50% response 

	den koncentration då 50 procent av de testade organismerna uppvisar en respons 
	den koncentration då 50 procent av de testade organismerna uppvisar en respons 


	EC10 
	EC10 
	EC10 

	Effect Concentration at 10% response 
	Effect Concentration at 10% response 

	den koncentration då 10 procent av de testade organismerna uppvisar en respons 
	den koncentration då 10 procent av de testade organismerna uppvisar en respons 


	MATC 
	MATC 
	MATC 

	Maximum Acceptable Toxicant Concentration 
	Maximum Acceptable Toxicant Concentration 

	en koncentration som räknas ut som det geometriska medelvärdet av NOEC och LOEC 
	en koncentration som räknas ut som det geometriska medelvärdet av NOEC och LOEC 


	NOER 
	NOER 
	NOER 

	No Observed Effect Residue 
	No Observed Effect Residue 

	den koncentration (återstod av organiskt ämne) som en organism kan ha i sitt fett utan att någon negativ effekt observeras 
	den koncentration (återstod av organiskt ämne) som en organism kan ha i sitt fett utan att någon negativ effekt observeras 




	 
	En artkänslighetsfördelning beskriver känsligheten hos arter eller ekologiska processer för ett visst ämne genom en statistisk fördelning (vanligen normal eller log-normal-fördelning). Artkänslighetsfördelningen kan plottas som den ackumulerade andelen arter mot respektive ekotoxikologiska tröskelvärde, vanligtvis NOEC eller EC10-värden (
	En artkänslighetsfördelning beskriver känsligheten hos arter eller ekologiska processer för ett visst ämne genom en statistisk fördelning (vanligen normal eller log-normal-fördelning). Artkänslighetsfördelningen kan plottas som den ackumulerade andelen arter mot respektive ekotoxikologiska tröskelvärde, vanligtvis NOEC eller EC10-värden (
	Figur 1.2
	Figur 1.2

	). Våra svenska generella riktvärden för skydd av markmiljön (Naturvårdsverket, 2009a,b) är baserade på ekotoxikologiska tröskelvärden uttryckta i totalhalt i jorden (mg/kg TS). Dessa är vanligtvis är lika med den koncentration som uppnås efter en tillsats av ämnet till jorden (ev. korrigerad för bakgrundshalt)2.  

	  
	 
	Tabell 1.2  Exempel på ekotoxikologiska begrepp som beskriver hur stor andel arter som är tänkt att skyddas vid ett valt riktvärde, samt definitioner av skyddsnivåer som används vid ekologisk riskbedömning av RIVM (Verbruggen, 2012). 
	Förkortning 
	Förkortning 
	Förkortning 
	Förkortning 
	Förkortning 

	Betydelse 
	Betydelse 

	Förklaring 
	Förklaring 



	HC5 
	HC5 
	HC5 
	HC5 

	Hazardous Concentration for 5% of species 
	Hazardous Concentration for 5% of species 

	den koncentration som påverkar 5% av arterna 
	den koncentration som påverkar 5% av arterna 


	HC25 
	HC25 
	HC25 

	Hazardous Concentration for 25% of species 
	Hazardous Concentration for 25% of species 

	den koncentration som påverkar 25% av arterna (motsvarar Naturvårdsverkets KM-värde) 
	den koncentration som påverkar 25% av arterna (motsvarar Naturvårdsverkets KM-värde) 


	HC50 
	HC50 
	HC50 

	Hazardous Concentration for 50% of species 
	Hazardous Concentration for 50% of species 

	den koncentration som påverkar 50% av arterna (motsvarar Naturvårdsverkets MKM-värde) 
	den koncentration som påverkar 50% av arterna (motsvarar Naturvårdsverkets MKM-värde) 


	MPCeco 
	MPCeco 
	MPCeco 

	Maximum Permissible Concentration 
	Maximum Permissible Concentration 

	av RIVM vald skyddsnivå där ingen risk för ekosystemet är att förvänta; MPCeco är lika med HC5 dividerat med en säkerhetsfaktor på 5  
	av RIVM vald skyddsnivå där ingen risk för ekosystemet är att förvänta; MPCeco är lika med HC5 dividerat med en säkerhetsfaktor på 5  


	SRCeco 
	SRCeco 
	SRCeco 

	Serious Risk Concentration 
	Serious Risk Concentration 

	 av RIVM vald gräns där allvarlig negativ effekt på ekosystemet kan förväntas och åtgärd anses nödvändig; SRCeco är lika med HC50  
	 av RIVM vald gräns där allvarlig negativ effekt på ekosystemet kan förväntas och åtgärd anses nödvändig; SRCeco är lika med HC50  




	 
	Enligt Naturvårdsverket (2009a) bör skyddsnivån i marken ”motsvara en nivå där marken kan uppfylla de funktioner som förväntas vid den planerade markanvändningen”. Riktvärden har därför tagits fram för två olika skyddsnivåer för markmiljön – känslig markanvändning (KM) och mindre känslig markanvändning (MKM). För KM antas riktvärdena motsvara en skyddsnivå där ”markens förmåga att utföra ekologiska processer inte begränsas” och för MKM anses riktvärdena motsvara en nivå där ” marken bör kunna stödja de ekol
	 
	Figure
	Figur 1.2  Exempel på en artkänslighetsfördelningskurva. Y-axeln representerar andelen påverkade arter och x-axeln representerar motsvarande toxikologiska tröskelvärden, vanligtvis NOEC-värden. De röda pilarna visar vilken koncentration som motsvarar en effekt på 25% av arterna (HC25), vilken motsvarar skydd av 75% av arterna (KM). I exemplet är det toxikologiska tröskelvärdet baserat på totalhalten i jord-provet, vanligtvis den tillsatta halten av ämnet. 
	 
	I Nederländerna använder man begreppen ”Maximum Permissible Concentration” (MPC) och ”Serious Risk Concentration (SRC), vilket motsvarar skydd av 95% respektive 50% av arterna (
	I Nederländerna använder man begreppen ”Maximum Permissible Concentration” (MPC) och ”Serious Risk Concentration (SRC), vilket motsvarar skydd av 95% respektive 50% av arterna (
	Tabell 1.2
	Tabell 1.2

	). Den första risknivån (MPC) anses motsvara en koncentration där ingen negativ effekt på ekosystemet kan förväntas, medan den andra risknivån (SRC) motsvarar en koncentration där allvarlig negativ effekt på ekosystemet kan förväntas och åtgärd anses nödvändig (RIVM, 2015; Verbruggen, 2012). Notera att ett MKM-värde och ett SRC-värde har olika innebörd i Sverige respektive Nederländerna trots att de i båda fallen utgår ifrån HC50-värden.   

	1.4 Riskkvoter och additiv effekt  
	Vid miljöriskbedömningar kan man beräkna riskkvoter genom att dividera exponeringen (mätt eller uppskattad) med ett ekotoxikologiskt tröskelvärde eller riktvärde (Naturvårdsverket, 2009a). En riskkvot beräknas för varje enskilt ämne. Om flera ämnens sammanlagda effekt ska bedömas, är det vanligt att man antar att effekterna av de enskilda föroreningarna kan adderas, d v s den totala riskkvoten beräknas genom summan av de enskilda ämnenas riskkvoter, enligt till exempel Suter m.fl. (2003): 
	Riskkvot =∑𝑈𝑝𝑝𝑚ä𝑡𝑡 𝑘𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 (ä𝑚𝑛𝑒)𝑅𝑖𝑘𝑡𝑣ä𝑟𝑑𝑒 (ä𝑚𝑛𝑒)  Ekvation 1.1 
	När den uträknade riskkvoten blir större än ett förutbestämt värde (ofta 1) kan en potentiellt miljöfarlig situation föreligga. Om indikationer finns på kombinationseffekter, det vill säga att synergistiska (eller antagonistiska) effekter, är det dock ofta lämpligt att testa toxiciteten direkt i det förorenade mediet med biologiska testmetoder. 
	2 Hur kan de föreslagna metoderna användas i det praktiska riskbedömningsarbetet? 
	Naturvårdsverkets riskbedömningsmetodik består av fyra huvudmoment: 1) problembeskrivning, inklusive formulering av en konceptuell modell, 2) exponeringsanalys, 3) effektanalys, samt 4) riskkarakterisering (Naturvårdsverket, 2009a). I exponeringsanalysen beräknar eller uppskattar man den exponering som de tänkta skyddsobjekten utsätts för och det är i detta moment som föroreningarnas biologiska tillgänglighet bör beaktas.  
	Riskbedömningsprocessen sker vanligtvis i form av en stegvis process, där dataunderlaget succesivt förbättras. I många riskbedömningar som utförs idag görs platsspecifika antaganden och mätningar av exponeringssituationen för människor, samt för spridningsförhållandena till grund- och ytvatten, medan en bedömning av skyddet av markmiljön görs utifrån de generella miljöriktvärdena för skyddsnivåerna, KM och MKM, det vill säga EKM och EMKM. Även om riskbedömningen i övrigt tar hänsyn till platsspecifika fakto
	En typisk situation där en kemisk biotillgänglighetsmetodik kan vara användbar är då en riskbedömning (förenklad eller fördjupad) visar att markmiljön blir det styrande skyddsobjektet för en åtgärd. Som ett första steg i en ekologisk riskbedömningsprocess kan det då vara lämpligt att bedöma föroreningarnas biotillgänglighet på den aktuella lokalen. En ekologisk riskbedömning enbart baserad på kemisk biotillgänglighetsmetodik kan då användas i ett ”gallringssteg” innan en komplett ekologisk riskbedömning utf
	Såväl markegenskaper som föroreningskälla kan variera stort inom ett förorenat område, vilket är något som måste beaktas i en utvärdering av biotillgänglighet. Som exempel kan nämnas en studie där biotillgängligheten av PAH och metaller undersöktes i 50 provpunkter inom en äldre industrifastighet i mellersta Sverige. Undersökningsområdet var i storleksordningen 15 000 m3 och inom detta område varierade halten organiskt kol (TOC) inom intervallet 1-30% (Tiberg et al., 2019), vilket starkt påverkade biotillgä
	Risken för sekundärförgiftning av högre djur, som till exempel fåglar och däggdjur, bör utvärderas även då en utvärdering med kemisk biotillgänglighetsmetodik indikerar en låg risk för markmiljön. Av de metaller som är inkluderade i beräkningsprogrammet Threshold calculator for metals in soils v3.0, det vill säga Cd, Co, Cu, Mo, Ni, Pb och Zn, är sekundärförgiftning relevant endast för Cd, Pb och Ni. Övriga metaller är essentiella, 
	vilket innebär att deras upptag regleras aktivt av organismerna. För Pb finns det möjlighet i Threshold calculator att göra platsspecifika anpassningar utifrån markegenskaper vid en bedömning av sekundärförgiftning (ARCHE, 2020a). För PAH bör man generellt sett utvärdera risken för sekundärförgiftning av högre djur. Ett exempel hur detta kan göras i praktiken finns redovisat i Tiberg et al. (2019).  
	Om utfallet av en fördjupad ekologisk riskbedömning är att den befintliga föroreningssituationen inte bedöms utgöra någon risk för markmiljön måste givetvis en ny bedömning av risker för andra skyddsobjekt utföras. Detta gäller oavsett om denna är baserad enbart på kemiska biotillgänglighetsmetoder eller på en komplett ekologisk riskbedömning med Triad-metodiken.  
	 
	3 Riskbedömning PAH 
	PAH bildas genom förbränning av fossila bränslen, men kan även uppkomma på naturlig väg vid skogsbränder och vulkanutbrott. Utsläpp av PAH till luften kommer från till exempel vedeldning, kol- och koksverk, aluminiumsmältverk, stålverk, oljeraffinaderier och trafik (Abdel-Shafy och Mansour, 2016). Luftutsläpp kan genom deposition ge upphov till förhöjda lokala bakgrundshalter i mark, till exempel i storstadsområden (Naturvårdsverket 2009a). Kraftigt PAH-förorenad mark återfinns ofta på platser där det pågåt
	Det finns hundratals ämnen i gruppen PAH. Av dessa har 16 valts ut som prioriterade föroreningar (
	Det finns hundratals ämnen i gruppen PAH. Av dessa har 16 valts ut som prioriterade föroreningar (
	Figur 3.1
	Figur 3.1

	). I denna rapport benämns de som grupp som 16-PAH. Denna prioritering gjordes av US Environmental Protection Agency (EPA) på 70-talet och baserades på den då tillgängliga kunskapen om ämnenas toxicitet, mutagenicitet och cancerframkallande egenskaper, men också på vad som var möjligt att analysera utifrån den tidens analysteknik och tillgängliga standarder (Keith, 2015). 

	Flera miljömyndigheter har valt att följa US-EPA:s prioriterade lista och har infört riktvärden/gränsvärden för de enskilda ämnena eller undergrupper av de 16 ämnena. I Sverige har Naturvårdsverket valt det sistnämnda, det vill säga, att ta fram generella riktvärden för tre undergrupper (PAH-L, PAH-M och PAH-H) för förorenad mark (
	Flera miljömyndigheter har valt att följa US-EPA:s prioriterade lista och har infört riktvärden/gränsvärden för de enskilda ämnena eller undergrupper av de 16 ämnena. I Sverige har Naturvårdsverket valt det sistnämnda, det vill säga, att ta fram generella riktvärden för tre undergrupper (PAH-L, PAH-M och PAH-H) för förorenad mark (
	Figur 3.1
	Figur 3.1

	). Dessa riktvärden bygger på en uppskattning av sammansättningen av PAH inom varje grupp, uppskattad för några typiska PAH-förorenade områden (Naturvårdsverket, 2017). Men föroreningssituationen på en specifik plats och dess sammansättning kan skilja sig mycket från det generella fallet och därför kan riskbedömningen förbättras med hjälp av en platsspecifik bedömning där varje enskild PAH bedöms mot ett eget riktvärde.  

	I denna rapport presenterar vi en metodik som kan användas för platsspecifik ekologisk riskbedömning av enskilda PAH samt ett sätt att väga samman de enskilda ämnenas effekt på marklevande organismer.  
	 
	Figure
	Figur 3.1  De 16 prioriterade polycykliska aromatiska kolvätena (16-PAH). Bokstäverna (L), (M) och (H) indikerar vilka ämnen som ingår i respektive undergrupper av PAH-L, PAH-M och PAH-H, och som Naturvårdsverket har tagit fram riktvärden för. 
	 
	3.1 Teori 
	3.1.1 Fastläggning och frisättning genom jämviktsfördelning 
	PAH är opolära hydrofoba (vattenskyende) organiska ämnen som är uppbyggda av två eller fler ringformade kolväten (
	PAH är opolära hydrofoba (vattenskyende) organiska ämnen som är uppbyggda av två eller fler ringformade kolväten (
	Figur 3.1
	Figur 3.1

	). På grund av sin hydrofoba struktur vill dessa ämnen hellre vara associerade med organiskt material än att befinna sig i en vattenlösning. Det betyder att när ämnena kommer i kontakt med jord i en mark (eller ett sediment) kommer de att föredra det organiska materialet i jorden framför att befinna sig lösta i markvattnet. De kan också fastna på ytan av oorganiska partiklar, men denna typ av fastläggning är bara viktig i jordar med mycket liten andel organiskt material (Hemond, 1999). Finns det mer organis

	huvudsakliga fastläggningen (sorptionen) sker genom fördelning in i det organiska materialet (absorption) och till organiska ytor (adsorption), (Naturvårdsverket, 2009b).  
	I en mark som förorenats med PAH fortsätter sorptionen och fördelningen av föroreningen mellan markens alla faser (jord, vatten, luft) tills dess att kemisk jämvikt nås. Om den förorenade marken därefter infiltreras av ”rent” vatten (till exempel regnvatten) kan det ske en frisättning (desorption) av PAH från jorden. Frisättningen av PAH från jorden till vatten-fasen fortsätter tills dess att en ny kemisk jämvikt nås för systemet. Det är bara den andel av PAH-molekylerna som finns reversibelt bundna i jorde
	I en mark som förorenats med PAH fortsätter sorptionen och fördelningen av föroreningen mellan markens alla faser (jord, vatten, luft) tills dess att kemisk jämvikt nås. Om den förorenade marken därefter infiltreras av ”rent” vatten (till exempel regnvatten) kan det ske en frisättning (desorption) av PAH från jorden. Frisättningen av PAH från jorden till vatten-fasen fortsätter tills dess att en ny kemisk jämvikt nås för systemet. Det är bara den andel av PAH-molekylerna som finns reversibelt bundna i jorde
	Figur 1.1
	Figur 1.1

	).  

	Detta sätt att se på hur hydrofoba organiska ämnen uppför sig och fördelar sig i miljön brukar kallas för teorin om jämviktsfördelning (Equlibrium Partitioning Theory), ofta förkortat EqP) och är ett centralt begrepp för riskbedömning av organiska föroreningar.  
	EqP-teorin kan beskrivas med följande ekvation: 
	𝐶𝑊,𝑓𝑟𝑒𝑒=𝐶𝑆𝐾𝐷=𝐶𝑆𝑓𝑂𝐶𝐾𝑂𝐶  Ekvation 3.1 
	där CW,free är den fritt lösta markvattenkoncentrationen av föroreningen (µg PAH/L vatten), CS är koncentrationen i jorden, där ”S” står för soil, (µg PAH/kg TS) och KD är jämviktsfördelningskoefficienten för PAH-ämnet mellan jord och vatten (”D” för distribution). KD kan i sin tur uttryckas som produkten mellan fraktionen organiskt kol i jorden (fOC) och fördelningskoefficienten mellan jordens innehåll av organiskt kol och vatten (KOC), eftersom det organiska materialet är den viktigaste markkomponenten nä
	3.1.2 Biotillgänglighet genom jämviktsfördelning 
	För många marklevande organismer sker exponeringen av PAH-föreningar huvudsakligen genom direkt kontakt med den fritt lösta markvattenkoncentrationen, CW,free. Vissa marklevande djur såsom maskar skulle också kunna exponeras genom direkt intag av jord. Flera studier har dock visat att korrelationen mellan CW,free och upptaget av hydrofoba organiska ämnen i maskar som utsatts för åldrade förorenade jordar är mycket god (van der Wal et al., 2004; Bergknut et al., 2007; Jonker et al., 2007; Gomez-Eyles et al.,
	Eftersom PAH är opolära molekyler påverkas de inte särskilt mycket av omgivningsparametrar så som pH och salthalt. Det gäller såväl fördelningen mellan det fasta jordmaterialet och marklösningen som fördelningen mellan marklösningen och de marklevande organismerna. Biotillgängligheten styrs i stället i hög grad av hur fettlösliga de är. Deras upptag i marklevande organismer kan därför beskrivas på samma sätt som fastläggning/frisättning av PAH i jord (EqP-teorin beskriven ovan), fast med en ämnesspecifik fe
	𝐾𝑙𝑖𝑝𝑖𝑑=𝐶𝑙𝑖𝑝𝑖𝑑𝐶𝑊,𝑓𝑟𝑒𝑒  Ekvation 3.2 
	I Ekvation 3.2 är Clipid koncentrationen av PAH i organismernas fettvävnad (mmol PAH/kglipid) och CW,free är den fritt lösta markvattenkoncentrationen av föroreningen, men nu med enheten mmol PAH/L. 
	Sammanfattningsvis, en PAH-förorening i ett markvattensystem måste alltså först frisättas från jordens organiska material och bli fritt löst i markvattnet för att sedan kunna diffundera in i organismens cellmembran och orsaka en toxisk effekt (
	Sammanfattningsvis, en PAH-förorening i ett markvattensystem måste alltså först frisättas från jordens organiska material och bli fritt löst i markvattnet för att sedan kunna diffundera in i organismens cellmembran och orsaka en toxisk effekt (
	Figur 3.2
	Figur 3.2

	). Frisättningen av PAH från marken pågår tills dess att systemet är i jämvikt. Vid jämvikt är den fritt lösa koncentrationen som högst och därmed den högsta markvattenkoncentration som organismerna kan exponeras för om vi betraktar en enskild jord.  

	I en kemisk analys som tar hänsyn till biotillgängligheten, men inte underskattar eventuell maximal exponering, är det alltså jämviktskoncentrationen av fritt löst PAH i vattnet som bör bestämmas (Avsnitt 
	I en kemisk analys som tar hänsyn till biotillgängligheten, men inte underskattar eventuell maximal exponering, är det alltså jämviktskoncentrationen av fritt löst PAH i vattnet som bör bestämmas (Avsnitt 
	3.2
	3.2

	).  

	 
	Figure
	Figur 3.2  Konceptuell modell som illustrerar jämviktsfördelningsteorin (Equlibrium Partitioning Theory), det vill säga hur en PAH-förorening fördelar sig mellan jordens organiska material, markvattnet och fettet i en organisms cellmembran vid jämvikt. Fördelningskoefficienterna (Klipid och KOC) beskriver fördelningen av föroreningen mellan de olika faserna. När systemet når jämvikt sker ingen nettotransport mellan de olika faserna: jord-vatten-organismen. 
	 
