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1 Johdanto

Sedimenttia voidaan pitéé vesiston muistina. Siita voidaan tunnistaa menneiden vuosikymmenien muutokset
vedenlaadussa, vesiston kuormituksessa tapahtuneet muutokset, haitallisten aineiden kayttéonotto tai
vastaavasti niiden kiellot. Haitallisten aineiden pitoisuudet sedimentissd voivat nousta huomattavasti
korkeammaksi kuin sen ylla olevassa vesipatsaassa. Sedimentin haitalliset aineet voivat vaikuttaa
negatiivisesti elidihin ja ekosysteemeihin sek& vélillisesti ihmisten terveyteen. Sedimentit voivat toimia
myos pééastolahteend haitallisten aineiden vapautumiselle ja kulkeutumiselle joko sedimentin luontaisen
héiriintymisen tai ihmistoiminnasta aiheutuvan hairién vuoksi.

Sedimentteihin sitoutuneiden haitallisten aineiden vaikutuksia ymparistolle pitd4 pystya arvioimaan.
Useissa valtioissa sedimentteihin liittyvia riskeja ja pilaantuneisuutta arvioidaan aineille mééritettyjen raja-,
kynnys- tai ohjearvojen seka ympéristonlaatunormien avulla (Hakkinen ym. 2022). Haitallisiksi tunnetuille
aineille on johdettu lukuisia empiirisié tai teoreettisia viitearvoja sekd makean ettd meriveden sedimenteille.
Eri valtioissa sedimenttien pilaantuneisuutta arvioidaan vaihtelevista lahtokohdista ja tavoitteista. (Ingersoll
& Wenning 2002, Burton 2002, de Deckere ym. 2011, Kwok ym. 2014, Liu ym 2017, Birch ym. 2018,
Burton 2018, Brils 2020, Centre Ecotox 2020, Carls ym. 2021) Sedimenttien haitallisten aineiden riskien ja
pilaantuneisuuden arviointia varten on olemassa useita oppaita ja erityyppisié riskinarviointikehyksia (muun
muassa Simpson & Batley 2016, Anderson ym. 2008, Hin ym. 2010, Bay ym. 2021, Euroopan komissio
2018). Yhteisen piirteend ndille on monia todistelinjoja hyddyntéva, monivaiheinen riskinarviointi. Tdman
oppaan haitallisten aineiden valinta ja kynnysarvojen méaritys perustuu osittain Ruotsin laajaan sedimenttien
ymparistdmonitorointiaineistoon (Josefsson 2022).

Suomessa sedimenttien haitta-aineselvityksia tehd&an nykyisin lahinn& luvanvaraisten
ruoppaushankkeiden yhteydessé. Talléin tavoitteena on arvioida voimassa olevan ymparisténministerion
ruoppaus- ja lajitysohjeen mukaisesti ruopattavien sedimenttien lajityskelpoisuus vapaaseen veteen. Ohje
maédrittelee sedimenttien l&jityskelpoisuuden, muttei ota kantaa niiden pilaantuneisuuteen ja
kunnostustarpeeseen. Ohjeessa korostetaankin, ettei ohjetta eika sen siséltdmia raja-arvoja ruoppausmassoille
ole tarkoitettu sovellettavaksi paikalleen jatettavien kohonneita haitta-ainepitoisuuksia sisaltavien
sedimenttien riskien tai kunnostustarpeen arviointiin. Kyseistd ohjetta ei ole tarkoitettu sovellettavaksi
ympériston pilaantumisen perusteella tehtdviin ruoppauksiin tai muuhun riskinhallintaan (YM 2015).

Taman oppaan tarkoituksena on ohjeistaa hyvia kaytantoja paikallaan olevien sedimenttien
pilaantuneisuuden (ekologisen ja terveysriskin) ja mahdollisen riskinhallintatarpeen arviointiin. Hakkisen
ym. (2022) selvityksessa todettiin selkeésti tarve paikallaan olevan sedimentin riskinarvioinnin
kehittdmiselle. Sedimentin pilaantuneisuuden arvioinnille voi olla tarvetta tilanteissa, jossa esimerkiksi
pintaveden laatu on huonontunut tai on syyta epailla, ettd sedimentin aineet aiheuttavat haitallisia muutoksia
suojelluille elidlajeille tai elinymparistdille taikka vaarantavat alueen kayttotarkoitusta, kuten kalastusta tai
virkistyskayttdd. Sedimentin pilaantuneisuuden arviointitarve voi syntya esimerkiksi alueen
toimintahistorian, vesistdssé havaittujen muutosten tai elidstostd mitattujen kohonneiden haitallisten aineiden
perusteella.

Tama raportti pyrkii luomaan ja yhdenmukaistamaan riskinarvioinnin kaytantoja, edistamaan
sedimentteihin liittyvien tutkimusten ja seurantojen toteutusta tarkoituksenmukaisella tavalla ja ohjaamaan
mahdollisten riskinhallintatoimenpiteiden kohdentamisen vesiympdriston tilaa merkittavésti heikentaviin
kohteisiin. Raportissa kuvataan sedimenttien pilaantuneisuuden ja puhdistustarpeen riskiperusteista
kokonaisvaltaista arviointia. Raportissa esitetty riskinarviointi- ja kestava riskinhallinta vastaa
perusperiaatteiltaan pilaantuneiden maa-alueiden arviointia kasittelevéad ympéristdministerion ohjetta (YM
2014 eli niin sanottuja PIMA-ohje), mutta sen sisaltda on rajattu ja tdydennetty sedimenttikohteiden
erityispiirteet huomioiden. Raportissa esitetty riskinarviointi keskittyy erityisesti ekologisten riskien
arviointiin, joiden merkitys sedimenttikohteissa korostuu pilaantuneiden maa-alueiden riskinarviointiin
verrattuna. PIMA-ohjeen lisdksi riskinarviointiprosessi mukailee tietyilta osiltaan esimerkiksi Kanadan
sedimenttien riskinarvioinnin ohjeistusta, EU:n riskinarviointimallia, Norjan sedimentin arviointiohjetta,
Australian ja Yhdysvaltain ohjeita (Anderson ym. 2008, Euroopan komissio 2018, Breedveld ym. 2018,
Simpson & Batley 2016, US EPA 2001, Bay ym. 2021).



Raportin esittdméssa ohjeistuksessa ei ole kasitelty yksityiskohtaisesti kaikkia niita riskinarvioinnin
osatekijoita, joiden osalta PIMA-ohje soveltuu suoraan myds sedimenttikohteiden arviointiin. Tasta syysta
raportin esittelemien sedimentin riskinarviointikaytantdjen ja kestavan riskinhallinnan ohjeistuksen kayttd
edellytta4 riskinarviointiprosessin riittavad ymmartamista ja sité tulee soveltaa yhdessa PIMA-ohjeen kanssa.
Vastaava PIMA-ohjetta tdydentavé erillisohjeistus on aiemmin annettu suljettujen ja hylattyjen
kaivannaisjatealueiden riskinarvioinnista, jossa ohjeistuksen padpaino on happamien ja haitta-aineita
sisdltavien valumavesien aiheuttamissa pintavesipaastoissa (YM 2020).



2 Taustaa

2.1 Sedimenttien pilaantuneisuus Suomessa

Korkeimmat sedimentin haitta-aineiden pitoisuudet havaitaan yleensa pistemaisten kuormitusléhteiden
vaikutusalueilla. Joidenkin aineiden osalta myos, hajakuormitus, kaukokulkeutuma ja ilmalaskeuma ovat
merkittavia vesistdjen kuormittajia. Kuormituslahde vaikuttaa myoés pééstdjen koostumukseen.
Yhdyskuntajatevedenpuhdistamojen péastdista on yleensa mitattavissa laaja kirjo vaihtelevia haitallisia
aineita, kun taas yksittéisen teollisuuslaitoksen paéstoissa niitd on huomattavasti rajallisempi maaré.

Jaakkonen (2011) on koonnut vuosina 2009-2010 tietoa eri toimialojen kuormittamien sisdvesien
sedimenteissa esiintyvisté haitta-aineista. Etenkin voimakkaimmin kuormitetuilla alueilla sedimenttien
pilaantumisesta voi aiheutua paikallisten ymparisto- ja terveysvaikutusten ohella myds laaja-alaisempia
vaikutuksia.

Pistekuormituksen seurauksena esimerkiksi kemiallisen metséatalouden kéyttdmaa elohopeaa seka
alkuainekloorin kaytdssa muodostuneita dioksiineja ja furaaneja (PCDD/F) havaitaan yleisesti laitosten
kuormittamien vesistdjen sedimenteissa. Sedimenteista on mitattu myds kohonneita polykloorattujen
bifenyylien (PCB) pitoisuuksia, paperi- ja kartonkiteollisuuden per- ja polyfluorattuja yhdisteita (PFAS).
Vanhojen saha- ja kyllastamdalueiden laheisten vesistjen sedimentteihin on kertynyt kloorifenoleja, PAH-
yhdisteitd, raskasmetalleja sekd PCDD/F-yhdisteitd. Kymijoella sedimentit ovat kloorialkaani- ja
kyllastysainetehtaan toiminnan seurauksena pilaantuneet voimakkaasti elohopealla sekd PCDD/F-yhdisteilla.
Kaivosteollisuuden alapuolisissa vesistdissa puolestaan havaitaan yleisesti kohonneita
raskasmetallipitoisuuksia. Tyypillisimpia ovat kupari, sinkki, nikkeli, lyijy, arseeni, kadmium, koboltti,
kromi ja tina (Jaakkonen 2011).

Liséksi esimerkiksi laivojen ja veneiden pohjissa on kaytetty elididen kiinnittymista ehkaisevina
biosideina organotinayhdisteitd, kuten TBT:t4. N&itd yhdisteita havaitaan usein kohonneina pitoisuuksina
niin isojen kuin pienvenesatamien laheisista sedimenteisté (Jaakkonen 2011, Mehtonen ym. 2018, Mannio
ym. 2018). Lisaksi telakoiden edustalta on mitattu myds korkeita mineraalioljyjen, PCB-yhdisteiden,
kadmiumin, sinkin ja arseenin pitoisuuksia. (Jaakkonen 2011)

Itdmerella teollisuuden ja yhdyskuntien paéstojen osuudet pistemdaisestd kokonaiskuormituksesta
vaihtelevat merialueittain. Padsaantoisesti Pera- ja Selkamerella teollisuuden raskasmetallipdéstot ovat
suuremmat kuin yhdyskuntien. Suomenlahdella tilanne elohopean ja nikkelin osalta on péinvastainen.
Teollisuuden elohopea- ja lyijypadstot ovat nykyisin samaa suuruusluokkaa kuin yhdyskuntien paastot, kun
taas teollisuuden kadmiumpéaastot ovat selvasti ja nikkelipaastot hieman suuremmat kuin yhdyskuntien.
Suurimmat yhdyskuntien elohopea-, kadmium-, lyijy- ja nikkelip&astot kohdistuvat Suomenlahteen
(Mehtonen ym. 2018, Mannio ym. 2018).

Sedimenttien riskinarviointia tehtdessa ja edelleen kehitettdessd on huomioitava myds ~uudet”
sedimenttien haitalliset aineet, kuten l&akeaineet, siloksaanit ja PFAS-yhdisteet. Myds mikromuovien on
havaittu paatyvan sedimentteihin (Saarni ym. 2021), ja niiden siséltdémien haitta-aineiden vaikuttavan
haitallisesti pohjan elidihin (Nakki 2021).

2.2. Sedimenttien pilaantuneisuutta koskeva séantely

2.2.1 Unionin ymparistdon suojelunsdadoksia ja tavoitteita

Sedimentteihin ja niiden pilaantumiseen liittyvan kansallisen sdéntelyn taustalla ovat Euroopan unionin
ymparistonsuojelua koskevat saaddkset. Unionin vesipolitiikan puitedirektiivi (2000/60/EY, VPD) on
paaasiallinen vesiympériston ja siten myds sedimenttien pilaantumista ehkéiseva ja sen hallintaa ohjaava
saados. Sité taydentdvat prioriteettiainedirektiivi (2008/105/EY muutettuna direktiivilla 2013/39/EU),
komission direktiivi VPD:n mukaisesta veden kemiallista tilaa koskevasta analysoinnista ja seurannasta
(2009/90/EY) seké ympéristovastuudirektiivi (2004/35/EY). Naiden direktiivien paatavoitteena on vesien



tilan huononemisen estdminen ja parantaminen véhintadn hyvadn ekologiseen ja kemialliseen tilaan.
Huomioitavaa on, ettei unionilla ole erityislainsaadantod koskien paikallaan olevia sedimentteja.

Meristrategiadirektiivilla (2008/56/EY, Euroopan parlamentin ja neuvoston direktiivi yhteison
meriymparistopolitiikan puitteista) ja komission direktiivilla meristrategiadirektiivin muuttamisesta
(2017/845/EU) on merkitysta arvioitaessa merisedimenttien tilaa ja ympéristévaikutuksia. Myos naiden
direktiivien padmaarana on vesien, tassa tapauksessa meriymparistén hyvéan tilan saavuttaminen.
Toimenpiteitd ohjaa komission paatés merivesien ekologisen tilan arvioinnista, seurannasta ja niihin
liittyvistd standardeista (2017/848).

Euroopan unionin jasenvaltiot ja komissio ovat lisaksi syventaneet yhteisty6ta Itdmeren ongelmien
ratkaisemiseksi Unionin Itdmeri-strategian myotd (The European Union Strategy for the Baltic Sea Region,
EUSBSRS5). Strategia koostuu Eurooppa-neuvoston hyvaksymasta strategiasta ja EU:n komission
jasenmaiden kanssa laatimasta toimintasuunnitelmasta. Tavoitteena on muun muassa Itdmeren ekologisen
tasapainon palauttaminen. Itdmeren alueella unionin saéntelya taydentad edelleen Itdameren alueen merellisen
ympariston suojelua koskeva HELCOM:n Itdmeren toimintaohjelma. Sen tavoitteena on meren hyvén
ekologisen tilan saavuttaminen vahentamalla kuormitusta kaikista paastélahteistd, suojelemalla meriluontoa
ja séilyttdmalla lajien monimuotoisuus.

Ymparistopolitiikka kuuluu jaetun toimivallan alueelle (SEUT 4 artikla). Siten kansallista oikeutta tulee
tulkita mahdollisimman pitkélle EU-oikeuden kanssa yhteensopivalla tavalla ja antaa EU-oikeudelle etusija,
mikali kansallinen s&&nnds on sen kanssa ristiriidassa (etusijaperiaate). Sedimentteja ja niiden
pilaantumiseen liittyvia kansallisia sdannoksia onkin tulkittava mahdollisimman pitkalle niiden taustalla
olevien unionin direktiivien ja muiden sdaddsten sanamuotojen ja tarkoitusten mukaisesti.

2.2.2 Ymparistbnsuojelulain vesiston pilaantuminen

Sedimenttien pilaantuneisuuden arviointiin ei ole kansallista erityisséantelyd, jolloin sedimenttien osalta
sovellettavaksi tulevat 1&hinna vesistdjen pilaantumista ja luontovahinkoja koskeva sdéantely.
Ymparistonsuojelulain (527/2014, YSL) 176 ja 177 8:n sisdltyy saannokset vesiston pilaantumisen
merkittdvyyden arvioinnista ja luontovahinkojen korjaamisesta. Arvioinnin tavoitteena on selvittad erityisesti
suojelluille ekosysteemeille ja eliélajeille sekd veden laadulle aiheutuneet tai mahdollisesti aiheutuvat
haitalliset muutokset.

Sedimenttien pilaantuneisuutta ei arvioida niiden siséltdmien haitallisten aineiden pitoisuuksien
perusteella, vaan pilaantumisen merkittavyys maéraytyy tapauskohtaisesti sen mukaan, millaisia mahdollisia
haitallisia vaikutuksia aineilla on vaikutusalueellaan. Vaikutusten sallittavuus vesist6issa riippuu viime
kédessa siité, vaarantuvatko luonnon ekosysteemit ja niista riippuvaiset biologiset toiminnot.
Ympéristonsuojelulain ohella kiellettyihin ymparistovaikutuksiin liittyvaé kansallista saéntelya on erityisesti
luonnonsuojelulaissa (9/2023, LSL), laissa vesienhoidon ja merenhoidon jarjestamisestd (2004/1299) seké
valtioneuvoston asetuksissa vesiympaéristolle vaarallisista ja haitallisista aineista (1022/2006, VESPA-
asetus), vesienhoidon jarjestamisesté (1040/2006, VEHA-asetus) ja merenhoidon jarjestamisesta (980/2011).
Muutosten merkittdvyyden arviointiperusteiden taustalla ovat kansallisten vesi- ja
luonnonsuojelulainsdéddsten ohella Euroopan unionin direktiivit ja niiden tavoitteet (Kuva 1).
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Kuva 1. Sedimenttien pilaantuneisuuden arviointiin liittyv&& Euroopan unionin ja Suomen kansallista
ymparistonsuojelusaantelya.

Lis&éntyva tieto sedimenttien aiheuttamista haitallisista ympéristovaikutuksista saattaa johtaa sedimenttien
ennallistamis- ja korjaustarpeeseen alueilla, joita ei aikaisemmin pidetty merkittavasti pilaantuneena tai
huonossa tilassa olevina.

2.2.3 Vesiston merkittava pilaantuminen

Ympariston pilaantuminen mééritelladn ymparisténsuojelulain 5 §:ssé. Sen mukaan ympériston
pilaantumisella tarkoitetaan sellaista paastoa, josta aiheutuu joko yksin tai yhdessa muiden péaastojen kanssa
esimerkiksi terveyshaittaa, haittaa luonnolle ja sen toiminnoille tai luonnonvarojen kdyttamisen estymista tai
melkoista vaikeutumista. Ymparisténsuojelulain pilaantumisen maaritelméssa on huomioitu erilaisten
toimijoiden ja paastojen yhteisvaikutukset seka laaja kirjo padston aiheuttamia haitallisia seurauksia.

Ympdristonsuojelulain méé&ritelman perusteella pilaantuminen edellyttd4 toiminnan aiheuttamaa paastoa,
paastostd aiheutuvaa ympariston tilan muutosta ja edelleen muutoksen aikaansaamaa haitallista seurausta
(Kuva 2). Mééritelmastd johtuen ymparistonsuojelun kannalta merkitysta on siten p&éston lisaksi myos
vesiston kyvylla sietdd paastosta aiheutuvaa muutosta.

Ympariston Haitallinen

Paasto .
tilan muutos seuraus

Kuva 2. Ymparistonsuojelulain ympériston pilaantumisen syntymisen edellytykset.

Ympéristonsuojelulain 176 ja 177 §:ssd sdannelldén vesiston pilaantumisen merkittavyyden
arviointiperusteista. Sdadnndsten mukaan arvioinnissa on otettava erityisesti huomioon luonnonsuojelulain 3
8:n 7 momentissa tarkoitetut luontovahingot ja mit4 vesienhoidon ja merenhoidonjérjestamisestd annetun
lain mukaisissa vesienhoitosuunnitelmissa esitetddn toiminnan vaikutusalueen vesien tilaan ja kayttoon



liittyvista seikoista. Ympdristonsuojelulain vesiston pilaantumisen méaéritelma tukeutuukin pitkéalti
luonnonsuojelulain ohella VESPA- ja VEHA-asetuksen tavoitteisiin, vaikkakaan merkittdvén pilaantumisen
valttamattomana edellytyksena ei aina ole ekologisen tilan tai laadullisen tekijan tilan heikentyminen.
Haitallisen vaikutuksen merkittavyyttd méaarittavista seikoista saddetédan tarkemmin valtioneuvoston
asetuksessa erdaiden ymparistolle aiheutuneiden vahinkojen korjaamisesta (713/2009,
ymparistovastuuasetus).

2.2.4 Pilaantuneisuuden arviointikriteerit

Vesiston hyvan tilan tavoite

Suomessa on laadittu alueelliset vesienhoitosuunnitelmat, joiden tavoitteena on toimeenpanna vesipolitiikan
puitedirektiivin velvoitteita. VEHA-asetuksessa saddetadn vesienhoitosuunnitelmaan siséllytettavista
selvityksistd, vesien tilan arvioimisesta ja seurannasta seké vesienhoitosuunnitelman laatimisesta.
Merenhoitosuunnitelmista saddetddn Suomessa puolestaan merenhoidon jarjestdmisesta annetulla
valtioneuvoston asetuksella. VEHA-asetuksen liitteessé 1 on esitetty pintaveden ekologisen tilan
luokittelussa kéytettavét kriteerit. Niiden mukaan pintavesien biologisia tekijoita voidaan arvioida myds
sedimenttien fysikaaliskemiallisen laadun perusteella, vaikkakaan se ei ole pakollista. Toistaiseksi ainoastaan
Ahvenanmaan vesipiirissé prioriteettiaineita seurataan merien rannikkovesissa myos sedimenteisté.

Euroopan unionin tuomioistuimen ohella Suomen korkein hallinto-oikeus on ratkaisuissaan linjannut,
ettei viranomainen saa myontéaa lupaa uudelle hankkeelle, joka heikentaa vesimuodostuman tilaa tai
vaarantaa sen ymparistftavoitteiden saavuttamisen, ja ettd jo yhden laadullisen tekijan tilan huonontuminen
on osoitus muodostuman tilan heikkenemisesta. P&atdsten johdosta vesien tilatavoitteiden oikeudellinen
sitovuus on lisdéntynyt. Sedimenttien osalta tulkinnalla saattaa olla merkitysta esimerkiksi arvioitaessa
riskinhallintatoimien tarvetta ja toteutusvaihtoehtoja.

Vaarallisille aineille asetetut laatunormit

Prioriteettiainedirektiivi on yksi EU:n vesipolitiikan puitedirektiivin tytardirektiiveisté. Se asettaa
prioriteettilistan aineiden vesimatriisille ympdristonlaatunormeja (EQS). Vesien kemiallisen tilan luokitus
perustuu naihin normeihin. Prioriteettiainedirektiivi on Suomessa implementoitu VESPA-asetuksella sek&
sitd muuttavalla valtioneuvoston asetuksella (1308/2015). VESPA-asetuksessa maéritelldén
ymparistonlaatunormi sellaiseksi vesiymparist6lle vaarallisen ja haitallisen aineen pitoisuudeksi
pintavedessd, sedimentissa tai elidstossa, jota ei saa ihmisen terveyden tai ympériston suojelemiseksi ylittaa.
VESPA-asetuksen 6.1 8:n mukaan liitteen 1 kohdissa C ja D lueteltujen aineiden pitoisuudet vedessé tai
elidstossa eivat saa ylittdd mainituissa kohdissa saddettya ymparisténlaatunormia. Jos aineelle on annettu
eliostda koskeva ympéristonlaatunormi, kéytetdan tata normia.

On huomattava, etteivat ymparistonlaatunormit yksin méarittele merkittavan pilaantumisen rajaa, vaan
jo alemmillakin haitallisten aineiden pitoisuustasoilla voi ilmetd merkittdvaa haittaa ymparistolle ja siten
ympariston pilaantumista. Toisaalta yksittaisen ympéristonlaatunormin ylittyminen suppealla alueella ja
hetkellisesti ei yksin tarkoita merkittdvéa tai huomattavaa vahinkoa, vaan arvioinnin tulee perustua
kokonaisarvioon.

Lisadntyva tieto ymparistolle vaarallisista ja haitallisista aineista edellyttaa arviointikriteereiden ja siten
myo6s ymparistélaatunormien paivittamistd. Tdma voi merkitd muun muassa uusien aineiden tai aineryhmien
lisddmista prioriteettiainelistalle tai yha kiristyvid ymparistonlaatunormeja. Paivitysten yhteydessa tulevat
arvioitavaksi myds sedimentteihin varastoituneiden ja mahdollisesti kertyvien haitallisten aineiden
vaikutukset vesistojen luokitukseen ja sedimenttien ennallistamis- ja korjaustarpeeseen.

Elinymparistojen ja elidlajien suojelu

Sedimentteja ja niistd mahdollisesti aiheutuvia haitallisia vaikutuksia koskevat myds unionin keskeiset
sdannokset elinymparistdjen ja elidlajien suojelusta. Unionin elinymparistdjen suojelu toteutetaan pitkéalti
perustamalla Natura 2000 -verkostoon kuuluvia luontodirektiivin erityisten suojelutoimenpiteiden alueita ja
lintudirektiivin erityisid suojelualueita. Luontodirektiivissd sdadetddn luontotyyppien ja lajien



elinympérist6jen heikentymisen seké lajien hdirinnan estdmisesta (6.2 artikla). Vaikka direktiiveissé
sedimentteja ei suoraan mainita, ne ovat osa suojeltuja pohjaelinymparistoja.

Sellaiset toimenpiteet, jotka kohdistuvat sedimentteihin ja joiden arvioidaan merkittavasti heikentévan
esimerkiksi Natura 2000 -verkostoon kuuluvan alueen sellaisia luonnonarvoja, joiden suojelemiseksi alue on
perustettu, ovat Kiellettyj& (LSL 34 8). Vesiluontotyyppien suojelusta on sd&nnelty vesilain 2 luvun 11 §:ssd
(587/2011, VL). Kielletyista vaikutuksista suojeltuihin eldin- ja kasvilajeihin seka niiden tarkeisiin
elinympéristoihin on sdédnnokset luonnonsuojelulaissa (LSL 8 luku). Suomessa esiintyvistd uhanalaisista ja
suojelua edellyttavista elidlajeista on saadetty valtioneuvoston asetuksella (160/1997, LSA).

Luontovahingon maaritelmaan eivat sisally millaiset tahansa haitalliset vaikutukset suojeltaville
luontoarvoille, vaan niiden on oltava merkittavia suojelutason saavuttamisen tai sdilyttdmisen kannalta.
Haitallisen vaikutuksen merkittavyytta on arvioitava suhteessa kyseisen luontotyypin tai lajin suojelun
tasoon, niiden tuottamiin palveluihin ja luonnolliseen uudistumiskykyyn. Ympdristovastuuasetuksen 2 §:ssé
on edelleen tarkennettu, mité tulee ottaa huomioon arvioitaessa suotuisalle suojelutasolle aiheutuneen tai
mahdollisesti aiheutuvan haitallisen vaikutuksen merkittavyytta. Yhtena arviointikriteerind ovat myos
vaikutukset ihmisten terveyteen.

Vaikka merkittavida mééria haitallisia aineita sisaltdvat sedimentit eivat sijoittuisi naille erityisesti
suojelluille alueille tai alueille, joilla uhanalaisia tai suojeltuja elidlajeja esiintyy, sedimenteista vapautuvat
haitalliset aineet voivat kulkeutua ja levitd vesien mukana tallaisiin kohteisiin. Siksi sedimenttien
pilaantuneisuutta arvioitaessa on pyrittdvé kartoittamaan sedimentteihin kertyneiden haitallisten aineiden
vapautuminen vesifaasiin ja mahdollinen kulkeutuminen seka aineiden aiheuttamat todennakoiset tai
mahdolliset muutokset vaikutusalueensa ymparistssa ja elidissa.

2.2.5 Pilaantumisen arviointiin liittyvaa terveydensuojelusaéntelya

Terveydensuojelun osalta keskeisin saados on terveydensuojelulaki (763/1994, TSL). Sen tavoitteena on
muun muassa vahentéa ja poistaa sellaisia elinymparistossa esiintyvia tekijoita, jotka voivat aiheuttaa
terveyshaittaa. Laissa terveyshaitalla tarkoitetaan ihmisessa todettavaa sairautta, muuta terveydenhdiriota tai
sellaisen tekijan tai olosuhteen esiintymistd, joka voi vahentaa vaeston tai yksilon elinympaéristén
terveellisyytta (TSL 18). Madritelmé sisaltda haitallisen terveysvaikutuksen, kuten sairauden liséksi riskin
vaikutuksen ilmenemisestda. Siten jo haitallisen vaikutuksen mahdollistavaa altistumista voi pitéa lain
tarkoittamana terveyshaittana. Sedimenteista vapautuvilla haitallisilla aineilla saattaa olla merkitysta
ihmisten terveydelle esimerkiksi silloin, kun vesistod kaytetédan talousvesilahteen taikka ihmiset altistuvat
ndille aineille uinnin tai kalastuksen myota.

Talousvetena kdytettdvan veden on oltava terveydelle haitatonta ja tarkoitukseensa soveltuvaa (TSL 17
8). Sdannds méaérittelee yleiset vaatimukset talousvetend kaytettavélle pohja- ja pintavedelle. Talousveden
laatuvaatimuksista ja valvontatutkimuksista on sdadetty tarkemmin sosiaali- ja terveysministerion asetuksella
(2015/1352). Asetuksen laatuvaatimukset (liitteen 1 taulukot 1, 2 ja 3) pohjautuvat terveysvaikutuksiin, kun
taas laatusuositusten (liitteen 1 taulukko 4) perustana ovat muut arviot veden kayttokelpoisuudesta, kuten
haju, maku tai korroosio. Laatuvaatimusten ja -suositusten ylitykset edellyttavéat terveydensuojelu-
viranomaisen arviota terveyshaitan mahdollisuudesta sek& korjaavien toimenpiteiden tarpeesta ja
kiireellisyydesta (TSL 17 § ja 18 §).

Yleisten uimarantojen uimaveden laatuvaatimuksista sadnnell&an sosiaali- ja terveysministerion
asetuksilla, joista toiset sdantelevéat suuria (177/2008 ja 711/2014) ja toiset pieni& uimarantoja (358/2008 ja
710/2014). Saadosten liitteiden taulukoissa on méaritelty kriteerit, joiden perusteella arvioidaan uimaveden
sellaista laadun huononemista, josta saattaa aiheutua uimareille terveydellista haittaa. Laatuvaatimukset ja -
suositukset on asetettu 1ahinnd tauteja aiheuttaville bakteereille ja aistittaville jatteille, kuten 6ljyisille
jatteille tai kelluville materiaaleille, ei siten suoranaisesti haitallisille aineille.

Kalastukseen ja kalansyontiin liittyvaa saantelyé on elintarvikelaissa (297/2021, ETL). Lakia ei
sovelleta yksityistalouden omaan kayttoon tarkoitettujen elintarvikkeiden tuotantoon. Ammattikalastuksen
osalta on velvoite huolehtia elintarvikkeiden ominaisuuksista siten, etteivét ne aiheuta vaaraa ihmisen
terveydelle (ETL 6 8). Elintarvikkeiden haitallisten aineiden enimmé&isméaristé on sainnelty EU:n tasolla
esimerkiksi seuraavien haitallisten aineiden osalta kadmium, lyijy, elohopea, epéorgaaninen tina, arseeni,
PCB ja PAH. Riskinhallintatoimet enimmaismaéarien ylittyessa johtaisivat todennakdisesti kalansydnnin



rajoituksiin sedimenttien puhdistusvelvoitteiden sijaan. Naissékin tilanteissa tulee arvioitavaksi haitallisten
aineiden todennakdisimmat ja merkittdvimmat paastolahteet, siten myods sedimenttien pilaantuneisuus.



3 Riskinarviointimenettely

Tama raportti on tarkoitettu paikallaan olevien sedimenttien pilaantuneisuuden arviointiin. Sedimentin
pilaantuneisuutta ja riskej& on arvioitava, jos esimerkiksi vesiston kuormitushistoria, tehdyt tutkimukset tai
havainnot sedimentin ja/tai pintaveden laadussa tai havaitut muutokset vesiekosysteemissé osoittavat, etta
haitalliset ympéristo- tai terveysvaikutukset ovat mahdollisia. Riskinarviointiprosessi kaynnistyy
riskinarviointitarpeen ja riskien tunnistamisella. Ensimmaisessé vaiheessa kerétéan olemassa olevaa tietoa
kohdealueen historiatiedoista ja aiemmin kohteen sedimenteisté tehdyista selvityksista seka tutkimuksista.
Naiden tietojen perusteella tehd&én alustava arvio alueella mahdollisesti esiintyvista haitallisista aineista ja
niiden pitoisuustasoista. Mitattujen pitoisuuksien ylittdessé kynnysarvot tai muu vahva ndyttd mahdollisesta
pilaantumisesta johtavat yleensa varsinaisen riskinarvioinnin aloittamiseen, haittojen seka riskien
madrittelyyn.

Varsinaisessa riskinarvioinnissa keskitytadn kulkeutumisriskin, ekologisten ja terveysriskien arviointiin.
Haittojen ja riskien arvioinnissa, kohdetta tutkitaan tarkemmin hyddyntéen useita mahdollisia
tutkimuslinjoja. Eri tutkimuslinjoja hyddynnetédan kokonaisvaltaisessa riskinarvioinnissa, jossa huomioidaan
my0s paikalliset olosuhteet. Lopuksi tulokset integroiden suoritetaan riskin luonnehdinta ja tarvittaessa
siirrytaan riskinhallintaan noudattaen kestavan riskinhallinnan/kunnostamisen periaatteita.

3.1 Yleiset periaatteet

Riskinarviointimenettelyssé tunnistetaan, madritetddn, kuvataan haittoja ja niiden todennékoisyyksia seké
arvioidaan ndiden hyvaksyttavyytta. Ymparistonpilaantumista koskevassa riskinarvioinnissa haitalla
tarkoitetaan negatiivista vaikutusta, joka seuraa ympaériston haitallisille aineille altistumisesta tai niiden
kulkeutumisesta. Haitta voi kohdistua ympariston laatuun, elolliseen luontoon tai ihmisen terveyteen. Se
voidaan yleensa mitata tai muulla tavoin todentaa. Riski on arvio haitan luonteesta ja todennakdisyydesta.
Mité suurempi on haitan aiheutumisen todennakaéisyys tai seuraus, sitd suuremmaksi kasvaa myas riski.
Yleensa riski arvioidaan suoraan tietyn, erikseen rajatun ja maéaritellyn kohteen ja haitan suhteen. Talléin
riskill& tarkoitetaan vain todenndkoisyytta, jolla kyseinen haitta aiheutuu (YM 2014).

Riskinarviointi perustuu haitallisten aineiden esiintymisen (paésto- ja altistuslahteet), haitallisten
vaikutusten kohteiden (altistujat) seké& naiden valisen yhteyden (kulkeutumis- ja altistusreitit) ja merkityksen
osoittamiseen kohdekohtaista tietoa soveltaen (Kuva 3). Riskinarviointimenettelyn yleiset vaiheet ovat:

1. Haittojen ja riskien tunnistaminen
2. Haittojen ja riskien maarittdminen

3. Haittojen ja riskien kuvaus.

Kéytanngssa ndma vaiheet ovat osin paallekkaisia, eika arviointia usein ole tarkoituksenmukaista toteuttaa
tai dokumentoida ndiden arviointivaiheiden kautta. Sen sijaan on suositeltavaa, etta haittojen ja riskien
méarittdminen ja kuvaus toteutetaan ja dokumentoidaan aina kolmessa erillisessa vaiheessa, kun kyse on
ympariston pilaantuneisuuden ja puhdistustarpeen arvioinnista. Ndm4 arviointivaiheet ovat (YM 2014):

1. ympariston laatuun kohdistuvien kulkeutumisriskien
arviointi

2. ihmisen terveyteen kohdistuvien terveysriskien arviointi

3. elolliseen luontoon kohdistuvien ekologisten riskien
arviointi.




Riskinarvioinnin tarkempi sisélto ja toteutustapa vaihtelevat tapauskohtaisesti arvioinnin tavoitteiden ja
sen kohteena olevan alueen ominaisuuksien perusteella. Riskinarviointi on vaiheittain tarkentuva prosessi,
jossa kohdekonhtaista tietoa tdydennetdén arvioinnin edetessd, kunnes sen perusteella voidaan tehda riittdvan
luotettavia johtopaatoksia tarkasteltavista haitoista ja riskeistd. Riskinarviointiin kdytettavien resurssien
optimoimiseksi sen kaikkien tydvaiheiden, kuten taustatiedon kerddmisen ja kohdetutkimusten, tulee palvella
haittojen ja riskien tapauskohtaista madrittamistd ja niiden perusteella tehtdvia johtopaatoksia. Tamé
edellyttaa riskinarviointiprosessin ymmartamisté ja yksiselitteisté tavoitteenasettelua arvioinnin eri
osavaiheissa. Riskinarviointimenettelyn edella kuvatut paévaiheet sedimenttikohteissa on esitetty kuvassa 3.
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Kuva 3 Sedimentin riskinarviointiprosessi.



3.2 Riskinarvioinnin tarve

Tarve sedimentin riskinarviointiin tunnistetaan alustavasti vesiston kuormitushistorian, alueella aiemmin
tehtyjen haitta-aineselvitysten ja/tai havaittujen ymparistovaikutusten perusteella. Arviointitarpeeseen
vaikuttavat myos tiedossa oleva vesirakentaminen ja muut vesiston tai sen valuma-alueen ké&yttod koskevat
hankkeet, jotka voivat johtaa sedimentin héiriintymiseen ja haitallisten aineiden leviamiseen ja/tai
vaikutusten lisd&ntymiseen.

Arviointitarve varmennetaan ensisijaisesti vertaamalla sedimentista (pintakerros) mitattuja haitta-
ainepitoisuuksia taulukossa 1 esitettyihin kynnysarvoihin. Kyseiset kynnysarvot kuvaavat ekologisesti
haitattomiksi arvioituja pitoisuuksia ja perustuvat maaritysperusteiltaan EU:n sedimenttien
ymparistlaatunormien laatimisohjeeseen (Euroopan komissio 2011, 2018). Tarkempia tietoja kynnysarvojen
johtamisen perusteista kyseiselld EU:n menetelmalla on esitetty liitteessé 1 ja liitteessé 2.

Sedimentistd aiheutuvat ympaéristo-, terveys- ja kulkeutumisriskit on arvioitava tassa ohjeistuksessa
esitetyn arviointimenettelyn mukaisesti, jos taulukon kynnysarvot ylittyvat. Kynnysarvojen alittuessa
sedimenttid voidaan yleensa pitaa pilaantumattomana eika tarkempaa riskinarviointiin ole tarvetta. Siten
ekologisten riskien tarkempi arviointi ei valttamatta ole tarpeen vertailuarvojen alittuessa, jos mikdan muu
seikka ei viittaa sedimenteistd mahdollisesti aiheutuvaan ympéristéhaittaan.

Taulukko 1. Valitut kynnysarvot pohjautuen Ruotsin ja Sveitsin laatimiin EQS-arvoihin sedimenteille (mg/kg kuivapainoa) seka
kirjallisuudesta poimittuna nikkelin ja sinkin EU-menetelméalla johdetut arvot sedimentille.
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Ruotsilla sedimentin EQS-arvo suhteutettu 5 % orgaanisen hiilen pitoisuuteen. Normalisointia tarvitaan,

jos sedimentin orgaanisen aineksen pitoisuus suurempi kuin 5 %. Ruotsin EQS-arvot sedimentille on
maéaritetty perustuen 5 % hiilipitoisuuteen paitsi kadmiumille ja lyijy-yhdisteille. Sveitsill4 sitd vastoin
ehdotetut sedimentin arvot on madritetty 1 % hiilipitoisuuteen. Rasvaliukoisten aineiden biosaatavuus
riippuu sedimentin orgaanisen hiilen pitoisuudesta. Standardisedimentille kdytetdan oletusarvona EU:n
ohjeistusten mukaan 5 %:n orgaanisen hiilen (OC) pitoisuutta. Ekotoksisuusarvojen vaihtelu, joka johtuu
testaamisesta erilaisissa hiilipitoisuuksissa, huomioida normalisoimalla jokainen (kelvollinen) testitulos
(LC50, EC50, EC10, NOEC) orgaanisen hiilipitoisuuden suhteen ja ilmoittamalla kaikki tulokset EU:n
standardisedimentin hiilipitoisuudessa. Normalisointi voidaan tehdd mille tahansa biotestitulokselle
riippumatta siita, missé hiilipitoisuudessa testi on suoritettu. Laskutapa on esitetty kaavassa 1, jossa
hiilipitoisuuden oletusarvona (Foc EU standardisoitu) on 0,05 vastaten siis EU-standardin mukaista
orgaanisen hiilen pitoisuutta (Euroopan komissio 2018).

Kaava 1

Testitulos normalisoitu standardisedimenttiin (mg kg kp -1) = Testitulos sed. (mg kg «p-1) X Foc EU
standardisoitu (kg kg 1) /Foc testattu sedimentti (kg kg )

Samaa kaavaa kayttaen voidaan laskea esimerkiksi Sveitsin kayttdma 1 % hiilipitoisuuden normalisointi

vaihtamalla oletusarvoksi 0,01.

Koska Ruotsilla ja Sveitsilla on EQS-arvot johdettuna vain muutamalle sedimentin haitalliselle aineelle,

on perusteltua kayttdd myds Norjan arvoja niille sedimentissa yleisesti esiintyville aineille (taulukko 2)
ruotsalaisten arvojen puuttuessa.

Taulukko 2. Norjan EQS-arvot sedimentille. MR = merenrannikko, SV = sisavedet, MPV = muut pintavedet, MV =
makea vesi, EM = Ei maéaritelty vesistotyyppi (Miljgdirektoratet 2014, Klima- og Forurensningsdirektoratet 2012).

Norjan arvot on normalisoitu 1 % hiilipitoisuuteen.

Alakloori

Arseeni

Bisfenoli-A

Bromatut difenyylieetterit

Kloorialkaanit C10-C13
Klorfenvinfossi

klorpyrifossi

Kromi

DDT yhteensa

para-para-DDT
Dekametyylisyklopentasiloksaani
(D5)

Di(2-etyyliheksyyli) ftalaatti
(DEHP)

Diflubentsuroni

Dioksiini ja dioksiinin kaltaiset
PCBt*

Dodekyylifenoli sisdltden
isomeerit

Endosulfaani

Heksabromisyklododekaani
(HBCD)
Heksaklooribentseeni
Heksaklooributadieeni
Heksakloorisykloheksaani

0,0003 (MR)
18 (EM)
0,0011 (EM)
0,062 (MR)
0,31 (FW)
0,8 (MR)
0,0005 (MR)
0,0013 (MR)
660 (EM)
0,015 (EM)
0,006 (EM)
0,044 (EM)

10 (MR)

0,000184 (EM)
8.6 x 107 TEQ (MR)

0,0044 (EM)
0,00007 (MR)

0,034 (MR)
0,17 (MV)
0,017 (MR)
0,049 (MR)
0,000074 (MR)

PAH-yhdisteet
Asenaftyleeni
Asenafteeni
Bentso(a)antraseeni

Bentso(a)pyreeni
Bentso(b)fluoranteeni
Bentso(k)fluoranteeni
Bentso(g,h,i)peryleeni
Kryseeni
Dibentso(a)antraseeni
Fluoreeni

indeno[1,2,3-cd]pyreeni

Fenantreeni
Pyreeni

Pentaklooribentseeni

Pentakloorifenoli
Perfluoro-oktaanihappo (PFOA)
Perfluorioktaanisulfonaatti ja sen
johdannaiset (PFOS)

PCB7

Teflobentsuroni
Tetrabromibisfenoli A (TBBPA)

0,033 (EM)
0,10 (EM)
0,06 (EM)

0,18 (MR)
0,14 (MR)
0,14 (MR)
0,084 (MR)
0,28 (EM)
0,027 (EM)
0,15 (EM)

0,063 (MR)

0,78 (EM)
0,084 (EM)

0,4 (MR)

0,014 (MR)

0,071 (EM)

0,00023 (MR) 0,0023
(MV)

0,0041 (EM)
0,0000004 (EM)
0,108 (EM)



0,00074 (MV)

Klooratut parafiinit 4,6 (EM) Trifenyylitina 3,61 E9% (EM)

(keskiketjuiset)

Elohopea ja elohopeayhdisteet 0,52 (MR) Triklooribentseenit 0,0056 (MR)

Naftaleeni 0.027 (MR) Triklosaani 0,009 (EM)

Nonyylifenoli 0,0016 (MR) Trifluraliini 1,6 (MR)
Tris(2-kloorietyyli)fosfaatti (TCEP) 0,0716 (EM)

Kynnysarvojen ylittyessa riskien kohdekohtaista arviointia tulee taydentaa muilla arviointimenetelmill&.
Jos aineelle ei ole madritetty kynnysarvoa, sen sijaan voidaan kéayttdd olemassa olevaa sedimenttien
taustapitoisuusarvoa. Talloin arviointikynnys on varsin alhainen erityisesti ihmistoiminnasta peraisin oleville
orgaanisille haitta-aineille, joita sedimentissa ei luontaisesti pitaisi esiintyd. Mikéli edella mainitut tiedot
puuttuvat, vertailussa voidaan kayttdd myds muita ekotoksikologisia viitearvoja (tarkemmin kappale 7.3).

Kynnysarvovertailussa on kiinnitettavé riittavasti huomiota kaytossé olevan tutkimustiedon kattavuuteen
ja sen perustana olevaan naytteenottoon. Esimerkiksi vahainen ndytemadra tai naytteenoton virheellinen
kohdentaminen, voivat johtaa vaariin paatelmiin haitta-aineiden esiintymisestd sedimentissa. Vaikka
kynnysarvojen ensisijaisena maaritysperusteena on haitta-aineiden toksisuus pohja- ja vesieliostélle, arvoja
voidaan yleensa pitaa riittdvan alhaisina myos terveysriskien ja haitta-aineiden kulkeutumisesta aiheutuvien
riskien arviointitarvetta tunnistettaessa.

Joskus ekologisten ja terveysriskien tapauskohtainen tarkastelu voi olla tarpeen myés kynnysarvojen
alittuessa, jos kyseessa on esimerkiksi erityisen biokertyvé ja ravintoverkossa rikastuva haitallinen aine
(tarkemmin kappale 7.1.3 ja 7.1.4). Joskus voidaan myos edeta tarkempaan kohdekohtaiseen
riskinarviointiin, vaikka kynnysarvot alittuisivat, jos muut havainnot indikoivat mahdollisia sedimentin
haitallisista aineista johtuvia vaikutuksia, kuten heikentynyt pohjaeldinyhteison tila (kappale 7.4).

Seostoksisuus on myds huomioitava. Jos kohdealueelta mitataan useille aineille lahelld kynnysarvotasoa
olevia pitoisuuksia, on otettava huomioon aineiden mahdolliset synergiset tai additiiviset vaikutukset. Talléin
voi olla tarpeen edeté tarkennettuun riskien ja haittojen arviointiin, vaikkeivat yksittdisten haitallisten
aineiden kynnysarvot ylittyisi (tarkemmin kappale 7.6).

Arvioinnissa on huomioitava myds aineiden kulkeutumispotentiaali (luku 6) sekd todennakdisyys, jolla
eliosto joutuu kosketuksiin haitallisten aineiden kanssa joko suoraan tai ravinnonvalitykselld. Joskus aineet
ovat jo ehtineet hautautua syvempiin sedimenttikerroksiin, eivétka ne siksi valttdmétta enéa ole riskitekijé
eliostolle.

Kynnysarvot ovat ekologisesti haitattomiksi arvioituja pitoisuuksia ja perustuvat EU:n
sedimenttien ymparistdlaatunormien laatimisjohtamisohjeeseen

Kyseiset ekologiset arvot suojelevat myds ihmisten terveyttd, pitoisuuksien ollessa riittavan
alhaisia

Kynnysarvo ei maarita onko sedimentti pilaantunut vai ei

Jos kynnysarvot ylittyvat, sedimentista aiheutuvat riskit arvioidaan ohjeistuksessa esitetyn
arviointimenettelyn mukaisesti

Kynnysarvojen alittuessa ei ole yleensa tarvetta tarkempaan riskinarviointiin
Ekologisten ja terveysriskien tapauskohtainen tarkastelu voi olla tarpeen mygs
kynnysarvojen alittuessa, jos kyseessa on erityisen biokertyvé ja ravintoverkossa rikastuva

haitallinen aine

Huomioitava seikka on mygs seostoksisuus — huolimatta siita ettei yksittaisen haitallisen
aineen kynnysarvo ylity

Tarkastelussa on huomioitava myds aineiden kulkeutumispotentiaali ja
altistumistodennékdoisyys seka biosaatavuus




3.3. Haittojen jariskien tunnistaminen

Sedimenttikohteissa mahdollisten haittojen tunnistaminen perustuu kdytdssé olevaan tietoon tarkasteltavan
vesiston ja siihen liittyvien valuma-alueiden kuormitushistoriasta ja tilasta sekd haitta-aineiden
pitoisuuksista, esiintymisesta ja ominaisuuksista (kts. luku 5). Naiden tietojen pohjalta muodostetaan
tarkasteltavan kohteen alustava késitteellinen malli (tarkemmin kappaleessa 4.3), joka kuvaa sedimentin
haitta-aineiden oletetun esiintymisen, mahdolliset kulkeutumis- ja altistusreitit seké altistujat. Alustavan
kéasitteellisen mallin perusteella riskinarviointi voidaan rajata tarkemmin riskien kannalta keskeisimpiin
vesialueen osiin ja sedimenttikerrostumiin, haitta-aineisiin ja niille altistujiin.

