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1 Inledning 

Sverige är EU:s viktigaste gruvnation. EU-kommissionen presenterade 2008 sitt råvaruinitiativ (Raw 

Materials Initiative) och konstaterade att säkrad råvarutillgång är kritiskt för unionens fortsatta tillväxt 

och sysselsättning. Den svenska mineralindustrin omsätter tillsammans med stål- och metallverken, som 

utgör nästa steg i förädlingskedjan, 220 miljarder kronor och sysselsätter nästan 60 000 människor. 

Mineralnäringen svarar för 19 % av det svenska nettoexportvärdet (SGU 2011). SGU, i samråd med 

Naturvårdsverket  och Vinnova, tog 2011 fram ”En kraftfull svensk mineralstrategi – inriktning, innehåll, 

uppläggning av arbeten”. Där skriver de att ”gruvnäringen expanderar nu åter i Sverige till följd av de 

ökade priserna på många metaller. Företagen LKAB och Boliden genomför stora investeringar för att utöka 

kapaciteten i sin verksamhet. Ett 15-tal nya eller nygamla gruvor kommer att öppnas inom en tioårsperiod. 

Det innebär en potentiell fördubbling av antalet aktiva gruvor i Sverige.” Konjunkturen har därefter vänt 

för gruv- och mineralindustrin. Det förändrar emellertid inte bilden av Sverige som gruvnation med 

tillhörande förväntningar på fortsatt långsiktig expansion för branschen. 

Gruvverksamhet innebär ofrånkomligen en miljöpåverkan. Den mest påtagliga påverkan sker i form av 

ingrepp i landskapsbilden, buller och damm samt utsläpp till vatten. Gruvbranschen är också en stor 

konsument av energi. De kanske viktigaste miljöaspekterna är dock kopplade till avfallshantering. För att 

minimera dessa störningar krävs adekvata försiktighetsmått och en ändamålsenlig miljöprövning.  

Behovet av breda diskussioner mellan samhällets olika aktörer om gruvnäringens framtidsfrågor är med 

andra ord oförändrat. En stark och bra miljöprövning är en nödvändig förutsättning för att samhället, 

branschen och de enskilda bolagen ska kunna utveckla långsiktigt robusta strategier och värden.  

Både myndigheter och bransch har också identifierat miljöprövningsprocessen som ett område med stor 

potential för förbättring och effektivisering, till gagn för en framtida utveckling av gruv- och 

mineralbranschen i Sverige. Förbättringspotentialen ligger i första hand inte inom de juridiska och 

tillståndsmässiga aspekterna utan snarare på hur tillståndsprocessen genomförs och hur underlag 

avseende miljöpåverkan och kravställning tas fram och används. Som ett resultat av detta har ett 

dialogprojekt genomförts under 2014. Projektet har genomförts med deltagande av tre nationella 

myndigheter - Naturvårdsverket, Havs- och Vattenmyndigheten samt Sveriges geologiska undersökning, 

SGU - tillsammans med representanter för industrin genom LKAB, Boliden och branschorganisationen 

SveMin. IVL Svenska Miljöinstitutet har varit värd och moderator för processen.  

2 Syfte 

Gruvdialogen syftar långsiktigt till att förbättra miljöprövningen av gruvprojekt. Det förväntas ske genom  

1. dels en ökad förståelse mellan myndigheter och gruvbolag vad gäller varandras förutsättningar, 

uppdrag och agerande i tillståndprocesserna,  

2. dels att gemensamt identifiera frågeställningar där fortsatt utredning kan skapa större tydlighet och 

förutsägbarhet. Det senare gäller framför allt vetenskapligt underlag som används som 

bedömningsgrund för miljöpåverkan eller som underlag för kravställning för åtgärder för att begränsa 

miljöpåverkan. 
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Under en fortsatt dialog 2015 är avsikten att utveckla metoder, standarder eller modeller som är 

ömsesidigt accepterade av industrin och myndigheterna. De ska kunna användas för att bedöma 

miljöpåverkan av gruvdrift i tillståndsprocessen. 

3 Genomförande 

Under 2014 genomfördes gruvdialogen i form av tre längre arbetsmöten. Dialoggruppen bestod av en 

representant per organisation (i SveMins fall två personer), utan suppleanter för att underlätta 

kontinuiteten i processen. Mötenas upplägg och innehåll följde en övergripande plan. Avsikten var att 

inledningsvis identifiera deltagarnas syn på dagsläget, prioriterade förbättringsområden, orsaker till 

dagens situation samt förväntningar på såväl dialogprocessen i sig och miljöprövningsprocessen. Den 

plattformen blev utgångspunkt för fortsatt strukturerad dialog om dels ansvarsfullt agerande i 

miljöprövningsprocessen, dels sakfrågor i miljöprövningsprocessen med särskilt behov av förbättrat och 

gemensamt accepterat kunskapsunderlag. 

Projektets övergripande syfte ”förbättrad miljöprövning av gruvprojekt” är medvetet vagt formulerat. 

Dialoggruppen identifierade tämligen omgående samrådsprocessen som den del av 

miljöprövningsprocessen som parterna har störst möjlighet att själv utveckla och förbättra genom hur de 

väljer att agera i de enskilda fallen. Ett förbättrat samråd är med andra ord en viktig del av en förbättrad 

miljöprövning. Frågan om vad som utgör en ”bra process” kvarstår emellertid obesvarad. Det är olika 

beroende på vilken deltagare man frågar och ska också kunna vara så. I en process med många deltagare är 

det viktigt att alla upplever den som ”bra” och därför behöver man se till att begreppet ska inrymma flera 

dimensioner. Det ska också poängteras i det här fallet att en process kan vara bra utan att den för den skull 

leder till ett resultat där man ser sig som ”vinnare”.  

3.1 Förväntningar, ramar och prioriteringar 

En av projektets utgångspunkter och orsaker var, förenklat beskrivet, att industrin och myndigheterna har 

haft olika syn på miljöprövningen av gruvor. Det första arbetsmötet ägnades av det skälet åt att definiera 

innebörden av en ”bra” eller ”förbättrad” process, vilka frågeställningar respektive deltagare ansåg vara 

kritiska för att uppnå detta samt vilka förväntningar som ställdes på dialogprojektet. Därför inleddes mötet 

med att diskutera just detta; vad vill var och en att dialogen ska leda till och när skulle vi kunna känna oss 

nöjda med de resultat som kommit av dialogen? 

Genomförandet skedde växlade mellan enskilt arbete, där varje deltagare oberoende av de övriga fick 

formulera och presentera sina ståndpunkter, och gemensam diskussion om vilka gemensamma nämnare 

som kunde identifieras. Beslut om vilka specifika mål som var möjliga och rimliga att sätta för 

dialogprojektet fattades enhälligt.  

Resultaten från det första arbetsmötet omfattar: 

­ Enhälligt beslutade projektmål 

­ Konkretisering av begreppet ”bra samrådsprocess” 

­ En bruttolista av prioriterade frågeställningar 
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3.2 Nulägesbeskrivning, målbild och prioriterade sakfrågor 

Under det andra mötet gav samtliga deltagare i tur och ordning sin bild av dagens miljöprövningsprocess; 

vad som fungerar bra och dåligt i tillståndsprocessen och hur de uppfattat övriga aktörers agerande. 

Resten av dialoggruppen fick ställa uppföljande frågor för att förtydliga och fördjupa beskrivningen men 

inte gå i svaromål eller ifrågasätta. Deltagarna fick enskilt reflektera över den samlade 

nulägesbeskrivningen för att ta fram underlag för fortsatt analys.  Syftet var att uppmärksamma och skapa 

förståelse för exempelvis olika grundsyn på gruvornas miljöpåverkan, olika bevekelsegrunder eller 

prioriteringar i sitt processagerande och även att belysa hur den egna organisationen faktiskt uppfattas av 

övriga aktörer. 

Med den här gemensamma beskrivningen av dagens process fördjupades analysen av vilka mått och steg 

som behöver vidtas för att närma sig eller uppnå en ”bra” process. Genomförandet var ett delresultat i sig, 

då det bedöms ha bidragit till att öka förståelse, förtroende och samsyn i dialoggruppen. Därutöver 

användes analysen av nuläge och målbild som underlag vid det fortsatta arbetet under det tredje mötet. 