	3.1.3 Markfaktorer som påverkar lösligheten av PAH 
	Som beskrivits ovan är markens innehåll av organiskt kol en avgörande faktor för hur biotillgängligt ett PAH-ämne är, men det är inte bara mängden organiskt material i marken som påverkar fastläggningen och biotillgängligheten. Det organiska kolets kvalitet spelar också en mycket stor roll. Därför är fördelningskoefficienten, KOC (Ekvation 3.1 och Figur 3.2), en platsspecifik koefficient och kan skilja stort beroende på vilken typ av organiskt material som finns i marken. Fastläggning till antropogent kol, 
	som till exempel tjära och sot, har visat sig vara mycket starkare/större än fastläggning till naturligt kol som till exempel humus. Därmed kan man förvänta sig betydligt högre KOC-värden för PAH i en jord som har en hög andel av sot jämfört med om samma PAH fördelade sig i ett jord-vattensystem med enbart humus. Ytterligare en platsspecifik parameter som påverkar fastläggningen (KOC-värdet) är hur länge föroreningen har varit i kontakt med jorden.  
	Studier på åldrade PAH-förorenade jordar med innehåll av antropogent kol (Arp et al., 2014) har visat att KOC-värdena för dessa föroreningssituationer ofta ligger mellan 10–100 gånger över antagna värden av Naturvårdsverket, se jämförelse i Tabell 3.1. Jordarna som undersöktes av Arp et al. (2014) kom från sju förorenade områden där historisk industriell verksamhet, så som impregnering av trä med kreosot, framställning av trätjära och tillverkning av koks eller gas, orsakat föroreningen.  
	I ett annat svenskt projekt bestämdes också KOC med hjälp av POM (Tiberg et al., 2019). I det projektet undersöktes 50 prover från en industrifastighet där träkol har tillverkats med hjälp av kolmilor. Förhöjda halter av PAH i marken kan också ha orsakats genom atmosfärisk deposition från ett närliggande aluminiumsmältverk och annan industriell verksamhet som har pågått på fastigheten. De platsspecifika KOC -värdena var för samtliga PAH, förutom naftalen i två av proverna, högre eller mycket högre än de gen
	Upptagsstudier till daggmask bekräftar också att det är stor skillnad i biotillgänglighet mellan färsk förorening i jord som innehåller naturligt organiskt material och urbana förororenade jordar (Cachada et al., 2018). I studien av Cachada et al., (2018), undersöktes upptag av 16-PAH till daggmask som antingen utsatts för en PAH-spikad jord, där det organiska materialet bestod av 5% torv, eller för jordar som förorenats med PAH genom luftdeposition under lång tid (n=9 urbana jordar). Författarna uppskattad
	Skillnaden mellan de generella värdena (Naturvårdsverket, 2017) och de högre platsspecifika värden som rapporterats av till exempel Arp et al., (2014) och Tiberg et al., (2019) beror på att jordarna innehåller olika typer av organiskt kol som har olika förmåga att hålla fast föroreningen. Naturvårdsverkets värden är, för de flesta PAH, empiriskt bestämda för jordar med naturligt organiskt kol (RIVM, 2001). För de ämnen där underlag saknas har även KOC härletts från ämnets oktanol-vattenfördelningskoefficien
	  
	Tabell 3.1  Generella KOC för enskilda PAH och för de tre ämnesgrupperna (PAH-L, PAH, M och PAH-H) från Naturvårdsverkets datablad för PAH (Naturvårdsverket, 2017), samt platsspecifika KOC (min- och max-värden) bestämda för 21 jordar från åldrade PAH-förorenade områden (Arp et al., 2014). 
	PAH 
	PAH 
	PAH 
	PAH 
	PAH 

	Generella KOC 
	Generella KOC 

	Platsspecifika KOC (min-max) 
	Platsspecifika KOC (min-max) 

	 
	 

	Generella KOC 
	Generella KOC 



	naftalen 
	naftalen 
	naftalen 
	naftalen 

	955 
	955 

	7940 - 25 100 
	7940 - 25 100 

	PAH-L 
	PAH-L 

	1 800 
	1 800 


	TR
	acenaftylen 
	acenaftylen 

	2 950 
	2 950 

	85 000 - 1 510 000 
	85 000 - 1 510 000 


	TR
	acenaften 
	acenaften 

	3 390 
	3 390 

	138 - 141 000 
	138 - 141 000 


	fluoren 
	fluoren 
	fluoren 

	5 890 
	5 890 

	794 - 302 000 
	794 - 302 000 

	PAH-M 
	PAH-M 

	29 000 
	29 000 


	TR
	fenantren 
	fenantren 

	17 000 
	17 000 

	26 300 - 10 000 000 
	26 300 - 10 000 000 


	TR
	antracen 
	antracen 

	20 000 
	20 000 

	33 000 - 4 470 000 
	33 000 - 4 470 000 


	TR
	pyren 
	pyren 

	67 600 
	67 600 

	115 000 - 56 200 000 
	115 000 - 56 200 000 


	TR
	fluoranten 
	fluoranten 

	151 000 
	151 000 

	97 700 - 41 700 000 
	97 700 - 41 700 000 


	krysen 
	krysen 
	krysen 

	525 000 
	525 000 

	1 170 000 - 60 300 000 
	1 170 000 - 60 300 000 

	PAH-H 
	PAH-H 

	500 000 
	500 000 


	TR
	benso[a]antracen 
	benso[a]antracen 

	617 000 
	617 000 

	776 000 - 204 000 000 
	776 000 - 204 000 000 


	TR
	benso[k]fluoranten 
	benso[k]fluoranten 

	1 740 000 
	1 740 000 

	4 070 000 - 891 000 000 
	4 070 000 - 891 000 000 


	TR
	benso[b]fluoranten 
	benso[b]fluoranten 

	219 000 
	219 000 

	1 700 000 - 398 000 000 
	1 700 000 - 398 000 000 


	TR
	benso[a]pyren 
	benso[a]pyren 

	661 000 
	661 000 

	6 170 000 - 468 000 000 
	6 170 000 - 468 000 000 


	TR
	benso[ghi]perylen 
	benso[ghi]perylen 

	2 690 000 
	2 690 000 

	6 610 000 - 912 000 000 
	6 610 000 - 912 000 000 


	TR
	dibens[ah]antracen 
	dibens[ah]antracen 

	1 380 000 
	1 380 000 

	2 510 000 - 1 320 000 000 
	2 510 000 - 1 320 000 000 


	TR
	indeno[123cd]pyren 
	indeno[123cd]pyren 

	1 050 000 
	1 050 000 

	21 400 000 - 977 000 000 
	21 400 000 - 977 000 000 




	 
	 
	Till exempel härledde Karickhoff et al., (1979) följande samband: 
	𝑙𝑜𝑔𝐾𝑂𝐶=log𝐾𝑂𝑊−0,21  Ekvation 3.3 
	Många senare studier av förorenade jordar, däribland bestämningar av Arp et al., (2014) och Tiberg et al., (2019), har dock visat att detta samband underskattar fastläggningsförmågan om jorden innehåller antropogent kol som till exempel sot eller då föroreningen har åldrats i jorden.  
	Riskbedömning utifrån undergrupper (PAH-L, PAH-M och PAH-H), istället för bedömning av enskilda ämnen, ger också upphov till fler osäkerheter. Detta eftersom antagna KOC-värden för undergrupperna (Tabell 3.1) är beräknade utifrån en uppskattning av en ”medelsammansättning” av PAH baserad på data för typiska PAH-förorenade områden (Naturvårdsverket, 2017).  
	Många PAH-förorenade områden består av åldrade föroreningssituationer i kombination med förekomst av antropogent kol. Olika föroreningskällor kan också ha mycket olika sammansättning av PAH (Sinioja, 2017) och sammansättningen kan förändras med tiden på grund av nedbrytningsprocesser och utlakning. Användandet av de generella riktvärdena för PAH för skydd av markmiljön ger därför troligen i många fall en överskattad riskbild, det vill säga det är sannolikt att risken för negativa effekter på markekosystemet
	 
	3.2 Kemisk metod för att bestämma den fritt lösta koncentrationen  
	Det finns flera metoder för att uppskatta den fritt lösta koncentrationen, CW,free, av organiska ämnen vid jämvikt (till exempel Hawthorne et al., 2005, ter Laak et al., 2006, Ghosh et al., 2014). Metoderna utvecklades ursprungligen för att bestämma koncentrationen i sediment-porvatten (Jonker et al., 2018 och referenser däri), men de har även använts för att uppskatta CW,free i markvatten (Arp et al., 2014; Enell et al., 2016; Tiberg et al., 2019). Samtliga metoder bygger på att en passiv provtagare är i k
	Den huvudsakliga skillnaden mellan metoderna är materialet som provtagarna är gjorda av. Olika typer av polymermaterial kan användas så som polydimetylsiloxan (PDMS), polyetylen (PE), polyoxymetylen (POM), polyakrylat (PAc), och silikon-gummi (Ghosh et al., 2014). 
	Provtagarna kan användas in-situ (på plats i fält) eller ex-situ (på laboratoriet). In-situ tillämpningen har enligt vår kännedom bara utförts på sedimentvatten (vattenpelare ovan sediment). När provtagarna används ex-situ sätts tunna remsor, eller stickor, av polymer-materialet till en vial som innehåller provet som ska undersökas (jord eller sediment) tillsammans med en bestämd vattenvolym (
	Provtagarna kan användas in-situ (på plats i fält) eller ex-situ (på laboratoriet). In-situ tillämpningen har enligt vår kännedom bara utförts på sedimentvatten (vattenpelare ovan sediment). När provtagarna används ex-situ sätts tunna remsor, eller stickor, av polymer-materialet till en vial som innehåller provet som ska undersökas (jord eller sediment) tillsammans med en bestämd vattenvolym (
	Figur 3.3
	Figur 3.3

	). I stället för att tillsätta en provtagare till vialen kan också vialens väggar i förväg beläggas med en tunn film av polymermaterialet.  

	Vialen, med jordprovet, vatten och provtagaren, försluts och skakas sedan tills dess att jämvikt uppnås mellan alla faser (jord/vatten/provtagare), vilket tar cirka 28 dygn (Hawthorne et al., 2011; Josefsson et al., 2015). Utförandet är i princip detsamma som för ett standardiserat skak-laktest (till exempel ISO 21268-1), men med skillnaden att efter att jämvikt uppnåtts är det inte vattenfasen som analyseras utan provtagarens koncentration.  
	Koncentrationen i vattnet, CW,free, beräknas sedan genom att använda den uppmätta jämviktskoncentrationen i provtagaren, CProvtagare, och jämviktsfördelningskoefficienten för provtagaren i fråga, KProvtagare, genom Ekvation 3.4:  
	𝐶𝑊,𝑓𝑟𝑒𝑒=𝐶𝑃𝑟𝑜𝑣𝑡𝑎𝑔𝑎𝑟𝑒𝐾𝑃𝑟𝑜𝑣𝑡𝑎𝑔𝑎𝑟𝑒  Ekvation 3.4 
	 
	 
	Figure
	Figur 3.3  Exempel på utrustning som använts vid uppskattning av PAH med hjälp av POM. Foto SGI.  
	 
	Värdet på KProvtagare är både ämnes- och materialspecifikt och måste bestämmas genom kalibrering mellan vattenlösningar av ämnet (föroreningen) och provtagningsmaterialet. För 16-PAH och polymermaterialet POM har sådana koefficienter redan tagits fram av Hawthorne et al. (2011).  
	Fördelen med att använda en passiv provtagare istället för ett laktest med analys av lakvattnet är att den fritt lösta koncentrationen kan bestämmas, och att den andel av föroreningen som i vattenfasen är associerad med löst- och partikulärt organiskt kol kan exkluderas. I jämförelse med standardiserade laktester (till exempel ISO 21268-1), som bara kan mäta den mobila koncentrationen (som innehåller kolloider och löst organiskt kol som båda kan bära med sig PAH), ger metoder med passiv provtagare ett mått 
	Fördelen med att använda en passiv provtagare istället för ett laktest med analys av lakvattnet är att den fritt lösta koncentrationen kan bestämmas, och att den andel av föroreningen som i vattenfasen är associerad med löst- och partikulärt organiskt kol kan exkluderas. I jämförelse med standardiserade laktester (till exempel ISO 21268-1), som bara kan mäta den mobila koncentrationen (som innehåller kolloider och löst organiskt kol som båda kan bära med sig PAH), ger metoder med passiv provtagare ett mått 
	Figur 3.4
	Figur 3.4

	), (Enell et al., 2016).  

	Av de metoder som finns utvecklade för analys av CW,free är ingen ännu standardiserad, men POM-membran av tjockleken 76 µm är en av de mest använda passiva provtagarna. POM av tjockleken 76 µm är också en av de tunnaste filmtjocklekar av POM som finns tillgängligt att köpa som en kommersiell produkt (C.S. Hyde Co., Lake Villa, IL, USA). POM (76 µm) har också använts av SGI för bestämning av CW,free (på jordprover) för PAH, oxy-PAH och N-PAC i flera forskningsprojekt (Arp et al., 2014; Josefsson et al., 2015
	 
	 
	Figure
	Figur 3.4  Principskiss för laktest med passiv provtagning. Med hjälp av en passiv provtagare kan den fritt lösta koncentrationen i vattnet bestämmas, till skillnad från ett laktest med vanlig kemisk analys av lakvattnet som även får med bidrag av förorening bunden till partiklar (POC) och associerat till löst organiskt kol (DOC). 
	 
	3.2.1 Korrelation mellan CW,free och upptag till biota 
	POM-metoden, och andra liknande metoder för att uppskatta den fritt lösta koncentrationen, har utvärderats mot biotillgänglighet med gott resultat i flera forskningsstudier (Arp et al., 2014; Jonker et al., 2007; Gomez-Eyles et al., 2012). Till exempel visade Jonker et al., (2007), att uppmätta koncentrationer av PAH i fett i maskar (Eisenia fetida), som utsatts för 15 olika jordar från gasverksområden, väl överensstämde med uppskattade Clipid-värden som baserats på CW,free (inom en faktor 10). Däremot över
	Korrelation mot upptag till växter har däremot inte alls varit lika entydigt (Gomez-Eyles et al., 2012; Cachada et al., 2014; IBRACS, 2015). Detta beror troligen på att olika växter har olika upptagningsförmåga och koncentrationen i växtens delar (rot och skott) inte behöver vara direkt proportionell mot markvattenkoncentrationen.   
	 
	 
	Figure
	Figur 3.5  Upptag av summa 16-PAH till mask som exponerats för PAH-förorenade jordar (21 st) i relation till koncentrationen av summa 16-PAH i POM-membran som har jämviktats mot jordarna i skakförsök enligt principen beskriven i Figur 3.4. Data från Arp et al., (2014).   
	 
	3.2.2 Kvalitetskontroll  
	POM-metoden har med mycket god reproducerbarhet testats på jordar med både låga och mycket höga koncentrationer av PAH. I en studie av Arp et al (2014) där 21 olika jordar undersöktes med POM varierade CS (mg/kg TS) för jordarna i storleksordningen fyra tiopotenser (för summa 16-PAH från 0.27 till 2651 mg/kg TS). Reproducerbarheten (beräknad som den relativa standardavvikelsen i %) för tre av jordarna som undersöktes i replikat (n=3) varierade för de individuella ämnena mellan 2-21% (för jord från område me
	För att POM-metoden ska kunna användas krävs att utlakningen av PAH styrs av fördelningsjämvikt och inte är en löslighetsstyrd process som beror av att en fri fas av PAH i jorden som löser upp sig. Utlakningen får inte heller vara en utarmande process, det vill säga mängden PAH i jorden som undersöks får inte minska på ett märkbart sätt (den utlakade mängden bör understiga 10% av den initiala mängden). POM-membranet kan sorbera stora mängder PAH, men interferens av andra ämnen så som t ex. oljeföreningar ha
	 
	3.2.3 Analys med POM 
	Den POM-metod som SGI Miljölaboratorium använder för analys av PAH (Arp et al., 2014; Josefsson et al., 2015) bygger på metod beskriven av Hawthorne et al. (2011). Den går till så här: 
	• Polyoxymetylen (POM)-membran (2×4 cm av tjockleken 76 µm) tvättas med lösningsmedel i 24 timmar.  
	• Polyoxymetylen (POM)-membran (2×4 cm av tjockleken 76 µm) tvättas med lösningsmedel i 24 timmar.  
	• Polyoxymetylen (POM)-membran (2×4 cm av tjockleken 76 µm) tvättas med lösningsmedel i 24 timmar.  

	• En POM-remsa placeras tillsammans med 10 g jord och 37 ml avjoniserat vatten innehållande 0,001 M CaCl23 och 0,015 M NaN34 i en vial (40 ml).  
	• En POM-remsa placeras tillsammans med 10 g jord och 37 ml avjoniserat vatten innehållande 0,001 M CaCl23 och 0,015 M NaN34 i en vial (40 ml).  

	• Vialen skakas i skakmaskin (end-over-end) i mörker i 28 dagar.  
	• Vialen skakas i skakmaskin (end-over-end) i mörker i 28 dagar.  

	• POM-remsan tas sedan ut, sköljes med avjonat vatten och torkas av så att inga jordpartiklar eller vattendroppar sitter kvar.  
	• POM-remsan tas sedan ut, sköljes med avjonat vatten och torkas av så att inga jordpartiklar eller vattendroppar sitter kvar.  

	• Provtagaren extraheras därefter med organiskt lösningsmedel för att bestämma koncentrationen av föroreningen (PAH) i provtagaren. 
	• Provtagaren extraheras därefter med organiskt lösningsmedel för att bestämma koncentrationen av föroreningen (PAH) i provtagaren. 


	3 CaCl2 tillsätts för att få en jonstyrka på vattnet (likt en jonstyrka i fält) och koncentrationen är vald för att harmonisera med ISO 21268-1. 
	3 CaCl2 tillsätts för att få en jonstyrka på vattnet (likt en jonstyrka i fält) och koncentrationen är vald för att harmonisera med ISO 21268-1. 
	4 NaN3 är en biocid och tillsätts för att hämma mikrobiell nedbrytning av PAH. 
	 

	I Bilaga 1 ges fullständig metodbeskrivning. 
	3.2.4 Övriga analyser i samband med POM 
	Utöver analys av POM bör även en PAH-analys av jorden göras för att kontrollera att det inte skett en utarmning av PAH från jorden under själva POM-testningen. Utarmningen, det vill säga hur stor mängd PAH som lakats ut under testet av den initiala mängden i jordprovet bör vara mindre än 10% för att testvillkoren ska vara uppfylla.  
	Om även jordens innehåll av organiskt kol (fOC) analyseras kan också platsspecifika KOC-värden för jorden beräknas (vilka kan användas för riskbedömning av andra skyddsobjekt). 
	 
	3.3 Beräkningsprogrammet PAH-TU-kalkylatorn 
	3.3.1 Översiktlig beskrivning 
	Beräkningsprogrammet PAH-TU-kalkylatorn är ett Excel-baserat verktyg som kan användas för att ta hänsyn till PAH-ämnens biotillgänglighet vid platsspecifik ekologisk riskbedömning. Genom att jämföra analyserade fritt lösta koncentrationer av 16 enskilda PAH i markprover (= indata till programmet) med ekotoxikologiska riktvärden för PAH i markvatten beräknas riskkvoter (Avsnitt 
	Beräkningsprogrammet PAH-TU-kalkylatorn är ett Excel-baserat verktyg som kan användas för att ta hänsyn till PAH-ämnens biotillgänglighet vid platsspecifik ekologisk riskbedömning. Genom att jämföra analyserade fritt lösta koncentrationer av 16 enskilda PAH i markprover (= indata till programmet) med ekotoxikologiska riktvärden för PAH i markvatten beräknas riskkvoter (Avsnitt 
	1.4
	1.4

	). Utdata från programmet är en summering av de 16 enskilda riskkvoterna, vilket kallas för TU-värde (TU står för toxic units, därav namnet på programmet). Ett TU-värde över 1 indikerar en potentiell risk i relation till valt riktvärde. De riktvärden som jämförelse kan göras mot är skydd av 95% av arter (MPC) eller skydd av 50% av arter (SRC), båda härledda från All-PAH-modellen (Verbruggen, 2012), (Avsnitt 
	3.3.2
	3.3.2

	).  

	Beräkningsprogrammet utvecklades inom forskningsprogrammet IBRACS och har sedan 2015 funnits tillgängligt på engelska (IBRACS TU Calculator All PAH.xlsx) med tillhörande instruktion (Arp och Berggren Kleja, 2015). Den svenska versionen PAH-TU-kalkylatorn innehåller samma underlag och formler för beräkningar av TU-värden för markvatten som den engelska förlagan, men överflödig information har skalats bort för att göra programmet mer användarvänligt. PAH-TU-kalkylatorn är en bilaga till denna rapport och kan 
	Beräkningsprogrammet utvecklades inom forskningsprogrammet IBRACS och har sedan 2015 funnits tillgängligt på engelska (IBRACS TU Calculator All PAH.xlsx) med tillhörande instruktion (Arp och Berggren Kleja, 2015). Den svenska versionen PAH-TU-kalkylatorn innehåller samma underlag och formler för beräkningar av TU-värden för markvatten som den engelska förlagan, men överflödig information har skalats bort för att göra programmet mer användarvänligt. PAH-TU-kalkylatorn är en bilaga till denna rapport och kan 
	https://www.diva-portal.org/
	https://www.diva-portal.org/

	. 