Merkittdvimmat paikallaan olevasta sedimentisté aiheutuvat riskit liittyvat useimmiten vesielioston ja
pohjaeldinten suoraan altistumiseen sedimentin haitta-aineille seka biokertyvien aineiden osalta mahdollisiin
vaikutuksiin ravintoverkossa. Siksi riskinarvioinnissa on tarked pyrkié tunnistamaan erityisesti haitta-
aineiden esiintyminen sedimentin biologisesti aktiivisessa pintakerroksessa seka aineiden mahdollinen
liukeneminen veteen ja kertyminen esimerkiksi kaloihin. Ihmisten, lintujen ja maaeléinten suora altistuminen
sedimentin haitta-aineille on mahdollista myos erityisesti matalissa rantavesissa.

Haitta-aineiden kulkeutumisesta aiheutuvat riskit liittyvat yleensa tilanteisiin, joissa sedimentti
héiriintyy virtausolosuhteiden muuttuessa, kuten vesistdssa suoritettavan vesirakentamisen takia tai
tulvimisen vuoksi. Tallgin kulkeutumista tapahtuu usein kiintoaineeseen sitoutuneena, mutta sedimentin
hairiintyminen voi lisdtd myos haitta-aineiden liukenemista vesifaasiin. Lisaksi sedimentin hairiintymista ja
haitta-aineita kulkeutumista voi tapahtua luontaisesti pohjaelididen aiheuttaman bioturbaation tai
kaasukonvektion tai virtausten takia.

3.4 Haittojen ja riskien maarittaminen

Sedimentin aiheuttamien mahdollisten haittojen ja riskien tunnistamisen jalkeen pyritdan maéarittdmaan
niiden todenndkaisyys ja laajuus. Tamaé tarkoittaa kvantitatiivista arviota haitta-aineille altistumisesta ja
niiden mahdollisesta kulkeutumisesta sekd ndiden seurauksena aiheutuvista vaikutuksista ymparistolle ja
terveydelle seké lyhyen etté pitkan ajan kuluessa. Téassa vaiheessa arvioinnin tavoitteenasettelua ja
arviointikohteiden rajausta joudutaan usein tarkentamaan.

Toteutustapa ja menetelmat haittojen ja riskien maarittdmiseksi valitaan tapauskohtaisesti alueen
ominaisuuksien ja arvioinnin tavoitteiden perusteella. Haitta-aineiden kemiallisten pitoisuusmittausten lisaksi
arviointimenetelmiin voi siséltya biologisia ja ekologisia kohdetutkimuksia (luku 7), sedimentin
koostumuksen ja kerrostumisen maarittamista, pohjadynamiikan selvittdmistd muuttuvissa olosuhteissa ja
naisté saatujen tulosten laskennallista késittelya (luku 6) seké altistumisen ja mahdollisten haittojen
merkittdvyyden arviointia inmisten terveytta koskien (luku 8). Haittojen ja riskien merkittavyys
tunnistettujen altistujien ja muiden vaikutuskohteiden osalta maéaritetdan puolestaan erilaisilla
ekotoksikologisilla tai terveysperusteisilla vertailuarvoilla (kappale 7.3 ja luku 8). Arvot voivat kuvata
esimerkiksi haitta-aineiden toksikologisia vaikutustasoja taikka tiettyjen biologisten tai ekologisten
muuttujien arvoja pilaantumattomaksi tiedetyilla vertailualueilla.

Haittojen ja riskien maérittdminen voidaan toteuttaa vaiheittain tarkentuvana prosessina, jolloin sen
ensimmaisessé vaiheessa tuotetaan varovainen, toisin sanoen haittoja ja riskeja todenndkoisesti yliarvioiva
konservatiivinen arvio. Jos haitat ja riskit tallaisen tarkastelun perusteella ovat riittdvan vahéisi,
todennakaoisesti niiden tarkempaan méarittdmiseen ei ole tarvetta. Riskinarvioinnissa voidaan pyrkié suoraan
my0ds mahdollisimman todenmukaiseen eli realistiseen arviointitulokseen edustavien kohdetutkimusten
perusteella tai yhdistad siihen seké konservatiivisia etté realistisia arvioita. Talléin tulee tunnistaa arviointiin
liittyvat epadvarmuustekijat.



3.5 Haittojen ja riskien kuvaus sekéa johtopaatdokset

Kun haittojen ja riskien suuruus on maaritetty, kuvataan niiden luonne ja merkittavyys (luku 9). Tahén
sisdltyy epavarmuustarkastelu (tarkemmin kappale 9.2), jossa arvioidaan k&ytossé olleen tutkimusaineiston
riittavyytta ja eri arviointimenetelmien kautta tehtyjen johtopéatosten luotettavuutta.

Haittojen ja riskien kuvaus kytketaan arvioinnin edellisiin vaiheisiin seké niissa kéytettyihin
menetelmiin ja vertailuarvoihin. Vertailuarvojen ylittymista tai alittumista ei tule kuitenkaan tulkita liian
suoraviivaisesti, vaan on otettava huomioon muun muassa l&htétietojen edustavuus ja luotettavuus,
arvioinnin alueellinen ja ajallinen ulottuvuus, vertailuarvojen perusteet seké kéytettyjen
arviointimenetelmien soveltuvuus ja rajoitteet. Epdvarmuuden vahentamiseksi erityisesti ekologisiin
riskeihin painottuvassa sedimenttiarvioinnissa on usein tarkoituksenmukaista kayttd4 kemiallisten,
biologisten ja ekologisten arviointimenetelmien yhdistelmia, vaikka kaikkia menetelmié varten ei olisi
saatavissa yksiselitteisia vertailuarvoja.

Riskinarvioinnin lopullisena johtopatoksend esitetddn perusteltu ndkemys haittojen ja riskien
hyvaksyttavyydesta seka sedimentin riskinhallintatarpeesta tai muista mahdollisesti tarvittavista toimista
riskien hallitsemiseksi (luku 9 ja 10). Riskinarvioinnin tuloksia voidaan hyddynta4 sedimentin
riskinhallinnan suunnittelussa ja toteutuksessa. Sedimentteihin kohdistuviin toimenpiteisiin voivat vaikuttaa
my6s muut kuin sedimentin pilaantumisuutta koskevat tekijat (luku 10).



4 Riskinarvioinnin lahtotiedot

Riskinarvioinnin perustana ovat tiedot sedimentin haitallisista aineista sek& vesialueen kaytosté ja
olosuhteista. Kohdetietoa hankitaan kirjallisuusselvityksin ja erilaisin kohdetutkimuksin. Tarvittavat
kohdetiedot maaraytyvat alueen erityispiirteiden seka riskinarvioinnin tavoitteiden ja siind kéytettavien
arviointimenetelmien perusteella. Osaa tiedoista tarvitaan jo arviointitarpeen méérittelyssa
(kynnysarvovertailu) ja alustavan késitteellisen mallin laatimisessa riskejé tunnistettaessa. Osa tiedoista on
tarpeen vasta haittojen ja riskien maarittdmisessa. Arvioinnin edetessa kohdetietoja tdydennetéan tarpeen
mukaan (Kuva X eli RA-prosessi).

Tassd luvussa on késitelty lyhyesti riskinarvioinnin keskeisié lahtotietoja ja niiden hankintaa
sedimenttikohteissa. Prosessi mukailee tietyiltd osiltaan Kanadan riskinarvioinninohjetta, EU:n ohjetta nro
27, Australian kokonaisvaltaista riskinarviointia ja Y hdysvaltain ohjeita seka varsinkin kansallisen PIMA-
ohjeen riskinarvioinnin periaatteita (Anderson ym. 2008, Euroopan komissio 2018, Simpson & Batley 2016,
US EPA 2001, Bay ym. 2021, YM 2014).

4.1 Taustaselvitys vesiston kuormitushistoriasta seké herkkyydesta

Riskinarviointi aloitetaan mahdollisten haittojen ja riskien tunnistamiseen kaytettavalla taustaselvityksella.
Tama perustuu kaytdssa olevaan tietoon kohteen toimintahistoriasta, sedimenttiin mahdollisesti
kulkeutuneista aineista ja ymparistdolosuhteista sekd alueella olevien haitta-aineiden pitoisuuksista,
esiintymisesta ja ominaisuuksista. Naiden tietojen pohjalta muodostetaan kohteen alustava késitteellinen
malli, joka kuvaa kohteen haitta-aineet ja mahdolliset altistujat, vesialueen herkkyyden, arvokkaat lajit ja
muut vaikutuskohteet seka niitd mahdollisesti koskevat kulkeutumisreitit ja altistumistilanteet.

Taustaselvityksesté tulee esittaa arvioitavana olevan sedimenttikohteen sijainti kartalla, paikallisten
luonnonolosuhteiden kuvaus, pohjaolosuhteet (sis. topografia, arvio sedimentaatio-olosuhteista), arvokkaat
luontokohteet, vesiston kayttd, alueen virkistysarvot ja aluetta koskevat suunnitelmat seké kohteen
vesistdolosuhteet (valuma-alueen maankaytto ja merkitys nykyisiin paastoihin, sijainti suhteessa muuhun
vesistoon, virtausolosuhteet jne.). Paikallaan olevien sedimentin riskien tunnistamisessa tarkeinta on
kuitenkin selvittdd mahdolliset paastdléhteet seké aiemmat kohteessa ja sen lahialueella tehdyt toimenpiteet.
Erittain hyodyllisia ovat myds tiedot alueella aiemmin tehdyista luotauksista ja sedimentteihin ja/tai niiden
haitta ainepitoisuuksiin liittyvista selvityksistd. Olemassa olevaa tietoa kohteesta kannattaa tiedustella
kunnan ja ELY-keskuksen ympéristoviranomaisilta.

4.2 Sedimentin fysikaalinen ja kemiallinen koostumus

Sedimentin kemialliset mittaukset ja niiden tulokset ovat olennainen tieto arvioitaessa sedimenttien
ominaisuuksia. Ndytteenoton ja mittausten (kts. kohdekohtainen tutkimus ja néytteenotto 5.1 ja liite 3)
perusteella selvitetdan haitallisten aineiden ja yhdisteiden esiintymista tutkittavalla alueella. Mittaustuloksia
verrataan ekotoksikologisiin kynnysarvoihin (kappale 3.2), taustapitoisuuksiin ja/tai muihin viitearvoihin
(kappale 7.3). Samalla arvioidaan pilaantuneisuuden arviointiin tarvittavan lisatiedon ja -tutkimusten tarve.

Tehtavat tutkimukset ja analyysit maardytyvat lhtotietojen ja tutkimustavoitteiden perusteella.
Tutkimussuunnitelmaan on hyva jattda naytteenottajalle valjyyttd tyon toteutukseen niin, ettd myds kentalla
ja laboratoriossa on mahdollista tehd& tutkimusten edustavuuden kannalta tarkoituksenmukaisia ratkaisuja.

Sedimentistd tulee analysoida muutakin kuin sedimentin haitallisia aineita ja niiden kertymista eli6ihin.
Edelld mainittujen tueksi tulee analysoida myés muita "tavanomaisempia” fysikaalis-kemiallisia parametreja
tulkinnan helpottamiseksi (Bay ym. 2021). Sedimentin kemiallisia analyysejé kasitellaan tarkemmin
kappaleessa 5.2.

4.3 Kasitteellinen malli

Alustavan késitteellisen mallin perusteella riskinarviointi voidaan rajata tarkemmin niihin arvioitavan alueen
haitta-aineisiin, ympdristonosiin ja altistujiin, joita merkittdvimmat haitat ja riskit oletettavasti koskevat.



Tehdyt rajaukset on perusteltava hyvin. Siten varmistetaan, ettei olennaisia haittoja ja riskejé rajata arvion
ulkopuolelle (Anderson ym. 2008, YM 2014).

Kaésitteellinen malli luo pohjan arvioinnin kohdentamiselle ja riskien maéarittamiselle seka mahdollisen
riskinhallinnan suunnittelulle. Késitteellistd mallia voidaan muokata ja tarkentaa riskinarvioinnin eri
vaiheissa, jos se on arvioinnin toteutuksen tai dokumentoinnin kannalta tarkoituksenmukaista. Kohteen
alustava kasitteellinen malli tulisi laatia jo ennen ensimmaisia kohdetutkimuksia toimintahistorian ja
kohteesta valmiina olevien aineistojen perusteella. Arviointi- ja suunnitteluprosessin edetessé kasitteellista
mallia tarkennetaan kohteesta saatavan lisdtiedon ja arviointitulosten perusteella. Kuvassa 4 on
havainnollistettu kasitteellinen mallina biologisia reseptoreja ja ndiden mahdollisia altistumisreitteja
haitallisille aineille ja tdrkeimmat prosessit, jotka vaikuttavat haitallisen aineen jakautumiseen veteen ja
sedimenttiin (Anderson ym. 2008).
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Kuva 4. Esimerkki alustavasta kasitteellisesta mallista (Anderson ym. 2008).

Kasitteellinen malli on pyrittdvé esittdméan aina sekd sanallisesti ettd graafisesti. Tavoitteena on tietojen
mahdollisimman selked ja informatiivinen kuvaus. Graafinen esitystapa voidaan toteuttaa muun muassa
karttojen, leikkauspiirrosten ja kaavioiden avulla. Alustavassa késitteellisessé mallissa kuvilla ja kaavioilla
voidaan esittdd muun muassa paasto- ja altistumislahteiden alueellinen rajaus, haitta-aineiden mahdolliset
kulkeutumisreitit seka altistujat (YM 2014). Tama on tarpeen nédytteenoton ja vaikutusten arvioinnin
suunnittelemiseksi. Graafinen esitys auttaa tunnistamaan mahdollisia eri tekijoiden valisia yhteyksia, seké
epavarmuuden l&hteita.

Sedimenttien pilaantuneisuutta arvioitaessa on tarkeda tunnistaa, voivatko sedimentin haitalliset aineet
paasta kosketuksiin elididen kanssa ja ovatko haitalliset aineet biosaatavilla. Lisaksi on selvitettava, voiko
héiritsematon sedimentti kulkeutua muualle vesist60n tai muuttaako joku hairidtekija tilannetta niin, ettd
haitalliset aineet paasevat kulkeutumaan laajemmalle. Tyypilliset sedimenttid koskevat altistumisreitit on
esitetty taulukossa 3. Ihmisten terveyttd ajateltaessa kasitteellisen mallin tulee sisaltaa tiedot, joita tarvitaan
seuraavien parametrien maarittdmiseen: alueen rajat ja alueen koko, kalalajit ja kaloihin liittyva
biokertyminen, kaloja ravinnokseen kayttdvén véeston ominaisuudet (esimerkiksi kulutus), tunnetut tai
todennakoiset kontaminaatiolahteet ja haitallisten aineiden ymparistokohtalo ja kulkeutumismekanismit seké
néytteenottopaikkojen sijainnit ja ndytteenottoaikataulu.



Taulukko 3. Tyypilliset sedimenttien haitallisten aineiden altistumisreitit.

Sedimentin Sedimentissa eldvien elididen Altistuminen suorassa ihokontaktissa

akkumuloituminen pohjaan  altistuminen seka esimerkiksi pohjassa kahlaamisen takia
peittovaikutus

Vapautuminen sedimentistd = Eliéston altistuminen suoraan Altistuminen uima-, kastelu- tai

vesipatsaaseen diffuusion, veden valityksella l6ylyveden valityksella

kaasu- ja/tai bioturbaation

kautta

Vapautuminen sedimentistd  Aineiden kertyminen elidihin ja  Altistuminen ravinnon (esimerkiksi

ruoppaus- tai muusta rikastuminen ravintoketjussa kalat tai kastellut vihannekset) tai

toimenpiteesta johtuen sedimentin/veden tahattoman

nielemisen vuoksi

Vapautuminen sedimentistd = Elidston altistuminen veteen Altistuminen haihtuville yhdisteille

vesirakentamisen suspendoituneen kiintoaineen hengitysilman valityksella 16ylyveden

aiheuttamasta sisadltamille haitta-aineille kdytén vuoksi

virtausolosuhteiden
muutoksesta johtuen

Tutkittavan alueen rajaus vaikuttaa arvioinnin tarkkuuteen ja luotettavuuteen. Liian pienen
tutkimusalueen rajaaminen suuresta vesistdstd ei ole suositeltavaa silla tuloksia sekoittavat virtaukset, alueen
ulkopuoliset paastéléhteet ja muun muassa kalojen liikkuminen. Tdma voi johtaa haitallisten aineiden
merkityksen aliarvioimiseen. Yleisesti ottaen on jarkevééa suorittaa ndytteenottoa koko tavoitteiden kannalta
relevantilla alueella ja rajata tutkittavaa aluetta mydhemmassé vaiheessa tulosten perusteella (Anderson ym.
2008, Bay ym. 2021).

Toinen nakdkohta on sedimentin pilaantuneisuuden alueellinen jakautuminen paikan sisalla. Tutkittavat
alueet voivat sisiltdd "hotspot™ alueita, joilla pitoisuudet nousevat erittdin korkeiksi. Tutkimukseen kannattaa
siséllyttad seké hotspot alueita ettd véhemman pilaantuneita alueita. Sedimenttindytteiden maéran ja sijainnin
tulee olla riittdva edustaen keskimaaraista pitoisuutta alueella. Esimerkiksi arvioitaessa haitallisten aineiden
kertymista kaloihin — on suositeltavaa, ettd ndytteet edustavat ravinnonhakualuetta (Anderson ym. 2008, Bay
ym. 2021).

4.4. Useat todistelinjat

Alustavaa kvantitatiivista analyysia sedimentin haitallisista aineista voidaan tehda perustuen tietoihin
yksittéisestd haitallisesta aineesta tai hyddyntéen tietoja tietysta haitallisten aineiden ryhmasta. Varsinkin
niiden haitallisten aineiden osalta, joiden vaikutusmekanismit ja -kohteet ovat samankaltaisia, voidaan
tarkastella ndiden kerrannaisvaikutuksia. Joissakin tapauksissa myos useiden eri tavalla vaikuttavien
haitallisten aineiden tuloksia on jarkevaa tarkastella samanaikaisesti. Tulosten tulkintaan tarvitaan myos
muuta tietoa sedimentistd, kuten sen orgaanisen hiilen pitoisuudesta ja hiukkaskoosta.

Sedimentin haitallisten aineiden aiheuttamaa riskié arvioitaessa, maaritetadan altistumiseen liittyvé
toksisuus elidille. Tiedot saadaan tyypillisesti vakiintuneilla standarditesteilld. Standardimenetelmissa on
huomioitu yleensd myts muiden tekijoiden mahdolliset haittavaikutukset (esimerkiksi raekoko, ammoniakki,
sulfidit). Useita toksikologisia paatepisteitd voidaan yhdistad useilla eri tavoilla yhdeksi todistelinjaksi osana
kokonaisvaltaista riskinarviointia. Yksityiskohtainen kvantitatiivinen myrkyllisyyden arviointi siséltaa lisa-
tai laajemmat tutkimukset paikkakohtaisten olosuhteiden mukaan, esimerkiksi haitallisilla aineilla
spiikatuilla sedimenteilld suoritettavat myrkyllisyystestit, kokeet kohteessa eldvilla organismeilla ja/tai in situ
-biotestit. Myrkyllisyystestit spiikatuilla sedimenteilla sisaltavat yhden tai useamman epdillyn haitallisen
aineen lisddmisen sedimenttiin ja niiden pitoisuuksien maarittdmisen, joilla haitallisia havaitaan vaikutuksia.
Testit auttavat tunnistamaan havaitun toksisuuden ja/tai pohjaelidyhteisén muutosten aiheuttajat.

Voidakseen aiheuttaa haittaa elidlle aineen taytyy olla kontaktissa biologisen reseptorin kanssa. Yleensé
tdma4 tarkoittaa sité, ettd haitallisen aineen tulee bioakkumuloitua elidon. Yksi tutkimuslinja onkin mitata
elioon kertynyt pitoisuus ja verrata tata pitoisuutta havaittuun haittavaikutukseen. Toksisuustestien
tekeminen paikallisilla eli6illa voi olla perusteltua, jos standarditestit osoittavat myrkyllisyytta sedimentissa



esiintyvilla pitoisuuksilla, mutta vaikuttaa, ettei pohjaelidyhteistssé voida havaita muutoksia. On erittdin
todennakoistd, ettd paikalliset eliét ovat sopeutuneempia vallitseviin pitoisuustasoihin kuin laboratoriossa
kaytettavat testieliot. Jos voidaan todeta, etté paikallisilla eli6illa on kehittynyt sietokyky, taytyy tutkia, onko
tdma johtanut herkempien lajien hdviamiseen tai aiheutuuko elidille muuta mahdollista haittaa esimerkiksi
lisddntynytta energiankulutusta.

Biotesteja voidaan kayttad myos tutkittaessa laboratoriotutkimusten ja kenttdhavaintojen eroja.
Laboratoriossa biotesteja tehdaan kontrolloiduissa olosuhteissa, jotka vastaavat kenttdolosuhteita vain jossain
maéarin. Tekemalld in situ -biotesteja ja vertaamalla tuloksia standarditesteihin, voidaan tehda johtopaétoksia,
mistd mahdolliset erot vasteissa johtuvat ja ovatko haitalliset aineet uhkatekija paikallisille populaatioille.

Tarkempi sedimentin haitallisten aineiden aiheuttama kemiallisen altistumisen arviointi erityisesti
liittyen syy-yhteyden maarittdmiseen voi joissakin tapauksissa sisaltad biomarkkerien kayton. Useita
biomarkkereita voidaan kayttada osana kokonaisvaltaista riskinarviointia.

Pohjaelidyhteisdn muutoksia arvioidaan tunnistamalla ja laskemalla pohjaelididen mééria ja
kokoonpanoja, kayttaen seka yksittaisia muuttujia (esimerkiksi lajien rikkautta, runsautta, dominanssia) etté
monimuuttuja-analyyseja (esimerkiksi ordinaatio, padkomponenttianalyysi). Mahdollisesti pilaantuneen
alueen elidyhteisoa verrataan kontrolli/vertailualueen elidyhteisdon yhtaldisyyksien tai erojen
madrittdmiseksi.

Biomagnifikaatiopotentiaalia arvioitaessa on huomioitava maaralliset saantoon liittyvat tekijét,
ravinnonkayttdalueet (tutkittavan alueen kayttd) ja petoeldinten sek& ihmisten mieltymykset
ravinnonkaytdssa tiettyjen kalojen ja vesilintujen osalta (saalistajan ruokavalion mitattu tai oletettu osa, jota
edustaa tietty saalislaji). Alueen kayttd edustaa saalislajin elintapojen kytkeytymista tiettyyn pilaantuneiden
sedimenttien alueeseen ja voi siséltdé kausittaista altistumista vaeltavien lajien kriittisten elinvaiheiden
aikana tai altistumisen vahentymistd muun muassa muuttavilla lajeilla. Kemikaalien otto, biokertyminen ja
biomagnifikaatio ravintoketjun kautta, mika periaatteessa rajoittuu vain muutamaan orgaaniseen kemikaaliin
(esimerkiksi metyylielohopea; DDT; PCB; 2,3,7,8-TCDD), tulee arvioida tapauskohtaisesti. Biokertymisen
ja biomagnifikaation mallinnus perustuu konservatiivisten (eli suojaavien) oletusten soveltamiseen
biomagnifikaation ja kudosjadmakriteerien suhteen. Pohjalla elavien selkarangattomien kudospitoisuuksia
kéytetddn ennustamaan pitoisuuksia ylemmilla trofiatasoilla.

Kalat liikkuvat usein laajalla alueella, mista johtuen on huomioitava koko niiden ruokailuun kayttama
alue, arvioitaessa orgaanisten haitallisten aineiden biomagnifikaatiota. Tarkemmassa analyysissa on
huomioitava myds paikka- ja lajikohtaiset erot biomagnifikaatiopotentiaalia arvioitaessa kuten myos lajin
lipidipitoisuus, ika ja kokojakauma seké reseptorilajin ravinnonkayttd taipumukset. Hy6dyntéen tarkempaa
tutkittua tietoa ja tarkempia oletuksia voidaan tdsmentaa alustavia oletuksia biomagnifikaatiopotentiaalista.
Liséksi tulee tehda kentalla mittauksia esimerkiksi pitoisuusmittauksia planktonista ja kaloista.

Sedimentin siséltdmien haitallisten aineiden ymparistokohtalo ja kulkeutumisprosessit tulee myds
huomioida riskinarvioinnissa. Huomioon otettavia prosesseja ovat muun muassa haitallisten aineiden
adsorption, kemialliset tai biologiset reaktiot, diffuusio, advektio sekd sedimentin rajapinnassa tapahtuvat
kuljetusprosessit, mukaan lukien sedimentin laskeutuminen, uudelleen suspendoituminen ja bioturbaatio.
Mahdolliset pohjavedesté perdisin olevat haitallisten aineiden l&hteet on my6s huomioitava. Joissakin
tapauksissa vaaditaan suoria kenttatutkimuksia riittdvén todistusaineiston saamiseksi, kun taas joskus voi
riittdd asiantuntijan arviot ja mallinnus riittavien oletusten tekemiseksi.

Ihmisterveyden osalta tulee huomioida eri altistumisreitit, altistumisen todennékdisyys, haitta-aineiden
luonne ja vaikutusmekanismit. Sedimenttien osalta arvioitavaksi tulee etenkin kertyminen ravintokaloihin,
mahdollinen haitta-aineiden kulkeutuminen kasteluveteen ja suora ihoaltistus.

Kokonaisvaltaisessa riskinarvioinnissa hyddynnetdén aina tuloksia useista erilaisista, kohteelle
relevanteista tutkimuslinjoista, joiden tulokset integroimalla suoritetaan riskien hyvaksyttavyyden arviointi.



Kokonaisvaltaiseen nayttoon perustuvassa kohdekohtaisessa riskinarvioinnissa analysoidaan
tietoja useasta todiste/tutkimuslinjasta, jotta voidaan selvittda haitta-aineen merkitys ja
mahdolliset ekologiset ja terveysvaikutukset

Kokonaisvaltaisessa riskinarvioinnissa huomioidaan kemiallisten stressitekijéiden (ja
mahdollisten muiden haitta-aineiden) mittaaminen. Tulosten vertailu tehdadan kynnysarvoihin
tai taustapitoisuuksiin tai muihin viitearvoihin

Otetaan huomioon aineiden kulkeutuminen ja altistumistodennakoisyys

Selvitetddn kroonisen toksisuuden arviointi alueen kohde-elidille huomioiden
altistumistodennakdisyys ja biosaatavuus

Huomioidaan mahdolliset vaikutukset eliéyhteisdille, lajin populaatioille ja/tai ekosysteemin
toiminnalle

Esimerkiksi biotesteja ja biomarkkereita voidaan hydodyntaa arviossa haitta-aineille
altistumisesta tai vaikutuksista elididen elinkelpoisuuteen

Arvioidaan vaikutukset ihmisterveyteen huomioiden aineiden ominaisuudet, eri altistumisreitit
ja haitta-aineiden vaikutukset. Biokertyvien aineiden osalta huomioidaan etenkin
ravinnonkayttoon liittyvat riskit.




5 Kohdetutkimukset

Ekologisten, terveys- ja kulkeutumisriskien arviointi edellyttdé edustavia ja riittdvia kohdekohtaisia
tutkimuksia. Kohdekohtaisia tutkimuksia voidaan taydent&a arvioinnin edetessa ja kohdentaa erityisesti
riskitekijoihin, joiden osalta arviointi edellyttaa lisatietoja. Sedimentin riskinarviointia varten selvitetdan
muun muassa:

« sedimenttien aiheuttamien riskien kannalta todennakoisimmat haitalliset aineet ja niiden pitoisuudet,

« haitallisten aineiden kulkeutuminen,

« aineiden mahdolliset vaikutukset vedenlaatuun,

« aineille todennékoiset altistujat ja elidstévaikutukset,

« aineiden mahdollinen biokertyminen ja rikastuminen ravintoverkossa seka

« vaikutukset ihmisten terveyteen

Tutkimussuunnitelmassa maaritell4én esitietojen ja kasitteellisen mallin pohjalta kohdetutkimusten
tavoitteet, rajaukset ja toteutustapa. Arvioinnin edetessé ja kohdekohtaisen tiedon lisdéntyessa
tutkimussuunnitelmaa tdydennetdan. Tiedon karttuessa tutkimukset pyritdén rajaamaan ja kohdentamaan
merkittdvimpiin altistumisreitteihin ja altistujiin tdrkeimpien haittojen ja riskien méaarittamiseksi. Mité4
vakavampana havaittuja riskeja voidaan pitéa sita tarkempaa arvioita ne edellyttavat ja sitd monipuolisempi
ja luotettavampi arvioinnin tulee olla, siséltden kokonaisvaltaisen riskinarvioinnin eri tutkimuslinjoja
(Weight-of-evidence).

Tutkimussuunnitelman sisalté mukaan lukien mahdolliset muutokset on dokumentoitava ja perusteltava
tutkimuksiin kaytettavien resurssien (kustannukset, henkilGresurssit ja kaytettava aika) optimoimiseksi.
Kaikkien alueella suoritettavien tutkimusten tulee tukea riskinarviointia, mika edellytta3 riittdvaa
ymmarrysté paitsi kohteesta ja sen mahdollisista ymparistovaikutuksista (kasitteellinen malli) myoés
tutkimusmenetelmista ja riskinarviointiprosessista. Samasta syysta keskeiset sidosryhmat tulisi
mahdollisuuksien mukaan osallistaa jo kohdetutkimusten suunnitteluun.

Riskinarvioinnin tarpeita palvelevaa jarjestelméllistd kohdetutkimusten suunnittelua on selostettu muun
muassa ymparistohallinnon PIMA-ohjeessa (YM 2014) sekéa Yhdysvaltojen ymparistéviraston julkaisemassa
DQO (Data Quality Objectives) -ohjeistuksessa (U.S. EPA 2006). Edella mainittuihin ohjeisiin perustuen
kohdetutkimuksen jarjestelmallinen suunnittelu voidaan jakaa osavaiheisiin varmistaen tutkimuksen
tarkoituksenmukaisuus:

1. Méaéritelladn ongelma, jonka ratkaisemiseksi tutkimustietoa tarvitaan (vrt. riskinarvioinnin
tavoitteet).

2. Madritell&dan avoimet tutkimuskysymykset alustavan késitteellisen mallin perusteella ja niiden
merkitys arvioinnin nakdkulmasta.

3. Méaéritelldén, mité tietoja tarvitaan, jotta avoimiin kysymyksiin saadaan vastaukset.

4. Maéritelladéan tutkimuksen alueellinen (a) ja ajallinen (b) rajaus sekd vaadittavan tutkimustiedon
tarkkuus.

5. Méaaritell&én tarvittaessa (tutkimuskysymyksesté riippuen) séannét, joilla ohjataan
paatoksentekoa tutkimustuloksiin perustuen.

6. Suunnitellaan tarvittavien tietojen keruu seké niiden aikataulut ja niihin tarvittavat resurssit,
esimerkiksi ndytteenotto, muut kohdetutkimukset ja analyysit.

Kohdetutkimusten suunnittelun tarkeimpéné pdaméaarana voidaan pitéa selkeaa ja perusteltua
tavoitteenasettelua yksityiskohtaisten tutkimuskysymysten kautta. Arvioinnin edetessa tutkimustavoitteita
voidaan tarkentaa tai muuttaa. Kohdetutkimusten jérjestelmallisen suunnittelun lahtékohtana on, etta



jokainen tutkimusmenetelmd, ndytteenotto, mittaus tai analyysi, tukee asetettuja tutkimustavoitteita ja
tarkentaa kasitteellista mallia, kunnes tiedon maéara ja laatu ovat riittavia.

Tutkimuksiin ja riskinarviointiin sisaltyvan epavarmuuden vuoksi tutkimussuunnitelmassa on pyrittava
madrittelem&an my0os tutkimustuloksilta edellytettdva tarkkuus ja luotettavuus. Tutkimusten
tarkoituksenmukaisen kohdentamisen liséksi tutkimussuunnitelmassa on kiinnitettdva huomiota
tutkimusmenetelmien valintaan, jotta menetelmat tukevat parhaalla mahdollisella tavalla ja
kustannustehokkaasti asetettujen tavoitteiden saavuttamista.

Tutustuminen kohteeseen paikan péalla on suositeltavaa tutkimussuunnitelmaa laadittaessa, jotta
voidaan arvioida kerattyjen historiallisten tietojen kattavuus ja oikeellisuus seka tunnistaa taustatiedoissa
tapahtuneita merkittdvid muutoksia. Valittémén valuma-alueen ja ylajuoksun vesistfalueen tarkastelu saattaa
myos auttaa tunnistamaan vesistdon kohdistuvat mahdolliset stressitekijat (kuten eroosion) ja auttaa
maéarittdmaan sopivat naytteenottovalineet ja suunnittelemaan néytteenottologistiikkaa. Lisdksi tassa
vaiheessa olisi hyddyllista suorittaa seulonta- tai pilottindytteenottoa ja -analyyseja, jotta varsinaista
naytteenottosuunnitelmaa voidaan edelleen tarkentaa. Pilottindytteenotto on erityisen hyddyllinen
maéadritettaessa sopivat ndytteenottopaikat kohdennettua naytteenottoa varten tai maaritettdessa
tarkoituksenmukaiset osa-alueet osittaisessa tai monivaiheisessa ndytteenotossa (US EPA 2001).

Néytteenoton tavoitteita, strategioita ja ndytteenottotapoja on késitelty tarkemmin liitteessa 3.

5.1 Naytteenottosuunnitelma

Jokainen tutkimuspaikka ja -hanke on ainutlaatuinen. Sedimentin riskinarvioinnin ndytteenotto- ja
tutkimussuunnitelmat tulee tehda hankkeen tavoitteiden saavuttamiseksi. Siksi ennen ymparistétietojen
kerd&mistd on oleellisen tarkedd maarittad riskinarvioinnin ja paatoksenteon tarvitsemat, olemassa olevat ja
puuttuvat tiedot seké kdytettavissa olevat resurssit (US EPA 2001).

Riskinarvioinnin lahtétietojen keruu perustuu pitkélti naytteenottoon. Edustava naytteenotto tarkoittaa
néytteenottoa, jonka perusteella voidaan tehda riittavan luotettavia paatelmid sen ymparisténosan
ominaisuuksista, josta ndytteitd on otettu. Naytteitd voidaan ottaa sedimentin pinnalta, syvemmista
kerroksista, haitta-aineiden mahdollisilta kulkeutumisreiteiltd ja mahdollisista altistujista. Naytteista
selvitetdn tutkittavan kohteen (ndytematriisi) kemiallisia, fysikaalisia ja mineralogisia ominaisuuksia.
Niiden perusteella arvioidaan muun muassa haitta-aineiden kulkeutumista ja vaikutuksia ymparistossa.
Naytteenoton osuus kohdetutkimusten kokonaisepédvarmuudesta on usein merkittava. Epdvarmuuden
vahentdmiseksi ndytteenoton tuleekin perustua aina naytteenottosuunnitelmaan.

Suunnitelmassa on tuotava selkedasti esiin, mihin ongelmaan ja kysymyksiin haetaan vastauksia,
maéaritellaan tutkimuksen tarkoitus ja tavoitteet seka kdytettdvissa olevat resurssit. Tarkoituksena voi olla
esimerkiksi arvioida sedimentin nykyista tilaa ja sen muutoksia tai kunnostustoimien vaikutuksia taikka
validoida kdytettdvéaa sedimenttimallia. On tarkedd madaritell& mihin kysymyksiin) tutkimuksen
naytteenotolla pyritdan vastaamaan, kuten ovatko jarven sedimentit nykyaan vahemman haitallisia kuin
aikaisemmin tai mitk tekijat ovat vaikuttaneet sedimentin pilaantumiseen.

Néytteenoton suunnittelussa ja sen edustavuuden varmistamisessa keskeiset lahtoékohdat ovat:

1. Naytteenoton tavoite: mihin kysymyksiin néytteenotolla halutaan saada vastauksia?

2. Naytteenoton alueellinen rajaus: mité aluetta, tilavuutta tai muuta kohdetta kysymykset
koskevat?

3. Naytteenoton luotettavuus: mika on vastausten hyvéksyttava epavarmuus, mista
epévarmuus muodostuu ja miten sitd voidaan véhentaa?




Néyte voi olla edustava vain, jos sen perusteella voidaan vastata riittdvan luotettavasti kysymykseen,
johon silld haetaan vastausta. Esimerkiksi kohteen alustavissa haitta-ainetutkimuksissa naytteenoton
tarkoitus ja toteutus yleensé poikkeavat haittojen ja riskien méaarittamiseen tarvittavasta ndaytteenotosta.
Toinen keskeinen ldhtokohta edustavuuden varmistamisessa on madritelld ja rajata ne kohteen osa-alueet,
joita edella mainitut tavoitteet ja kysymykset koskevat. Riskinarvioinnissa néité osa-alueita voidaan kutsua
arviointialueiksi, jotka naytteenoton kannalta maérittelevat myos néytteenottoalueen (YM 2014). Arviointi-
ja ndytteenottoalueen rajaus méaaraytyy tapauskohtaisesti riskinarvioinnin tavoitteiden mukaan. Haittojen ja
riskien maarittdmisessa naytteenotto kohdistetaan puolestaan ensisijaisesti niille kohteen osa-alueille, joiden
kautta haitta-aineiden kulkeutuminen tai niille altistuminen on mahdollista, taikka niihin kohteisiin ja
altistujiin, joissa oletetut vaikutukset ilmenevét. Kohteen késitteellinen malli ja alueelta kerétyt esitiedot
toimivat pohjana arviointi- ja ndytteenottoalueiden rajaamiselle.

5.1.1. Sedimentti matriisina

Sedimentti on varastona ja lahteend monille pysyville ja biokertyville yhdisteille ja aineille. Edustavien
sedimenttindytteiden kerd&minen on kriittinen vaihe koottaessa luotettavia sedimenttitietoja. Huonot
néytteenottomenetelmat voivat johtaa naytteisiin, jotka eivét edusta tutkittavaa ymparistoa tai ne voivat
aiheuttaa aineiston painottumista tai sedimenttiaineiston kontaminaatiota. On suotavaa kéyttéa standardoituja
laboratoriomenetelmid ja validointimenettelyjé tulosten analysointiin. Taman lisaksi on varmistuttava, ettd
néytteenottajalla on riittdva patevyys sedimenttindytteiden ottamiseen (Tuit & Wait 2020).

Sedimenttien pilaantuneisuuden arviointiin liittyvaan naytteenottoon liittyen huomioitava mm. seuraavia
asioita:

Sedimentteihin liittyvat tutkittavat alueet ovat usein laajoja ja vaikutukset ulottuvat
myds laajoille alueille

Ekologisten riskien ohella on huomattava, ettéd ihmiseen johtavat altistumisketjut
maa-aluetta suorempia

Sedimentti on vesiston muisti: haitta-aineet sailyvat pitk&dan ja usein huomataan ns.
vanhoja synteja.

Huomioitava my6s mahdolliset uudet haitta-aineet paatyvéat sedimenttiin.

Huomioitava pilaantuminen monilla haitta-aineilla, joiden ominaisuudet voivat
vaihdella kesken&an

Vesiekosysteemin eri osilla erilainen kapasiteetti sopeutua muutoksiin

Sedimentin kulkeutumisen ymmartaminen keskeista riskinarvioinnissa ja
mahdollisessa riskinhallinnassa

Sedimentit ovat dynaamisia jarjestelmi, joihin liittyy monimutkaisia vuorovaikutussuhteita kiintean,
nestemaéisen ja biologisen faasin valilla. Sedimenttindyte koostuu yleensd seka kiinteistd hiukkasista etta
niiden véliin ja&vasta huokosvedestd, ellei huokosvetta erotella erillista analyysié varten. Sedimenttien
pitoisuuksien mittaaminen poikkeaakin monella tavoin esimerkiksi maaperén pitoisuuksien maarittdmisest.
Analyysejé voidaan tehdd joko sedimentistd ja/tai sedimentin huokosvedesta. Jailkimmainen kertoo aineiden
biosaatavuudesta seké biokertymisestd, ja voi nain ollen tietyissa tapauksissa olla suositeltava
ldhestymistapa. Sedimentin redox kemia ja pH voivat vaikuttaa haitallisten aineiden, kuten metallien,
biosaatavuuteen. Olosuhteet voivat muuttua nopeasti sedimentin syvyyden tai esimerkiksi [ampétilan
mukaan.



Useimmissa sedimenteissé esiintyy elididen aiheuttamaa sedimentin bioturbaatiota, joka sekoittaa uutta
ja aiemmin kerrostunutta sedimenttid keskenadn sekd vapauttaa aineita uudestaan veteen.
Bioturbaatiokerroksen syvyys riippuu sedimentin hapellisen kerroksen paksuudesta, sedimentin
ominaisuuksista seka pohjael&inyhteison koostumuksesta. My0s anaerobisissa sedimenteissé voi tapahtua
sedimentin hairintdd metageenisen bakteeritoiminnan aikaansaaman kaasun vapautumisen seurauksena.
Liséksi sedimentit voivat kulkeutua tai pollytd aaltojen ja virtausmuutosten takia tai ihmistoiminnan
aiheuttaman hairinnan vuoksi. Sedimentti onkin helposti hairiintyva matriisi. Jotta keratyt ndytteet olisivat
edustavia, on varmistuttava, ettei naytteenotolla saada aikaan hairiota sedimenttijarjestelméén (Tuit & Wait
2020). Useimmat sedimentin kerdyslaitteet on suunniteltu eristimaén ja noutamaan tietty haluttu maéara,
tietty sedimentin pinta-ala ja kerrossyvyys sedimenttié aiheuttaen mahdollisimman vahan héiriota ja
séilyttaen naytteen eheys sekéa ehkaisten ndytteen kontaminaatio (US EPA 2001).

Pintasedimentti on sedimenttikerros, jossa altistuminen sedimentin haitallisille aineille yleensé tapahtuu.
Madritelmat vaihtelevat suuresti, kuinka syvalta sedimentin pinnasta naytteen tulee ulottua. Yhdysvaltain
geologian tutkimuslaitos (USGS) madrittelee sedimentin pintandytteiksi ndytteet, jotka kerdtddn 0-2 cm:n
valilta sedimentin ja veden rajapinnan alapuolella (USGS 2006). Vastaavasti Kanada maarittelee
pintasedimentiksi vyohykkeen, jonka syvyys vaihtelee vélilla 0-1 metria (Environment Canada 1994).
Yhdysvalloissa US EPA on todennut, ettd vahintdan 6-8 cm naytteenottosyvyys sailyttda pintasedimentin
stratigrafisen eheyden, mutta suosittelee sedimenttindytteelle syvyyttd 10-15 cm (US EPA 2001). Tama
vastaa sedimentin bioottista vyohyketta ja bioturbaation syvyytta (Tuit & Wait 2020). Suomessa sedimentin
geokemiallisesti aktiivisen pintakerroksen syvyys vaihtelee 20-30 cm valilla. Vaihtoehtoisesti joissakin
tapauksissa voi olla sopivampaa kayttaa elio- tai kohdekohtaista maarittelya pintasedimentille. Kun
kemiallisia analyyseja tehd&an elion altistumisen arvioimiseksi, ndytteenottosyvyys réataldidaan elion
elintapojen mukaisesti (US EPA 2001). Syvemmalle ulottuvia sedimenttinéytteita kerétaan, kun tavoitteena
on muodostaa sedimenttiprofiileja ja maarittad esimerkiksi haitallisten aineiden vertikaalinen ja samalla
myos ajallinen jakauma (US EPA 2001).

5.2. Kemialliset analyysit

5.2.1 Haitallisten aineiden maaritykset

Sedimentin kemialliset mittaukset ovat lahtokohtana ja olennainen todiste sedimentin laadulle. Kemiallisen
naytteenoton perusteella selvitetddn haitallisten aineiden tai yhdisteiden laatu, alueella olevat pitoisuudet ja
pilaantuneen alueen laajuus. Tuloksia verrataan ekotoksikologisiin viitearvoihin, jolloin riskinarvioinnin
alkuvaiheessa voidaan arvioida lisatutkimusten tarvetta ja myohemmassa vaiheessa biologisten, ekologisten
ja terveysvaikutusten todennakoisyytta ja vakavuutta. Tehtavat analyysit riippuvat alueella alustavien tietojen
perusteella olevista haitallisista aineista. Kuten minka tahansa kohdetutkimuksen kohdalla, tarkan
tutkimuksen suunnittelun ja hankkeen tavoitteiden tulisi maarittaa, mita mitataan.

Haitallisten aineiden fysikaaliskemiallisista ominaisuuksista merkittdvimmaét ovat myrkyllisyyden
ohella, vesi- ja rasvaliukoisuus seka kemiallisesta rakenteesta johtuva pysyvyys. Aineen alhainen vesi- ja
korkea rasvaliukoisuus yhdessa pysyvyyden kanssa voivat merkitd pitkdaikaisia vaikutuksia vesist0ssa.
Tallaiset aineet sitoutuvat erityisesti orgaaniseen ainekseen samalla kertyen vesistdjen sedimentteihin.
Suomessa sedimentit saattavat olla viileissa ja valottomissa olosuhteissa lapi vuoden. Liséksi happea on
usein vain ohuessa pintakerroksessa. Aineiden hajoaminen voi ndisté syista olla erittdin hidasta, jolloin
haitallisia aineita varastoituu sedimentteihin. Vesistgjen pohjassa elévien selkdrangattomien eldinten ja
vesikasvien kautta sedimenttien haitalliset aineet saattavat biokertya ravintoverkossa, esiintyen sen eri osissa
jopa vuosikymmenten ajan. Hairididen, kuten tulvien, ruoppausten ja vesirakentamisen, yhteydessa
sedimenttiin sitoutuneet, kerrostuneet ja peittyneet haitalliset aineet voivat vapautua uudelleen veteen.
Merkittdvé osa aineiden muuntumisprosesseista tapahtuu levidmisen ja kulkeutumisen aikana (HELCOM
2010, Stronkhorst ym. 2003, Fraser ym. 2017).

Perinteiset pysyvat orgaaniset yhdisteet voidaan kategorisoida paapiirteissdén torjunta-aineisiin ja
teollisuuskemikaaleihin seka polton ja teollisuuden paast6ihin. Suomessa muun muassa ruoppaustoiminnan
yhteydessd mitataan tyypillisesti seuraavia aineita ja yhdisteita: Tributyylitina, trifenyylitina, PCB-
kongeneerit, PAH-yhdisteet, 6ljyhiilivedyt, raskasmetallit ja arseeni (YM 2015). Joitakin samankaltaisia



pysyvia yhdisteitd esiintyy myds luontaisesti, mutta valtaosa on perdisin ihmistoiminnasta. Yleisesti
seurattuja raskasmetalleja ovat etenkin elohopea, kadmium ja vuosisatojen mittaan esimerkiksi
hiilenpoltosta, metallinjalostuksesta ja bensiinin lisdaineista vapautunut lyijy. Sedimentissé voi kuitenkin
esiintyd muitakin haitallisia aineita ja yhdisteitd, kuten VOC-yhdisteitd, dioksiineja ja muita POP-yhdisteitd,
torjunta-aineita, bromattuja palonestoaineita ja myrkyllisia kaasuja esimerkiksi rikkikaasuja. Liséksi
sedimentteihin voi kertyd myos ihmisten ja eldinten ladkintaan kaytettavia aineita, kyllastysaineita, muovin
pehmennysaineita, triklosaania ja hormonivalmisteita jne. Uudet kayttdonotettavat kemikaalit voivat
aiheuttaa uusia riskitekijoita ja uudet sedimenttimittaukset voivat tuoda esiin vanhoja, jo olemassa olleita
riskejd. Uusia “nousevia haitta-aineita” (Emerging Pollutants, Emerging Organic Contaminant EOC) ovat ne,
joita sdannokset eivat vield kata, ja joita ei ole tutkittu vield laajemmin, mutta joiden arvioidaan olevan
potentiaalisia haittavaikutusten aiheuttajia ymparistdssé ja ihmisissa (la Farré ym. 2008).

Riskinarvioinnissa onkin syyta ajatella asioita nykykéytantoja laajemmin, jos sedimentin
pilaantuneisuuteen kohdistuvia epdilyksia esiintyy eika aiheuttaja ole selvilla esimerkiksi historiatietojen
perusteella. Kemiallisissa analyyseissa on aina huomioitava myds luontaiset taustapitoisuudet. Lisaksi
riskinarvioinnissa on huomioitava paitsi kokonaispitoisuudet myds biosaatavilla olevat pitoisuudet, jos
mitattu pitoisuustaso antaa syyta huoleen.

Liitteessa 4 on kuvattu tarkemmin haitallisten aineiden analytiikkaa, ndytemaéria ja naytteiden
kasittelya.

5.2.2 Muut fysikaaliskemialliset muuttujat

Sedimentista tulee analysoida muutakin kuin vain sedimentin haitallisten aineiden ja tiettyjen
kohdekemikaalien kertyminen elidihin. Edella mainittujen tueksi tulee analysoida myds muita
"tavanomaisempia” parametreja tulkinnan helpottamiseksi (Bay ym. 2021). Tavallisimpia mitattavia
muuttujia ja niiden kayttotarkoituksia on koottuna taulukkoon 4.

