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Miljgstyrelsen vil, nar lejligheden gives, offentliggare rapporter og indlaeg
vedrgrende forsknings- og udviklingsprojekter inden for miljgsektoren,
finansieret af Miljgstyrelsens undersggelsesbevilling.

Det skal bemarkes, at en sadan offentliggarelse ikke ngdvendigvis
betyder, at det pagaldende indleg giver udtryk for Miljgstyrelsens
synspunkter.

Offentliggarelsen betyder imidlertid, at Miljgstyrelsen finder, at indholdet
udger et vaesentligt indleeg i debatten omkring den danske miljgpolitik.
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Forord

Miljgstyrelsen har igangsat en reekke projekter med det formal at skabe
overblik over forureningens karakter i havnesedimenter samt at vurdere
konkrete lgsningsmuligheder for handtering, deponering og genanvendelse af
sedimenterne.

| forleengelse af denne indsats har Miljgstyrelsen bedt DHI om en beskrivelse
af mulighederne for at anvende matematisk modellering som veerktgj i den
kvantitative beskrivelse af forureningen. Denne rapport fremstiller
baggrunden for anvendelsen af matematiske modeller, det nuveerende
detailniveau i beskrivelsen af forurenede stoffers transport og omsetning,
samt det potentiale anvendelsen af matematiske modeller har i analysen af
miljgeffekter som folge af forurenede sedimenter.






Sammenfatning og konklusioner

Handteringen af forureningsproblematikken omkring kontaminerede
sedimenter skal, i den danske miljgforvaltning, ses pa baggrund af de rammer,
som opstilles i geeldende internationale konventioner, som Danmark har
tilsluttet sig. Inden for disse rammer opereres med forskellige niveauer af
miljgvurderinger, og der angives retningslinier for hvilke procedurer, der kan
og bar falges.

Som en del af miljgforvaltningen angives der ogsa i disse konventioner
retningslinier for vurdering af mulige miljgeffekter som falge af forurening
med kontaminerede sedimenter. Ved vurderingen af mulige miljgeffekter
opstilles derfor kriterieveerdier for maksimale belastninger af miljget med givne
miljgfremmede stoffer.

Der er principielt to forskellige metoder til angivelse af kvalitetskriterier til
vurdering af indholdet af miljgfremmede stoffer i sediment:

1. Vurderinger baseret pa indholdet af enkeltstoffer i sedimentet relativt til
uforurenet sediment; baggrundsverdier.

2. Kiriterieveerdier baseret pa enkeltstoffers toksiske indvirkning pa det
marine miljg, anvendt i gkotoksikologiske risikobaserede
vurderingsmetoder.

I denne rapport er det i konteksten af de internationale konventioner forsggt at
opridse, hvilket veerktgj den systematiske brug af matematiske modeller kan
udgare inden for rammerne af gkotoksikologisk risikobaseret miljgvurdering.

Baggrunden, den praktiske anvendelse og perspektiverne for en anvendelse af
matematisk modellering er vist gennem beskrivelsen af relevante tilgaengelige
modeller og eksempler pa deres anvendelse i miljgvurderinger.

Det ma endvidere forventes, at den praktiske anvendelse af modeller til
beskrivelse af forureningsproblematikken omkring forurenede sedimenter,
gradvist vil age den tilgaengelige procesviden og skabe en bedre udnyttelse af
den i maledata iboende information. Dermed etableres en bedre forstaelse og
baggrund for den konkrete miljgvurdering i enkeltsager. En sadan viden vil
kunne medfgre en optimeret miljgvurderingen, der igen vil kunne medfare en
kostoptimeret lgsning pa en given forureningsproblematik.






Summary and conclusions

Management of polluted sediments in Denmark is handled within the
framework context of the international conventions, to which Denmark has
acceded.

Within this framework, environmental evaluations are proposed at different
levels of sophistication, and guidelines for procedures to follow in the
regulation of activities related to contaminated sediments are provided.

As an integral part of the environmental guidelines, also guidelines for the
assessment of potential environmental effects of contaminated sediments in
the environment are proposed. In the regulatory assessment of activities
related to contaminated sediments, threshold values for the maximum release
of contaminants are recommended.

Two distinctly different types of threshold criteria are advised in the
assessment of the acceptable content of contaminants in the sediment:

1. Assessments based on the content of individual contaminants in the
sediment relative to contents in undisturbed sediments (background
values).

2. Threshold values based on the toxic effect of the contaminants in the
marine environment, which are used in ecotoxicological risk based
assessment methods.

The aim of this report is to outline the potential use of mathematical
modelling as a tool in the context of ecotoxicological risk based assessment
methods.

The background, practical application and perspectives for using
mathematical modelling is demonstrated through the description of state-of-
the-art models for contaminated sediment transport description and examples
on their application.

It is to be expected that the practical use of models in describing the problem
complex of contaminants related to sediments gradually will expand the
existing process knowledge and enable a better utilisation of the information
contained in measured data. This will help to establish a better understanding
and background for the specific environmental assessment in individual cases.
Such knowledge would enable an optimised environmental assessment, which
again could result in a cost optimised solution for a given contamination
problem.
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1 Baggrund

1.1 Udledning af miljgfremmede stoffer

Farst med fremkomsten af store miljgkatastrofer frembragt af kemiske
affaldsprodukter er man inden for de seneste fa dekader for alvor er blevet
opmarksom pa de ugnskede effekter, disse stoffer har i det marine milja.
Derfor er man pabegyndt en indsats for at kunne danne sig et overblik over
omfanget af den eksisterende forurening, samtidig med at man aktivt gnsker at
reducere omfanget af forureningen mest muligt. Indsatsen for at begraense
omfanget af forurening sker i flere internationale fora og udmenter sig bl.a. i
internationale standarder og regelsat for tilladelig udledning til det marine
miljg.

Indsatsen rettes mod forskellige miljgfremmede stofgrupper. Det gaelder bl.a.:

«  Metaller, sasom kviksglv (Hg), bly (Pb) og cadmium, der alle naturligt
kun optraeder i meget sma koncentrationer i miljget.

. PAH’er, PCB’er, dioxiner.

»  Pesticider.

Selvom metallerne ogsa forekommer naturligt i miljget, henregnes de i denne
sammenhang til de miljgfremmede stoffer, da de kun har interesse i maengder
stgrre end den naturlige baggrundskoncentration, og dermed er at betragte
som miljgfremmede.

1.2 Kontaminerede sedimenter

Den specifikke sammensetningen af sedimenterne er afggrende for, hvorledes
de miljgfremmede stoffer omsaettes i miljget, da forskellige miljgfremmede
stoffer vekselvirker forskelligt med de forskellige dele af bundsedimenterne.

Suspenderede sedimenter og bundsedimenter i marine omrader bestar af en
blanding af uorganisk sand, silt og lerpartikler samt organisk materiale. Det
uorganiske materiale stammer fra bjergarter, der gennem fysiske pavirkninger
er blevet nedbrudt og findelt til smadele. Det organiske materiale bestar af
nedbrudte planter og dyr, alger, plankton samt organiske restprodukter af
anden biologisk oprindelse.

Blandingsforholdet mellem uorganisk og organisk materiale er afhaengig af
den givne lokalitet, idet bade tilfarsel og fijernelse af materiale sker ved den i
omradet betingede strem. Derudover er kilderne til materialet, f.eks. a-udlgb,
udledning, aflejringer osv. afggrende for sammensatningen af
bundsedimenterne.

Ved udledning af miljgfremmede stoffer til det marine miljg indgar langt de

fleste udledte stoffer i en kompliceret biokemisk omsatningsproces, samtidig
med at de pavirkes af de fysiske omgivelser i vandmiljget. Vind-, strem- og
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bglgeaktivitet transporterer stofferne til de enten aflejres i bundsedimenterne
eller optages i de biologiske organismer.

De marine bundsedimenter kommer pa denne made til at udgare et reservoir
for disse stoffer, pa samme made som sedimenterne udger et reservoir for
naringsstoffer.

Interaktion mellem miljgfremmede stoffer og partikulert materiale sker bl.a.
ved adsorption og desorption til partiklerne. Begge processer sker bade i
vandet og i bundsedimentet, men ved rater der afhanger af hvilket stof og
hvilken type partikler der er tale om. Andre parametre, sasom Ph, redox,
salinitet osv. har ogsa betydning for processen.

Ved adsorption til vandbarent partikulaert materiale, vil stofferne transporteres
og aflejres med det partikuleere materiale, der fglger pavirkningen fra strem og
bglger. Da strem og bglgeforhold transporterer det partikulaere stof forskelligt,
som falge af deres forskellige faldhastigheder og resuspensionsegenskaber, vil
de miljgfremmede stoffer saledes ogsa transporteres forskelligt, afhaengigt af
sammensatningen af det partikulere materiale.

De processer der styrer omsatningen af de miljgfremmede stoffer i det marine
miljg er beskrevet nermere i afsnit 3.1

1.2.1 Forureningskilder

| forbindelse med fastleeggelsen af forureningen i det marine miljg med
miljgfremmede stoffer er der tale om to forskellige pavirkninger af
forureningsgraden:

+  Tilfarsel af nyt forurenet materiale fra f.eks. industriel udledning,
klapning, skibssejlads, atmosfarisk bidrag osv.
» Resuspension af eksisterende kontamineret bundmateriale.