	3.3.2 Toxisk databas 
	För att kunna utvärdera om en markvattenkoncentration (eller en halt av PAH i en mark) utgör en risk för ekosystemet behöver vi riktvärden som vi kan jämföra mot. I den utvärderingsmetod som tillämpas i PAH-TU-kalkylatorn används riktvärden för markvatten som tagits fram med hjälp av en modell som bygger på EqP-teorin och en mycket stor sammanställning av ekotoxikologiska data (Verbruggen, 2012). Modellen kallas på engelska för All-PAH-modellen och togs fram på uppdrag av RIVM. Värt att notera är att delar 
	Verbruggens sammanställning bygger på data från litteratursökning i TOXLINE (litteratur från 1985 till 2002, och uppdateringar t.o.m. 2008) samt en genomgång av alla tillgängliga referenser i RIVM E-Tox Base och US EPA:s ECOTOX-databas, samt flera ytterligare referenser. Insamlade toxicitetsdata (och referenser till dessa) finns sammanställda i ett appendix till Verbruggen (2012). Toxicitetsdata undersöktes först i syfte att välja ut relevanta endpoints5, det vill säga endast endpoints med effekt på populat
	5 En toxikologisk endpoint är resultatet av en undersökning för att avgöra hur farligt ett ämne är; det vill säga det som ecotoxicitetstestet avser mäta; till exempel dödlighet, reproduktion eller fysiologiska och biokemiska förändringar. 
	5 En toxikologisk endpoint är resultatet av en undersökning för att avgöra hur farligt ett ämne är; det vill säga det som ecotoxicitetstestet avser mäta; till exempel dödlighet, reproduktion eller fysiologiska och biokemiska förändringar. 

	För härledning av riktvärden med Single-PAH-modellen var utgångspunkten att ett fullgott dataunderlag över akvatiska kroniska effektkoncentrationer skulle finnas tillgängligt så att riktvärden skulle kunna beräknas med hjälp av en SSD-kurva för varje PAH-ämne. Efter utvärderingen av insamlade data fann Verbruggen att det för samtliga PAH saknades akvatiska data för att kunna ta fram tillförlitliga SSD-kurvor. Istället 
	användes den så kallade säkerhetsfaktor-metoden (Naturvårdsverket 2009a och b) för beräkning av riktvärden (se exempel i Bilaga 2), vilket innebär att riktvärdena framtagna med Single-PAH-modellen är behäftade med en stor osäkerhet.  
	Genom att utnyttja EqP-teorin skapades istället en SSD-kurva med All-PAH-modellen. All-PAH-modellen bygger på antagandet om fördelningsjämvikt och att alla PAH har liknande toxicitet, orsakad av så kallad non-polar narcosis6 (Svedrup et al., 2002). Vid denna toxiska effekt, som ger upphov till negativa förändringar i organismernas cellmembran, anses alla PAH lika potenta och det är koncentrationen av ämnena i organismens fett (lipidskikten i cellmembranen) som ger upphov till den toxiska effekten (Jorgensen
	6 Non polar narcosis definieras som en allmän sänkning/försämring av biologisk aktivitet på grund av närvaron av toxiska molekyler i organismen. Det exakta toxiska verkningssättet är fortfarande inte klarlagt, men det finns studier som stödjer hypotesen att narcosis uppstår genom förändringar i cellmembranen; i lipidskikten eller i proteinerna som är bundna till membranen (Jorgensen, 2010). 
	6 Non polar narcosis definieras som en allmän sänkning/försämring av biologisk aktivitet på grund av närvaron av toxiska molekyler i organismen. Det exakta toxiska verkningssättet är fortfarande inte klarlagt, men det finns studier som stödjer hypotesen att narcosis uppstår genom förändringar i cellmembranen; i lipidskikten eller i proteinerna som är bundna till membranen (Jorgensen, 2010). 

	Genom att utgå från EqP-teorin (Avsnitt 
	Genom att utgå från EqP-teorin (Avsnitt 
	3.1.1
	3.1.1

	 och 
	3.1.2
	3.1.2

	) kunde Verbruggen använda hela det utvalda data-setet, inklusive tester som utförts på jord och sediment. Genom att beräkna den kritiska fettkoncentrationen (Clipid,PAH) kunde också många fler endpoints för betydligt fler arter tas i beaktande jämfört med Single-PAH-modellen, eftersom studier över alla 16 PAH kunde inkluderas i beräkningen för varje art. Om det för en art fanns tillgängliga data för flera PAH användes det geometriska medelvärdet av de beräknade Clipid,PAH -värdena för de olika PAH-ämnena. 

	För de akvatiska testerna beräknades Clipid,PAH direkt genom att multiplicera vattenkoncentrationen (NOEC eller EC10-värdet från de akvatiska testerna) med Klipid,PAH (Ekvation 2.2). Värden på Klipid,PAH för de olika PAH-ämnena uppskattades från ett samband framtaget av Verbruggen (2008). 
	För de bentiska och terresta testerna (sediment eller jord) användes EqP-teorin om hur PAH fördelar sig mellan organiskt kol i sedimentet/marken och vatten (Avsnitt 
	För de bentiska och terresta testerna (sediment eller jord) användes EqP-teorin om hur PAH fördelar sig mellan organiskt kol i sedimentet/marken och vatten (Avsnitt 
	3.1.1
	3.1.1

	) för att först beräkna CW,free (Ekvation 2.2). För KOC användes modellen framtagen av Karickhoff, (1995), (Ekvation 2.3). Därefter beräknades Clipid,PAH utifrån CW,free på samma sätt som för resultaten från de akvatiska testerna, (Ekvation 2.2). 

	De beräknade Clipid,PAH fick enheten mmol PAH/kglipid och kallades för NOER-värden (No Observed Effect Residue), eftersom de baserades på NOEC-värden och beskriver den rest av PAH som en organism kan ha i sitt fett utan att någon negativ effekt observeras. I de fall EC10-värden användes borde de istället kallas för ER10 (10% Effective Residue), men för enkelhetens skull omnämns båda som NOER i rapport av Verbruggen (2012) och nedan. 
	Om antagandet för modellen är korrekt, det vill säga, att narcosis är det huvudsakliga toxiska verkningssättet, bör NOER-värden för olika PAH, som är framtagna för samma art i samma medium, vara lika stora (eftersom de på mol-basis teoretiskt ska ha samma effekt på organismen). För de flesta arter i Verbruggens underlag stämmer detta, det vill säga beräknade NOER-värden för olika PAH för en och samma art och samma medium varierade inte nämnvärt (variationen var mindre än en faktor 10 för de flesta arterna).
	Eftersom skillnaden i NOER-värden var liten (mindre än en faktor 10 för de flesta arter) fann Verbruggen (2012) det motiverat att konstruera en SSD-kurva, baserad på log-normalfördelning (
	Eftersom skillnaden i NOER-värden var liten (mindre än en faktor 10 för de flesta arter) fann Verbruggen (2012) det motiverat att konstruera en SSD-kurva, baserad på log-normalfördelning (
	Figur 3.6
	Figur 3.6

	), med hjälp av samtliga NOER-medelvärden för de 54 arterna, testade i följande medier: 

	• Sötvatten (17 arter) 
	• Sötvatten (17 arter) 
	• Sötvatten (17 arter) 

	• Sötvatten och sediment (3 arter) 
	• Sötvatten och sediment (3 arter) 

	• Sötvattenssediment (2 arter) 
	• Sötvattenssediment (2 arter) 

	• Marint vatten (14 arter) 
	• Marint vatten (14 arter) 

	• Marint sediment (5 arter) 
	• Marint sediment (5 arter) 

	• Jord (13 arter) 
	• Jord (13 arter) 


	 
	Figure
	Figur 3.6  Artkänslighetsfördelningskurva baserad på kronisk toxicitet hos 54 olika arter, fördelade på sex olika test-medier. No Observed Effect Residuals (NOER) visas på x-axeln som det logaritmerade geometriska medelvärdet av alla enskilda kritiska fettkoncentrationer av olika PAH (Clipid) för en art i ett test-medium (Figuren är en översatt rekonstruktion av figur hämtad från Verbruggen, 2012). 
	Från den framtagna SSD-kurvan (
	Från den framtagna SSD-kurvan (
	Figur 3.6
	Figur 3.6

	) härleddes sedan HC5 och HC50-värden för den kritiska koncentrationen av PAH i fettvävnaden (0,39 mmol/kg fettvävnad, respektive 4,7 mmol/kg fettvävnad) och från dessa beräknas därefter kritiska vattenkoncentrationer för de enskilda ämnena (Ekvation 2.2). Enhetsbyte till µg/L gjordes genom att multiplicera med ämnenas molmassa. De kritiska vattenkoncentrationerna användes sedan för att bestämma riktvärdena (
	Tabell 3.2
	Tabell 3.2

	). Det är dessa riktvärden som används i PAH-TU-kalkylatorn. 

	 
	Tabell 3.2  Riktvärden för skydd av markekosystemet, (halter i markvatten, µg PAH/L), framtagna med All-PAH-modellen (Verbruggen, 2012), för 95% skydd av marklevande arter (MPCeco,water) och 50% skydd (SRCeco,water). 
	PAH 
	PAH 
	PAH 
	PAH 
	PAH 

	MPCeco,water (µg/L) 
	MPCeco,water (µg/L) 
	 
	(skydd av 95% av arter) 

	SRCeco,water (µg/L) 
	SRCeco,water (µg/L) 
	 
	(skydd av 50% av arter) 



	naftalen 
	naftalen 
	naftalen 
	naftalen 

	5,4 
	5,4 

	324 
	324 


	acenaftylen 
	acenaftylen 
	acenaftylen 

	4,0 
	4,0 

	236 
	236 


	acenaften 
	acenaften 
	acenaften 

	1,7 
	1,7 

	104 
	104 


	fluoren 
	fluoren 
	fluoren 

	1,1 
	1,1 

	63 
	63 


	fenantren 
	fenantren 
	fenantren 

	0,58 
	0,58 

	35 
	35 


	antracen 
	antracen 
	antracen 

	0,41 
	0,41 

	24 
	24 


	pyren 
	pyren 
	pyren 

	0,27 
	0,27 

	16 
	16 


	fluoranten 
	fluoranten 
	fluoranten 

	0,18 
	0,18 

	11 
	11 


	krysen 
	krysen 
	krysen 

	0,074 
	0,074 

	4,4 
	4,4 


	benso[a]antracen 
	benso[a]antracen 
	benso[a]antracen 

	0,064 
	0,064 

	3,8 
	3,8 


	benso[k]fluoranten 
	benso[k]fluoranten 
	benso[k]fluoranten 

	0,054 
	0,054 

	3,2 
	3,2 


	benso[b]fluoranten 
	benso[b]fluoranten 
	benso[b]fluoranten 

	0,053 
	0,053 

	3,2 
	3,2 


	benso[a]pyren 
	benso[a]pyren 
	benso[a]pyren 

	0,053 
	0,053 

	3,2 
	3,2 


	benso[ghi]perylen 
	benso[ghi]perylen 
	benso[ghi]perylen 

	0,052 
	0,052 

	3,1 
	3,1 


	dibens[ah]antracen 
	dibens[ah]antracen 
	dibens[ah]antracen 

	0,036 
	0,036 

	2,2 
	2,2 


	indeno[123cd]pyren 
	indeno[123cd]pyren 
	indeno[123cd]pyren 

	0,035 
	0,035 

	2,1 
	2,1 




	 
	Enligt gängse principer om framtagande av riktvärden med hjälp av SSD-kurva bör en säkerhetsfaktor mellan 1-5 användas (Van Vlaardingen och Verbruggen, 2007; Naturvårdsverket 2008). På grund av att PAH kan ha andra toxiska verkningssätt än 
	narcosis, så som till exempel fototoxicitet7, och eftersom riktvärden för den högre skyddsnivån (skydd av 95% av arter) även bör skydda de mest känsliga arterna8 ansågs det nödvändigt att tillämpa den högsta säkerhetsfaktorn för beräkning av MPCeco,water , det vill säga MPCeco,water = HC5/5. För riktvärdet SRCeco,water (som ska skydda 50% av arter) användes de framräknade koncentrationerna för HC50 direkt (det vill säga säkerhetsfaktor =1).  
	7 Fototoxicitet kan induceras hos vissa PAH när de utsätts för ljus och leda till akuta effekter redan vid mycket låga koncentrationer. Exempel på känsliga arter och sådana PAH-ämnen är: alger (Gala och Giesy, 1992), sötvattenskräftdjur (Allred och Giesy, 1985), insekter (Bleeker et al., 2003) och marina kräftdjur (Pelletier et al., 1997) som exponerats för antracen; unga exemplar av plattfisk som exponerats för fluoranten (Spehar et al., 1999); marina kräftdjur som exponerats för pyren (Pelletier et al.,19
	7 Fototoxicitet kan induceras hos vissa PAH när de utsätts för ljus och leda till akuta effekter redan vid mycket låga koncentrationer. Exempel på känsliga arter och sådana PAH-ämnen är: alger (Gala och Giesy, 1992), sötvattenskräftdjur (Allred och Giesy, 1985), insekter (Bleeker et al., 2003) och marina kräftdjur (Pelletier et al., 1997) som exponerats för antracen; unga exemplar av plattfisk som exponerats för fluoranten (Spehar et al., 1999); marina kräftdjur som exponerats för pyren (Pelletier et al.,19
	 
	8 De känsligaste arterna (av arter i underlaget till SSD-kurvan) representeras av fyra kräftdjur (med Clipid,PAH-värden under HC5). Två av dessa är marklevande isopoder (gråsuggor), testade för bens[a]antracen och benso[a]pyren (Van Brummelen och Stuijfzand, 1993; Van Brummelen et al., 1996; van Straalen och Verweij, 1991), och övriga två är marina kräftdjur; Dungeness krabba exponerad för naftalen (Caldwell et al., 1977) och Mysidopsis bahia exponerad för fluoranten (Spehar et al., 1999). Flera arter av sö
	 
	9 Notera att laktester kan överskatta den fritt lösta koncentrationen i de fall det förekommer partiklar i lakvattnet eller DOC (Enell et al., 2016). 

	3.3.3 Beräkning av TU-värden 
	Vid beräkning av ett TU-värde utvärderas först effekten av varje enskild PAH genom att beräkna riskkvoten (Avsnitt 
	Vid beräkning av ett TU-värde utvärderas först effekten av varje enskild PAH genom att beräkna riskkvoten (Avsnitt 
	1.4
	1.4

	) mellan uppskattad markvattenkoncentration (med till exempel POM-metoden) och valt riktvärde (MPCeco,water eller SRCeco,water) för ämnet: 

	𝑇𝑈𝑃𝐴𝐻−𝑖=𝐶𝑝𝑤,𝑃𝐴𝐻−𝑖𝑅𝑖𝑘𝑡𝑣ä𝑟𝑑𝑒𝑃𝐴𝐻−𝑖  Ekvation 3.5 
	Därefter summeras de toxiska enheterna för samtliga 16 PAH till ett TU-värde (en riskkvot) som beskriver den sammanlagda toxiska effekten av alla 16 PAH: 
	𝑇𝑈𝑃𝐴𝐻−16=∑𝐶𝑝𝑤,𝑃𝐴𝐻−𝑖𝑅𝑖𝑘𝑡𝑣ä𝑟𝑑𝑒𝑃𝐴𝐻−𝑖16𝑖=1 Ekvation 3.6 
	Ett värde >1 indikerar risk i förhållande till det valda riktvärdet (MPCeco,water eller SRCeco,water).  
	3.3.4 Hur använder du programmet? 
	PAH-TU-kalkylatorn är ett Excel-verktyg som beräknar TU-värden. Under fliken ”Indata och utdata” anger man både sina indata och kan samtidigt se resultatet. 
	PAH-TU-kalkylatorn är ett Excel-verktyg som beräknar TU-värden. Under fliken ”Indata och utdata” anger man både sina indata och kan samtidigt se resultatet. 
	Figur 3.7
	Figur 3.7

	 visar ett skärmklipp med exempel på indata och vilket resultat som genereras. Indata till programmet är den fritt lösta markvattenkoncentrationen av 16-PAH vilka kan bestämmas med till exempel POM-metoden, som beskrivits ovan, eller en likvärdig metod9. 

	 
	Figure
	Figur 3.7  Skärmklipp från fliken ”Indata och utdata” tagen från PAH-TU-kalkylatorn. 
	 
	PAH-TU-kalkylatorn har fem flikar: 
	1. Indata och utdata 
	1. Indata och utdata 
	1. Indata och utdata 

	2. Beräkningar 
	2. Beräkningar 

	3. POM-vatten-omvandlare 
	3. POM-vatten-omvandlare 

	4. Riktvärden och koefficienter 
	4. Riktvärden och koefficienter 

	5. Referenser 
	5. Referenser 


	Nedan följer en beskrivning av hur programmet är uppbyggt: 
	1. Under in-data (flik 1) matas de fritt lösta markvattenkoncentrationerna av 16 PAH in, med start på rad nr 5. Enheten ska vara i µg/L. På rad nr 4 i samma flik kan provnamn skrivas in. Data för upp till 100 prover kan matas in och beräknas samtidigt. 
	1. Under in-data (flik 1) matas de fritt lösta markvattenkoncentrationerna av 16 PAH in, med start på rad nr 5. Enheten ska vara i µg/L. På rad nr 4 i samma flik kan provnamn skrivas in. Data för upp till 100 prover kan matas in och beräknas samtidigt. 
	1. Under in-data (flik 1) matas de fritt lösta markvattenkoncentrationerna av 16 PAH in, med start på rad nr 5. Enheten ska vara i µg/L. På rad nr 4 i samma flik kan provnamn skrivas in. Data för upp till 100 prover kan matas in och beräknas samtidigt. 

	2. Resultatet (flik 1), det vill säga de två beräknade ”Summa 16 PAH-TU”-värdena, visas båda direkt nedanför de inmatades markvattenkoncentrationerna, på rad 24 respektive 25, (se 
	2. Resultatet (flik 1), det vill säga de två beräknade ”Summa 16 PAH-TU”-värdena, visas båda direkt nedanför de inmatades markvattenkoncentrationerna, på rad 24 respektive 25, (se 
	2. Resultatet (flik 1), det vill säga de två beräknade ”Summa 16 PAH-TU”-värdena, visas båda direkt nedanför de inmatades markvattenkoncentrationerna, på rad 24 respektive 25, (se 
	Figur 3.7
	Figur 3.7

	). Värden >1 indikeras med mörkröd färg. 


	3. Beräkningar (flik 2) av enskilda TU-värden, och summeringar till ”Summa 16 PAH-TU”-värden görs under fliken ”Beräkningar”. Här kan du se vilka enskilda ämnen det är som ”driver” toxiciteten i provet (det vill säga vilka ämnen som har högst TU-värden). 
	3. Beräkningar (flik 2) av enskilda TU-värden, och summeringar till ”Summa 16 PAH-TU”-värden görs under fliken ”Beräkningar”. Här kan du se vilka enskilda ämnen det är som ”driver” toxiciteten i provet (det vill säga vilka ämnen som har högst TU-värden). 

	4. Om analyser gjorts med POM-metoden, och resultat från laboratoriet har levererats som koncentrationen i POM-materialet (µg PAH/gPOM), kan POM-vatten-omvandlaren” under flik 3 användas för att räkna om data till 
	4. Om analyser gjorts med POM-metoden, och resultat från laboratoriet har levererats som koncentrationen i POM-materialet (µg PAH/gPOM), kan POM-vatten-omvandlaren” under flik 3 användas för att räkna om data till 


	vattenkoncentrationer. Beräknade vattenkoncentrationer kan sedan kopieras och klistras in under in-data. Obs! om detta alternativ används, måste data klistras in som ”värden” (och inte ”formler”). 
	vattenkoncentrationer. Beräknade vattenkoncentrationer kan sedan kopieras och klistras in under in-data. Obs! om detta alternativ används, måste data klistras in som ”värden” (och inte ”formler”). 
	vattenkoncentrationer. Beräknade vattenkoncentrationer kan sedan kopieras och klistras in under in-data. Obs! om detta alternativ används, måste data klistras in som ”värden” (och inte ”formler”). 

	5. Den näst sista fliken (flik 4) visar riktvärdena för MPCeco,water och SRCeco,water samt värden på föredelningskoefficienter som används för omvandling från POM-koncentration till vattenkoncentration.   
	5. Den näst sista fliken (flik 4) visar riktvärdena för MPCeco,water och SRCeco,water samt värden på föredelningskoefficienter som används för omvandling från POM-koncentration till vattenkoncentration.   

	6. Den sista fliken (flik 5) visar referenser som använts. 
	6. Den sista fliken (flik 5) visar referenser som använts. 


	 
	3.4 Att använda PAH-TU-kalkylatorn i ekologisk riskbedömning 
	Med utgångspunkt i Naturvårdsverkets rekommendation om stegvis riskbedömning (Naturvårdsverket, 2009a) och i likhet med Brand et al. (2012) föreslås följande, stegvisa ansats: 
	Nivå 1. En jämförelse av totalhalter i jord av de olika grupperna av 16-PAH (L, M och H) görs med Naturvårdsverkets generella riktvärden för skydd av markmiljön, EKM eller EMKM, beroende på om området utgör ett KM- eller MKM-område. 
	• Om utvärderingen indikerar en risk för markekosystemet, det vill säga de uppmätta totalhalterna i jorden överskrider riktvärdet för någon eller några av PAH-grupperna, går utvärderingen vidare till Nivå 2.  
	• Om utvärderingen indikerar en risk för markekosystemet, det vill säga de uppmätta totalhalterna i jorden överskrider riktvärdet för någon eller några av PAH-grupperna, går utvärderingen vidare till Nivå 2.  
	• Om utvärderingen indikerar en risk för markekosystemet, det vill säga de uppmätta totalhalterna i jorden överskrider riktvärdet för någon eller några av PAH-grupperna, går utvärderingen vidare till Nivå 2.  