Sedimentin laadun arvioiminen edellyttéa fysikaaliskemiallisten ominaisuuksien selvittdmistd. Niiden
avulla voidaan arvioida ja ennakoida sedimentin kayttaytymisté esimerkiksi virtausolosuhteiden tai héirinnén
lisddntyessa. Haitallisten aineiden pitoisuuksien liséksi sedimentin muodostamaan ympaéristdriskiin vaikuttaa
sen eroosioherkkyys. Mitéd eroosioherkempéé sedimentti on, sita alttiimpaa se on kulkeutumaan, aiheuttaen
mahdollisesti haitallisten aineiden levidmista ja uhkaa laajemmalle alueelle.

Taulukko 4. Yhteenveto monista yleisesti mitatuista parametreista ja niiden kaytosta sedimentin laatututkimuksissa (Bay ym.
2021).

Perinteinen sedimenttimuuttuja Kayttotarkoitus

Orgaanisen hiilen kokonaismaara (TOC) e [onisoitumattomien orgaanisten yhdisteiden
pitoisuuksien normalisointi ® Sopivien
vertailusedimenttien tunnistaminen biologisia
testeja varten

Haihtuvat sulfidit (AVS) e Kaksiarvoisten metallien pitoisuuksien
normalisointi hapettomissa sedimenteissa
Sedimentin raekoko e Sopivien vertailusedimenttien tunnistaminen

biologisia testeja varten e Sedimentin
myrkyllisyystestitietojen ja pohjaeldinten
makroselkdrangattomien runsaustietojen tulkinta
Sedimentin kulkeutumisen ja laskeuman arviointi e
Kunnostus- ja puhdistamisvaihtoehtojen arviointi

Kiintoaineet yhteensa ¢ Kemiallisten pitoisuuksien ilmaiseminen
kuivapainon perusteella

Ammoniakki ¢ Sedimentin myrkyllisyystestitietojen tulkinta

Sulfidien kokonaismaara ¢ Sedimentin myrkyllisyystestitietojen tulkinta

Sedimentin eroosioherkkyys on riippuvainen lukuisista tekijoisté, kuten raekokojakauma, hienoaineksen
suhde karkeisiin jakeisiin, irtotiheys, orgaanisen aineksen mééra ja laatu, savimineralogia, suolapitoisuus ja
pH, ja niiden monimutkaisista keskindisista suhteista. Nailla tekijoilla on oleellinen vaikutus myds haitta-
aineiden kayttaytymiseen. Sedimentin eroosioherkkyytté ja siind olevien haitallisten aineiden kayttaytymista



voidaan arvioida karkeasti oheisten perusparametrien avulla. Eroosioherkkyyden laskeminen on kuvattu
tarkemmin liitteessa 5.

Hienoaines pidattaa haitallisia aineita ja parantaa oleellisesti sedimentin koheesiota eli koossapysymista
savipitoisuuteen 30-50 % asti. Toisaalta hienoaines on alttiimpaa levidmé&an veden virtausten mukana.
Alkuperainen menetelmé raekokojakauman maérittamiseksi on kuvattu julkaisussa Buchanan (1984). Ensin
hiekkafraktio erotetaan savesta ja lietteestd mérkdseulomalla késittelematon ndyte 63 pm:n seulan lapi.
Hiekkafraktio (> 63 um) seulotaan uudelleen kuivana kéyttiden sarjaa Wentworth-seuloja, joiden silmékoko
on 2000 pm - 63p m (esimerkiksi koot 2000, 1000, 500, 250, 125 ja 63 pum) ja jokainen fraktio punnitaan. <
63 um:n kokonaisfraktion paino mééritetdan kuivapainosta pakastekuivauksen jalkeen. T&mé antaa perustan
prosenttiosuuden laskemiselle < 63 um (liete ja savi). Raejakaumaa tdssa hienojakeessa (2—63 um) voidaan
analysoida eri tavoin. Elektronisten hiukkaslaskurien kaytté on nykyaan yleisinta (Breedveld ym. 2018).
Raekokojakauma madritetddn seuraavasti: karkea aines seulomalla ja hienoaines sedigrafilla tai
laskeuttamalla (automaattipipetti tai areometri) (Ymparistohallinto 2015). Vaihtoehtoisesti voidaan kayttaa
laserdiffraktiometrid, jonka etuna on se, ettd analyysia varten vaaditaan huomattavasti pienempi ndytemaara.
Kaikkien fraktioiden painot maaritetddn 0,01 g:n tarkkuudella ja kullekin ndyteasemalle lasketaan
kumulatiivinen painoprosenttijakauma koko alueella. Laskelmien avulla maaritetdan hiukkasten
mediaanihalkaisija ja keskihajonta, jakauman vinous ja huipukkuus (kurtosis) (kuinka kapea tai leveé
jakauma on) (Breedveld ym. 2018).

Orgaaninen aines sitoo itseensa haitallisia aineita ja parantaa sedimentin koheesiota. Orgaanisen
aineksen madra toisaalta alentaa sedimentin tiheyttd, joten sedimentti saattaa muuttua eroosioherkemmaksi,
kun sen orgaanisen aineksen pitoisuus on korkea (yli 12-14 %; Grabowski ym. 2011). Orgaanisen hiilen
maéaritystd 0,5-10 mg:n néytteet uutetaan ja karbonaattipitoisuus poistetaan lisaédmalla tipoittain 1 M HCl:a,
kunnes kuohumista ei enad tapahdu. Kuivatut ndytteet on voitava homogenoida jauheeksi. Kuivatut ndytteet
punnitaan tinakapseleihin, jotka palavat taydellisesti hapella kyllastetyssa heliumkaasussa noin 1800 °C:ssa
CHN-analysaattorissa. Ylima4rdinen happi poistetaan kuparin avulla noin 650 °C:ssa. Palamiskaasut
kulkevat sitten kromatografiakolonnin lapi ja CO2-kaasu havaitaan kuumalankailmaisimen avulla. Tulokset
lasketaan tavallisesti prosentteina kuivapainosta sedimentista (Breedveld ym. 2018). Ruoppaus- ja
14jitysohjeen mukaan orgaanisen aineksen maarad ilmoitetaan orgaanisen hiilen kokonaismaérana tai
hehkutushaviona. Hehkutushaviolla tarkoitetaan poltossa havidavaa orgaanista ainesta (550 °C, 2-2% tuntia).
Se lasketaan vahentamaélla alkuperdisesta kuiva-aineksesta hehkutusjaannds eli tuhkan méaara
(Ympéristohallinto 2015). Tama4 ei ole tyydyttavé peruste riskianalyysille, koska jakautumiskertoimen Kd-
validiteetti on voitava arvioida orgaanisen hiilen, ei orgaanisen aineksen, pitoisuuden suhteen (Breedveld
ym. 2018).

Jos sedimenttid on tarkoitus hairita kuten ruopata tulee Idjitysominaisuuksien arvioimista varten
maéarittaa sedimentin vesipitoisuus (%) ja irtotiheys (méarkatiheys). Vesipitoisuuden kasvaessa ja irtotiheyden
laskiessa sedimentin eroosioherkkyys kasvaa. Ruopattava aines maaritellaan eroosioherkaksi, kun sen
irtotiheys on alle 1300 kg/m3 (Ympéristohallinto 2015). Vesipitoisuuden mittaamiseksi punnittu marké
sedimenttindyte kuivataan taydellisesti 105 °C:ssa (noin 24 tuntia), minka jalkeen ndyte punnitaan uudelleen.
Vesipitoisuus voidaan méaarittdd myods pakastekuivauksella, joka on monissa tapauksissa esikasittelyn vaihe
ennen muita analyyseja. Sedimentisté on perusteltua mitata myos Redox potentiaali, sedimentin redox-suhde
(Eh) voidaan mitata elektrodeilla, jotka tyonnetddn suoraan hairiottdmaan sedimenttindytteeseen ilman
kemikaalien lisdamista. Jos sedimenttia aiotaan hairita tai on olemassa muu sedimentin kulkeutumisen vaara,
on perusteltua tehda sedimentille myds liukoisuustesteja. Testid suositellaan liuenneiden haitallisten aineiden
mobilisaatiopotentiaalin mittaamiseksi sedimenttien uudelleen suspendoitumisen yhteydessé. Menettelyt on
kuvattu standardissa SFS-EN 12457 “Jitteen luonnehdinta. Liuotus. Rakeisten jitemateriaalien ja lietteiden
huuhtoutumisen vaatimustenmukaisuustesti” (Breedveld ym. 2018).



6 Kulkeutumisriskien arviointi

6.1 Kulkeutuminen vesistissa

6.1.1 Kulkeutuminen ja kerrostuminen

Sedimentti on alun perin perdisin valuma-alueelta ja jarven omista prosesseista. Tyypillisesti vesistdissa
sedimenttié ja haitta-aineita kuljettavat tuuliaaltoprosessit, erilaiset virtaukset ja rinneprosessit.
Suomalaisissa jarvissa tuulen toiminta estyy lahes puoleksi vuodeksi, kun altaat ovat jaapeitteen alla. Merten
aarella my0s vuorovesi voi olla merkittava sedimenttié ja haitta-aineita kuljettava mekanismi.
Syvénnesedimentit ovat periaatteessa kulkeutuvan materiaalin loppuvarasto, mutta materiaalin varhaisiin
diageneettisiin prosesseihin liittyen osa aineista palaa uudelleen takaisin kiertoon.

Kulkeutuminen (transportaatio) on sedimenttiaineksen liikkumista veden virtausten mukana.
Sedimenttiaineksen laskeutuessa vesipatsaasta takaisin pohjaan on kyseessa kerrostuminen. (Jones ja Ziegler
2013). Kulkeutuminen ja kerrostuminen ovat molemmat sedimentaatioprosessin osia. Akkumulaatio on
puolestaan sedimentin pidempiaikaista kerrostumista (esimerkiksi Szmytkiewicz & Zalewska 2014).

Virtavesissd kulkeutumistapa riippuu muun muassa sedimenttiaineksen raekoosta, orgaanisen aineksen
osuudesta ja veden virtausnopeudesta. Pohjasta irronneen sedimenttiaineksen kulkeutuminen voidaan jakaa
kahteen luokkaan: pohjakuormaan ja suspensioon.

Pohjakuormalla tarkoitetaan sedimenttipartikkeleita, jotka vierivét tai pomppivat pohjaa pitkin
virtauksen vaikutuksesta. Aines kulkeutuu siis hyvin lahella pohjan pintaa. Pohjakuormana kulkeutuvat
tyypillisesti suuremman raekoon sedimenttiainekset. Pohjakuormassa kulkeutuva materiaali liikkuu
hitaammin kuin yl&puolisen veden virtaus. Virtauksen heiketessé karkeat ainekset laskeutuvat ja kerrostuvat
ennen hienompia. Valuma-alueilta mereen kulkeutuvista sedimenttiaineksista karkeammat, kuten hiekka ja
siltti, kerrostuvat usein lahemmés jokisuuta (Jones & Ziegler 2013). Rantavoimat voivat kuitenkin levittaa
hiekkaa laajemmallekin alueelle.

Suspensiossa sedimenttiaines irtoaa pohjasta ja kulkeutuu vesipatsaan mukana. Suspensiossa
kulkeutuvat tyypillisesti hienorakeiset sedimentit. Suuremmat sedimenttipartikkelit, esimerkiksi hiekka,
vaativat paljon energiaa pysyakseen suspensiossa. Sen sijaan savi ja muut hienorakeisemmat sedimentit
pysyvat suspensiossa helpommin ja pidempéan. Suspensoitunut aines liikkuu yleensa samaa nopeutta kuin
sitd ympéroivé virtaava vesi (Jones & Ziegler 2013). Hienommat ainekset, kuten savipartikkelit, voivat
kulkeutua hyvinkin kauas ulapalle. Meriveden suolaisuuden vuoksi savi saattaa kuitenkin koaguloitua
suuremmiksi aggregaateiksi, jotka laskeutuvat nopeammin kuin yksittaiset rakeet. Yleensa savikerrosten
paksuus ja aineksen raekoko pienenevét ulapalle pain mentdessa. (Uusinoka 1984, Suomela 2016).

Tyypillisesti luontaisesti resuspendoituneen kiintoaineen mara on luokkaa muutamia mg/I kiintoainetta.
Myrskyjen yhteydessé esiintyy lyhytkestoisia tilanteita, jolloin sameusarvot nousevat noin 2—3-kertaisiksi
taustatasoon n&hden (esimerkiksi Lindfors & Kiirikki 2012). Luontaisesti resuspendoituvat pitoisuudet ovat
hyvin pienia verrattuna ruoppauslaskelmissa kaytettyyn arvoon 200 mg/l ja merilgjityslaskelmissa kéytettyyn
arvoon 100 mg/l. Vuotuinen luontainen resuspensio voi kuitenkin olla merkittavaa silla esimerkiksi
Suomenlahdella tehtyjen tutkimusten mukaan vuotuinen luonnollinen resuspensio 1 km? kokoisella
merialueella vastaa maaraltaan 400 l&jitysproomullisen (250 m®/ 500 t) l&jitystapahtumassa
resuspensioituvaa kiintoainesmaarad (Luode Consulting 2013). Suspendoituneesta kiintoainekuormasta
veteen liukeneva haitta-ainepitoisuuden seka haitta-ainekertyman ja tilavuuspainon laskeminen on esitetty
liitteessd 5.

6.1.2 Eroosio

Sedimentin eroosiolla tarkoitetaan sedimenttipartikkeleiden/aineksen irtoamista pohjasta takaisin
vesipatsaaseen. Resuspensiossa jo sedimenttiin laskeutunut aines irtoaa uudestaan pohjalla vaikuttavan
virtauksen kuljetettavaksi. Sedimentin eroosioon vesiston pohjalta vaikuttavat useat eri tekijét, kuten
raekoko, vesipitoisuus (markairtotiheys), orgaanisen aineksen osuus seka veden virtausnopeus pohjan
tuntumassa (Jones & Ziegler 2013).



Puhtaissa kivenndismaalajeissa, kuten hiekassa, kulkeutuminen riippuu pitkélti aineksen raekoosta.
Niiden kulkeutumiselle onkin olemassa vakiintuneita kaavoja ja diagrammeja. Naitd ei kuitenkaan voida
kunnolla soveltaa orgaanista ainesta siséltaville sedimenteille, joita esiintyy yleisesti Suomessa. Paljon
orgaanista ainesta siséltavia sedimenttejé tavataan yleensa murtovesissd, lahdissa ja muilla alueilla, joissa
veden virtaukset pohjan laheisyydessa ovat pienid ja/tai altaaseen ulkopuolelta tulevan tai sen oman
perustuotannon sitoman orgaanisen aineksen maaré on suuri (esimerkiksi Itkonen 1997).

Orgaanisen aineksen maarasta ja laadusta riippuen eroosioherkkyys vaihtelee huomattavasti (esimerkiksi
Suomela 2016). Tilavuuspainoa (méarkairtotiheyttd; laskenta kts. liite 5) voidaan kéyttad sedimentin
eroosioherkkyyden mittarina, vaikkakin hyvin karkeana sellaisena. Liitteessa 5 on esitetty kaavat sedimentin
leikkausjannityksen ja eroosionopeuden laskentaan. Syvemmassa vedesséd my0s rinneprosesseista aiheutuva
eroosio ja uudelleenkerrostuminen voi olla merkittdvaa: on arvioitu, ettd noin 4° ylittavilla rinnekulmilla
rinnevalumat tulevat aina vain todennakoéisemmiksi (Hakanson & Jansson 1983). Toisaalta riittavan jyrkkiin
rinteisiin (1&hella lepokulmaa, vaihtelee sedimentin laadun mukaan) ei kaytanngssa kerry sedimenttia.
Rinneprosesseista aiheutuvaa pohjadynamiikkaa voi mallintaa analysoimalla pohjan kaltevuutta ja
viettosuuntia.

6.1.3 Vapautuminen liuenneena sedimentista

In situ -sedimentin haitta-ainepitoisuuksien kulkeutumisen kannalta on keskeisté ottaa huomioon sedimentin
ja veden siirtymévythykkeella tapahtuvat biologiset ja geokemialliset prosessit, jotka vapauttavat haitta-
aineita liuenneessa muodossa. Siirtymavyohyke on ekologisesti ja geokemiallisesti aktiivinen alue
sedimentti-vesi-rajapinnan alla, jossa voi esiintya erilaisia tarkeita ekologisia ja fysikaaliskemiallisia
olosuhteita ja prosesseja. Haitta-ainepitoisuudet ovat yleensa siina korkeimmillaan.

Tyypillisesti timén vyohykkeen paksuus on Suomen olosuhteissa véhintdédn 10 cm, mutta se voi ulottua
20-30 cm:in syvyyteen saakka. Biologisten ja kemiallisten prosessien aktiivisuus vahenee nopeasti
syvemmalle sedimenttiin siirryttdessa. Aktiivisimmista muutamasta ylimmasta cm:sta voi tapahtua
merkittavaa happitilanteen tms. laukaisemaa haitta-aineiden vapautumista, niin sanottuja siséisté kiertoa. Yli
20-30 cm:n syvyydessé sedimentti voidaan katsoa “historialliseksi”, eivitki sinne hautautuneet haitta-aineet
yleensé endé palaa geokemialliseen kiertoon, mikéli sedimenttia ei hairita. Aineet liikkuvat sedimentista
tyypillisesti vain ylospdin. Syvemmalla sedimentti on l&hes steriilid, ja vain hidasta metaanik&ymista
tapahtuu.

Seuraavat mekanismit ovat tarkeité aineiden vapautumisessa sedimentisté ilman eroosiota tai
sedimentaatiota:

e Molekyylidiffuusio (puhdas fysikaalinen diffuusio)
¢ Biodiffuusio (tehostettu diffuusio pohjaelidston aktiivisuuden vuoksi)

Naesin ym. (2001) mukaan, diffuusionopeudet eri mekanismeilla voidaan laskea yhteen. Térkein tekijé on se,
ettd bioturbaatio voi lisatd diffuusionopeutta useita suuruusluokkia verrattuna puhtaaseen
molekyylidiffuusioon. Liuotustestit ja huokosvesipitoisuuden mittaukset seka eri kuljetusmalleilla perustuvat
diffuusiolaskelmat osoittavat, ettd molekyylidiffuusiolla voi olla suuri merkitys diffuusiovuon kannalta.

Sedimentin orgaanisten ja epaorgaanisten haitallisten aineiden tai yhdisteiden biosaatavuuteen vaikuttaa
bioturbaatio, dynaaminen, bioottinen prosessi, joka saa aikaan sedimentin ylakerroksen jatkuvan
sekoittumisen. Seka kasvit ettd eldimet osallistuvat bioturbaatioon, mutta yleensa selkarangattomat
pohjaeldimet, madot, hydnteisten toukat ja simpukat, ovat prosessin tarkeimpié tekijoitad. Naiden eldinten
kaivautuessa sedimenttiin, ne voivat vetdd saastuneita hiukkasia alas sedimentin pinnalta syvempiin
sedimenttikerroksiin. Toisaalta ndma toimet voivat tuoda pintaan epapuhtauksia syvemmista kerroksista.
Kaivavat eldimet myods vapauttavat hienojakoista, haitallisia aineita ja yhdisteita siséltdvaa ulostemateriaalia
sedimentin pinnalle, jossa kyseiset haitalliset aineet tai yhdisteet voivat tulla biologisesti hyddynnettaviksi.
Pohjaeldimet ovat tarked yhteys pilaantuneiden sedimenttien ja korkeamman tason reseptorien, kuten
vesilintujen, valilla (Meysman 2006).



6.1.4 Pohjadynaamiset vyohykkeet

VesistOissd sedimentin fokusoituminen kohti syvénteita virtausten mukana maaraa paapiirteittain
I6yhien viimeaikaisten sedimenttien laadun ja méarén. Teoreettinen pohja pohjatyyppien tarkastelulle on
saatu Ruotsissa suoritetuista tutkimuksista (esimerkiksi Hakanson & Jansson 1983). Tyypillisesti
saannollisen muotoinen vesiallas, jossa ei ole suurempia syvannevirtauksia, jakautuu sedimentin
tuuliaaltokuljetuksesta johtuen rannasta syvanteeseen pohjadynaamisiin vyohykkeisiin seuraavasti:

o Eroosiovydhyke. Ei tapahdu hienoaineksen kerrostumista. Haitta-aineet siirtyvét nopeasti
vesimassaan ja syvemmille pohjan alueille. Haitta-aineiden vapautuminen sedimentista
esimerkiksi diffuusion kautta on kuitenkin mahdollista.

e Transportaatiovyohyke. Kerrostuminen ja kulkeutuminen vuorottelevat, hienosedimenttia
kerrostuu mutta ajoittain myds resuspendoituu. Ohut kerros (alle 0,5-1 m) resenttié
hienosedimentti&. Tapahtuu sedimentin ja haitta-aineiden véliaikaista varastoitumista. Pitkall&
aikavalilla hienoaines ja haitta-aineet todennakdisesti kulkeutuvat kauemmaksi.

o Akkumulaatiovydhyke. Hiekkaa hienommat ainekset kerrostuvat jatkuvasti ja pysyvasti.
Samalla tapahtuu haitta-aineiden poistumista kierrosta niiden hautautuessa syvemmélle. Paksut
kerrokset (yli 1-2 m) viimeaikaista sedimenttid. Haitta-aineita saattaa kuitenkin palata uudelleen
kiertoon sisdisen kuormituksen kautta tai jos sedimenttia hairitdan esimerkiksi ruoppauksilla.

Kuvassa 5 on esitetty esimerkkitapaus tallaisesta sdannollisesti sedimentoituneesta jarvesta
(Koylionjarvi). Siing esiintyy myds hieman harvinaisempana pohjatyyppind winnowing -pohjaa, jolla
materiaalia kyll& resuspendoituu mutta se ei paédse kulkeutumaan kauemmaksi. Monesti virtaukset kuitenkin
muuttavat tata vyohykkeellisyytta siten ettd eroosiota ja sedimentin uudelleen liikkeelle laht6a
(resuspendoitumista) tapahtuu luontaisestikin myos syvannealueilla. Tyypillinen esimerkki t&sta ovat
rannikon laheisten ruhjelahtien syvanneketjut jotka paluuvirtausten vuoksi ovat tyypillisesti eroosiopohjaa.
Myads jyrkésti viettavilla pohjan alueilla tapahtuvat rinneprosessit ovat tietyissa vesistdissa merkittavia, ja
voivat aiheuttaa turbidiittityyppistd kulkeutumista. Pohjadynaamisia alueita voidaan tunnistaa myos
jokisysteemeistd, mutta sielld niiden esiintyminen riippuu sellaisista tekijéista kuin virtausnopeus ja
virtauksen laminaarisuus tai turbulenttisuus.

Eroosio
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Kuva 5. Pohjadynaamiset vyohykkeet tyypillisessa esimerkkitapauksessa (Koylidnjarvi; Itkonen, 1997).



Pohjadynamiikan karkea tarkastelu on hyva tehda jo kasitteellisen mallin laadintavaiheessa, sill4 siita on
suuri hyéty muun muassa naytepisteiden sijoittelun kannalta. Kaavat tuuliaaltokuljetuksen akkumulaatio,
transportaatio- ja eroosiopohjien maérittdmiseksi vesialueella on esitetty liitteessa 5. Myds
virtausmallinnusohjelmissa on sedimenttimoduuleja, joiden avulla pohjadynaamisten alueiden sijaintia
voidaan tarkastella.

6.2 Haitta-aineiden kulkeutumisen ja kertymisen arviointi

6.2.1 Eri haitta-aineiden kulkeutumisominaisuudet

Sedimenttien haitallisten aineiden kulkeutumiseen liittyy usein monimutkaisia prosesseja, jotka riippuvat
haitallisen aineen ja sedimenttien fysikaalisista/kemiallisista sekd vesimuodostuman ominaisuuksista.
Esimerkiksi, mitd hydrofobisempi (korkea oktanoli-vesi jakaantumiskerroin, Kow), véhemmén polaarinen ja
suurempi orgaaninen molekyyli on, sita epatodennékdisemmin se hajoaa biologisesti ja sita
todenndkdisemmin se tarttuu sedimenttihiukkasiin ja sedimentin orgaaniseen hiiliainekseen. Halogenoidut
hiilivedyt, kuten klooratut liuottimet, voivat pilata sedimentteja alueilla, joissa pohjavesi purkautuu
vesimuodostumaan sen jalkeen, kun yhdisteet ovat kulkeneet liuenneena sedimentin lapi. Vastaavasti
oljyhiilivedyille tyypillinen kulkeutumismekanismi on keveiden fraktioiden erottuminen ohuina kalvoina
puhtaaksi faasiksi veden pinnalle ja kulkeutuminen lauttoina.

Sedimentit, joilla on kohtalainen tai korkea savi- tai orgaanisen hiilen pitoisuus, pyrkivét absorboimaan
osan liuenneista haitta-aneista. Metallit voivat sitoutua sedimenttimassaan saostumisen (esimerkiksi
karbonaatit, sulfidit, fosfaatit, hydroksikompleksit) tai adsorption (esimerkiksi savi, sedimentin orgaaninen
aines) kautta. Muutos sedimentin geokemiassa (pH:n lasku, redox-muutos) voi johtaa metallien
uudelleenvapautumiseen ioneina. Jotkut metallit (esimerkiksi arseeni, kadmium, lyijy, seleeni, sinkki)
biokertyvét, kun taas toiset eivat (esimerkiksi kupari, nikkeli). Elohopea voi biotransformoitua sedimenteissé
erittain biokertyvaksi ja myrkylliseksi metyylielohopeaksi.

Sedimentin redox- ja pH-olosuhteet vaikuttavat erityisesti sedimenttien metallien vapautumiseen
(esimerkiksi Plant ja Raiswell 1983) (Taulukko 5). Sulfidina hapettomissa olosuhteissa sitoutuneet metallit
ovat vahemman liukoisia kuin niiden jakautumiskertoimet antavat olettaa. Hapettomissa sedimenteissé
pohjaeldimistd yleensa véahaista, jolloin myos bioturbaatio ja biodiffuusio vahenevét. T&méa puolestaan
vahenta4 metallien vapautumista. Kaiken kaikkiaan sedimentin hapeton ympéristo sailoo hyvin jopa kaikkein
herkimmin hajoaviakin yhdisteita. Tieto, ovatko sedimentit hapettomassa tilassa, on siksi oleellisen tarkeda
haitta-aineiden levidmista arvioitaessa.

Taulukko 5. Metallien suhteellinen kulkeutumiskyky erilaisissa pH- ja redox-olosuhteissa (Plant ja Raiswell 1983).

Erittdin suuri Vv

Suuri V, Zn Co, Cu, Hg, Ni, V, Zn

Keskinkertainen Cd, Co, Cu, Hg, Ni As, Cd As, Cd
Pieni Pb, Sb Pb, Sb Pb, Sb
Hyvin pieni Cr Cr Co, Cr, Cu, Hg, Ni

6.2.2 Kulkeutumisen kéasitteellinen malli

Kulkeutumisen kasitteellistd mallia laadittaessa on selvitettdva ovatko sedimentin haitalliset aineet seurausta
nykyisesta vai historiallisesta toiminnasta vaiko molemmista (kuva 6). Yleensé sedimentteja ei kannata
puhdistaa ennen kuin kaikki lahteet on tunnistettu ja tarvittaessa poistettu, jotta ne eivét enaa aiheuta
sedimenttien merkittdvaa pilaantumista



(https://cluin.org/issues/default.focus/sec/Sediments/cat/Conceptual_Site_

Models/). Myds pohjavesi tulee huomioida yhtend mahdollisena pilaantumisen lahteend. Pohjaveden
purkautuminen néenndisesti yhtenaiselta sedimenttipohjalta on monimutkaista, ja riippuu pohjan ja vetta
johtavien kerrosten rakenteesta. Haitallisia aineita voi kulkeutua sedimentin l&pi pohjaveteen tai joissakin
tapauksessa painvastoin (https://clu-in.org/issues/default.focus/sec/sediments/cat/fate_and_transport_

of _contaminants/), jos kyseessé on esimerkiksi pohjavetta harjuun imeyttava jarvi.

Keskeisid tekijoita, jotka on otettava huomioon arvioitaessa haitallisten aineiden kulkeutumis- ja
leviamisriskid, ovat paikalliset olosuhteet vesiston pohjassa, sedimenttien ominaisuudet, laiva- ja/tai
veneliikenne seka veden ja virtausten vaihtelut. Vesialueen sedimenttipohjan syvallisempi karakterisointi voi
olla hyddyllista useista syista. Suurin osa tiedoista, joita tarvitaan riskien arvioimiseksi, ovat hyodyllista
myo6s mahdollisia tulevaa kunnostuksen suunnittelua varten. Esimerkiksi haitallisten aineiden ja muiden
muuttujien vertikaalisten profiilien tuntemus on hyddyllista seké haitallisten aineiden huuhtoutumisen
laskennallisten arvojen tulkinnassa ettd aktiivisen kunnostuksen hydtyjen arvioinnissa monitoroituun
luontaiseen puhdistumiseen verrattuna (Breedveld ym. 2018).

Paikallisista olosuhteista tulee tuntea kuormittajat, veden syvyys, virtaukset ja veden vaihtuvuus, pohjan
laatu ja kerrospaksuudet, sedimentin tyyppi, alueella tehdyt ruoppaus- ja ljitystoimenpiteet sek& muut
ihmisperéiset sedimenttiin hairiota aiheuttaneet tekijat (Vahanne ym. 2007). Jos mahdollisesti pilaantunut
alue on laaja ja silla voi olla vaikutuksia laajemmallekin alueella on tarpeen laatia kulkeutumisesta oma
késitteellinen mallinsa.

Haitallisten aineiden ympéristokohtalo ja kulkeutuminen riippuvat haitta-aineen seka sedimentin
fysikaaliskemiallisista ominaisuuksista ja vesimuodostuman tyypistd, johon sedimentit laskeutuvat, seka siita
saako vai menettédako vesimuodostuma vetta. Kasitteellisen mallin laadinnassa luonnehditaan ongelma-
alueen hydrogeologiaa ja sedimentologinen rakenne sekd kuvataan haitallisten aineiden ympéristokohtaloa ja
kulkeutumista (haitallisten aineiden l&hteen sijainti, mista haitta-aineita talla hetkella 16ytyy, aineiden
mahdolliset biologiset tai geokemialliset muutokset ja mihin haitalliset aineet lopulta paatyvat).

Jo kerrostunut sedimentti voi hairiintya niin luontaisista kuin ihmisperdisistakin syista. Luonnollisia
hairidit4 sedimentaatioon aiheuttavat poikkeukselliset veden virtaukset, bioturbaatio, kaasunmuodostus
(kupliminen), aineiden uudelleenvapautuminen liuenneena sedimentista ja muutokset
sedimentaationopeudessa. Ruoppaukset ja ihmisperdiset virtaukset voivat aiheuttaa merkittdvaé sedimentin
resuspendoitumista ja sedimentin pohjadynamiikan muutosta. Esimerkiksi ruoppausten yhteydessa on
tunnettua, ettd jo ruopatuille alueille levida ohutkerros jo ruopattua materiaalia. Tama voi olla suuri ongelma,
jos kunnostustoimenpiteen tarkoituksena on ollut vahentaa sedimentin pintakerroksen haitta ainepitoisuutta.
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Kuva 6. Esimerkki kulkeutumisen kasitteellisestéd mallista. Haverin kaivoksen rikastushiekka-alue. Lahde: PIRELY ja Yl6jarven
kaupunki. Taustakartta: MML.



6.2.3 Sedimentin karakterisointi

Fysikaalis-kemiallisen sedimentin karakterisoinnin tdrkeimmat komponentit ovat tyypillisesti yleiskatsaus
keskeisista sedimenttityypeisté ja sedimentin kerrostuminen eri ominaisuuksien (sedimentin tyyppi,
bioaktiivinen kerros, ulkon&kd, vari, ja haju, vesipitoisuus, redox-olosuhteet, haitallisten ja haitattomien
aineiden pitoisuudet jne.) suhteen. Kerrostumista ja profiileja karakterisoidaan yleensé sedimentisté otetuista
néytesarjoista, mutta kuvia eri kerrosten ulkonddsté ja paksuudesta voidaan saada myos kayttamalla
sedimenttiprofiilikuvausta (SPI). Tallainen kuvantaminen voi tarjota visuaalisen informaation sedimenttien
ylemmista 30 cm:n kerroksista ja voi tuottaa useita profiilikuvia lyhyessa ajassa.

Néytteenoton yhteydessa pohjadynamiikasta saatava tieto on erittéin arvokasta. Néytesarjojen
karakterisointi kannattaa suorittaa huolellisesti. Naytteista tehtdvat havainnot kannattaa kirjata erityiselle
lomakkeelle tai kdyttaa siihen soveltuvaa mobiiliohjelmaa. Néytteista on hyva ottaa sedimentin ylépinnasta
alkavalla mitta-asteikolla ja ndytetunnuksella varustetut valokuvat seké koko sarjasta etta lahikuvina
esimerkiksi 10 cm:n vélein. Kokenut sedimenttiasiantuntija pystyy kuvien perusteella paattelemdén paljon
siitd mille pohjadynaamiselle vyohykkeelle sedimenttisarja sijoittuu (vrt. kuva 5).

Liitteessd 5 on esitetty erilaisia menetelmid, joilla pohjadynamiikkaa, sedimentin kerrosjérjestysté,
ominaisuuksia sekd haitta-aineiden kulkeutumista kiintoaineen mukana ja liuenneena voidaan tutkia in situ -
ja laboratoriomittakaavassa. Naihin kuuluvat erilaiset valo- ja videokuvaustekniikat, luotaukset ja muut
geofysikaaliset menetelmat, geotekniset menetelmét seka erilaiset mesokosmoskokeet, diffuusiokammiot,
kulkeutumista kuvaavat haitta-aineanalyysit ja kenttdmittaukset, passiivi- ja partikkelikerdimet seké
eroosionopeusmittaukset.

6.2.4 Liuenneiden aineiden sedimentista vapautumisen mallinnus

Liuenneiden aineiden vapautumisen mallinnukseen on kéytettavissa mallinnusty6kaluja, kuten RECOVERY
ja CapSim -ohjelmat. Niitd voidaan kayttaa erityisesti krooniseen altistumiseen johtavan kulkeutumisen
mallinnuksessa. Myds monet virtausmallinnusohjelmistot kuten Delft3D Water Quality -moduuli sisaltavat
tyokaluja sedimentin prosessien mallinnukseen.

Orgaanisten haitta-aineiden diffuusiota voidaan mallintaa parhaiten haitta-aineiden diffuusiomallin
RECOVERY (Ruiz ym. 2000, Ruiz & Gerald 2001) avulla. Ohjelman teoreettinen perusta on luotu 1980-
luvulla ja sen 2.0-versio on vuodelta 2001. RECOVERY:n kirjasto kattaa yleisimmat orgaanisten haitta-
aineet ja huomioi muun muassa biokertymisen. Mallin huomioimat prosessit sedimentissé ja vesimassassa on
esitetty kuvassa 6. Tarkeimpiin tuloksiin kuuluvat pohjan laheiseen vesimassaan muodostuvat haitta-
ainepitoisuudet eri pituisten ajanjaksojen kuluessa (kuva 7).
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Kuva 6. RECOVERY-mallin huomioimat prosessit.
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Kuva 7. Esimerkki RECOVERY-mallilla simuloidusta pohjan laheisen vesikerroksen bentso(a)antraseeni-pitoisuuden
kehittymisesta sedimentin merildjityksen jalkeen (Lahde: Sitowise Oy).

Toinen sedimentin pintakerroksen prosesseja mallintava ohjelma on CapSim. CapSim (Shen ym. 2018) on
alun perin 1990-luvulla U.S. EPA:n eristys-kerrosohjeistuksen perusteella kehitetty mallinnusohjelma, jonka
kirjasto kattaa seka yleisimmaét epdorgaaniset ettd orgaaniset haitta-aineet. Uusimmat versiot (esimerkiksi
4.0) ovat erittdin monipuolisia ohjelmia, joka mahdollistavat simuloida haitta-aineiden kulkua
sedimenttikerrosten 1&pi monenlaisissa ympaéristéolosuhteissa. Mallilla voidaan simuloida myds metalleja, ja
sen kirjastosta I6ytyvat ominaisuudet myds useimmille nykyisin kaytossa oleville kaupallisille
geotekstiileille. CapSim:in mallintamat kerrokset on esitetty yleistasoisesti kuvassa 8. Esimerkki
simulaatiotuloksesta on kuvassa 9.
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Kuva 8. CapSim:in simuloima kerrosrakenne.
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Kuva 9. Esimerkki CapSim-mallilla simuloidusta huokosveden sinkkipitoisuuden kehityksesta altaan pohjalla, kun sedimentti on
peitetty ohutkerroksella moreenia ja lapaisevalla geotekstiililla (Lahde: Sitowise Oy).

6.2.5 Partikkeleihin sitoutuneiden haitallisten aineiden kulkeutumisen mallinnus

Vesimassaan erilaisista hairidista johtuvien kiintoainekulkeutumien laskentaan on vakiintuneita tapoja, jotka
perustuvat yleensa Liitteessa 5 esitettyyn kiintoainekulkeutumislaskelmaan (Rossi 2007), orgaanisten haitta-
aineiden vesi-sedimentti-jakautumiskertoimiin seka oletuksiin hairion vaikutuksesta liikkeelle lahtevista
kiintoainepitoisuuksista (esimerkiksi Sitowise Oy 2022). Taman kaltaiset laskelmat mahdollistavat
vesimassaan muodostuvien pitoisuuksien viitearvovertailun.

Sedimentin kulkeutumismallinnuksiin on kaytettavissa erilaisia, hairiota simuloivia malleja kuten
vanhempi ruoppausta simuloiva DREDGE (Hayes & Je 2000). Dredge -moduuli on kehitetty ruoppausten
ymparistfvaikutusten ennakkoarviointiin. Silla saadaan késitys muodostuvan resuspensiopilven koosta ja
vesimassaan muodostuvista partikkeleihin sitoutuneista ja liuenneista haitta-ainepitoisuuksista.

Partikkeleiden ja niihin sitoutuneiden haitta-aineiden kulkeutumista voidaan mallintaa moniin
nykyaikaisiin virtausmallinnusohjelmistoihin sisaltyvien kulkeutumismoduulien avulla. Esimerkiksi
Delft3D-FLOW-ohjelmistoon siséltyvan Hydro-Morphodynamics-osan (Deltaires 2018) kulkeutumismalli
pohjautuu hyvin laajaan kaavakirjastoon sekd monipuoliseen ja ajantasaiseen teoriaan.
Kulkeutumismallinnus rakennetaan kohteen hydrodynaamisen mallin paalle. Keskeisid sedimentista
kulkeutumismallinnusta varten annettavia lahtétietoja ovat sedimenttityyppi, tilavuuspaino, D50-raekoko ja
pohjan morfologia ja sen karheus. Mallinnuksen tuloksena voidaan visualisoida hyvin monia parametreja,
kuten koheesiosedimentin ja hiekkafraktion kulkeutumista pohjakuormana ja suspendoituneena,
leikkausjannistystd, pohjan morfometrian muutoksia ja eroosion / sedimentaation méaraa. Kuvassa 10 on
kaksi esimerkkid Tammerkosken suulta Delft3D-ohjelmalla laskettuna.
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Kuva 10. Tampereen Viinikanlahden Delft3D FLOW-tuloksia Tammerkosken tuulettomalle HQ-tilanteelle. a) Kumulatiivinen
eroosio / akkumulaatio (m), b) Suspendoituneen koheesiosedimentin maara (107 m®/s/m) (Lahde: Sitowise Oy).

Esimerkiksi Jones ym. (2018) ovat demonstroineet ko. kaltaisten mallinnusten kayttéa jonkin tietyn
hairion ymparistovaikutusten arvioinnissa. Hieman yksinkertaisemman tavan pohjadynamiikan muutosten
arviointiin on esittanyt Itkonen (2007 ja 2013). Siina tuuliaaltokuljetuksen rajasyvyyksien, muiden virtausten
pohjanléheisen Kriittisen virtausnopeuden ja rinnejyrkkyyksien avulla muodostetaan kokonaiskuva
kohdealueen pohjadynamiikan nykytilasta. Vertaamalla sitd tulevan tilanteen vastaavalla tavalla
muodostettuun pohjadynamiikkamalliin saadaan kasitys pohjadynamiikan muutoksista, esimerkiksi
haitallisesta eroosiosta tai turbidiittivydryjen esiintymisestéa.

Esimerkkeja tallaisesta tarkastelusta on kuvassa 11. Kulkeutumismallinnusdatan avulla voidaan
muodostaa kokonaiskuva sedimentin ja haitta-aineen kulketuvista maarista. Virtavesissa
kulkeutumismallinnus on suhteellisen suoraviivaista toteuttaa (esimerkiksi Kymijoen vesi ja ympéristo ry
2018). Edell esitetyn kaltainen kulkeutumismallinnus mahdollistaa vastaavan kaltaisen tarkastelun myos
jarvi- ja merisysteemeissa (esimerkiksi Ramboll Finland Oy ja Esko Rossi Oy 2010).
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Kuva 11. Viinikanlahden pohjadynamiikka eteldrannan suunniteltujen tayttojen jalkeen (Sitowise Oy 2022). a) Eroosion
lisdéntymisen todennakdisyys (kasvaa luokka 1 — 5) ja b) Rinnevalumien todennakaoisyys.



7 Ekologisten riskien arviointi

Ekologisella riskilla tarkoitetaan haitallisia vaikutuksia, joita pilaantunut sedimentti saattaa aiheuttaa
kyseisen vesiston pohjaelidille tai yl&dpuolisessa vesipatsaassa elaville elidille sekd kertyesséén
ravintoketjussa myos korkeamman trofiatason eldimille aina ihmisiin asti. Ekologiset riskit voivat kohdistua
yksittaisiin elidihin, populaatioihin, elidyhteisoihin tai ekosysteemeihin. Riskit voivat todentua erilaisina
haitallisina vasteina kuten hairidina tietyn lajin elinkelpoisuudessa, lisdéntymisessa tai lajilukumaaran
vahenemisena.

Ekologisten riskien arvioinnin rajaamisperusteita on kaksi. Ensinnékin arviointi rajataan niihin
haitallisiin aineisiin, jotka kasitteellisen mallin tai kulkeutumisriskin arvioinnin mukaan voivat aiheuttaa
riskin niille altistuville elidille tutkittavana olevassa kohteessa. Toiseksi tarkastelu rajataan haitta-aineisiin,
joiden aiheuttamat vaikutukset ovat mitattujen tai laskettujen pitoisuuksien perusteella todennékdisimpia ja
vakavimpia. Vaihtoehtoisesti ekologisessa riskinarvioinnissa voidaan maérittdd suoraan haitallisia
vaikutuksia alueen eliostdssa (esimerkiksi biotestit tai lajistokartoitukset), jolloin ei valttamatta tarvita
tarkkaa tietoa, miké tai mitka haitalliset aineet vasteen aiheuttavat. VVaikutusten arviointi on kohdennettu
populaatio- ja yhteisdtason vaikutuksiin kuten ravinnekiertoihin, elididen kuolleisuuteen, kasvuun ja
lisddntymiseen (Pellinen ym. 2007, YM 2014).

Kemiaan ja ekotoksikologiaan perustuvia tutkimustuloksia tdydennet&én tyypillisesti biokertyvyyden,
biomagnifikaation ja pohjaeldinekologian tutkimuksilla, jotka ovat tarkeitd indikaattoreita sedimentin
laadulle (Simpson ym. 2005, Wenning ym. 2005). Subletaalin altistumisen ja vaikutusten biomarkkereita
voidaan sisallyttaa tutkimuslinjoina mukaan, jos ne edesauttavat arviointia. Lisatutkimusten kautta voi syntya
tarvetta lisdnaytolle, jos

o sedimentissé esiintyy merkittavissd maarin sellaisia haitta-aineita, joille ei ole olemassa
sedimentin kynnys- tai muita ohjearvoja,

e tutkittavassa paikassa havaitaan tuntemattomia haitta-aineseoksia,

e kemiallisen arvioinnin ja toksisuustestien tulokset ovat hAmmentévia, myrkyllisyystestin
tulokset eivét tue sedimentin ohjearvojen ylitysté tai myrkyllisyyttd havaitaan, vaikka mitéan
kynnys- tai ohjearvoja ei ole ylitetty,

» vaaditaan ekologista riskinarviointia joko historiallisesta, olemassa olevasta tai suunnitellusta
toiminnasta, joka saattaa vaikuttaa sedimentin ekosysteemin tilaan,

e ympériston ekologinen tilan ilmeinen huonontuminen edellyttad yksityiskohtaisempaa arviointia
tai

» alue on laaja ja kunnostusvaihtoehdot Kkalliita, jolloin tavoitteena on kohdistaa
kunnostustoimenpiteet vain niihin sedimentteihin, joiden on arvioitu olevan suurimpia
vaikutuksia ekosysteemien tilaan.

Sedimenttien tapauskohtaisessa riskinarvioinnissa auttaa, jos aineiden biosaatavilla oleva osuus
tiedetdén ja vertailua kynnys- tai muihin viitearvoihin voidaan tehda biosaatavilla olevasta osuudesta. Lisaksi
on tehtdva vertailua vastaaviin referenssialueisiin sekd huomioitava muun muassa metallien osalta alueen
taustapitoisuudet. Jos ndiden vertailujen perusteella esiintyy epdilys haittavaikutuksista, tulee ekologista
riskinarviointia tdydent&d k&yttdméalla muun muassa:

e Diotestejd (haitta-ainekohtaiset testit ja testit kohteen ymparistonaytteilld),

e biosaatavuuden osalta muun muassa bioligandimalleja (esimerkiksi Bio-met ja PNEC Pro, muun
muassa Laamanen ym. 2019, YM 2018) ja muita laskentatyokaluja,

e malliekosysteemitutkimuksia,

e biomonitorointia ja biomarkkereita, biokertymistutkimuksia tai

e ekologisia tutkimuksia (esimerkiksi pohjaeldinkartoitukset).

Jos ekologisten riskien tapauskohtainen arviointi todetaan tarpeelliseksi kynnys- ja/tai vertailuarvojen
ylittyessd, arvioinnissa on yleensa tarkoituksenmukaista kéyttad useita erilaisia menetelmié. Tallgin voidaan
ottaa paremmin huomioon arvioinnin epdvarmuus ja saada luotettavampi kokonaiskuva riskeista, vaikka
kaikkia menetelmid varten ei olekaan saatavissa yksiselitteisid vertailuarvoja (muun muassa Pellinen ym.
2007, YM 2014). Kokonaisvaltaisessa riskinarvioinnissa tarkastellaan eri tutkimuksista saatuja tuloksia
(Integrated Weight-of-Evidence assessment).



7.1 Haitallisen aineen biosaatavuuden maarittaminen

7.1.1 Metallien biosaatavuus vesiymparistossa

7.1.1.1 Pintavedet

Metallien ympéristoriskien arvioinnissa vesistoistd mitatut liukoiset eli suodatetut pitoisuudet on
tarkoituksenmukaista muuntaa siten, ettd ne arvioivat biosaatavan osuuden merkitysta elion altistumisessa.
Tata osuutta on vaikea mitata elektrodeilla tai standardianalysaattoreilla ja tutkimuksen seka tavanomaisen
riskinarvioinnin avuksi on kehitetty tyokaluksi mekanistisia malleja, jotka huomioivat sitoutuneen ja
biosaatavan metallin osuuden, solukalvon lapdisysté kilpailevat muut ionit seka eliéon kertyvan metallin
osuuden (Merrington ym. 2016). Naiden niin sanottuja bioligandimallien (BLM), avulla laskettu biosaatava
metallipitoisuus tai turvallinen liukoinen pitoisuus kertoo vesindytteen haitallisuuden asteen elitille. Mallien
sydttéarvot koostuvat useista vedenlaatutekijoistad ja mitatuista liukoisista metallipitoisuuksista. Taydelliset
BLM-mallit vaativat tarkempaa tuntemusta vedenlaadusta ja niiden monimutkaisempi soveltaminen rajoittuu
asiantuntijatasolle. K&ytannon riskinarviointia varten on kehitetty malleja, jotka vaativat tietoa vain veden
happamuudesta (pH), kalsiumin ja liuenneen orgaanisen aineen (DOC) pitoisuuksista. Yksinkertaisimmillaan
malli voi arvioida haitattoman pitoisuuden pelkéastdan DOC-pitoisuudesta (Taulukko 6) (Leppanen 2019).

Taulukko 6. Mallien vaatimat parametrit biosaatavilla olevan osuuden laskemiseksi. Punainen vari osoittaa ehdottomasti
vaaditun parametrin ja oranssi vari vaihtoehtoisen tiedon. Vaihtoehtoiset tiedot vahentavat mallin laskelmien epavarmuutta.
Kovuuden perusteella voidaan laskea kalsiumin arvo.

Cu Biomet - ..
= B
PNEC-pro -

Zn Biomet - ..
= B
PNEC-pro -

Ni Biomet - ..
=
PNEC-pro -

Pb Biomet - ..