Parallellt med analysen av processens genomförande ägnades tid åt återkommande sakfrågor av stor 

betydelse i miljöprövningsprocessen. Ett antal förslag på huvudsakligen naturvetenskapliga 

frågeställningar hade getts redan i och med det första arbetsmötets bruttolista. Utifrån denna diskussion 

beslutade dialoggruppen att låta IVL genomföra två förstudier om kunskapsläget för dels 

bedömningsgrunder för utsläpp av främst metaller till sötvattenmiljö (se bilaga 1), dels ekologisk 

kompensation (se bilaga 2). Förstudierna skulle avrapporteras i form av pro memorior och presenteras 

muntligt på det tredje arbetsmötet. Dessa är bilagda till rapporten. 

3.3 Processanalys, handlingsplan och fortsatt arbete 

Under dialogens gång uppfattade IVL det som att en av anledningarna till rådande frustation var att de 

olika aktörernas interna processer är dåligt anpassade till varandra och inte minst deras förväntningar på 

övrigas agerande. Förenklat har det funnits en uppfattning från industrin att miljömyndigheterna 

engagerar sig för sent i processen och omvänt att myndigheterna anser att industrin för tidigt låst sig vid 

en viss lokalisering och lösning. Därför gavs det under det tredje mötet tillfälle för varje person att berätta 

hur man internt jobbar i tillståndsprocessen. Genom att ge de övriga deltagarna insyn i den egna processen 

uppmuntrades de samtidigt till att reflektera över hur deras processer passar andras. Deltagarna fick här 

också möjlighet att poängtera på vilka områden som andras processer inte är harmoniserade med den 

egna. På samma sätt som vid föregående möte fick varje deltagare ge sin beskrivning oemotsagd och 

momentet avslutades med enskild reflektion.  

Med de samlade externa och interna processbeskrivningarna som ett viktigt underlag specificerade varje 

deltagare enskilt vilka förväntningar hen har på övriga aktörers agerande tillsammans med vad hen 

bedömer att den egna organisationen kan bidra med, allt i syfte att de facto uppnå den ”förbättrade” 

process som dialogprojektet syftar till. Resultatet blev en långt gången konkretisering av vad vilka resurser 

i form av samsyn och förändringsbenägenhet som gruppen gemensamt har att disponera för att nå resultat 

i det korta perspektivet. Dialoggruppen formulerade enhälligt en handlingsplan för hur man avser att gå 

vidare utanför dialogprojektet. 

Därutöver föredrog IVL de två genomförda förstudierna, Utgångspunkter för bedömning av 

miljöpåverkan av utsläpp till recipient (bilaga 1), respektive Ekologisk kompensation (bilaga 2). 

Innehållet diskuterades av dialoggruppen, jämfördes med egna erfarenheter och uppfattningar. Gruppen 

listade också enhälligt ett antal frågor i behov av fortsatt utredning. 
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4 Resultat  

Projektet har tydligt visat att en dialog mellan parter i tillståndsprocessen kan skapa förutsättningar för en 

mer förutsägbar och konstruktiv process. Viktiga slutsatser berör områden som tydlighet, kontinuitet i 

bemanning, gemensam syn på vilken typ av bedömningsunderlag som kan anses relevanta samt 

förväntningar på engagemang och dialog inom ramen för tillståndsprocessen. Vidare identifierades ett 

antal områden där fortsatt utredning och vetenskaplig syntes samt dialog krävs för att skapa möjlighet till 

en gemensam bild av kunskapsläget och hur det ska tillämpas.  

Vid det tredje mötet konstaterade deltagarna också att projektets olika mål, trots att de uppfattats som 

ambitiösa när de formulerades, helt eller delvis uppfyllts. Därmed har deltagarna samtidigt i handling visat 

att de kan genomföra en process trots inledande skillnader i förväntningar, med ett stort mått av 

oförutsägbarhet och med begränsad tid. Förhoppningsvis kan det i sig inspirera till att fortsätta arbetet 

med att förbättra miljöprövningsprocessen inom de egna organisationerna och genom fortsatt samverkan.  

4.1 Konkretisering av ”bra samrådsprocess” 

Dialoggruppen angav fem huvudkriterier för att uppnå en bra process. De är inte rangordnade sinsemellan 

och behöver heller inte avspegla varje enskild deltagares uppfattning: 

­  Agera i tid 

­ Tidig samsyn 

­ Förutsägbar process 

­ Bra samtalston 

­ Tydliga underlag 

Som ett komplement till huvudkriterierna ovan fick var och en ange och motivera vilka frågeställningar 

man anser vara kritiska, i behov av översyn eller dylikt för att uppnå dessa kriterier. I många fall kan dessa 

kritiska frågeställningar betraktas som hinder för att uppnå en bra process. Bruttolistan har därför legat till 

grund för fortsatt diskussion om vilka aktiviteter som krävs för att övervinna desamma och på så vis 

förbättra processen.  

­ Adekvat bemanning med avseende på kunskap samt aktiv dialog i samrådsprocessen 

­ Gemensam bild av en effektiv samrådsprocess 

­ Tydliggjorda roller 

­ Förbättrat samarbete och förtroende mellan myndigheter 

­ Uppstyrd och disciplinerad process 

­ Tydligare vägledning till branschen avseende innehållet i underlag 

­ Samsyn och tillgänglighet avseende metodik för bedömning av miljöpåverkan 
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­ Metoder för att minska avfallsmängd och farlighet 

­ Accepterad metod att beskriva påverkan på gynnsam bevarandestatus 

­ Accepterad metod för att beskriva kompensationsåtgärder 

­ Accepterad metod för att bedöma miljöpåverkan i vatten 

­ Accepterad metod för att beskriva ekosystemtjänster 

4.2 Handlingsplan 

1. Företag ska i lämpliga fall bjuda in Naturvårdsverket, Havs- och Vattenmyndigheten samt SGU till 

samråd redan i koncessionsärenden. Syftet är att så tidigt som möjligt ge myndigheter information om 

bakgrund, ramar och förväntningar på den fortsatta processen samt få myndigheternas synpunkter på 

desamma. 

2. Företag och berörda myndigheter ska sträva efter att redan i samrådet gemensamt identifiera vilka 

frågor och bedömningar man kan enas om. Myndigheterna ska tydligt meddela och motivera vilka 

frågor man avser driva vidare under processen. 

3. Både företag och myndigheter ska begära tidigare och tydligare processledning av domstol. 

Domstolarna välkomnas att precisera vilka frågor som de vill ha svar på i remissrundan för att 

klargöra underlagens innehåll och parternas inställning. 

4. Både företag och myndigheter ska begära muntlig föredragning med försyn när så är lämpligt.  

5. Ovanstående punkter föreslås ingå ”Vägledning för prövning av gruvverksamhet” som för närvarande 

revideras under ledning av SGU. 

6. I lämpliga delar ska ovanstående åtgärder även föreslås i parallellt pågående processer och 

utredningar med liknande syften, bland annat regeringsuppdraget ”Effektivare prövningsprocess” som 

leds av Länsstyrelsen i Västerbotten. 

7. SveMin tar initiativ till att snarast bjuda in till nytt möte inom ”Dialog vattenmiljö näringsliv” (tidigare 

”Nationellt samverkansmöte för vatten”) för fortsatt diskussion i det forumet. 

4.3 Fortsatt utredningsbehov 

4.3.1 Utsläpp av gruvvatten till recipient 

Det finns ett behov av att fastslå lämpliga begränsningsvärden för utsläpp av gruvvatten till recipient, men 

för att göra detta behövs en branschgemensam syn på: 

1. Hur den framtida halten i en recipient beräknas för ett planerat utsläpp, inkluderande bland annat:  

1.1. relevant avgränsning av recipienten  
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1.2. representativ kontrollpunkt 

1.3. skattning av belastningens storlek 

2. I vilka fall gränsvärden framtagna utanför EU kan accepteras, för de fall aktuellt ämne saknar EU-

MKN. I första hand gränsvärden framtagna i Kanada, USA och Australien. 

3. Vilka ämnen som kan förväntas ha betydelse för ekosystem i vattenmiljön och därför bör ingå i 

miljöbedömningen utöver de traditionella, till exempel uran, kobolt, sulfat med flera, och på vilka 

grunder. 