	Nivå 2. På denna nivå görs en bestämning av biotillgängligheten med POM-metoden och med hjälp av PAH-TU-kalkylatorn beräknas riskkvoter (TU-värden). Oavsett om den tänkta markanvändningen motsvarar ett KM- eller ett MKM-område används först RIVM:s riktvärden för skydd av 95% av arter (MPCeco,water) som referensvärden för beräkning av Summa-PAH-TUMPC -värde. 
	• Om TUMPC <1 förväntas inga negativa effekter på markekosystemet kunna orsakas av 16-PAH varför inga ytterligare biologiska undersökningar anses nödvändiga för ekologisk riskbedömning av denna ämnesgrupp.  
	• Om TUMPC <1 förväntas inga negativa effekter på markekosystemet kunna orsakas av 16-PAH varför inga ytterligare biologiska undersökningar anses nödvändiga för ekologisk riskbedömning av denna ämnesgrupp.  
	• Om TUMPC <1 förväntas inga negativa effekter på markekosystemet kunna orsakas av 16-PAH varför inga ytterligare biologiska undersökningar anses nödvändiga för ekologisk riskbedömning av denna ämnesgrupp.  


	Om TUMPC >1 används också RIVM:s riktvärden för skydd av 50% av arter (SRCeco,water) som referensvärden för beräkning av Summa-PAH-TUSRC-värde. 
	• Om TUSRC >1 föreligger sannolikt ett åtgärdsbehov. TUSRC >1 indikerar att biotillgängliga koncentrationer av PAH är så pass höga att det finns risk för allvarliga negativa effekter på markekosystemet och markens funktioner. Det kan också betyda att riskerna för andra skyddsobjekt på området är oacceptabelt höga (en hög biotillgänglig koncentration ökar risken för spridning av föroreningen och exponering av andra skyddsobjekt som människa, grund- och ytvatten).    
	• Om TUSRC >1 föreligger sannolikt ett åtgärdsbehov. TUSRC >1 indikerar att biotillgängliga koncentrationer av PAH är så pass höga att det finns risk för allvarliga negativa effekter på markekosystemet och markens funktioner. Det kan också betyda att riskerna för andra skyddsobjekt på området är oacceptabelt höga (en hög biotillgänglig koncentration ökar risken för spridning av föroreningen och exponering av andra skyddsobjekt som människa, grund- och ytvatten).    
	• Om TUSRC >1 föreligger sannolikt ett åtgärdsbehov. TUSRC >1 indikerar att biotillgängliga koncentrationer av PAH är så pass höga att det finns risk för allvarliga negativa effekter på markekosystemet och markens funktioner. Det kan också betyda att riskerna för andra skyddsobjekt på området är oacceptabelt höga (en hög biotillgänglig koncentration ökar risken för spridning av föroreningen och exponering av andra skyddsobjekt som människa, grund- och ytvatten).    

	• Om TUMPC >1 men TUSRC <1 går utvärderingen vidare till Nivå 3.  
	• Om TUMPC >1 men TUSRC <1 går utvärderingen vidare till Nivå 3.  


	Nivå 3. Om TUMPC >1 och samtidigt TUSRC <1 föreligger en potentiell risk för markekosystemet och en utökad markekologisk undersökning bör genomföras som inkluderar biologiska metoder. Detta kan med fördel göras enligt Triad-metodiken (Jensen och Mesman, 2006; ISO 19204:2017) som utöver kemiska metoder även inkluderar ekotoxikologiska och ekologiska metoder. 
	Resultaten från biotillgänglighetsmätningarna med POM-metoden kan ingå som en del i det kemiska undersökningsledet i Triad-analysen. I denna analys kan framräknade TUSRC-värden användas då de kemiska mätningarna kompletteras med ekologiska och ekotoxikologiska mätningar. En sådan ansats stöds av resultaten från SGI:s tillämpning av POM-metoden (Tiberg et al., 2019). Biotillgänglighetskorrigerade TU-värden kan även användas som indata vid beräkning av toxisk potential (Jensen och Mesman, 2006; Gilek et al., 
	3.4.1 Övrigt att tänka på 
	Denna riskbedömningsmetodik tar enbart hänsyn till de ämnen som ingår i gruppen 16-PAH. I metodiken görs antagandet att den toxiska effekten av PAH orsakas av non-polar narcosis och att den är liknande för samtliga PAH-föreningar. Petroleumkolväten och andra polycykliska aromatiska ämnen (PAC) samexisterar ofta med 16-PAH på förorenade områden. Narcosis kan också orsakas av dessa ämnen och därför skulle även sådana ämnen kunna läggas till i additionen av summa TU-värde om erforderliga toxikologiska data fin
	Om det finns misstanke om förekomst av petroleumkolväten och andra PAC, så som till exempel alkylerade varianter av PAH, är det viktigt att även inkludera dessa ämnen i riskbedömningen, precis som vid riskbedömning utifrån totalhalter enligt Naturvårdsverkets vägledningsmaterial (Naturvårdsverket, 2009a,b). Överskrids EKM eller EMKM för andra ämnen än 16-PAH bör den kemiska biotillgänglighetsanalysen kompletteras med biologiska mätmetoder. 
	Av anledningar som redan beskrivits ovan (Avsnitt 
	Av anledningar som redan beskrivits ovan (Avsnitt 
	3.2.2
	3.2.2

	) är det också direkt olämpligt att använda POM metoden på jordar med fri fas av PAH eller jordar som innehåller höga halter av petroleumkolväten. 

	 
	4 Riskbedömning metaller 
	4.1 Teori 
	De processer som styr metallers löslighet och biotillgänglighet i en mark är betydligt mer komplexa än motsvarande processer för PAH. Även för metaller spelar interaktionen med organiskt material en central roll, men det finns även andra markkomponenter som kan binda in metaller, till exempel lermineral, järn- och aluminium(hydr)oxider. Andra faktorer som komplicerar bilden är att metallers löslighet ofta är starkt pH-beroende, samt att olika metaller kan konkurrera om bindningsställen på partikelytor. Vid 
	Det finns idag starka belägg för att det är den fria, hydratiserade metalljonen som lättast tas upp av mark- och vattenlevande organismer, d v s den toxiska responsen är relaterad till koncentrationen (eller egentligen den kemiska aktiviteten) av den fria, hydratiserade  
	  
	Figure
	Figur 4.1  Konceptuell bild över de abiotiska faktorer som kontrollerar metallers toxicitet i jord. Reaktionerna 1, 2 och 4 representerar reversibla jämviktsreaktioner. I dessa reaktioner kan andra joner, framför allt H+ och Ca2+, konkurrera om bindningsställen. Reaktion 1 är en adsorptionsprocess till ett bindningsställe (–OH) på en partikelyta, till exempel organiskt material eller järn(hydr)oxid, medan reaktion 4 representerar en komplexbindning till löst organiskt material (DOM). Reaktion 2 representera
	 
	metalljonen i vattenfasen. Detta dokumenterades redan av Allen et al. (1980) i en serie försök med algen Microcystis aeruginosa. Modellen utvecklades därför först för vattenlevande organismer och kom tidigt att kallas the free ion activity model (Morel, 1983).  
	Det är samtidigt klarlagt att upptaget och/eller den toxiska responsen hos en viss jon är olika beroende på vattenfasens jonsammansättning i övrigt. Man visade tidigt i försök med akvatiska organismer att den toxiska responsen av en viss metall är lägre om koncentrationen av väte- eller kalciumjoner samtidigt är hög, det vill säga olika joner konkurrerar (åtminstone delvis) om samma bindningsställen på organismernas cellytor. På 1990-talet utvecklades en modell för akvatiska organismer, BLM-modellen (Biotic
	BLM-modellen, eller åtminstone de principer som BLM-modellen är bygger på, används idag i Sverige vid klassificering av ytvattenstatus (Havs- och vattenmyndighetens rapport 2016:26). För metallerna bly, nickel, koppar och zink används biotillgängliga 
	koncentrationer för att bedöma kroniska effekter (årsmedelvärden) i föreskriften HVMFS 2019:25. Även för kadmium tas viss hänsyn till vattenkemin, då det är olika gränsvärden för olika hårdhet.  
	Terrestra system är betydligt mer komplexa än akvatiska system eftersom jonsammansättningen i den ”aktiva” fasen, porvattnet, inte enkelt kan bestämmas, men också att det inte alltid råder jämvikt mellan metaller i porvattnet och den fasta fasen. Den första terrestra BLM-modellen utvecklades av Thakali et al. (2006a, 2006b). En schematisk bild över hur en terrester BLM-modell kan vara uppbyggd framgår av 
	Terrestra system är betydligt mer komplexa än akvatiska system eftersom jonsammansättningen i den ”aktiva” fasen, porvattnet, inte enkelt kan bestämmas, men också att det inte alltid råder jämvikt mellan metaller i porvattnet och den fasta fasen. Den första terrestra BLM-modellen utvecklades av Thakali et al. (2006a, 2006b). En schematisk bild över hur en terrester BLM-modell kan vara uppbyggd framgår av 
	Figur 4.1
	Figur 4.1

	. En metalls löslighet, det vill säga koncentration i marklösningen, styrs i regel av en adsorptionsprocesser (ytkomplexreaktioner). För metaller som förekommer som katjoner är organiskt material och olika typer av järn- och aluminium(hydr)oxider de viktigaste sorbenterna (reaktion 1). Vätejoner konkurrerar om bindningsställena på markpartiklarna, vilket betyder att koncentrationen av den fria metalljonen ökar då vätejonkoncentrationen i lösningen ökar (pH sjunker). Den fria metalljonen kan bilda lösliga ko

	Som ett alternativ till ett ramverk för metaller baserat på BLM-metoden, har ett empiriskt ramverk utvecklats inom ramen för arbetet med REACH (Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemicals; Regulation EC No 1907/2006). Resultatet är ett användarvänligt Excel-baserat verktyg där mätta totalkoncentrationer av metallerna jämförs med riktvärden som justerats för biotillgänglighet med hjälp av korrektions- och markfaktorer. En första version, Soil PNEC calculator (ARCHE, 2014), tillämpade
	 
	4.2 Beräkningsprogrammet Threshold Calculator 
	4.2.1 Översiktlig beskrivning 
	Beräkningsprogrammet Threshold calculator är ett flexibelt verktyg för att beräkna jordtypspecifika ekotoxikologiska tröskelvärden10 för metallerna Cd, Co, Cu, Pb, Mo, Ni och Zn. Beräkningarna är baserade på ett omfattande ekotoxikologiskt datamaterial vilket representerar såväl växter och ryggradslösa djur som mikrobiella processer. De toxikologiska tröskelvärdena uttrycks i totalhalter, men kan (med undantag för Cd) korrigeras för biotillgänglighet med hjälp av olika styrande markfaktorer. Det omfattande 
	10 Med hjälp av Threshold calculator beräknas egentligen biotillgänglighetskorrigerade riktvärden med hjälp av artkänslighetsfördelningskurvor. Vi har dock valt att behålla termen ”tröskelvärden” från originaldokumentationen. 
	10 Med hjälp av Threshold calculator beräknas egentligen biotillgänglighetskorrigerade riktvärden med hjälp av artkänslighetsfördelningskurvor. Vi har dock valt att behålla termen ”tröskelvärden” från originaldokumentationen. 

	Utöver en korrigering för markegenskaper tar Threshold calculator även hänsyn till skillnaden i toxisk effekt mellan laboratoriebaserade försök där metalltillsatsen sker i form av metallsalter (vanligtvis kloridsalter) och en fältsituation. Vid en metalltillsats till en jord (spikning) är all metall tillgänglig för reaktioner med marklösningen, det vill säga all tillsatt metall är ”labil” (Figur 1.1). I en fältsituation är vanligtvis en del av metallen irreversibelt fastlagt inne i aggregat och/eller minera
	Utöver en korrigering för markegenskaper tar Threshold calculator även hänsyn till skillnaden i toxisk effekt mellan laboratoriebaserade försök där metalltillsatsen sker i form av metallsalter (vanligtvis kloridsalter) och en fältsituation. Vid en metalltillsats till en jord (spikning) är all metall tillgänglig för reaktioner med marklösningen, det vill säga all tillsatt metall är ”labil” (Figur 1.1). I en fältsituation är vanligtvis en del av metallen irreversibelt fastlagt inne i aggregat och/eller minera
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	), vilket betyder att koncentrationen i marklösningen blir lägre. En annan skillnad mellan spikade jordprov och fältkontaminerade jordar är att metalltillsatsen gör att den tillsatta anjonen ”drar med sig” metallkatjoner ut i lösningen (för att uppnå laddningsbalans), samt att pH blir lägre på grund av att de tillsatta metalljonerna konkurrerar ut vätejoner bundna till ytorna. Båda dessa faktorer leder till att metallkoncentrationen i marklösningen blir onaturligt hög (Oorts et al., 2006; Smolders et al., 2

	Huvuddelen av informationen om Threshold calculator i denna rapport är hämtad från det officiella bakgrundsdokumentet till programmet (ARCHE, 2020a). Såväl beräkningsprogram som bakgrundsdokument är fritt tillgängligt utan kostnad (ARCHE, 2020a och 2020b).  
	4.2.2 Toxisk databas 
	Dataunderlaget i Threshold calculator utgörs av kroniska toxicitetsdata för markorganismer (växter, ryggradslösa djur och mikrobiella processer) hämtade från den vetenskapliga litteraturen eller forskningsprojekt. Acceptanskriterierna finns sammanfattade i 
	Dataunderlaget i Threshold calculator utgörs av kroniska toxicitetsdata för markorganismer (växter, ryggradslösa djur och mikrobiella processer) hämtade från den vetenskapliga litteraturen eller forskningsprojekt. Acceptanskriterierna finns sammanfattade i 
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	.  

	Tabell 4.1  Huvudsakliga acceptanskriterier för urval av toxicitetsdata. 
	Relevans 
	Relevans 
	Relevans 
	Relevans 
	Relevans 

	Tillförlitlighet 
	Tillförlitlighet 



	• Test substans: metallsalter av hög renhet 
	• Test substans: metallsalter av hög renhet 
	• Test substans: metallsalter av hög renhet 
	• Test substans: metallsalter av hög renhet 
	• Test substans: metallsalter av hög renhet 
	• Test substans: metallsalter av hög renhet 

	• Testmedium: bara data från försök med naturliga eller artificiella (till exempel OECD) jordar 
	• Testmedium: bara data från försök med naturliga eller artificiella (till exempel OECD) jordar 

	• Testorganismer: primärproducenter (växter), konsumenter (ryggradslösa djur), nedbrytare (mikrobiella processer) av relevans för jorden ifråga. 
	• Testorganismer: primärproducenter (växter), konsumenter (ryggradslösa djur), nedbrytare (mikrobiella processer) av relevans för jorden ifråga. 

	• Toxikologiska ”endpoints”: direkta effekter på populationsnivå, till exempel mortalitet, tillväxt och reproduktion för växter och ryggradslösa djur, eller funktionella variabler för mikrobiella processer (till exempel kol- och kvävemineralisering) 
	• Toxikologiska ”endpoints”: direkta effekter på populationsnivå, till exempel mortalitet, tillväxt och reproduktion för växter och ryggradslösa djur, eller funktionella variabler för mikrobiella processer (till exempel kol- och kvävemineralisering) 

	• Exponeringssituation: tester som har fokus på känsliga livsstadium som till exempel rottillväxt för växter och tillväxt eller reproduktion för organismer 
	• Exponeringssituation: tester som har fokus på känsliga livsstadium som till exempel rottillväxt för växter och tillväxt eller reproduktion för organismer 



	• Typ av test: standardtest (till exempel ISO, OECD) eller inte, val av ”endpoint”, testförhållanden 
	• Typ av test: standardtest (till exempel ISO, OECD) eller inte, val av ”endpoint”, testförhållanden 
	• Typ av test: standardtest (till exempel ISO, OECD) eller inte, val av ”endpoint”, testförhållanden 
	• Typ av test: standardtest (till exempel ISO, OECD) eller inte, val av ”endpoint”, testförhållanden 

	• Metodbeskrivning: försöksuppställning, utrustning, spikmetod, beskrivning av testorganism, antal replikat 
	• Metodbeskrivning: försöksuppställning, utrustning, spikmetod, beskrivning av testorganism, antal replikat 

	• Beskrivning av testjord: jordmånstyp, provtagningsplats, pH, kol- och lerhalt, katjonbytesförmåga (CEC) 
	• Beskrivning av testjord: jordmånstyp, provtagningsplats, pH, kol- och lerhalt, katjonbytesförmåga (CEC) 

	• Kemisk analys: analys och validering av exponeringsförhållandena under försöket 
	• Kemisk analys: analys och validering av exponeringsförhållandena under försöket 

	• Dos-responseffekt: acceptabel respons i kontrolledet, åtminstone två olika koncentrationer utöver kontroll, en klar dos-responseffekt 
	• Dos-responseffekt: acceptabel respons i kontrolledet, åtminstone två olika koncentrationer utöver kontroll, en klar dos-responseffekt 
	• Dos-responseffekt: acceptabel respons i kontrolledet, åtminstone två olika koncentrationer utöver kontroll, en klar dos-responseffekt 
	1. Först görs en korrigering för skillnaden mellan spikade och fältkontaminerade jordar med hjälp av L/F-faktorn, vilken är en empiriskt framtagen faktor som reducerar toxiciteten i spikade prover till den förväntade toxiciteten under fältförhållanden vid samma totalkoncentration av metallen. Notera att denna är en kombination av två effekter, dels en åldringseffekt (reaktion 3 i 
	1. Först görs en korrigering för skillnaden mellan spikade och fältkontaminerade jordar med hjälp av L/F-faktorn, vilken är en empiriskt framtagen faktor som reducerar toxiciteten i spikade prover till den förväntade toxiciteten under fältförhållanden vid samma totalkoncentration av metallen. Notera att denna är en kombination av två effekter, dels en åldringseffekt (reaktion 3 i 
	1. Först görs en korrigering för skillnaden mellan spikade och fältkontaminerade jordar med hjälp av L/F-faktorn, vilken är en empiriskt framtagen faktor som reducerar toxiciteten i spikade prover till den förväntade toxiciteten under fältförhållanden vid samma totalkoncentration av metallen. Notera att denna är en kombination av två effekter, dels en åldringseffekt (reaktion 3 i 
	1. Först görs en korrigering för skillnaden mellan spikade och fältkontaminerade jordar med hjälp av L/F-faktorn, vilken är en empiriskt framtagen faktor som reducerar toxiciteten i spikade prover till den förväntade toxiciteten under fältförhållanden vid samma totalkoncentration av metallen. Notera att denna är en kombination av två effekter, dels en åldringseffekt (reaktion 3 i 
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	) vilken minskar den labila fraktionen med tiden, dels en salteffekt vilken leder till en onaturligt hög metallöslighet. 


	2. I ett andra steg normaliseras den toxiska responsen så att den motsvarar den undersökta jordens egenskaper. Normaliseringen görs med hjälp av empiriska regressionssamband mellan toxisk effekt (EC50) och markfaktorer. 
	2. I ett andra steg normaliseras den toxiska responsen så att den motsvarar den undersökta jordens egenskaper. Normaliseringen görs med hjälp av empiriska regressionssamband mellan toxisk effekt (EC50) och markfaktorer. 









	 
	Huvuddelen av datamaterialet togs fram i samband med arbetet med REACH (2006), men ytterligare data har tillkommit. Samtliga dataset har kritiskt granskats och resultaten från de ursprungliga dos-respons-experimenten har omanalyserats med programmet US EPA TRAP, version 1.30a (US EPA, 2016), det vill säga databasen är harmoniserad med avseende på metodik att ta fram toxikologiska tröskelvärden (NOEC, EC10 etc.).  
	Samtliga dataset finns redovisade under fliken ”Database” i Threshold calculator. Här återfinns information om till exempel testorganism, ”endpoint” (responsvariabel), jordtyp, markegenskaper samt källhänvisning till ursprungsmaterialet. Totalt innehåller databasen 100 dataset för Cd, 148 för Co, 281 för Cu, 118 för Pb, 92 för Mo, 208 för Ni och 239 för Zn. 
	De vanligaste testerna är: skottillväxt för tomat och raps, rot- och skottillväxt för korn, reproduktion för Eisenia fetida (dyngmask),  Enchytraeus albidus (ringmask) och Folsomia candida (hoppstjärt), potentiell nitrifikation, glukosinducerad respiration samt mineralisering (nedbrytning till CO2) av majsförna. 
	4.2.3 Biotillgänglighetskorrigeringar 
	Metodiken för biotillgänglighetskorrigering av skillnaden i toxisk respons mellan olika typer av jordar och mellan spikade jordar och fältkontaminerade jordar finns beskriven i Smolders et al. (2009) och OECD (2016). Korrigering görs i två steg: 
	Labb-fältfaktorn är metallspecifik och varierar både mellan jordar och mellan arter, och definieras som: 
	L/F-faktor = ECx,fältECx,spik  Ekvation 4.1 
	där ECx,fält är det valda tröskelvärdet (till exempel EC10) för den fältkontaminerade jorden och ECx,spik är motsvarande värde erhållet i laboratorieförsök med spikat jordprov. Eftersom ECx,fält alltid är högre (lägre toxisk effekt) än ECx,spik är L/F-faktorn alltid >1. 
	där ECx,fält är det valda tröskelvärdet (till exempel EC10) för den fältkontaminerade jorden och ECx,spik är motsvarande värde erhållet i laboratorieförsök med spikat jordprov. Eftersom ECx,fält alltid är högre (lägre toxisk effekt) än ECx,spik är L/F-faktorn alltid >1. 
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	 redovisas default-värden för de olika metallerna i Threshold calculator. I bakgrundsdokumentet till programmet finns en detaljerad beskrivning av hur dessa är framtagna (ARCHE, 2020a). Generellt sett är de konservativt valda. Exempelvis är default-värdet för Pb 4, men var i för ca 30% av jordarna >10. Val av L/F-faktor får därför stor betydelse för utfallet av riskbedömningen. Möjligheten finns därför att ansätta en platsspecifik L/F-faktor i Threshold calculator (se kapitel 3.3). 