Den forste aktivitet sgges i dag i videst muligt omfang reguleret og nedbragt
via national og international lovgivning/retningslinier i f.eks. EU, hav- og POP
konventioner. Krav til udledningers maksimale indhold af de kendte og
skadelige miljgfremmede stoffer nedbringer tilledning af stoffer og forsgger at
minimere pavirkningen af miljget til et acceptabelt minimum. Denne
regulering sker under indbyrdes afvejning af miljgmaessige og skonomiske
interesser, og kreever derfor naturligt den bedst teenkelige information om de
miljgmaessige og gkonomiske konsekvenser af de pagaldende aktiviteter.

For sa vidt angar resuspension af eksisterende kontaminerede bundsedimenter
er dette som regel aktuelt, hvor endrede stremforhold betinger gget
hydrodynamisk aktivitet. Det kan f.eks. opsta ved:

«  Skibstrafik, der gger strgm og turbulens i havne og pa lavere vanddybder.

»  Opfarelse af marine konstruktioner.

*  @get 'flushing’ af eksisterende havnelgb.

+  Morfologiske &ndringer, der blotlaegger tidligere beskyttede omrader med
indhold af kontamineret sediment.

Som for tilledning af nyt forurenet materiale geelder ogsa her, at aktiviteten
kan og bgr reguleres ved indbyrdes afvejning af miljg- og skonomiske



interesser baseret pa specifik kendskab til de miljg- og gkonomiske
konsekvenser.

1.2.2 Foranstaltninger til bekeempelse af forurening

I det omfang en aktivitet pavirker miljget negativt ud over hvad der kan
accepteres, kan der blive tale om gget rensning/behandling af udledt materiale
eller, i tilfeelde af eksisterende forurenet bundmateriale; oprensning af
eksisterende marine bundsedimenter eller tildekning og indkapsling af
forureningskilden.

Graden af forureningsreduktion vil som oftest veere proportional med de
omkostninger, der er forbundet med indsatsen, hvorfor en detaljeret viden om
indgrebets virkning malt i forhold til omkostningerne ved indgrebet er af stor
betydning for en vurdering af implementering.

Med andre ord er en afvejning af; fordele, omkostninger og risici baseret pa et
detaljeret kendskab til de opnéaede fordele og den involverede risiko betydende
for om aktiviteten skal iveerkseettes.

Som eksempel kan navnes, at Kgbenhavns Havn gnsker en forbedret vand-
kvalitet i den indre del af havnen, hvor der i dag forefindes store maengder
kviksglvkontamineret bundmateriale. Hvilken strategi havnen skal veelge for at
opna den forbedrede vandkvalitet, afhaenger dels af de omkostninger, der er
forbundet med forskellige lgsningsmuligheder (oprensning/tildeekning helt
eller delvist), og i denne sammenhang, i hvor hgj grad disse lgsnings-
muligheder bidrager til at reducere omfanget af forureningen, bade pa kort
sigt og pa lang sigt.

Det er netop den kvantitative fastleeggelse af endringen i vandkvaliteten, der
inden for de seneste fa ar er blevet forbedret kraftigt ved anvendelse af
matematisk modellering, og som narvaerende rapport forsgger at belyse. Og
med det forbedrede informations- og vidensgrundlag, som disse veerktgjer
leverer, fremkommer forbedrede muligheder for at afveje fordele, risici og
omkostninger i de enkelte tilfzlde.

Hvor det i dag er generelle kriterier, sa som den dobbelte baggrunds-
koncentration, der kan vare afgarende for om f.eks. klapning af kontamineret
materiale bliver accepteret, kan man med matematiske modeller udarbejde
risikobaserede vurderinger i hvert enkelt projekt og dermed undga de
generaliserende betragtninger, som ikke giver udsagn om konkrete
indvirkninger pa miljget. Betragtninger, der i dag som regel ligger til grund for
en klapningstilladelse. Dermed vil man fa en beslutningsproces baseret pa
konkrete lokale forhold. Da en raekke af de danske smahavne i dag imadeser
gkonomisk uholdbare landdeponeringer af sma mangder kontamineret
materiale, vil man her kunne ga ind pa en mere detaljeret vurdering af den
specifikke miljgpavirkning. P& den made kan man f.eks. inddrage volumenet
af det klappede materiale i betragtningen af miljgpavirkningen. Dette er ikke
er tilfeeldet i dag, selvom det samlede volumen af klappet, kontamineret
materiale er en afggrende parameter for miljgpavirkningen.
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2 Vurderingsstrategier

Handteringen af forureningsproblematikken omkring kontaminerede
sedimenter skal, i den danske miljgforvaltning, ses pa baggrund af de rammer,
som opstilles i geeldende internationale konventioner, som Danmark har
tilsluttet sig. Inden for disse rammer opereres med forskellige niveauer af
miljgvurderinger, og der angives retningslinier for hvilke procedurer, der kan
og bar falges.

Som en del af miljgforvaltningen angives der ogsa i disse konventioner
retningslinier for vurdering af mulige miljgeffekter som falge af forurening
med kontaminerede sedimenter. Ved vurderingen af mulige miljgeffekter
opstilles derfor kriterieveerdier for maksimale belastninger af miljget med givne
miljgfremmede stoffer.

Det er til brug for denne gkotoksikologiske vurdering, at matematiske
modeller med fordel kan anvendes, idet de muligger en kvantificering af
forventede stofkoncentrationer som en given udledning kan afstedkomme. En
kvantificering, der kan holdes op imod givne vandkvalitetskriterier, som ogsa
er under indfgrelse i Danmark under Vandrammedirektivet.

2.1 Internationale konventioner

Til begraensningen af havforurening med kontaminerede sedimenter foreligger
retningslinier i forskellige internationale konventioner, af hvilke Danmark har
tiltradt bl.a. London Konventionen (LC72), OSPAR Konventionen og
Helsingfors Konventionen (HELCOM 1992). En naermere redeggrelse for de
i konventionerne fastlagte krav og retningslinier findes bl.a. i Miljgstyrelsens
redeggrelser /3/, 14/ og /5/.

Sammenfattende kan det siges, at Danmark med tiltreedelsen af disse
konventioner har forpligtet sig til at nedbringe forureningen af havmiljget med
miljgskadelige stoffer. Til den ende er der i konventionerne fastlagt
retningslinier for hvilke procedurer, der skal fglges i forbindelse med
opgravning og klapning af kontamineret materiale. Herunder retningslinier
for:

»  Fysisk, kemisk og biologisk karakterisering af materiale.
*  Vurdering af forureningskilder.

»  Pragvetagning af forurenede stoffer i havbunden.

»  Vurdering af mulige effekter i miljget.

»  Tilladelse til opgravning og klapning.

«  Overvagning og rapportering.

Da en tilvejebringelse af et fuldsteendigt beslutningsgrundlag efter
ovenstaende retningsliner er meget kostbart, er det oftest omfanget og
sveerhedsgraden af forureningen der afger, hvor detaljeret en forundersggelse
vil vaere i de enkelte lande, der har tiltradt konventionerne. Derfor er
proceduren for klapning af materiale ofte faseopdelt i f.eks. 4 faser, hvor
afgerelsen traeffes pa det trin som sveerhedsgraden af den foranstaende
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forurening ngdvendigger. Med andre ord jo starre risikoen for miljgeffekter
er, desto stgrre grad af forundersggelser kraeves.

Flere europeiske lande bruger dog, ligesom Danmark, alene
sedimentkvalitetskriterier baseret pa baggrundskoncentrationen som grundlag
for en vurdering af, hvorvidt der skal gives tilladelse til klapning af
kontamineret materiale. En egentlig vurdering af de konkrete miljgeffekter i
den givne sag foretages altsa ikke.

I modseetning hertil er det praksis i lande som USA, Canada, Australien og
New Zealand at anvende risikobaserede toksikologiske betragtninger, hvor de
faktisk forventelige miljoeffekter sgges kvantificeret, saledes at en beslutning
om tilladelse gives pa baggrund af viden om de konkrete toksikologiske
indvirkninger pa miljget. Denne kvantificering opnas bl.a. gennem brug af
matematiske modeller til udregning af forventede koncentrationsniveauer af
specifikke miljgfremmede stoffer. Dermed muliggeres en kvantifikation af
forventede biologiske effekter.

Forundersggelserne har dermed karakter af egentlige VVVM undersggelser.
Karakter og omfang af nogle af disse undersggelser er diskuteret naermere i
afsnit 3.2

2.2 Vandkvalitetskriterier

I Vandrammedirektivet (60/2000/EU), som for tiden er under indfarelse i
Danmark, arbejdes med specifikke miljgkrav til vandkvaliteten, baseret pa en
koncentration af et bestemt stof eller gruppe af forurenende stoffer i vand, sediment
eller biota, som ikke bar overskrides af hensyn til beskyttelsen af menneskers
sundhed og miljget. (EU Kommissionen 2000)

En beskrivelse af den kvantitative fastleggelse af specifikke vandkvalitetskrav
og kriterier forefindes i rapport til Miljgstyrelsen /6/, hvorfra de fglgende afsnit
er hentet.