4. Hur icke-försämringsprincipen ska tillämpas i de fall en ny, utökad eller förändrad verksamhet 

bedöms komma att öka recipientbelastningen. Hur stor del av tillgängligt kemiskt/ekologiskt 

”intervall” kan en enskild verksamhet ta i anspråk? 

5. När det är relevant att genomföra recipientspecifika undersökningar och hur ska 

recipientundersökningen genomföras i de fallen. Det innefattar frågor om val av provtagningspunkter, 

datainsamling, analys och syntes och inte minst hur tillgänglig data insamlad genom företagens 

egenkontroll och kontrollprogram kan utnyttjas. 

4.3.2 Ekologisk kompensation 

För frågan om kompensationsåtgärder finns ett behov av branschgemensam syn på hur 

naturvärden/biologisk mångfald/ekosystemtjänster ska värderas vid ekologisk kompensation, vid 

jämförelser mellan olika värden et cetera. I fallet med ekologisk kompensation uppstår också frågor om 

hur, var och hur länge åtgärder ska och kan genomföras. Ofta behöver de genomföras på mark som 

verksamhetsutövaren inte äger varför varaktighet på markavtal kan sätta begränsningar. Naturvårdsverket 

avser att presentera en vägledning för ekologisk kompensation under 2015. 
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Syfte 

Att ur en naturvetenskaplig synvinkel beskriva 

förutsättningarna för tillämpningen av 

miljökvalitetsnormer (MKN) och riktvärden för att 

förhindra oönskad miljöpåverkan av utsläpp till 

recipient. De förutsättningar som beskrivs är dels de 

naturliga förutsättningarna i form av vattenkemi och 

dels de experimentella förutsättningarna för att 

härleda ekotoxikologiska effektnivåer.  

Bakgrund  

Naturlig vattenmiljö 

De processer som har betydelser för metallers 

biologiska effekter i ett akvatiskt ekosystem, 

exempelvis i ett inlandsytvatten eller i ett kustvatten, 

redovisas schematiskt i Figur 1. Alla organismer på 

planeten jorden har utvecklats i ekosystem där de 

naturliga flödena av metaller förekommit. Detta har 

bl.a. medfört att en del metaller är essentiella 

spårämnen för flera eller samtliga organismer. Till 

de metaller som anses vara essentiella spårämnen 

för samtliga eller ett stort antal olika arter av 

organismer hör kobolt, nickel, zink och koppar. Som 

en följd av detta har ryggradsjur som lever i vatten 

en välutvecklad förmåga att ta upp och utsöndra 

dessa metaller så att koncentrationen av dessa 

spårämnen hålls inom ett relativt snävt intervall, 

jämfört med den stora variation som kan förekomma 

avseende bakgrundskoncentrationer av metaller i 

vatten. Ett konkret exempel på detta är laxfiskar. I en 

gradient från havsmiljön upp till en liten bäck är det 

stora skillnader i både allmän vattenkemi och  halter 

av t.ex. zink.  

Toxicitet bestäms av biotillgänglighet 

Metallers toxiska effekter på vattenlevande 

organismer avgörs av den biotillgängliga 

koncentrationen, d.v.s. den halt av metallen i fråga 

som förekommer i sådan form att den kan tas upp av 

vattenlevande organismer direkt ur vattnet. För 

fiskar och många ryggradslösa djur (t.ex. blötdjur, 

kräftdjur och insekter) sker upptaget av syrgas och 

spårämnen, inklusive metaller, via gälarna.  För 

mindre komplexa och mer inaktiva djur samt växter 

sker upptaget direkt genom hela kroppen. Den 

viktigaste biotillgängliga formen för metaller i 

vatten, är generellt den hydratiserade jonen, vilken 

brukar skrivas utan de koordinerade 

vattenmolekylerna, t.ex. i fallen koppar och zink, 

Cu2+, respektive Zn2+.  

 
 
Figur 1. Schematisk bild över processer som påverkar metallers biotillgänglighet i vattenmiljön. In 
och ut ur systemet under betraktelse sker advektiva flöden. Mellan atmosfär och vattenyta sker ett 
utbyte i form av deposition av partiklar och nederbörd samt förångning och vid brottsjö. I den övre 
delen av vattenmassan, någon meter till tiotals meter, tränger ljuset ned så att fotosyntes kan ske. 
Här bildas partiklar av biologiskt ursprung, döda och levande plankton. Dessa partiklar både 
adsorberar och absorberar metaller. När plankton dör sjunker det till botten tillammans med dött 
organiskt material från land och andra vatten. På så sätt sker en sedimentation av metaller till 
bottensedimenten. Från bottensedimenten sker både diffusion av lösta metallkatjoner och re 
suspension av metaller bundna till partiklar. Den slutliga sänkan är begravning i bottensedimenten. 
Erosionen av bottensedimenten kan bara nå ned till ett visst djup, varför re-suspension typiskt bara 
förekommer i de översta centimetrarna.  
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Det är i huvudsak två omgivningsfaktorer som 

bestämmer biotillgängligheten av en metall i 

sötvatten, d.v.s. andelen av metallen som 

förekommer som (hydratiserad) jon.  

­ Den första är vattnets pH, vilket i hög grad 

påverkar vilka oorganiska komplex som kan 

bildas och därmed i vilken utsträckning den 

hydratiserade, biotillgängliga, jonen förekommer.  

­ Den andra faktorn är halten ”små” organiska 

molekyler, t.ex. humussyror, som förekommer i 

vattnet. Detta avgör nämligen i vilken 

utsträckning organiska komplex kan bildas med 

metallen i fråga, vilket minskar mängden 

hydratiserad jon i motsvarande grad.  

 

Halten ”små” organiska molekyler definieras 

operationellt som ”dissolved organic matter” (DOM), 

vilket är det organiska material som passerar genom 

ett 0,45 m filter.  Motsvarande parameter för 

vattenanalyser är ”dissolved organic carbon”(DOC), 

då bestäms mängden organiskt kol som passerar ett 

0,45 m filter. I svenska sötvatten är nästan alla 

organiska molekyler ”små”, vilket medför att DOC 

utgör 90 – 95 % av ”total organic carbon”, TOC 

(Palm Cousins et al., 2009; Algesten, 2003). Inom de 

olika regelverk som styr bl.a. hur miljöövervakning 

ska genomföras och hur t.ex. vattenkvalitet ska 

bedömas i EUs ramdirektiv för vatten, ”Water 

Framework Directive” (WFD) används oftast den 

koncentration av metallen ifråga som mäts efter att 

vattenprovet har filtrerats genom ett 0,45 m filter. 

Denna operationella definition benämns löst (eng. 

dissolved) halt. Det framgår av beskrivningen ovan 

att är ”löst” halt endast undantagsvis är densamma 

som biotillgänglig halt, eftersom betydelsen av 

metallers komplexbildning med organiska molekyler 

för biotillgängligheten är desto viktigare.  

Bedömning av miljöpåverkan av utsläpp 
till recipient 

Metallers biotillgänglighet och därmed 

miljöpåverkan kan variera både från plats till plats 

och under tid på en och samma plats. Denna 

omständighet motsäger inte behovet av generella 

verktyg för att kunna bedöma miljöpåverkan av 

utsläpp till recipient. Dessa verktyg bör vara 

transparenta, bygga på faktiska observationer av 

verkligheten och generera reproducerbara resultat. 

Detta innebär att exempelvis statistiska metoder kan 

(och bör) användas för att verifiera en hypotes.  

Denna princip kan även kallas 

”sparsamhetsprincipen”. Detta innebär bl.a. i det 

aktuella fallet att om en modell kan förklara ett 

fenomen med tillräckligt god noggrannhet så kan 

den modellen användas generellt. Det finns endast i 

undantagsfall ett behov av att förfina modellen eller 

att anföra ytterligare antaganden.  I de länder 

(inklusive överstatliga unioner) som är jämförbara 

med Sverige ekonomiskt och politiskt, d.v.s. EU, 

Kanada, USA, Australien och Nya Zeeland, tagit fram 

verktyg i form av generella riktvärden och 

miljökvalitetsnormer (MKN) för att bedöma 

miljöpåverkan av utsläpp till recipient. Även om det 

finns vissa skillnader mellan de olika staternas 

riktvärden/MKN i det enskilda fallet så är metodiken 

för att härleda riktvärdena/MKN i allt väsentligt 

identisk. EUs ramdirektiv för vatten utgår från 

effektbaserade miljökvalitetsnormer (MKN). 