	Tabell 4.2  Biotillgänglighetskorrigeringar av metalltoxicitet i Threshold calculator. 
	Ämne 
	Ämne 
	Ämne 
	Ämne 
	Ämne 

	L/F-faktor 
	L/F-faktor 

	Markegenskaper för normalisering 
	Markegenskaper för normalisering 



	Kadmium 
	Kadmium 
	Kadmium 
	Kadmium 

	möjlighet saknas 
	möjlighet saknas 

	möjlighet saknas 
	möjlighet saknas 


	Kobolt 
	Kobolt 
	Kobolt 

	1,2-3,5 (ökar som en funktion av pH) 
	1,2-3,5 (ökar som en funktion av pH) 

	eCECb 
	eCECb 


	Koppar 
	Koppar 
	Koppar 

	2,0 
	2,0 

	eCEC, % organiskt kol, % lerinnehåll och pHc 
	eCEC, % organiskt kol, % lerinnehåll och pHc 


	Bly 
	Bly 
	Bly 

	4,0 / 2,0a 
	4,0 / 2,0a 

	eCEC 
	eCEC 


	Molybden 
	Molybden 
	Molybden 

	2,0 
	2,0 

	pH, % lerinnehåll 
	pH, % lerinnehåll 


	Nickel 
	Nickel 
	Nickel 

	1,0-4,0 (ökar som en funktion av pH) 
	1,0-4,0 (ökar som en funktion av pH) 

	eCEC 
	eCEC 


	Zink 
	Zink 
	Zink 

	3,0 
	3,0 

	eCEC, pH, bakgrundshalt Zn 
	eCEC, pH, bakgrundshalt Zn 




	a 4,0 inkluderar både effekter av lakning och åldring, medan 2,0 enbart inkluderar åldringsprocesser. 
	b eCEC: effektiv katjonbyteskapacitet = CEC vid jordens naturliga pH. 
	c pH mätt i 0,01 M CaCl2. 
	De regressionsmodeller som används vid normalisering för markfaktorer är såväl metallspecifika som artspecifika och är baserade på ett omfattande dataunderlag. Totalt har 6 till 11 olika toxicitetstester använts på mellan 8 till 19 olika jordar, beroende på metall. Jordarna som användes i de toxikologiska testerna kommer i huvudsak från Europa och representerar ett stort spann av olika markegenskaper (organisk halt, lerhalt, pH etc.). För varje testad metall och art härleddes en regressionsekvation mellan t
	De regressionsmodeller som används vid normalisering för markfaktorer är såväl metallspecifika som artspecifika och är baserade på ett omfattande dataunderlag. Totalt har 6 till 11 olika toxicitetstester använts på mellan 8 till 19 olika jordar, beroende på metall. Jordarna som användes i de toxikologiska testerna kommer i huvudsak från Europa och representerar ett stort spann av olika markegenskaper (organisk halt, lerhalt, pH etc.). För varje testad metall och art härleddes en regressionsekvation mellan t
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	, är de styrande markfaktorerna något olika för de olika metallerna. Samtliga regressionsekvationer finns samlade i bakgrundsdokumentet för Threshold calculator (ARCHE, 2020a). 

	De ingångsparametrar som krävs för att göra en korrigering för markegenskaper är lätt- tillgängliga markparametrar som kan bestämmas rutinmässigt på kommersiella laboratorier (
	De ingångsparametrar som krävs för att göra en korrigering för markegenskaper är lätt- tillgängliga markparametrar som kan bestämmas rutinmässigt på kommersiella laboratorier (
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	). För att få en jämförbarhet med biotillgänglighetsmodellerna, måste markegenskaperna mätas enligt följande (eller motsvarande) metoder: 

	• pH: uppmätt i en jordsuspension av 0,01 M CaCl2 (till exempel ISO 10390: 2005). Om andra metoder har använts för bestämning av pH, kan pH i 0,01M CaCl2 uppskattas med hjälp av följande ekvationer: 
	• pH: uppmätt i en jordsuspension av 0,01 M CaCl2 (till exempel ISO 10390: 2005). Om andra metoder har använts för bestämning av pH, kan pH i 0,01M CaCl2 uppskattas med hjälp av följande ekvationer: 
	• pH: uppmätt i en jordsuspension av 0,01 M CaCl2 (till exempel ISO 10390: 2005). Om andra metoder har använts för bestämning av pH, kan pH i 0,01M CaCl2 uppskattas med hjälp av följande ekvationer: 

	- pH(0,01 M CaCl2) = -0,54 + 1,00 ∙ pH(H2O) (baserat på data för 86 holländska jordar, R2 = 0,88), där pH(H2O) är pH mätt i vattenextrakt. 
	- pH(0,01 M CaCl2) = -0,54 + 1,00 ∙ pH(H2O) (baserat på data för 86 holländska jordar, R2 = 0,88), där pH(H2O) är pH mätt i vattenextrakt. 

	- pH(0,01 M CaCl2) = 0,79 + 0,89 ∙ pH(1 M KCl) (baserat på data för 86 holländska jordar, R2 = 0,91), där pH(KCl) är pH mätt i extrakt av 1 M KCl. 
	- pH(0,01 M CaCl2) = 0,79 + 0,89 ∙ pH(1 M KCl) (baserat på data för 86 holländska jordar, R2 = 0,91), där pH(KCl) är pH mätt i extrakt av 1 M KCl. 

	• Organiskt kolinnehåll (%): bestäms till exempel genom en torr förbränningsmetod (till exempel ISO 10694: 1995). När endast information om halten organisk substans (SOM), mätt som glödförlust, finns tillgänglig kan den organiska kolhalten (SOC) uppskattas med hjälp av följande samband: % SOC = % SOM ∙ 0,58 (ARCHE, 2020a). 
	• Organiskt kolinnehåll (%): bestäms till exempel genom en torr förbränningsmetod (till exempel ISO 10694: 1995). När endast information om halten organisk substans (SOM), mätt som glödförlust, finns tillgänglig kan den organiska kolhalten (SOC) uppskattas med hjälp av följande samband: % SOC = % SOM ∙ 0,58 (ARCHE, 2020a). 

	• Lerinnehåll (%): fraktion av mineraljordpartiklar <2 μm, bestämd genom siktning och sedimentation efter en fullständig dispergering av jorden (till exempel ISO 11277: 2009). 
	• Lerinnehåll (%): fraktion av mineraljordpartiklar <2 μm, bestämd genom siktning och sedimentation efter en fullständig dispergering av jorden (till exempel ISO 11277: 2009). 

	• Effektiv katjonbytarkapacitet (eCEC, cmolc/kg): CEC mätt vid jordens rådande pH (till exempel ISO 11260:2018, SS 28313, Pleysier och Juo, 1980). Om inget eCEC-värde finns tillgängligt kan eCEC uppskattas utifrån bestämningar av pH, lerahalt och halten organiskt kol (SOC) med följande ekvation (Helling et al. 1964):  
	• Effektiv katjonbytarkapacitet (eCEC, cmolc/kg): CEC mätt vid jordens rådande pH (till exempel ISO 11260:2018, SS 28313, Pleysier och Juo, 1980). Om inget eCEC-värde finns tillgängligt kan eCEC uppskattas utifrån bestämningar av pH, lerahalt och halten organiskt kol (SOC) med följande ekvation (Helling et al. 1964):  


	eCEC (cmolc/kg) = (30 + 4,4 ∙ pH) ∙ (% lera / 100) + (-59 + 51 ∙ pH) ∙ (% OC/100) 
	I de fall då markegenskaper saknas, kan ett generellt riktvärde erhållas, vilket enbart är justerat för skillnaden i toxisk respons mellan spikade laboratorieprover och fältprover, det vill säga korrigerade med hjälp av L/F-faktorer (
	I de fall då markegenskaper saknas, kan ett generellt riktvärde erhållas, vilket enbart är justerat för skillnaden i toxisk respons mellan spikade laboratorieprover och fältprover, det vill säga korrigerade med hjälp av L/F-faktorer (
	Tabell 4.2
	Tabell 4.2

	). 

	 
	4.2.4 Hur beräknas biotillgänglighetskorrigerade ekologiska tröskelvärden?  
	Metodiken att beräkna biotillgänglighetskorrigerade ekologiska tröskelvärden med hjälp av en SSD-funktion finns beskriven i Smolders et al. (2009) och OECD (2016) och presenteras schematiskt i 
	Metodiken att beräkna biotillgänglighetskorrigerade ekologiska tröskelvärden med hjälp av en SSD-funktion finns beskriven i Smolders et al. (2009) och OECD (2016) och presenteras schematiskt i 
	Figur 4.2
	Figur 4.2

	. 

	  
	Figure
	Figur 4.2  Arbetsgången vid framtagandet av toxikologiska tröskelvärden med hjälp av en biotillgänglighetskorrigerad SSD-funktion. ”Cbakgrund” är bakgrundskoncentrationen i respektive testjord. I Threshold calculator finns möjligheten att räkna ut tröskelvärden för såväl tillsatt dos som totalhalt (tillsatt dos plus bakgrundskoncentration). 
	 
	I ett första steg väljs effektkoncentrationer (ECx) baserade på tillsatt dos, det vill säga bakgrundskoncentrationen är inte inkluderad. Normalt är EC10-värden att föredra. I ett andra steg korrigeras effektkoncentrationen för skillnaden i respons mellan spikade prover och motsvarande fältkontaminerade prover genom att multiplicera med metallspecifika L/F-faktorn (
	I ett första steg väljs effektkoncentrationer (ECx) baserade på tillsatt dos, det vill säga bakgrundskoncentrationen är inte inkluderad. Normalt är EC10-värden att föredra. I ett andra steg korrigeras effektkoncentrationen för skillnaden i respons mellan spikade prover och motsvarande fältkontaminerade prover genom att multiplicera med metallspecifika L/F-faktorn (
	Tabell 4.2
	Tabell 4.2

	). Ska tröskelvärden vara baserade på totalkoncentrationer läggs bakgrundskoncentrationen för respektive testjord till i detta steg. I ett efterföljande steg görs en normalisering (justering) av den toxiska responsen i testjordarna så att de motsvarar de förhållanden som råder i fältjorden (för vilken den ekologiska risken ska bedömas). Normaliseringen görs genom att använda riktningskoefficienten för sambandet mellan styrande markfaktorer och den toxiska effekten (EC50) som erhållits i laboratorietesterna 

	ECx,fält = ECx,test ∙ [𝑒𝐶𝐸𝐶𝑓ä𝑙𝑡𝑒𝐶𝐸𝐶𝑡𝑒𝑠𝑡]𝑥  Ekvation 4.2 
	där ECx,fält är valt ECx-värde normaliserat till förhållandena i den fältjord vi är intresserade av, ECx,test är valt ECx-värde direkt erhållet från det ekologisk testet, eCECfält 
	är den effektiva katjonbyteskapaciteten i vår fältjord, eCECtest är den effektiva katjonbyteskapaciteten i testjorden, samt x är riktningskoefficienten för sambandet mellan toxisk effekt (EC50) och eCEC (uttryckt på log-log-basis) för just denna organism. 
	Om det finns fler än ett dataset tillgängligt för en art/process så räknar programmet ut ett geometriskt medelvärde för den mest känsliga effektvariabeln (endpoint), vilket sedan används i SSD-funktionen. Det geometriska medelvärdet ger större vikt åt låga värden än det aritmetiska medelvärdet, det vill säga, är mer konservativt.  
	4.2.5 Hur använder du programmet? 
	Threshold calculator är ett användarvänligt program som presenterar resultatet på ett enkelt, pedagogiskt sätt. Under fliken ”input+output” anger man sina indata och kan samtidigt se resultatet. 
	Threshold calculator är ett användarvänligt program som presenterar resultatet på ett enkelt, pedagogiskt sätt. Under fliken ”input+output” anger man sina indata och kan samtidigt se resultatet. 
	Figur 4.3
	Figur 4.3

	 visar ett skärmklipp på vilka indata som krävs för beräkningarna, samt vilka val som måste göras. Nedan följer en steg-för-steg-beskrivning av hur programmet används. 

	1. Välj metall. 
	1. Välj metall. 
	1. Välj metall. 

	2. Välj vilken organismgrupp eller vilka organismgrupper som ska ingå i dataunderlaget för den beräknade skyddsnivån. Normalt används alla tre organismgrupper som underlag, vilket även är den ansats som har använts vid framtagandet av Naturvårdsverkets riktvärden (Naturvårdsverket, 2009b) 
	2. Välj vilken organismgrupp eller vilka organismgrupper som ska ingå i dataunderlaget för den beräknade skyddsnivån. Normalt används alla tre organismgrupper som underlag, vilket även är den ansats som har använts vid framtagandet av Naturvårdsverkets riktvärden (Naturvårdsverket, 2009b) 

	3. Välj effektnivå (ECx) för de enskilda ekotoxikologiska testerna som SSD-funktionen ska baseras på. Normalt används 10% som effektnivå (EC10), vilken anses vara likvärdig med NOEC, men bättre definierad.  
	3. Välj effektnivå (ECx) för de enskilda ekotoxikologiska testerna som SSD-funktionen ska baseras på. Normalt används 10% som effektnivå (EC10), vilken anses vara likvärdig med NOEC, men bättre definierad.  

	4. I nästa steg väljs skyddsnivån (tröskelvärdet) baserad på SSD-funktionen, d v s andel arter som ska skyddas. Den läggs i programmet in som HCp-värde, d v s andel arter som potentiellt kan påverkas. Det betyder att om vi vill räkna fram ett värde som motsvarar en skyddsnivå på 75% (KM), ska vi mata in 25% här (HC25). 
	4. I nästa steg väljs skyddsnivån (tröskelvärdet) baserad på SSD-funktionen, d v s andel arter som ska skyddas. Den läggs i programmet in som HCp-värde, d v s andel arter som potentiellt kan påverkas. Det betyder att om vi vill räkna fram ett värde som motsvarar en skyddsnivå på 75% (KM), ska vi mata in 25% här (HC25). 

	5. Som default i programmet så ligger möjligheten att använda NOEC-, LOEC- och/eller MATC-värden i de fall då det inte var möjligt att bestämma tillförlitliga ECx-värden i de enskilda testerna. Dessa definieras i 
	5. Som default i programmet så ligger möjligheten att använda NOEC-, LOEC- och/eller MATC-värden i de fall då det inte var möjligt att bestämma tillförlitliga ECx-värden i de enskilda testerna. Dessa definieras i 
	5. Som default i programmet så ligger möjligheten att använda NOEC-, LOEC- och/eller MATC-värden i de fall då det inte var möjligt att bestämma tillförlitliga ECx-värden i de enskilda testerna. Dessa definieras i 
	Tabell 1.1
	Tabell 1.1

	 ovan. Om EC10 är vald som en effektnivå kommer endast NOEC-värden att användas som substitut med de förinställda värdena. 


	6. I detta steg väljs hur bakgrundskoncentrationen av metallen ifråga ska hanteras. Som nämndes ovan (kapitel 3.2.4) kan bakgrundskoncentrationen i de olika ekotoxikologiska experimenten hanteras på två sätt. Ett sätt är att efter korrigeringen med L/F-faktorn addera bakgrundskoncentrationen igen (
	6. I detta steg väljs hur bakgrundskoncentrationen av metallen ifråga ska hanteras. Som nämndes ovan (kapitel 3.2.4) kan bakgrundskoncentrationen i de olika ekotoxikologiska experimenten hanteras på två sätt. Ett sätt är att efter korrigeringen med L/F-faktorn addera bakgrundskoncentrationen igen (
	6. I detta steg väljs hur bakgrundskoncentrationen av metallen ifråga ska hanteras. Som nämndes ovan (kapitel 3.2.4) kan bakgrundskoncentrationen i de olika ekotoxikologiska experimenten hanteras på två sätt. Ett sätt är att efter korrigeringen med L/F-faktorn addera bakgrundskoncentrationen igen (
	Figur 4.2
	Figur 4.2

	). Detta ger ”Total approach”, det vill säga den naturliga bakgrundskoncentrationen i de olika testerna är inkluderade i beräkningen. I det här fallet behöver man inte lägga till någon bakgrundskoncentration i rutan ”Enter background metal content”. Programmet antar helt enkelt att bakgrunden i vårt prov inte skiljer sig markant från ”normalprovet” i det dataunderlag som ligger till grund för beräkningarna. Undantaget är Zn, där ett värde på bakgrundskoncentration måste matas in i rutan ”Enter background me



	toxikologiska dataunderlaget baserat på tillsatta doser i respektive försök. Då måste vi själva addera en (helst platsspecifik) bakgrundskoncentration till de erhållna riktvärdena.  
	toxikologiska dataunderlaget baserat på tillsatta doser i respektive försök. Då måste vi själva addera en (helst platsspecifik) bakgrundskoncentration till de erhållna riktvärdena.  
	toxikologiska dataunderlaget baserat på tillsatta doser i respektive försök. Då måste vi själva addera en (helst platsspecifik) bakgrundskoncentration till de erhållna riktvärdena.  

	7. Är man intresserad av att själv definiera förhållandena i sina beräkningar väljer man ”open (global)” i rutan ”Jurisdiction”. Med alternativet ”EU REACH (status January 2017)” låses indata till de som gäller i detta dokument. 
	7. Är man intresserad av att själv definiera förhållandena i sina beräkningar väljer man ”open (global)” i rutan ”Jurisdiction”. Med alternativet ”EU REACH (status January 2017)” låses indata till de som gäller i detta dokument. 

	8. Finns intresse att räkna fram hur stor andel organismer som den uppmätta totalkoncentrationen på lokalen potentiellt kan påverka (PAF = Potentially Affected Fraction) kan totalhalten matas in i rutan ”Enter total metal concentration (mg/kg)”. Är man bara ute efter ett platsspecifikt riktvärde, kan denna ruta lämnas tom. 
	8. Finns intresse att räkna fram hur stor andel organismer som den uppmätta totalkoncentrationen på lokalen potentiellt kan påverka (PAF = Potentially Affected Fraction) kan totalhalten matas in i rutan ”Enter total metal concentration (mg/kg)”. Är man bara ute efter ett platsspecifikt riktvärde, kan denna ruta lämnas tom. 

	9. I det avslutande steget definieras markegenskaperna på den undersökta lokalen. Som nämnts ovan (3.2.3) är effektiva katjonbyteskapaciteten (eCEC) den vanligaste skalningsparametern vid normalisering av toxisk effekt mellan olika jordar. Då värden på denna variabel saknas räknar modellen ut dessa utifrån värden på pH, kolhalt och lerhalt (kapitel 3.2.3). 
	9. I det avslutande steget definieras markegenskaperna på den undersökta lokalen. Som nämnts ovan (3.2.3) är effektiva katjonbyteskapaciteten (eCEC) den vanligaste skalningsparametern vid normalisering av toxisk effekt mellan olika jordar. Då värden på denna variabel saknas räknar modellen ut dessa utifrån värden på pH, kolhalt och lerhalt (kapitel 3.2.3). 


	 
	 
	Figure
	Figur 4.3  Ett skärmklipp av fliken med indata tagen från Threshold calculator v3.0. 
	Beräknade tröskelvärden för de förhållanden som definierades i 
	Beräknade tröskelvärden för de förhållanden som definierades i 
	Figur 4.3
	Figur 4.3

	 framgår av skärmklippet i 
	Figur 4.4
	Figur 4.4

	. Här redovisas först de val som gjorts vad gäller dataunderlag i form av organismgrupper (”Trophic levels”) och tröskelvärden (”Threshold based on”). Det första tröskelvärdet (”Generic”), och motsvarande PAF-värde, är baserat på hela det toxikologiska dataunderlaget utan korrigering för den undersökta lokalens 

	markegenskaper. Det andra tröskelvärdet (”Normalized”), och motsvarande PAF-värde, är istället anpassat efter de platsspecifika markförhållandena. Som jämförelse kan nämnas att det generella KM-värdet för skydd av markmiljö för det aktuella ämnet enligt Naturvårdsverket är 80 mg/kg TS (Naturvårdsverket, 2009b). Notera att även osäkerheten i skattningen av de båda tröskelvärdena redovisas som ett 5%-95% konfidensintervall. Utöver resultatredovisningen i 
	markegenskaper. Det andra tröskelvärdet (”Normalized”), och motsvarande PAF-värde, är istället anpassat efter de platsspecifika markförhållandena. Som jämförelse kan nämnas att det generella KM-värdet för skydd av markmiljö för det aktuella ämnet enligt Naturvårdsverket är 80 mg/kg TS (Naturvårdsverket, 2009b). Notera att även osäkerheten i skattningen av de båda tröskelvärdena redovisas som ett 5%-95% konfidensintervall. Utöver resultatredovisningen i 
	Figur 4.4
	Figur 4.4

	, redovisas det platsspecifika tröskelvärdet även grafiskt i form av en SSD-funktion (
	Figur 4.5
	Figur 4.5

	), samt en lista med indata som motsvarar punkterna i figuren. 
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	Figur 4.4  Utdata för exemplet som redovisas i 
	Figur 4.4  Utdata för exemplet som redovisas i 
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	 (skärmklipp från Threshold calculator v3.0). 