Cd Kovuusyhtalo -

Euroopan yhteisossé on siirrytty nikkelin ja lyijyn vuosikeskiarvoon perustuvassa pintavesien
vuosikeskiarvoisessa ymparistonlaatunormissa (AA-EQS) biosaatavaan pitoisuuteen. Maaritettyjen
metallipitoisuuksien muuntaminen biosaatavaksi tai turvalliseksi liukoiseksi pitoisuudeksi voidaan tehda



kolmella viranomaiskayttoon tarkoitetulla BLM-mallilla, jotka ovat kaikki excel-taulukkomuodossa ja
vapaasti ladattavissa internetista (Taulukko 6).

Kaikki mallit perustuvat toksisuustesti -aineistoihin, joiden tarkoituksena on selvittaa vasteita
aiheuttavat metallipitoisuudet erilaisissa vedenlaatuolosuhteissa. Talta osin malleissa on rajoituksia, silla ne
on testattu eli kalibroitu tietyissa olosuhteissa, jotka eivat aina vastaa kovin hyvin pehmeita ja happamia
suomalaisia ja pohjoismaalaisia pintavesityyppeja. Vedenlaatuolosuhteiden ollessa kalibrointirajojensa
ulkopuolella mallituloksia pitéa tarkastella kriittisesti. Mallien soveltamisesta, erityisesti liittyen EU:n
lainsdadannon vaatimuksiin, on valmistunut EU:n laajuinen ohjedokumentti (EC 2019). Samat lainalaisuudet
metallien sitoutumisessa patevat myds sedimenttien huokosvesissa. Pintavesien riskinarvioinnista opittuja
menetelmi& voidaan soveltaa myds sedimenttiympéristossa.

7.1.1.2 Sedimentit

Raskasmetallien vahva taipumus sitoutua orgaanisiin ja epaorgaanisiin ligandeihin esimerkiksi
partikkeleiden pinnoille tai humukseen johtaa niiden sedimentoitumiseen. Sedimenttien metallikuorman
ympéristoriskien arviointiin ei toistaiseksi ole olemassa raja-arvoja lainsdadanndssd, mutta samat
lainalaisuudet vaikuttavat metallien kayttaytymiseen ja siten riskinarviointiin kuin pintavesissakin. Sitovia
ligandeja on vain enemman ja olosuhteet ovat yleensa hapettomat. Jo 1980-luvulla on todettu, etta
sedimentin huokosvedessé vapaana olevat ionit muodostavat paéasiallisen biosaatavan osuuden
kokonaissedimenttipitoisuudesta. Toki sedimenttia ravintona kayttaville elitille partikkeleihin sitoutuneet
metallit voivat olla toinen merkittava niiden l&hde.

Huokosveden metallipitoisuuksia voidaan kayttaa avuksi arvioitaessa sedimenttien haitallisuutta
yksinkertaisesti soveltamalla pintavesien ympdristonlaatunormia laskemalla riskikerroin.

C1/EQS1 > 1

Jos metallin i huokosvesipitoisuus ylittdd sen pintavesille annetun ymparistonlaatunormin, on
mahdollista, ettd haittavaikutuksia esiintyy. Menetelmassa on kuitenkin useita epavarmuustekijoita.
Pintavesien EQS perustuu paaasiassa pintavesilajien toksisuustestiaineistoon ja vaikkakin sukulaislajien
vasteiden rinnastaminen toisiinsa on tavallista mallikaytdssa, eroja todennakoisesti syntyisi
sedimenttinormien muodostamisessa. Huokosveden kemiallinen laatu vaikuttaa metallien biosaatavuuteen
samalla tavalla kuin pintavesissakin ja erityisesti liukoinen hiili ja kationit pienentavét haitallista pitoisuutta
ja siten BLM-mallien kayttd on perusteltua. Riskikertoimen ollessa yli yhden olisi kuitenkin perusteita tutkia
sedimentin haitallisuutta. Sedimenttien ominaisuudet vaikuttavat kuitenkin vahvasti metallien
kayttaytymiseen silld orgaaninen aines, raudan ja mangaanin hydroksidit seka hapettomissa oloissa sulfidit
sitovat metalli-ioneita (Taulukko 7). On paljon viitteita siitd, ettd sedimentisséa olevien metallien biosaatavilla
oleva osuus on yleensé alhainen. On esimerkkeja siitd, ettd 70-99 % puhtaissa sedimenteissa olevista
metalleista ei ole biosaatavia. Suorin tapa arvioida sedimentissa olevien metallien biosaatavuutta, on
suorittaa biokertymistestit kyseisille sedimenteille (Breedveld ym. 2018). Huokosveden haitallisten aineiden
pitoisuuksien suora analyysi kertoo arvion biosaatavan metallin méérésta mutta I&hestymistapa ei voi olla
muuta kuin yksi osatietoa tarjoava menetelma.

Tarkeimmiksi metalleja sitoviksi tekijoiksi ovat osoittautuneet sulfidit ja orgaaninen hiili, joiden avulla
voidaan yksinkertaisesti arvioida sedimentin metallien biologista merkitysta. Naita taustamuuttuja voidaan
kayttaa hyodyksi rakennettaessa mekanistisia riippuvuussuhdemalleja. Toksisuutta kuvaavat ja ennustavat
mallit sedimenttien metalleille ovat kuitenkin harvassa tai vasta kehitysvaiheessa. Lineaarinen
regressiomalli, jonka perusteella voidaan maéarittaa turvallisia pitoisuusrajoja sedimentin olosuhteissa, on
kehitetty nikkelille (Vangheluwe ym. 2013) sekd kuparille (OECD 2016). Téllaisissa tapauksissa tarvittavat
parametrit ovat tieto sulfideista ja orgaanisen hiilen maérasta. Jos ndita ei tiedetd, voidaan kdyttad niin
kutsuttu pahinta skenaariota, jossa koko pitoisuus on biosaatavaa tai turvautua historialliseen mittaustietoon
tutkittavalta alueelta. Suurimmalle osalle metalleista ei kuitenkaan ole toksisuuteen perustuvia malleja
olemassa, eivéatkd ne muutenkaan ole saavuttaneet suosiota laajemmassa kédytdssa. Kaytdnnossa
riskinarviointi perustuu metallien kokonaispitoisuuden ja kynnysarvon vertailuun, ja alle jaavilla
pitoisuuksilla haittavaikutuksia ei odoteta esiintyvan (esimerkiksi PNEC, EQS). Tassékin tapauksessa



maksimoidaan biosaatavuus (alhainen AVS, alhainen orgaanisen hiilen pitoisuus) (OECD 2016). Silloin kun
kokonaispitoisuudet ovat lahelld kynnysarvoa tai vain hieman sen yli, riskinarviointia on syyta tarkentaa
sedimentin ominaisuuksien avulla hyodyntdmaélla tietoa metalleja sitovien yhdisteiden maaristad (SEM-AVS
menetelmé).

Taulukko 7. Tarkeimmat abioottiset tekijat, jotka vaikuttavat metallien biosaatavuuteen ja myrkyllisyyteen sedimentissa on
esitetty taulukossa (OECD 2016).

Vaadittavat Orgaanisen hiilen kokonaispitoisuus (TOC)
Sulfidit (AVS)*
Al/Fe/Mn oksidit

Tukevat tiedot Partikkelikoko (hiekka, siltti ja savi)
Huokosveden kemia (kokonais- ja liuenneet metallipitoisuudet, DOC, kovuus,
johtavuus/suolaisuus, ammoniumioni jne.)

* Pasasiassa kaksiarvoisille metalleille (Hg, Cu, Pb, Cd, Zn, Ni), mutta my6s yksiarvoisille metalleille (esimerkiksi
AQ).

7.1.1.3 SEM-AVS konsepti

Sedimenteissa olevien metallien toksisuutta kuvastaa etupéassa vesiliukoisena esiintyvan metallin maara.
Koska metallit sitoutuvat muun muassa sulfideihin, pidetdén riskinarvioinnin lahtékohtana usein metallin
maéaraa suhteessa sulfideihin (Di Toro ym. 1990).

Haihtuvat sulfidit tai monosulfidit (Acid Volatile Sulfides, AVS) on osoitettu yhdeksi tarkeimmista
tekijoistd, joka saatelee kationisten metallien aktiivisuutta (Hg, Ag, Cu, Pb, Cd, Zn, Ni) ja metallin
aiheuttamaa myrkyllisyytta hapettomissa, etta vahahappisissa sedimenteissa (Di Toro ym. 1990, Di Toro ym.
1992, US EPA 2005). AVS on ensisijaisesti toiminnallisesti mééritelty, sulfideja mittaava parametri, joka
uutetaan helposti sedimentin kylmauutolla noin 1 M HCI-hapossa. Toinen mallin parametri on SEM
(Simultaneously Extracted Metal), joka on samassa suolahappouutossa saatu metallipitoisuus. Jos ldsné on
useita metalleja, on tarpeen kayttaa termid kokonais-SEM (X SEM). Menetelmédssd mitataan haihtuvien
sulfidiyhdisteiden (AVS) ja uutteeseen liuenneiden metallien (SEM) molaariset pitoisuudet. Tulos viittaa
mahdolliseen haitallisuuteen, jos SEM-AVS-suhde > 0 (kaava X). Talloin sulfidit eivat kykene sitomaan
kaikkea metallia ja osa jaa vapaaksi ja mahdollisesti biosaatavaksi.

SEMMe,bioavailable = SEMMe —-A AVSMe

Sovellettacssa SEM/AVS mallia tietyille metalleille, on huomioitava, ettd metallit “kilpailevat” sulfidiin
sitoutumisesta. Tama riippuu metalli-sulfidikompleksin liukoisuusrajasta, mitd alhaisempi liukoisuus
kompleksilla on, sitd stabiilimpi MeS-kompleksi on. Elohopealla on siis suurin sitoutumistaipumus
sulfideihin, jota seuraa hopea, kupari, lyijy, kadmium, sinkki jne., kunnes AVS on kulutettu loppuun (OECD
2016).

SEM-AVS-konsepti on onnistuneesti ennustanut haitattomuutta kokeellisesti spiikatuissa tai kentélta
noudetuista likaantuneissa sedimenteissd. Sen sijaan tdimé menetelmé& on rajallinen ennustettaessa sedimentin
toksisuutta. SEM-AVS-konsepti osoittaa, miten metallit ovat sitoutuneet sulfideihin eivétka siten ole
biologisesti kéytettavissa mutta vaikka jotkut metallit eivat olekaan sulfideihin sitoutuneena se ei tarkoita,
ettd ne aiheuttaisivat biologisia haittavaikutuksia. Havaittavat vasteet riippuvat vapaasti saatavilla olevasta
metallista ja my6s huokosveden metallien todellisesta biosaatavuudesta. Siksi SEM-AVS < 0 on hyva
ennustaja toksisuuden puuttumiselle, mutta SEM-AVS> 0 ei ole yksistaan riittdva toksisuuden ennustaja.
Tama riippuu ylityksen suuruudesta ja biosaatavuuden kynnyksen ylittymisesta (De Jong ym. 2010, Lee ym.
2000). SEM-AVS-konsepti toimii p4éasiassa vain kationeina esiintyville metalleille (esimerkiksi Cu2+,
Zn2+, Pb2+, ...). Vaikka metallisulfidit voivat muodostaa suuren osan myrkyttomésti metallista, on otettava
huomioon myds, ettd ylimaarainen metalli voi sitoutua orgaaniseen hiileen (OC) ja sedimentin rauta- ja



mangaanioksit voivat edelleen véhentaa biologisesti saatavilla olevan metallin osuutta. Nykyinen SEM-
AVS-lahestymistapa saattaa yliarvioida biosaatavilla olevan metallin osuutta ja siten myds myrkyllisyytta
pohjaelidille happipitoisessa sedimentin ohuessa pintakerroksessa, jossa on riittavasti rautaa ja mangaania
(Costello ym. 2011).

Monosulfidien lisaksi myds orgaaninen hiili (OC) sitoo raskasmetalleja tehokkaasti ja metallisulfidi -
sitoutumisen ulkopuolelle ja&neet metalli-ionit voivat sitoutua sedimentin hiileen. Positiivisesti varautuneet
metalli-ionit sitoutuvat herkasti negatiivisen pintavarauksen omaavaan orgaaniseen ainekseen, mika vahentaa
metallien biosaatavuutta. Esimerkiksi kuparilla orgaanisen hiilen maéran on havaittu olevan yksi keskeisié
toksisuuteen vaikuttavia tekijoita sedimentissa. Metallien biosaatavuuden arviointia voi siten tarkentaa
edelleen ottamalla huomioon metallien jakautuminen liukoisen faasin ja sedimentin orgaanisen hiilen vélilla.
Orgaanisen hiilen osuudella (fOC) korjattu parametri erotteleekin akuutisti toksiset sedimentit haitattomista
viel& paremmin kuin pelkkd SEM-AVS menetelmé. Tassa mallissa lahtokohtana on, ettd SEM-ylimaara
aiheuttaa toksisuutta, jos kyseinen ylimaara ylittdd myos orgaanisen hiilen sitomiskapasiteetin (kaava X) (Di
Toro ym. 2001, 2005).

SEMYX, oc = (£ SEM —AVS)/ fOC < 130 umol/gOC
foc = orgaanisen hiilen fraktio sedimentissa.

Sedimenttitestien perusteella 130 umol/gOC voi toimia raja-arvona, jonka ylittdvat sedimentit saattavat
olla akuutisti haitallisia pohjaelidille siten ettd sedimenteissé vélilla 130-3000 pmol/gOC esiintyy sekd
haitallisia ettd haitattomia néytteitd ja yli 3000 pmol/gOC sedimentit ovat jo padsiddntdisesti akuutisti
haitallisia (U.S. EPA 2005). Kroonisissa, pitempiaikaisissa altistuksissa haittavaikutuksia voi esiintya jo
130-3000 umol/gOC néytteissd. Nama hiilikorjaukseen perustuvat raja-arvot ovat suuntaa antavia ja
erityisesti pidempiaikaisia vaikutuksia arvioitaessa suositellaan kroonisia biotesteja sedimenttien
pohjaeldimilla.

7.1.2 Orgaanisten aineiden biosaatavuus (sedimentissa)

Monilla orgaanisilla yhdisteilld on vedessa taipumus kompleksoitua ja adsorboitua kiintean aineksen kanssa.
1Imio liittyy aineiden ominaisuuksista vesipakoisuuteen ja samalla rasvaliukoisuuteen. Sedimentin
orgaaninen aines tarjoaa rasvaliukoisille, erityisesti ionisoitumattomille aineille ”pakopaikan” ja mitd
rasvaliukoisempi aine (korkeampi vesi-oktanoli jakaantumiskerroin; Kow) sitd suurempi osuus aineesta
sitoutuu sedimenttiin ja vahemmaén j&a vapaaksi huokosveteen. Ominaisuuden perusteella voidaan paatell&
mitka yhdisteet ovat merkityksellisia riskinarvioinnissa. Orgaaninen hiili (OC) on merkittévin sitoja
sedimenteissd mutta myds sahkoisin varauksin varustetut hiukkaset (savi) voivat houkutella ionisoituvia
orgaanisia yhdisteitd heikoilla sidoksilla. Kaytanngssa OC on kuitenkin riskinarviointitydssa hyddynnettavin
ominaisuus. Rasvaliukoisten aineiden (erityisesti log Kow > 3) sedimentin orgaaninen hiili — vesi
jakaantumiskerroin (Koc) on parametri, joka ennustaa sitoutumisen voimakkuuden ja toisaalta vapaaksi
jaaneen eli biosaatavan osuuden. Oktanoli — vesijakaantumiskertoimen avulla jakautumista voidaan ennustaa
yksinkertaisesti olettamalla, ettd Koc on yhta kuin Kow (Schwarzenbach ym. 1993, kaava).

Cs

C,=—23—
P focKoc

jossa,

Cs on aineen pitoisuus sedimentissa (pg/g kp.)

Koc on orgaaninen hiili — vesi jakaantumiskerroin (ml/g OC)
foc on orgaanisen hiilen osuus (g OC/g kp.) ja

Cp on aineen pitoisuus huokosvedessa (pg/ml)



Tahan menetelméén ja havaintoon perustuu myds muun muassa laatunormien muodostamisessa
kéytettava tasapainojakaantumisteoria (EqP-teoria, Di Toro ym. 1991), jonka oletuksena on, etté
huokosvedessa oleva aine on biosaatavaa ja vastaa mahdollisesta toksisesta vasteesta. Pintavesien
laatunormeja voidaan silloin kaytta4 arvioimaan lasketun huokosvesipitoisuuden merkitystd. Kuten
aikaisemmin on todettu, sedimentit ovat hyvin heterogeenisia ja myds orgaanisen hiilen laatu vaikuttaa sen
sitomiskapasiteettiin. Tuore, amorfinen hiili sitoo rasvaliukoisia aineita heikommin kuin vanha, tiivistynyt
hiili (Weber ja Huang 1996) ja desorptiokokeiden avulla on havaittu (Leppanen ym. 2003), etta aineiden
desorptio eli irtoaminen tuoreesta hiilesta on nopeampaa. Tama heikommin sitoutunut ainefraktio on se, joka
kaytanndssa on tasapainossa huokosveden kanssa. Siten, ylla esitetty kaava voi yliarvioida
huokosvesipitoisuudet hyvin rasvaliukoisilla aineilla, mikali aineen analyysiin tarkoitettu liuotinuutto on
tehokas. Tyypillisintd tdima on PAH-yhdisteilld, jotka usein ovat sitoutuneet palamisessa syntyneeseen
mustaan hiileen, josta desorptio on hyvin hidasta (Cornelissen ym. 2005, Arp ym. 2009). Kéaytanndssa kyse
on pysyvastd, ei biosaatavasta ainefraktiosta. Siten, kinetiikka on isossa roolissa aineiden biosaatavuudessa ja
tasapainokertoimet kuvastavatkin “valetasapainotilannetta” (pseudoequilibrium) (Pignatello & Xing 1996).
Samainen ilmi¢ selittdd myds miksi ikdantyneissa sedimenteissa on pienempi biosaatavafraktio ja miksi
tutkittavan aineen lisédminen (spiikkaminen) sedimenttiin tuottaa pienemmat jakaantumiskertoimet ja
suuremman biosaatavuuden ja samalla antaa vadran kuvan aineen haitallisuudesta sedimenteissa.

Toinen biosaatavuuteen suuresti vaikuttava ilmid, ja jota jakaantumismallit eivét ota huomioon, on
pohjaeldinten ravinnonk&yton vaikutus. Eldimet k&yttavat sedimentin hiilifraktiota ravintonaan ja prosessissa
haitta-aineet vapautuvat suolessa mik& mahdollistaa niiden solukalvoléapéisyn ja biokertymisen. Mikéli
orgaanisen materiaalin sulatus on tehokasta, aineiden rikastuminen on mahdollista jo tall4 ensimmaisella
ravintoverkon tasolla (Gobas 1993).

Orgaanisten aineiden riskinarvioimisessa on hyva ymmartad, ettd tasapainomalleihin perustuvat
ennusteet haitallisista pitoisuuksista eivat valttaméatta ole kovin tarkkoja. Pilaantuneiden sedimenttien
riskinarviointi hy6tyisi myds orgaanisen hiilen tarkemmasta analysoimisesta (musta hiili) ja
jakaantumismalleista, jotka ottavat huomioon hiilen laadun. Riskinarvioimisessa olisikin sen takia
suositeltavaa kayttdd myods muita menetelmia, kuten biotesteja ja passiivisia kerdimia (luku x.x).
Sedimenttien heterogeenisuuden ja usein aineseoksista koostuvan kontaminaation takia yleisten
ymparistélaatunormien muodostaminen on vaikeaa. Kynnysarvojen ja lisatutkimusten avulla paastaan
luotettavampaan lopputulokseen.

7.1.3 Orgaanisten aineiden biokertyminen seka rikastuminen ravintoketjussa

Biokertyminen on kemikaalin ominaisuus, joka saa sen kertymdaan ymparistosta elidihin. Rasvaliukoiset,
niukasti veteen liukenevat kemikaalit etsiytyvat etenkin vesiymparistoissé lipideja sisaltavaan aineeseen,
esimerkiksi planktoniin. Orgaanisten aineiden biokonsentroituminen ja bioakkumulaatio ovat tarkea osa
kemiallisten riskien arviointia seka tieteellisissé ettd lainsdadannollisissa tarkoituksissa (Taulukko 8).
Elioston kemikaalipitoisuudet, jotka ovat suuruusluokkaa korkeampia kuin vedessé ja sedimentissg, ovat
tarkeitd useista syista. Tallaiset korkeammat pitoisuudet voivat vaikuttaa haitallisesti elidihin
ravintoverkkojen l&pi, varsinkin jos elitiden sisdiset pitoisuudet saavuttavat myrkyllisié tasoja. Sen sijaan,
ettd mitattaisiin tavallisesti pienid pitoisuuksia elottomassa ymparistossd, voi olla parempi mitata
bioakkumulaatiosta johtuvat suhteellisesti korkeammat pitoisuudet elidstossa, mutta tamé edellyttaa tietoa
néiden suhteellisten pitoisuuksien suuruudesta ja maaraavista tekijoistad. Bioakkumulaatiotutkimukset
kuuluvat yleensa johonkin seuraavista luokista: ekosysteemin seuranta, laboratoriotestit kontrolloiduissa
olosuhteissa, massatasapainon mallintaminen seké in vivo ja in vitro ADME (absorption, distribution,
metabolism, excretion) -tutkimukset (MacKay ym. 2018).

Taulukko 8. BCF:n, BAF:n, BMF:n ja TMF:n madritelmét (Mackay ym. 2018)

Biokonsentraatiokerroin (BCF) Aineen kertyvyys eliéon suhteessa vesiympariston pitoisuuteen
tasapainotilassa. Biokonsentraatiokerroin lasketaan jakamalla elion
pitoisuus aineen vesipitoisuudella. Kirjaimellisesti
biokonsentroituminen on passiivista jakautumista eli diffuusiota
ympérdivan aineen ja organismin vélilla



Bioakkumulaatiokerroin (BAF, = Aineen pitoisuus elidssa suhteessa sedimentin pitoisuuteen (BAF)

BSAF) myaos elion rasva- tai sedimentin hiilipitoisuudella normalisoituna
(BSAF). Bioakkumulaatioon siséltyy yhdisteiden kulkeutuminen
my0s ravinnonsaannin kautta

Biomagnifikaatiokerroin Aineen kertyvyys alemmasta ylemman trofiatason eliéon

(BMF) (esimerkiksi kalan vertaaminen pohjaelidihin). Ravinnon ja
kuluttajan pitoisuuksien suhde.

Trofiamagnifikaatiokerroin Keskiméaarainen BMF useiden trofiatasojen ravintoverkostossa

(TMF)

Aineita, joiden biokertyvyystekija (BCF) > 2000 I/kg, pidetaan biokertyvina ja aineita, joiden BCF >
5000 I/kg, pidetéan erittain biokertyvind. My6s muita edell& mainittuja kertoimia esimerkiksi BAF, BMF tai
biologisia puoliintumisaikoja voidaan kayttaa ndiden paatelmien tekemiseen (Euroopan komissio 2018).

Seké BCF ettd muut jakaantumiskertoimet (sedimentin pitoisuus:huokosveden pitoisuus; Kd) ovat
yksinkertaisimmillaan aineen vesiliukoisuuden funktioita. Tamé liukoisuus voidaan ilmaista veden ja
oktanolin valisena jakautumiskertoimena, Kow, joka on olemassa useimmille vaarallisille aineille. Korkea
Kow tarkoittaa, etta aine on hydrofobinen, liukenee veteen rajoitetusti ja silla on taipumus kertya
organismien rasvakudokseen. BCF liittyy vesi/oktanoli-jakaantumiskertoimeen Kow esimerkiksi seuraavasti
(Esimerkiksi EC 2003):

log BCF = 0,85 log Kow - 0,70 (X,4)

Tama suhde patee kuitenkin vain tiettyyn log Kow -arvoon (= 6) asti, jossa BCF saavuttaa ylarajan ja
laskee sitten uudelleen (EC 2003).

Lipideihin eli rasvan maaraan normalisoidut pitoisuudet ovat osoittautuneet toimiviksi tutkittaessa
biokertymisté ravintoverkoissa, osittain siksi, ettd ne ovat verrannollisia fugasiteettiin, jolloin aineen
tasapainotila veden, sedimentin ja elididen valilla voidaan paljastaa vertaamalla lipidilla normalisoituja tai
orgaanisella hiilella normalisoituja pitoisuuksia. Tavallisesti mitataan ja raportoidaan seka pitoisuus
suhteutettuna mérkapainoon ja rasvan maaraan (MacKay ym. 2018). Laskentakaavat ja tarkemmat
vaatimukset eri laskentatapojen kéaytolle on esitetty tarkemmin lahteessda MacKay ym. (2018), huomioiden
biotransformaatio, fugasiteetti jne.

Jos biokertymista kuvaavat parametrit normalisoidaan lipidifraktioon, kuten yleensé tehdaén
hydrofobisille aineille ja yhdisteille, taytyy lipidifraktion osuus olla tiedossa. Samoin jos bioakkumulaatio
muuttujat ilmaistaan kuivapainona, kuten usein metallien ollessa kyseessé, taytyy kuivapaino fraktio olla
tiedossa. Molempiin voidaan kéyttdd myos oletusarvoja, on kuitenkin huomattava, ettd on aineita, joille
erilainen normalisointi on sopivampi, kuten proteiinin normalisointi perfluoratuille yhdisteille (PFC).
vastaavasti, kohtuullinen oletusarvo pienille linnuille ja nisdkkaille on 10 % (Hendriks ym. 2001, Hendriks
ym. 2005). Euroopan komission ohjeessa ehdotetaan simpukoille oletusarvoksi 1 % lipidipitoisuutta
normalisointia varten perustuen useisiin tieteellisiin tutkimuksiin (Euroopan komissio 2018).
Proteiinifraktion oletusarvoiksi on ehdotettu 10 % selkarangattomille, 18 % kaloille ja 21 % linnuille ja
nisékaille (Hendriks ym. 2005).

Euroopan komission EQS-TGD:n nro 25 ja 27 ohjeisiin (Euroopan komissio 2011 ja 2018) sisaltyvét
biokertymis- ja sekundaariset altistumisreitit ovat yhdenmukaisia Euroopan komission TGD:n (EC 2003) ja
REACH-ohjeiden (ECHA 2008) kanssa. Kyseisissé oppaissa ravintoketju makean veden ekosysteemeissé
méaritellddn seuraavasti:

vesi — vesieliot — kala — kalaa syovi saalistaja
Petoeldimet ovat enimmakseen lintuja tai nisakkaitd, vaikka suurten petokalojen ravinnonkaytto

tutkimukset saattavatkin olla elitstdon perustuvan ympéristélaatunormin perustana, jos niit4 on saatavilla
(Euroopan komissio 2011).



Kemikaalin siirtymistd ymparistosta ylospdin ravintoketjussa voidaan kuvata biokonsentraation ja
biomagnifikaation kautta. Biomagnifikaatiokerroin ilmaisee ravinnon kuluttajan ja sen ruokavalioon
kuuluvan elion pitoisuuksien suhdetta ja tdimén seurauksena se kattaa vain yhden trofiatason (esimerkiksi
petokala, joka syo pienen kalan). Aineille, jotka biomagnifioituvat koko ravintoketjussa, voidaan maérittaa
trofiamagnifikaatiokerroin. Trofiamagnifikaatiokerroin (TMF) maaritelladn aineen keskimaaraiseksi
lisadntymiseksi ravintoketjun kullakin trofiatasolla. Se on siis biomagnifikaation kerroin yhdelle
trofiatasolle. Seuraava esimerkki ravintoketjusta auttaa selittdmaan:

vesi - levat - vesikirput - pienet kalat - petokalat - kalaa syova petoeldin
TT1 TT 2 1713 114 TT5
BCF TMF TMF TMF BMF

Bioakkumulaatiokerroin 4. trofiatason kalalle (TT4) on TMF 3, kuvastaen haitallisen aineen
rikastumista ravintoketjussa. Trofiatasolla 4 olevat kalat valitaan eliéstédn perustuvan laatunormin
perustaksi.

On kuitenkin olemassa myds useita syita havainnoida muiden lajien kuin vain kalojen
bioakkumulaatiopotentiaalia (esimerkiksi simpukat ja ayridiset). Jos metabolia tai biotransformaatiokyky on
tehokkaampi ylemmilla trofiatasoilla, kuten on kaloilla PAH-yhdisteiden kanssa, voivat vesieliét alemmilla
trofiatasoilla akkumuloida ainetta korkeampina pitoisuuksina kuin kalat. Tata prosessia kutsutaan
biolaimenemiseksi (esimerkiksi Wan ym. 2007). Liséksi aineilla, jotka eivét rikastu ravintoketjussa mutta
akkumuloituvat muilla mekanismeilla kuten metallit, voi ravintoketjun alemmilla tasoilla olla korkeampi
bioakkumulaatiopotentiaali (Van Herwijnen & Verbruggen 2014).

Olemassa olevat altistumismallit vaihtelevat erittdin yksinkertaisista, perustuen akkumulaatiokertoimiin
sedimentista elidstoon (BSAF) aina monimutkaisiin ravintoverkkomalleihin. Biokertymisen
ravintoverkkomallinnusta on kehitetty erityisesti Kanadassa (Arnot & Gobas 2004), Heidan mekanistinen
malli ei ole monimutkainen vaan sisaltéa tarkeimmat bioakkumulaatioprosessit mutta tarvitsee kuitenkin
huomattavan maéaran luotettavia lahtétietoja (Tietolaatikko X). Mallilla kuvataan haitallisten aineiden
pitoisuus eliostdssa haitallisten aineiden saanto- ja poistoprosessien massatasapainona. Haitallisten aineiden
saantomekanismeina toimivat ravinnonotto ja hengitys ja poistaminen tapahtuu metabolian, erityksen ja
hengityksen kautta. Malli huomioi myds kasvun takia tapahtuvan laimenemisvaikutukset. Malli voidaan
esittdd kaavalla:

Elion pitoisuus (CBiota)= (saanto hengitys*veden pitoisuus+saanto ravinto*saaliin
pitoisuus)/(eliminaatio+ulosteet+kasvu+metabolia). Muita tunnettuja ravintoverkkomalleja ovat muun
muassa US EPA:n AQUATOX, fugasiteettimallit (Mackay 2001) SimpleBOX (Vermeire ym. 1997) ja
OECD Overall Persistence and Long Range Transport Potential Screening Tool (Wegmann ym. 2009).

Ravintoverkkomallinnus on luotettavampi kuin esimerkiksi yksinkertainen BSAF jakaantumiskerroin
mutta vaatii huomattavasti enemman l&htétietoja soveltuen parhaiten kaytettavaksi paikallisesti tai
alueellisesti (Figueiredo ym. 2014, Euroopan komissio 2018).




Kohdekohtainen bioakkumulaatiomalli

AQUAWEB v1.1 tarjoaa kohdekohtaisia arvioita kemikaalipitoisuuksista ravintoverkon elidille,
lahtien haitallisten aineiden pitoisuuksista vedessa ja sedimentissa (Arnot & Gobas 2004). Malli
on esitetty nopeusvakion muodossa ei-ionisten hydrofobisten orgaanisten aineiden
biokertymisen arvioimiseksi tasapainotilassa. Malli laskee aineiden saantonopeudet
elainplanktonille, vedessa elaville selkdarangattomille ja kaloille vedesta ja ravinnosta seka
aineiden poistumisnopeudet veteen, ulosteisiin ja kasvun aiheuttaman pitoisuuden
laimenemisen. Luotettavia metabolisia transformaationopeustietoja voidaan myds sisallyttaa
aineen poistumismekanismeiksi. Malli on arvioitu perustuen empiiriseen tietoon sisaltdaen
yhteensa 1019 havaintoa, 35 lajia ja 64 haitallista ainetta. Ohjelma on excel tyokirja muodossa ja
ladattavissa vapaasti.

Ohjelma vaatii seuraavat tiedot analyysia varten:

Kemiallisia ominaisuuksia:
e oktanoli-vesi-jakaantumiskerroin (KOW)

Paikkakohtaiset ymparistdominaisuudet:
¢ veden keskilampotila
¢ hiukkasten orgaanisen hiilen pitoisuus vedessa
¢ liuenneen orgaanisen hiilen pitoisuus vedessa
¢ suspendoituneiden kiintoaineiden pitoisuus vedessa
¢ sedimentin orgaanisen hiilen pitoisuus
¢ kemiallinen pitoisuus vedessa
¢ sedimentin kemiallinen pitoisuus

Paikkakohtaiset biologiset ominaisuudet:
e organismin markadpaino
¢ organismin lipidipitoisuus
e organismien ravinnokayttotavat

Kayttotarkoitukset

Paikkakohtaisilla malleilla on tarkoitus arvioida ionittomien hydrofobisten orgaanisten
kemikaalien kemikaalipitoisuuksia ja niihin liittyvia biokertyvyystekijoita (BCF),
bioakkumulaatiota (BAF) ja kertymista sedimentin elidihin (BSAF). Malli on hy6dyllinen
arvioitaessa altistumista vedessa ja sedimentissa oleville aineille ja aineiden aiheuttamia riskeja
vesiekosysteemien elidille ja korkeamman trofiatason organismeille, mukaan lukien ihmiset.
Mallit ovat rajallisia kemiallisten pitoisuuksien laskemisessa vesimakrofyyttilajeissa, levissa,
kasviplanktonissa, eldinplanktonissa, selkarangattomissa ja eri trofiatasojen kaloissa.
Paikkakohtaiset mittauksia voidaan sisallyttaa analyysiin mallin suorituskyvyn arvioimiseksi ja
parantamiseksi. Mallin kotisivut: https://www.sfu.ca/rem/toxicology/our-
models/aguaweb.htmlhttps://www.sfu.ca/rem/toxicology/our-models/aguaweb.html



https://www.sfu.ca/rem/toxicology/our-models/aquaweb.htmlhttps:/www.sfu.ca/rem/toxicology/our-models/aquaweb.html
https://www.sfu.ca/rem/toxicology/our-models/aquaweb.htmlhttps:/www.sfu.ca/rem/toxicology/our-models/aquaweb.html

7.1.4. Biokertymisen mittaaminen indikaattorilajeista

Tutkittavan alueen elidsto voi olla suorassa kosketuksessa haitallisten aineiden pilaamaan sedimenttiin ja/tai
kayttad ravinnokseen kasvi- tai eléinperdistd materiaalia, joihin haitallisia aineita on keraéntynyt. Haitallisten
aineiden ja naiden hajoamis/metaboliatuotteiden mittaaminen elidistd tarjoaa arvokasta tietoa altistumisen
tasosta (Radovic ym. 2012). Kohonneet kudospitoisuudet kertovat yhdessa mahdollisten biologisten
vaikutusten kanssa merkittdvasta altistumisesta haitallisille aineille.

Eliostd on erinomainen matriisi kemiallisille analyyseille, silla rasvahakuisilla yhdisteilla on taipumus
kerty& kudoksiin, antaen arvokasta tietoa haitallisen aineen biokonsentraatiosta, bioakkumulaatio ja/tai
biomagnifikaatio taipumuksesta tietyssa taksonomisessa ryhmassa. Esimerkiksi simpukoista, suvun Mytilus
simpukoita on yleisesti kaytetty bioindikaattoreina. Mytilus suvun simpukat suodattavat ravintoa aktiivisesti
ja samalla simpukat kerdaavét itseensé seka orgaanisia etta epéorgaanisia haitallisia aineita. Kyseiset
simpukoiden saantelymekanismit myds vahentdvat haitallisten aineiden méaréa elidssa varsin hitaasti. Paitsi
kudosmittauksia kentalta keratyista simpukoista, voidaan simpukoita myos hakittaa potentiaalisesti
pilaantuneen kohteen l&helld ja mitata simpukoihin kertyneitd haitallisia aineita. Toki myds selkarankaisia
kaytetdén arvioitaessa aineiden biokertymisté. Kaloilla (jossain tapauksissa myos linnuilla) tehdaan
kudosnaytteenottoa ja haitallisia aineita ja ndiden metaboliitteja méadritetaan verestd, maksasta ja sapesta.
Harvemmin tehd&&n mikro- tai makrolevistd méarityksia (Radovic ym 2012). Myds mitatessa pitoisuuksia
elioista tulee tehdd vertailua taustapitoisuuksiin tai vastaaviin puhtaisiin alueisiin. Vertailu tulisi tapahtua
kayttden samoja lajeja, koska eri lajeilla on erilainen bioakkumulointi taipumus (Radovic ym 2012). Hyvia
bioindikaattorilajeja ovat alueella riittdvan suurina méérind esiintyvat lajit, ekosysteemin toiminnan ja
rakenteen kannalta avain asemassa olevat lajit, herkat lajit, taloudellisesti tarkeat lajit ja suojelun kannalta
tarkeadt lajit. Tarvitaan hyva ymmarrys valitun lajin biologiasta, helpottaen bioakkumulaatiotulosten
tulkintaa. Suositeltavia monitoroitavia lajeja ovat sellaiset, joiden biologiset vasteet tunnetaan hyvin ja joista
on riittdvéasti taustatietoa olemassa seké joita kdytetdan biomonitorointiin yleisemminkin.
Bioindikaattorilajiksi valitaan mieluiten alueella laajalti esiintyva laji, jolla ei ole taipumusta liikkua
pidempié matkoja, ja joiden keradminen ndytteitd varten on helppoa. (Kerambrun ym. 2005).

Kaloista selvitetdan usein haitallisten aineiden pitoisuuksia pyrkimyksena selvittad, kertyvatko
sedimentissd havaitut aineet ravintoketjussa ja muodostavatko ne riskin ihmisten terveydelle. Kalat kuitenkin
liikkuvat ja etsivat ravintoa laajoilta alueilta, ja siksi ne altistuvat mahdollisille haitallisille aineille
suhteellisen suuressa alueellisessa mittakaavassa. Tietystd paikasta pyydetty ndytekala osoittaa altistumisen
koko ympaéroivélla alueella. Erityisesti laajoilla vesialueilla on syyta ottaa ndytteitd osa-alueilta.
Naytteenottopaikan sijainnit tulee huomioida kasitteellisen mallin laatimisen yhteydessa. Paikan valinnassa
huomioitavia tekijoita ovat kalastajien kohdealueet, paikat, joissa sedimentteihin liittyvié lajeja
todennakoisesti esiintyy, sedimentin haitallisten aineiden esiintymisen spatiaaliset kuviot, elinymparisto,
syvyys, morfometria (esimerkiksi osa-alueet, kanavat tai satamat) ja naytteenottomahdollisuus. Pienilla
vesialueella kaikki naytteet voidaan ottaa yhdesta paikasta edella mainitut seikat huomioiden. Pienissa
kohteissa ndytteenotto kannattaa keskittaa lajeihin, joilla on pienet ravinnonhakualueet (esimerkiksi ahven).
Varmuuden vuoksi naytteitd voi kerétd myos lahialueilta, jos altistumista voi jossain maarin tapahtua myos
tutkimusalueen ulkopuolella. Kaloilla esiintyy myds vaihtelu rasvanméaéarassa kausivaihtelun ja muun muassa
lisddntymisaikojen mukaan. Yleensa rasvapitoisuus on korkeimmillaan lisddntymisaikana ja tall6in yleensa
myos haitallisten aineiden pitoisuus on korkeimmillaan. Naytteet tulisi keréta silloin kun haitallisten aineiden
pitoisuudet ovat suurimmillaan. Tavoitteena on liséksi saada tietoa vallitsevasta tilasta, minka vuoksi
aineiston ei saisi olla yli 5 vuotta vanhempaa (Bay ym. 2021).

Kalojen sisaltdmien haitallisten aineiden arvioinnin tulisi perustua tilastollisesti edustavien naytteiden
ottamiseen kalapopulaatiosta, joka voidaan saavuttaa riittdvan suurilla otosméarilla. Yhdistdméalla naytteita
useista yksiloisté laboratorioanalyysia varten voidaan lisétd edustavuutta. Yhdisteltdessa kudosnéytteité
useilta yksil6ilta samat lajit yhdistetdan ennen kemiallista analyysia.



Yhdistelménaytteiden tulee tayttaa seuraavat nelja vaatimusta:
1. Yksiloiden tulee olla samasta kalalajista
2. Kalojen tulee olla samasta yleisestéd kerdyspaikasta ja kerdystapahtumasta
3. Yksiloiden tulee edustaa samaa koko luokkaa
4. Kaloista otetaan samansuuruinen nayte

Jos kaloja yhdistelldan kemiallisiin analyyseihin, tulee kokoomandyte muodostua 3-5 yksilosta (Bay ym.
2021)

7.2 Biotestit sedimenttien riskeja arvioitaessa

7.2.1. Yleista

Biotestit tai ekotoksikologiset testit tarkoittavat laboratoriossa suoritettavia kokeita, joilla mitataan
sedimentin akuuttia, subakuuttia tai kroonista haitallista vaikutusta testielidihin tai kasvatettaviin
solulinjoihin. Tallaiset testit mahdollistavat muun muassa yhteisvaikutusten eli useiden haitta-aineiden
yhtéaikaisten vaikutusten tutkimisen ja testit auttavat myods osoittamaan sedimentin myrkyllisyyden, vaikka
haitallinen aine olisi tuntematon. Yleisimmat testit kattavat akuutin ja pitkdaikaisen myrkyllisyyden,
biokertyvyyden, hormonaaliset vaikutukset, vaikutukset lisdantymiseen, karsinogeenisuuden ja
mutageenisuuden. Biotestit ja ekotoksikologinen tieto voivat tarjota lisdarvoa sedimentin kestévalle
hallinnalle ja vahent& ratkaisevasti niin sanottuja véarien ja kalliiden paatdsten mahdollisuutta (Heise ym.
2020).

Yksinkertaisimmillaan mitattu testiparametri, jota ekotoksikologiassa usein kutsutaan "paatepisteeksi”,
on kaytetyn organismin kuolema. Konsentraatiota tai laimennusta, joka vaaditaan tappamaan 50 %
testiorganismeista tietyn ajan kuluessa, esimerkiksi 24 tai 96 tunnin aikana lyhytaikaisissa akuuteissa
toksisuustesteissa ja useiden kuukausien ajan kestavissa pitkaaikaisissa kroonisen altistuksen testeissa,
kutsutaan "tappavaksi" pitoisuus” (LC50). Biotestauksen nykytrendi on kuitenkin kédyttd4 herkempié
paatepisteita kuin kuolleisuus, ja niin sanottuja subletaalisia vaikutuksia mitataan ja ilmaistaan nykyaan
useammin termilla "vaikuttava pitoisuus" (EC). Subletaalit paatepisteet sisaltavat muutoksia
kayttaytymisessd, kasvussa, lisadntymisessd ja myos biomarkkereissa, jotka edustavat erilaisia biologisia
vaikutustasoja aina geeniekspressiosta populaatiovaikutuksiin saakka.

Pidempi aikainen altistus on katsottu EU vesipuitedirektiivissa tarkeammaksi altistustavaksi kuin
akuutit, hetkelliset pitoisuudet ja tdma nakyy painopisteend vuosikeskiarvoon perustuvien
ymparistolaatunormien asettamisessa. Erityisesti sedimentin vaikutuspiirissa elaville elidille tima on tarkeaa,
silla sedimentit keraavét pysyvia haitta-aineita. Tavallisesti pitoisuus-vaste-kayran perusteella lasketaan
EC50-arvo, joka ilmaisee altistuspitoisuuden, joka antaa 50 %:n vaikutusvasteen verrattuna kontrolliin
(nollapitoisuus). Myds mika tahansa muu EC-arvo, kuten EC10 tai EC20, voidaan laskea. EC-arvojen lisdksi
voidaan saada myds muita myrkyllisyyden arvioinnissa yleisesti kaytettyja parametreja, kuten "ennustettu
vaikutuspitoisuus" (PEC), "ennustettu vaikutukseton pitoisuus" (PNEC), "matalin havaittu
vaikutuspitoisuus” (LOEC) ja "ei havaittua vaikutusta pitoisuus” (NOEC) seka niiden suhteet.

Biotestien tarkein muoto on testata ymparistonaytteité sellaisenaan (kuten sedimenttid) tai eristamalla tai
konsentroimalla vesi- tai uutendyte, jota voidaan kayttaa tiettyjen testityyppien kanssa selvittdmaan
esimerkiksi sekoitteen toksista mekanismia. Ympéristonaytteita suoraan kayttavien biomadritysten lisaksi on
mahdollista arvioida aineen riskid my6s laboratoriotoksisuustesteilld, joissa ainetta listadan testimatriisiin.
Talloin testataan yksittdisen kemikaalin tai sekoitteiden vaikutusta.

Testi tulee tehdd mielell&dan standardilajeilla, jotka edustavat mahdollisen koealueen elitst64 ja ovat
myos herkki& aineelle. Vaihtelevuuden kontrollien sisélla tulee olla vé&haista ja testin tulee olla toistettavissa
(Hook ym. 2016). Ihannetapauksessa kokeisiin tulisi sisaltyd sek& akuutteja ettd kroonisia kokeita ja testejé,
joissa ovat mukana letaalit ja subletaalit padtepisteet (esimerkiksi kasvu, kehitys ja lisddntyminen), jotta
herkimmat péaatepisteet/lajit voidaan kattaa. Kéytdssa olevat myrkyllisyystestit perustuvat tyypillisesti
kansallisiin ja kansainvélisiin standardeihin (SFS, ISO, EN), ja esimerkiksi EU:n REACH asetuksessa seka
muiden eri lainsd&ddanndllisten alueiden kemikaalien testaus suoritetaan OECD:n teknisten ohjeiden



mukaisesti. Myo6s Yhdysvaltojen (EPA, ASTM) ja Kanadan (Environment Canada) ohjeita voidaan soveltaa,
vaikka ne eroavat joissakin osissa EN- ja ISO-standardeista.

Suurin osa testiprotokollasta on standardoitu makean veden olosuhteisiin, mutta saatavilla on myds
meriymparistoon raatéloityjé biotesteja. Erilaisten testiorganismien, péatepisteiden ja kokeellisten
vaatimusten suuren vaihtelun vuoksi ndytteen toksisuuden vertailu eri menetelmilla on usein kaukana
yksinkertaisesta. Jotta vertailukelpoisuus olisi jonkin verran mahdollista, jokaiselle testille on kehitettavé
erityiset arviointikriteerit ja kynnysarvot (Lehtonen ym. 2018). Tama toteutuukin parhaiten kansainvalisesti
standardoitujen testiohjeiden kautta. Biotestien kayttd on Suomessa harvinaista mutta joskus niita sovelletaan
kunnallisten ja teollisuuden jatevesien myrkyllisyyden seurantaan tavanomaisen kemiallisen analytiikan
rinnalla. Biotesteill4 on kuitenkin monia kayttétarkoituksia ja etuja:

1. Biotestit toimivat tilanteissa, joissa sedimentin haitta-aine on tuntematon, osoittamaan
biologista haittavaikutusta

2. Biotestit kertovat myds useiden haitta-aineiden yhteisvaikutuksesta

3. Biotesteilla voidaan osoittaa sedimentin haitta-aineen vaikutusta ja myrkyllisyytta tietylle
elioryhmalla

4. Lajien herkkyydet vaihtelevat ja onkin suositeltavaa kayttaa useita testilajeja, jolla voidaan
luotettavammin osoittaa havaittu vaste.

5. Biotesteilla on myds pyrittéava osoittamaan syy-seuraus suhde ja selvittdmaan vaikutuksen
aiheuttaja

7.2.2 In vivo -biotestit

Sedimentin myrkyllisyytta voidaan arvioida altistamalla eliét kokonaiselle sedimenttindytteelle,
sedimenttisuspensioille, sedimentin vesiuutteille tai huokosvesinaytteille tai eri tavoilla saaduille orgaanisille
liuotinuutteille (Nendza 2002). Naytteenvalmistusmenetelmé voi vaikuttaa merkittavasti biotesteissa lopulta
esiintyviin kemikaaleihin. Yksinkertainen sekoittaminen veteen ilman erityista fysikaalista tai kemiallista
kasittelyd, kuten orgaanisten kemikaalien lisadmistd, johtaa luonnostaan sedimenttimatriisissa olevien
aineiden erilaiseen (alempaan) uuttotehokkuuteen. Esimerkiksi aineet, jotka ovat tiukasti sitoutuneet
matriisiin, eivat ole suoraan biosaatavia organismeille, eivatka ne siten aiheuta myrkyllisyyttd. Toisaalta
uuttaminen orgaanisilla liuottimilla voi johtaa sedimenttindytteen todellisen myrkyllisyyden yliarviointiin.
Toinen huomioon otettava nakokohta on, ettd naytteen myrkyllisyys johtuu harvoin yhdesta kemiallisesta
yhdisteesta.

Sedimentin myrkyllisyyden biotestauksessa pohjaelédimet, kuten &yriéiset, katkat, harva- ja
monisukamadot, kotilot, sek& simpukoiden (esimerkiksi osterit ja sinisimpukat) ja piikkinahkaisten toukat tai
alkiot ovat laajalti kaytettyja. Nendza (2002) on koonnut meren biotesteja sedimenteille, ja se siséltaa ylla
olevien ryhmien lisdksi myds rataseldimid, hyonteisia, kaloja ja sammakkoeldimia.