Det finns två typer av riktvärden och 

miljökvalitetsnormer. Dels de som avser 

exponeringar under en kortare tid, upp till några 

dagar då de bygger på ekotoxikologiska data från 

tester upp till 96 h, dels de som avser exponeringar 

under längre tid, en månad eller längre. De förra 

brukar benämnas på engelska som acute, short term 

eller maximum allowable concentration (MAC) 

medan de senare benämns chronic, long term eller 

annual averages (AA).   

Det finns tre olika metoder att härleda riktvärden 

och miljökvalitetsnormer:  

1. Den vanligaste metoden är att man identifierar 

den känsligaste nivån (eng. end point) för 

ekotoxikologiska effekter för ämnet i fråga för 

alla relevanta typer av arter. Denna nivå 

definieras av det effektvärde, NOEC (No-Effect 

concentration), EC10 eller EC20 (eng. effect 

concentration) då ingen eller 10 % respektive 20 

% av organismerna i testet uppvisat den 

undersökta effekten. Den undersöka effekten 

skall vara av typen dödlighet, 

reproduktionsförmåga eller tillväxt (OECD, 

1995; Warne, 1998; EC, 2011).  Från denna nivå 

härleds sedan ett riktvärde eller MKN med hjälp 

av en säkerhetsfaktor (eng. Assessment factor) 

genom division med säkerhetsfaktorn. Om 

exempelvis den lägsta nivån i form av NOEC, 

EC10 eller EC20 värden som uppfyller de 

uppställda kvalitetskraven är 10 (g/l) och man 

tillämpar en säkerhetsfaktor om 10 så blir den 

härledda MKN/riktvärdet 1 (g/l). 

Säkerhetsfaktorns storlek beror på hur stor 

osäkerheten bedöms vara hos det 

ekotoxikologiska underlaget. Riktvärdet/MKN 

som härleds är ju ett värde som har betydelse för 

tillämpningar av lagar, till skillnad från ett strikt 

ekotoxikologiskt perspektiv där det är relevant 
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att tala om ”predicted no-effect concentration” 

(PNEC). 

2. Om det finns tillgång till tillförlitliga 

ekotoxikologiska långtidsdata i form av NOEC-

värden, EC10 eller EC20-värden från fler än fem 

arter kan en statistisk metod kallad Species 

Sensitivity Distribution (SSD) användas, 

eftersom man då har ett tillräckligt stort 

underlag (Aldenberg och Slob, 1993; OECD, 

1995). Denna metod är att föredra för att härleda 

långtidsriktvärden eller MKN då användandet av 

godtyckliga säkerhetsfaktorer kan undvikas 

(OECD, 1995; Warne, 1998, 

ANZECC/ARMCANZ, 2000) och anses utgöra 

ett bättre underlag för riktvärden än den 

generella metoden beskriven ovan (CCME, 

2007). Med SSD-metodik kan man härleda ett 

”Hazardous Concentration 5” (HC5) –värde som 

skyddar 95 % av alla vattenlevande arter.  Om 

man enbart använder sig av riktvärden eller 

miljökvalitetsnormer härledda med SSD-

metodik så blir de härledda värdena av typen 

trigger-values. Riktlinjerna för hur skydd av 

vattenmiljön skall säkerställas utformas i så fall 

så att åtgärder i form av ytterligare utredningar 

och undersökningar måste vidtas då dessa 

trigger-values uppnås (ANZECC/ARMCANZ, 

2000).  behövs inga generella korttidsriktvärden 

eller korttids-MKN då dessa effekter beaktas i 

den fördjupade platsspecifika åtgärdsplanen.  

3. Den senaste utvecklingen vad gäller metoder att 

definiera miljökvalitetsnormer eller riktvärden 

för metaller i ytvatten är utvecklingen av Biotic 

Ligand Models, BLM:er (DiToro et al., 2001; 

Paquin et al., 2002; De Schamphelaere et al., 

2004; Niyogi och Wood, 2004; Niyogi et al., 

2008; Environment Agency, 2009). Dessa 

numeriska modeller består av två moduler. Den 

ena modulen består av en eller flera 

vattenkemiska modeller vilka beräknar hur stor 

andel av den lösta koncentrationen av metallen i 

fråga som vid just det aktuella tillfället är i sin 

biotillgängliga form kontra hur stor del som är 

bunden i olika komplex med organiska och 

oorganiska ligander, inklusive adsorption till 

oorganiska ytor. Dessa beräkningar bygger på 

att endast termodynamiska jämvikter styr 

specieringen och att kinetiken inte spelar någon 

roll. Den andra modulen beräknar hur den 

biotillgängliga andelen av metallen i fråga 

konkurrerar med andra naturligt förekommande 

katjoner (H+, Na+, Mg2+, Ca2+) om bindning till 

den biotiska liganden, vilket simulerar upptaget 

över gälarna och därmed den toxiska effekten.  I 

den BLM som används för operationell 

miljöövervakning i EU, Bio-met, så hämtas data 

från en databas med över 20 000 olika 

kombinationer av de vattenkemiska 

parametrarna pH, DOC och Ca2+ och 

motsvarande HC5-värden för metallerna nickel, 

koppar och zink.  Dessa data har skapats genom 

simuleringar med tre stycken olika, mer 

avancerade BLM: er, en för respektive metall. 

Vattenkemin i det aktuella fallet jämförs med 

simulerade data i databasen och det lägsta HC5-

värdet av de två simuleringar som liknar det 

aktuella fallet mest väljs ut. Efter att 

säkerhetstaktorer ansatts, vilka skiljer sig åt för 

de olika metallerna, härleds sedan ett lokalt 

MKN för varje metall.  

 

Sammanfattningsvis är de viktigaste gemensamma 

principerna bakom härledningen och tillämpningen 

av riktvärden och MKN: 

­ Ekotoxikologiska data från ett relativt sett mycket 

litet antal arter representerarar ett mycket stort 

antal olika sötvattensarter från i stort sett 

samtliga natur och klimattyper: regnskog, 

temperarad skogs- och slättlandslandskap, öken, 

boreala skogslandskap, alpina miljöer och tundra. 

Det samma gäller för marina arter.  

­ Dessa data är framtagna enligt standardiserade 

metoder med internationell status. 

­ Ur dessa data härleds i första hand med hjälp av 

vedertagna statistiska metoder riktvärden och 

MKN. 

­ Dessa riktvärden/MKN är tillämpliga inom hela 

den aktuella nationen/nationerna (miljoner km2 

EU: drygt 4; USA knappt 10; Kanada knappt 10; 

Australien + Nya Zeeland: 8) för alla de olika 

natur- och klimattyperna enligt ovan. 

­ I de fall grundämnens/kemiska föreningars 

miljöpåverkan i hög grad styrs av kemiska och 

fysikaliska förhållanden i recipienten används 

verktyg för att ta fram platsspecifika 

riktvärden/MKN.  

Riktvärden i andra länder 

Förekomsten och utformningen av riktvärden och 

MKN för olika ämnen i vatten skiljer sig mycket åt 

beroende på kunskapsläget. För metallerna nickel, 

koppar och zink är kunskaperna relativt sett mycket 

goda, vilket medför dels att mer avancerade metoder 

har utvecklats (BLM) samt att det är en liten skillnad 

mellan olika länders generella MKN/riktvärden 

(Tabell 1). Kobolt är en metall som i likhet med 

nickel, zink och koppar är essentiell för alla 
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organismer. Kunskapsläget är dock betydligt sämre 

för kobolt eftersom det är osannolikt att icke-

radioaktiv kobolt skall kunna orsaka några negativa 

effekter på vattenmiljön (Blust, 2012). För uran är 

kunskapsläget delvis annorlunda på så sätt att 

behovet av ett riktvärde/MKN är begränsat till ett 

mindre antal stater. Det är framför allt länder med 

betydande brytning av uranmalm (Australien och 

Kanada) samt kärnteknisk industri och 

energiproduktion (Frankrike) som har bidragit till 

kunskapsutvecklingen och därmed härledningen av 

riktvärden/MKN.  Anledningen till att urans 

ekotoxikologiska effekter inte har studerats mer är 

att uran inte är särskilt toxiskt för fisk och att det är 

andra ämnen från uranbrytningen som har större 

potentiell påverkan på vattenmiljön (Goulet et al., 

2012). Slutligen vad gäller sulfat så är det ett ämne 

som endast nyligen har börjat uppmärksammas i 

tillräcklig utsträckning för att det omfattande arbetet 

med att härleda riktvärden/MKN skall kunna 

genomföras på ett vederhäftigt sätt. Förklaringen är 

att eftersom sulfat är en av de huvudsakliga lösta 

jonerna i ett inlandsytvatten och dess toxikologiska 

effekt därmed inte är helt uppenbar.  