	 
	 
	Figure
	Figur 4.5  En grafisk presentation av resultatet i 
	Figur 4.5  En grafisk presentation av resultatet i 
	Figur 4.4
	Figur 4.4

	 (skärmklipp från Threshold calculator v3.0) 

	 
	4.3 Kemisk metod för att bestämma biotillgänglig fraktion 
	En sammanställning av L/F-faktorer för Cu, Co, Mo, Ni, Pb och Zn visade på en stor variation mellan de olika metallerna och mellan olika marktyper (Smolders et al., 2009; ARCHE, 2020a). Exempelvis hade ca 70% av jordarna i underlagsmaterialet för Cu och Pb en högre L/F-faktor än ”default”-värdena på 2 respektive 4 (ARCHE, 2020a). Eftersom det finns en enkel proportionalitet mellan L/F-faktor och toxiskt tröskelvärde, har valet av L/F-faktor en stor påverkan på det korrigerade tröskelvärdet.  
	Beroende på markegenskaper och typ av föroreningskälla på den aktuella lokalen finns all anledning att fundera på möjligheten att göra en platsspecifik bestämning av L/F-faktorn. I jordar med ett högt pH och ett högt innehåll av järn(hydr)oxider tycks sannolikheten för en hög, irreversibla inbindning av metaller vara som störst (Smolders et al., 2012; Massoura et al., 2006), vilket ökar L/F-faktorn. Vilken typ av föroreningskälla kan också ha stor inverkan. Om metallföroreningen är bunden i olika typer av m
	En studie inom forskningsprojektet IBRACS (2015) visade att L/F-faktorn i fältkontaminerade prover kan uppskattas med en isotoputspädningsteknik (Hemmels et 
	al., 2014). Isotoputspädningstekniken ger ett mått på andelen labil metall, det vill säga andelen metall som kan reagera med marklösningen. Den bygger på antagandet att olika isotoper av en metall har exakt samma kemiska beteende, det vill säga om en annan isotop av metallen jämviktas med ett jordprov, kommer denna att fördela sig på exakt samma sätt som den ”naturliga” isotopen av metallen (samma Kd). Detta gör det möjligt att beräkna den labila poolen av den naturliga isotopen utifrån kännedom om koncentr
	Inom IBRACS-projektet bestämdes L/F-faktorer för Cu och Zn på fältkontaminerade prover med hjälp av isotoputspädningsmetoden och de stabila isotoperna 65Cu respektive 70Zn (Hemmels et al., 2014).  Totalt ingick 7 jordar förorenade med Zn i studien. Resultat från toxikologiska tester (skottillväxt för korn) visade på ett medianvärde för L/F-faktorn på 4,4, medan isotoputbytestekniken visade på ett medianvärde 6,8. Variationen mellan jordar var dock stor, med en intervall på 2 till 22 för de toxikologiska tes
	Inom IBRACS-projektet bestämdes L/F-faktorer för Cu och Zn på fältkontaminerade prover med hjälp av isotoputspädningsmetoden och de stabila isotoperna 65Cu respektive 70Zn (Hemmels et al., 2014).  Totalt ingick 7 jordar förorenade med Zn i studien. Resultat från toxikologiska tester (skottillväxt för korn) visade på ett medianvärde för L/F-faktorn på 4,4, medan isotoputbytestekniken visade på ett medianvärde 6,8. Variationen mellan jordar var dock stor, med en intervall på 2 till 22 för de toxikologiska tes
	Tabell 4.2
	Tabell 4.2

	 är default-värdena för Zn och Cu, 3 respektive 2.  

	Isotoputbytesmetoden med stabila isotoper finns beskriven i detalj i Bilaga 3 i denna rapport. För att förenkla för användare av metoden har ett Excelbaserat beräkningsprogram (Labil-metall-kalkylatorn) utvecklats av SGI (bilaga till denna rapport, kan laddas ned från 
	Isotoputbytesmetoden med stabila isotoper finns beskriven i detalj i Bilaga 3 i denna rapport. För att förenkla för användare av metoden har ett Excelbaserat beräkningsprogram (Labil-metall-kalkylatorn) utvecklats av SGI (bilaga till denna rapport, kan laddas ned från 
	https://www.diva-portal.org/
	https://www.diva-portal.org/

	). 

	 
	4.4 Markfaktorers betydelse för det platsspecifika riktvärdet 
	I 
	I 
	Tabell 4.3
	Tabell 4.3

	 redovisas hur nyckelvariablerna lerhalt, halt organiskt kol samt pH påverkar riktvärdena för skydd av markmiljön motsvarande en skyddsnivå på 50% (MKM). Utgångspunkten har varit de förhållanden som anses gälla för de svenska generella riktvärdena, d v s en organisk kolhalt på 2% och ett pH inom intervallet 5 till 7 (Naturvårdsverket, 2009a). Lerhalten är inte definierad för de generella riktvärdena varför ett värde på 5% har valts som utgångsvärde vid beräkningarna. Detta värde motsvarar medianhalten på de

	ligger betydligt högre (en faktor 2-4). Markegenskaperna har en stor betydelse vilket framgår av en jämförelse med jordarna C och D, vilka har dubbelt så hög halt organiskt kol och lerhalt som jordarna A och B. Högst biotillgänglighetskorrigerade riktvärden erhålls för jord D, vilken har det högsta pH-värdet. Här är värdena en faktor 2-8 högre än Naturvårdsverkets generella riktvärden (undantaget Mo).  
	 
	Tabell 4.3  Beräkningar av tröskelvärden med Threshold calculator motsvarande svenska EMKM-värden för några olika jordtyper (jordarna A-D). Som en jämförelse redovisas de svenska generella riktvärdena för skydd av markmiljö motsvarande skyddsnivån EKM (HC25) och EMKM (HC50). SSD-funktionen är baserad på EC10-värden och i beräkningarna har ”total approach” använts. För Zn antogs en bakgrundshalt på 70 mg/kg TS. För övriga metaller är bakgrundshalten automatiskt inkluderad i beräkningen (kapitel 3.2.5). 
	Parameter/metall 
	Parameter/metall 
	Parameter/metall 
	Parameter/metall 
	Parameter/metall 

	NV-EKM 
	NV-EKM 

	NV-EMKM 
	NV-EMKM 

	EMKM 
	EMKM 
	Jord A 

	EMKM 
	EMKM 
	Jord B 

	EMKM 
	EMKM 
	Jord C 

	EMKM 
	EMKM 
	Jord D 



	pH 
	pH 
	pH 
	pH 

	5-7 
	5-7 

	5-7 
	5-7 

	5 
	5 

	7 
	7 

	5 
	5 

	7 
	7 


	TOC (%) 
	TOC (%) 
	TOC (%) 

	2 
	2 

	2 
	2 

	2 
	2 

	2 
	2 

	4 
	4 

	4 
	4 


	Ler (%) 
	Ler (%) 
	Ler (%) 

	Ej definierad 
	Ej definierad 

	Ej definierad 
	Ej definierad 

	5 
	5 

	5 
	5 

	10 
	10 

	10 
	10 


	Cu 
	Cu 
	Cu 

	80* 
	80* 

	200* 
	200* 

	190 
	190 

	210 
	210 

	340 
	340 

	380 
	380 


	Pb 
	Pb 
	Pb 

	200 
	200 

	400* 
	400* 

	740 
	740 

	930 
	930 

	1200 
	1200 

	1500 
	1500 


	Zn 
	Zn 
	Zn 

	250* 
	250* 

	500* 
	500* 

	540 
	540 

	740 
	740 

	780 
	780 

	1100 
	1100 


	Ni 
	Ni 
	Ni 

	70 
	70 

	120* 
	120* 

	130 
	130 

	190 
	190 

	280 
	280 

	390 
	390 


	Co 
	Co 
	Co 

	20 
	20 

	35* 
	35* 

	91 
	91 

	130 
	130 

	190 
	190 

	270 
	270 


	Mo 
	Mo 
	Mo 

	70 
	70 

	150 
	150 

	300 
	300 

	120 
	120 

	540 
	540 

	210 
	210 


	Cd 
	Cd 
	Cd 

	4 
	4 

	20 
	20 

	34** 
	34** 




	*styrande skyddsobjekt för riktvärdet 
	**möjlighet att korrigera för markegenskaper saknas 
	 
	4.5 Att använda Threshold Calculator i ekologisk riskbedömning 
	Den ansats som gäller för implementeringen av POM-metoden i platsspecifika riskbedömningar för PAH gäller även för metaller. Det innebär en stegvis utvärdering av ekologisk risk där den kemiska biotillgänglighetsmetodiken kan användas som ett gallringssteg innan en mer avancerad ekologisk riskbedömning med till exempel Triad-metodiken utförs. De tröskelvärden (riktvärden) som beräknas med Threshold calculator är baserade på ett stort antal toxikologiska tester (mellan 92 och 282 beroende på metall), utförda
	EKM- och EMKM-värden. Biotillgänglighetskorrigerade riktvärden baserade på EC10-värden kan således direkt ersätta Naturvårdsverkets EKM- och EMKM-värden i en platsspecifik riskbedömning. 
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	4.5.1 Övrigt att tänka på 
	Dataunderlaget till Threshold calculator bygger på försök som genomförts med olika typer av naturliga jordar. Det betyder att de korrigeringar som programmet gör är baserade på egenskaper hos naturliga jordar. Om exempelvis kvaliteten på det organiska materialet i den aktuella jorden förväntas avvika väsentligt ifrån den hos naturligt organiskt material bör Threshold calculator inte användas. Ett sådant fall är då kolfraktionen i marken innehåller en stor andel pyrogent organiskt material (sot, biokol), vil
	Referenser 
	Abdel-Shafy, H., Mansour, M. (2016). A review on polycyclic aromatic hydrocarbons: Source, environmental impact, effect on human health and remediation. Egyptian Journal of Petroleum, 25; 107-123. 
	Allen, H.E., Hall, R.H., Brisbin, T.D. (1980). Metal Speciation. Effects on aquatic toxicity. Environ. Sci. Technol., 14: 441-443. 
	Allred PM, Giesy JP. (1985). Solar radiation-induced toxicity of anthracene to Daphnia pulex. Environ. Toxicol. Chem., 4: 219-226. 
	ARCHE, (2014). The soil PNEC calculator. 
	ARCHE, (2014). The soil PNEC calculator. 
	https://www.arche-consulting.be/tools/soil-pnec-calculator/
	https://www.arche-consulting.be/tools/soil-pnec-calculator/

	. 

	ARCHE, (2020a). Threshold calculator for metals in soil. A global tool for terrestrial risk assessment. Background document for version 3.0. https://www.arche-consulting.be/tools/threshold-calculator-for-metals-in-soil/  
	ARCHE, (2020b). Threshold calculator for metals in soil v3.0. Excel-program. 
	ARCHE, (2020b). Threshold calculator for metals in soil v3.0. Excel-program. 
	https://www.arche-consulting.be/tools/threshold-calculator-for-metals-in-soil/
	https://www.arche-consulting.be/tools/threshold-calculator-for-metals-in-soil/

	 

	Arp, H.P.H., Lundstedt, S., Josefsson, S., Cornelissen, G., Enell, A., Allard, A.-S., Kleja, D.B., (2014). Native oxy-PAHs, N-PACs, and PAHs in historically contaminated soils from Sweden, Belgium, and France: Their soil-porewater partitioning behavior, bioaccumulation in Enchytraeus crypticus, and bioavailability. Environ. Sci. Technol., 48: 11187-11195. 
	Arp, H.P.H., Berggren Kleja D. (2015). 
	Arp, H.P.H., Berggren Kleja D. (2015). 
	IBRACS Calculator for estimating the risk of PAH pollution in strong sorbing, impacted soils and sediments.
	 
	DiVA, id: 
	diva2:1611372
	diva2:1611372

	. 

	Berggren Kleja, D., Elert, M., Gustafsson, J.P., Jarvis, N., Norrström, A.C. (2006). Metallers mobilitet i mark. Naturvårdsverket, Rapport 5536. 
	Bergknut, M., E. Sehlin, S. Lundstedt, P. L. Andersson, P. Haglund, Tysklind, M. (2007). Comparison of techniques for estimating PAH bioavailability: Uptake in Eisenia fetida, passive samplers and leaching using various solvents and additives. Environmental Pollution, 145(1): 154-160. 
	Bleeker EAJ, Wiegman S, Droge STJ, Kraak MHS, Van Gestel CAM. (2003). Towards an improvement of the risk assessment of polycyclic (hetero)aromatic hydrocarbons. Amsterdam, The Netherlands: Aquatic Ecology and Ecotoxicology, Faculty of Science, University of Amsterdam and Animal Ecology, Institute of Ecological Science, Faculty of Earth and Life Sciences, Vrije Universiteit Amsterdam. Report 2003-01 (UvA)/Report 2003-04 (VU). 
	Brand, B., Smedes, F., Jonker, M.T.O., Harmsen, J., Peijnenburg, W.J.G.M., Lijzen J.P.A. (2012). Advice on implementing bioavailability in the Dutch soil policy framework. User protocols for organic contaminants. RIVM report 711701102/2012 
	Brand, E., J. Lijzen, W. Peijnenburg, Swartjes, F. (2013). Possibilities of implementation of bioavailability methods for organic contaminants in the Dutch Soil Quality Assessment Framework. Journal of Hazardous Materials, 261(0): 833-839. 
	Cachada, A., R. Pereira, E. F. da Silva, Duarte, A. C. (2014). The prediction of PAHs bioavailability in soils using chemical methods: State of the art and future challenges. Science of The Total Environment, 472(0): 463-480. 
	Cachada, A., Coelho, C., Gavina, A., Dias, A.C., Patinha, C., Reis, A.P., da Silva, E.F., Duarte, A.C., Pereira, R. (2018). Availability of polycyclic aromatic hydrocarbons to earthworms in urban soils and its implications for risk assessment. Chemosphere 191, 196–203. 
	Caldwell, R.S., Caldarone, E.M., Mallon, M.H. (1977). Effects of a seawater-soluble fraction of Cook Inlet crude oil and its major aromatic components on larval stages of the Dungeness crab, Cancer magister Dana. In: Wolfe DA, ed. Fate and effects of petroleum hydrocarbons in marine ecosystems and organisms. New York: Pergamon Press. pp. 210-220. 
	EC. (2003). Technical Guidance Document on risk assessment in support of Commission Directive 93/67/EEC on risk assessment for new notified substances, Commission Regulation (EC) No 1488/94 on risk assessment for existing substances and Directive 98/8/EC of the European Parliament and of the Council concerning the placing of biocidal products on the market. Ispra, Italy. European Commission Joint Research Centre. 
	European Chemicals Agency. (2008). Guidance on information requirements and chemical safety assessment. Chapter R.10: Characterisation of dose [concentration]-response for environment. Helsinki, Finland. 
	Enell, A., Lundstedt, S., Arp, H.P.H., Josefsson, S., Cornelissen, G., Wik, O., Berggren Kleja, D., (2016). Combining Leaching and Passive Sampling to Measure the Mobility and Distribution between Porewater, DOC, and Colloids of Native Oxy-PAHs, N-PACs, and PAHs in Historically Contaminated Soil. Environ. Sci. Technol., 50: 11797-11805. 
	Gala WR, Giesy JP. (1992). Photo-induced toxicity of anthracene to the green alga, Selenastrum capricornutum. Arch. Environ. Contam. Toxicol. 23: 316-323. 
	Ghosh, U., Driscoll, S.K., Burgess, R.M., Jonker, T.T.O., Reible, D., Gobas, F., Choi, Y., Apitz, S.E., Maruya, K.A. (2014). Passive sampling methods for contaminated sediments: practical guidance for selection, calibration, and implementation. Integrated Environmental Assessment and Management, 10: 210-223. 
	Gilek, M., Jones, C., Allard, A.-S., Gunnarsson, J., Lenoir, L., Persson, T., Taylor, A., Yesilova, H. (2009). Metodik för miljöriskbedömning av förorenade områden. Naturvårdsverket, Rapport 5928. 
	Gomez-Eyles, J. L., Jonker, M. T. O., Hodson, M. E., Collins, C. D.  (2012). Passive Samplers Provide a Better Prediction of PAH Bioaccumulation in Earthworms and Plant 
	Roots than Exhaustive, Mild Solvent, and Cyclodextrin Extractions. Environ. Sci. Technol., 46(2): 962-969. 
	Hawthorne, S. B., Grabanski, C. B., Miller, D. J., Kreitinger, J. P. (2005). Solid-phase microextraction measurement of parent and alkyl polycyclic aromatic hydrocarbons in milliliter sediment pore water samples and determination of K-DOC values. Environ. Sci. Technol., 39(8): 2795-2803. 
	Hawthorne, S. B., Jonker, M. T. O., van der Heijden, S. A., Grabanski, C. B., Azzolina, N. A., Miller, D. J. (2011). Measuring Picogram per Liter Concentrations of Freely Dissolved Parent and Alkyl PAHs (PAH-34), Using Passive Sampling with Polyoxymethylene. Anal. Chem., 83(17):6754-6761. 
	Helling, C.S., Chesters, H.G., Corey, R.B. (1964). Contribution of organic matter and clay to soil cationexchange capacity as affected by the pH of the saturating solution. Soil Science Society of America Proceedings, 28: 517-520. 
	Hemond, H. F. (1999). Chemical Fate and Transport in the Environment. Cloth. Academic P, UK. 
	IBRACS, (2015). Final research report from the SNOWMAN project: Integrating Bioavailability in Risk Assessment of Contaminated Soils: opportunities and feasibilities. (
	IBRACS, (2015). Final research report from the SNOWMAN project: Integrating Bioavailability in Risk Assessment of Contaminated Soils: opportunities and feasibilities. (
	https://www.soilver.eu/wp-content/uploads/2021/06/Final_report_IBRACS_27_2_2015.pdf
	https://www.soilver.eu/wp-content/uploads/2021/06/Final_report_IBRACS_27_2_2015.pdf

	). 