Ud over stoffets toksicitet, persistens og evne til at akkumulere i sediment eller
biota, skal kvalitetskrav for vandmiljget saledes ogsa fastsaettes under hensyn
til risiko for skadevirkning hos mennesker, f.eks. ved indtagelse af fisk eller
skaldyr fra det pagaldende omrade.

Der skelnes i vejledningen til den danske bekendtggrelse (Miljgstyrelsen 1999)
mellem vandkvalitetskriterie og vandkvalitetskrav. Et vandkvalitetskriterium
danner grundlag for at vurdere, under hvilke koncentrationer i vandmiljget,
der ikke forventes pavirkning af gkosystemets struktur og funktion. Et
vandkvalitetskrav baseres pa et vandkvalitetskriterium, men kan tillige
inkludere hensyn til forholdene i det aktuelle vandomrade, f.eks. hensyn til
seerligt felsomme omrader eller arter.

| praksis estimeres risiko for effekt pa organismer i miljget ved at
sammenholde den miljgmassige koncentration (Predicted Environmental
Concentration, PEC) med den estimerede nul-effekt-koncentration for stoffet
eller spildevandet (Predicted No Effect Concentration, PNEC). Forholdet
mellem PEC og PNEC kaldes risikokvotienten, som hvis den overstiger en
veerdi pd 1 (PEC/PNEC > 1) indikerer risiko for effekt. Starrelsen af
risikokvotienten indikerer sandsynligheden for den pageldende effekt.



PEC kan i bedste fald baseres pa malte koncentrationer i miljget, men ma
oftest baseres pa beregninger af stoffets transport, fordeling og skeebne i et
generaliseret miljgscenarie, og ud fra stoffets egenskaber, f.eks. oplgselighed,
adsorptionsevne og nedbrydelighed. Resultatet af eksponeringsvurderingen er
en estimeret koncentration af stoffet i forskellige delmiljger.

PNEC beregnes ud fra data for stoffets toksicitet opnaet i
laboratorietestsystemer eller i sjeldne tilfelde pa basis af data fra
gkosystemundersggelser. Metodikken, der anvendes ved beregning af PNEC,
er i princippet den samme som ved vurdering af stoffers toksicitet i
forbindelse med fastseettelse af vandkvalitetskriterier.

Almindeligvis udtrykkes toksiciteten af et stof over for organismer i
vandmiljget som en akut eller kronisk effekt f.eks. dadelighed, veekstheemning,
hemning af reproduktionen mv. Ved vurdering af stoffers gkotoksikologiske
egenskaber inddrages tilgengelig videnskabelige data, herunder feltstudier,
resultater af eksperimentelle gkosystemer (mesokosmos) og data fra
laboratorietest.

Der er for de fleste stoffer kun meget fa oplysninger om toksicitet over for
vandorganismer, og i det omfang de findes, er der oftest tale om resultater af
korttidstest udfert i laboratoriet. Det er derfor en almindeligt accepteret
praksis at anvende en sakaldt applikationsfaktor til at ekstrapolere fra data
opnaet i laboratoriet til en beregnet nul effekt koncentration i miljget, PNEC,
idet PNEC fastseettes som laveste effektkoncentration divideret med en
applikationsfaktor. Applikationsfaktorerne anvendes for at tage hgjde for de
usikkerheder, der er forbundet med ekstrapolationen, herunder:

»  Variationer inden for enkelte laboratorier, og mellem forskellige
laboratorier.

*  Forskelle i fglsomhed inden for en population.

»  Ekstrapolation fra korttids- til langtidseksponering.

»  Ekstrapolation fra laboratorieforhold til betingelserne i miljaet.

«  Forskelle i falsomhed mellem arter: ekstrapolation fra test med fa arter i
laboratoriet til samfund af arter i gkosystemet.

Starrelsen af applikationsfaktoren afhaenger af maengden og kvaliteten af data.
Er der tale om fa data fra korttidstest, typisk repraesenteret ved test med fisk,
krebsdyr og alger, anvendes en hgj applikationsfaktor, f.eks. 1000, mens data
for kronisk toksicitet opnaet i langtidstest giver anledning til anvendelse af en
lavere faktor (10, 50 eller 100 afhaengig af datamangde). Principperne for
beregning af PNEC er beskrevet i den tekniske vejledning til Kommissionens
direktiv 93/67/EQF og forordning (EC) no. 1488/94 for risikovurdering af
kemiske stoffer, det sakaldte Technical Guidance Document (TGD)
(Kommissionen 1996).

Der henvises til TGD for en naermere diskussion af principperne for
beregning af PNEC, men der er dog nogle forhold som er vigtige at bemaerke
her:

«  Bestemmelse af PNEC-verdier for enkeltstoffer baseres pa
laboratoriedata for fa arter, der reprasenter forskellige trofiske niveauer
og taxonomiske grupper. Beregningen baseres pa den test, som viser den
stgrste fglsomhed. De testede arter er ikke ngdvendigvis de vigtigste
malorganismer i miljget, men repraesenterer samfund af planter og dyr.
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F.eks. repraesenterer de mikroalger, der anvendes til test, ogsa andre typer
alger som samfund af fastsiddende alger i neerheden af et
spildevandsudlgb, som kan blive udsat for en langt steerkere pavirkning
end en planktonisk alge, der fgres bort fra udledningsomradet med
stremmen i lgbet kort tid.

* I modseatning til et vandkvalitetskriterium inddrages parametre som
nedbrydelighed og bioakkumulering ikke i beregningen af PNEC. PNEC
er saledes ikke det samme som et vandkvalitetskriterium, men indgar i
grundlaget for fastseettelsen af det.

Samlet er der altsa tale om, at man inden for Vandrammedirektivet gnsker at
give at malbart kriterium for et stof, PNEC, i form af en stofkoncentration i
vandet, som graenseveardi for en acceptabel forventet belastning, PEC, der
kvantificeres ved brug af beregninger baseret pa modelsimuleringer. Denne
fremgangsmade benyttes ogsa i USA til fastsattelse af federale
vandkvalitetskrav , WQC i "US Clean Water Act’. Pa tilsvarende made
fastseettes her endvidere sedimentkvalitetskrav, SQC, som anvendes ved
risikovurdering af kontaminerede sedimenters miljgpavirkning.

2.3 @kologisk Risikobaseret Miljgvurdering

I USA har man gennem arene oparbejdet en praksis under hvilken man inden
for alle omrader af miljgforvaltningen gennemfarer en risikovurdering af det
enkelte projekter med henblik pa en klarleeggelse af de forventede gkologiske
konsekvenser, projektet matte afstedkomme. Seneste har de amerikanske
miljgmyndigheder, EPA, i 1998 udgivet en guideline for gkologisk
risikobaseret miljgvurdering /7/, som en opdatering af deres 1992 udgivelse.

@kologisk risikobaseret miljgvurdering "'undersgger sandsynligheden for at
negative gkologiske indvirkninger opstar som et resultat af en eksponering til
en eller flere stressfaktorer’, /7/. Evalueringen "frembyder et kritisk element i
miljgforvaltningens beslutningsproces ved at give beslutningstagere en
mulighed for og anvisning i at inddrage tilgeengelig videnskabelig information
og viden i beslutningsprocessen sammen med andre faktorer af betydning for
beslutningsprocessen.’

Basalt set bestar miljgvurderingen i tre faser: problemformulering, analyse og
risikovurdering.

Som det ses i Figur 2.1 udggr analysefasen et tostrenget forlgb. Dels
karakteriseres selve stressfaktoren eller den aktivitet/det materiale der
fremkalder miljeeffekterne, og dels karakteriseres pavirkningen pa miljget. Det
vil sige sammenhangen mellem stressfaktoren og det gkologiske systems
respons herpa klarleegges. Det er denne sammenhzng, der danner grundlag
for en tilstreekkelig forstaelse for miljgeffekterne som falge af en forestaende
aktivitet, og for at frembringe denne forstaelse inddrages i videst muligt
omfang tilgengelig videnskabelig information og viden.
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Figur 2.1 Skematisk fremstilling af gkologisk risikobaseret
miljovurdering efter EPA’s retningslinier.

EPA sammenfatter falgende grunde til at anvende gkologisk risikobaserede
miljgvurderinger i miljgforvaltningen:

+  Gennem en iterativ procedure kan ny viden og information inkorporeres i
beslutningsproceduren ved anvendelse af information og opnaet viden fra
tilsvarende projekter.

* Risikovurderinger kan anvendes til at udtrykke sendringer i gkologiske
effekter som funktion af @ndringer i stresspavirkningerne af systemet.
Denne egenskab er specielt anvendelig ved afvejning af fordele og
ulemper ved forskellige lgsningsalternativer. Dermed kan der opstilles en
prioriteret liste af handlemuligheder, som kan indga i en cost-benefit
vurdering.

19



20

Risikovurderinger giver en eksplicit evaluering af de usikkerheder, der indgar i
vurderingen.

Med stigende antal stressfaktorer, pavirkningsmuligheder og @ndringer i selve
systemet som fglge af den biologiske, kemiske og fysiske dynamik, stiger
kompleksiteten i et system. Dermed ngdvendigggres ogsa brugen af bedre
information og mere viden for at kunne overskue de miljgmaessige effekter,
som en pavirkning af et givet system har.

Det falger derfor naturligt at opstille en konceptuel beskrivelse af
interaktionen mellem de fysiske, kemiske og biologiske variable i et system
under pavirkning til at oparbejde en forstaelse af den samlede dynamik.