Metallerna nickel, koppar och zink 

I Tabell 1 anges miljökvalitetsnormer och riktvärden 

för nickel, koppar och zink i inlandsytvatten för 

jämförbara länder.  Just för dessa tre metaller är det 

intressant att jämföra riktvärden/MKN mellan olika 

jämförbara länder. Dessa tre metaller har det 

gemensamt att de är essentiella spårämnen för både 

mikroorganismer, växter och djur, med möjligt 

undantag för Ni för djur, och att det finns gott om 

ekotoxikologiska data och studier för vattenlevande 

organismer. Denna omständighet har möjliggjort 

utvecklande av BLM:er vilka används för ar att 

härleda platsspecifika MKN/riktvärden i EU och 

USA (Tabell 1). Det framgår vidare av Tabell 1 att i de 

länder man (ännu) inte har infört BLM:er så 

använder man den vattenkemiska parametern 

hårdhet, uttryckt som ekvivalenter CaCO3 (mg/l), för 

att härleda MKN/riktvärden. I de vattenkemiska 

modellerna i BLM:er används förutom vattnets 

hårdhet, DOC och pH, enligt ovan, vilket medför en 

större sökerhet i skattningen av MKN/riktvärden 

(Palm Cousins et al., 2009), varför det är troligt att 

BLM:er kommer att införas även i de fall det inte 

används idag.  

Förutom de vattenkemiska och ekotoxikologiska 

aspekterna så finns det rumsliga och tidsmässiga 

aspekter som är viktiga för hur miljöpåverkan av 

utsläpp till recipient skall bedömas. För det första så 

skall recipienten undersökas i en punkt som är 

representativ för hela recipienten. Detta medför bl.a. 

att provtagningen inte skall genomföras nära 

utsläppspunkten. Ett centralt begrepp är därför 

omblandningszon för vattendrag, sjöar och kuster. 

För det andra måste så måste ett tillräckligt stort 

antal prov tas, ungefär jämnt föredelade över året, så 

att ett årsmedelvärde kan beräknas med tillräckligt 

god säkerhet. Dessa två aspekter beaktas i samtliga 

länder vilka är jämförbara med EU (Australien/Nya 

Zeeland, Kanada och USA).  
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Tabell 1. Miljökvalitetsnormer och riktvärden för nickel, zink och koppar i inlandsytvatten (g/l) löst fraktion. De 

svenska riktvärden som anges för koppar och nickel är Hav- och Vattenmyndighetens förslag från 2013. 

  

korttids 

 

långtids 

 

korttids 

 

långtids 

 

korttids 

 

långtids 

EU/2013/29 

EC, 2011 

34
 

BLM 

4
 

BLM 

- 

BLM 

- 

BLM 

- 

BLM 

- 

BLM 

Sverige, HaV2013 

CaCO3 < 24 mg/l 

CaCO3 > 24mg/l 

   4
 

 

 

3 

8
 

USA, USEPA 2002 och 2007 

CaCO3 (mg/l) 20 

CaCO3 (mg/l)  50 

CaCO3 (mg/l)  200 

 

120 

260 

842 

 

13 

29 

93 

 

BLM 

BLM 

BLM 

 

BLM 

BLM 

BLM 

 

30,6 

66,6 

216 

 

30,2 

65,7 

213 

Kanada, CCME (2007) 

Ni; Cu: CaCO3 (mg/l) <60; <82  

Ni: CaCO3 (mg/l) 60 – 180  

Cu: CaCO3 (mg/l) 82 - 180  

Ni; Cu: CaCO3  (mg/l) >180  

 

 

25 

110 

 

150 

 

 

2 

 

3 

4 

 

 

30 

30 

30 

30 

Australien och Nya Zeeland, 

ANZECC/ARMCANZ (2000) 

CaCO3 (mg/l) <60  

CaCO3 (mg/l) 60 - 120  

CaCO3 (mg/l) 120 - 180  

CaCO3 (mg/l) 180 - 240  

CaCO3 (mg/l) 400  

 

 

 

 

 

11
 

28
 

43
 

57
 

99
 

 

 

 

1.4
 

3.5
 

5.5
 

7.3
 

13
 

 

 

 

8,0
 

20
 

31
 

42
 

72
 

 

Metallen kobolt 

Världshälsoorganisationen, WHO, härleder med 

hjälp SSD-metodik utifrån ett datamaterial om 

NOEC-värden för 28 arter ett kroniskt riktvärde 

(nedre 50 % konfidensintervall för HC5) om 8 g/l 

(Kim et al., 2006). Arterna representerar alger, 

urdjur, ryggradslösa djur (blötdjur, kräftdjur, 

maskar, insekter), fiskar och amfibier. Den största 

osäkerheten med det kroniska riktvärdet om 8 g/l 

är för mycket mjuka vatten-förhållanden, d.v.s. 

halter Ca2+ <10mg/l (Kim et al., 2006).  

 

Den kanadensiska provinsen British Columbia 

använder sig av ett riktvärde om 4 g/l baserat på ett 

LOEC om 8 g/l avseende kroniska (30 dygn) 

reproduktionseffekter hos kräftdjuren Dapnia 

magna och Ceriodaphnia dubia samt en 

säkerhetsfaktor om 2 (Nagpal, 2004). Intressant är 

att Nagpal (2004) inte ville använda sig av en större 

säkerhetsfaktor eftersom kobolt är essentiellt för 

djur och människor.  

 

Den europeiska kemikaliemyndigheten ECHA 

(European Chemicals Agency) har publicerat ett 

PNEC-värde (PNEC; predicted no-effect 

concentration) för kobolt om 0,51g/l för att skydda 

vattenmiljön. Enligt ECHA har detta riktvärde tagits 

fram genom statistisk extrapolering samt en 

säkerhetsfaktor om 3. De data som ECHA har använt 

för att härleda riktvärdet omfattar studier fram till 

och med 2010 med en klar majoritet från 2000-talet. 

Om man antar att NOEC-data från ECHAs underlags 

data är loglogiskt fördelade, d.v.s. logaritmerna av 

NOEC-data är logistiskt fördelade, så kan man med 

hjälp av SSD-metodik (Aldenberg och Slob, 1993) 

räkna fram flera olika HC5-värden (Tabell 2). Den 

logistiska fördelningen är som en normalfördelning 

med längre svansar, d.v.s. mer skyddande., och har 

därför använts i ekotoxikologiska applikationer. 

Antagandet om att data är logistisk fördelade medför 

normalt inga betydande konsekvenser för 

skattningarna av HC5-värdena (Warne, 1998). För 

fisk och ryggradslösa djur har enbart långtidsstudier 

enligt ECHA använts medan för alger och växter så 

använder man sig av nödvändighet av 

korttidsstudier. Dessa benämns i Tabell 1 som 

”ECHA-lt”. Eller man kan också välja att enbart 

beakta de data som uppfyller OECDs (1995) riktlinjer 

för långtidsstudier, d.v.s. en månad eller längre, vad 

gäller fisk.  Dessa benämns i Tabell 1 som ”OECD-lt”. 

Övriga arters data uppfyller då kriteriet för 

långtidsstudier enligt ECHA ”ECHA-lt”. Vidare, så 

kan man antingen använda det lägsta NOEC-värdet 

för en art avseende relevanta effekter (dödlighet, 

tillväxt och reproduktion) eller bilda ett medelvärde 

av samtliga effektvärden för en art avseende den 
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effekt som har lägst NOEC-värde (OECD, 1995). Den 

förra varianten benämns i Tabell 1 som ”enskilt 

lägsta”, medan den andra benämns ”genomsnitt 

lägsta”.  