	ISO 11260:2018. Soil quality — Determination of effective cation exchange capacity and base saturation level using barium chloride solution. 
	ISO 17402:2008 Soil quality — Requirements and guidance for the selection and application of methods for the assessment of bioavailability of contaminants in soil and soil materials. 
	ISO 19204:2017 Soil quality — Procedure for site-specific ecological risk assessment of soil contamination (soil quality TRIAD approach). 
	ISO 21268-1:2019 Soil quality — Leaching procedures for subsequent chemical and ecotoxicological testing of soil and soil-like materials — Part 1: Batch test using a liquid to solid ratio of 2 l/kg dry matter. 
	Jensen, J., Mesman, M. (2006). Ecological risk assessment of contaminated land. Decision support for site specific investigations. Liberation. RIVM report number 711701047. 
	Jones, C., Allard, A.S., Gilek, M., Gunnarsson, J., Lenoir, L., Persson, T., Taylor, A., Yesilov, H. (2009). Tillämpning av metodik för miljöriskbedömning på utvalda förorenade områden, Naturvårdsverket, Rapport 5983. 
	Jonker, M. T. O., S. A. van der Heijden, J. P. Kreitinger, Hawthorne, S. B. (2007). Predicting PAH Bioaccumulation and Toxicity in Earthworms Exposed to Manufactured Gas Plant Soils with Solid-Phase Microextraction. Environ. Sci. Technol., 41(21): 7472-7478. 
	Jonker, M.T.O., van der Heijden, S.A., Adelman, D., Apell, J.N., Burgess, R.M., Choi, Y., Fernandez, L.A., Flavetta, G.M., Ghosh, U., Gschwend, P.M., Hale, S.E., Jalalizadeh, M., Khairy, M., Lampi, M.A., Lao, W., Lohmann, R., Lydy, M.J., Maruya, K.A., Nutile, S.A., Oen, A.M.P., Rakowska, M.I., Reible, D., Rusina, T.P., Smedes, F., Wu, Y., (2018). Advancing the Use of Passive Sampling in Risk As-sessment and Management of Sediments Contaminated with Hydrophobic Organic Chemicals: Results of an International 
	Jorgensen, S.E. (2010). Ecotoxicology. A Derivative of Encyclopedia of Ecology. Academic Press, 16 april, 2010. ISBN 978-0-444-53628-0. 
	Karickhoff, S. W., Brown D. S., Scott T. A. (1979). Sorption of hydrophobic pollutants on natural sediments. Water Research, 13(3): 241-248. 
	Keith, L. H. (2015). The Source of U.S. EPA’s Sixteen PAH Priority Pollutants. Polycycl. Aromat. Compd., 35 (2–4), 147–160. 
	Klimisch, H.-J., Andreae, M., Tillmann, U. (1997). A systematic approach for evaluating the quality of experimental toxicological and ecotoxicological data. Regulatory Toxicology and Pharmacology, 25: 1-5. doi:10.1006/rtph.1996.1076 
	Massoura, S.T., Echevarria, G., Becquer, T., Ghanbaja, J., Leclere-Cessac, E., Morel, J.L. (2006). Control of nickel availability by nickel bearing minerals in natural and anthropogenic soils. Geoderma, 136: 28–37. 
	Moermond, C.T.A., Kase, R., Korkaric, M., Ågerstrand, M., (2016). CRED: Criteria for reporting and evaluating ecotoxicity data. Environmental Toxicology and Chemistry, 35: 1297–1309. 
	Morel, F.M.M. (1983). Principles of Aquatic Chemistry, New York, Wiley. 
	Naturvårdsverket (1995). Branschkartläggningen - en översiktlig kartläggning av efterbehandlingsbehovet i Sverige. Rapport 4393. 
	Naturvårdsverket (2008). Förslag till gränsvärden för särskilda förorenande ämnen - Stöd till vattenmyndigheterna vid statusklassificering och fastställande av MKN. Rapport 5799. 
	Naturvårdsverket (2009a). Riskbedömning av förorenade områden. En vägledning från förenklad till fördjupad riskbedömning. Rapport 5977. 
	Naturvårdsverket (2009b). Riktvärden för förorenad mark, Modellbeskrivning och vägledning. Rapport 5976.  
	Naturvårdsverket (2017) Datablad för Polycykliska aromatiska kolväten (PAH). Kemakta Konsult AB, Institutet för Miljömedicin, Karolinska Institutet, november 2011, reviderad maj 2017. 
	Naturvårdsverket (2017) Datablad för Polycykliska aromatiska kolväten (PAH). Kemakta Konsult AB, Institutet för Miljömedicin, Karolinska Institutet, november 2011, reviderad maj 2017. 
	https://www.naturvardsverket.se/upload/stod-i-miljoarbetet/vagledning/fororenade-omraden/datablad-pah-20170518.pdf
	https://www.naturvardsverket.se/upload/stod-i-miljoarbetet/vagledning/fororenade-omraden/datablad-pah-20170518.pdf

	 

	OECD (2016). Guidance on the incorporation of bioavailability concepts for assessing the chemical ecological risk and/or environmental threshold values of metals and inorganic metal compounds. OECD Environment, Health and Safety Publications, Series on Testing & Assessment No. 259. ENV/JM/MONO(2016)66. 
	Paquin, P.A., Gorsuch J.W., Apte, S., Batley, G.E., Bowles, K.C., Campbell, P.G.C., Delos, C.G., Di Toro, D.M., Dwyer, R.L., Galvez, F., Gensemer, R.W., Goss, G.G., Hogstrand, C., Janssen, C.R., McGeer, J.C., Naddy, R.B., Playle, R.C., Santore, R.C., Schneider, U., William A. Stubblefield, W.A., Chris M. Wood, C.M., Wua, K.B. 2002.  The biotic ligand model: a historical overview Comparative Biochemistry and Physiology Part C 133: 3–35. 
	Pleysier, J.L., Juo, A. S.R., (1980). A single-extraction method using silver-thiourea for measuring exchangeable cations and effective CEC in soils with variable charges. Soil Science, 4: 205-211. 
	Pelletier, M.C., Burgess, R.M., Ho, K.T., Kuhn, A., McKinney, R.A., Ryba, S.A. (1997). Phototoxicity of individual polycyclic aromatic hydrocarbons and petroleum to marine invertebrate larvae and juveniles. Environ. Toxicol. Chem., 16: 2190-2199. 
	RIVM (2001). Evaluation and revision of the CSOIL parameter set, proposed parameter set for human exposure modelling and deriving intervention values for the first series of compounds. Otte PF, Lijzen, JPA, Otte JG, Swartjes FA, Versluijs CLJ. RIVM report 711701021. National Institute for Public Health and the Environment, Bilthoven, Nederländerna. 
	RIVM (2015). Guidance for the derivation of environmental risk limits Part 1. Introduction and definitions. National Institute for Public Health and the Environment, Bilthoven, Nederländerna. 
	Sinioja, T. (2017). Source characterization of soils contaminated with Polycyclic Aromatic Compounds (PACs) by use of Partial Least Squares Discriminant Analysis (PLS-DA). Examensarbete, Örebro universitet, Institutionen för naturvetenskap och teknik. 
	Smit, C.E., Verbruggen, E.M.J. (2015). Evaluation of ecological risk limits for DDT and drins in soil. RIVM letter report 2015-0139. National Institute of Public Health and the Environment, Netherlands. 
	Smolders, E., Oorts, K., van Sprang, P., Schoeters, I., Janssen, C.R., McGrath, S.P., McLaughlin, M.J. (2009). Toxicity of Trace Metals in Soil as Affected by Soil Type and Aging after Contamination: Using Calibrated Bioavailability Models to Set Ecological Soil Standards. Environmental Toxicology and Chemistry, 28: 1633-1642. 
	Smolders, E., Oorts, K., Lombi, E., Schoeters, I., Ma, Y., Zrna, S. and McLaughlin, M.J. (2012). The availability of copper in soils historically amended with sewage sludge, manure, and compost. J. Environ. Qual. 41:506–514. 
	Spehar, R.L., Poucher, S., Brooke, L.T., Hansen, D.J., Champlin, D., Cox, D.A. (1999). Comparative toxicity of fluoranthene to freshwater and saltwater species under fluorescent light. Arch. Environ. Contam. Toxicol., 37: 496-502. 
	SS 28313 (1999). Markundersökningar - Bestämning av utbytbara katjoner i jordprov genom extraktion med ammoniumklorid. 
	Stubblefield, W.A., Wood, C.M., Wu, K.B. (2002). The biotic ligand model: a historical overview. Comparative Biochemistry and Physiology Part C, 133: 3–35. 
	Suter G.W., Vermeire T., Munns W.R., Sekizawa J. (2003). Framework for the integration of health and ecological risk assessment. Human and Ecological Risk Assessment, 9(1): 281–301. 
	Svedrup, L.E., Nielsen, T., Krogh, P.H. (2002). Soil Ecotoxicity of Polycyclic Aromatic Hydrocarbons in relation to soil sorption, lipophilicity and water solubility. Environ. Sci.  Technol., 36: 2429-2435. 
	ter Laak, T. L., Agbo, S. O., Barendregt, A., Hermens, J. L. M. (2006). Freely Dissolved Concentrations of PAHs in Soil Pore Water:  Measurements via Solid-Phase Extraction and Consequences for Soil Tests. Environ. Sci. Technol., 40(4): 1307-1313.  
	Thakali, S., Allen, H. E., Di Toro, D. M., Ponizovsky, A. A., Rooney, C. P., Zhao F.-J., McGrath, S. P. (2006). A Terrestrial Biotic Ligand Model. 1. Development and application to Cu and Ni toxicities to barley root elongation in soils. Environ. Sci. Technol., 40: 7085-7093. 
	Thakali, S., Allen, H. E., Di Toro, D. M., Ponizovsky, A. A., Rooney, C. P., Zhao, F.-J., McGrath, S. P., Criels, H., van Eeckhouts, H., Janssen, C.R., Oorts, K., Smolders, E. (2006). Terrestrial Biotic Ligand Model. 2. Application to Ni and Cu toxicities to plants, invertebrates, and microbes in soil. Environ. Sci. Technol., 40: 7094-7100. 
	Tiberg, C., Enell, A., Back, P.-E., Berggren Kleja, D. (2019). Fördjupad markekologisk riskbedömning - Skönsmon 2:12, fd Kubikenborgs sågverk och Sundsvalls fönsterfabrik. Statens geotekniska institut, SGI, 2019-03-04. Linköping. 
	U.S. Environmental Protection Agency. 2005. Guidance for Developing Ecological Soil Screening Levels. 
	U.S. Environmental Protection Agency. 2005. Guidance for Developing Ecological Soil Screening Levels. 
	https://www.epa.gov/sites/production/files/2015-09/documents/ecossl_guidance_chapters.pdf
	https://www.epa.gov/sites/production/files/2015-09/documents/ecossl_guidance_chapters.pdf

	. 

	US EPA (2016). The Toxicity Relationship Analysis Program (TRAP). 
	US EPA (2016). The Toxicity Relationship Analysis Program (TRAP). 
	https://archive.epa.gov/med/med_archive_03/web/html/trap.html
	https://archive.epa.gov/med/med_archive_03/web/html/trap.html

	) 

	Van Brummelen, T.C., Stuijfzand, S.C. (1993). Effects of benzo[a]pyrene on survival, growth and energy reserves in the terrestrial isopods Oniscus asellus and Porcellio scaber. Sci. Total. Environ., Supplement: 921-930.  
	Van Brummelen, T.C., Van Gestel, C.A.M., Verweij, R.A. (1996). Long-term toxicity of five polycyclic aromatic hydrocarbons for the terrestrial isopods Oniscus asellus and Porcellio scaber. Environ. Toxicol. Chem., 15: 1199-1210. 
	van der Wal, L., Jager, T., Fleuren, R.H.L.J., Barendregt, A., Sinnige, T. L., van Gestel, C.A.M., Hermens J.L.M. (2004). Solid-Phase Microextraction To Predict Bioavailability and Accumulation of Organic Micropollutants in Terrestrial Organisms after Exposure to a Field-Contaminated Soil. Environ. Sci. Technol., 38(18): 4842-4848. 
	van Vlaardingen P.L.A., Verbruggen E.M.J. (2007). Guidance for the derivation of environmental risk limits within the framework of 'International and national environmental quality standards for substances in the Netherlands' (INS). Revision 2007. Bilthoven, The Netherlands: National Institute for Public Health and the Environment. RIVM report 601782001. 
	van Straalen, N.M., Verweij, R.A. (1991). Effects of benzo(a)pyrene on food assimilation and growth efficiency in Porcellio scaber (Isopoda). Bull. Environ. Contam. Toxicol., 46: 134-140. 
	Verbruggen E.M.J., Vaes W.H.J., Parkerton T.F., Hermens J.L.M., (2000). Polyacrylatecoated SPME fibers as a tool to simulate body residues and target concentrations of complex organic mixtures for estimation of baseline toxicity. Environ. Sci. Technol., 34: 324-331. 
	Verbruggen, E.M.J., Posthumus R., van Wezel A.P. (2001). Ecotoxicological Serious Risk Concentrations for soil, sediment and (ground)water: updated proposals for first series of compounds. RIVM report 711701 020.  
	Verbruggen E.M.J., Beek M, Pijnenburg J, Traas TP. (2008). Ecotoxicological environmental risk limits for total petroleum hydrocarbons on the basis of internal lipid concentrations. Environ. Toxicol. Chem., 27: 2436-2448. 
	Verbruggen, E.M.J. (2012). Environmental risk limits for polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs): For direct aquatic, benthic, and terrestrial toxicity: RIVM report 607711007/2012 
	 
	  
	Bilagor 
	  
	Skyddsåtgärder 
	Använd skyddsrock, handskar och skyddsglasögon. Arbeta i dragskåp med giftiga kemikalier. Metanol och natriumazid är giftigt. 
	Omfattning och tillämpning 
	Laktest för att uppskatta fritt lösta markvattenkoncentrationer av 16-PAH. 
	Referenser 
	• Vattenkvotbestämning: SS-ISO 11 465 
	• Vattenkvotbestämning: SS-ISO 11 465 
	• Vattenkvotbestämning: SS-ISO 11 465 

	• Värden på KPOM: Hawthorne et al. Anal. Chem. 2011, 83, 6754–6761 
	• Värden på KPOM: Hawthorne et al. Anal. Chem. 2011, 83, 6754–6761 


	Princip 
	Ett plastmaterial, polyoxymetylen (POM) placeras i en lösning av vatten och jord. Detta skakas i 28 dygn tills jämviktskoncentrationer nåtts i jorden, vattnet och POM. 
	POM extraheras sedan och analyseras. Mängden av PAH i POM kan användas för att räkna ut koncentrationen fritt löst PAH i vattnet. 
	Interferenser/felkällor 
	Var uppmärksam på följande eventuella interferenser/felkällor: 
	• Användning av kontaminerade utensilier. 
	• Användning av kontaminerade utensilier. 
	• Användning av kontaminerade utensilier. 

	• Provberedning kan påverka sammansättningen av PAH i jorden som ska undersökas (till exempel förluster genom avgång av flyktiga och semi-flyktiga PAH till luften). 
	• Provberedning kan påverka sammansättningen av PAH i jorden som ska undersökas (till exempel förluster genom avgång av flyktiga och semi-flyktiga PAH till luften). 


	Mätområde 
	Detektionsgräns är ca 1 ng/L för PAH som tillhör gruppen PAH-L och ca 1 pg/L för PAH som tillhör gruppen PAH-H. Detektionsgräns för PAH som tillhör gruppen PAH-M ligger däremellan.  
	Utrustning 
	All utrustning som är i kontakt med prov och POM diskas med aceton innan användning. Följande utrustning behövs: 
	• End-over-end skakmaskin med hastigheten 10 varv/min 
	• End-over-end skakmaskin med hastigheten 10 varv/min 
	• End-over-end skakmaskin med hastigheten 10 varv/min 

	• 40 ml glasvialer med tefloninlägg i locket (Agilent Technologies) 
	• 40 ml glasvialer med tefloninlägg i locket (Agilent Technologies) 

	• 20 ml vial med aluminiuminlägg i locket (Scintrör) 
	• 20 ml vial med aluminiuminlägg i locket (Scintrör) 

	• Våg med noggrannhet 0,01 g (för vial med material och vätska) 
	• Våg med noggrannhet 0,01 g (för vial med material och vätska) 

	• Våg med noggrannhet 0,0001 g (för POM) 
	• Våg med noggrannhet 0,0001 g (för POM) 

	• POM (Polyoxymetylen) 76 µm i tjocklek (C.S. Hyde Co., Lake Villa, IL, USA) 
	• POM (Polyoxymetylen) 76 µm i tjocklek (C.S. Hyde Co., Lake Villa, IL, USA) 

	• 250 ml pyrexflaska med tefloninlägg i locket 
	• 250 ml pyrexflaska med tefloninlägg i locket 

	• Parafilm 
	• Parafilm 

	• Aluminiumfolie 
	• Aluminiumfolie 

	• 1 liters mätkolv i glas 
	• 1 liters mätkolv i glas 


	• 100 ml glasbägare 
	• 100 ml glasbägare 
	• 100 ml glasbägare 


	Kemikalier och lösningar 
	• Milli-Q vatten med ledningsförmåga < 0,5 mS/m och pH  5>pH<7 
	• Milli-Q vatten med ledningsförmåga < 0,5 mS/m och pH  5>pH<7 
	• Milli-Q vatten med ledningsförmåga < 0,5 mS/m och pH  5>pH<7 

	• Aceton pa 
	• Aceton pa 

	• Hexan (chromatography grade) 
	• Hexan (chromatography grade) 

	• Metanol (chromatography grade) 
	• Metanol (chromatography grade) 

	• Kalciumklorid (CaCl2* 2 H2O) pa 
	• Kalciumklorid (CaCl2* 2 H2O) pa 

	• Natriumazid (NaN3) pa 
	• Natriumazid (NaN3) pa 


	Laklösning 0,001M CaCl2 och 0,1% NaN3: 
	Koncentrationerna av CaCl2 och NaN3 i laklösningen är de samma som anges i laktest-serien SS-EN ISO 21268.  
	• Till 1 liters mätkolv väg in 0,147 g CaCl2 * 2 H2O och 1,00 g NaN3. 
	• Till 1 liters mätkolv väg in 0,147 g CaCl2 * 2 H2O och 1,00 g NaN3. 
	• Till 1 liters mätkolv väg in 0,147 g CaCl2 * 2 H2O och 1,00 g NaN3. 

	• Späd upp till märket med Milli-Q vatten. 
	• Späd upp till märket med Milli-Q vatten. 


	Provberedning 
	Materialet ska vara <2 mm. Om så inte är fallet sikta materialet. Testet utförs om det är möjligt på naturfuktigt material. OBS! Provberedning kan påverka sammansättningen (och biotillgängligheten) av PAH. Undvik torkning av prov och överdriven omrörning av provet. Torkning i temperaturer över rumstemperatur kan leda till förluster av PAH-L och PAH-M.  
	Bestäm vattenkvoten/torrsubstansen på materialet genom torkning av en testportion vid 105 °C enligt SS-ISO 11 465 eller likvärdig standard.  
	Utförande 
	Förberedelse av POM: 
	• Skär till remsor av POM som är 2×4 cm. 
	• Skär till remsor av POM som är 2×4 cm. 
	• Skär till remsor av POM som är 2×4 cm. 

	• Lägg dem i flaskan och fyll på med hexan. Sätt en bit parafilm som extra säkerhet runt locket. 
	• Lägg dem i flaskan och fyll på med hexan. Sätt en bit parafilm som extra säkerhet runt locket. 

	• Låt skaka minst över natt i end over end apparaten. 
	• Låt skaka minst över natt i end over end apparaten. 

	• Dekantera av hexanen. 
	• Dekantera av hexanen. 

	• Tillsätt metanol till flaskan med POM. 
	• Tillsätt metanol till flaskan med POM. 

	• Låt skaka minst över natt i end over end apparaten. 
	• Låt skaka minst över natt i end over end apparaten. 

	• Dekantera av metanolen, tillsätt ny och låt skaka minst över natt. 
	• Dekantera av metanolen, tillsätt ny och låt skaka minst över natt. 

	• Upprepa detta förfarande ytterligare en gång så att POM har skakats med metanol i tre omgångar. 
	• Upprepa detta förfarande ytterligare en gång så att POM har skakats med metanol i tre omgångar. 

	• Skölj POM med Milli-Q vatten 2-3 gånger. 
	• Skölj POM med Milli-Q vatten 2-3 gånger. 

	• Fyll på med Milli-Q vatten och förvara dem i detta. Hållbarheten är minst ett år. 
	• Fyll på med Milli-Q vatten och förvara dem i detta. Hållbarheten är minst ett år. 


	 
	Lakning: 
	Väg in motsvarande 10 g torrt material (jord) i en 40 ml glasvial. Notera vikten. Mängd torrt prov beräknas enligt: 
	      
	      
	InlineShape

	där mw = fuktig vikt (g) och wdr = vattenkvot. 
	Mängd vatten som provet innehåller enligt: 
	      
	      
	InlineShape

	• Ta ut en POM, torka av den med Kleenex, väg den och notera vikten.  
	• Ta ut en POM, torka av den med Kleenex, väg den och notera vikten.  
	• Ta ut en POM, torka av den med Kleenex, väg den och notera vikten.  

	• Tillsätt POM:en till provet. 
	• Tillsätt POM:en till provet. 

	• Tillsätt ca 35 ml laklösning så att headspacen är ca 0,5-1 ml. 
	• Tillsätt ca 35 ml laklösning så att headspacen är ca 0,5-1 ml. 

	• Sätt ett lager parafilm runt korken för att undvika läckage samt sätt aluminiumfolie runt flaska för att förhindra nedbrytning från ljus. Är det flera flaskor så sätt dem gärna i en kartong. 
	• Sätt ett lager parafilm runt korken för att undvika läckage samt sätt aluminiumfolie runt flaska för att förhindra nedbrytning från ljus. Är det flera flaskor så sätt dem gärna i en kartong. 

	• Sätt i skakmaskinen och låt gå på hastigheten 10 varv/minut i 28 dagar ± 3 dagar. 
	• Sätt i skakmaskinen och låt gå på hastigheten 10 varv/minut i 28 dagar ± 3 dagar. 

	• Efter avslutad skakning ta ut flaskorna och ta med hjälp av en pincett ut POM:en. 
	• Efter avslutad skakning ta ut flaskorna och ta med hjälp av en pincett ut POM:en. 

	• Skölj snabbt av POM:en med Milli-Q och torka sedan av den noga med Kleenex så att det inte finns några partiklar kvar. 
	• Skölj snabbt av POM:en med Milli-Q och torka sedan av den noga med Kleenex så att det inte finns några partiklar kvar. 

	• För ned POM:en i en mörk vial. 
	• För ned POM:en i en mörk vial. 

	• Lagra vialen i frys om inte extraktion av PAH kan ske direkt. 
	• Lagra vialen i frys om inte extraktion av PAH kan ske direkt. 


	 
	Extraktion och kvantifiering: 
	POM-remsorna extraheras därefter med organiskt lösningsmedel och behandlas enligt lämplig metod så att extrakten kan analyseras med GC-MS. Till exempel kan extraktionen göras så här: Extrahera i två omgångar med 20 mL aceton:hexan (1;1, v/v) i ultraljudsbad (3 timmar/gång). Tillsätt vid första extraktionen deuterium-inmärkta PAH16 (50 ng) till vialerna. Kombinera de två extrakten och indunsta i rullindunstare och överför till GC-vialer. Använd en recovery-standard. Identifiering och kvantifiering kan sedan 
	 
	Resultat 
	Beräkning: 
	Koncentrationen av PAH i POM:en används för att beräkna koncentrationen fritt löst PAH i vattnet: 
	KPOM = CPOM / CW,free 
	KPOM = POM-vatten jämviktsfördelningskoefficient enligt Hawthorne et al., (2011), se Tabell nedan, CPOM = Koncentrationen av förorening i POM vid jämvikt, och CW,free = Fritt löst koncentration i vatten. 
	 