En konceptuel beskrivelse, der formaliserer den viden om processernes
interaktion som eksisterer, og samtidig kan anvendes til at levere en
stedsspecifik beskrivelse af interaktionen, baseret pa tilgeengelig information
fra den specifikke lokalitet.

Denne konceptuelle beskrivelse formaliseres i dag typisk gennem
computerbaserede dynamiske beskrivelser, hvori en interaktion mellem et
systems tilstandsvariable bedst kan beskrives i hgj tidslig og stedlig oplgsning,
samtidig med at stedsspecifikke forhold tages i betragtning.

Som begrundelse for anvendelsen af modeller anfgrer EPA /7/:

«  Modeller kan let opdateres, nar ny viden om interaktionen mellem
tilstandsvariable gges.

*  Modeller klarger, hvilke forhold der er tilstraekkelig belyst med den
eksisterende viden, og hvor den eksisterende viden er utilstraekkelig.

«  Modeller er gode til at formidle den anvendte forstaelse af problemets
natur. De klarleegger endvidere de forudsatninger, der er anvendt til
belysning af problemet.

«  Modeller tilbyder en made at evaluere forventede effekter af givne
miljgpavirkninger.

»  Processen, hvorigennem en model opstilles, er en lererig proces, der
affgder ny viden.

I lyset af ovenstaende har man i USA gennem de seneste ar i stigende grad
anvendt computerbaserede modeller i reguleere VVM processer som
forudsaetning for tilladelser til klapning, oprensning og anden handtering af
kontaminerede sedimenter, se ogsa afsnit 3.2.

En nazrmere beskrivelse af konkrete konceptuelle modeller, der i dag anvendes
er givet i afsnit 3.1.

Da miljgproblemer relateret til kontamineret sediment varierer i omfang efter
lokalitet og sedimentets kontamineringsgrad, anvendes i USA en skalérbar
tilgang til problemet, saledes at undersggelsernes omfang star i rimeligt
forhold til problemets starrelse. En trinvis tilgang til lgsning af informations-
og vidensbehovet er bl.a. beskrevet i Miljgstyrelsens egen rapport om
vurderingsstrategier, /4/. Som et konkret eksempel kan navnes den made, man
anvender den i Great Lakes omradet i det nordlige USA., /11/.



Her anvendes 4 trin med fglgende opbygning:

» Trin 1. Anvendelse af eksisterende materiale til projekter, der har
tilstraekkelige baggrundsinformation i kraft af tidligere erfaring/historik.

»  Trin 2: Vurdering af miljgeffekter for vand og benthiske organismer

baseret pd computermodeller og worst-case scenarier.

«  Trin 3: Vurdering af miljgeffekter for vand og benthiske organismer

baseret pa effektbaseret biologisk testning.

«  Trin 4: Dette trin nas kun i ganske fa tilfelde og safremt man pa de
foregdende trin ikke har formaet tilvejebringe tilstraekkelig information.
Udgangspunktet er her specifikke lokale forhold, og der angives ingen

generelle procedurer for evaluering pa dette trin.

I Figur 2.2 er flow diagrammet for anvendelsen af de forskellige testmetoder,

der anvendes i Great Lakes omradet, fremstillet.
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Figur 2.2

Flow diagram for trinvis testmetode til vurdering af
miljgproblemer for klapning af kontamineret materiale.
Anvendes af US EPA i forbindelse med projekter i Great

D benminstion

Lakes , /10/.
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Som eksempel pa anvendelsen af modeller kan i denne sammenhang navnes,
at for at evaluere benthisk bioakkumulering af organiske kemikalier anvendes
computer modelleret TBP, Teoretisk Bioaccumulations Potentiale, der er en
konceptuel model baseret pa erfaringer fra amerikanske laboratorieforsgg fra
midten af 80’erne. Her relateres bioakkumuleringen af organiske kemikalier
bl.a. til sedimentets indhold af organisk materiale, lipidindhold i organismen
og koncentrationen af det organiske kemikalie i det tilfarte materiale, /10/.



3 Kvantificering af miljgeffekter

Koncentrationen af et givent stof i vandmiljget afhaenger dels af bidrag fra
kilder og baggrundskoncentration dels af de aktuelle fortyndings-,
omsatnings- og spredningsforhold i recipienten.

Denne koncentration er defineret ved
C = masse af forureningsstof / vandvolumen
og koncentrationen C kan males bade i vandsgijlen og i sedimentet.

Nogle kilder vil kun i ringe grad pavirke koncentrationen i recipienten - andre
vil veere store bidragsydere. Udledningens placering, lokale fortyndingsforhold
samt baggrundskoncentration forarsaget af andre kilder, vil, foruden
koncentrationen i selve udledningen, betinge den endelige koncentration i
recipienten.

Det er dermed ikke altid den starste enkeltbelastning af et givent stof, der er
hovedbidragsyder til koncentrationen i vandmiljget. Omvendt kan selv en
mindre kildebelastning veere kritisk for vandmiljget i situationer med relativ lav
fortyndingsgrad eller hgj baggrundskoncentration.

For sa vidt angar baggrundskoncentrationen i vandet antages denne normalt
for konstant og er som regel baseret pa malinger. | praksis vil den dog ogsa
variere. For eksempel kan man forestille sig, at baggrundskoncentrationen er
hgjere i en periode umiddelbart efter en storm eller en periode med kraftigt
tidevand.

En forudsetning for at kunne fastleegge over- og baggrundskoncentration er,
at man kan opstille et korrekt massebudget. Dette kraever grundlaeggende, at
man har kendskab til vandets og sedimentets bevagelser samt naturligvis
styrken af forureningskilderne.

En vurdering af effekt forarsaget af flere kilder kan derfor medfare behov for
mere detaljerede beregninger, herunder anvendelse af dynamiske
vandkvalitetsmodeller. Dvs. matematiske modeller, der udggr en videnskabelig
baseret metode til at bestemme baggrunds- og overkoncentrationer, idet de pa
en konsistent made integrerer de hydrauliske transportmekanismer med
tilfgrslen af forurening.

Anvendelse af en modelbaseret analyse ma naturligvis afvejes i forhold til
problemets omfang og foretages trinvist. Det forste skridt er at opstille en
hydraulisk model, der kan beskrive vandmassernes beveegelse. Herved kan
man beregne:

«  Opholdstider i havnebassiner, fjorde og andre havomrader.

«  Forekomst af idvande nar tidevandsstrammen vender og andre
strgmsvage omrader.

+  Strgmfelter, der kan benyttes til at vurdere mulighed for erosion af
havbund og derved spredning af sediment.

23



24

Det naste skridt er at undersgge transportveje af koncentrationsniveauer af
forurening. Dette kraever kendskab til forureningskilderne. Opstilles en
spredningsmodel pa grundlag af den hydrauliske model kan der herved
bestemmes:

»  Baggrundskoncentrationer.

«  Overkoncentrationer forarsaget af punktkilder.

»  Bestemmelse af mest betydende forureningskilder.

»  Spredning af forurening fra kontaminerede havne.

«  Spredning af forurening til omkringliggende omrader.

| det tilfeelde, at forureningen skyldes resuspension af tidligere aflejret
sediment kan dette ogsa medtages. Ved brug af erosionsformler for sediment
kan resuspensionen beregnes som funktion af de hydrauliske og
sedimentologiske forhold. Resuspension kan skyldes naturlige fenomener som
kraftige storme. I beskyttede omrader som havne er det dog ofte skibstrafik,
der er er den mest afggrende arsag til resuspension.

Belastningen fra samtlige kilder vil saledes, i kombination med hydrauliske,
kemiske og biologiske forhold, betinge omradets aktuelle vandkvalitet. |
praksis vil savel belastning som stramningsmenstret i vid udstrekning variere i
tid og rum. Belastning fra kilder kan variere med skiftende produktionsforhold
(skibstrafik, industriudledninger) eller variation i oplandet (renseanlag).
Stremningsmagnstret vil i visse omrader skifte fra time-til-time (minut-til-
minut) afhaengig af pavirkninger fra ydre randomrader, aktuel meteorologi og
tilledninger fra land. Stremningsmgnstret og dermed vandskiftet er saledes
dynamisk med en variation i tid og rum. Som et resultat af dette vil ogsa
fortynding/spredning af udledte stoffer have en tilsvarende variabilitet.
Endeligt vil variation (i tid og rum) af kemisk/biologiske omseaetningsprocesser
pavirke den faktiske vandkvalitet i recipienten.

Ovenstaende dynamik udger et systemkompleks, der er vanskeligt at overskue
uden passende beregningsverktgjer. Matematiske modeller for hydraulik i
kombination med dynamiske spredningsberegninger af udledninger kan
benyttes i denne sammenhang som et redskab til at skabe et overblik.

Opstilling af en dynamisk model reflekterende de faktiske forhold i et
vandomrade muligger detaljerede analyser af mulige fremtidige forhold,
herunder bestemmelse af den maksimale acceptable belastning fra flere kilder
til et vandomrade.

Med udgangspunkt i dynamiske modeller kan der saledes eksempelvis
analyseres for konsekvens af udledning fra flere kilder, deres indbyrdes
betydning for den faktiske vandkvalitet, samt for betydning af
vandskifteforhold. Den hydrauliske og sedimentologiske model kan ligeledes
benyttes til at udvikle og vurdere forskellige tiltag til at reducere forureningen.