 

Man kan konstatera att skattningen av ett nedre 50% 

konfidensintervalelt för HC5-värdet (Tabell 2) ligger 

nära det av Nagpal (2004) härledda riktvärdet, vilket 

är halva det av Kim et al., (2006) härledda 

riktvärdet. En viktig aspekt vad gäller ECHAs data är 

att majoriteten av rapporterade halter för DOC 

(dissolved organic carbon) är 0,7mg/l eller lägre. Så 

låga halter av DOC finns inte i naturliga ytvatten. 

Med tanke på att DOC är en av de vattenkemiska 

parametrar som minskar biotillgängligheten och 

därmed toxiciteten för metaller allra mest, så bör 

man beakta det när HC5-värden beräknas med hjälp 

av ECHAs data.  

Slutligen bör det framhållas att det inte går att läsa 

sig exakt till hur ECHAs föreslagna PNEC om 

0,51g/l är beräknat eller vilket företag (troligast) 

som har genomför beräkningen. Eftersom man har 

ansatt säkerhetsfaktorn 3 så har SSD-skattningen av 

okänt HC hamnat på 1,53g/l, vilket är ungefär 

hälften av värdet med nedre 50 % 

konfidensintervalet (Tabell 2). ECHAs PNEC-värde 

är jämförbart med skattningarna av det nedre 95 % 

konfidensintervallet (Tabell 2).  

Metallen uran 

I likhet med metallerna ovan så är uran ett metalliskt 

grundämne och finns därmed överallt i vår miljö. 

Den genomsnittliga halten uran i den fasta 

jordskorpan 4 gt-1, vilket är en större halt än t.ex. 

silver (Hägg, 1989). När det gäller 

biotillgängligheten och toxiciteten hos uran för 

sötvattensorganismer så är specieringen, d.v.s. 

förekomstformen, viktig i likhet med flera metaller. 

Uranyljonen, UO2
2+, är den biotillgängliga formen av 

uran som oftast beaktas (Hogan et al., 2005; Cheng 

et al., 2010). I en del studier betraktar man även 

andra former av uran som potentiellt biotillgängliga 

(Zeman et al., 2008; Beaugelin-Seiller et al., 2011). 

Eftersom specieringen av uran spelar roll för 

biotillgängligheten så medför detta att vattenkemin 

påverkar toxiciteten hos U indirekt. Det finns ett 

starkt negativt samband mellan toxicitet hos U och 

vattnets pH (Zeman et al., 2008; Cheng et al., 2010; 

Beaugelin-Seiller et al., 2011), halten löst organiskt 

material (Hogan et al., 2005; Cheng et al., 2010) och 

alkalinitet, d.v.s. halten karbonater (Sheppard et al., 

2005; Zeman et al., 2008). I likhet med metaller så 

kan även vattenkemin påverka urans toxicitet direkt 

genom konkurrens mellan Ca2+, Mg2+ och UO2
2+. Det 

finns således ett starkt negativt samband mellan 

vattnets hårdhet och toxiciteten hos uran (Charles et 

al., 2002; Sheppard et al., 2005; Beaugelin-Seiller et 

al., 2011). 

Det har härletts en antal olika förslag till 

långtidsriktvärden/MKN för uran i länderna 

Australien, Kanada och Frankrike: 

Australien 

­ Hogan et al., (2005) föreslår ett långtidsriktvärde 

(PNEC) om 6 g/l U, vilket skall skydda 99 % av 

alla sötvattensarter i ett vattendrag (Magela 

Creek, Northern Territory) i ett avrinnings-

område i Australien där uranmalmsbrytning sker.  

 

Frankrike 

­ I Frankrike har ett provisoriskt gränsvärde om 0,3 

g/l U + bakgrundsvärdet åsatts (Beaugelin-

Seiller et al., 2011). 

 

 

Tabell 2. Skattningar av nedre konfidensintervall för HC5 för kobolt i sötvatten enligt olika 

beräkningar. Arter (antal, m) representerar fiskar (3),blötdjur (1), maskar(1), kräftdjur(3), insekter(1), 

växter(1) och alger(1). 

 m 95 %-  50 % -  

ECHA-lt enskilt lägsta 11 0.45 2.9 
ECHA-lt genomsnitt lägsta 11 0.20 2.4 
OECD-lt genomsnitt lägsta 11 0.23 2.6 
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Kanada 

­ Det första nationella riktvärdet från 1983 om 300 

g/l U togs fram med en säkerhetsfaktor om 20 av 

Environment Canada för att skydda fisk och högre 

djur. 2011 togs ett nytt nationellt riktvärde om 15 

g/l U fram med hjälp av SSD-metodik, där 

ryggradslösa djur var den känsligaste 

organismgruppen (CCME, 2011).  

­ Provinsen Ontario har ett provisoriskt riktvärde 

om 5 g/l U framtaget med en säkerhetsfaktor om 

590 (OMOEE, 1994). 

­ Provinsen Quebec har två provisoriska riktvärden. 

Ett om 14 g/l U och ett om 100 g/l U för vatten 

med hårdhet 20 -100 mg/l respektive 100 – 210 

mg/l (Goulet et al., 2011). 

­ Provinsen Saskatchewan har riktvärde om 15 g/l 

U (Saskatchewan Environment, 2006). 

­ Provinsen British Columbia använder det 

nationella riktvärdet från 1983 om 300 g/l U 

(Goulet et al., 2011). 

 

Generella 

­ Sheppard et al., (2005) föreslår följande kroniska 

PNEC-värden för sötvattensorganismer: 

∙ växter:   5 g/l U 

∙ ryggradslösa djur:  5 g/l U 

∙ fisk:  

- <10 mg/l CaCO3 :  400  g/l U 

- 10 – 100 mg/l CaCO3: 2,8mg/l U 

- >100 mg/l CaCO3:  23 mg/l U 

­ Beaugelin-Seiller et al., (2011) förslår ett generellt 

PNEC för sötvatten om 5 g/l U baserat på SSD-

metodik som skall läggas till bakgrundsvärden. 

Av denna framställning framgår det att det finns en 

stor spännvidd i de olika förslagen till 

riktvärden/MKN. Vidare framgår det att de förslag 

som har härletts med den mest tillförlitliga 

metodiken (SSD) föreslår ett långtidsriktvärde/MKN 

om 5 g/l + bakgrundsvärden respektive 15 g/l 

(Beaugelin-Seiller et al., 2011; CCME, 2011) 

Sulfat 

Sulfat utgör tillsammans med natrium (Na+), 

kalcium (Ca2+), magnesium (Mg2+), klorid (Cl-) och 

bikarbonat (HCO3
-) de huvudsakliga lösta jonerna i 

ett inlandsytvatten. Det är när ändringar i jonstyrkan 

uppstår genom ett stort tillskott av avloppsvatten 

med en starkt avvikande jonstyrka (uppåt eller 

nedåt), som vattenlevande organismer kan få svårt 

med den osmotiska regleringen (Goodfellow et al, 

2000). Denna rent toxiska effekt hos de vanligaste 

naturligt förekommande jonerna skiljer sig åt. Om 

man beaktar variationer i vattenkemin så är 

toxiciteten i avtagande ordning K+>HCO3
- ≈ Mg2+ 

>Cl->SO4
2- (Mount et al., 1997).  Resultaten för 

HCO3
- och Cl- har bekräftats av Lasier och Hardin 

(2010). De visade att vid mjuka och medelhårda 

vatten är toxiciteten för sulfat betydligt lägre än för 

bikarbonat och klorid. Att Mg2+ är mer toxiskt än 

SO4
2- i mjuka vatten bekräftades av Van Dam et al. 

(2010). I mjuka vatten har Ca2+ en motverkande 

effekt på toxiciteten hos Mg2+, vilket medför att 

största risken för toxiska effekter av Mg2+ uppstår i 

mjuka, kalciumfattiga vatten (Van Dam et al., 2010). 

Således spelar vattenkemin i form av kloridhalt och 

hårdhet (Ca2+ + Mg2+) en stor roll för sulfats toxicitet 

i vatten (Soucek och Kennedy, 2005). Tar man inte 

hänsyn till vattenkemin och de olika jonernas bidrag 

till den sammanlagda toxiska effekten så kan man 

härleda för låga riktvärden för sulfat, vilket var fallet 

i British Columbia tidigare (Davies, 2006). 

Exempelvis är det olämpligt att använda K+ som 

korresponderande katjon när man skall undersöka 

toxiciteten hos sulfatjonen då kaliumjonen är mer 

toxisk än sulfatjonen (Elphick et al., 2011).  