	 
	Tabell B1:1 POM-vatten jämviktsfördelningskoefficienter för beräkning av Cw,free (Hawthorne et al., 2011). 
	PAH 
	PAH 
	PAH 
	PAH 
	PAH 

	Log KPOM 
	Log KPOM 



	naftalen 
	naftalen 
	naftalen 
	naftalen 

	3,05 
	3,05 


	acenaftylen 
	acenaftylen 
	acenaftylen 

	3,78 
	3,78 


	acenaften 
	acenaften 
	acenaften 

	3,50 
	3,50 


	fluoren 
	fluoren 
	fluoren 

	3,83 
	3,83 


	fenantren 
	fenantren 
	fenantren 

	4,20 
	4,20 


	antracen 
	antracen 
	antracen 

	4,30 
	4,30 


	pyren 
	pyren 
	pyren 

	4,57 
	4,57 


	fluoranten 
	fluoranten 
	fluoranten 

	4,56 
	4,56 


	krysen 
	krysen 
	krysen 

	5,43 
	5,43 


	benso[a]antracen 
	benso[a]antracen 
	benso[a]antracen 

	5,46 
	5,46 


	benso[k]fluoranten 
	benso[k]fluoranten 
	benso[k]fluoranten 

	5,97 
	5,97 


	benso[b]fluoranten 
	benso[b]fluoranten 
	benso[b]fluoranten 

	5,80 
	5,80 


	benso[a]pyren 
	benso[a]pyren 
	benso[a]pyren 

	5,96 
	5,96 


	benso[ghi]perylen 
	benso[ghi]perylen 
	benso[ghi]perylen 

	6,09 
	6,09 


	dibens[ah]antracen 
	dibens[ah]antracen 
	dibens[ah]antracen 

	6,30 
	6,30 


	indeno[123cd]pyren 
	indeno[123cd]pyren 
	indeno[123cd]pyren 

	6,26 
	6,26 




	 
	Rapportering 
	• Provbeteckning 
	• Provbeteckning 
	• Provbeteckning 

	• Provningsresultat (CPOM och beräknad CW,free) 
	• Provningsresultat (CPOM och beräknad CW,free) 

	• Hänvisning till denna metodbeskrivning 
	• Hänvisning till denna metodbeskrivning 

	• Hänvisning till referens för de KPOM som använts (d v s Hawthorne et al., 2011) 
	• Hänvisning till referens för de KPOM som använts (d v s Hawthorne et al., 2011) 

	• Provberedning: hänvisa till använd standard och beskriv om (och i så fall hur) provet har torkats eftersom detta kan orsaka förluster. 
	• Provberedning: hänvisa till använd standard och beskriv om (och i så fall hur) provet har torkats eftersom detta kan orsaka förluster. 
	• Provberedning: hänvisa till använd standard och beskriv om (och i så fall hur) provet har torkats eftersom detta kan orsaka förluster. 
	2. Bilaga – Exempel på härledning av riktvärden med Single-PAH-modellen  
	2. Bilaga – Exempel på härledning av riktvärden med Single-PAH-modellen  
	2. Bilaga – Exempel på härledning av riktvärden med Single-PAH-modellen  
	2. Bilaga – Exempel på härledning av riktvärden med Single-PAH-modellen  
	3. Bilaga – Isotoputbytesmetoden för bestämning av labil metallkoncentration 
	3. Bilaga – Isotoputbytesmetoden för bestämning av labil metallkoncentration 
	3. Bilaga – Isotoputbytesmetoden för bestämning av labil metallkoncentration 








	  
	Som exempel ges nedan en kortfattad beskrivning av hur de båda ekotoxikologiska tröskelvärdena MPCeco,water och SRCeco,water för två PAH-ämnen (naftalen och indo[1,2,3-cd]pyren) härletts med Single-PAH-modellen (Verbruggen, 2012). För fullständig beskrivning (och övriga PAH-ämnen) hänvisas till rapport av Verbruggen (2012). 
	Naftalen: Vid tidpunkten för Verbruggens genomgång av referens-data (2012) fanns det för naftalen ett tillförlitligt dataunderlag, bestående av akvatiska kroniska toxicitetsdata (NOEC eller EC10), tillgänglig för 17 arter inom 7 taxonomiska grupper (både marina- och färskvatten-arter). Det fanns inget värde för någon insekt och RIVM bedömde därför att härledning av riktvärde för MPCeco,water genom artkänslighetsfördelning inte var lämpligt. I jämförande syfte plottades ändå en SDD-kurva (se Figure 3 i rappo
	Det stora spannet av effektkoncentrationer för de olika arterna skulle kunna bero på att andra specifika toxic modes of actions än narcosis förekommer, men Verbruggen poängterade att orsaken även kan bero på experimentella problem med att hålla en konstant naftalenkoncentration under den längre försökstid som krävs i kroniska tester.  
	På grund av osäkerheterna ovan valdes istället den lägsta akvatiska effektkoncentrationen som uppmätts, vilken var ett EC10 värde på 20 µg/L från en studie på Oncorhynchus mykiss (regnbågslax) i färskvatten, och en säkerhetsfaktor på 10 för beräkning av MPCeco,water, som således blev satt till 2 µg/L. För SRCeco,water användes artkänslighetsfördelningen det vill säga plotten som visas i Figure 3 i rapport av Verbruggen, (2012), och HC50-värdet, som anti-logaritmerat blir 520µg/L. 
	Indo[1,2,3-cd]pyren: Endast två kroniska akvatiska effektkoncentrationer fanns tillgängliga för indo(1,2,3-cd)pyren. Båda var EC10-värden från färskvattentester. I det ena hade reproduktion hos ett kräftdjur studerats (EC10=0,27 µg/L) och i det andra tillväxthastighet på alg (EC10=1,5 µg/L). Båda endpoints har för andra PAH, som testats för fler arter, visat sig vara bland de känsligaste. Därför bedömdes de som lämpliga av Verbruggen att härleda riktvärden från, men på grund av det mycket begränsade underla
	 
	  
	Skyddsåtgärder 
	Skyddsutrustning som labbrock, skyddshandskar och skyddsglasögon bör användas vid all kontakt med restprodukter och förorenad jord och dess lakvatten. Lösningarna med salpetersyra ska tillredas i dragskåp. Använd skyddsglasögon, skyddshandskar och utsug alternativt andningsmask vid delning och krossning samt vid annan hantering av provet där damning kan uppstå. 
	Omfattning och tillämpning 
	En metodik för att bestämma koncentrationen av labil metall (E-värde) i förorenade jordar med isotoputspädningsteknik där stabila isotoper används. Går att använda på ett flertal tungmetaller (till exempel Cu, Pb, Cd och Ni), men i denna beskrivning används Cu som exempelmetall. 
	Referenser 
	Marzouk, E. R., Chenery, S. R. and Young, S. D. (2013b) Predicting the solubility and lability of Zn, Cd, and Pb in soils from a minespoil-contaminated catchment by stable isotopic exchange, Geochimica et Cosmochimica Acta, 123, pp. 1–16. doi: 10.1016/j.gca.2013.09.004. 
	IBRACS final report. Appendix A1. Stable Isotope dilution method, av Erik Smolders, Katholieke Universiteit Leuven. https://www.soilver.eu/wp-content/uploads/2021/06/Final_report_IBRACS_27_2_2015.pdf. 
	Princip 
	Metoden förutsätter att det finns två olika stabila isotoper av en metall. Den ena isotopen är normalt betydligt vanligare än den andra i jorden. Då man arbetar med Cu är den vanligare isotopen Cu63 (ca 70%) medan Cu65 förekommer i lägre halter i jorden (ca 30%). En fördel med att kunna använda stabila (icke-radioaktiva) isotoper är att analyser kan utföras med konventionell ICP-MS-teknik på ett kommersiellt laboratorium. Nackdelen är att de redan finns i jorden. Detta måste man kompensera för vilket gör at
	Principen för isotoputbytestestet är ett slags skakförsök där jord blandas med vatten och får jämviktas i en skakapparat. Till en del av proverna tillsätts den isotop som är mindre vanlig i jorden (provet ”spikas”). Denna fördelas då mellan jord och vatten. Eftersom den tillsatta isotopen bara kan byta ut ”labil” koppar kan man beräkna hur mycket ”labil” eller ”geokemisk aktiv” metall prover innehåller baserat på hur den mindre vanliga isotopen fördelar sig mellan lösning och fast fas. För beräkna koncentra
	Principen för isotoputbytestestet är ett slags skakförsök där jord blandas med vatten och får jämviktas i en skakapparat. Till en del av proverna tillsätts den isotop som är mindre vanlig i jorden (provet ”spikas”). Denna fördelas då mellan jord och vatten. Eftersom den tillsatta isotopen bara kan byta ut ”labil” koppar kan man beräkna hur mycket ”labil” eller ”geokemisk aktiv” metall prover innehåller baserat på hur den mindre vanliga isotopen fördelar sig mellan lösning och fast fas. För beräkna koncentra
	https://www.diva-portal.org/
	https://www.diva-portal.org/

	). 

	Interferenser 
	Inga kända. 
	Mätområde  
	Mätområdet anpassas till det aktuella provets förväntade koncentration labil metall. Den tillsatta koncentrationen av den mindre vanliga isotopen bör resultera i en ökning av denna med ca 20%. Andelen labil metall varierar mellan olika typer av prover, vilket kan innebära att vissa prover måste analyseras om. Ett fösta rimligt antagande är att den labila poolen utgör hälften av totalkoncentrationen.  
	Utrustning 
	All utrustning som är i kontakt med prov eller lösningar ska vara syradiskad. Syradiska utrustning enligt gängse metod med 1 M HNO3 förutom filter och spruta som sköljs med 1% HNO3 
	• Centrifugrör – 50 ml av PPCO (4 rör per prov, plus 2 rör för spiklösningen) 
	• Centrifugrör – 50 ml av PPCO (4 rör per prov, plus 2 rör för spiklösningen) 
	• Centrifugrör – 50 ml av PPCO (4 rör per prov, plus 2 rör för spiklösningen) 

	• End-over-end skakapparat med hastigheten 10 rpm  
	• End-over-end skakapparat med hastigheten 10 rpm  

	• Analysvåg med noggrannhet 0,00001 g 
	• Analysvåg med noggrannhet 0,00001 g 

	• Centrifug med 2500 RCF (3500 med rotordiametern 18,2 cm) 
	• Centrifug med 2500 RCF (3500 med rotordiametern 18,2 cm) 

	• Provrör 15 ml för supernatant alternativt metallflaska från analyslaboratorium. 
	• Provrör 15 ml för supernatant alternativt metallflaska från analyslaboratorium. 

	• 100 ml mätkolv 
	• 100 ml mätkolv 

	• 1 liters mätkolv 
	• 1 liters mätkolv 

	• 100 ml och 25 ml plastflaska för förvaring av standardlösning, syradiskad 
	• 100 ml och 25 ml plastflaska för förvaring av standardlösning, syradiskad 

	• Dispenser 30 ml 
	• Dispenser 30 ml 

	• Pipetter 
	• Pipetter 

	• Spruta med luer-lock för filtrering 
	• Spruta med luer-lock för filtrering 

	• Sprutfilter 0,45 µm  
	• Sprutfilter 0,45 µm  


	 
	Kemikalier och lösningar 
	• Kalciumnitrat, Ca(NO3)2* 4 H2O - 0.01 M 
	• Kalciumnitrat, Ca(NO3)2* 4 H2O - 0.01 M 
	• Kalciumnitrat, Ca(NO3)2* 4 H2O - 0.01 M 

	• Stabil isotop 65Cu med certifierad isotopic aboundance (IA) = 99,2% – Köps från Isoflex (USA) 
	• Stabil isotop 65Cu med certifierad isotopic aboundance (IA) = 99,2% – Köps från Isoflex (USA) 

	• Salpetersyra , HNO3 pa kvalitet  koncentrerad  65% 
	• Salpetersyra , HNO3 pa kvalitet  koncentrerad  65% 

	• Salpetersyra , HNO3, suprapur för konservering av prov 
	• Salpetersyra , HNO3, suprapur för konservering av prov 

	• ”Milli-Q  vatten” = vatten med ledningsförmåga < 0,5 mS/m och 5 < pH < 7 
	• ”Milli-Q  vatten” = vatten med ledningsförmåga < 0,5 mS/m och 5 < pH < 7 


	0,01 M Ca(NO3)2* 4 H2O: 
	Väg in 2,3615 g Ca(NO3)2* 4 H2O i en 1-liters mätkolv och späd till 1 liter med Milli-Q vatten. 
	1% HNO3 salpetersyra till diskning: 
	• Fyll en 1-liters mätkolv med Milli-Q vatten till hälften. 
	• Fyll en 1-liters mätkolv med Milli-Q vatten till hälften. 
	• Fyll en 1-liters mätkolv med Milli-Q vatten till hälften. 

	• Tillsätt 10 ml koncentrerad salpetersyra, HNO3. 
	• Tillsätt 10 ml koncentrerad salpetersyra, HNO3. 

	• Späd till märket. 
	• Späd till märket. 


	Kopparisotop-stam lösning ca 700 mg/L: 
	• Lägg i ca 70 mg av Cu-65 biten i en 100 ml mätkolv. 
	• Lägg i ca 70 mg av Cu-65 biten i en 100 ml mätkolv. 
	• Lägg i ca 70 mg av Cu-65 biten i en 100 ml mätkolv. 

	• Sätt in mätkolven i dragskåpet. 
	• Sätt in mätkolven i dragskåpet. 

	• Tillsätt försiktigt 0,5 ml 5% salpetersyra, HNO3, suprapur. 
	• Tillsätt försiktigt 0,5 ml 5% salpetersyra, HNO3, suprapur. 

	• Blanda om och låt stå. 
	• Blanda om och låt stå. 

	• Se så att kopparen löses upp. 
	• Se så att kopparen löses upp. 

	• Späd sedan upp till märket. 
	• Späd sedan upp till märket. 

	• Förvara stamlösningen i en syradiskad plastflaska. 
	• Förvara stamlösningen i en syradiskad plastflaska. 


	Kopparisotop-standard 70 mg/L: 
	• Tag en 25 ml syradiskad plastflaska. 
	• Tag en 25 ml syradiskad plastflaska. 
	• Tag en 25 ml syradiskad plastflaska. 

	• Tillsätt 9,0 ml Milli-Q vatten. 
	• Tillsätt 9,0 ml Milli-Q vatten. 

	• Tillsätt 1,0 ml av kopparisotopstamlösning 700 mg/L 
	• Tillsätt 1,0 ml av kopparisotopstamlösning 700 mg/L 

	• Blanda ordentligt. 
	• Blanda ordentligt. 


	Provberedning 
	• Provet lufttorkas. 
	• Provet lufttorkas. 
	• Provet lufttorkas. 

	• Sikta materialet genom en 2 mm sikt. 
	• Sikta materialet genom en 2 mm sikt. 

	• Använd material <2 mm. 
	• Använd material <2 mm. 

	• Bestäm vattenkvoten på materialet <2 mm. 
	• Bestäm vattenkvoten på materialet <2 mm. 


	Utförande 
	• Bestäm totalhalten av metall på ett delprov. 
	• Bestäm totalhalten av metall på ett delprov. 
	• Bestäm totalhalten av metall på ett delprov. 

	• Starta isotoputspädningen en tisdag eller fredag. 
	• Starta isotoputspädningen en tisdag eller fredag. 

	• Testet utförs som duplikat. 
	• Testet utförs som duplikat. 

	• Det behövs 4 centrifugrör för varje jordprov, plus 2 provrör med bara spiklösning och 0,01 M Ca(NO3)2 lösning per provserie (Figur 1). 
	• Det behövs 4 centrifugrör för varje jordprov, plus 2 provrör med bara spiklösning och 0,01 M Ca(NO3)2 lösning per provserie (Figur 1). 

	• Inkludera 2 blankprover per mätserie (centrifugrör plus 0,01 M Ca(NO3)2 lösning) 
	• Inkludera 2 blankprover per mätserie (centrifugrör plus 0,01 M Ca(NO3)2 lösning) 

	• Väg in 1,00 g ± 0,01g jord i centrifugrör (J1, J2, JI1 och JI2) och notera vikten på jorden. 
	• Väg in 1,00 g ± 0,01g jord i centrifugrör (J1, J2, JI1 och JI2) och notera vikten på jorden. 

	• Märk upp 2 centrifugrör som spikad blank (I1 och I2) samt 2 centrifugrör som blank 
	• Märk upp 2 centrifugrör som spikad blank (I1 och I2) samt 2 centrifugrör som blank 

	• Tillsätt 30 ml 0,01 M Ca(NO3)2 lösning till alla rör. 
	• Tillsätt 30 ml 0,01 M Ca(NO3)2 lösning till alla rör. 

	• Låt rören skaka i 72 timmar med en hastighet av ca 10 rpm. 
	• Låt rören skaka i 72 timmar med en hastighet av ca 10 rpm. 

	• Tag ut rören som ska spikas efter 72 timmar, d v s JI1 och JI2. 
	• Tag ut rören som ska spikas efter 72 timmar, d v s JI1 och JI2. 

	• Tillsätt lämplig volym (µL) av den utspädda isotoplösningen (70 mg/L) till JI1 och JI2, samt lösning till I1 och I2. 
	• Tillsätt lämplig volym (µL) av den utspädda isotoplösningen (70 mg/L) till JI1 och JI2, samt lösning till I1 och I2. 

	• Fortsätt att skaka i 72 timmar för samtliga prov, både spikade och ospikade. 
	• Fortsätt att skaka i 72 timmar för samtliga prov, både spikade och ospikade. 

	• Centrifugera i 15 minuter vid 2500 RCF. 
	• Centrifugera i 15 minuter vid 2500 RCF. 

	• Syradiska filter och spruta genom att trycka igenom 1% HNO3 följt av sköljning 3 gånger med Milli-Q vatten. 
	• Syradiska filter och spruta genom att trycka igenom 1% HNO3 följt av sköljning 3 gånger med Milli-Q vatten. 

	• Filtrera proven ned till ett provrör 
	• Filtrera proven ned till ett provrör 


	• Konservera provet med suprapur HNO3, 5 µL per ml prov. 
	• Konservera provet med suprapur HNO3, 5 µL per ml prov. 
	• Konservera provet med suprapur HNO3, 5 µL per ml prov. 

	• Skicka prover för analys. 
	• Skicka prover för analys. 
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	Figur 1. Såväl ospikade (J1 och J2) som spikade prover med tillsatt isotop (JI1 och JI2) samt isotopspiklösning körs i duplikat. Isotopspiklösningen behöver bara analyseras en gång per provserie. 
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	Isotopiskt utbytbara metallkoncentrationen i jord (mg/kg TS) 
	Isotopiskt utbytbara metallkoncentrationen i jord (mg/kg TS) 



	AMcontrol  
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	Genomsnittliga atommassan för metallen i lösning ospikat prov (g/mol)  
	Genomsnittliga atommassan för metallen i lösning ospikat prov (g/mol)  
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	Genomsnittliga atommassan för metallen i lösning spikat prov (g/mol)  
	Genomsnittliga atommassan för metallen i lösning spikat prov (g/mol)  
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	Koncentration av metall i isotoplösningen (mg/L) 
	Koncentration av metall i isotoplösningen (mg/L) 
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	Isotopkvoten av referensisotopen i det ospikade jordprovet, 63Cu/Cu*100 (%) 
	Isotopkvoten av referensisotopen i det ospikade jordprovet, 63Cu/Cu*100 (%) 
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	Isotopkvoten av den tillsatta isotopen i det ospikade jordprovet, 65Cu/Cu*100 (%) 
	Isotopkvoten av den tillsatta isotopen i det ospikade jordprovet, 65Cu/Cu*100 (%) 


	rIAspike 
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	rIAspike 

	= 
	= 

	Isotopkvoten av referensisotopen i spiklösningen, 63Cu/Cu*100 (%) 
	Isotopkvoten av referensisotopen i spiklösningen, 63Cu/Cu*100 (%) 


	sIAspike 
	sIAspike 
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	= 
	= 

	Isotopkvoten av den tillsatta isotopen i spiklösningen, 65Cu/Cu*100 (%) 
	Isotopkvoten av den tillsatta isotopen i spiklösningen, 65Cu/Cu*100 (%) 


	rIAsp-soil 
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	Isotopkvoten av referensisotopen i det spikade jordprovet, 63Cu/Cu*100 (%) 
	Isotopkvoten av referensisotopen i det spikade jordprovet, 63Cu/Cu*100 (%) 


	sIAsp-soil 
	sIAsp-soil 
	sIAsp-soil 

	= 
	= 

	Isotopkvoten av den tillsatta isotopen i det spikade jordprovet, 65Cu/Cu*100 (%) 
	Isotopkvoten av den tillsatta isotopen i det spikade jordprovet, 65Cu/Cu*100 (%) 


	Vspike  
	Vspike  
	Vspike  
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	= 

	Volym tillsatt spiklösning (L) (d v s 0,03 L) 
	Volym tillsatt spiklösning (L) (d v s 0,03 L) 


	W 
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	= 
	= 

	Massa torr jord (kg) 
	Massa torr jord (kg) 




	 
	Excelbaserat beräkningsprogram (Labil-metall-kalkylatorn) är en bilaga till denna rapport och finns att ladda ner från 
	Excelbaserat beräkningsprogram (Labil-metall-kalkylatorn) är en bilaga till denna rapport och finns att ladda ner från 
	https://www.diva-portal.org/
	https://www.diva-portal.org/

	. 

	Rapportering 
	• Hänvisning till metod  
	• Hänvisning till metod  
	• Hänvisning till metod  

	• Provbeteckning 
	• Provbeteckning 

	• Provresultat kan redovisas som labil koncentration (mg/kg TS) eller som labil andel av totalhalten (%)  
	• Provresultat kan redovisas som labil koncentration (mg/kg TS) eller som labil andel av totalhalten (%)  

	• Speciella karakteristiska. 
	• Speciella karakteristiska. 
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