Dette kan foreksempel veere:

»  Effekt af fjernelse af vaesentlige punktkilder.

»  Effekt af kapning af sediment.

+ Risikovurdering for spredning af sediment ved bortgravning.

«  /&ndring af havnemunding med henblik pa at reducere udsivning af
forurening.



Herudover vil modellerne kunne bruges til at planleegge og optimere
moniteringsprogrammer. Dette er sardeles vigtigt pa grund af den store steds-
og tidslige variations, der findes, samt for at sikre, at resultaterne af
moniteringsprogrammerne kan ekstrapoleres og generaliseres.

3.1 Processer og deres beskrivelser i matematiske modeller

Modellering af fysiske-, kemiske- og biologiske processer i matematiske
modeller er en anvendelse af en eksisterende generel og formaliseret viden om
nogle processer, der indlagt i konceptuelle modeller kan anvendes til at
frembringe en specifik arsagssammenhang mellem givne tilstandsvariable pa
specifikke lokale forhold.

F.eks. kan en generel viden om vandets bevagelseslove udtrykkes i
formaliserede modeller, der kan give udsagn om konkrete stramninger i et
givet omrade. Tilsvarende kan man for kemiske- og biologiske processer
udtrykke arsagssammenhange i konceptuelle modeller, der igen kan anvendes
pa specifikke lokaliteter til her at udtrykke helt specifikke arsagssammen-
hange.

Nar disse processer skal beskrives i dynamiske, dvs. tidsvarierende,
sammenhange, og samtidig leveres med en rimelig grad af stedslig oplgsning,
sa skal kompleksiteten ikke veere synderlig stor far de beregningsmassige
udfordringer bliver ganske store. Det er derfor fgrst med computerens store
udbredelse, at man i starre udstraekning er begyndt at anvende mere
komplicerede modeller til beregning af fysiske-, kemiske- og biologiske
processer.

De anvendte modeller af processer udtrykkes i diskrete, dvs. ikke-kontinuerte,
tids- og stedslige koordinater, og finder sit udtryk i forskellige formuleringer
sasom finite-differens/finite-elementer, LaGrangsk/Eulersk osv. Dermed
folger, at en stigende diskret oplgsning af fenomenerne kraver stigende
regnekraft. Da computerens regnekraft har vaeret dramatisk stigende gennem
de seneste fa ar, er oplgsningen i beregningerne steget kraftigt, men derudover
er ogsa kompleksiteten af de involverede processer steget markant.

Situationen er derfor i dag den, at der er opbygget avancerede
computermodeller til beskrivelse af :

*  Fysiske fenomener, f.eks. vandstramme, bglgebevagelser,
sedimenttransport etc.

» Biologiske kredslgb, f.eks. naringsstofkredslgbet i marine phyto- og
zooplankton systemer.

+  Kemiske kredslgb, f.eks. omseatningen af metaller i anoxiske
bundsedimenter.

Men tillige er mange af disse modeller nu gradvist ved at blive koblet sammen,
saledes at interaktionen mellem fysiske, biologiske og kemiske processer kan
beskrives i en samlet model.

Dette kapitel forsgger at give et generelt bud pa det eksisterende niveau inden
for dette omrade i dag, samtidig med at der praesenteres anbefalinger for
hvilken anvendelse af modeller, der er gnskveerdig i forvaltningen af
kontaminerede sedimenter.
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3.2 Typer af eksisterende matematiske modeller

I forbindelse med kontaminerede sedimenters miljgeffekter er
omdrejningspunktet for en kvantitativ beskrivelse af stofkoncentrationen en
korrekt beskrivelse af stramningsforholdene i det pageeldende omrade.

To- og tredimensionale modeller til beskrivelse af stramningsforhold under
pavirkning af meteorologiske kreafter og tidevandskrefter er i dag
standardveerktajer, og danner derfor typisk grundlaget for en beskrivelse af
spredning og udfaldning af stoffer i vandomrader. En fyldestgerende
hydrodynamisk beskrivelse vil derfor blive antaget som forudsetning for de
modeller, der er beskrevet i det falgende.

For at skitsere forskellige grader af kompleksitet i beskrivelsen af
kontaminerede sedimenters miljgeffekter er der i Figur 3.1 angivet de ggede
krav, der stilles til en modelbeskrivelse som funktion af en gget kompleksitet i
de involverede processer.

Som det er vist i Figur 3.1 er den farste overbygning pa en ren
hydrodynamisk beskrivelse en spredningsbeskrivelse af et givent stof baseret
pa de beregnede stremforhold.

Spredningsmodel

Antages de hydrodynamiske forhold at veere velbeskrevet for en given lokalitet
over en gnsket periode, er den simpleste form for beskrivelse af
kontaminerede sedimenter der kan laves, en beskrivelse af sedimenternes
fysiske spredning under antagelse af en given kildestyrke.

I disse modeller kan man beskrive spredning af de toksiske stoffer under
1.ordens henfald af stoffet, eller med en simpel faldhastighed.

Sedimentationsmodel
Antages det givne stof at
adsorbere til sedimentet,
kreeves endvidere en
beskrivelse af det
suspenderede sediments
transportvej og skaebne. Da
sedimentets transportvej
afheenger af fald-
hastigheden, og dermed
kornstgrrelsen/typen, vil en
beskrivelse af sedimentets
faldhastighed veere en
ngdvendig parameter.

| forhold til en spredningsmodel, vil man med en sedimentationsmodel kunne
levere en beskrivelse af faldhastigheden som funktion af de hydrodynamiske
forhold, og dermed reproducere aflejring af sedimenter mere korrekt.
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Sedimentationsmodel med bundbeskrivelse

Er resuspension fra bunden aktuel, som fglge af varierende stramforhold og
varierende styrkeforhold i bunden, krzeves tillige en beskrivelse af interaktion
mellem det suspenderede sediment og bundsedimenter. Med en sadan
beskrivelse kan sedimentets transportvej udregnes for variationer i bade
hydrodynamiske, savel som geologiske og til dels biologiske forhold.
Sidstnaevnte forhold navnes fordi biologiske benthisk aktivitet kan influere
resuspensionsstyrken af bundsedimenter. Ved mere avancerede modeller af
denne type kan flere fraktioner af sedimentet beskrives simultant, saledes at
transportvejen for bade fint organisk og uorganisk materiale kan inddrages.

Fysisk-kemisk transport- og omsaetningsmodel

Med baggrund i en avanceret sedimenttransportmodel kan en toksisk
spredningsbeskrivelse inddrage adsorptionsprocesser mellem toksiske stoffer
og sedimentet. Beskrivelsen vil typisk vaere baseret, saledes at forholdet
mellem fordelingen af toksiske stoffer i vandfasen og stoffer adsorberet til
partikuleert materiale i suspension er givet ved en dynamisk ligevaegts-
betragtning. Dermed opnas en detaljeret spredningsbeskrivelse af toksiske
stoffer. Endvidere kan nedbrydningsprocesser for de toksiske stoffer beskrives,
bade i vandfasen og i bundsedimenterne og processernes afhaengighed af
givne parametre, sasom temperatur, pH, salinitet kan indregnes.

Fysisk-kemisk og biologisk transport- og skeebnemodel

De biologiske systemer kan inddrages i beskrivelsen ved at supplere med
koblingen til en eutrofieringsmodel, der beskriver naringsstoffernes kredslgb i
et marint miljg. Eutrofieringsmodellen giver mulighed for at beskrive den
sesonmeessige variation i kulstofkredslgbet, gennem beskrivelse af plankton og
algeopveekst og -henfald.

Som seneste led i modeludviklingen er man nu
i gang med etablere modelsystemer, der
foruden ovennavnte ogsa indeholder et
biooptag, baseret pa en modelbeskrivelse af
forskellige biologiske organismer, sdsom
plankton, benthiske invertebrater og fisk.
Dermed kan @ndringen af koncentrationen af
et givent toksisk stof i en given organisme,
f.eks. al, beregnes som falge af en given toksisk
belastning af det marine miljg.

Det samlede systemkompleks som det i dag er
muligt at etablere ved en detaljeret beskrivelse
af toksiske stoffers skeebne i det marine miljg
er illustreret i Figur 3.2.

Pa baggrund af ovenstadende skematiserede fremstilling af stigende grad af
modelkompleksitet, kan det overvejes at lade en miljgvurdering af en given
aktivitet behandle efter et forlgb, hvor en stigende gkonomisk/miljgmeessig
interesse i aktiviteten afspejles i en stigende detaljeringsgrad i model-
beskrivelse. I USA lader man pa denne made f.eks. kravet til miljgvurderingers
informations- og oplysningsniveau afhaenge af de gkonomiske- og
miljgmaessige interesser, der er involveret i en given aktivitet. Det Nationale
Amerikanske Forskningsrad beskriver det saledes i /10/:



"Cost-effective management of contaminated sediments requires
informed decisions about the levels of analysis and action required to
characterize contaminated sites, to identify and manage appropriately
the risks associated with sediment contaminants, and to confirm the
results of remediation or contaminant through monitoring.’