Sammantaget innebär detta att det inte finns något 

enkelt samband mellan summaparametern 

konduktivitet eller TDS, där man inte tar hänsyn till 

de ingående jonernas enskilda koncentrationer, och 

den toxiska effekten på vattenlevande organismer 

(Chapman et al., 2000; Soucek, 2007; Soucek et al., 

2011).  

Det finns tre föreslagna nationella eller motsvarande 

riktvärden för sulfat i inlandsytvatten som syftar till 

att skydda vattenlevande organismer mot de direkta 

toxiska effekterna. Det är den kanadensiska 

provinsen British Columbia (BC) och de 

amerikanska delstaterna Illinois (IL) och Iowa (IA) 

som har tagit fram riktvärden.  Riktvärdena för dessa 

tre delstater är relevanta att jämföra med ur ett 

svenskt perspektiv, i så motto att ytorna 945 000 

km2 (BC) 146 000 km2 (IA) 150 000 km2 (IL) och de 

fysiska förhållandena (klimat och geologi) är 

jämförbara. Därmed är även de akvatiska 

ekosystemen jämförbara. Även 

befolkningsmängderna 4 miljoner (BC), 3 miljoner 

(IA) 13 miljoner (IL) och delstaternas ekonomiska 

utveckling är jämförbara med Sverige. Slutligen är 

BC och IL delstater med betydande erfarenhet av 

förhöjda halter av sulfat i recipienter till följd av 

gruvverksamhet, framför allt stenkol.  Riktvärdena 

för IA och IL är desamma (Tabell 3). De föreslogs 

2009 (Iowa DNR, 2009) respektive 2006 och antogs 
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2010 respektive 2011 (BC, 2013). Enligt dessa ska 

koncentrationen av sulfat vara i intervallet 500 – 

2000 mg/L beroende på de vattenkemiska 

parametrarna kloridhalt och hårdhet (halten Ca2+ + 

Mg2+).  Dessa riktvärden är utformade som 

maxvärden, motsvarande akuttoxiska effekter, 

eftersom inga långtidseffekter uppstår om 

organismen ifråga klara av att reglera det osmotiska 

trycket (Iowa DNR, 2009). 

Riktvärdena i BC är från 2013 (BC, 2013) och 

baseras enbart på vattnets hårdhet (Tabell 4). Dessa 

riktvärden avser ett månadsmedelvärde beräknat på 

5 likformigt fördelade provtagningar i (tid) följd 

under en 30-dagarsperiod. Dessa riktvärden har 

härletts med hjälp av ett omfattande och nytt 

underlag bestående av tre olika undersökningar från 

2011. Undersökningen av Pacific Environmental 

Science Centre (PESC) omfattade laxfisk 

(Oncorhynchus mykiss och tshawytscha), kräftdjur 

(Hyalella azteca), blötdjur (Elliptio complanata), 

amfibier (Rana catesbeiana), vitfisk (Pimephales 

promelas) och växter (Lemna minor). 

Undersökningen av Elphick et al. (2011) omfattade 

laxfisk (Oncorhynchus mykiss och kisutch), kräftdjur 

(Hyalella azteca och Ceriodaphnia dubia), blötdjur 

(Brachionys calyciflorus), amfibier (Pseudoacris 

regilla) , vitfisk (Pimephales promelas) och växter 

(P. subcapitata och F. antipyretica). 

Undersökningen av Kennedy et al., från Simon 

Fraser University omfattade studier på 

Oncorhynchus mykiss. För att härleda riktvärdena 

(BC, 2013) användes säkerhetsfaktorer. Data för 

laxfiskar och kräftdjuret H. azteca från Elphick et al. 

(2011) användes inte.  

 

Tabell 3. Illinois och Iowas  riktvärden för sulfat i inlandsytvatten 

Kloridhalt, Cl
-
  

(mg/L) 

Hårdhet  

(mg/LCaCO3) 

K<5 mg/L 5<=K<25 25<=K<500 

H<100 500 500 500 

100<=H<500 500 (-57,478+5,79*H 

+54,163*K)*0,65 

(1276,7+5,508*H -

1,457*K)*0,65 

H>500 500 2000 2000 

 

Tabell 4. British Columbias långtidsriktvärden för sulfat i inlandsytvatten  

Vattnets hårdhet (mg/L) Sulfat (mg/L)   

Mycket mjukt (0 – 30) 128   

Mjukt till måttligt mjukt (31 – 75) 218   

Måttligt mjukt/hårt till hårt (76 – 180) 309   

Mycket hårt (181  -250) 429   

>250 platsspecifikt   
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Sammanfattning 

Kompensationsåtgärder och ekologisk kompensation 

är begrepp som fått ökad användning i Sverige. 

Uppfattningarna om vad som omfattas av begreppen 

och hur dessa ska hanteras vid prövning varierar 

dock. I bakgrundsmaterialet finns en beskrivning av 

vad kompensationsåtgärder är, enligt olika källor, 

samt en kortare genomgång av metoder och 

exempel. 

Naturvårdsverket skriver på sin sida om Ekologisk 

kompensation att ”Det är viktigt att olika typer av 

kompensationsåtgärder enligt miljöbalken inte 

blandas ihop. Det är även viktigt att skilja på å ena 

sidan anpassningar och skadebegränsande åtgärder 

och å andra sidan kompensationsåtgärder. 

Kompensationsåtgärder är inte en del i ett projekt, 

utan tillkommer separat för att kompensera för 

oundvikliga negativa effekter som uppstår av en 

verksamhet trots att skydds- och 

anpassningsåtgärder vidtagits.” (Naturvårdsverket 

2014) 

Skadebegränsningshierarkin (mitigation hierarchy) 

innebär att man, innan kompensation aktualiseras, 

ska ha gjort sitt yttersta för att undvika, minimera 

och avhjälpa skada av en exploatering (figur i bilaga 

3). Naturvårdsverket framhåller enligt Mark- och 

miljödomstolens deldom (M 595-12) att BBOP:s 

standard väl överensstämmer med 

Naturvårdsverkets syn på hur kompensation bör 

planeras och genomföras i större 

kompensationsprojekt. 

En generell arbetsgång som kan följas vid ekologisk 

kompensation beskrivs i en rapport av Trafikverket 

(2014). Den summeras enligt figuren nedan (även i 

bilaga 4). 

Bakgrund 

Ekologisk kompensation förekommer, enligt 

Trafikverket (2014), på flera olika nivåer i Sverige. 

Bland annat finns flera kompensationsexempel på 

kommunal nivå. Vissa länsstyrelser kräver ekologisk 

kompensation, andra gör det inte. Ämnet har 

diskuterats vid ett antal konferenser och i december 

2014 är det en konferens i Göteborg om 

Kulturkompensation, eller kompensationsåtgärder 

vid exploateringar i kultur- och naturmiljöer. Deras 

beskrivning av kompensation är:  

”Kompensation är nytt verktyg i Sverige som 

används vid exploatering i områden med värdefulla 

kultur- och naturmiljöer. Kommuner reglerar 

kompensationsåtgärder i exploaterings- och 

markanvisningsavtal vid upprättandet av 

detaljplaner. Statliga myndigheter kan införa 

kompensationsåtgärder, som villkor för tillstånd 

med målet att återskapa värden i landskapet som 

skadas vid exploateringar. Pådrivande i denna 

utveckling av kompensationstänkandet har ofta varit 

konsulter som haft i uppdrag att inventera kultur- 

och naturmiljöer, redovisa kvaliteter i landskapet 

och föreslå åtgärder som gottgör negativa ingrepp i 

miljön.” (Kulturkompensation 2014-10-06) 

 

 

 

Figur 1. Skadebegränsningshierarkin.

 

Figur 2. En generell arbetsgång.
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Vad är kompensationsåtgärder? 