Itdmerell4 haitallisten aineiden saastuttamien sedimenttien biotestaus ei ole ollut laajalti kdytdssa, mika
johtuu osittain paikallisille lajeille sopivien menetelmien puutteesta. Alueen avainlajin, pohjaeldimen
Monoporeia affinisin kdyttdd on kuitenkin tutkittu laajasti. Sedimenttien haitallisten aineiden vaikutuksia M.
affinisin lisd&ntymiseen on tutkittu kdyttdmalla organismia sedimenttien biotestaukseen ja my6s
kenttatutkimuksiin haitta-aineiden pilaamilla alueilla (Sundelin ja Eriksson 1998, Sundelin ym. 2008 a, b,
Reutgard ym. 2012, L6f ym. 2014). Kansainvalinen merentutkimusneuvosto (ICES) suosittelee menetelmé&a
saastuneiden sedimenttien biologisten vaikutusten havaitsemiseksi kentéll4 (Sundelin ym. 2008b).

Koska M. affinis lisdantyy vain kerran elamansé aikana (talvella), sen kaytannollisyys
lisddntymishairididen biotestilajina on rajallinen. Ndiden tutkimusten erityisarvo on kuitenkin, ettd kaikilla
katkoilla on samanlainen lisd&dntyminen ja alkionkehitys, M. affinisille kuvattua menetelmaa voidaan soveltaa
muihin Itdmeren lajeihin, joilla on jatkuvampi lisdééntymistapa, kuten Corophium volutator ja Gmelinoides



fasciatus seka yleinen vieraslaji Gammarus tigrinus. Useat sammakkolajit, ovat tarkeitd pohjaelidston osia
Itdmeren rannikkoalueilla (esimerkiksi Riianlahti, Suomenlahti, Kuurin ja Veikselin laguunit). Ndin ollen
néita lajeja on viime aikoina kaytetty sedimentin myrkyllisyyden biotestauksessa Itdmerelld (Berezina ym.
2017, Strode ym. 2017).

Mya0s Itdmeren kotoperaista makrolevaa Ceramium tenuicorne kaytettiin hyvin tuloksin sedimenttien
testaamiseen (Eklund ym. 2016). Hankajalkainen Nitocra spinipes on kéytetty laajasti useiden ympéristén
haitallisten aineiden vaikutusten tutkimiseen kayttamaélla fysiologisia, kehitys- ja lisd&dntymispéaatepisteitd
seka populaation kasvun ja genetiikan vasteita (Ribbenstedt ym. 2017). Kotiloista makean veden laji
Potamopyrgus antipodarum, joka on ei-kotoperdinen laji Itamerelld, on osoittautunut hyodylliseksi
biotestilajiksi erityisesti hormonaalisten hairididen suhteen (Duft ym. 2003).

7.2.3 In vitro -biotestit

Kokonaisten organismien kayton lisaksi on kehitetty molekyylitekniikoita ekotoksikologiseen
biotestaukseen. Monissa naista sovelluksista yleisesti kaytetyt nisakassolut ja mikro-organismit, kuten
bakteerit ja hiivat, on raatéloity geneettisesti tuottamaan valoa annosvasteella altistuessaan kemikaaleille.
Néihin menetelmiin kuuluu dioksiinien ja/tai dioksiinin kaltaisten PCB:iden, (anti)estrogeeniyhdisteiden ja
(anti)androgeeniyhdisteiden havaitseminen kayttamalla CALUX-maérityksid (Chemical Activated
LUciferase gene eXpression) (Murk ym. 1996, www.biodetectionsystems.com). Muita molekyylitason
l&hestymistapoja ovat monigeenisten ilmentymisprofiilien (mikrosirut, jotka parhaimmillaan sisaltévéat
koelajin koko genomin) ja proteomiikan soveltaminen syntetisoitujen proteiinien induktioprofiileja
kayttamalla (esimerkiksi Kosmehl ym. 2012). Naiden menetelmien soveltaminen on kuitenkin toistaiseksi
suhteellisen harvinaista rutiinitestauksessa, mutta sen odotetaan lisdéntyvan. Esimerkiksi, in vitro -
menetelmé&t ovat osa Euroopan Unionin Vesipuitedirektiivin kehitystyotd, jossa selvitetddn EBM-
menetelmien kayttod ympariston monitoroinnissa (EU 2021). Solu- ja kudostason testien vahvuutena on
niiden kyky mitata vasteita, jotka paljastavat toksisen mekanismin. Sita kautta voidaan parhaassa tapauksessa
rajata aineet tai aineryhmat ja suunnata tunnistusanalytiikkaa ja torjuntatoimia oikein.

7.2.4 Testipatterit

Biotestien arviointitulosten perusteella endotetaan porrastettua testausta (Heise ym. 2020). Tallaisessa
hierarkkisessa lahestymistavassa on edustettuina useita taksoneita, biologisia prosesseja ja altistumisreitteja.
Siten testaus kattaisi solu-, laji-, populaatio- ja yhteisttasot. Toksikologisten tulosten merkitsevyys ja myds
monimutkaisuus kasvaa hierarkian tasolla noustessa.

Pienen mittakaavan, monilajiset testit vaikuttivat lupaavalta lahestymistavalta erityisesti matalan tason
seulontaan. Naité tulisi edelleen kehittaa kayttaen alueelle relevantteja testilajeja. Jotta kehitystyota
kannattaisi tehdd, ruoppausmassan tai sedimentin liittyvassa saantelyssa tulisi arviointi perustaa
pitoisuusraja-arvojen lisaksi biotesteihin. Vaikutusperusteiset menetelmat voisivat tarjota
kustannustehokkaan lahestymistavan esimerkiksi silloin kun paaasialliset haitta-aineet on tunnistettu ja on
olemassa ainespesifisia testeja niiden haitan tason arvioimiseen. Samalla saadaan kuva aineiden
biosaatavuudesta eli lajien altistumisesta silla kemiallista maaritysta varten tehty liuotinuutto yliarvioi
biosaatavuuden. Silloin kun haitta-aineista ei ole tietoa tai on syytd epéill& useiden aineiden lasndoloa, ovat
in vivo biotestit erityisen hyddyllisia (EU 2021).

Ekotoksikologisiin testeihin liittyy epdvarmuutta, mista syysta ne eivét ennusta varmasti, mitéa
ymparistdssa todellisuudessa tulisi tapahtumaan. Niiden avulla voidaan kuitenkin vakioiduissa olosuhteissa
luonnehtia ymparistonédytteiden ominaisuuksia. Esimerkiksi laboratoriossa mitattu myrkyllisyys heijastaa
sedimentin kykyd aiheuttaa vahinkoa tietyissa olosuhteissa osoittaen siten sedimentteihin liittyvén
myrkyllisyyspotentiaalin. Ekotoksikologiset testit havaitsevat tehokkaammin haitallisten seosten ja
tuntemattomien seké tarkkailuun kuulumattomien kemikaalien vaikutukset. Myrkyllisyyden ohella
ymparistdvaikutuksia arvioitaessa on huomioitava myds elididen mahdollisuus altistumiseen (Heise ym.
2020) ja sita kautta tapahtuva mahdollinen biokertyminen ja ravintoverkkokertyminen. Tata koko
ekosysteemin uhkaa olisi syyta arvioida mittaamalla testielididen kudospitoisuudet. Parhaiten se onnistuu
altistamalla lajeja, jotka ovat massaltaan riittdvén isoja ja altistuvat koko sedimentille k&yttden sen orgaanista



ainesta ravintonaan. Tarke&a on myos, etté lajeille on saatavilla kansainvélisié standardeja testiohjeiksi ja etta
testiyksildita on saatavilla. Néihin eliéryhmiin kuuluvat harva- ja monisukamadot ja katkat pienin varauksin.

Ekologisen merkityksen lisdédmiseksi on mahdollisuuksien mukaan tarkeda valita biotestejd, jotka
kéyttavat paikallisia, mieluiten ekosysteemin kannalta keskeisia lajeja (Taulukko 9). Tama ei aina ole
mahdollista, mutta sukulaislajeja ja saman elintavan omaavia on useimmiten saatavilla. Biotestit ovat
parhaimmillaan herkkia havaitsemaan erilaisia kemikaalien ja niiden seosten aiheuttamia myrkyllisia
vaikutuksia ja ovat siksi arvokkaita ymparistonaytteiden seulontavélineind. Biotestien tulokset ovat harvoin
samansuuntaisia mutta tdma tosiasia ei vahenna niiden hyddyllisyytta silla testipatterin kéyton tarkein
tarkoitus on 16ytaa mahdolliset haittavaikutukset. Eri lajien herkkyys ja niiden elintavoista johtuva
biosaatavuuden erilaisuus johtaa usein erilaisiin altistus — vaste suhteisiin. Tutkijan olisikin kerattavé tietoa
monella eri tavalla ja sovellettava weight-of-evidence menetelmaé (esimerkiksi Wallin ym. 2015), jolla
voidaan arvottaa ja luokitella naytteitd. Menetelmadssa taytyy hyddyntdd myos kemiallisten maaritysten
kautta saatua tietoa. Tulosten tulkinta tilanteessa, jossa testien tulokset samalle néytteelle ovat vaihtelevia ja
osin ristiriitaisiakin, vaatii kuitenkin huomattavaa patevyytta tuloksia arvioivilta henkil6ilta.



Taulukko 9. Suomalaisten sisa- ja murtovesisedimenttien testaamiseen soveltuvia ekotoksisuustestejé, joissa paino on
standardoiduissa kroonisissa vasteissa.

In vivo/sedimentti
Laji
Myriophyllum
aquaticum

Chironomus
riparius

Lumbriculus
variegatus
Caenorhabditis

elegans

Hyalella azreca

Heterocypris
incongruens

Kalan alkiot”

In
vivo/huokosvesi/el
utriaatti

Raphidocellis
subcapitata

Daphnia magna

Kalan alkiot”

In vitro/uutteet

Ryhma

Putkilokasvi

Hyonteinen

Harvasukamato

Sukkulamato

Ayriginen/katka

Ayridinen/kuoridy
r.

Kala

Viherleva

Ayriginen/vesikirp
pu
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Vaste

kasvu

kasvu/aikuistuminen

lisddntyminen/biokerty
minen

kasvu, lisdéntyminen

Kuolleisuus/kasvu/lisaa
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kuolleisuus/kasvu

kehittyminen

kasvu

lilkkumattomuus/lisaan
tyminen

kehittyminen
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10d

10d/21-

28d

28d

96h

14d/28d/
42d

6d

96h-14d

72h

48h/21d

96h-14d

Tyyppi
krooninen

krooninen

krooninen

krooninen

akuutti/kroo
ninen

ak/subletaali

ak/subletaali

kr

akuutti/kr

ak/subletaali

Std/julk.

ISO
16191:2
013

OECD
218/219/
233

OECD
225/315

ISO
10872:2
019

ISO
16303:2
013,
ECCC
2017

ISO
14371:2
012

OECD
236

ISO
8692:20
12

ISO
6341:20
12,
10706:2
000,
OECD
202/211

OECD
236



Umu
C/Ames/Ames
fluctuation testit

Kalansolutesti

ER
CALUX/YES/A-
YES

DR CALUX

In vivo/sedimentti

C tenuicorne

Monoporeia affinis

Ganmmarus
tigrinus

Nitocra spinipes

Kalan alkiot”
in

vivo/huokosvesi/el
utriaatti

Acartia tonsa

Nitocra spinipes

Vibrio fischerii

Bakteeri

kalan kidussolut
Hiiva/ihmisen
solulinjat

Nisakassolulinja

Makroleva

Ayriginen/katka

Ayriginen/katka

Ayriginen/hankaja
Ikainen

kala

Ayriginen/hankaja
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Ayriginen/hankaja
lkainen

bakteeri

genotoksisuus

elinkelpoisuus

Estrogeenisuus

dioksiininkaltainen
aktiivisuus

kasvu

kehittyminen

kehittyminen

kuolleisuus/kehittymine
n

kehittyminen

kuolleisuus/kehittymine
n

kuolleisuus/kehittymine
n

valontuotto

2h-hours
24h
22h/24h
24h

kr
14d kr
28d kr
6-7d ak/kr
96h-14d  ak/subletaali
5-6d ak/kr
6-7d ak/kr
15/30 ak
min

ISO
13829:2
000,
16240:2
005,
11350:2
012

ISO
21115:2
018

ISO
19040-1,
2,3

ISO/CD
24295™

Eklund
2016

Sundelin
ym.
2008b

Sundelin
ym.
2008b

ISO
18220:2
016

OECD
236

ISO
16778:2
015

ISO
18220:2
016

ISO
11348-
3:2007/S
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Phaeodactylum piilevé kasvu 72h kr SFS-1SO
tricornutum 10253:2
016

In vitro/uutteet

Umu Bakteeri genotoksisuus 2h-hours I1SO
C/Ames/Ames 13829:2
fluctuation testit 000,
16240:2
005,
11350:2
012
Kalansolutesti kalan kidussolut elinkelpoisuus 24h I1SO
21115:2
018
ER Hiiva/solulinjat Estrogeenisuus 22h/24h ISO
CALUX/YES/A- 19040-1,
YES -2,-3
DR CALUX Nisékéssolulinja dioksiininkaltainen 24h ISO/CD
aktiivisuus 24295™

* Eri kalalajien alkioita voidaan altistaa ja tutkia kehittymista ja kuoriutumisen onnistumista (esimerkiksi
OECD 236 seeprakalan akuutti toksisuustesti). Testien kesto vaihtelee huomattavasti ja voi olla kuukausia
jos kéytetdan kotimaisia, ei standardilajeja, jotka kehittyvét alhaisissa lampétiloissa.

** Testi kehitysvaiheessa

7.3 Ekologisessa riskinarvioinnissa kaytettavat viitearvot

Haitallisten aineiden mitattuja pitoisuuksia voidaan verrata ekotoksisin perustein maaritettyihin viitearvoihin,
joiden alittuminen selkeé&sti osoittaa, ettei haitallisia vaikutuksia esiinny kuten EU:n
kemikaaliriskinarviointia noudattaviin PNEC-arvoihin (PNEC, Predicted No Effect Concentration,
www.echa.europa.eu) tai kroonista toksisuutta kuvaavaan NOEC-arvoihin (No Observed Effect Con-
centration). NOEC tarkoittaa suurinta testissa kéytettya pitoisuutta, jossa vaikutuksia ei ole todettu.
Ekotoksikologiset vertailuarvot ovat tarkeitd, koska ne osoittavat, onko mitattu/arvioitu haitta tai riski suuri
vai pieni.

7.3.1 Toksisuuteen liittyvat viitearvot

Toksisuustestien tuloksista vertailuarvot voidaan maéarittaa erilaisia arviointikertoimia tai lajien
herkkyysjakaumaan (SSD, Species Sensitivity Distribution) perustuvia tilastollisia tarkasteluja soveltaen.
Tilastollinen laskentatapa on suositeltavaa silloin, kun kaytdssa on riittavasti testituloksia useille elidlajeille
ja useammalta trofiatasolta (esimerkiksi tuottajat, kuluttajat ja pedot). Tilastollisten tarkastelujen etuna on,
ettd niilla voidaan méaarittaa vertailuarvoja erilaisille vaikutus- tai riskitasoille tulosaineistojen epdvarmuus
huomioiden. Esimerkiksi HC5-arvo (HC, Hazardous Concentration) vastaa lajien herkkyysjakaumalle (SSD)
sovitetun tulosaineiston (NOEC tai EC10) 5 % tai 1 % fraktiilia eli pitoisuutta, jossa 5 % NOEC- tai EC10-
arvoista on t4ta pienempid ja vastaavasti 95 % tat4 suurempia. Toisin sanoen arvo vastaa pitoisuustasoa,
jonka oletetaan olevan turvallinen 95 %:lle elidlajeista.

Kemiallisten menetelmien osalta vertailuarvot ovat kdytdnnossa ekotoksisuustesteista laskettuja
viitearvoja (HCx-arvot), joita tarvittaessa tdydennetadn oppaassa kuvatuilla biosaatavuuskorjauksilla ja
taustapitoisuuksien huomioimisella. Haitan/riskin maarittdmisessa historiallisesti ”pilaantuneen” sedimentin
arvioinnissa, vertailuarvon sedimentille ei kuitenkaan tarvitse olla haitaton tai l1ahes haitaton pitoisuus
(PNEC, HC5 jne.), vaan samaan toksisuusdataan perustuen voidaan maarittaa astetta korkeampi riskitaso



(HC10, HC20. huom PIMA-ohjearvojen perustana HC50). Biokertyvyyden osalta laskennallisesti
hyvaksyttava ekotoksikologinen riskitaso (eli laskennallinen pitoisuus korkeamman trofiatason elaimissa) on
yleensa pienempi (esimerkiksi HC1, HC5). Téalloin l&htopitoisuudet arvioinnille voidaan mitata myds
suoraan altistuvista elioista riskinarvioinnin luotettavuuden parantamiseksi (esimerkiksi kalanaytteenotto
ihmisten tai kalaa padasiallisena ravintonaan kayttavien eldinten altistumista arvioitaessa). Biologisissa
menetelmissa (esimerkiksi ndytematriisilla tehdyt toksisuustestit) vertailuarvoina kaytetaan puolestaan
esimerkiksi mitattua eroa kontrollindytteisiin (esimerkiksi > 20 %) ja ekologisissa tutkimuksissa
lajilukumadarien tai muiden luokittelumuuttujien eroa vertailuvesistdihin.

7.3.2 Kulkeutumiseen liittyvéat viitearvot

Kulkeutumisriskinarvioinnissa vertailuarvoina voi toimia tietty pitoisuustaso sedimentissa (esimerkiksi
PNEC tai HC5 arvioitaessa sedimentin kulkeutumista suspendoituneena puhtaammalle alueelle) tai
pintavedessa (esimerkiksi PNEC tai HCS arvioitaessa kulkeutumisen seurauksena aiheutuvaa liukoisen
pitoisuuden muutosta alapuolisessa vesiston osassa). Toki kulkeutumisarviointiin voi halutessa sisallytta
myos kertymistarkastelut, jolloin vertailuarvona voi olla esimerkiksi EQS kalassa (talldin arvioitava
sedimentin merkitys kalasta mitattuun pitoisuuteen eli myds nykyiset pintavesipaastot otettava huomioon).
Lisétietoa ekotoksikologisten vertailuarvojen méarittdmiseen I0ytyy runsaasti Kirjallisuudesta (esimerkiksi
EC 2003, Reinikainen 2007). Erilaisten raja-, viite- tai kynnysarvojen sekéd ymparistélaatunormien
laskemisperusteita seké eri valtioiden sedimentin pilaantuneisuuden arvioinnissa kdyttdmia arvoja on
koottuna Hakkinen ym. (2022) raporttiin.

7.3.3 EU:n arviointikriteerit

EU:ssa on luotu yksityiskohtaiset tekniset ohjeet ekologisen riskinarvioinnin suorittamiseen (EC 2003). EU:n
menetelmé& on kvantitatiivinen riskinarviointimenetelmé, jossa ennustetaan kemikaalin pitoisuusymparistossa
(PEC, Predicted Environmental Concentration) seka elidille vaikutukseton pitoisuus (PNEC, Predicted No
Effect Concentration). Riskin suuruutta arvioidaan ndiden pitoisuuksien valisensuhdeluvun avulla. Mikéli
ymparistopitoisuus ylittad vaikutuksettoman pitoisuuden eli PEC/PNEC suhdeluku on yli 1, ymparistoriski
on olemassa. Ymparistolle vaikutukseton pitoisuus arvioidaan ekotoksikologisen tutkimustiedon perusteella.

PNEC pitoisuus pyritadn asettamaan niin, ettd se suojelee myds ekosysteemin herkimpia lajeja.
Suojelemalla herkimpia lajeja suojellaan koko ekosysteemin rakennetta ja toimivuutta. Useimpien
kemikaalien osalta ekotoksikologista tutkimustietoa on saatavilla vain muutamilla lajeilla tehdyisté
akuuteista laboratorioaltistuksista. Jotta herkimpid lajeja voidaan suojella pitk&aikaisessa altistuksessa,
kaytetaan apuna kokeellisesti maaritettyja turvakertoimia (EC 2003). Jakamalla toksisuusarvo
turvakertoimella saadaan alhaisempi pitoisuus, jonka alapuolella kemikaalin ei pitdisi aiheuttaa
haittavaikutuksia herkimmillek&én lajeille. Arvioitavan kemikaalin turvakertoimen suuruus riippuu siita,
kuinka monelle elioryhmélle on olemassa luotettavaa tutkimusaineistoa akuuteista ja kroonisista altistuksista.

PNEC-pitoisuuksien maéarittamisessa kaytetadn EU:n ohjeen mukaan alhaisimpia levalla, vesikirpulla
(Daphnia magna) ja kalalla méaritettyja akuutteja ja kroonisia toksisuusarvoja. Nain tarkastelussa
huomioidaan kolme trofiatasoa. Kunkin kemikaalin alhaisimmat akuutit LC/EC50- ja krooniset NOEC-arvot
valitaan kirjallisuudesta harkintaa ja 1&hdekritiikki& noudattaen.

Varsinkaan kroonisia toksisuusarvoja ei ole saatavilla kaikille kemikaaleille tai elioryhmille. Levillg
kroonisina arvoina voitiin kdyttda jo 72 tunnin kokeista saatuja arvoja, sill& levilla solut jakaantuvat nopeasti
ja siksi tuloksia voidaan pitd4 sek& akuutteina ettd kroonisina (EC 2003). Niin sanotussa deterministisessé
arviointitavassa vesiympariston PNEC-pitoisuudet maaritetéan alhaisin ja luotettavin EC10/NOEC -
toksisuusarvo turvakertoimella (Euroopan komissio 2018). EU:n ohjeen mukaan turvakertoimeksi valitaan
1000, jos kemikaalille oli olemassa vain akuutteja toksisuusarvoja. Jos kemikaalille on olemassa joko kalalla
tai Daphnia-vesikirpulla mééritetty krooninen toksisuusarvo, turvakerroin on 100. Jos kroonisia
toksisuusarvoja 16ytyi kahdelle trofiatasolle (kala ja/tai Daphnia ja/tai levd), turvakerroin on 50. Jos kaikille
kolmelle trofiatasolle oli olemassa krooniset toksisuusarvot, turvakerroin on 10.

Vastaavasti (Species Sensitivity Distributions) on tarkeé vaihtoehtoinen ekologisen riskin arvioinnissa
kaytetty menetelmd. Sita kdytetadn ensisijaisesti ennustettujen vaikutuksettomien pitoisuuksien (PNEC)
johtamiseen ympdristoriskin arviointia varten silloin kun toksisuustestiaineistoa on riittavasti. Eri lajeilla on



erilainen herkkyys samalle haitta-aineelle, ja ndiden lajien valinen vaihtelu voidaan kuvata tilastollisella
jakaumalla. Jos on olemassa ekotoksikologisia testituloksia samalle aineelle useilta lajeilta (kalat,
selkdrangattomat ja kasvit) ja jos on olemassa aineistoa useista ekotoksikologisista paatepisteista, voidaan
kéytta4 tilastollista SSD lahestymistapaa, ja johtaa HC5-arvo (haitallinen pitoisuus 5 %:lle lajeista).
Johdettua HC5-arvoa voidaan kayttdd PNEC:n laskemiseen jakamalla se turvakertoimella (1-5).

Jos sedimentin pohjaelidille tai sedimentista altistuville elidille, ei ole saatavilla luotettavaa
toksisuustietoa, sedimentin PNEC-arvo voidaan johtaa tasapainokertoimen avulla k&yttdmélla pintaveden
PNEC -arvoa ja sedimentti-vesi —jakautumiskerrointa (Kd). Tasapainokertoimeen perustuva menettely ei
korvaa sedimentista riippuvaisten elididen ekotoksisuustietoja ja menetelméaa tulee kédyttaa ainoastaan
seulomaan haitalliset aineet, jotka vaativat lisatutkimusta. Perustellussa pahimmassa tilanteessa kéytetaén 10.
persentiilin Kd arvoja. Jos adsorptiolla on merkitystd, niin ylimaarainen arviointikerroin 10 tulisi lisata
riskilukuun, jotta arviointi huomioisi ravinnon kautta altistumisen. Tdman jélkeen sedimentin PNEC-arvo
voidaan laskea seuraavasti (Euroopan komissio 2018):

PNECsediment (mg/kg dw) = PNECfreshwater (mg/L)* Kd( L/kg)

Kd-arvoissa on suurta vaihtelua ympaéristdn fysikaaliskemiallisista olosuhteista johtuen, ja Kd-arvot
tulisikin laskea perustuen kohdekohtaisiin mittaustuloksiin. Mikali tuloksia ei ole saatavilla, voidaan Kd-
arvoja etsid kirjallisuudesta. Tdméan lisaksi on huomioitava biosaatavilla oleva osuus, jota on késitelty
tarkasti kappaleissa (X ja X).

7.4 Pohjaelidyhteisdtason tutkimukset

Haitallisten aineiden vaikutukset ovat kohtuullisen helppoja maarittdd molekyyli- ja eliGtasolla. Mité
ylemmaéksi mennaén biologisella tasolla (populaatio, elidyhteisd, ekosysteemi), sitd vaikeammaksi kay
vaikutusten méaarittdminen ja ennustaminen. Lajien tai lajiryhmien mitattavissa olevat populaatiotason
muutokset voivat siséltéda (1) populaation koon tai alueellisen laajuuden, (2) lajin paikallisen, alueellisen tai
kansallisen jakautumisen ja (3) populaation iké- tai kokorakenteen. Muita mahdollisia tutkimuksia, joilla
voidaan arvioida haitallisten aineiden vaikutuksia eliéstdén ovat muun muassa kuolleisuuden ajalliset mallit,
kuolleisuuden laajuus/jakauma seka syyt ja/tai tietyn lajin kuolleisuuden mekanismit. Tutkimuksissa
kannattaa keskittya valittuihin bioindikaattorilajeihin (Kirby ym. 2018).

Elidyhteison rakennetta analysoidaan lajien esiintymisen, runsauden ja biomassan perusteella.
Monimuotoisuutta ja muita biologisia indekseja kuten myds eri taksonomisten ryhmien tilaa tutkittavalla
alueella kvantifioidaan yleensa kartoittamalla lajien runsautta. Myos ikdjakauma, kokoluokka, sukupuoli ja
elion elinkelpoisuutta mitataan usein (Hook ym. 2016). Yhteison lajikoostumuksen ja monimuotoisuuden
selvittdminen voi vaatia huomattavasti aikaa ja vaivaa, mutta tutkimukset voivat olla tarkoituksenmukaisia,
jos ilmeisia indikaattorilajeja ei ole tai jos katsotaan tarpeelliseksi arvioida haitallisten aineiden mahdollisia
vaikutuksia koko yhteis66n (Kirby ym. 2018). Tyypillinen muutos elidyhteison rakenteessa on herkimpien
taksoneiden katoaminen (Gomez Gesteria & Dauwin 2005) minka takia onkin syyta verrata kohdealuetta
vastaaviin referenssialueisiin. Yleisesti kdytetaan tiettyja indikaattorimuuttujia osoittamaan muutoksia
ekologisessa tilassa ja jopa yhtd muuttujaa voidaan hyddyntaa tulkittaessa muutoksia koko elidyhteisolle.
Esimerkiksi kasvanut sukkulamatojen (nematoda) ja hankajalkaisten (copepoda) lajien vélinen suhde tai
monisukasmatojen (polychaeta) ja katkojen (amphipoda) lajien vélinen suhde toimii indikaattorina
pohjaelidyhteison altistumisesta 6ljylle (Baguley ym. 2015).

7.4.1 Pohjaelainten biologiset indeksit

Pohjael&imiin perustuvat biologiset indeksit voidaan jakaa lajirikkautta, tasaisuutta, dominanssia,
monimuotoisuutta ja samankaltaisuutta mittaaviin indekseihin. Lajirikkaus kertoo yksinkertaisesti lajien
lukumé&arén otoksessa tai estimoituna koko elidyhteistssa. Tasaisuudella mitataan, ovatko ryhmét kooltaan
yht& suuria vai ovatko jotkut ryhmét harvinaisempia kuin toiset. Dominanssi tutkii samaa ilmi6té
vastakkaisesta ndkokulmasta: tarkoitus on tutkia, onko elidyhteisossé joitakin lajeja, joiden yksildiden



lukuméarét ovat paljon muiden lajien lukumaarid suurempia, jolloin ndma lajit dominoivat muita lajeja.
Monimuotoisuutta mittaavat indeksit mittaavat seka lajirikkautta etta tasaisuutta ja ovat ndin ollen usein
yhdistelmia niiden indekseisté.

Pohjaeléinyhteisdjen monimuotoisuuden kuvaamiseen kdytetéan usein lajiméaraa. Hairiintyméattomissa
vesiekosysteemeissa lajimaaran oletetaan olevan suurempi kuin ihmisvaikutuksen takia muuttuneissa
kohteissa. Monimuotoisuutta arvioidaan muun muassa Shannon-Wiener diversitetti-indeksilla (H”) (muun
muassa Krebs 1985). Kyseisen indeksin arvo on sitd suurempi, mitd enemman lajeja havaitaan ja mita
tasaisemmin ne esiintyvat (eveness). Indeksin laskemista varten jotkin lajit kuten harvasukamadot
(Oligohaeta) voidaan yhdistaa heimotasolle tai sukutasolle. Shannon-Wiener diversitetti-indeksi lasketaan
yksinkertaisesti kaavalla: H’ = - T Pi In Pi , missé Pi on i lajin osuus paikan kokonaisyksiloméarasti.

Liséksi kaytetdadn niin sanottuja herkkia lajeja esimerkiksi pdivankorentoja (Ephemeroptera),
koskikorentoja (Plecoptera) ja vesiperhosia (Trichoptera) kutsutaan EPT-lajeiksi. Téallaisia alueella
tyypillisesti esiintyvid EPT-lajeja pidetadn yleisesti herkkind erilaisille ympariston muutoksille (muun
muassa Rosenberg & Resh 1993). Pohjaeldinyhteison tilaa kuvaavina bioindekseina on kaytetty muun
muassa Biological Monitoring Working Party (BMWP) —indeksia ja sen johdannaista, Average Score Per
Taxon (ASPT) —indeksid. BMWP-indeksin laskennassa kullekin pohjaeldinheimolle annetaan pisteita
yhdesta kymmeneen riippuen sen herkkyydesta orgaaniselle kuormitukselle (Armitage ym. 1983) ja pisteet
summataan. Pisteytyksessa likaantumisen suhteen herkat heimot saavat korkean pistearvon ja likaantumista
hyvin sietdvéat matalan. ASPT-indeksi saadaan jakamalla BMWP-indeksi pisteytettyjen pohjaeldinheimojen
maéaréalla, joten ASPT-indeksi voi saada arvon valilta 1-10. Mita pienempi BMWP-indeksin pistearvojen
summa ja ASPT-indeksi on, sitd suurempaa orgaanista kuormitusta indeksit ilmaisevat.

Jarvien ekologisessa tilaluokittelussa kaytetdan nykyaan syvanteiden pohjaeldimiston kohdalla PICM-
indeksia (PICM; Profundal Invertebrate Community Metric) sekd PMA-mittaria (Aroviita ym. 2012).
Jarvisyvéannepohjaeldimistén PICM-indeksi perustuu lajien runsauksilla painotettuun indikaattoripistearvojen
keskiarvoon. PICM-indeksi huomioi surviaissaaskien (Chironomidae) ohella muutkin syvanteissa esiintyvat
pohjaeldinryhmét. PICM:n oletetaan ilmentavéan paremmin humuskuormituksen aiheuttamia vasteita
pohjaeldinyhteisdssd. Matalien jarvien kohdalla jarvien pohjaelaimiston tilan arviointi perustuu normaalisti
ainoastaan rantavythykkeen pohjaeldimistéon, joka on siihen menetelména soveltuvampi. Matalien jarvien
syvénteiden pohjaelainaineistoa voidaan kuitenkin kayttaa apuna luokittelupaatosta tehtéessa etenkin niisséa
alle 3 m syvyisissé jarvissa, joissa on selkea syvannealue.

Suhteellista mallinkaltaisuutta (PMA,; Percent Model Affinity) arvioitaessa verrataan arvioitavan
kohteen lajiston suhteellisia osuuksia vertailuaineistosta laskettuihin lajien keskimaaraisiin suhteellisiin
osuuksiin. PMA ottaa huomioon muutokset lajien yksiloméaarasuhteissa muun muassa jo ennen kuin lajeja
mahdollisesti katoaa esimerkiksi vesistokuormituksen seurauksena. Indeksi huomioi my®os lajit, joita ei
vertailuaineistosta ole tavattu. PMA kuvaa my®s muutoksia, joissa yhteison lajimaara kasvaa vertailuoloja
suuremmaksi ympariston tilanmuutoksen seurauksena (Vuori 2010).

Ravinnonkayttotaparyhmétarkastelussa pohjaeldimet voidaan jakaa ravinnonkéyttotaparyhmiin ravinnon
hankintaan kaytettyjen rakenteellisten ominaisuuksien ja kayttaytymismekanismien perusteella. Luokittelu
perustuu ravinnonhankintatapaan eiké niinkdan ravinnon koostumukseen (Wallace & Webster 1996).
Pohjaeldimet voidaan jakaa viiteen ravinnonkayttétaparyhmaan (laiduntajat, pilkkojat, pohjakeradjét,
suodattajat ja pedot) (Moog 2002). Laiduntajat kayttavat ravintonaan muun muassa erilaisilla pinnoilla
kasvavaa levéa ja siihen kiinnittyneitd mikrobeja. Pilkkojien ravinnon muodostaa karkea eloperdinen
materiaali (esimerkiksi lehtikarike). Pohjakerajat puolestaan kéyttavat hienojakoista orgaanista ainesta.
My®s suodattajien ravinto koostuu muun muassa hienosta orgaanisesta aineksesta, jota ne suodattavat ohi
virtaavasta vedesta. Pedot kéyttavat ravintonaan muita eldimid. Usein jaottelu ei ole ndin yksiselitteinen silla
esimerkiksi surviaissééskien (Chironomidae) ja perhossééskien (Psychodidae) toukkien ravinnonkayttotavat
voivat siséltad kaikkia ravinnonkdyttotaparyhmia (Moog 2002).



7.5 Biomarkkerit

Biomarkkereita voidaan kayttaa tunnistamaan sedimentin haitallisten aineiden olemassaoloa ja mahdollista
haittavaikutusta elitille. Biomarkkereilla voidaan aineet havaita sedimentista jo ennen kuin ne aiheuttavat
vakavampia haittavaikutuksia. Naiden biomarkkerivasteiden avulla on myés mahdollista 16ytaa ne haitalliset
aineet, joita ei muilla tutkimuksilla olla etsimassa. Biomarkkerit sopivat hyvin osaksi vaiheittaista
riskiperusteista arviointia. Oikeiden biomarkkereiden valinnassa ja tulosten tulkinnassa tarvitaan kuitenkin
laajaa erityisosaamista. Biomarkkerit ovat parhaimmillaan tarke& todistelinja kokonaisvaltaisessa
riskinarvioinnissa:

1. Biomarkkerit ovat haitallisille aineille altistumisen ja potentiaalisten haittavaikutusten
indikaattoreita

2. Biomarkkerit toimivat fysiologisten muutosten osoittamisessa

Toimivat varhaisina varoitussignaaleina ennen muita haittavaikutuksia

4. Biomarkkereita voidaan hyddyntaa osoittamaan sedimentin haitallisten aineiden

olemassaoloa ja vaikutusta tilanteessa, jossa vasteen aiheuttaja on tuntematon

Soveltuvat kenttatutkimukseen ymparistomonitoroinnissa

6. Osa on aineryhma spesifisia mutta biomarkkereita aktivoivat muutkin tekijat kuin
haitta-aineet, joten biomarkkerit ovat vain yksi todistelinja kokonaisvaltaisessa
riskinarvioinnissa.

@

o

Biomarkkerina toimivat muutokset tapahtuvat elitssé, kytkeytyen yleensa téarkeisiin fysiologisiin
prosesseihin ja mahdollisesti vaikuttaen negatiivisesti elion terveyteen. Muutokset siséltévét esimerkiksi
muutokset geenien ilmentymisessd, proteiinien synteesissa ja toiminnassa, vauriot solurakenteissa ja niiden
toiminnassa, fysiologiset toimintahdiriot ja patologiset vauriot elimissa. Myds korkeamman biologisen tason
indikaattoreita kuten lisd&ntymishairioita tai elion kayttdytymisen muutoksia pidetdén biomarkkereina.
Yhteisend nimittajand on, ettd muutoksia mitataan yksittaisista elidista ja mitattavat muuttujat voivat osoittaa
haitallisille aineille altistumista tai haittavaikutuksia erittdin varhaisessa vaiheessa. Biomarkkereita voidaan
kayttad varhaisvaroitussignaaleina siitd, ovatko haitallisten aineiden pitoisuudet riittdvén korkeita
aiheuttamaan haitallisia vaikutuksia niille altistuville elidille. Parhaimmassa tapauksessa biomarkkerivasteen
aikaan saa vain tietty ryhma haitallisia aineita, eivatkd muut ympéristo(stressi)tekijat.

Suurin osa elidistd mitattavista biomarkkereista ovat haitallisen aineen indusoimia biokemiallisia, solu-
tai fysiologisia prosesseja, niiden lopputuotteita tai valittdmia haittavaikutuksia, mukaan lukien muutokset
entsyymiaktiivisuudessa tai solun toiminnassa ja eheydessd. Monissa tapauksissa ne ovat universaaleja
useimpiin elidihin soveltuvia ominaisuuksia. Kuitenkin eri lajien biomarkkerivasteet voivat erota suuresti
toisistaan johtuen lajien fysiologisista erityispiirteista ja lajien kyvysta sietda kyseessa olevaa haitallista
ainetta seka lajin kyvystd muuntaa ainetta haitattomaan muotoon (biotransformaatiokyky).

Biomarkkerit omaavat suuren potentiaalin ympéristomonitoroinnissa koska ne paljastavat haitallisille
aineille altistumisen ja/tai aineiden aiheuttamat haittavaikutukset, aidossa ympéristossa ja usein biomarkkerit
voidaan mekanistisesti linkittaa tiettyihin patologisiin tai tautiléyddksiin. Biomarkkereiden avulla on
mahdollista havaita haitallisia aineita ennen kuin aineet aiheuttavat haittavaikutuksia populaatio-,
elidyhteiso- tai ekosysteemitasolla. Useimmista biologisiin vasteisiin kytkeytyvistd, ympéristbmonitorointiin
kéytetyistd tekniikoista, on runsaasti kirjallisuutta olemassa (muun muassa van der Oost ym. 2003, Viarengo
ym. 2007, Davies & Vethaak 2012).

Biomarkkereiden kenttatestaus kaloilla, simpukoilla ja dyriisill eri Itdmeren osa-altailla on osoittanut,
ettd ndma muille merialueille kehitetyt menetelmat, soveltuvat myd6s Itdmeren haitallisten aineiden
aiheuttaman pilaantumisen havaitsemiseen (Lehtonen ym. 2014). Biomarkkerit osoittavat vaikutukset
hyodyntéen eri biologisten tasojen péatepisteitd kuten lysosomikalvon stabiilisuus (LMS; sytotoksisuus),
asetyylikoliiniesteraasin esto (AChE; neurotoksisuus), EROD-aktiivisuus (PAH-yhdisteiden ja
koplanaaristen PCB-yhdisteiden biotransformaatio), mikrotumatesti (genotoksisuus), metallotioneiinin
induktio (altistuminen metalleille), neutraalien lipidien kertyminen (aineenvaihduntahdirit), makrofagien
toiminta (immunologiset vasteet), PAH-metaboliitit kalan sapessa (altistuminen PAH-yhdisteille) ja maksan
histopatologia (kudosvaurio). Suurimmasta osasta edelld mainituista biomarkkerivasteista on saatu korkeita



vastetasoja Itameren selvasti haitallisten aineiden saastuttamilta alueilta (BarSiené ym. 2006, Hansson ym.
2006, Kopecka ym. 2006, Lang ym. 2006, Schiedek ym. 2006, Dabrowska ym. 2012, 2013, Kreitsberg ym.
2012, Lehtonen ym. 2014). Eréissa tapauksissa havaitut vasteet on liitetty suoraan dskettdin tapahtuneeseen
ihmistoimintaan kuten ruoppaukseen, ljittdmiseen tai dkilliseen 61jypadstoon (BarSiené ym. 2006).
Esimerkiksi vitellogeniinia on tyypillisesti kaytetty estrogeenisoivien aineiden biomarkkerina. Kyseista
biomarkkeria voidaan mitata seka proteiinina ettd mRNA:sta. Vitellogeniinin induktio on toiminut
biomarkkerina liittyen muun muassa jatevesien ladkeaineisiin ja paperi- ja selluteollisuuden kasviperéisiin
estrogeenisiin yhdisteisiin. Vastaavasti Metallotioniinin mRNA mittaukset korreloivat muun muassa Cd
pitoisuuksien kanssa erittain hyvin. Asetyylikoliiniesteraasin (AChE) estoa on puolestaan kaytetty pitkaan
biomarkkerina karbamaatille ja organofosfaatteja sisaltaville torjunta-aineille. Kyseessa on ihanteellinen
biomarkkeri, joka sellaisenaan osoittaa seka altistumista ettd vaikutuksia kaloilla ja selkarangattomilla.
Kyseinen Biomarkkeri voidaan yhdistéa elididen elinkelpoisuuden heikentymiseen. (Hook ym. 2016)
Jotkut biomarkkerit heijastavat akuuttia vastetta suoraan lyhytaikaisen altistumisen jalkeen (< péivié tai
viikkoja), kun taas toiset osoittavat kroonista vastetta pitkaaikaisen altistumisen jalkeen (kuukausista
vuosiin). ICES (Council for the Exploration of the Seas) on antanut merialueille suosituksia biomarkkereiden
kéytosta ympdriston tilan seurannassa (Taulukko 10) (ICES 2010). Biomarkkereiden kéyttoa rajoittavat
muun muassa se, ettd monet aineet tai yhdisteryhmat voivat indusoida samanlaisen vasteen. Liséksi
esimerkiksi EROD-aktiivisuutta lisaavat paitsi monet orgaaniset haitalliset aineet my6s muut tekijat. Lisaksi
syy-seuraus-suhde ei ehka ole itsestdan selvéd (Kerambrun ym. 2005), ja tietyt hdmmentévia tekijat kuten
kausivaihtelut lampétilassa ja organismien lisdantymisvaihe voivat muuttaa biomarkkerivastetta (Radovic

ym. 2012).

Taulukko 10. Kansainvalisen merentutkimusneuvoston (ICES) suosittelemat biologisiin vasteisiin perustuvat
seurantamenetelméat. Huomautus: Osaan menetelmista voidaan soveltaa vain tiettyja lajiryhmid, kuten kaloja, simpukoita tai
ayriaisia tai lajityyppeja (esimerkiksi elavia organismeja). Muokattu ICES (2010) koosteraportissa julkaistusta taulukoista,
taydennetty liséksi lahteiden Hook ym. 2016 seka Hakkinen ym. (2018) perusteella. Mainituissa koosteissa on viitattu useisiin

alkuperaislahteisiin.

DNA adduktin muodostuminen

AChE esto

Metallotioniinin induktio

EROD tai P4501A induktio

ALA-D esto

PAH sappimetaboliitit

Lysosomikalvon stabiilisuus (LMS)
Varhaiset leesiot (vauriot), kasvainten
esiasteet (neoplasia) tai solujen
hyperplasia maksassa. Histopatologinen
menetelma.

Ulkoiset nahtavat vauriot ja parasiitit

Vitellogeniinin induktio (uros)

Intersukupuolisuus (uros)

Altistuminen PAH-yhdisteille, synteettisille orgaanisille yhdisteille

Altistuminen organofosfaateille, karbamaateille ja vastaaville
molekyyleille

Tietyt metallit indusoivat (esimerkiksi Zn, Cu,Cd, Hg)

Planaarisia orgaanisia haitallisia aineita (esimerkiksi PAH:t, PCB:t,
dioksiinit) metaboloivien entsyymien induktio

Lyijy (Pb) estda hemisynteesiin osallistuvaa entsyymia
Altistuminen PAH-yhdisteille, yleisesti kdytetty menetelma

Ei ole haitta-aine spesifinen menetelma. Monet aineet ja yhdisteet
saavat aikaan vasteen

PAH:t, synteettiset orgaaniset yhdisteet

Monet haitalliset aineet
Estrogeeniset aineet

Estrogeeniset aineet



Lisdantymismenestys (vivipariset kalat)
Alkyylifenolin sappimetaboliitit
Kasvun muutokset

Naaraiden maskulinisaatio (imposex)

Histopatologia

Alkioiden poikkeavuudet (katkat)

Kuntoindeksit (hepatosomaattinen
indeksi,

sukurauhasen indeksit)

Triglyseriditasot, IGF1

DNA vaurioiden mittaaminen (DNA
korjausentsyymien induktio, PAH-DNA
adduktit)

BaP hydroksylaasi entsyymit

Monilddkeresistenssin/multiksenobiootti-

resistenssin induktio/estaminen

Glutationi-S-transferaasi(t)

Oksidatiivinen stressi
(superoksididismutaasi, glutationi,
katalaasi, lipidien peroksidaatio) lipid
peroxidation

Immunologiset muutokset

Luonnonvaraisten kalojen alkioiden ja
toukkien poikkeavuudet

Lamposhokkiproteiinit (eli HSP 90)

Mikrosirutekniikka ja RNA-sekvenssointi
solundytteista

Kolmipiikin pesdanrakennusaineen
erittyminen
Mikrotumatesti

Peroksisomaalinen proliferaatio

Useat haitalliset aineet
Alkyylifenolit
Monet haitalliset aineet

Organotinat (spesifinen)

Ei ole haitta-aine spesifinen

Vaste on aine spesifinen
Elinten painon lasku suhteessa

ruumiinpainoon voi heijastaa elintoksisuutta; monet haitalliset aineet

Vasteet kertovat eldimen energiavarastojen kaytosta

DNA vauriot kertovat laajasti altistumisesta haitallisille aineille

PAH:t, planaariset PCB:t, dioksiinit ja furaanit indusoivat
entsyymireaktiota

Altistuminen monille aineille (orgaaniset ja metallit)

Altistuminen padasiassa orgaanisille aineille

Monet haitalliset aineet aiheuttavat

Monet haitalliset aineet

Ei liitetty yksiselitteisesti haitallisiin aineisiin

Yleinen stressireaktio myos haitallisille aineille altistumisesta

Mahdollistanut kymmenien tuhansien geenien tutkimisen
samanaikaisesti esimerkiksi solu- tai kudosnaytteessa. Monet haitalliset
aineet

Androgeeniset haitta-aineet

Ei ole haitta-aine spesifinen

Haitta-aine spesifinen

Veden laadun seurantaohjeissa suositellaan tyypillisesti, ettd biomarkkeritutkimuksia kéytetaan
parhaiten osoittamaan altistumista, koska biomarkkereiden testituloksista on vaikea ekstrapoloida
ekosysteemivaikutuksia, vaikka samalla tunnustetaan, ettd biomarkkerianalyysit voivat olla paras kroonisen



stressin indikaattori. Huolellisesti valitut biomarkkerit voivat olla paras l&hestymistapa tunnistaa varhainen
reaktio haitallisille aineille, ja biomarkkerit ovat paljon herkempié tunnistamaan organismin stressia kuin
kokonaisen eldimen vasteet, vaikka stressin alkupera ei aina ole tiedossa ja taustalla voi olla useita
stressitekijoitd. (Hook ym. 2016).

7.6 Seostoksisuuden tai yhteisvaikutusten huomioiminen

Haitta -aineiden ymparistoriskinarviointia tehddidn EU-maissa yksittéisten aineiden kautta asettamalla niille
sallittuja pitoisuuksia pintavesissé. Ymparistonaytteet ovat kuitenkin puhdistettuinakin lahes aina sekoitteita,
joiden riskid on vaikea arvioida kapean kemiallisen analytiikan avulla. Monet tutkimukset ovat jo
osoittaneet, ettd seoksilla voi olla haitallisia vaikutuksia, vaikka yksittéisten kemikaalien annoksina tai
pitoisuuksina madrat ovat olleet haitattomia (Carvalho ym. 2014). EU komissio on nostanut aiheen esille
uudessa kemikaalistrategiassa (KOM (2020) 667), jossa perddnkuulutetaan yhteisvaikutusten huomioimista
nykyista yleisemmin kemiallisten riskien arvioimisessa.