Det kan i den sammenhang bemearkes, at man f.eks. ved Kklaptilladelser i
Danmark ikke foretager undersggelse af hvordan materialet spredes i det
marine miljg, men derimod opererer med begreb som 'uendelig klapkapacitet’,
hvorved forstas, at det klappede materiale fjernes fra omradet.
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Konceptuel model for detaljeret fysisk-, kemisk- og
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i et marint miljg.
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3.2.1 Eksisterende viden og modelleringsekspertise

Kombinationen af store gkonomiske interesser med interessen for
miljgproblemer relateret til toksiske stoffer har i mange vestlige lande gget
beredvilligheden over for en forskningsmassig indsats pa omradet. | USA
anslar EPA, at 10% af de amerikanske vadomrader ma betragtes som veerende
kontamineret. Bade pa det forskningsmaessige plan og for sa vidt angar
udviklingen af matematiske modeller drives en stor del af indsatsen derfor af
amerikanske midler og aktarer.

Det folgende afsnit forsgger at opridse det omtrentlige niveau for matematiske
modellers evne til at beskrive det komplicerede system, som toksiske stoffers
omsetning i det marine miljg udger.

De primeare modelomrader, der er relevante i denne sammenhang er:

*  Modellering af sedimenttransport, inkl. beskrivelse af bundforhold.

*  Modellering af omsetningen af toksiske stoffer adsorberet til partikulaert
materiale, oplgst i vandfasen og i bunden.

*  Modelleringen af relevante marinbiologiske systemer og deres optag af
toksiske stoffer.

| det folgende er niveauet for den danske modelleringsekspertise inden for de
neevnte omrader kort beskrevet. Der er taget udgangspunkt i eksisterende
operationelle vearktgjer, som direkte eller med mindre modifikationer kan
anvendes i denne sammenhang. Modellerne indgar alle som en del af det
nuverende MIKE modelsystem, som udvikles pa DHI - Institut for Vand og
Miljg.

De beskrevne modeller er i denne sammenhang pa niveau med den
internationale ekspertise, omendskent der er forskel i tilgangsvinkel pa enkelte
punkter.

Sediment transport

For sa vidt angar sedimenttransport er der i denne sammenhang tale om
transport af fine partikler, hvilket kan modelleres i en model til beskrivelse af
kohesiv sedimenttransport. En deterministisk, teoretisk baseret beskrivelse af
transport-, aflejring og resuspension af kohasive sedimenter eksisterer endnu
ikke. En matematisk beskrivelse af erosions-/aflejringsmgnstrene for kohasive
materialer vil derfor i vid udstraekning veere empirisk baseret. Dette skyldes
primert fenomenets komplekse natur, hvori indgar stedsspecifik mineralogi
og biologi, der i alt overvejende grad betinger sedimenternes opfarsel. F.eks.
vil bundsedimenters straminducerede resuspension veere afhangig af
mengden af biofilm, som den omkringliggende biologiske aktivitet er arsag til.
Viden om bundsedimenternes erodibilitet kan man f.eks. kun udsige noget om
gennem detaljerede malinger af erosionsstyrken (direkte eller indirekte). En
parameter, der er afggrende, idet den fastseetter ved hvilken stremhastighed
bundsedimenter bliver resuspenderet, og dermed transporteret bort.

De processer, der er tale om ved modellering af kohasive sedimenter er
skitseret i Figur 3.3.
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Figur 3.3 Skematisk fremstilling af involverede processer i en
kohasiv sedimenttransportmodel, /13/.

Denne type af modeller er almindeligt anvendt i forbindelse med radgiveres
arbejde i dag, og anvendes som standard til beskrivelse af sedimentations-
relaterede problemer. Der eksisterer i dag en veasentlig videns database, der
kan benyttes som grundlag for opstilling af modelparametre. For detaljerede
modelstudier er supplerende feltmalinger ngdvendige

Modellering af toksiske stoffers transport

Toksiske stoffer transporteres i vandmiljget enten som oplgste stoffer eller
som adsorberet til partikuleert materiale, sekundaert adsorberet til oplgst
materiale. En god beskrivelse af sedimenttransporten, som f.eks. opnas ved
brug af den netop beskrevne transportmodel, koblet med en beskrivelse af
adsorptions- og desorptionsprocessernes forlgb tilvejebringer saledes en
detaljeret dynamisk transportbeskrivelse. Disse processer skal beskrives i savel
vandfasen som i bundsedimentet, som skematiseret i Figur 3.4.

Processerne beskrives i dynamiske modeller typisk ved 1.ordens processer,
saledes at blot procesraten skal veere fastlagt for at beskrive systemet. Der
antages altsa ikke ngdvendigvis umiddelbart ligevaegt i systemet, men en
gradvis tilpasning til en ligeveegtssituation kan beskrives. Procesraternes
afhangighed af pH, redox potentialet, salinitet og temperatur indgar som en
del af beskrivelsen.
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Figur 3.4  Skematisk fremstilling af adsorptionsprocesser mellem
miljgfremmede stoffer og partikulert materiale, /14/.

Der er derudover mulighed for at indbygge andre relevante processer, sasom
hydrolyse, fotolyse, biologisk nedbrydning, speciering osv., der kan beskrives
ved almindelige 1.ordens processer eller Monod kinetisk. Specielt kan
speciering vere relevant for stoffer som kviksglv, der kan omdannes til det
sveert toksiske methylkviksglv, og TBT der omdannes til DBT, og siden
MBT.

Biologisk modellering

Da en stor del af de miljgfremmede stoffer primeert har tilbgjelighed til at
adsorbere til partikuleert organisk materiale, samtidig med at organiske
organismer vil kunne optage de miljgfremmede stoffer, kan beskrivelsen af de
miljgfremmede stoffers transport og skaebne forbedres ved ogsa at beskrive
vaekst, omsatning og henfald af det organiske materiale. Dette kan f.eks. ske i
sdkaldte eutrofieringsmodeller, hvor naringsstofkredslgbet kan modelleres.
Disse modeller har efterhanden veret i anvendelse i mere end 20 ar, og er
saledes ganske veletablerede. En skematisk fremstilling af de processer, der
beskrives i eutrofieringsmodeller er angivet i Figur 3.5.

Med disse modeller kan man endvidere i dag beskrive dynamikken i benthiske
invertebrater og den benthisk flora, hvorved biooptag af miljgfremmede
stoffer i organismer umiddelbart kan beskrives.

De tilstandsvariable, der anvendes i en sddan model er vist i Figur 3.6.
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Figur 3.5 Skematisk fremstilling af eutrofieringsmodellens
processer, /15/.
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Figur 3.6  Tilstandsvariable og processer i en eutrofieringsmodel,
/15/.
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Processer i sedimentbunden

For at kunne beskrive de komplekse og dynamiske biokemiske processer i
bundsedimenter, er en beskrivelse af de biokemiske forhold i bunden oftest
ngdvendige i sammenhang med modellering af biologiske og kemiske
stofcykler. Som eksempel er vist procesdiagram for omsatning af fosfor i
bundsedimenter. Disse modeller findes tilsvarende for kulstof, C, og kveelstof,
N, og kan bl.a. bruges til kvantificering af redox potentialet i bundsedimenter.
En parameter, der er afgarende vasentlig for omsztningen af miljgfremmede
stoffer i sedimentbunden, og derfor indgar i detaljerede modelstudier af
miljgfremmede stoffer.

FSPB
S e
N + RSOP * * Sediment Surface
| Layerwith 02,NO3 &Fer+  prnna
—_— —
50P SIP FESP Layer with NO3 & Fe+++
ROPSIP * -+
|| RFESIP | KDOX
’ La; i
yer with Fe++
" SPAD
RADSTP State variables
SOF: Organic P g Pim2
_____ "i RSPIN SIP: PO4-Pin porewater g Pim3
FESP: P adsorbed to Fet++ g Pim2
SPAD: P sorbed to red. sediment g Pfm2
IP: PO4-Pin water g Pim3
PP Plankton P in water g Pim3
DP. Detritus P in water g Pim3
Processes involved in P cycle
RSOP Flux or organic P into sediment g Pim2/d
FSPB Decomposition on sediment surface g Pim2/d
> Prociss ROPSIP Decor.np osition 01." organic P to PO4-P g Pim2id
% TFeed back or infi " RFESIP Sorbtion-desorption of SIP to Fet++ g Pim2/d
— salmckorhrmation RADSIP  Sorbtion-desorbtion of SIP to red. sediment g Pim2/d
Ak FSTP Flux of PO4-P between sediment and water g P/im2id
[  state varianle RSPIM  Immobilisation of P in sediment 2 Pim2/d

Figur 3.7  Tilstandsvariable og processer i en dynamisk beskrivelse
af fosforkredslgbet i bundsedimenter, /16/.

Integreret modellering af fysiske- og biokemiske tilstande

De foregdende modeller er alle eksisterende modeller, der finder anvendelse i
praktisk radgivning til miljgmyndigheder, konsulenter og industrivirksom-
heder. Modellerne repraesenterer dagens standard inden for modellering af de
givne omrader.