Useille aineryhmille on kehitetty menetelmia tunnettujen paastomaéarien yhteistoksisuutta kuvaavan
toksisuusekvivalenttikertoimen (Toxicity Equivalent Factor TEF) laskemiseksi. Ekvivalenttikerroin
lasketaan komponenttien erilaisen kéyttdytymisen vuoksi aina tarkasteltavan hetken pitoisuuksien
perusteella. Raskasmetallien osalta on esitetty teoria, jossa niiden vaikutus elidssa summautuu, koska niiden
koko ja rakenne muistuttavat toisiaan ja siten myds niiden vaikutukset ilmenevat elidissa samalla tavalla.
Kayttaytymisen yhdenmukaisuudesta todistaa niiden keskindinen kilpailu solukalvol&péisevyydessa
samankaltaisten ionien (Ca, Mg) kanssa, jota hyddynnetééankin Bioligandi-malleissa. Toksikodynamiikka
olisi kuitenkin toisistaan riippumatonta, jolloin ne eivat lisdisi tai vahentdisi toistensa vasteita eligssa.
Teorian mukaan raskasmetallien riskisuhteet voidaan laskea yhteen (Leppénen 2019).
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Kaavassa metallien mitattu pitoisuus (C) jaetaan ymparistonlaatunormilla (EQS) ja summataan yhteen
riskisuhteen maéarittamiseksi ja jos summa on yli yhden, riski haittavaikutuksiin on kasvanut.

Kolmas vaihtoehto yhteisvaikutusten arviointiin on niin kutsuttu toksisten yksikoiden (TU) malli, jota
kéytetddn usein ekotoksikologiassa. Mallin toksisuusyksikko edustaa seoksessa olevan haitallisen aineen
(komponentti) pitoisuuden ja sen toksikologisen akuutin (esimerkiksi LC50-arvo) tai kroonisen (esimerkiksi
pitkdaikainen NOEC) paéatepisteen suhdetta. Seoksen myrkyllinen yksikkd (TUm) on yksittéisten
kemikaalien toksisuusyksikéiden summa. TU-malli ei viittaa ekosysteemiin, vaan on tarkoitettu vain tietylle
organismille, joka edustaa ekosysteemille taksonomisesti ja ekologisesti merkityksellista elioryhmaé
(esimerkiksi levat, Daphnia ja makean veden kalat). TU-mallia voidaan kéyttda seoksen myrkyllisyyden
kvantifiointiin (annoksen/pitoisuuden lisdysperiaate oletuksena) sen koostumuksen perusteella. TU-mallissa
akuutti tappava TUm = 10 tarkoittaa, ettd 10 %:n laimennos seoksesta tuottaisi 50 % kuolleisuuden elidlle.
Jos pitoisuuden/vaikutuskayran kulmakerroin tunnetaan, voidaan TUm:n avulla ennustaa ekotoksikologisia
haittavaikutuksia (EU 2012).

TU-mallia ymparistopitoisuuksiin sovellettaessa (verrattaessa ennustettuihin PEC-arvoihin tai oikeasti
mitattuihin MEC-arvoihin), on menetelma kasitteellisesti verrattavissa HQ-arvoon (TUm-arvo vastaavasti
Hazard Index eli HI-arvoon) silld erolla, ettd TU-malli viittaa toksikologiseen paatepisteeseen eika
viitearvoon (RV), joka on johdettu ekstrapoloimalla (esimerkiksi sovelluskertoimet) paatepisteista.
Ekotoksikologian viitearvo on PNEC, joten PEC/PNEC-suhteiden summan voidaan olettaa olevan
verrattavissa Hl-arvoon (Hazard Index). On otettava huomioon, ettd PNEC johdetaan herkimpien lajien
ekotoksikologisista paatepisteistd kayttamalla turvakertoimia, jotka voivat olla erilaisia eri haitallisille
aineille. Siksi monimutkaisen seoksen komponentin PEC/PNEC:t voivat olla hyvin epdhomogeenisia. Tdmén
lahestymistavan tiedetdan kuitenkin olevan hieman konservatiivisempi kuin TU-arvojen summaus (joka olisi
tieteellisesti oikeampi ldhestymistapa). Kaytdnnon syistd PEC/PNEC-arvojen summaa voitaisiin kdyttaa
ensimmaéisend tasona riskinarvioinnissa, pitoisuuksien lisddmista sovellettaessa (EU 2012).



Yksinkertaisen kertoimen laskeminen ei valttdmatta anna kovin kattavaa kuvaa sedimentissa
vallitsevasta reaalisesta tilanteesta. Myds vaikutusmekanismiltaan erityyppiset haitta-aineet voivat tehostaa
tai heikentéd toistensa vaikutuksia. Hyvin usein altistuminen ympdristossa tapahtuu samanaikaisesti monille
eri pitoisuuksina esiintyvié haitallisia aineita, minka vuoksi eri aineiden ja yhdisteiden yhteisvaikutusten
tunnistaminen voi olla erittdin tarkeaa riskinarvioinnin ja oikeantasoisen vaikutuspotentiaalin selvittamiseksi.

Riskinarvioinnissa voidaan kayttaa hyvaksi in vitro biotesteja tai biomarkkereita, jotka paljastavat
jonkun tietyn toksisen vaikutuksen testielidissa tai altistuneissa elidissa. Pisimmalle néissa
vaikutusperusteisissa biotesteissa on kehitetty hormonihairintdd mittaavat testit, joiden avulla voidaan jo
tunnistaa vaikutustaso, joka aiheuttaa paikallisissa elidissa haittaa (Escher ym. 2018, van der Oost ym. 2017).
Néiden vesipitoisuuksiin perustuvien kynnysarvojen avulla voidaan asettaa paéstorajoja. Sedimenttien
kohdalla soveltaminen on biosaatavuuden monimutkaisuuden takia vaikeampaa ja arvion pohjaksi voitaisiin
kayttad huokosvedestd mitattuja vastetasoja. Vaikutusten samankaltaisuuden perusteella tehdyn ryhmittelyn
on esitetty olevan toistaiseksi riittavan hyva menetelma ainakin endokriinihéiritsijoiden yhteisvaikutusten
arviointiin (Kortenkamp 2007).

Haitta-aineilla voi olla monenlaisia yhteisvaikutuksen muotoja. Ne voivat vahvistaa tai jopa vahentéa
toistensa vaikutuksia elitissé tai olla taysin toisistaan riippumattomia. Yhdessa esiintyvien yhdisteryhmien
komponenttien toksiset mekanismit ja siten vaikutukset eroavat monesti toisistaan merkittavasti. Talléin on
turvallisempaa toimia ilman etukéteisoletuksia ja valita kohteeseen sopiva biotestipatteri (luku 7.2.4.) ja
yhdistéa tulokset kemiallisen analytiikan kanssa.

Tavallisimpien sedimenteissa esiintyvien haitta-aineiden kynnysarvojen liséksi olisi tulevaisuudessa
erittain hyddyllista muodostaa toksisuustestiraja-arvoja arvioimaan ja luokittelemaan sedimenttien
kontaminaation astetta. Vastaavia ehdotuksia ja jo kéytdnnon tyossa valittavissa olevia biotesteja on esitetty
jatteiden ymparistohaitallisuuden arvioimisessa (YM 2019). Sedimenttien heterogeenisuuden ja siita
johtuvan biosaatavuuden vaihtelun vuoksi pelkat yksittaisten kemikaalien ja yhdisteiden
kynnysarvopitoisuudet eivat ole riittdva ratkaisu haitta-aineiden yhteisvaikutusten arvioimiseksi.



8 Terveysriskit

Ihminen voi altistua sedimentin haitallisille aineille monin tavoin ja monien altistumisreittien kautta.
Tallaisia mahdollisia haitallisille aineille tai yhdisteille altistumiseen johtavia toimintoja ovat muun muassa
uiminen, kahlaaminen rantavedessa, kalastus, metséstys, rantavyéhykkeen veden kaytto ravintokasvien
kasteluun tai I6ylyvetend. My6s tahaton sedimentin nieleminen voi onnistua leikkiviltd lapsilta. Sedimenttiin
kertyneet haitalliset aineet voivat myos biokertyvia ja rikastua ravintoketjussa ayridisiin seka kaloihin tai
jopa metséstettaviin lintuihin asti. Tavallisimmat ja samalla tarkeimmat altistumisreitit ovat kalojen kaytto
ravinnoksi seké suorat ihokontaktit sedimentin kanssa. Suurin osa sedimenttiin paatyvista haitallisista
aineista eivat ole erityisen haihtuvia mutta etenkin rantaveden kaytto I0ylyvetend voi lisatd mahdollisuutta
altistua haitta-aineille hengityksen valityksella.

Ihmisten altistuminen sedimentin haitallisille aineille kvantifioidaan yhdistdmélla ja arvioimalla
kohdekohtaisia pitoisuuksia uskottavien altistumisreittien ja -skenaarioiden mukaisesti https://clu-
in.org/issues/default.focus/sec/Sediments/cat/Risk_Assessment/p/2

8.1. Terveysriskien arviointi

Terveysriskien arviointi on prosessi, jonka tarkoituksena on arvioida haitallisten terveysvaikutusten luonnetta
ja todennakoisyytta ihmisissd, jotka saattavat altistua haitallisille aineille tai yhdisteille mahdollisesti
pilaantuneessa ymparistGsséd nyt tai tulevaisuudessa. Ihmisten terveysriskien arviointi tehdaan yleensa
samaan aikaan tai osana ekologista riskinarviointiprosessia.

Terveysriskien arviointi etenee vaiheittain alkaen esitietojen kerdamisestd, ongelman maarittelysta ja
tutkimuksen suunnittelusta. Riskinarvioinnin ensimmaisessé vaiheessa tunnistetaan kyseisessa kohteessa
huolta aiheuttavat aineet, paatetaan arvioinnin laajuus ja kattavuus. Arviointi vastaa muun muassa seuraaviin
kysymyksiin: Voivatko haitalliset aineet mahdollisesti aiheuttaa terveyshaittaa ihmisille, ja jos voivat, niin
missé olosuhteissa? Tarke&d on myos selvittad mille aineille altistutaan, milld tasolla ja kuinka kauan seka
huomioida, etta tietyt ryhmat ovat alttiimpia ympaériston haitallisille aineille: ikd, ammatti, genetiikka,
terveysolosuhteet ja sukupuoli. Ihmisterveyden arvioinnissa tietoja kerdtdan altistumisen ja vaikutusten
valisestd suhteesta. Lisaksi selvitetddn, mita tiedetdén altistumistiheydestd, ajoituksesta ja altistumistasosta.
Riskinarvioinnissa verrataan arvioitua tai mitattua altistumistasoa mahdollisiin vaikutustasoihin tietylle
ihmisryhmaélle kuten kalastajat. Riskikuvauksessa on liséksi huomioitava epavarmuustekijat, kuten
kausivaihtelut.

Terveysriskin arviointi rajataan niihin haitallisiin aineisiin, joille altistuminen tutkittavassa sedimentissa
on kasitteellisen mallin ja/tai kulkeutumisriskin arvioinnin mukaan mahdollista, ja/tai joiden aiheuttamat
terveyshaitat ovat mitattujen tai laskettujen pitoisuuksien perusteella todennédkaisia ja merkittavia. Liséksi
arvioinnissa on kartoitettava ja priorisoitava ne kohteen arviointialueet, joihin on kohdistunut tunnistetuttuja
paasto- ja altistumistilanteita. Altistuminen riippuu aina monista eri tekijoista, joten altistumisen taso on
maéaritettava aina tapauskohtaisesti.

Haitta-aineiden myrkyllisyys ilmenee elimist6ssa biokemiallisina, rakenteellisina ja toiminnallisina
muutoksina. Vaikutukset voivat olla palautuvia tai pysyvid, ja haitalliset vaikutukset voivat ilmeté suorasti ja
valittémasti tai epdsuorasti vasta pitkan ajan kuluessa (esimerkiksi karsinogeenisuus, mutageenisuus ja
teratogeenisuus). Toksisuus kohdistuu tavallisesti useaan elimeen, mutta usein aineelle voidaan osoittaa
my®os niin sanottuja kohde-elin, jossa vakavin haittavaikutus ilmenee. Tyypillisi4 kohde-elimid ovat muun
muassa keskushermosto, siséelimet ja veri.

Aineen fysikaaliskemialliset ominaisuudet ratkaisevat, kuinka toksinen aine on ja millaisia vaikutuksia
se aiheuttaa. Useimmilla haitta-aineilla on erilaisia vaikutuksia riippuen annoksesta, altistumistavasta,
altistumisen kestosta seka altistujasta. Vaikutukset voivat olla lievié (esimerkiksi hajuhaitat, arsytysoireet ja
pahoinvointi) tai vakavia (esimerkiksi hormonaaliset muutokset, immuunivasteen heikentyminen ja
vaikutukset lisdantymisterveyteen). Jotkut aineet voivat aiheuttaa myos haitallisia yhteisvaikutuksia. Lisaksi
vaikutukset vaihtelevat yksilon herkkyyden, elinvaiheen, terveydentilan, sukupuolen ym. yksil6llisten
tekijoiden mukaan (YM 2014).



Terveysriskien arviointi on tehtdvd, kun ihmisten altistuminen sedimentin haitta-aineille on kasitteellisen
mallin ja/tai kulkeutumisriskien arvioinnin perusteella mahdollista. Terveysriskin arviointi voidaan rajata
niihin aineisiin, joille altistuminen kohteessa on alustavan arvioinnin mukaan mahdollista ja/tai joiden
mahdollisesti aiheuttamat terveyshaitat ovat mitattujen tai laskettujen pitoisuuksien perusteella
todennakdisid. Koska altistuminen riippuu aina monista eri tekijoista, tulisi altistumisen taso pyrkia
madrittdmaén aina kohdekohtaisesti. Altistumisen tasoon vaikuttavat:

e altistujan ominaisuudet (muun muassa ik&, sukupuoli, paino ja kayttaytyminen),

o altistumisreitti ja -tapa (nieleminen, ihokosketus, hengitys),

e haitta-aineiden pitoisuudet altistumisreiteilla,

e haitta-ainetta sisaltdvén véliaineen (muun muassa vesi, sedimentti, ravintokasvi, kala) saanti
elimistoon,

e altistumisen toistuvuus ja kesto seké

e haitta-aineen imeytyminen elimistoon.

Sedimentin tapauksessa voidaan yleensa keskittya pitkdaikaisesta altistumisesta aiheutuvien
terveysriskien arviointiin. Talldin terveysriskia ei pidetd yleenséd merkittavana, jos keskiméaarainen
péivittainen altistuminen yksittéiselle haitta-aineelle pitk&n ajan kuluessa alittaa aineelle annetun
terveysperusteisen enimmaissaantiarvon. Altistuminen arvioidaan ja sitd verrataan enimmaissaantiarvoon
erikseen aikuiselle ja lapselle. Jos lasten altistuminen ei ole todennékdista esimerkiksi alueen sijainnin
vuoksi, voidaan arviointi rajata koskemaan vain aikuisia. Haitta-aineen keskimé&arainen paivittaissaanti tai -
annos (ADD: Average Daily Dose) valitulle altistujalle ja tietyn altistumisreitin kautta voidaan laskea
seuraavasti (YM 2014):

ADDi =Ci x IR X EF x ER/ BW x AT

ADDi (Average Daily Dose) = keskiméérdinen paivittaissaanti tietyn altistumisreitin kautta [mg/kg-d]
Ci = haitta-aineen keskimaarainen pitoisuus tarkasteltavassa valiaineessa arviointialueella:

maa-aines, vesi, sedimentti, hengitysilma, ravinto [mg/kg, mg/l tai mg/m3]

IR (Ingestion/Inhalation Rate) = haitta-ainetta siséltavan véliaineen péivittdinen saanti elimistoon
tietyn altistumisreitin kautta [kg/d, 1/d tai m3/d]

EF (Exposure Frequency) = altistumisen tiheys/toistuvuus (d/a)

ED (Exposure Duration) = altistumisen kesto (a)

BW (Body Weight) = kohdehenkilén kehon paino

AT (Averageing Time) = aika, jonka suhteen keskimaardinen paivittaisannos lasketaan (d)

Elimistoon péaatyva kokonaissaanti (ADDtot) saadaan, kun altistumisreittikohtaiset annokset lasketaan
yhteen (ADDtot = ADD1 + ADD2 ADDn). Laskentaparametrien arvoja muuttamalla kyseisell&
laskentakaavalla voidaan tuottaa seka realistinen ettd varovainen altistumisarvio aikuiselle ja lapselle, seka
arvioida myos tausta-altistumista.

Terveysvaikutusten arvioinnissa haitta-aineet jaetaan yleensa vaikutustyypin perusteella
syopavaarallisiin (karsinogeenit) ja ei-syopévaarallisiin aineisiin. Ei-syopévaarallisilla aineilla haitallisia
terveysvaikutuksia oletetaan aiheutuvan vasta tietyn kynnystason (threshold) ylittdvassa altistuksessa.
Terveysvaikutusten arvioimiseksi kdytetddn terveysperusteisia viitearvoja, joihin arvioitua altistumista
verrataan. Nama arvot kuvaavat haitta-aineen turvallista enimmaissaantia tietyn altistumisreitin tai yhteensa
kaikkien altistumisreittien kautta. Tyypillisid kansainvélisten organisaatioiden (U.S. EPA, RIVM, ATSDR)
esittdmid terveysperusteisia viitearvoja ovat ei syopdvaarallisille aineille TDI ja TCA (Tolerable Daily
Intake/Concentration in Air), RfD ja RfC (Reference Dose/Concentration) sekd MRL (Minimal Risk Level).

Syopavaarallisten aineiden arvioidaan lisdavan syopariskia pienimmillakin annostasoilla eiké niille siten
voi maaritta4 taysin haitatonta annosta. Tyypillinen oletus on, ettd ilman kynnystasoa vaikuttavat ainoastaan
genotoksiset eli suoraan DNA:han vaikuttavat karsinogeenit. Muille karsinogeeneille kynnystaso



syGpdvasteen suhteen voidaan siten maarittd4. Eri arvojen perusteet on kuvattu perusteellisesti
ymparistéhallinnon ohjeita 6/2014 eli niin kutsuttu PIMA-ohjeessa (YM 2014).

8.2. Ravinnon kautta altistuminen

Kalojen tai dyriéisten kaytto ravintona saattaa aiheuttaa terveysriskeja, mikali kalan ravintona kaytettaviin
osiin, lahinna lihaksiin, on kertynyt merkittavia haitta-ainepitoisuuksia. Vaikka mitatut pitoisuudet eivét olisi
merkittavésti koholla, haitallisille aineille altistumista ravinnonkayton seurauksena on usein syyta tarkastella
tarvittaessa vield laskennallisesti. Laskennallisia tarkasteluja voidaan tehdé erilaisilla laskentakaavoilla ja
lahtooletuksilla. Keskimadrdiseen paivittaiseen haitta-aineannokseen perustuva laskentatapa on peréisin
julkaisusta Ympéristéhallinnon ohjeita 6/2014. Toinen mahdollinen laskentatapa perustuu tilastotietoon
suomalaisten kulutusméaristd, Euroopan elintarviketurvallisuusviraston saantisuosituksiin ja kalojen
pitoisuuksiin.

Riskinarvioinnin haasteena on laskea, kuinka suuri osa vesielididen sisaltdmista haitallisista aineista voi
olla peraisin sedimenteisté. Biokertymisté ja biomagnifikaatiota on ké&sitelty tarkemmin kappaleessa X.

Ihmisen epasuora altistuminen sedimentille kalan ja dyridisten syémisen kautta voidaan laskea kalan ja
ayridisten ennakoidusta kulutuksesta ja niiden vaarallisten aineiden pitoisuudesta kaavalla:

DIy CFy-af - Cysh

IECy =
BW

IECT = epésuora altistuminen kalan ja &yridisten syomisen kautta (mg/kg/vrk)
DIf = kalan/ayridisten paivittainen kulutus (lapsi: 0,028; aikuinen: 0,138 kg w.w./vrk)
CFf = kontaminoitunut fraktio (0,5)
af = absorptiokerroin (1)
Cfish = pitoisuus kaloissa/dyridisissé (mg/kg w.w., mitattu tai laskettu
BW = ruumiinpaino (lapsi: 15 kg; aikuinen 70 kg)

Olettaen, ettd ihmisen eldma voidaan jakaa 6 vuoteen lapsuudesta ja 64 vuoteen aikuisuudesta, voidaan
laskea kalan ja dyridisten kulutuksen kautta saatu elinikdinen kokonaisannos seuraavasti:

6-IECfe + 64 -IECfa

DOSE =
70
IECfc = lapsen epasuora paivittdinen kokonaisaltistus (mg/kg/vrk)
IECfa = aikuisten epésuora pdaivittdinen kokonaisaltistus (mg/kg/vrk)
Annos = keskimdardinen eliniké&inen péivittdinen altistuminen (mg/kg/vrk)

Riskinarvioinnissa annosta verrataan 10 prosenttiin MTR/TDI-arvoista

8.3 Suoraan sedimentin tai veden kayton kautta tapahtuva altistuminen

Sedimentin, hiukkasten ja veden kanssa kosketuksesta aiheutuvien haitallisten aineiden terveysriskit liittyvat
ldheisesti kohdealueen kayttotapoihin. Jos aluetta kdytetddn uimiseen, tiedot paikallisista uimatottumuksista
ovat térkeita arvioitaessa sedimentin ja sen hiukkasten kanssa kosketuksiin joutumista. Hyodyllisia
paikallisia tietoja ovat esimerkiksi uimapaikkojen sijainti (sedimenttialueiden laheisyys), sopiiko alue
kaikille ikdryhmille (hiekkarannat tai kalliomuodostelmat) seka tilastot uimisen tiheydesta ja kestosta
(kokonaisaltistusaika). Lisdksi uimarantojen sedimenttien ja veden ylemmissé kerroksissa suspendoituneen
materiaalin haitallisten aineiden pitoisuuden suorat analyysit uintikauden aikana voivat olla hy6dyllisia.
Kaikki tdm4 tarjoaa perustan oletusarvojen korvaamiseksi paikkakohtaisilla arvoilla.



Haitallisia aineita voi kulkeutua myos pollyavésté sedimentista kasteluveden mukana kasvatettaviin
ravintokasveihin tai vastaavasti 16ylyveden valitykselld hdyrystyéd hengitysilmaan. Haitallisille aineille voi
myos altistua ihokosketuksessa kahlatessa uimarannoilla.

Uimaveden laadulle ei ole kemiallisten aineiden raja- tai ohjearvoja. Arvio on tehtava vedessa todettujen
aineiden haitallisuuden perusteella. Kéytanndssa téllgin arvioidaan, onko uimista tai alueen kayttoa tarvetta
rajoittaa. Metallit ja epdorgaaniset aineet imeytyvat ihon lavitse huonosti eivatka paase verenkiertoon.
Pitoisuudet ovat harvoin niin suuria, etta aineet vedesta vaikuttaisivat suoraan haitallisesti ihoon, jos vedessa
uidaan vain satunnaisesti ja lyhyita aikoja kerrallaan. Riskinarvion suurin epdvarmuus on tiedon puute
haitallisten aineiden vaikutuksista ja riskeistd uimavedessa (haitalliset pitoisuudet). Haitallisten aineiden
vaikutuksista ihoon on runsaasti tietoa tyOperéisesta altistumisesta, mutta kyseisella tiedolla ei ole juurikaan
kayttoa arvioitaessa aineen vaikutuksia uimavedessé.

Loylyvedesta syntyy kiukaalle heitettyna aerosoli, jota hengitetddn. On todenndkdista, ettd aineita padsee
elimistoon 10ylyvedestd enemmaén, hengitettynd, kuin esimerkiksi peseytymiseen kéytetysta vedesta. Vaikka
kerta-altistumiseen ei liittyisi riskejd, saanndllinen veden kaytto lisaa altistumista. Esimerkiksi metalleille on
tyoperaisia HTP-arvoja (haitalliseksi tunnettu pitoisuus) hengitysilmassa.

Mikali kasvimaata kastellaan vuodesta toiseen haitallisia aineita sisaltavalla vedelld, kertyvat haitalliset
aineet maahan ja pitoisuus voi kasvaa. Kasvien kyky kerata maasta haitallisia aineita on lajikohtaista. Myds
maaperan ominaisuudet vaikuttavat. Yleensa arvioidaan veden kaytettavyytta kasteluvetend ja sitd, onko
veden kéyttod syyta rajoittaa. Yleisarvio veden sopivuudesta kasteluvedeksi voidaan tehdé veden siséltdmien
haitallisten aineiden pitoisuuksien perusteella. Kasvimaan maaperéstd voidaan analysoida haitallisten
aineiden pitoisuudet sen pilaantuneisuuden arvioimiseksi ja arvioida maaperan pilaantuneisuusaste PIMA-
periaatteita kdyttden. Ravintokasveista voidaan myds maarittaa haitta-ainepitoisuudet ja arvioida niiden
kaytettavyytta ravintona esimerkiksi elintarvikkeissa sallittujen enimmaispitoisuuksien perusteella.
(Ymparistéministerio 2014).

8.5 Aineiden yhteisvaikutukset

Pilaantuneella alueella altistumista tapahtuu tyypillisesti samanaikaisesti usealle haitta-aineelle. Taméa on
otettava huomioon terveysriskinarvioinnissa silloin, kun haitta-aineilla voi olla haitallisia yhteisvaikutuksia.
Yhteisvaikutusten arvioimiseksi on tunnettava haitta-aineiden toksikologiset ominaisuudet vahintaan
yleiselld tasolla. Yhteisvaikutukset voivat olla suoraan summautuvia (additiivisia). mutta ne voivat myds
voimistaa (synergistiset vaikutukset) tai heikentéé (antagonistiset vaikutukset) oletettuja summavaikutuksia.
Koska useimpien haitta-aineiden oletetaan vaikuttavan toisistaan riippumattomasti, yhteisvaikutusten
arvioinnissa voidaan yleensa rajoittua summavaikutuksiin.

Terveysriskin arvio perustuu aina ensisijaisesti yksittdisten aineiden riskin arvioon. Haitta-aineiden
yhteisvaikutuksia voidaan yleensa pitdd suoraan summautuvina eli additiivisina silloin, kun niilla on
samanlainen vaikutustapa tai sama vaikutuksen kohde-elin (Meek ym. 2011). Téalldin yhteisvaikutuksia
voidaan arvioida laskemalla yhteen yksittaisille aineille maaritetyt riskiluvut. Esimerkkind aineista, joiden
yhteisvaikutuksia voidaan arvioida summautuvasti, ovat muun muassa PCDD/PCDF-yhdisteet seka tietyt
o6ljyhiilivedyt ja torjunta-aineet (esimerkiksi organofosfaatit). Yhteisvaikutusten mahdollisuus arvioidaan
kohteessa esiintyvien haitta-aineiden ja niiden toksisuutta koskevan kirjallisuustiedon perusteella (YM
2014).

8.7 Terveysriskin méaarittely ja kuvaus

Kun sedimentissé olevat haitalliset aineet on tunnistettu ja niiden pitoisuudet on méaritetty, niille voidaan
tunnistaa vertailussa kaytettavéat toksisuusarvot. Toksisuusarvot méaritetddn syopaa aiheuttaville ja ei-
karsinogeenisille vaikutuksille. My6s altistumisaika, jolle vaaditaan toksisuusarvo, yksiloidaan. Lisaksi tulee
selvittad, onko toksisuusarvo krooninen arvo, joka kuvastaa pitké&aikaista altistumista haitalliselle aineelle,
vai onko se akuutin toksisuuden arvo, joka edustaa kerta- tai erittdin lyhytaikaista altistumista?

Muiden aineiden kuin genotoksisten karsinogeenien aiheuttaman terveysriskin suuruus méaaritetaan
vertaamalla arvioitua, yleensa laskettua, altistumista sallittuun enimmaissaantiarvoon tai arvioituun
haitattomaan tasoon. Matemaattisesti terveysriskin suuruutta voidaan talléin kuvata riskiluvuilla kuten



vaaraosamaérilld (Hazard Quotient, HQ) tai turvamarginaalilla (Margin of Safety, MOS). Kun HQ < 1,
haittavaikutusten ilmeneminen on epatodennakdista. Kun HQ > 1, haittavaikutusten ilmeneminen on
mahdollista. Enimmaéissaantiarvon ja laskennallisen altistumisen on oltava aina samassa yksikossa.
Altistuminen esitetdan joko saatuna annoksena elimistéon (g/kg-d) tai pitoisuutena arvioitavassa
valiaineessa (esimerkiksi pg/m3 tai pg/l). Riskilukujen laskennassa kéytetaan lasten altistumisessa lapselle
spesifistd enimmaissaantiarvoa, jos sellainen on olemassa (esimerkiksi lyijy).

Mikali kohteessa on useita vaikutuksiltaan additiivisiksi luokiteltavia aineita, ndiden yhteisvaikutuksesta
aiheutuvaa riskia voidaan kuvata vaaraindeksilla (Hazard Index, HI), jolloin yksittdisille haitta-aineille
maidritetyt vaaraosamééran arvot lasketaan yhteen (HI = HQ1 + HQ2 +...+ HQn). Tietyille aineille
(esimerkiksi PCDD/PCDF-yhdisteet) yhteisvaikutuksesta aiheutuva riski voidaan arvioida myds suhteutettua
myrkyllisyytta kuvaavien toksisuusekvivalenttikertoimien (TEF) avulla (Tarkemmin kuvattu YM 2014).

8.7.1 Ei-genotoksiset aineet

Hyvéksyttavana riskind ei-genotoksisille aineille pidetddn yleensd tasoa, jossa arvioitu altistuminen
keskimadraisena paivittaissaantina ilmoitettuna on korkeintaan yhta suuri kuin aineen sallittu
enimmadissaantiarvo (HQ < 1). Myds vaaraindeksin tulisi tidlldin olla korkeintaan yksi (HI < 1). Kun HQ tai
HI >1, arviossa olisi hyva esittad my0ds turvamarginaali aineen haitalliseksi tiedettyyn altistumistasoon
(NOAEL, No-Observed-Adverse-Effect-Level; NOAEC, No-Adverse-Effect-Concentration) terveysriskin
suuruuden havainnollistamiseksi (MOS = NOAEL tai NOAEC/altistuminen).

Koska sallitut enimmaissaantiarvot sisaltavét usein jo itsesséan tietyn turvamarginaalin, todellisen riskin
suuruus ei niita kaytettaessa valttamatta selviad. Elainkokeisiin perustuvaan NOEAL - tai NOAEC-arvoon
verrattuna turvamarginaalin tulisi yleensd olla yli 100 (MOS > 100). Kun annos-vaste -tieto perustuu
ihmisten altistumiseen, hyvaksyttdva turvamarginaali on yleensé 10.

Tulkintaan vaikuttaa kuitenkin aina ainekohtaisen toksisuustiedon luotettavuus seké toksisuuden
vakavuus ja luonne. Enimmaissaantiarvojen taustalla olevia NOAEL- ja NOAEC-arvoja on esitetty muun
muassa kynnys- ja ohjearvojen méaritysperusteita kasittelevassa julkaisussa (Reinikainen 2007) sekd muissa
ainekohtaisissa riskinarvioissa (esimerkiksi WHO:n ohjearvot ja EU:n REACH-riskinarviot). Laskentaan
valitun NOAEL- tai NOAEC-arvon perusteet esitetddn osana riskien kuvausta (YM 2014).

8.7.2 Genotoksiset aineet

Sy0péaa voidaan pitdd vakavana terveyshaittana, koska jo pienenkin altistumisen oletetaan lisadvan
syopariskia. Syopariski arvioidaan talloin yleensa altistumisen aiheuttamana lisdsyopériskina elinién aikana.

Syopaériskin arvio voidaan useimmiten tehda aineen syopévaarallisuutta kuvaavan annosvasteen
kulmakertoimen (SF) tai yksikkosyopariskin avulla (esimerkiksi sydpariski = LADD * SF). Altistuminen ja
syOpévaaraa kuvaava kerroin tulee ilmaista samassa yksikossé. Hyvéksyttavana lisasyopariskina yksittéiselle
genotoksiselle karsinogeenille voidaan yleensa pitad tasoa 1x107° (yksi ylimaarainen sydpatapaus 100 000
ihmistd kohti). Tdssa on tarvittaessa huomioitava lasten mahdollinen erityisherkkyys. Koska
karsinogeenisten aineiden yhteisvaikutusta syovén syntyyn ei taysin tunneta, niiden mahdollista
yhteisvaikutusta ei yleens ole tarkoituksenmukaista arvioida. Terveysriskin kuvauksessa genotoksisten
karsinogeenien syOpériski tulee ensisijaisesti pyrkid kuvaamaan lisasyopériskiné.

Hyvaksyttavan riskin maérittdmisessé on aina otettava huomioon kaytettavien arviointimenetelmien ja
lahtotietojen epdvarmuus erityisesti altistumisen arvioinnissa. Paatoksentekoa varten epdvarmuutta voidaan
havainnollistaa esittdmalla riskin vaihteluvali esimerkiksi todenmukaiseen ja pahimpaan realistiseen
altistumisarvioon perustuen (tarkemmin YM 2014).

Terveysperusteiset enimmadissaantiarvot eivat ole absoluuttisia raja-arvoja, joissa haitat alkavat tai
paattyvat. Haittojen todenndkadisyys ja terveysriski kuitenkin kasvaa, mitd enemman arvo ylitetdan. Tésta
syysté todellisen turvamarginaalin esittdminen haitalliseksi tiedettyyn tasoon on konkreettisin tapa kuvata
terveysriskin suuruutta. Lisaksi on syyta tiedostaa, ettd syopériskiarvioiden perusteella ei voida tarkasti
méaritelld yksittdiselle henkil6lle tai populaatiolle aiheutuvaa sydpariskia eikd mahdollisen alueella
ilmenevén sydpatapauksen voida yleensd varmuudella paatelld aiheutuvan altistumisesta tietylle haitta-
aineelle.



Terveysriskinarvioinnin vertailuarvoina voidaan kayttad uusimpia, tieteellisesti patevia ja tarkoitukseen
soveltuvia enimmaéissaantiarvoja, jotka ovat luotettavien kansainvélisten organisaatioiden laatimia tai
saatamia (Naita 10ytyy mm. seuraavista tietoléhteista:

e Euroopan kemikaaliviraston (ECHA) kemikaalirekisteri (https://echa.europa.eu/fi/information-
on-chemicals/registered-substances)

e Yhdysvaltojen ymparistonsuojeluvirasto (U.S. EPA)

e [RIS-tietokanta (https://www.epa.gov/iris)

e CompTox —portaali (https://comptox.epa.gov/)

e Maailman terveysjarjestd (WHO), sydpavaarallisuuden luokittelut
(https://monographs.iarc.who.int/list-of-classifications), sisailmaoppaat

e Euroopan ruokavirasto (EFSA) (https://www.efsa.europa.eu/en/topics/topic/chemical-
contaminants-food-feed)

e HTP-arvojen perustelumuistiot (https://www.tyosuojelu.fi/tyoolot/kemialliset-tekijat/raja-
arvot/perustelumuistiot)

Taman liséksi on tarvittaessa otettava huomioon mahdolliset muut kansallisessa lainsd&ddéanngssa
annetut terveysperusteiset vertailuarvot, kuten talousveden laatuvaatimukset (STM 1352/2015) ja
hengitysilmaa koskevat raja- ja tavoitearvot (Vna 79/2017 ja VVnha 113/2017). Esimerkiksi Yhdysvalloissa
suositeltu I&hde ihmisterveyden toksisuusarvoiksi on USEPAN Integrated Risk Information System (IRIS,
https:/www.epa.gov/iris). IRIS sisaltdd vahvistetut toksisuusarvot ei-sydpa- ja syopavaikutuksille. IRIS on
EPA-tietokanta, joka siséltaa viraston yksimielisié tieteellisia kantoja aineiden mahdollisista haitallisista
vaikutuksista ihmisten terveyteen, jotka voivat johtua kroonisesta (tai elinikaisestd) altistumisesta
ymparistossa oleville kemikaaleille. IRIS tarjoaa télla hetkella tietoa yli 500 tietyn kemiallisen aineen
terveysvaikutuksista.

Terveysriskien ja altistumisen arviointia on késitelty tarkemmin ympdristohallinnon ohjeessa 6/2014
(YM 2014)



9 Riskinarvioinnin johtopaatokset

Pelkastéan haitta-aineiden pitoisuuksien selvittaminen ja ekotoksikologian huomioiminen ei ole aina riittavé
ldhestymistapa sen selvittdmiseksi, vaikuttavatko sedimentin haitta-aineet ekosysteemin tai ihmisten
terveyteen. Taméan vuoksi kokonaisvaltaisen riskinarvioinnin paatoksenteossa huomioidaan myds muita
arvioinnissa perusteena kaytettavié tutkimus/todistelinjoja. Kemiaan ja ekotoksikologiaan perustuvia
tutkimustuloksia tdydennetéan tyypillisesti biokertyvyyden, biomagnifikaation ja pohjaeldinekologian
tutkimuksilla, jotka ovat tarkeitd indikaattoreita sedimentin laadulle (Batley ym. 2005, Simpson ym. 2005,
Wenning ym. 2005). Subletaalin altistumisen ja vaikutusten biomarkkereita voidaan sisallyttaa
tutkimuslinjoina mukaan, jos ne edesauttavat arviointia. Kokonaisvaltaisessa riskinarvioinnissa tarkastellaan
eri tutkimuksista saatuja tuloksia (Integrated Weight-of-Evidence assessment). Tulosten arvon
méarittdmisessa on kolme l&hestymistapaa:

e parhaaseen asiantuntijoiden arvioon perustuvat laadulliset menetelmat,

¢ puolikvantitatiiviset lahestymistavat, joissa kdytetadn ranking- tai pisteytysjarjestelmia ja

o kvantitatiiviset menetelmat, joissa kaytetdan todennakdisyyteen tai monimuuttuja-analyysiin

perustuvia Idhestymistapoja.

Riskinarvioinnin toteutukseen on olemassa useita lahestymistapoja. Valintaan vaikuttavat kyseisen
aineen ominaisuudet ja niiden aiheuttamat riskit. Arviointi voi sisaltda biosaatavilla olevan fraktion
analysoinnin, pohjaelidyhteison arvioinnin taikka bioanalyysejé tai -testeja joko in situ- tai ex situ-
menetelmilla. Erilaisten menetelmien soveltuvuus tulee arvioida tilanne- ja tapauskohtaisesti (Euroopan
komissio 2018).

Luonnoksessa esitetty riskinarviointikehys, jossa lisdtutkimustarve arvioidaan muodostetun kynnysarvon
perusteella, jonka jalkeen tehdaan lisatutkimuksia ja -arviointeja, on erittdin tavallinen seka Euroopassa etta
maailmanlaajuisesti. Tama lahestymistapa soveltuu seké pieniin ettd suurempiin sedimenttikohteisiin.
Riskinarviointikehys myds huomioi tilanteet, jossa kohonneet haitallisten aineiden pitoisuudet aiheuttavat
biologista haittaa ja toisaalta tilanteet, joissa haittavaikutuksia ei esiinny (vaikka pitoisuus on suurempi kuin
tausta-arvo, haittavaikutuksia ei aina esiinny).

Jokaisen tutkimuslinjan tulokset kootaan ja tulkitaan erikseen. Mydhemmin, tulokset yhdistetéan ja
integroidaan, huomioiden epavarmuustekijat ja ammattilaisten tekema arvio, kokonaisvaltaiseen
riskinarvointiin. Haitallisten vaikutusten riskit voidaan jakaa esimerkiksi neljaan eri kategoriaan:

Vahdinen samanlainen kuin vertailuolosuhteissa

Kohtalainen pienid tai mahdollisia eroja vertailuolosuhteisiin verrattuna

Korkea suuria tai merkittavia eroja vertailuolosuhteisiin verrattuna

Epdvarma vaatii lisdtutkimuksia (esimerkiksi yksityiskohtainen kvantitatiivinen arviointi).

Alustavan riskinarvioinnin tulosten perusteella voi olla tarpeen laatia tarkempi ja huomattavasti
yksityiskohtaisempi kvantitatiivinen riskinarviointi, joka on laajempi muoto ekologisesta riskinarvioinnista,
perustuen kohdekohtaiseen tutkimustietoon ja malleihin. Tarkoituksena on vahentaa arvioinnin
epavarmuustekijoita lapinakyvalla ja luotettavalla tieteelliselld tutkimuksella. Tavallisesti alustavassa
riskinarvioinnissa turvaudutaan konservatiivisempiin, suojelua korostaviin tai jopa worst-case tyyppisiin
oletuksiin. Arvioinnin edetessa yksityiskohtaisempiin vaiheisiin, arvioinnin tulee perustua realistisempiin
oletuksiin.

Yksityiskohtaiseen riskinarviointiin siséltyy yleensd myds syy-yhteyden méaarittdminen, erityisesti
vastaus kysymykseen siité, johtuvatko havaitut biologiset vaikutukset sedimentin haitallisista aineista, ja jos
johtuvat, mitka haitalliset aineet ja milla pitoisuuksilla ovat syyna havaittuihin haittavaikutuksiin
(esimerkiksi Suter ym. 2002). Vaikka sedimentin stabiilisuusongelmia voidaan késitell4 jo alustavassa
riskinarvioinnissa, niit4 kasitellaan yksityiskohtaisemmin vaiheen 2 tarkemmassa riskinarvioinnissa. Riskit
jaetaan talldin yleensa kolmeen luokkaan:

Vahdinen samanlainen kuin vertailuolosuhteissa
Kohtalainen pienid tai mahdollisia eroja vertailuolosuhteisiin verrattuna
Korkea suuria tai merkittavid eroja vertailuolosuhteisiin verrattuna.



9.1 Ongelman laajuus ja vakavuus eli skaalaus

Mittakaavakysymykset on otettava huomioon kohde- ja tilannekohtaisesti. Arvioitu altistuminen suurelta
alueelta arvioidaan usein alemmalle tasolle kuin niin sanotun korkean haitta-ainepitoisuuden omaavan hot
spotin ollessa kyseesséd. Sedimentin pitoisuudet eivat kuitenkaan yleensa vaihtele pienipiirteisesti, ellei
kyseessa ole selva pistemainen kuormitustekija tai jokin &killinen paastéldhde (esim. onnettomuus). Edella
mainituissa tapauksissa tutkimuksella ei tulisi laimentaa niin sanottuja hot spot -pisteiden aiheuttamaa riskia
kayttamalla keskiarvoa, johon yhdistetadn ympérdivien puhtaampien alueiden tuloksia, vaan naiden hot spot
alueiden aiheuttamaa riskié tulee arvioida erillisina tekijoina, ottaen huomioon korkeiden pitoisuuksien
alueet, jotka voivat toimia haitta-aineldhteina varsinkin biokertyville aineille. Muissa tapauksissa voidaan
hyodyntadd kokoomandytteenottoa laajemman sedimenttialueen tutkimiseen.

Pilaantuneisuuden laajuus voidaan karakterisoida kayttamalla erilaisia ndytteenottostrategioita ja -tapoja
kuten satunnainen ja ositettu satunnaisotos; paatds siitd, mitd menetelméaé kaytetaan, on kohdekohtaista. On
tarke&a kartoittaa, miten laajalle pilaantunut alue ulottuu, ja onko virtausten tai héirinnan takia mahdollisuus
haitallisten aineiden kulkeutumiselle kauemmaksi vesialueella.

9.2 Epavarmuuden kasittely

Riskinarviointiin sisaltyy aina epavarmuutta, joka aiheutuu muun muassa puutteellisista kohdetiedoista ja
arviointimenetelmien rajoitteista. Epavarmuus kasvaa sitd suuremmaksi, mité pitkaaikaisempia ja
monimutkaisempia tapahtumia tai ilmi6ta riskin méadrittelyyn liittyy. Epdvarmuus onkin sisddnrakennettuna
ominaisuutena kaikissa mahdollisissa riskinarvioinneissa. Riskinarviointiprosessissa huomioidaan seuraavien
tekijoiden keskindinen riippuvuussuhde: tieteellinen epavarmuus ja riskienhaltijoiden kyky tehda
riskinhallintapdatoksia. Tavoitteena siirryttaessa alkuvaiheen seulonnasta, useampia tutkimuslinjoja
sisaltavaan, yksityiskohtaisempaan kvantitatiiviseen arviointiin, on vahentaa epavarmuustekijoita ja lisata
luottamusta paatoksentekoprosessiin. Esimerkiksi biorikastumispotentiaalin arvioinnissa, kohdekohtainen
tieto ja paikallisten lajien muodostama ravintoverkko rajoittaa epavarmuustekijoitd kaytettdessa
kirjallisuuteen perustuvia kertymis- tai ravintoverkkomalleja.

Malleihin liittyvia epdvarmuustekijoita ei voida taysin poistaa. On olemassa kahdentyyppista
epavarmuutta. Stokastinen epdvarmuus viittaa arvioitavan jarjestelmén luontaiseen satunnaisuuteen, ja sita
voidaan kuvata ja arvioida, mutta sitd ei voida minimoida. Inhimillisesta virheesta tai puutteellisesta tiedosta
johtuvaa epavarmuutta voidaan pienentda. Jos kyseessa on biomagnifikaation arviointi, jalkimmaisen
epavarmuustyypin tarkeimmat epavarmuustekijat ovat vaihtelu mallin syo6tteissa (empiirisesti havaittu
vaihtelu ja/tai tiedon puute ovat tarkeimmat parametrit kuten myos oletukset ja yksinkertaistukset, jotka ovat
luontaisia tietyn mallin rakenteelle). Stokastinen epavarmuus johtaa mallin siséisiin rajoituksiin, jotka eivéat
johdu sen tiedon puutteesta tai puutteellisesta laskentatehosta.

Arvioinnin epavarmuustarkastelussa tarkoituksena on tuottaa perusteltu arvio riskinarvioinnin
luotettavuudesta ja siitd, voiko arvioinnin tuloksia pitéa riittdvina kunnostustarpeen todentamiseksi.
Epavarmuustarkastelun perusteella voidaan siten tunnistaa mahdollinen tarve lisatutkimuksiin tai
riskinarvioinnin muuhun tarkentamiseen. Epadvarmuustarkastelu voidaan toteuttaa ja kuvata erillisend
tarkasteluna tai tehdé erikseen jokaisesta arviointivaiheesta (kohdetiedot, ké&sitteellinen malli, ndytteenotto ja
menetelmét, kulkeutumisriskit, terveys- ja turvallisuusriskit sek& ekologiset riskit). Riskinarvioinnin
dokumentoinnissa on kaytéva ilmi, miten epdvarmuus arvioinnissa on otettu huomioon. Téhén voivat liittya
esimerkiksi kuvaus siitd, perustuuko haittojen ja riskien maarittdminen realistisiin vai konservatiivisiin
oletuksiin, seké perusteet kaytettyjen lahtétietojen ja arviointimenetelmien valintaan.

Epédvarmuutta voidaan tavallisesti vahent&a kayttamalla arviointiin useita eri menetelmia ja suorittamalla
kohteessa riittavéasti arviointia tukevia mittauksia ja laskentoja. Kolme yleistd menetelmaa epédvarmuutta
aiheuttavien tekijoiden kasittelemiseksi ovat: herkkyysanalyysi, Monte Carlo-simulaatio ja seurantatietojen
kéyttd mallin kalibrointiin. Laskennallisiin tarkasteluihin tulisi siséltyd aina herkkyystarkastelua, jossa
arvioidaan tarkeimpien muuttujien vaikutusta laskentatuloksiin. Tdmé on erityisen tarked4 pitkan ajan
kuluessa mahdollisesti aiheutuvia haittoja tarkasteltaessa. Epdvarmuustarkastelua kuvataan tarkemmin muun
muassa ympaéristohallinnon ohjeessa 6/2014 (YM 2014).



Mikali pitkan aikavalin riskien laajuuden ja suuruuden arviointiin siséltyy huomattavaa epdvarmuutta,
jota ei voida kohtuullisilla lisatutkimuksilla tai muilla arviointimenetelmilla vahentad, voidaan suunnitella
tarkkailuohjelma tilanteen kehittymisen seuraamiseksi pidemman ajan kuluessa.

9.3 Riskien hyvaksyttavyys ja kunnostustarpeen todentaminen

Usein ymparisto- ja terveysriskien arvioinnissa haittojen ja riskien hyvéksyttavyys kytkeytyy ensisijaisesti
arvioinnissa kaytettyihin vertailuarvoihin. Vertailuarvojen ylittymista tai alittumista ei tule kuitenkaan tulkita
lilan suoraviivaisesti, vaan siind on otettava aina riittavalla tavalla huomioon arvioinnin kokonaisepdvarmuus
ja lahtokohdat, kuten:
arviointialueiden ja -kohteiden rajaus, herkkyys ja tarvittava suojelun taso,
vertailuarvojen perusteet,
kohdetutkimusten monipuolisuus ja tehtyjen mittausten tai arvioiden edustavuus,
laskentamenetelmien kohdekohtainen soveltuvuus ja rajoitteet seké

e arvioinnin ajallinen ulottuvuus.

Esimerkiksi vesiston ekologisella herkkyydelld on merkitysta siihen, miten tietyn ympéristématriisin
laadun yleisill4 vertailuarvoilla voidaan kuvata todellisia ymparistovaikutuksia. Vertailuarvot eivét
valttdmaétta ota huomioon haitallisten aineiden mahdollisia yhteisvaikutuksia tai muita mahdollisia
riskitekijoita (esimerkiksi alhainen pH, happipitoisuus, veden kovuus), misté syysta arvioinnin perustuminen
suoraan vertailuarvoihin voi aliarvioida todellisia vaikutuksia. Toisaalta ekotoksikologisin perustein
madritetyt vertailuarvot eivét aina ota huomioon monia vaikutuksia todellisuudessa véhentévié tekijoita
kuten esimerkiksi elitston sopeutumista ja biosaatavuuden pienentymisté ajan myotd. Kohdetutkimusten ja
niihin perustuvien laskentojen osalta onkin tarked huomioida, etté esimerkiksi tietyn haitta-aineen
vertailuarvon ylittyminen yksittéisissé ndytteissa ei tarkoita sita, ettd haitta tai riski kokonaisuudessaan
tutkittavalla kohdealueella olisi merkittava (vrt. arviointi-/ndytteenottoalueen rajaus ja edustava
néytteenotto).

Edelld mainituista syisté johtuen arvio riskiperusteisesta kunnostustarpeesta pohjautuu aina
kokonaisharkintaan, jossa erityisesti valvontaviranomaisen, mutta tarvittaessa myds muiden sidosryhmien
nédkemykset on pyrittdva ottamaan huomioon jo ennen varsinaisen arviointityon aloittamista. Talldin
viranomaisen ja mahdollisten muiden tahojen nédkemykset haittojen ja riskien hyvaksyttavyydestd voidaan
sisallyttaa riskinarvioinnin tavoitteenasetteluun ja huomioida sen toteutuksessa.

Haitallisia aineita siséltavien sedimenttien kunnostustarve ympériston pilaantumisvaaran osalta
madraytyy riskinarviointitulosten yhdistdmisen perusteella. Téssa vaiheessa on tehtéva kaikkia todistelinjoja
hyodyntava kokonaisvaltainen riskinarviointi ja vastattava kysymykseen ovatko, sedimentin mahdollisen
pilaantumisen haitat ja riskit hyvéksyttavia alueen nykyisessé tilassa ilman toimenpiteitd vai tarvitaanko
kohteessa kunnostamista tai muita toimia riskien hallitsemiseksi.

Jos méaritettyja riskeja ja haittavaikutuksia kokonaisvaltaisen riskinarvioinnin todistelinjoja hyodyntéen
(kulkeutumisriskit, terveysriskit seka ekologiset riskit) voidaan pitdd merkityksettéman pienind ja
hyvéksyttaving arviointia koskeva epdvarmuus huomioiden, alueella ei ole kunnostustarvetta. Jos
kunnostustarve riskinarvioinnin perusteella todetaan, toteutetaan tarvittavat toimet merkityksellisiksi
arvioitujen haittojen tai riskien vahentamiseksi hyvéksyttavalle tasolle riskinarvioinnin tuloksia hyédyntéen.
Itse mahdollista kunnostamista harkittaessa on otettava huomioon kunnostamisen kestavyys, jolloin pitaa
huomioida myds sosioekonomiset tekijét (luku 10)

Ekologisten riskien kuvauksessa olennaista on verrata eri menetelmilld saatuja tuloksia kohteessa
tehtyihin havaintoihin ja suhteuttaa tiedot riskinarvioinnille asetettuihin tavoitteisiin. Arvioitaessa
ekologisten riskien merkittavyytta ja niitd koskevia toimenpidetarpeita on tirkeé ottaa huomioon myos
paatdksenteon muut lahtokohdat kuten kohdealueen tulevat kayttétarkoitukset ja mahdollisten
riskinhallintatoimenpiteiden kokonaishyddyt ja haitat. On mahdollista, ettd tyypillisen sedimentin
ruoppaamisen perustuvan kunnostustoimenpiteen haittavaikutukset sedimentin tai vesialueen elidstolle,
voivat olla sedimentin pilaantumisen aiheuttamia ekologisia riskeja suurempia. Tésté syysta ekologisen
riskinarvioinnin johtopaatokset on perusteltava hyvin ja kytkettavé aina riittavéan aikaisessa vaiheessa osaksi
mahdollisen riskinhallinnan suunnittelua ja toteutusta



10 Kestavasti toteutettu sedimenttihanke

10.1 Kestava riskienhallinta

Pilaantuneita alueita koskevan lainsaadannén ja myos sedimenttien kunnostusta koskevan ohjeistuksen
nakokulmasta sanalla riski viitataan haitta-aineiden mahdollisesti aiheuttamaan vaaraan tai haittaan, joka voi
vahenta4 vaeston tai yksilon terveyttd, heikentad ympariston laatua tai hairitd luonnon toimintoja.
Sedimentilla ei yleensé ole lainsaadannollista kunnostustarvetta, mutta ympéristo- ja terveysriskinarvion tai
sedimenttiin kohdistuvien toimenpiteiden seurauksena haitta-ainepitoisen sedimentin riskienhallintatarve voi
konkretisoitua. Mikali haitta-aineista aiheutuvaa riskié ei voida hallita ilman pitoisuustason pienentamisté, on
pitoisuustason vahentamiseksi valittava kunnostusmenetelmé (Laitinen ym. 2022).

Ymparistonministerion rahoittamassa Sedimenttien kunnostustoimenpiteiden kestavyyden arviointi
(SEDKE) -hankkeessa tavoitteena oli koota tietoa sedimenttien kestdvien kunnostustoimenpiteiden
arvioinnista, suunnittelusta ja periaatteista seka kehittda arviointiin tarvittavia tyokaluja ja yleisia suosituksia.
Tulokset on esitetty erillisessa raportissa.

Riskienhallinnan ongelmana voivat olla tietyt vakiintuneet toimintatavat, kuten terveyskeskeinen
tarkastelu tai tavoite riskien taydelliseksi valttdmiseksi, eli haitta-aineen taydellinen poistaminen tai
pitoisuuksien pienentdminen jonkin tietyn viitearvon alle. Kestavassé riskienhallinnassa taydellisen
valttdmisen vaihtoehdoiksi tunnustetaan myds riskin hyvaksyminen, pienentdminen seka siirtdminen.
(Laitinen ym. 2022). Sedimentin osalta téllaisia vaihtoehtoja ovat esimerkiksi monitoroitu luontainen
puhdistuminen, sedimentin peittdminen tai pilaantuneen sedimentin paikalleen jattdminen.

Néiden vaihtoehtoisten tavoitteiden kautta mahdollistuu joukko toimenpiteitd, joista useat ovat
kokonaiskestavyydeltadan (vaikutukset ymparistoon seka sosiaalisten ja taloudellisten vaikutukset)
tasapainossa. Kestévan riskienhallinnan tavoitteena on varmistaa, ettd toimenpiteilla saavutettavat hyddyt
ovat pitkédn ajan kuluessa suuremmat kuin toimien aiheuttamat haitat, ja etté tyon lopputulos vastaa riittavalla
tavalla kaikkien keskeisten sidosryhmien tarpeita. Kestavimman ratkaisun lIdytdminen edellyttdd monesti
kompromisseja. Kestava riskienhallinta edellyttad, ettd useat toimijat ja sidosryhmat kykenevat
muodostamaan yhteisen tahtotilan, kasittelemaan ja viestimaan riskeista realistisesti sekéd tekeméén valintoja.
Kestava riskienhallinta on siten monitahoinen ratkaisu, jolla on laaja ymparistollisia, taloudellisia seké
yhteiskunnallisia vaikutuksia koskeva hyvaksynta (Laitinen ym. 2022).

10.2 Kestavyys suunnitteluvaiheessa

ISO-standardi 18504:2017 maéarittelee yleisesti kestavan kunnostushankkeen vaiheet. Kestavyysnaktkohdat
tulisi huomioida vesistokunnostushankkeen koko elinkaaren ajan (1SO 18504 2017).
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Kuva 12. Kestavyyden vaihe vaiheelta -integrointi kunnostushankkeeseen (1ISO 18504 2017).



Riskienhallintamenetelmén valinta on tarkeimpiéd kunnostuksen kestavyyteen vaikuttavia valintoja, ja
silld on vaikutuksia esimerkiksi luonnonvarojen kayttoon, hankkeen aikatauluun, budjettiin, alueen
lahiymparistoon ja hiilidioksidipaastdihin. Sedimentille kéytettavissa olevia riskienhallintamenetelmid on
suuri maara, mukaan lukien in situ - ja on site -kasittelyt sek& monitoroitu luontainen puhdistuminen (mm.
Reis ym. 2007, ITRC 2014). Mikaan menetelma ei ole lahtokohtaisesti kestava tai kestaméaton, joten
riskienhallintamenetelman vaikutukset taytyy arvioida kohdekohtaisesti riskinarvioinnin tapaan. Arviointi on
aina ajasta, paikasta ja toteuttajasta riippuvainen prosessi. Arvioitavien menetelmien tulee olla teknisesti
toteuttamiskelpoisia ja parasta kayttokelpoista tekniikkaa (Laitinen ym. 2022).

Yksinkertaisimmillaan arviointi on kvalitatiivista eri ratkaisujen vertailua. Kvalitatiivinen tarkastelu on
usein riittdvaa ja sen tulokset ovat yksiselitteisimpid. Joissakin tapauksissa on tarpeen tehda
kvantitatiivisempaa tarkastelua. Kéytettdvissé on useita erilaisia kestdvyydenarviointiohjelmia, jotka auttavat
kestavyysvertailussa. Kehittyneimmét niistéd laskevat hyvin tarkasti esimerkiksi vaihtoehtojen ilmastovai-
kutuksia koko niiden elinkaaren ajalta. Monimutkaisimpia menetelmia kéaytettdessa korostuu niiden kéyttajén
ymmarryksen hankkeesta merkitys ja kaytettaviksi valitut kestavyysindikaattorit. Huolimattomasti
toteutettuna laskennallinen tarkastelu voi johtaa harhaan (mm. Ympéristéministerio 2014, Nihtila 2016).

Erds erityisen hyvin sedimenttihankkeille soveltuva kestavyystarkastelumenetelméa on kustannus-
hyotyanalyysi (Fizpatrick ym. 2019). Siind k&ytettdvien menetelmien valittuja ymparisto-, sosiaalisia ja
taloudellisia vaikutuksia pyritddn yhteismitallistamaan, jolloin ne ovat asetettavissa paremmuusjérjestykseen.
Tarkasteltavat toteutuspolut ja eri indikaattoreiden painoarvo paétetaan optimitilanteessa mahdollisimman
lagjasti hankkeen sidosryhmié edustavan ohjausryhmén kesken. Kestavin menetelmé on se jolla saavutetaan
suurin/eniten hyotya tai riittdva ympaériston tila pienimmalla panostuksella tai rahoituksella (Vahanne &
Vestola 2007).

Ymparisto

Helppo laskea
Vakiona mukana

KUSTANNUS-HYOTY
-ANALYYSI

&
§
&
&
<
&
Taloudellinen Sosiaalinen
Laskennallisempi Suurempi epavarmuus
Vaativampi suorittaa Usein laadullinen

Kuva 13. Kustannus-hyétyanalyysi. Yhdistetty arviointi huomioi useita eri ndkdkulmia (Fizpatrick ym. 2019).

Sovittamalla riskienhallintamenetelma alueen kehitykseen, ymparistéolosuhteisiin ja riskiperusteiseen
puhdistustavoitteeseen, on mahdollista paasta kestdvampéadan ratkaisuun ja véhentad kunnostuksen haitallisia
vaikutuksia alueella kdynnissé oleviin muihin hankkeisiin sekd yhteiskuntaan ja ymparistoon (Laitinen ym.
2022).

Suunnitteluvaiheessa riskienhallintamenetelmén valinnan liséksi massojen késittelytavan ja
sijoituspaikan (in situ, merildjitys, hyotykaytto on site - tai off site -vastaanottopaikka) valinnalla voidaan
useimmissa hankkeissa vaikuttaa voimakkaasti niiden vaikutuksiin. Myds mm. suojaukset ja varautuminen
ovat tarkeita hankkeen kestavyyden kannalta. Keskeisté on tunnistaa, onko ruoppaus tai kunnostus
yleensakaan tarpeen ja miten kéytettdvien menetelmien negatiivisia vaikutuksia lievennetéan.



10.3 Kestavyys toteutusvaiheessa - vesiymparisto

Toteutusvaiheessa hankkeen kestévyyteen voidaan vaikuttaa suhteellisen paljon. Kestavyytta voidaan
parantaa ruoppauksen yhteydessd mm. valitsemalla mahdollisimman v&han resuspensiota aiheuttava
ruoppausmenetelmad, kayttamalla siltti- tai kuplaverhoja, huomioimalla ruoppauksen yhteydessa muodostuvat
jaanndspitoisuudet ja ajoittamalla toimenpiteet oikein. Kaytettavilla materiaaleilla, mm. stabiloinnin
sideaineilla, tai laiturirakenteiden terésosilla, on merkittavia ympéristovaikutuksia.

Merikuljetusten ja merildjityksen kestavyyttd voidaan parantaa valitsemalla toimintaan mahdollisimman
vahan héirita aiheuttavia ajankohtia ja valitsemalla ljitysalue oikein. L&jitettdvien massojen laadusta,
rakenteesta ja kulkeutumisherkkyydesta ennakoitu ldjityksen jalkeinen tilanne tulee tarkastella ennakkoon
huolellisesti suhteessa lajitysalueen lahtGtilanteeseen. Ldjitystapahtumaan liittyvan elidston altistuksen
méaaraa ja sedimentin kulkeutumista voidaan my6s mallintaa niin ruoppaus- kuin lajitystapahtumassa.

In situ -kunnostushankkeissa, joita on suhteellisen véhén kaikista sedimenttihankkeissa Suomessa,
korostuu menetelmdvalinnan merkitys. Tosin in situ -menetelmiin lukeutuva Monitoroitu luontainen
puhdistuminen (MNR) -menetelmaé on valikoitunut kéytettavéksi menetelmaksi useissa hankkeissa (Magar
ym. 2009). Sen kestavyys ja hyvaksyttavyys riippuu tarkasteltavasta aikajanteestd ja hyvéksyttévissa olevista
jaannosriskeistd. Usein MNR on kestavé ratkaisu erityisesti ympéristovaikutusten ja investointikustannusten
nakokulmasta, mutta se voi olla ristiriidassa tulevaisuuden vastuukysymyksien kestdvan hallinnan kanssa
(Ympéristoministerio 2014). Menetelm&an kuuluu laaja ja pitk&aikainen tarkkailu. Sen vuoksi se ei koskaan
ole ns. ”Ei toimenpiteitd” -vaihtoehto.

10.4 Kestavyys toteutusvaiheessa - maaymparisto

Vaikka haitta-ainepitoisten sedimenttien maalle 18jitys on todennédkaisesti merildjitysta kestavampéa,
erityisesti, jos massat ovat hyvin pilaantuneita tai maalle l&jitykseen liittyy massojen hy&tykayttod, on myds
maalle lajityksellda omat ongelmansa kestavyysnakdkulmasta. Maaymparistossa sedimentteja kasiteltdessa ja
sijoitettaessa alueidenkayton kestavyysnakokulmat tulevat erityisen tarkeiksi. Hankkeiden sosiaaliset ja
taloudelliset vaikutukset ovat helposti suuret suhteessa merilajitykseen.

Lajitystarpeiden huomioimisesta tulisi tehda maankayton suunnittelussa jatkuva pitkajanteinen prosessi,
jonka tuloksena syntyy kaavallinen valmius pitkaaikaiseen maalleldjitystoimintaan. Parhaimmillaan, jos
ruoppausmassojen lajitys mahdollistaa alueen entista paremman kayton, se voi johtaa lajitysalueen
arvonnousuun.

Sedimentin kuivatus ja suotoveden puhdistus on hankalaa ja kallista. Sek& puhdistamattomien
suotovesien johtaminen etta huonosti kuivatettujen massojen kuljetus heikentavat sedimenttihankkeen
kestavyyttd. Sedimentin maakuljetus kauas kohteelta aiheuttaa paitsi ilmastovaikutuksia, myés mm. melua ja
kuljetusreittien likaantumista, lilkenneturvallisuuden heikentymistd, polydamista sek& kustannusvaikutuksia.
On huomattava, ettd myos loppusijoituspaikassa off-site aiheutuu ymparistovaikutuksia ja kasittelytarvetta
tilantarpeesta ja sinne siirtyneista riskeista johtuen.

Toimenpiteiden ilmastovaikutuksiin voidaan véhentéé erityisesti pitamalla kuljetusmatkat lyhyina ja
kayttamalld mahdollisessa stabiloinnissa ilmastovaikutuksiltaan vahaisia sideaineita, mm. uusiomateriaaleja
ja sivutuotteita. Meri- ja raidekuljetus aiheuttavat maantiekuljetusta vdhemman ilmapéést6ja. Erityisen
paljon paastoja voidaan vahentada hyotykayttdmalla ruoppausmassoja. Vaikka ruoppausmassat soveltuvat
yleensd ldhtokohtaisesti huonosti minkaanlaiseen rakentamiseen, voidaan niiden ominaisuuksia siihen
parantaa, ja rakentaa niistd mm. kenttid ja puistoympdrist6ja. Suurien massamaéarin hallintaan soveltuu tdhén
kayttoon erityisesti suunniteltu kasittelyratkaisu, CDF (confined disposal facility). Alueen varaaminen
sellaiselle tulisi tapahtua jo maakuntakaavavaiheessa ja alueen rakentamisen ja loppukaytdn optimoimiseksi
sen kayttotarkoitus tulisi olla selvilla alusta saakka. Onnistuneista CDF-projekteista erilaisiin
kayttotarkoituksiin on olemassa runsaasti kansainvalisia esimerkkeja. Myds sedimentin kaytosta
kosteikkoalueiden ennallistamiseen sekd rannan eroosiosuojaukseen on hyvié esimerkkeja.



Taulukko X. Ruoppausmassojen kayttémahdollisuudet maa- ja infrarakentamisessa + = soveltuu hyvin ja - = soveltuu huonosti
(Paalasmaa, 2018).

1. Vesirakentaminen ja erilaiset penkereet

Rantaeroosion estaminen - - + - + +
Maa-alueen luominen / parantaminen + + + + + +
Rannikkoalueiden suojaaminen - - + - + +
Rannikkoalueiden suojaaminen geotuubeilla - - + - + -

2. Ympdristoa tukeva toiminta

Jatemaiden peittaminen + + + + + -
Vanhat teollisuusalueet + + + + + -
Louhosten ja kaivosten taytto + + + - - -
Puistot seka urheilu- ja virkistysalueet + + + + + -
Kosteikkojen suojelu + + + - - -
Neitseellisen sedimentin suojaaminen + + + + + +
Tekosaarien luominen linnustolle - + + + + +

3. Maatalous ja rakennustuotteet

Betonin valmistus - + + - + -
Teiden rakennekerrokset ja vallit - - + - + +
Maa- alueiden peittaminen - + - + - -
Maakerroksen pintamateriaalin tuotanto + + + - - -
Tiilet + - + + - -
Lannoitteet + + + + - -

10.5 Kansainvalinen ja kotimainen ohjeistus

SEDKE-hankkeessa laadittiin katsaus siitd, miten sedimentin kestdva hallinta on toteutettu EU:ssa ja muissa
maissa. EU-tasolla tavoitteena on pilaantuneen sedimentin aiheuttamien riskien hallinnan sijaan usein ollut
esimerkiksi rantaeroosion vahentdminen, tulvariskien pienentdminen tai vesivoiman tuotannon,
keinokastelun ja navigoinnin turvaaminen. Sedimentin kulkeutumisen hallinta liittyy usein koko
jokisysteemin tai laajemman rannikkoalueen suunnitteluun (Unesco 2019). Ohjeistuksessa korostetaan
kokonaisvaltaisen tarkastelun ja valtioiden vélisen yhteistyon lisaksi riittdvan pitké&a ja laadukasta tutkimus-
ja tarkkailuaineistoa. Keskeisid sedimenttihankkeiden kestavyytta ohjaavia dokumentteja ovat
Vesipuitedirektiiviin liittyva tekninen ohjedokumentti (Common implementation strategy for the water
framework directive (2000/60/EC) 2022) ja Merialuedirektiivi.

Ruotsissa ja Norjassa on molemmissa toteutettu dskettdin kattava kartoitus pilaantuneiden
sedimenttikohteiden sijainnista (Jersak ym. 2016, Miljadirectoratet 2023). Tuloksia halutaan kayttaa hyvén
yleiskuvan ja tietdmyksen hankkimiseen pilaantuneiden sedimenttialueiden laajuudesta ja pilaantumisen
asteesta, jotta toteutettavat toimenpiteet olisivat tehokkaita. Keskeinen tyokalu riskinarvioinnin ja sedimentin
késittelyn ohjeistuksen liséksi on alueiden priorisointi. Lis&ksi pyritddn hyvien kdytanteiden ja kokemusten
ker&dmiseen seké kohteiden systemaattiseen kunnostukseen ja raportointiin.

Suomessa on tehty sedimentin pilaantuneisuuden taustaselvityksid vuosina 1997 (Salo ym. 1997) ja
2011 (Jaakkonen 2011). Vesisto- ja sedimenttihankkeiden toteutusta ohjaa mm. alueiden kayttn ohjeistus,
jossa kestéva kehitys on térkedné periaatteena. Vesilain mukaisissa hakemuksissa tehdaan yhteisvaikutusten
ja kokonaishyddyn tarkastelu. Muita keskeisia dokumentteja ovat Suomen merenhoitosuunnitelma (Suomen
merenhoitosuunnitelma 2023) sekd Sedimenttien ruoppaus- ja ldjitysohje (Ymparistdministerio 2015).
Liséksi muissa vesistoén kunnostus-suunnitteluoppaissa ja -ohjeistuksissa sivutaan kestavyysnakdkulmaa,



mutta kestavyysnakdkulma ei niissé ole systemaattisesti mukana. Sijoitusta ja hyotykayttokelpoisuutta
maalle ohjaavat mm. VVna 214/2007 kynnys- ja ohjearvot seka liukoisuus- ja hyotykayttokelpoisuustestit
ohjeistuksineen.

10.6 Lopuksi

Pilaantuneiden sedimenttien kunnostaminen tarkoittaa toimintaa, jossa kunnostuksen kokonaishyodyt
kohteessa ylittdvat mahdollisimman paljon sen negatiiviset kokonaisvaikutukset (Ympéristoministerio 2014).

Kestavasti toteutettu vesisto- ja sedimenttihankkeen lahtokohtana voidaan kayttaa alan BAT-
manuaaleja, mm. TBT BATman -hankkeen ohjeistusta (Vahanne ja Vestola 2007, Vahanne ym . 2007),
sedimenttien ruoppaus- ja ljitysohjetta (Ymparistéministerio 2015) seka pima-riskienhallintaohjeistusta
(mm. Ympéristoministerid 2014). Ympériston kannalta hyvin toteutettu hanke on yleensa myos kestavasti
toteutettu. Rajoituksena ndissa ohjeistuksissa kuitenkin on, ettd ymparistoriskit usein korostuvat tarkastelussa
sosiaalisten ja taloudellisten riskien kustannuksella. SEDKE-taustaraportissa ja muissa
kestévyysohjeistuksissa on kuvattu menetelmid, joilla kestdvyyden eri osatekijét voidaan ottaa
tasapainoisemmin huomioon.

Hankkeiden kestava toteutus edellyttdd myds huolellista riskienhallintaa, jossa avainasemassa ovat
tarkoituksenmukainen ja hyvin toteutettu tarkkailu, seké& varautuminen erilaisiin yllattaviin tilanteisiin ja
onnettomuuksiin. Kestavyysnakokohdat tulee huomioida hankkeen kaikissa vaiheissa. Huomioimisesta tulisi
tehda rutiini joka siséltad kestavyysarviointiin perustuvan kestavyyssuunnitelman tekemisen jokaiselle
hankkeelle, sekd sen toteutumisen systemaattisen, huolellisen ja objektiivisen seurannan osana
tybmaavalvontaa ja kokouskaytantdja. Suunnitelmaa paivitetadn tarvittaessa. Lopuksi laaditaan raportti
kestévyystavoitteiden toteutumisesta hankkeessa. (Laitinen ym. 2022)

Kestévyyden parantamiseen ja kestévyysasioiden késittelyyn tulisi sitouttaa hankkeen sidosryhmat
mahdollisimman laaja-alaisesti (U.S. EPA 2002). Vain sidosryhmien laaja-alainen osallistaminen
mahdollistaa kestavimpien ratkaisujen edellyttdmét kompromissit, joihin kaikki osapuolet voivat sitoutua ja

olla tyytyvéisié.
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Liite 1. Kynnysarvona kaytettavan ymparistélaatunormin johtaminen
EU:n ohjeen mukaisesti (Euroopan komissio 2018)

Euroopan komission ohjeessa nro 27 (Technical Guidance for Deriving Environmental Quality Standards)
vuodelta 2018 esitetddn, miten sedimentin ympaéristonlaatunormit sek& makean ettd meriveden ymparistolle
voidaan muodostaa. Ohjeessa todetaan, etta sedimentin ymparistonlaatunormit ovat erityisen relevantteja
hydrofobisille yhdisteille sekd metalleille. Niill& pyritddn suojelemaan erityisesti pohjaelidita ja
ravintoverkkoja haitallisten aineiden vaikutuksilta (Euroopan komissio 2018). Euroopan Unionin
menetelméohjeessa ohjeistetaan ymparistonlaatunormien johtamisesta sedimenteille, jotka toimivat
viitearvoina tarkemmalle riskinarvioinnille (Euroopan komissio 2018). Viitearvoja kéytetaan kriteereiné (jos
lisatutkimusta ei tarvita) ja laukaisijana lisatutkimuksille seka tapauskohtaiselle riskinarvioinnille.
Tarkemman tapauskohtaisen riskinarvioinnin perusteella voidaan arvioida sedimenttien pilaantuneisuutta ja
puhdistustarvetta. Ympéristdlaatunormin tai muun viitearvon ylittyessé edetéan vaiheittain riskinarvioinnissa
kohti monia tutkimuslinjoja sisaltdvaa kokonaisvaltaista riskinarviointia. Tama lahestymistapa on yhteinen
paitsi EU:n ohjeistuksessa niin myds monissa muissa vastaavissa ohjeissa kuten Australiassa, Kanadassa ja
Yhdysvalloissa (Euroopan komissio 2011, 2018, Simpson & Batley 2016, Anderson ym. 2008, Bay ym.
2020).

Kaikki haitalliset aineet tai yhdisteet eivat vaadi sedimenttien riskinarviointia tai naita koskevia
laatunormeja. Maaraava kriteeri, joka kdynnistaa arviointitarpeen, on yhtenevd REACH lainsdadannon
kanssa (REACH, EC, No 1907/2006, ECHA 2008). Yleisesti ottaen aineet, joiden orgaanisen hiilen
adsorptiokerroin (Koc) on pienempi kuin 500-1000 I/kg eivat todennédkdisesti sitoudu sedimenttiin. Siksi
aineen sedimenttivaikutusten arvioinnin kynnysarvo on log Koc tai log Kow > 3. Osa aineista voi esiintyé
sedimenteissd, vaikka ne eivat tayttaisi edella esitettyja kriteereja. Tamén vuoksi seurannalla saadut todisteet
aineen erittdin suuresta myrkyllisyydesta vesielidille tai sedimentissa elaville pohjaelidille tai todisteet
akkumulaatioista sedimenteissa voivat laukaista tarpeen johtaa aineelle sedimenttid koskeva
ymparistonlaatunormi (Euroopan komissio 2018).

Sedimentin ympaéristénlaatunormeja johdettaessa tutkimuksissa mukana olevien lajien Kirjo on
laajennettava pohjaelaimiin. Ympdristonlaatunormien asettamista varten tietoja ei pitdisi rajoittaa elidlajien
perusjoukkoon. Kaikkien taksonomisten ryhmien tai lajien kdytettdvissa olevat tiedot olisi otettava
huomioon, jos ndma tiedot tayttavat merkityksellisyyden ja luotettavuuden laatuvaatimukset. Arviointiin
voidaan sisallyttda myos tietoa vieraista ja jopa eksoottisista lajeista. Mikali kokeissa kdytetdan
adriolosuhteista peréisin olevia lajeja (esimerkiksi halofyytit), testitulosten merkitysta joudutaan tarkemmin
punnitsemaan (Euroopan komissio 2018).

Jos aineelle on johdettu sedimenttia koskeva ympéristonlaatunormi, silld ilmaistaan aina kroonista,
pitkdaikaista altistumista ja vaikutusta. Sedimentille ei ole tarkoituksenmukaista johtaa akuutteihin
vaikutuksiin perustuvaa normia, koska altistuminen kestaa tyypillisesti pitkia aikoja (Euroopan komissio
2018).

Ympdristonlaatunormien (EQS) johtaminen perustuu samaan prosessiin, jota kdytetddn REACH-
asetuksen mukaisessa arvioinnissa (ECHA 2008). Sedimentin haitallisten aineiden vaikutusten
arviointitarpeen voivat laukaista REACH-asetuksen kanssa yhdenmukaiset kriteerit. Sedimentin
laatunormien muodostamisessa huomioidaan lisdksi kentté- tai mesokosmosdata (vaikutuksia tutkitaan
samanaikaisesti useilla eri trofiatason organismeilla). Tdma mahdollistaa eri ndyttoon perustuvat
todistelinjat, joita kdytetaan lopullisen laatunormin muodostamiseen (Kuva 1).



Maaritetdan sedimentin laatua kuvaava arvo (QSsed)
kayttaen:

Sedimentin ekotoksikologista dataa

Jos ei mahdollista

Kaytetaan vaihtoehtoisesti

Kenttdhavaintojen tai
mesokosmoskokeiden
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maadritysten ja biologisten
Sedimentin (QSsed) vasteiden vastaavuus
arvo

tasapainojakautumiskerrointa

Modifioidaan QSsed-arvo kenttatiedon
tai mesokosmoskokeiden tulosten

Sedimentin perusteella

ymparistonlaatunormi
(EQS)

ARVIOINNIN
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Kuva 1. EU:n ohjeen mukainen sedimentin ymparistonlaatunormien johtaminen (Euroopan komissio 2018).

Sedimentin ympéristdnlaatunormien ((EQS) johtamiseen kaytettavat tiedot voivat sisaltaa: i)
pohjaelitilla tehdyista kokeista saadut ekotoksisuustiedot, ii) vesipatsaan ekotoksikologiaa koskevat tiedot,
joita kéytetdan yhdessé tasapainojakautumiskertoimen kanssa, (iii) empiiriset kentta- tai
mesokosmoskokeista saadut tiedot. Johdettaessa sedimentin ympaéristonlaatunormeja pohjaelididen
suojelemiseksi arvioinnissa painotetaan sellaista ekotoksikologista tietoa, jossa koe-eliéind on kaytetty
pohjaeliditd. Suurin osa sedimenttien toksisuustiedoista perustuu laboratoriotesteihin, joissa puhtaaseen
sedimenttiin on lisatty haitallista ainetta ja koe-eli6t. Yleensa testeistd on kaytetty OECD: n, ASTM: n tai
USEPA: n ohjeiden mukaisesti pohjalla elavia selkdrangattomia eligitd. Myds muita testilajeja voidaan
kayttad. Talloin testiolosuhteet on raportoitava yksityiskohtaisesti seké tietojen luotettavuus ja merkittavyys
arvioitava huolellisesti. Liséksi suositellaan kéaytettavén testitietoja, joissa haitallisen aineen biosaatavuus on
maksimoitu. Tallaiset koeolosuhteet kuvastavat pahinta tilannetta (worst case -skenaario). Tavoitteena on
vahentdd ympéristonlaatunormien maaritykseen liittyvaa epdvarmuutta.

Di Toro ym. (1991) kehittivat mekanistisen tavan sedimentin ohjearvojen muodostamiseksi. Mikéli
oletetaan, etta sedimentissd olevan ionittoman orgaanisen kemikaalin myrkyllisyys on verrannollinen sen
pitoisuuteen vedessd, voidaan toksisuuden aiheuttava kemikaalin pitoisuus sedimentissa arvioida, jos
ymmérretd&n huokosveden ja sedimentin valinen vuorovaikutus kemikaalin pitoisuudessa. Menetelmé
perustuu kemikaalin jakaantumiseen sedimentin orgaanisen aineksen (hiilen) ja veden valilla, jolloin vedessé
olevan kemikaalin maéré voidaan arvioida tasapainojakaantumiskertoimen avulla jos sedimentin
hiilipitoisuus on tiedossa.

"Standardisedimentille™ kaytetdan oletusarvona EU:n ohjeistusten mukaan 5 %:n orgaanisen hiilen (OC)
pitoisuutta. Sedimentin ymparistdnlaatunormia johdettaessa suositellaan orgaanisten haitallisten aineiden
osalta toksisuustietojen normalisointia tdh&n standardisedimenttiin. Rasvaliukoisten aineiden biosaatavuus
riippuu siis sedimentin orgaanisen hiilen pitoisuudesta. T&lldin toksisuusarvojen vaihtelu, joka aiheutuu
testaamisesta erilaisissa orgaanisen hiilen pitoisuuksissa, voidaan ottaa huomioon normalisoimalla kukin
saatu testitulos (LC50, EC50, EC10, NOEC) standardina kaytettavalla orgaanisen hiilen pitoisuudella
(Euroopan komissio 2018).

Sedimentin laatunormeja johdettaessa suositaan pitkakestoisista testeistd saatuja tuloksia. Ne kuvastavat
kroonista altistumista. Jos kroonisia tutkimustuloksia on kéytettavissd, voidaan kayttaa pienia
epavarmuuskertoimia. Jos pohjaelidista on kéytettavissa ainoastaan akuutteja toksisuustuloksia,
epavarmuuskerroin on 1000. Kun kéytettavissa on tuloksia vain akuuteista kokeista, tulisi laatunormin
madrittdmiseen kayttad myos tasapainojakautumiskerrointa (Euroopan komissio 2018).



Lajien herkkyysjakaumaa (Species Sensitivity Distribution, SSD) voidaan periaatteessa hyodyntaa
sedimentin myrkyllisyystietoina deterministisen kertoimiin ja yksittéisiin toksisuustestituloksiin perustuvan
lahestymistavan sijasta. Kdytannosséa kuitenkin SSD-mallinnuksen vahimmaistietovaatimukset tayttyvat
harvoin, lukuun ottamatta muutamia hyvin tutkittuja metalleja. SSD-mallinnuksen kaytosta sedimentin
ohjearvojen tai laatunormien johtamiseen ei ole annettu REACH:ssa ohjeita (ECHA 2008) mutta se
ohjeistetaan EU:n ohjeessa nro 27. Lahestymistapaa on kaytetty muun muassa kuparille tehtyyn
riskinarviointiin (ECI 2008).

Sedimentin laatunormeja méaaritettaessa olisi otettava huomioon saatavilla oleva kentta- ja
mesokosmosdata. Laboratoriotutkimukset ja -olosuhteet johtavat todennékdisesti korkeaan kemikaalien
saatavuuteen, jos kokeissa kéytettavia sedimentteja ei ole ikdannytetty ennen kokeiden toteutusta
(ikdannyttamista suositellaan myds laboratoriokokeissa). Kenttéd- tai mesokosmoskokeissa altistukset ovatkin
todennakdisesti lahempand todenmukaista altistumista ja aineen luonnollista esiintymistd matriisissa.
Havaittu alhaisempi myrkyllisyystaso voi kenttédolosuhteissa heijastaa myos ikaantymisen todellisia
vaikutuksia, jotka tulisi huomioida laatunormeja mééritettdessé (Euroopan komissio 2018). Kenttakokeilla
eli jo likaantuneilla sedimenteilla tehtévien kokeiden haasteena on seostoksisuus, jolloin syy-seuraussuhteen
osoittaminen on vaikeaa. Kentt4- ja mesokosmoskokeiden tekninen suoritus on myos huomattavasti
vaikeampaa kuin standardisedimenttitestien lapivienti laboratoriossa. Sen takia laboratoriokokeet ovat
tarkeéssé osassa laatunormien muodostamisessa.

On huomattava, etté virallisen EU-ohjeen (Euroopan komissio 2018) mukaista turvakertoimiin
perustuvaa, determinististd menetelmaé kayttden voidaan péatya eparealistisen alhaisiin toksisuusarvoihin,
etenkin jos kyseessa ovat uudet tai huonosti tutkitut aineet. Osa néisté arvoista voi jopa alittaa luonnolliset
taustapitoisuudet, joidenkin ollessa alle analyyttisten menetelmien maaritysrajojen. Nain ollen, jotta
riskinarviointi olisi tarkoituksenmukaista ja sovellettavissa, on joidenkin aineiden kohdalla pakko hylatéa
EU:n teknisen ohjeen nro 27 periaatteet turvakertoimien kayttamisestd, tai kayttda samankaltaisten,
perusteellisemmin tutkittujen aineiden tai aineryhmien arvoja tai jopa saataa arvoja ylospain tasolle, joita
kaytanndssa kyetddn mittaamaan. Maailmanlaajuisesti on olemassa lukuisia empiirisia lahestymistapoja. Ne
yhdistévat havaitut biologiset vaikutukset kentaltd mitattuihin haitallisten aineiden pitoisuuksiin. Monissa
niista johdetaan aineelle kaksi vaikutusten todennakoisyyteen liittyvaa pitoisuusarvoa (Hakkinen ym. 2022).
Alemman raja-arvon alapuolelle jaavilla pitoisuuksilla ei todennakaisesti havaita pohjaeldimiin haitallisia
vaikutuksia, ja ylemman raja-arvon ylittavilla pitoisuuksilla niita todennakdisesti havaitaan. Sedimentin
laatunormin madrittelyssa pyritdan kéyttdmaan alempaa laskettua raja-arvoa eli arvoa, jonka alle jaavélla
pitoisuudella haitallisia vaikutuksia tuskin voidaan havaita. Tallaiseen kenttaaineistoon perustuvat
riskinarviot toimivat hyvin, jos tutkittavan sedimentin ominaisuudet ovat yhtenevaiset ennustavan aineiston
kanssa seka haitta-aineet ja niiden méérat vastaavat mallin aineistoa. Sovelluksen suurimpana ongelmana on
yleensa ennustavan aineiston puute.



Liite 2. Perusteluja Ruotsin ja Sveitsin sekd Norjan arvojen
kaytolle sedimentin kynnysarvoina

EU-laajuisten, direktiiviin perustuvien sedimenttien ympéristélaatunormien puuttuessa, ekologisia
kynnysarvoja on laadittu pohjautuen ajantasaisiin ainekohtaisiin koosteisiin, yhdistettyna turvakertoimien
kayttoon EU:n teknisten ohjeiden mukaisesti (Euroopan komissioa 2018). Vallitseva periaate on, ettd mité
vdahemmadn tietoa on olemassa aineen haitallisuudesta sedimentin ja veden elidstolle, sitd suurempia
turvakertoimia on kéytettavé, jotta saadaan muodostettua riittavan suojelevat ekologiset kynnysarvot.
Kuitenkin sedimentissa elaville merielidille on olemassa vain rajallisesti tutkimustietoa ja usein joudutaan
kayttamaan vesipatsaassa eldvien vesielididen toksisuustestien tuloksia. Aineille, joille ei I0ydy kuin vahan
tutkittua toksisuustietoa, kaytettavat turvakertoimet voivat olla hyvin konservatiivisia.

Ohjeistuksessa kynnysarvoiksi on valittu aineita, joilla on keskimaaraista enemman toksisuustestiaineistoa
mahdollistaen probabilistisen tavan méarittad kynnysarvo. Téllaisia ovat Ruotsin lainsaddannossé
sedimentille asetetut EU-ohjeen mukaiset EQS-arvot sedimentille sekd Sveitsin lahivuosina johtamat
ehdotukset EQS-arvoiksi sedimentille. Luotettavia kynnysarvoja voi poimia myos kirjallisuudesta kuten on
tehty nikkelin ja sinkin tapauksessa (Ruotsin ehdotus EQS-arvoksi) (Taulukko X). Nikkelille ja sinklle
lasketut arvot edustavat erittdin huolellisesti tehtyja riskinarviointeja, perustuen laajaan tausta-aineistoon,
EU-ohjeessa mainittuun SDD lahestymistapaan ja biosaatavuuden huomioimiseen (Schlekat ym. 2015,
Hermansson & Ytreberg 2022).

Sveitsin ehdottomat EQS-arvot perustuvat erittdin laajaan tieteelliseen aineistoon ja edustavat uusimpia
ehdotettuja EQS-arvoja sedimentille. Ruotsin EQS-arvot on muodostettu EU:n ohjeen mukaisesti ja niista on
kirjoitettu laajat taustakatsaukset hyddyntéen parhaimpia ekotoksikologisia tietokantoja ja hyvaa tieteellista
kaytantda — huomioiden myds luonnosta mitatut pitoisuudet. Alkuperéiset viitteet on koottu taulukkoon X..

Norja on laatinut sedimentille kansalliset ympéristdlaatunormit. Aineistossa on pyritty huomioimaan
erityisesti sedimentissa elava pohjaelitstd mutta tietojen puuttuessa arvoja on muodostettu myés
laskennallisesti pintavesiarvoista muuntamalla. Norjan M241 raportissa on tarkistettu aiemmat arvot, jotka
julkaistiin raportissa TA-3001 (laskettu EU:n menetelmall&, TDG 2011) ja joko validoitu aiemmat arvot
(laadunvarmistus) tai sitten muutettu niitd. On huomioitava, ettd Norja on normalisoinut arvonsa 1 %
hiilipitoisuuteen.

https://www.miljodirektoratet.no/globalassets/publikasjoner/M241/M241.pdf
https://www.miljodirektoratet.no/globalassets/publikasjoner/klif2/publikasjoner/3001/ta3001.pdf

Uusimmat sedimentin pilaantuneisuutta kuvaavat luokkarajat on julkaistu:
https://www.miljodirektoratet.no/globalassets/publikasjoner/M608/M608.pdf



Liite 3. Naytteenoton tavoitteet, strategiat ja naytteenottotavat

Naytteenoton tavoitteiden huomioiminen

Useat kohdekohtaiset tekijét vaikuttavat naytteenottopisteiden valintaan. Taulukossa X on yhteenveto
kohdekonhtaisista tekijoistd, jotka tulee ottaa huomioon néytteenottosuunnitelmaa laadittaessa (US EPA

2001).

Taulukko X Kaytannon asioita naytteenottopisteiden kohdekohtaisessa valinnassa naytteenottosuunnitelmaa laadittaessa.

Sellaisten alueiden méérittdminen, joilla
sedimentin pilaantumista saattaa esiintya

Akkumulaatio-, kulkeutumis-
(transportaatio-) ja eroosioalueiden
méadrittiminen

Mahdollisten haitallisten aineiden
lahteiden madrittdminen

Haitallisten aineiden biosaatavuuteen
vaikuttavat tekijét

Néytteiden edustavuuden méérittdminen

Naytteenottostrategiat

Hydrologiset tiedot:

valumien laatu ja maéra

mahdolliset laskeumat kaikista suspendoituneista
kiintoaineista

ylosvirtaukset

kaasun tai nesteen tihkuminen/vapautuminen sedimentista

Syvyys- ja pohjakartat ja hydrografiset tiedot:

veden syvyys

eroosio-, kulkeutumis- ja laskeumavyodhykkeet
syvyysmittaukset

sedimentin levinneisyys, paksuus ja tyyppi
virtausten nopeus ja suunta
sedimentaationopeudet

vallitsevat tuulet

vuodenaikojen vaihtelut lampatilassa, sademéadrdssa, auringon
sateily jne.

aallokko, vuorovedet

vaihtelut ihmisen aiheuttamissa ja luonnollisissa
kuormituksissa

Ihmistoimintaan liittyvat tiedot:

kaupunkikeskusten sijainti

historialliset muutokset maankaytossa

toimialojen tyypit, tiheydet ja toiminnan laajuus
jatekaatopaikkojen sijainti

jatevedenkdsittelylaitosten sijainti

hulevesien poistovesien ja yhdistettyjen viemarien ylivuotojen
sijainti

jétevesien sijainti, maira ja laatu

aikaisemmat seurannat ja arvioinnit tai geokemialliset
selvitykset

ruoppaustoiminta ja avoveden ruoppausmateriaalien
loppusijoituspaikat

historiallisten jatevuotojen sijainti

Geokemialliset tiedot:

kallioperin tyyppi ja maaperdn/sedimentin kemia
Ylédpuolella olevan veden fysikaaliset ja kemialliset
ominaisuudet

Karakterisoitava tekijan

alue

tilavuus

Syvyys

mahdollinen kerrostuminen

Sedimentin kemiallisen tilan seurantaa varten on kaksi pééasiallista ldhestymistapaa:

a) Todenndkoisyyteen pohjautuva malli, joka on ndytteenottopisteiden verkosto, siséltden satunnaisesti
valitut ndytteenottopaikat. Talla tavoin saadaan painottumaton arvio vesiston tilasta.



b) Kohdennettu suunnittelu, jossa ndytteenottopaikat valitaan alustavan kuormitusanalyysin ja tiedossa
olevien, aluetta kuormittavien pisteléhteiden perusteella.

Todennékoisyyteen perustuva ndytteenottosuunnitelma soveltuu paremmin kaytettavaksi hajakuormituksen
karakterisointiin, kun taas kohdennettu ndytteenotto pistekuormituksen seurantapaikoilla.

Néytteenottostrategiasta riippumatta, sedimenttien ollessa kyseessd, analysoitavat ndytteet ovat erittdin
usein moniosanéaytteitéd (perustuen kokoomanéytteenottoon). Moniosandytteenotolla tai
kokoomanéytteenotolla saatava analyysitulos kuvaa tutkittavan kohteen ainemaaraé, jolloin X mg/kg
tarkoittaa, etté kilossa tutkimusalueen sedimenttia on keskimaarin X mg tutkittua ainetta. YKksittaisiin
naytteisiin perustuvat menetelmat kuvaavat yksittaisten ndytteiden ainemaarid, jolloin X mg/kg tarkoittaa,
ettd kilossa yksittéista sedimenttindytettd on X mg tutkittua ainetta. Oikean strategian valinta riippuu
tutkimuksen tarkoituksesta ja my®os tutkittavan kohteen laajuudesta.

Todennakdisyyspohjaiset tai satunnaisotantaan perustuvat mallit valttavat ndytteenoton tulosten
vadristymisté valitsemalla ndytteenottopaikat satunnaisesti. Todennékgisyyslaskenta edellyttad, ettd kaikilla
naytteenottoyksikoilla on tunnettu todennékdisyys tulla valituksi. Kohteet voidaan todella valita satunnaisen
kaavion perusteella tai systemaattisesti (esimerkiksi ota nayte 10 metrin vélein satunnaisesti valitun
transektin mukaan). Yksinkertaisessa satunnaisotannassa kaikilla néytteenottoyksikoilla on yhté suuri
valintatodennakdisyys. Tama malli soveltuu ymparistdmuuttujien keskiarvojen ja summien arvioimiseen (US
EPA 2001).

Ruudukko- tai systemaattisessa naytteenotossa ensimmainen ndytteenottopaikka valitaan
satunnaisesti ja kaikki seuraavat asemat sijoitetaan sdannéllisin valimatkoin (esimerkiksi 50 metrin
etdisyydelle toisistaan) koko tutkimusalueella. On selvéd, ettd naytteenottopaikkojen maéra voi olla suuri, jos
tutkimusalue on laaja ja halutaan tarkkaa tietoa haitallisten aineiden esiintymisest tai toksikologista tietoa.
Siten, riippuen haluttujen analyysien tyypeistd, tallainen néytteenotto voi tulla kalliiksi, ellei tutkimusalue ole
suhteellisen pieni ja/tai asemien tiheys (eli kuinka lahekkain asemat ovat) suhteellisen alhainen. Tallainen
ruudukkondytteenotto saattaa olla tehokas aiemmin tuntemattomien "hot spot" havaitsemiseen rajoitetulla
tutkimusalueella (US EPA 2001).

Ositetussa (Stratified) naytteenotossa valintatodennakdisyydet voivat vaihdella ositteiden valilla.
Ositettu satunnaisotos koostuu tutkittavan alueen jakamisesta ei-paallekkéisiin osiin tai osa-alueisiin,
ositteisiin (esimerkiksi ekoalueisiin, vesistdihin tai erityisiin ruoppaus- tai kunnostuskohteisiin). N&in on
mahdollista saada luotettavampi arvio koko populaation keskiarvosta tai kokonaisméaéarasta.
Néytteenottopaikat valitaan satunnaisesti kustakin ositteesta. Ositettua satunnaisotantaa kéytetdén usein
sedimentin laadun seurannassa, koska tietyt ymparistdmuuttujat voivat vaihdella vuorokaudenajan,
vuodenajan, hydrodynamiikan tai muiden tekijoiden mukaan. Ositettu ndytteenotto voidaan toteuttaa
monivaiheisena otantana. Talléin ensin valitaan suuret osa-alueet tutkimusalueen sisalla. Naytteenottopaikat
sijoitetaan satunnaisesti jokaiselle osa-alueelle, jotta saadaan keskimadraisia tai yhdistettyja arvioita
kiinnostavista muuttujista, kuten tietyn haitallisen aineen pitoisuus tai akuutti myrkyllisyys elitlajille,
kullekin osa-alueelle. Taméntyyppinen otanta on hyddyllinen muuttujien tilastolliseen vertailuun
tutkimusalueen osa-alueiden vélilla (US EPA 2001).