Det ligger i naturlig forleengelse af den eksisterende viden og modelerfaring, at
koble disse modeller sammen til at levere en integreret beskrivelse af bade
fysiske- og biokemiske processer, hvilket netop er hvad man ser forsggt i flere
og flere sammenhange. Specielt ser man stadigt hyppigere krav om integreret
modelbeskrivelse i de amerikanske miljgmyndigheders forlangende til
miljgundersggelser, der involverer kontaminerede sedimenter. | disse projekter
kan tillige indga modellering af hgjere trofiske niveauer, sasom fisk, hvor man
stiller krav om matematisk modellering af kontamineringsgraden af specifikke
fiskearter f.eks. som fglge af forskellige oprensningsscenarier for en havn.



I Figur 3.8er en skematisk fremstilling af et sadant integreret koncept
prasenteret for en foreslaet modellering af konsekvenserne af en forestaende
oprensning af kontaminerede sedimenter i New York havn, /17/.

HD
Hydrodynamic
Trophic level
Algae EU-fw enoeo
Zooplankton Eutrophication n Chenﬁg% t',-oalncssport
Benthic filter-feeders food-web and fate

Benthic invertebrates : :
Fish Higher food-chain

Other bioaccumulation

A: Transfer of time average sediment and XE distribution in water phase to EU,
Pool of xe in bed sediments

B: Transfer of organic substances for modeling of resuspension/deposition
and transport-fate of inorganic and chemical substances

Figur 3.8  Skematisk fremstilling af modelkoncept for integreret
modellering af fysisk- kemisk og biologiske processer
tiltenkt anvendelse i forbindelse med oprensning af
kontaminerede sedimenter i New York Havn, /17/.

I det foreslaede modelkoncept leveres altsa en beskrivelse af de miljgfremmede
stoffers omsatning i havnemiljget, saledes at den forventede koncentration af
et givent miljgfremmed stof kan beregnes i f.eks. en given fiskeart, der
beveeger sig i omradet.

Ved modellering af sa komplicerede systemer som de her beskrevne, stiger
usikkerheden pa beregningsresultaterne naturligvis, men det er ikke desto
mindre verd at notere, at der er tale om teknisk gennemfarlige beregninger,
der klarleegger og systematiserer tilgeengelig information i processammen-
haeng, og dermed forbedrer beslutningsgrundlaget substantielt.

Med andre ord bliver den tilgeengelige malte information fra maleprogrammer
anbragt i en processammenhang, der gger forstaelsen for den information,
der er indlejret i malingerne optimalt i forhold til eksisterende viden.

Modeller seetter dermed starre maengder erfaringsmateriale i system og giver
systemforstaelse.
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3.2.2 Eksempel

I den senere tid har specielt det sterkt toksiske tributyltin, TBT, veeret i
sggelyset i forbindelse med marin forurening. Malinger af TBT er derfor
blevet gennemfart i en del forskellige sammenhange, hvorfor en del
information om TBT indholdet i danske farvande er tilgeengelig. Hvordan
stoffet beveeger sig i miljget, er der derimod ikke megen information om,
hvorfor det i det fglgende er valgt at illustrere, hvordan matematiske modeller
kan anvendes til beskrivelse og visualisering af TBT indholdet i danske
farvande.

Der er foretaget et beregningseksempel af TBT spredning med en simpel
spredningsmodel. Modellens hydrodynamiske del er baseret pa den
eksisterende Farvandsmodel, http://farvandsmodel.dhi.dk /18/, der indgar som
en del af det danske havovervagningsprogram NOVA 2003. Modellen leverer
en beskrivelse af hydrodynamikken i de indre danske farvande foretaget med
DHI's MIKE 3 modelsystem. De beregnede scenarier er udfert for en 3-ugers
periode i ar 2000.

Der er foretaget beregninger for 3 tilfeelde af TBT udledning:
1. TBT frigivet fra skibe i danske farvande.

2. TBT frigivet fra sedimenter ved klapning.

3. TBT frigivet fra bundsedimenter.

Scenario 1:  Skibes frigivelse af TBT til havvand i de indre danske farvande

| det farste scenario er TBT frigivelsen fra det antal skibe, der sejler gennem
Storebelt, Jresund og Kadetrenden udregnet.

Tabel 3.1 angiver det arlige antal skibe der sejler gennem Storebzlt.

Tabel 3.1 Arligt antal skibe gennem Storebzlt, fra VTS Storebalt.

Sterrelse (veegt) | Antal/ar Anslaet middel Anslaet tid i Total belastning
bundflade (cm?) | danske farvande | med TBT/ar*
pr. skib

50-1600 T 7100 5400000 1 dagn/skib 38340¢

1600-20000 T 11000 12000000 1 dagn/skib 132000 g

20000-40000T 2300 20000000 1 dagn/skib 46000 g

>40000T 2000 30000000 1 dagn/skib 60000 g

*  Ifglge Miljgministeriet er frigivelsen af TBT pa ca. 2 ug cmd* fra lystskibe og industrifartgjer
121/.




Tabel 3.2 angiver det antal skibe, der anslaet sejler gennem @resund, /19/.

Tabel 3.2 Arligt antal skibe, der sejler gennem @resund, ansléet af

Farvandsvesenet.

Starrelse (veegt) | Antal/ar Anslaet middel Anslaet tid i Total belastning
bundflade (cm?) | danske farvande | med TBT/ar*
pr. skib

100-200 m 20726 15000000 1 dggn/skib 310890 g

leengde

Mindre bade 20944 12000000 1 dggn/skib 113098 g

*  Ifglge Miljgministeriet er frigivelsen af TBT pa ca. 2 ug cmd* fra lystskibe og industrifartgjer
121/.

| Kadetrenden sejler anslaet 39000 skibe/ar med total belastning pa 400668 g
TBT/ar, idet skibene antages at tilbringe 12 timer pa ruten @resund —
Kadetrenden.

Ovenstaende er grove estimater, idet detaljer angaende starrelse (bundareal)
samt tidsrum i farvandene ikke har veret tilradighed. Derudover er der flere
kilder, som ikke er taget med, blandt andet veerfterne, hvor der ligger
nymalede skibe aret rundt indtil de bliver solgt/sendt videre.

Modelopsatning og beregninger

Til beskrivelse af skibenes afgivelse af TBT er der lagt punktvise kilder i
overfladen, sa de repreasenterer hhv. ruten i Storebeelt, @resund og
Kadetrenden.. Der er benyttet en halveringstid pa 30 dage for TBT, /20/, som
omfatter bade biologisk nedbrydning og sedimentation. Koncentrationen pa
randen savel som initialkoncentrationen er sat til 0.

Pa Figur 3.9 ses koncentrationen efter hhv. 1 dag, 1 uge og 15 dage efter
starten af simuleringen.

Koncentrationen af total organisk tin malt /12/ i danske farvande og den tyske
bugt:

Trafikhavne- 20-45 ng Sn/l
Fyn marina/estuarier- 10-50 ng Sn/i
@resund 5 ng Snll

Kattegat 10-15 ng Sn/l

Resultatet fra Scenario 1 viser koncentrationer, som nar op pa 0,5 ng Sn/l
(hgjest i Dresund) i lgbet af de 3 forste uger. Det virker ikke umiddelbart helt
konsistent, at malingerne viser de laveste koncentrationer i @resund, nar der
her er den stgrste trafik af skibe.

I forleengelse af diskussionen omkring PEC og PNEC verdier er der tidligere

anvendt PNEC verdier pa 0,5 ng Sn/l. Det vil sige, at de her beregnede
veerdier antyder en risikokvotient PEC/PNEC i stgrrelsesordenen 1.
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Figur 3.9  Figurerne viser koncentrationen af Sn efter hhv. 1 dag, 1
uge og 15 dages simulering af frigivelse af Sn fra skibe.
Randkoncentrationer og initialfelter = 0 mg/I.

Det skal bemerkes, at for det farste er der ikke tale om en kalibreret model for
tin, for det andet er tin udledt gennem de sidste 30 ar, hvilket ikke er
inkluderet i den simple opsatning og derudover er randbetingelserne sat til O.

Scenario 2:  Momentan frigivelse af TBT fra porevandet ved en klapnings-
haendelse i Storebaelt

Modelopsatning

Det antages ,at 10000 m’ sediment klappes fra en havn og udledes midt i
Storebzelt. Materialet klappes i 5 omgange af 2000 m® over 1 time med 4
timers mellemrum. Kilden i modellen er lagt ind som et punkt i Storebeelt i
overfladen. Der er benyttet en halveringstid pa 30 dage for TBT /20/.

Koncentrationen pa randen savel som initialkoncentrationen er sat til O.



Folgende yderligere antagelser er gjort for beregningen:

Sedimentet: 40% tgrveegt, 60% porevand.
Koncentrationen af TBT er 100 ug TBT /kg tarstof
K,=1000 l/kg tarstof

C.=100 pg partikulert bundet Sn/kg terstof (Fyns Amt tillader klapninger
mellem 10-40 pug, men mener, at der sagtens kan forekomme klapninger
med dobbelt koncentration i Danmark)

C, beregnes til 0.1 pug Sn/l
| det klappede sediment er der 6000 m’® (6.000.000 I) porevand. Det vil
sige, at 0.6g Sn i alt skulle frigives

Dvs. hver klapning pa 2000 m® giver et bidrag pd 0.12 g Sn.