Kohdennetuissa ndytteenotossa (kutsutaan myds arvioivaksi tai mallipohjaisiksi), paikat valitaan
tiedossa olevien tekijoiden, kuten veden syvyyden, pohjan topografian, sedimentin laadun (savi, hiekka, Kivi,
turve), haitallisten aineiden kuormituksen ja saavutettavuuden perusteella (Euroopan komissio 2010, Ohje
25). Kohdennettu ndytteenotto on yleensé sopiva tilanteisiin, joissa:

o Tutkittavan alueen rajat ovat hyvin maériteltyja;

e Tutkimuksen tavoitteena on seuloa alue haitallisten aineiden esiintymisen tai puuttumisen varalta.

o Tietoja halutaan tietoa tietyistd olosuhteista (esimerkiksi "worst case™) tai tietysta alueesta.

o Aikataulu tai budjettirajoitukset estavat mahdollisuuden toteuttaa tarkempaa todennakdisyyteen

pohjautuvaa tutkimusta.
Kohdistetut ndytteenottosuunnitelmat voidaan usein toteuttaa nopeasti suhteellisen alhaisilla kustannuksilla.
Tallainen néytteenotto rajoittaa johtopéatdsten tekemisen vain niille alueille, joilta ndyte on otettu ja
analysoitu (US EPA 2001).

On tavallista, ettd sedimenttindytteenotto kohdistetaan vesimuodostuman syvimpéan kohtaan, missé
kiintoaineksen akkumulaatio on voimakkainta ja tasaisinta. Sedimenttindytteesta voidaan silmamaéaraisesti
erottaa ylinna n. 10 cm vahvuinen tumma/musta kerros, joka edustaa uusinta kerrostunutta ainesta ja



vaihettuen alaspéin mentdessa vaaleammaksi ja luonnontilaiseksi. Kuitenkin on poikkeuksia, jolloin altaan
syvin kohta edustaa eroosioaluetta. Tallin nayte on savinen tai sisaltdd runsaasti rauta-mangaanisaostumia.
Tassa tapauksessa akkumulaatioaluetta on etsittava syvéanteen lahialueilla ja varmistettava naytteen laatu.
Kerrostumisalue voidaan paikallistaa sedimenttikaikuluotauksella tai ndytteenottimella alueellisesti
haarukoimalla. Naytteenotto- ja menetelmat on kuvattu tarkemmin US EPA (2001) raportissa.

Naytemaarat ja rinnakkaisnaytteet

Kerattyjen naytteiden lukumaaréa vaikuttaa suoraan tietojen edustavuuteen ja tarkkuuteen. Yleissaantona on,
ettd suurempi méaéara naytteitd antaa paremman kuvan alueen haitallisten aineiden pitoisuuksista tai
myrkyllisyyden alueellisesta laajuudesta. N&in ollen otosvaatimukset on madritettdva tapauskohtaisesti.
Kerattdvien naytteiden madra maaraytyy viime kadessa esitettyjen kysymysten perusteella. Jos esimerkiksi
kiinnostaa pistemaisen kuormituslahteen tai esimerkiksi maankéyton vaikutukset jarveen tai suistoon, saattaa
olla tarpeen kerétd ja analysoida monia ndytteitd suhteellisen pienelté alueelta. Jos taas on kiinnostunut
seulomaan "kuumia kohtia" tai paikkoja, joissa on korkea haitallisen aineen sedimenttipitoisuus vesistdssa,
saattaa olla tarkoituksenmukaista ottaa suhteellisen vahan naytteita saanndllisin valimatkoin olevista
paikoista. Useimmissa arviointitutkimuksissa kerattdvien naytteiden maara on kompromissi ihanteellisen ja
kaytannon valilla. Suurimpia kaytannon rajoitteita ovat analyysikustannukset ja ndytteenoton logistiikka.
Sopiva lukuméaara naytteita riippuu tutkimusalueen laajuudesta, mitattavien haitallisten aineiden tyypista ja
jakautumisesta, sedimentin ominaisuuksista ja homogeenisuudesta, sedimentista todennékdisesti 16ytyvien
haitta-aineiden pitoisuuksista ja naytteen tilavuusvaatimuksista (US EPA 2001).

Sedimenttindytteiden ottaminen on ty6las ja kustannuksia aiheuttava tydvaihe. On kuitenkin hyva
kéytanto keratd ylimaéaraisia naytteitd, joista analysoitavaksi valitaan tarvittava osajoukko. Arkistoituja
rinnakkaisnaytteita voidaan kayttaa kadonneiden naytteiden korvaamiseen, tietojen varmentamiseen,
kyseenalaisia tuloksia tuottavien analyysien suorittamiseen uudelleen tai alkuperdisten tietojen seulonnassa
mahdollisesti syntyvien jalkikateisten hypoteesien riippumattomaan testaukseen. Sedimenttien varastointi
saattaa kuitenkin johtaa muutoksiin haitallisten aineiden biosaatavuudessa. Siksi arkistoitujen naytteiden
tulosten tulkinnassa tulee noudattaa varovaisuutta (US EPA 2001).

Kuten jo mainittiin, kerattyjen ja analysoitujen ndytteiden méara on aina kompromissi halusta saada
mahdollisimman korkealaatuista tutkimustietoa, ja analyyttisten kustannusten, ndytteenottoponnistuksen seké
tutkimuksen logistiikan aiheuttamien rajoitusten vélilla. Siksi jokaisen ndytteenotto-ohjelman on I0ydettava
tasapaino tiedon hankkimisen valillg, jotta voidaan saavuttaa vaatimuksia tai tutkimustavoitteita
kustannustehokkaalla tavalla.

Rinnakkaisndytteiden ottoa toisin sanoen replikointia kaytetaan tietyn mittauksen tarkkuuden
arvioimiseen, ja se voi esiintyd monessa muodossa halutun tarkkuuden tyypisté riippuen. Useimmissa
ohjelmissa analyyttiset rinnakkaisnadytteet ovat useimmin kaytetty replikointimuoto. Analyyttisen
replikoinnin laajuus (kaksoiskappaleet) vaihtelee tutkimuksen vaatimusten mukaan. Kentalla otettavat
rinnakkaisnaytteet tarjoavat hyddyllista tietoa haitallisten aineiden alueellisesta jakautumisesta ja sedimentin
laadun heterogeenisyydesta tutkittavalla alueella. Lisaksi kentéll4 otettavat rinnakkaisndytteet tarjoavat
todellisen replikoinnin tutkittavalla paikalla (analyyttiset rinnakkaisnaytteet ja jaetut ndytteet tarjoavat
lisatarkkuutta tietylle naytteelle, eivat alueelle), ja siksi niitd voidaan kayttaa analyysien tilastolliseen
vertailuun (esimerkiksi haitallisen aineen pitoisuus, toksisuus ja kudospitoisuus) eri osa-alueilla tai
tutkittavan alueen ja vertailualueen vélill4. Kentéll tapahtuvan ndytteiden replikoinnin tulosten analysointi
antaa tietoa seka kentté- ettd laboratorioanalyysien vaihtelevuudesta ja tarkkuudesta seka tietoa myos
rinnakkaisndytteiden valisestd vaihtelusta. Tilastolliset ndkdékohdat on huomioitava méadritettaessé sopiva
mé&aré rinnakkaisnaytteita eri ndytteenottotavoitteiden mukaisesti. (US EPA 2001).

Né&ytteen jakamista osandytteisiin suoritetaan harvemmin kentélld, koska on hyddyllisempé&a
kvantifioida tietojen tarkkuus kayttaméalla ylla kuvattuja analyyttisia ja kentaltd otettuja rinnakkaisnéytteita.
Né&ytteen jakamista osandytteisiin kdytetddn laboratorioissa toksisuus- ja bioakkumulaatioanalyyseissa ja
testimateriaalin homogeenisuuden varmistamiseen sedimentin toksisuustesteissd. Kentalla néyte jaetaan
yleensd erityyppisid analyyseja varten (esimerkiksi myrkyllisyys, kemia, pohjaelidstd) sen sijaan, etta
otettaisiin ndytteitd erikseen tiettyihin tarkoituksiin (US EPA 2001).

Kokooma- tai yhdistelménédyte muodostetaan yhdistamélla materiaalia useammasta kuin yhdesta
néytteestd tai osandytteestd. Koska yhdistetty ndyte on yhdistelma yksittaisia osanéytteitd, se edustaa otoksen



muodostavien ominaisuuksien "keskiarvoa". Siksi yhdistetty kokoomanéyte johtaa véhemman
yksityiskohtaiseen kuvaukseen paikan sisélla tapahtuvasta vaihtelusta verrattuna rinnakkaisnaytteiden
ottamiseen kullakin tutkittavalla alueella tai osa-alueella. Yksittdisen tutkittavan naytepisteen (tai
nayteaseman) kokoomanaytettd pidetadn kuitenkin yleensa erinomaisena tapana tuottaa laadukasta
tutkimustietoa suhteellisen pienella epdvarmuudella. Kokoomandytteilld on useita hyvia puolia: tuottaa
keskimaaraisen arvion tietylle tutkimuspisteelle pienemmilld kustannuksilla kuin kayttamaélla erillisia
rinnakkaisnaytteitd, antaa hyddyllista tietoa useammalta ndytepisteeltd alhaisilla analyysikustannuksilla ja
tarjoaa tehokkaasti riittdvan naytetilavuuden monenlaisiin analyyseihin, erityisesti
biologisiin/toksisuusanalyyseihin. (US EPA 2001). Koomandytteenottoa on tarkemmin kuvattu ruoppaus- ja
1djitysohjeessa ja se soveltuukin hyvin ruopattavien laajojen kohteiden ndytteenottotavaksi (YM 2015).
Kokoomanaytteiden kayttoa ei kuitenkaan suositella, jos ndytteiden yhdistaminen johtaa erittdin myrkyllisten
(tai biokertyvien) mutta paikallisten “kuumien pisteiden” laimenemiseen analyyseissa.

Passiiviset keréimet

Haitallisten aineiden pitoisuus vedessa voi kertavesinaytteessa jaada méaaritysrajan alapuolelle, mika ei
kuitenkaan vélttamaétta tarkoita sitd, ettd yhdistetta ei olisi 1asnd. Mikali haitta-aineen pitoisuudet vaihtelevat,
voi hetkellisen kertavesindytteen ajoitus vaikuttaa voimakkaasti siihen, havaitaanko yhdistetta vai ei.
Yhdisteet voivat myos olla niukkaliukoisia, jolloin ne kiinnittyvéat partikkeleihin ja laskeutuvat lopulta
vesimuodostelman pohjaan. Niukkaliukoisia yhdisteitéd voi kuitenkin olla vedessé pienié pitoisuuksia ja
naiden pitoisuuksien havaitsemiseen voidaan kayttaa erilaisia passiivisia kerdimia (Ahkola & Siimes 2022).

Passiiviset kerdimet keraavat tutkittavan yhdisteen liukoista osiota viikkojen tai kuukausien ajan, jolloin
hetkellisessé kertavesindytteenotossa alle maéritysrajan jaéneet pitoisuudet voidaan konsentroida mitattavalle
tasolle. Passiivinaytteenoton avulla voidaan maarittaa tutkittavan yhdisteen pitoisuus pitkalta aikavalilta,
joten sen avulla lasna olevat yhdisteet voidaan todeta hetkellisté kertavesindytetta luotettavammin (Ahkola &
Siimes 2022).

Vesirakentamistoimenpiteen aikana ymparoivaan vesistoon vapautuu partikkeleita seka liukoiseen
muotoon muuntuneita haitta-aineita. Keraimia altistetaan ennen toimenpidetta, sen aikana sekd toimenpiteen
jalkeen vaikutusten selvittdmiseksi. Asennettaessa passiivikerdimia toimenpidealueen ympérille esimerkiksi
veden virtaussuuntaan eri valimatkojen paahan, voidaan yhdisteiden mahdollinen levidminen havaita seka
todeta, milla etdisyydella pitoisuudet ovat palanneet ennen toimenpidetta vallitseville tasolla.

Orgaanisten haitta-aineiden tutkimiseen vesifaasista ja huokosvedesté voidaan kayttaa kaupallisesti
saatavilla olevia DGT (diffusive gradients in thin films), POCIS (polar organic chemical integrative passive
sampler) tai Chemcatcher-kerdimia. DGT kerdimien avulla voidaan maarittdd muun muassa metalleja,
radionuklideja, PFAS-yhdisteitd, klooribentseenejd, sulfidia, nitraattia ja fosfaattia. POCIS-kerdimell&
voidaan tutkia muun muassa PFAS-yhdisteitd ja kasvinsuojeluaineita ja Chemcatcher-kerdimilla metalleja,
radionuklideja, PCB- ja PAH-yhdisteitd, organotinayhdisteitd ja PFAS-yhdisteitd. Kaupallisten kerdimien
altistamiseen on saatavilla erilaisia hékkeja, mutta hakkeja voi myos tehdé itse. Metalleja tutkittaessa
materiaalien tulee olla muovia ja orgaanisia yhdisteitd maaritettdessa metallia. PDMS
(polydimetyylisiloksaani)-kerdimet kasitelladn laboratoriossa ennen altistusta ja niitd altistetaan v&hintdan
kuukausi. PDMS-kerdimia voidaan kayttaa organotinayhdisteiden, PAH- ja PCB yhdisteiden maarittamiseen.
PDMS ja Chemcatcher-kerdimid kaytetty myos pullokokeissa lietteelle tutkimaan yhdisteiden biosaatavaa
osiota. Jos sedimentti sisdltdd runsaasti vettd, niin mainitut keradimet toimivat my6s sedimenteille (Ahkola
ym. 2021). Laboratorio-olosuhteissa DGT kerdimia on kéytetty myds sedimenttien tutkimiseen.

Toimenpiteen aikana levidvan kiintoaineen méaréa voidaan selvittdd sedimentaatioasioiden avulla.
Sedimentaatioastioita altistetaan 2-4 ennen toimenpidettd, toimenpiteen aikana ja toimenpiteen jalkeen.
Mikali astioita altistetaan veden virtaussuunnassa, voidaan arvioida, milla etdisyydella partikkeleiden mééara
palaa ennen toimenpidetté vallitsevalle tasolle. Astioihin kerd&ntyneisté partikkeleista voidaan maarittaa
altistusaikana levinneen kiintoaineen mééra ja kiintoaineesta voidaan edelleen maarittad niihin sitoutuneiden
metallien, organotina-, PCB-, PAH- ja muiden niukkaliukoisten yhdisteiden pitoisuus.

Kerdinten avulla voidaan arvioida liukoisen kemikaaliosuuden toksisuutta, joka voi kokonaistoksisuutta
paremmin kuvata materiaalin haitallisuutta elidille. PDMS-kerdimid voidaan altistaa tutkittavalle
sedimentille laboratoriossa ravistelukokeessa 2-4 viikon ajan niin, ettd yksi kerdin altistetaan yhdessa
sedimenttid siséltdvassé astiassa. Altistuksen jalkeen kerdimistd voidaan uuttaa niihin kerdéntynyt



kemikaalikokooma toksisuustesteja varten. Rinnakkain altistetuista kerdimistd voidaan my6s méaarittaa
tutkittavien yhdisteiden (esimerkiksi PAH-, PCB- ja organotinayhdisteet) pitoisuus ja arvioida niiden
vaikutusta sedimentin toksisuuteen.

Passiiviset kerdimet voivat tarjota tieteellisesti luotettavamman ja kustannustehokkaamman tavan mitata
tai ennustaa hydrofobisten haitta-aineiden pitoisuutta liuenneessa vesifaasissa kuin perinteinen néaytteenotto.
Liséksi passiivisten kerdinten tiedot voivat johtaa tarkempiin ja biologisesti merkityksellisempiin mittauksiin
kuin perinteiset naytteenottomenetelmat. On yha enemmaén todisteita siité, etta passiivisten kerdimien
pitoisuuksien ja vesielitihin, erityisesti sedimenttiin laheisesti liittyvien (esimerkiksi pohjaeldimet),
biokertyvan pitoisuuden vélilla on hyvé korrelaatio. Vesipatsaaseen tai véliveteen liuennut pitoisuus on
tarkein biologisesti kaytettavissé oleva pitoisuus ja tdimé on tieto, joka tarvitaan todellisten
altistusolosuhteiden ymmartamiseen alueella. Kerdimien kéyttéa on ohjeistettu tarkemmin
ymparistohallinnon oppaassa (Ahkola & Siimes 2022).



Liite 4. Kemiallinen analytiikka ja naytteiden maarat seka naytteiden
kasittely

Haitallisten aineiden analytiikka on viime vuosina kehittynyt ja ndytteistda on mahdollista maarittaa
yhé& pienempié pitoisuuksia. Analytiikka on kuitenkin kallista, jolloin tutkimuksissa pyritdén
havainnoimaan usein korkeintaan muutama aine. Esimerkiksi dioksiinit ja furaanit, joiden
analyysihinta Suomessa vaihtelee 700-800 € vililld, jatetddn usein tutkimatta. Dioksiinien
kemiallinen mééritys kertoo yhdisteiden pitoisuuden, mutta ei kuitenkaan anna tietoa naytteen
haitallisuudesta. Lisdksi niiden kemiallisessa analyysissa ei havaita dioksiinien kaltaisia yhdisteita
(muun muassa tasomaiset: PCB 77, 81, 126, 159, ja muut: PCB 105, 114, 118, 123, 156, 157, 167,
189), jotka lasné& ollessaan lisadvat naytteen toksisuutta. PIMA-ohjearvojen ja vesiymparistojen
ymparistonlaatunormien méaaritelmissa on kuitenkin yksiselitteisesti ilmaistu, ettd dioksiinien ja
furaanien toksisuusekvivalenttikertoimeen (WHO-TEQ) siséltyvat myos dioksiinienkaltaiset (PCB-
)yhdisteet ja tatd kaytantoa voitaisiin soveltaa myds sedimenttitutkimuksiin (Ahkola & Salminen
2019).

Néytemadrat riippuvat tehtavista analyyseista. Naytteiden séilyttdmisessa tulee noudattaa huolellisuutta.
Koska useimmat analyysit edellyttavét jopa miljardisosan havaitsemisrajoja (ppb), ndytteiden
kontaminaation valttdminen on ensiarvoisen tarkeda (Bay ym. 2021). Nayteastioiden valinnasta ja
kuljettamisen, esikasittelyn ja sdilyttdmisen vaatimuksista sovitaan néytteet analysoivan laboratorion kanssa
(perusvaatimuksia on esitetty taulukossa X). Yhteistydssé ndytteet analysoivan laboratorion kanssa tehtdvaan
laadunvarmennukseen on kiinnitettavé erityistd huomiota, jotta voidaan tarvittaessa osoittaa, etta haitta-
ainepitoisuudet eivat ole muuttuneet naytteiden sailytyksen aikana esimerkiksi biologisen tai valokemiallisen
hajoamisen tai kuivumisen seurauksena. N&ytteenotto tulee dokumentoida huolella. Siind esitetdan oleelliset
havainnot pohjan ja sedimenttien laadusta seka sedimenttien arviointiin ja jatkotutkimusten suunnitteluun
oleellisesti vaikuttavista seikoista.

Néytteet on pyrittava sdilyttdmaan mahdollisimman muuttumattomina ndytteenotosta laboratorioon.
Kuljetuksen ajan néytteet pidetdan kylméalaukuissa tai —laatikoissa suojassa suoralta valolta, lampdtilan
muutoksilta ja rikkoontumiselta. Naytteet tulee kuljettaa jadhdytettyind, mutta jaatyméattdminé.
Sedimenttindyte toimitetaan usein sellaisenaan ellei vaadita pitkdaikaisempaa séilytysta, jolloin se tulisi
toimittaa 4 °C asteen lampdtilassa. Naytteiden sdilyttdmiseen varataan mieluimmin leveasuisia, suljettavia
muovipurkkeja tai suljettavia, tukevia muovipusseja. Jos sedimenttindytteista analysoidaan esimerkiksi
orgaanisia klooriyhdisteitd, muovin kéyttoa on véltettava. Naytteet merkitddn huolellisesti ja varustetaan
lahetteill4, joista ilmenee tutkimuksen nimi, tarkka ndytteenottopaikka, ndytesyvyys, naytteenottoaika seka
naytteenottajan nimi. Ainakin yhteen ndyteastiaan on syyta merkita sarja- ja syvyystietojen lisaksi
l&hetteeseen tulevat tiedot.

Sedimenttindytteet kestavoidaan pakastamalla —25 °C:ssa ja sdilytetddn sen jalkeen —18 °C:ssa. Naytteet
voidaan my6s kylmakuivata, jolloin ndytteen rakenne sdilyy kuohkeana, mik& helpottaa hienontamista.
Néytteet voidaan my0s kuivata 105 °C:n lampdtilassa. Elohopeamaarityksia varten sedimenttindytteet
séilotaan pakastamalla tai kylmékuivataan. Esimerkiksi PEASIn osalta on tarkedd, ettd valtetadan
kontaminaatiota naytteiden kasittelyn aikana ja kayttaa oikeita kerdysastioita (PP tai HDPE). Kuivaamisen
jalkeen sedimenttia tulisi olla jaljella vahintadn 3 grammaa. Naytteenottotekniikoista ja muun muassa
vaadittavista ndytemaaristd, -koosta seka sailyttdmisestd on ohjeistettu useissa oppaissa ja standardeissa
(Euroopan komissio 2010, ISO 5667-12:2017, 1SO 5667-1:2020, Bay ym. 2021).



Taulukko 1 Suositellut naytekoot, astiamateriaali, séilytyslampdétila- ja aika (Bay ym. 2021).

kuljetus  varastointi

Raekoko 70 HPDE Ensin 4°C 6
muovi tai | jaihin,
lasi 4°C
Orgaanisen hiilen 135 HPDE Ensin -20°C 6
kokonaismaara muovi tai  jaihin,
(TOC) lasi 4°C
Metallit 70 HPDE Ensin -20°C 12
muovi tai  jdihin,
lasi 4°C
Elopea 35 Lasi Ensin -20°C 12
(kokonaismaara) jaihin,
40C
Orgaaniset aineet 135 Lasi Ensin -20°C 12
jaihin,
40C
Kemia arkisto 200 Lasi Ensin -20°C
jaihin,
4°C
Toksisuustestit 1000-1500  HPDE Ensin 4°C 1
muovi tai  jdihin,
lasi 4°C

Maaperastandardeissa kuvatut liuotinuuttomenetelmét toimivat myds kuivatulle sedimentille.
Sedimenttien haitallisten aineiden analysoinnissa on kaytosséa erilaisia uuttomenetelmia klassisesta Soxhlet-
uutosta edistyneempiin mikroaaltohajotukseen seké paineistettuun liuotinuuttoon. Jos sedimentissa epéillaan
olevan haihtuvia orgaanisia yhdisteitd, on suositeltavaa analysoida tuoretta (markad) sedimenttia ja valttaa
pakastamisvaihetta haihtumisen valttamiseksi. Tuoreiden sedimenttindytteiden uuttaminen edellyttad, ettd
ensimmaisend kéytetdan uuttoainetta, joka sekoittuu veteen (kuten asetonia). Tété seuraa véhemman
polaarinen uuttoaine kuten pentaani tai heksaani. Tama menettely toimii hyvin ei-polaarisille
prioriteettiaineille, kuten esimerkiksi klooratut torjunta-aineet, PAH-yhdisteet, PBDE:t ja klooratut
bentseenit. Vaihtoehtoisesti voidaan kayttaa puhdista ja nappaa tyyppisia tekniikoita haihtuvien yhdisteiden
analysointiin (Euroopan komissio 2010).

Puolihaihtuvien orgaanisten yhdisteiden analyysitekniikoihin kuuluu yleensé liuotinuutto
sedimenttimatriisista. Laaja puhdistus on tarpeen, jos on todennakdista, ettd sedimenttindyte siséltaa (a)
biologisia makromolekyylej&, (b) pelkistyneistd sedimenteistd perdisin olevaa rikkid ja (c) 6ljya ja/tai rasvaa.
Suositellut havaitsemismenetelmét puolihaihtuvien ja haihtuvien orgaanisten epadpuhtauksien analysointiin
perustuvat kaasu-massakromatografian (GC-MS) kayttéon. Halogenoitujen orgaanisten yhdisteiden
méaritykseen voidaan myos kéyttdd EDC (Electron Capture Detector) menetelma4. Haihtumattomat
orgaaniset yhdisteet vaativat HPLC-erotuksen selektiiviselld detektiolla, kuten fluoresoiva ja
séhkokemiallinen tunnistus (Euroopan komissio 2010).

Haitallisen aineiden pitoisuuksien madritykset on pyrittava tekeméaén laboratorioissa, joilla on kdytdssa
kyseisten haitta-aineiden analyysien ja tarvittavien maaritystarkkuuksien osalta akkreditoidut menetelmat.
Analyysit tehdaan kayttamalla standardisoituja menetelmid. Tulosten oheen on liitettdva selostus ndytteen
esikésittelystd, analyysimenetelmisté ja muista vastaavista seikoista, jotka ovat laboratoriossa voineet
vaikuttaa tuloksiin.



Liite 5. Kulkeutumisriskien arviointi

Ruoppauksen ja tayton aiheuttaman veden kiintoainespitoisuuden kohoamisen laskennallinen
tarkastelu

Ruoppaus ja taytto aiheuttavat merkittdvad veden kiintoainepitoisuuden kohoamista ja samennusta
ruoppausalueella ja sen valittdméssé laheisyydessé. Vaikutus kuitenkin véhenee nopeasti ja sitd ei yleensé
havaita endd muutaman sadan metrin etédisyydelld. Esimerkiksi satamaymparistossa on todettu
ruoppaustdiden aiheuttaman suspension sedimentoituvan uudelleen suuruusluokkaa 0,5-1 km olevan
kulkeutumismatkan jalkeen (Golder Associates 2007). Vuotuinen luontainen resuspensio voi kuitenkin olla
merkittavaa silla esimerkiksi Suomenlahdella tehtyjen tutkimusten mukaan vuotuinen luonnollinen
resuspensio 1 km? kokoisella merialueella vastaa maaraltaan 400 lajitysproomullisen (250 m3/ 500 t)
18jitystapahtumassa resuspensioituvaa kiintoainesmaaraa (Luode Consulting 2013).

Suspendoituneesta kiintoainekuormasta veteen liukenevaa haitta-ainepitoisuutta voidaan laskea
seuraavasti (Rossi 2007). Metallien ja 6ljyhiilivetyjen oletetaan yleensa liukenevan téysin ja tulevan siten
kokonaisuudessaan elioston kayttoon.

3g.:
Caiss = rmgrsne 10552
e Cgiss = veteen liuenneen haitta-aineen pitoisuus (ug/l)

e Kqy= haitta-aineen jakautumiskerroin kiintoaine / vesi (I/kg)
e @i = sedimentin haitta-ainepitoisuus (mg/kg)
e TSSy. = kiintoainepitoisuus (kg/l)

Kq saadaan orgaanisille haitta-aineille seuraavasti:
Ka = foc*Koc jossa

e f,con orgaanisen hiilen osuus

Sedimentaationopeus ja haitta-aineiden kertyma

Aikayksikossé kerrostuvan sedimentin ja haitta-aineen méaréa massatasetta voidaan arvioida
sedimentaationopeuden avulla. Sedimentaationopeus saadaan parhaiten selville viimeaikaisista sedimenteista
14C-, 219pp- tai *¥"Cs-, tai nokipalloajoitusten avulla. Joissakin tapauksissa myos sedimentin tunnettuja
merkkihorisontteja tai vuosikerrallisiksi osoitettuja rakenteita voidaan kéyttaa ajoitukseen.
Sedimentaationopeus vaihtelee Suomalaisissa sedimenteissé valtaosin valill4 0,2-20 mm/y. Pienimmat arvot
saavutetaan ultraoligotrofisissa jarvissa ja suurimmat hypereutrofisissa jarvissa tai ihmistoiminnan
aiheuttaman resuspendoitumisen alueilla. Sedimentaationopeuden avulla voidaan laskea haitta-aineiden
kertyma seuraavasti (Tolonen ym. 1976):

Kertyma (Tolonen ym. 1976):
K=(100—W)e100ere Te p;

K, ainekertyma (mgm?y™),

r, sedimentaationopeus (mmy ™);

T, tilavuuspaino (kg dm= =g cm?),
p, aineen pitoisws -% (DW).

Tilavuuspaino (Hakanson & Jansson 1983):



_ 100¢p, |
P 00+ (WG9 e (p, -]

p, markétiheys (g cm = kg dm),

W, vesipitoisws (%);

IG°, orgaanirenaines tuorepainosta  (%);
Pm» Mineraaliaineksentiheys (= 2,6 gcm™).

Orgaanisen aineksen osuus tuorepainosta:

100 - W
= —

IG°
100

IG;

IG, hehkutushavio .

Kertyman laskennassa ja varsinkin tulosten tulkinnassa tulee ottaa huomioon monia seikkoja, joita on
késitelty julkaisussa Itkonen (1997). Yksi tarkeimmistd on sedimentin pintakerroksen kertymien
naenndisyys: suuri 0sa niin sanottuja reaktiivisessa kerroksessa olevasta aineesta palaa vielé kiertoon takaisin
vesimassaan. Kertymat ovat myods hyvin herkkia pienillekin virheille ajoituksissa ja suuret muutokset
kertymissa saattavat peittad stratigrafisesti tarkeitd muutoksia pitoisuuksissa. Joka tapauksessa kertymat ovat
sedimenttigeokemiallisesti yleensd huomattavasti tehokkaampi muoto késitelld geokemiallista dataa kuin
alkuainepitoisuudet.

Sedimentin leikkausjannityksen ja eroosionopeuden laskenta

Veden virtaus saa aikaan kiinteaan sedimenttipohjaan kohdistuvan jannityksen ja leikkausjannitysta, jossa
mitattavissa olevaa eroosiota voidaan havaita, kutsutaan kriittiseksi leikkausjannitykseksi (yksikkéna N/m?).
Ensimmaiset sedimenttiaineksen liikkeet tapahtuvat talldin yleensa vain muutamissa yksittaisissa kohdissa
(Jones & Ziegler 2013). Puhtaat kivennaismaalajipartikkelit, esimerkiksi hiekka, alkavat lilkkumaan heti,
kun pohjaan kohdistuva Kriittinen leikkausjannitys ylittyy (Julien 2010). Veden virtausnopeuden kasvaessa
myos leikkausjannitys voimistuu ja, eroosiosta tulee tasaisempaa. Pohjan leikkausjannitys voidaan laskea
Kaavalla 1. (Jones & Ziegler 2013).

Kaava 1.
t’ = pCiu? jossa

t® = Pohjan leikkausjannitys

p = veden tiheys (g/cm?3)

u = keskimé&arainen virtausnopeus (cm/s)
Ce= kitkakerroin

Kitkakertoimen tasaiselle sedimenttipohjalle oletetaan tyypillisesti olevan valilla 0,002-0,004. Monissa
tapauksissa kaytetaddn kerrointa 0,003. Kitkakertoimeen voivat kuitenkin vaikuttaa vahvasti muun muassa
pohjan karheus ja eliostd (Jones & Ziegler 2013)

Sedimentin eroosionopeudella tarkoitetaan, sitd kuinka paljon sedimenttiainesta irtoaa pohjasta
aikayksikkoé kohden. Eroosionopeus voidaan arvioida pohjan leikkausjénnityksen ja sedimentin muiden
parametrien funktiona (Kaava 2) (Jones & Ziegler 2013).



Kaava 2.
E=AT"P,™ jossa

E = Eroosionopeus (cm/s)

T = Pohjan leikkausjannitys (N/m?)

P, = Sedimentin vesipitoisuus (g/cm?)

A, n ja m ovat vakioita jotka tulisi maarittaa myos kokeellisesti esimerkiksi SEDflume-laitteistolla. Yleisia
arvoja niille ovat: A 103 -10*,n1,5-3,5jam -30—-120

Suomelan (2016) Airiston merisedimenteilld, ja myéhemmin erilaisilla jarvisedimenteill&, tekemissa
eroosionopeuden kokeellisissa maarityksissé ylin konsolidoitumaton kerros sedimentista l&hti tyypillisesti
suhteellisen herkasti kulkeutumaan. Varsin pian, yleensa jo muutaman cm:n syvyydessd, sedimentti oli
tilvistynyt sen verran ettd koheesiovoimat pystyivat pitamaan sedimentin paikallaan eik& eroosiota saatu
tapahtumaan endd milldan luontaisesti esiintyvilla virtausnopeuksilla. Poikkeuksiakin tosin esiintyi. Jotkut
sedimentit olivat rakenteeltaan niin 1dyhia etta eroosio ei vaikuttanut pysahtyvan edes useiden kymmenien
cm:ien syvyydessa sedimentissa.

Sedimenttien ruoppaus- ja lajitysohjeen (Ymparistoministerio 2015) mukaan eroosioherkaksi
madritellyn (irtotiheys < 1 300 kg/m3) ruoppausmassan ljityskelpoisuuden arvioinnissa tulee tarkastella
tapauskohtaisesti sen sisaltdmien, merkityksellisissa pitoisuuksissa esiintyvien haitallisten aineiden tyyppié,
lukumé&aréé ja pitoisuustasoja. Massan eroosioherkkyyden katsotaan vastaavan yhtd pitoisuustasoa
Idjityskelpoisuuden arvioinnissa.

Vapautuminen liuenneena sedimentista

In situ -sedimentin haitta-ainepitoisuuksien kulkeutumisen kannalta on keskeistd ottaa huomioon sedimentin
ja veden siirtymévythykkeella tapahtuvat biologiset ja geokemialliset prosessit, jotka vapauttavat haitta-
aineita liuenneessa muodossa. Sedimentin pintakerroksessa tapahtuvia mikrobiologisia prosesseja on esitetty
kuvassa 1.

0.5 0 +05 +1.0 EH volt
-10 -5 0 +5 +10 +15 +20
. DRE
:
+ l
Reductions =
o]
NO; reduction CombinationHAG;
Examples P K;:al
3+ i 2+

Fe*" oxide—>Fe! E Aerobic respiration A+L -29.9
Denitrification B+l -28.4
F Nitrate reduction D+L -18.6
Fermentation H+L -6.4
Sulfate reduction G+L -5.9
Methane fermentation H+L -5.6
N-fixation J+L -4.8
Sulfide oxidation A+M -23.8
Nitrification A+O -10.3
Ferrous oxidation A+N -21.0
— — ] Mn? oxidation A+P -7.2

L LOxidat org. mat.
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N Oxidat. of Fe2* >

o NH;=>NC;
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Kuva 1. Sedimentin pintakerroksessa tapahtuvat mikrobiologiset prosessit (Stumm & Baccini 1978).
Pohjadynaamiset vyohykkeet

Akkumulaatio, transportaatio- ja eroosiopohjan alat vesialueella voidaan arvioida seuraavasti (Hakanson &
Jansson, 1983):

aE+T = 10073,:_ = 25'(&/5).410‘061°5l&;

ag , a4, €roosio- ja akkumulaatiopohjan alg
a,, akkumulaatiopohjan alg

a, jarven pinta-ala (kmz);

D, keskisyvyys (m).

Eri pohjatyyppien rajasyvyydet saadaan maaritettya seuraavilla kaavoilla (Hakanson & Jansson, 1983):

Dr-a=(457-Ls)/(L +214) ja

De -1 =(30,4- L+ )/(Ls +34,2), missd

Dr - = kriittinen vedensywyys transportaatio/akkumulaatiorajalla (m)
De - 7 = kriittinen vedensyvyys eroosio/transportaatiorajalla (m)

L+ = tuulen tehokas pyyhkaisymatka (km ).

Tuulen tehokas pyyhkaisymatka tarkoittaa tuulen vapaasti jarven pinnalla kulkeman matkan eréénlaista
painotettua keskiarvoa. Se méaritetddn kaytannodssa paikkatietoaineistosta mittaamalla. Etéisyys mitattavasta
pisteestéd rannalle tai saareen mitataan kaikille kulmille [ /i, missé [ i = £6°, £12°,... ..., #42°. Lf lasketaan
sitten kaavasta:

_ XXi-COS

~ Zcosu
L+ = tuulen tehokas pyyhkéisymatka (km)

Xi = etdisyys rannasta (km) » : n arvoilla

$=+6°+12°,...,+42°

> cosy =13,5, vakio

s" = mittakaavavakio, esim. 2,5 kun 1: 250.000.

L+ -S', missa,

Riippuen pohjadynaamisen tiedon tarvittavasta tarkkuudesta rajasyvyydet maaritetéan useille pisteille
esimerkiksi sddnnollisen verkoston avulla. Vertaamalla saatuja rajasyvyyksia vedensyvyyteen voidaan laatia
karttaesityksié tuuli — aaltokuljetuksen pohjadynaamisista vyohykkeistd. Jos alueella on my6s merkittavia
virtauksia, tdytyy eroosiota tarkastella myds niiden osalta.

Geofysikaaliset ja geotekniset menetelmét haitta-aineiden kulkeutumisen ja kertymisen arviointiin

Laajamittainen yleiskatsaus naytteenottoalueista, niiden syvyydestd, pohjan topografiasta ja kovapohjaisista
osa-alueista voidaan saada akustisseismisten luotausten ja videokartoituksen avulla. Valo- ja
videokuvaustekniikat (still-kuvat, drop video) voivat olla hyddyllisia my6s yleiskuvan saamiseksi sedimentin
pinnan ulkon&osté ja sielld esiintyvistd suuremmista organismeista. Jalkimmainen voi esimerkiksi osoittaa,
onko potkureiden aiheuttama eroosio tarkea paikallinen tekija (Breedveld ym. 2018).

Seuraavassa esitettyjen menetelmien avulla on tarkoituksena selvittdd sedimentin kerrosjérjestysta,
etenkin geokemiallisesti aktiivisen pintakerroksen paksuutta. Myds havainnot bio- ja kaasuturbaatiosta ovat
tarkeitd. Kaasukupliminen sedimentissé estd4 matalataajuusluotaussignaalin etenemisen mika vaikeuttaa
paikoin pahasti ko. menetelmalla luodattujen profiilien tulkintaa. Joka tapauksessa luotausmenetelmilla
saadaan parhaiten selvyys alueiden pohjadynamiikasta. Luotaustuloksia kannattaa hy6dyntaa naytepisteiden



valinnassa. Sedimenttiin kohdistuvien toimenpiteiden jalkeen tehtyné niista saadaan tietoa muun muassa
toimenpiteiden onnistumisesta tai kahden luotausajankohdan valill4 tapahtuneesta kulkeutumisesta
(eropinnat).

Monikeilaluotaus (Multibeam Echosounder System, MBES)

Monikeilaluotausta kaytetadn veden syvyyden ja merenpohjan muotojen kartoitukseen. Luotauksen
tuottamasta aineistosta saadaan tarkka kolmiulotteinen kuva pohjan maisemasta seké tietoja merenpohjan
laadusta ja kovuudesta. Luotaustietojen perusteella pystytédan arvioimaan esimerkiksi merenpohjan kivisyytta
ja karkeutta tai alueen luontotyyppeja. (https://www.ostersjon.fi/fi-
FI/Tutkimus_ja_menetelmat/Menetelmat/Kaikuluotaus)

Monikeilaluotauksella tarkoitukseen soveltuvalla menetelmall& voidaan luoda digitaalinen hyvinkin
tarkka korkeusmalli (DTM) alueelta. Monikeilaluotaimen keilan kulma pitda optimoida pystysuoria,
vaakasuoria ja kaltevia pintoja varten rantaviivan laheisyydessa. Monikeilaluotauksen yhteydessa voidaan
keré&ta ja hyodyntad myos niin sanottuja backscatter dataa joka kertoo pohjan kovuudesta.

Viistokaikuluotaus (Side Scan Sonar , SSS)

Viistokaikuluotauksella saadaan akustinen varjokuva merenpohjan pinnasta. Pohjasta palaava signaali
rekisterdityy vahvana, kun se heijastuu kovasta pinnasta, kuten kalliosta tai lohkareesta. Heikompi kaiku
saadaan pehmeista maalajeista, esimerkiksi savesta tai liejusta. (https://www.ostersjon.fi/fi-
FI/Tutkimus_ja_menetelmat/Menetelmat/Kaikuluotaus). Menetelméalla voidaan tunnistaa ja kartoittaa myds
pohjalla olevia rakenteita. Viistokaikuluotain on tarke&é pitaa riittavan erilladn mittausaluksen liikkeisté ja
hairioista.

Matalataajuusluotaus (Sub-Bottom Profiling, SBP) ja seismiset menetelmadt (esimerkiksi seismic
boomer)

Matalataajuusluotaus ja seismiset menetelmat antavat tietoa pohjan rakenteesta myds pintakerroksen
alapuolelta. Matalataajuusluotaus toimii parhaiten pehmeilla pohjilla. Esimerkiksi savi- ja silttikerrostumissa
sen l&pdisykyky on jopa useita kymmenid metreja. Koviin pohjakerroksiin, kuten hiekkaan ja soraan,
kaikuluotainsignaalin tunkeutuvuus riippuu kéytetysta taajuudesta ja kallioperdn muotojen kartoittamiseen
tarvitaan yleensa seismistd luotausta. Luotausprofiilista saadaan yleensa kuitenkin nékyviin kovan ja
pehmedn pohjan vélinen raja seké tietoa esimerkiksi pohjan kivisyydesta. Pystysuuntainen erotuskyky on
parhaimmillaan nykytekniikalla jopa 5-10 senttimetrid.

Muut geofysikaaliset ja geotekniset menetelmat

Muita sedimentin kulkeutumisominaisuuksien selvittdmisessa hyddyllisid ndytteenotto- ja
mittausmenetelmia ovat muun muassa pitkat ndytesarjat joita saadaan tarykaira- (vibrocore-), Kullenberg- ja
putkinndytteenottimilla (push sampler) tai kairasydannaytteenottona (core drilling), CPT ja muut
puristinkairaustestit (penetrometer tests) seka erilaiset sondit kuten gammaloggeri, pietsosondi (pietzoprobe)
ja sdhkonjohtavuusmittari. (Tarkemmin esimerkiksi Dean 2010). Sedimentin leikkauslujuutta (shear
strength) voidaan mitata my0s otetuista naytesarjoista kenttdmittarin avulla. (esimerkiksi Grabowski 2014)

Liuenneiden haitallisten aineiden kulkeutumisen mittaus

Mesokosmoskokeita (jotka simuloivat luonnollisia ymparistdolosuhteita) voidaan kéyttaa realistisen arvion
saamiseksi liuenneiden haitallisten aineiden luonnollisesta virtauksesta sedimenttien vesimassoihin
biodiffuusion ja advektion ohjaamana. Né&issé kokeissa kerétyt hairiottdmat sedimenttindytteet asennetaan
laboratorioon siten, ettd niiden pinnalla on heikko vesivirtaus. Vesi kiertadd puolisuljetussa jérjestelmassa ja
kulkee passiivisilla ndytteenottimilla varustettujen kammioiden l&pi, jotka kerdavét haitallisia aineita tietyn
ajan kuluessa. Erilaisia passiivisia ndytteenottimia on nyt saatavilla metalleille ja ei-polaarisille/polaarisille
orgaanisille aineille. Altistusaika on muutaman viikon luokkaa. Advektion synnyttdma4 virtaus voidaan
arvioida manipuloimalla virtausnopeutta tai turbulenssia testisedimentin yli (Breedveld ym. 2018).

Biodiffuusio voidaan mitata myds in situ kdyttdmall4 merenpohjassa olevia diffuusiokammioita. Namé
ovat suljettuja yksikoitd, jotka on varustettu passiivisilla ndytteenottimilla, kuten mesokosmoskokeissa.
Kammiot voivat toimia joko paikallaan olevassa tai pyorteisessé vedessa (Breedveld ym. 2018). Myos
kaasuja voidaan kerété vastaavalla tavalla.

Sedimentin haitta-aineiden vesimassan kanssa vaihtokykyisté ja siten suurelta osin biosaatavaa
liuennutta osaa voidaan tutkia myds sedimentin huokosvesinaytteistd. Huokosvesinaytteita ja huokoskaasuja
voidaan keratd in situ -sedimentista siihen tarkoitetuilla ndytteenottimilla. Huokosvesinaytteitd, jotka ovat



suositeltavia, voidaan ottaa sentrifugoiduista tai suodatetuista ndytteistd mahdollisimman pian ndytteenoton
jalkeen ja sedimentin rakennetta mahdollisimman véhan hdiriten. Yksi viime vuosina yleistynyt suositeltava
menetelmé& ovat sedimentin huokosvesijuuret (rhizons), joilla huokosvesinéytteitd voidaan saada jopa
suoraan kairaputkesta heti ndytteenoton jalkeen.

Joissakin tapauksissa myos heti sedimentin pinnan ylapuolelle asennettavat passiivikerdimet tai
tehostettu vesindytteenotto ja tarkkailu saattavat riittad sedimentistd vesimassaan kohdistuvan haitta-
ainevuon kartoittamiseen (keréimista tarkemmin liitteessa 3). Naissa tapauksissa taytyy huolellisesti
varmistaa, etta ndytteenotto tapahtuu mahdollisimman l&heltd sedimentin pintaa, eika ndytteeseen paése
sedimentin kiintoainetta.

Partikkeleihin sitoutuneiden haitallisten aineiden kulkeutumisen mittaus

Haitallisten aineiden kulkeutuminen sedimenttihiukkasten pinnalla on kaksisuuntainen prosessi:
resuspendoituminen ja sitd seuraava uudelleensedimentaatio. Nam@ prosessit ovat erilaisia eri raekoolle ja
sedimenttityypeille. Riskin kannalta tarkeint& on se osa, joka ja& vesimassaan riittavéan pitk&an
vaikuttaakseen haitallisesti kohdealueella tai sen lahialueilla.

Mesokosmoskokeita voidaan kéyttdd myos mittaamaan hiukkasvirtaa sedimentisté eroosion kautta
pohjavirtauksen ja turbulenssin funktiona. Seké& bruttoeroosiovirta (mika resuspendoituu) etta
nettoeroosiovirta (mitd jaa vesimassaan uudelleensedimentoinnin jalkeen) voidaan simuloida. Naiden
kokeiden etuna on, ettd virtausta ja turbulenssia voidaan manipuloida kokeellisesti, mutta useimmissa
tapauksissa ne paljastavat vain pienimuotoisia vaikutuksia (Breedveld ym. 2018).

Sedimenttikerdimilla (virtavedessa usein laatikko- ja avovedessa putkimalliset) saadaan tietoa tietyssa
ajassa putkiin kertyvén sedimentin maérasta ja laadusta. Kerdimilla pyritd&n simuloimaan hairiintyméatonta
sedimentaatiotapahtumaa, mutta kdytannossa kerdimien geometria ja muut rajoitukset aiheuttavat
merkittavaa virhettd naihin maarityksiin. Etuna kerdimisséd on muun muassa se, etta aineksen laatu voidaan
analysoida kulkeutuvasta sedimentista. Haitta-ainekertymia voidaan laskea myds in situ -sedimentistd, mikali
sedimentaationopeus saadaan maéritettya riittavalla tarkkuudella eri ajoitusmenetelmilld. Tarkimman
ajoituksen tarjoavat vuosikerralliset sedimentit. Sedimentin pintakerroksen varhainen diageneesi saattaa tosin
johtaa sedimentaationopeuden yliarviointiin.

Usein, jos virtaama tunnetaan, parempiin arvioihin kulkeutuvan kiinto- ja haitta-aineen maaristé
paastaan tarkkailemalla veden kiintoainepitoisuuksia tai sameutta joko jatkuvatoimisella loggerilla tai
esimerkiksi tietylta linjalta tietyin syvyysvalein sondilla. Kehittyneimmat kenttdmittarit pystyvat
méarittdmaén myos partikkeleiden virtausnopeuden ja -suunnan sekd raekokojakauman. Samentumapilven
laajuutta voidaan esimerkiksi ruoppaushankkeissa tarkkailla myos ilma- ja satelliittikuvien avulla.

Sedimentin eroosioherkkyyttd voidaan mitata SEDflume eroosinopeusmittauslaitteella (Suomela 2016)
tai vastaavilla koejérjestelyilla. Koejarjestelyssa hairiintymatonta ndytetta nostetaan mannélla
virtauskennoon luotuun laminaariseen virtaukseen, jonka virtausnopeutta voidaan saatda. Kriittisena
virtausnopeutena sedimentin pintaosalle voidaan pitd4 monissa tapauksissa sitd virtausnopeutta, jossa
eroosiota alkaa silmin ndhden tapahtumaan selvésti (tai veden sameus kasvaa). Eroosioherkkyysmittauksilla
saadaan suoraan Kriittisid virtausnopeuksia ilman monimutkaista mallintamista. Toisaalta tuloksia voidaan
kéyttdd mallinnusten kalibrointiin. SEDflume-tyyppisella laitteistolla saadaan selville myds sedimentin
eroosionopeuksia eri sedimenttitasoilta ja eroosion jatkumissyvyyksia. Suomessa tehdyissé tutkimuksissa
sedimentin ylimmat muutama cm ovat usein olleet hyvin eroosioherkkid, mutta eroosio usein pysahtyy
konsolidoituneen sedimentin ylépintaan. Joissakin tapauksissa eroosio vaikuttaa jatkuvan nopeana ilman
selkedd rajasyvyytta.