Pa nedenstaende Figur 3.10 ses koncentrationen til tidspunktet umiddelbart
efter 1. klapning samt hhv. 2 og 8 dage efter 1. klapning. Man kan se, at
koncentrationen holder sig konstant pga. den lange halveringstid.
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Figur 3.10 Figurerne viser koncentrationen af TBT frigivet fra
porevandet hhv. lige efter fgrste klapning, 2 dage og 8
dage efter farste klapning.
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Koncentrationen af TBT (Sn) ligger i klapningsomradet pa ca. 4e-13 g .
Dette er dog kun bidraget fra porevandet. Pga. den hgje K, vil det meste Sn
veere bundet i sedimentet, som bundfeeldes og nedbrydes og frigives med
tiden afheaengig af turbulens, iltindhold, koncentrationen i vandet osv.

Scenario 3:  Frigivelse af TBT fra havnesediment ved diffusion

Der er anvendt samme modelopsatning som i scenario 2, dog er kilden
placeret i Dresund for at simulere den maksimale desorption fra sedimentet i
Kgbenhavns havn. I /20/ har man ved hjelp af mesokosmos-forsag i Knebel
Vig fundet en desorptionsrate pa 0.08-0.2 mg Sn m? d* fra havnesediment.
Der er dog tale om maksimale eksperimentelle rater, og det er her valgt at
benytte en frigivelse p& 0.08 mg Sn m*d™.

Arealet af Kgbenhavns Havn (Nordhavn, Sydhavn og inderhavn) er anslaet
2.1*10° m’,

Resultater fra simuleringen er vist pa Figur 3.11, og viser at ved maksimal
frigivelsesrate kan koncentrationen komme op pa koncentrationer i
stgrrelsesordenen 1e-10 g Sn/l i neeromradet.
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260 300 260 250 200 260
(kilometer) thilometer)
040700 00:00:00 Scale 1:2035000 04500 00:00:00 Soale 1:2035000

Figur 3.11  Figurerne viser koncentrationen af TBT efter hhv. 7 og 15
dages simulering af frigivelse af TBT fra havnesediment.

Det viste eksempel har til formal at illustrere, hvordan anvendelsen af
matematiske modeller ved grafisk fremstilling af modelresultater kan:

+ Bidrage til at belyse omfanget og spredning af stoffer gennem tidslig og
stedlig variation, og dermed umiddelbart kan fokusere opmarksomheden
pa de mest udsatte steder.



»  Belyse forskellige kilders indbyrdes starrelsesforhold.

» Belyse de antagelser, som ggres for at vurdere spredningens omfang, og
dermed hvor der mangler viden om-, og forstaelse af problemstillingen.

Modellerne ikke er kalibreret, men baseret pa meget grove/forsimplede
antagelser og for et mere realistisk billede vil det veere ngdvendigt med en
kalibrering over en leengere tidsperiode med mere ngjagtige data for at kunne
estimere f.eks. nedbrydningsraten af TBT i de danske farvande.
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4 Anvendelse af matematiske

modeller | miljgforvaltning

Modeller kan som veerktgj i miljgforvaltningen i bredere forstand anvendes pa
bl.a. falgende mader:

Som fortolkningsvaerktgj:

Modellering kan give information om og adskille underliggende
arsagssammenhange i maledata, herunder bortfiltrering af naturlig
variation og dermed bidrage vasentligt til systemforstaelsen og vurdering
af succesen af givne miljgtiltag.

Som optimeringsveerktgj:

Modellering kan anvendes til at vurdere omfanget af et moniterings-
program gennem analyse af forskellige processers tidslige og stedlige
variabilitet. Hermed gives der et godt grundlag for udveelgelse af et
optimalt moniteringsprogram, som kan baseres pa formalet med
moniteringen (er det trends vi er ude efter eller er det fluktuationer).

Som forudsigelsesveerktgj:

Modellering kan belyse scenarier, sasom virkningen af en a&ndret
udledning af miljgfremmede stoffer etc. Modeller anvendt pa denne
made er ikke et direkte overvagningsveerktaj, men korttidsforudsigelser vil
dog kunne bruges til afvejning af fordele, risici og omkostninger ved
forskellige scenarier, hvorefter en prioriteret liste over handlemuligheder
kan opstilles.

Som interpolationsvaerktej:
Modellering kan give information om miljetilstanden pa de steder og pa
de tidspunkter, hvor der ikke males.

Som ’hindcast” veerktgj:

Modellering kan give information om tilstanden i ’den neere fortid” af
variable, som vi mener at kunne modellere bedre end vi i praksis kan male
dem. Modelleringen kan dermed hjelpe til at belyse det upavirkede
system”, eller referencetilstanden, som skal defineres i forbindelse med
implementering af Vandrammedirektivet.

Som visualiserings- og formidlingsveerktgj:

Modelresultater kan grundet deres iboende dynamik og hgje informa-
tionsindhold formidle viden meget effektivt til offentligheden gennem
animationer og grafiske prasentationer.

Som beskrevet er der mange forskellige grunde til at anvende matematiske
modeller, ligesom det af de foregaende afsnit fremgar, at matematiske
modeller kan anvendes pa mange detaljeringsniveauer. | hvilken udstraekning
matematisk modellering skal anvendes ved miljgvurdering af projekter i
danske farvande, der bergres af kontaminerede sedimenter, vil afhaenge af
bl.a. fglgende forhold:
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*  Type af problem og problemets omfang.

«  Tilgeengelige ressourcer til at lafte opgaven.

* Informations- og vidensniveau i danske institutioner og firmaer til at
handtere opgaven.

+  Offentlighedsinteresse omkring det specifikke problem eller typen af
problemer.

Der ligger saledes ikke direkte noget til hinder for, at man i dag anvender
modeller i videre udstrekning,

Det ma generelt anbefales, at miljgvurderingen af en aktivitet, der involverer
kontaminerede sedimenter, f.eks. klapning af kontamineret materiale, baseres
pa de effekter, som kan forventes i miljget fra aktiviteten, og ikke blot pa en
stofkoncentration i det udledte materiale. Med andre ord anbefales det derfor i
overensstemmelse med praksis fra specielt USA at anvende toksicitetsbaserede
kriterier som grundlag for en tilladelig udledning/klapning og vurdering af
handtering af kontaminerede sedimenter. Dette kunne initialt ggres med
udgangspunkt i internationale toksicitetsbaserede kriterier for de relevante
stoffer. Det ma endvidere anbefales at iveerksette et udredningsarbejde i
dansk sammenhang til klarleeggelse af hvilke toksicitetsbaserede kriterier, der
fremover skal anvendes i Danmark.

Det ma ligeledes anbefales, at man skalérer det ngdvendige videns- og
informationsniveau, som skal udggare beslutningsgrundlaget for en
miljgvurdering efter det pageeldende projekts tyngde. Med andre ord, at man
indfarer en trinvis sagsbehandling med f.eks. 4 informationsniveauer, som
tidligere omtalt i dette notat. Dermed vil man have beslutningsgrundlaget til
det niveau, pa hvilket man, inden for forud fastsatte kriterier, kan dokumen-
tere, at det aktuelle projekt ikke har uacceptable negative indvirkninger pa det
marine miljg. Hvorledes disse niveauer etableres, og hvilket informations- og
vidensniveau, der skal veere tilgeengeligt pa det enkelte niveau, bar fastleegges
gennem et udredningsarbejde med udgangspunkt i internationale erfaringer
pa omradet.

I denne sammenhang anbefales det dog som et minimum, at man indferer et
krav om beregning af forventet spredning af et givet kontamineret materiale
pa farste niveau af en trinvis vurderingsprocedure. Da beregningsomkostning-
erne i forbindelse med en miljgvurdering ogsa kan komme til at udgere en
begraensende faktor, kan det eventuelt overvejes at indfare gradvist stigende
kompleksitet efter falgende trinvise opbygning :

e Trinl:
Strgm- og sedimentationsforhold belyses til fastleeggelse af geografisk
udstreekning af spredning af sedimenter.

e Trin2:
Transport og aflejring af toksiske substanser belyses til fastleeggelse af
toksiske stoffers spredning.

e Trin3:
Processer i bundsedimenter inddrages til belysning af interaktion mellem
bundsedimenter og toksiske stoffer.



e Trin4:
Optag i biota belyses ved beregning af bioakkumulering for de
pageeldende stoffer, eller dele af stofgrupperne for udvalgte indikator
arter.

Denne trinvise opbygning afspejler blot stigende kompleksitet i beregningerne,
og dermed den hermed indvundne viden og de hermed forbundne
omkostninger.

Ved at initiere en indsats omkring modellering af de kontaminerede
sedimenter i forbindelse med miljevurderinger vil det pa sigt vaere muligt at
udnytte den gennem maleprogrammer opsamlede information omkring
miljgfremmede stoffer i de danske farvande, der f.eks. er samlet i Atlas
databasen, til at forbedre den eksisterende procesviden. Ved at fremstille disse
informationer i processammenhange, gennem samspillet med matematiske
modeller til levering af dynamiske beskrivelser, vil deres samlede veerdi gges
betragteligt.

Da man allerede har etableret en online-model til beskrivelse af stram-
forholdene i de indre danske farvande, ligger en kobling til beskrivelse af
transporten af miljgfremmede stoffer i de indre danske farvande nar. Dette er
en af de potentielle muligheder, der ligger i anvendelse af matematiske
modeller i miljgvurderinger af aktiviteter, der involverer miljgfremmede stoffer
i det marine miljg.
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