”Begreppen kompensationsåtgärder och ekologisk 

kompensation har fått ökad användning, både i 

Sverige och internationellt. Uppfattningarna om vad 

som omfattas av begreppen och hur dessa ska 

hanteras vid prövning varierar dock” 

(Naturvårdsverket 2014). Enligt Enetjärn Natur 

(2014) är ekologisk kompensation ett verktyg för att 

balansera förluster av arter och ekosystem i samband 

med samhällsutvecklingen, till exempel vid nya 

bostadsområden, vägar, järnvägar, energi-

anläggningar, gruvor och täkter. Naturvårdsverket 

(2014) skriver: ”Även då stor miljöhänsyn tas vid 

exploateringar uppstår negativa konsekvenser för 

naturmiljön. Ibland kan påverkan uppvägas genom 

olika åtgärder. Om till exempel en våtmark som 

fungerar som rastplats för ett antal fågelarter skadas 

kan detta i vissa fall kompenseras genom att en 

våtmark i närheten restaureras. Ekologisk 

kompensation kan till exempel ske genom 

skötselåtgärder, restaurering av skadade miljöer, 

skapande av nya livsmiljöer eller genom att 

långsiktigt skydda naturområden som tidigare 

saknat skydd.”  

Olika begrepp och benämningar förekommer i 

litteraturen och två av dem är miljökompensation 

och ekologisk kompensation. Själva ordet 

kompensation betyder, enligt Svenska Akademin 

(SAOL 2014), ersättning, gottgörelse och utjämning. 

Persson (2011) har tittat på hur kompensation 

benämns i olika direktiv och i miljöbalken (tabell 1). 

FORMAS har finansierat ett projekt som bland annat 

resulterat i en bok om miljökompensation: Att förstå 

miljökompensation (Persson 2011). Syftet med 

boken är att beskriva och analysera hur 

miljökompensation fungerar som verktyg (eller att 

besvara frågan: vad är miljökompensation?). Idén 

om miljökompensation har funnits länge och enligt 

Persson (2011) finns uppgift om en kunglig 

förordning från 1664 som berör ämnet. År 1995 

uppmärksammades miljökompensation för första 

gången som ett verktyg i Sverige, i Boverkets 

Aktionsplan för biologisk mångfald vid byggd miljö. I 

aktionsplanen användes begreppet 

biotopkompensation (men med hänvisning till 

environmental compensation). 

Miljökompensation, enligt Persson (2011): 

­ Är kopplad till en specifik miljöskada 

­ Behöver inte resultera i att den skapade naturen 

är lik den som skadats 

­ Är resultat av en antropogen inblandning 

­ Är inte skadeförebyggande eller lindrande  

”Miljökompensation är ett verktyg, men även en 

process som innehåller kommunikation mellan 

aktörer/intressenter såväl som strategier, 

mekanismer och metoder. Här ses också 

miljökompensation som ett paraplybegrepp för olika 

typer av kompensationer som klimatkompensation 

eller ekologisk kompensation. Till detta kommer att 

en miljökompensation kan göras med olika 

mekanismer, strategier, prioriteringar, processer, 

öppenhet osv. Ser man däremot rent ”språkligt” på 

frågan kan man få stöd i att se kompensation som ett 

verktyg såväl som en metod. Detta gäller även för 

miljökonsekvensbeskrivningar som ibland beskrivs 

som en metod och ibland som verktyg. Men då 

konsekvensbeskrivningar precis som 

miljökompensation kan innefatta olika metoder 

känns det mer rimligt att benämna det som ett 

verktyg.”(Persson 2011) 

Naturvårdsverket har på uppdrag av regeringen 

utarbetat en landskapsanalys och analyserat 

relevanta styrmedel för att utveckla den gröna 

infrastrukturen. Regeringsuppdraget redovisas i en 

rapport (Naturvårdsverket 2012). I rapporten står 

bland annat att ”Ekologisk kompensation behöver 

ske för att kompensera för bortfall som sker genom 

exploateringar” 

 

Tabell 1. Persson (2011) har tittat på hur kompensation benämns i olika direktiv och i miljöbalken 

Direktiv och miljöbalk Svenska benämningar Engelska benämningar 

Habitatdirektivet kompensationsåtgärder compensatory measures 

MKB-direktivet avhjälpa Remedy 

Miljöansvars-direktivet avhjälpa compensatory remediation 

complementary remediation 

SMB-direktivet uppväga  Offset 

Miljbalken, kap 5, 6, 15 avhjälpa  

Miljöbalken, kap 7, 16, 28 kompensera  

Miljöbalken, kap 10 avhjälpa och kompensera  
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Kompensation enligt rapporten Grön Infrastruktur 

(Naturvårdsverket 2012): ”Enligt 16 kap. 9 § 

miljöbalken är det möjligt att ställa krav på 

kompensation vid intrång i allmänna intressen i 

samband med att tillstånd eller dispens lämnas med 

stöd av miljöbalken. Kompensation kan exempelvis 

innebära att strukturer viktiga för grön infrastruktur 

återskapas eller nyskapas i samband med 

exploatering. Kompensation tillämpas i stor skala i 

många länder men har hittills varit mycket ovanligt 

utanför skyddade områden i Sverige. En orsak till 

detta är sannolikt att det finns mycket begränsad 

vägledning i förarbeten och praxis när det gäller 

tillämpningen av 16 kap. 9 § miljöbalken, vilket gör 

att det finns osäkerheter i vilka krav som kan ställas. 

Kompensationsåtgärder är i linje med kravet på att 

den som påverkar miljön ska betala för de åtgärder 

som krävs för att motverka eller avhjälpa skadan 

(PPP). Det skulle enligt Naturvårdsverkets mening 

vara önskvärt att utreda möjligheten att skärpa och 

tydliggöra kravet på kompensation vid intrång i 

naturmiljön utanför skyddade områden.” 

”Kompensationsåtgärder är inte en del i ett projekt, 

utan tillkommer separat för att kompensera för 

oundvikliga negativa effekter som uppstår av en 

verksamhet trots att skydds- och 

anpassningsåtgärder vidtagits.” (Naturvårdsverket 

2014) 

En rapport från Länsstyrelsen i Skåne (2004) och 

dåvarande Vägverket behandlar miljömässig 

kompensation, vilket där definieras som att en 

exploatör försöker eliminera ett projekts negativa 

miljökonsekvenser genom att använda konkreta 

åtgärder. 

Miljömässig kompensation (Länsstyrelsen i Skåne 

2004) innebär att ett ingrepp 

­ utjämnas, vilket betyder att förlorade 

miljömässiga funktioner återskapas på samma 

plats som ingreppet sker, eller 

­ ersätts, vilket innebär att förlorade miljömässiga 

funktioner skapas på annan plats, eller genom att 

andra funktioner än de förlorade skapas på 

samma plats. 

 

Syftet är att de miljömässiga funktioner som ett 

projekt skadar ska kunna återskapas så att en balans 

uppnås. 
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Figur 3. Exempel på olika åtgärder från Länsstyrelsen i Skåne (2004) och dåvarande Vägverket. 
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Metoder och exempel 

Enligt Kulturkompensation (2014-10-06) behöver 

fem grundvillkor ”uppfyllas för att åtgärder ska 

kunna definieras som kompensation i 

samhällsplaneringen. Det måste föreligga (1) en 

exploatering i kultur- eller naturmiljöer som (2) 

leder till en negativ påverkan, vilket i sin tur (3) 

påkallar ett behov av gottgörelse (åtgärder), som (4) 

antingen regleras i avtal med exploatören eller 

fastställs i myndighetsbeslut och som ska (5) 

genomföras inom en bestämd tidsrymd. När dessa 

grundvillkor är uppfyllda föreligger kompensation i 

samhällsplaneringen”. (Kulturkompensation 2014-

10-06) 

BBOP: Mitigation hierarchy 
(skadebegränsningshierarkin  eller  
skadelindringshierarkin) 

Ett vanligt förekommande begrepp är mitigation 

hierarchy (Naturvårdsverket 2012, BBOP (även 

BBOP Glossary), NNL Glossary med flera). I 

rapporten Grön infrastruktur (Naturvårdsverket 

2012) översätts begreppet till 

skadebegränsningshierarkin, vilken innebär att man, 

innan kompensation aktualiseras, ska ha gjort sitt 

yttersta för att undvika, minimera och avhjälpa 

skada av en exploatering. Ordet 

skadelindringshierarki förekommer också, till 

exempel i ett yttrande från Naturvårdsverket (2014-

01-09, Ärendenr: NV-08010-13). BBOP (Business 

and Biodiversity Offsets Programme) är ett 

internationellt samarbete mellan företag, finansiella 

institutioner, myndigheter och organisationer. 

Medlemmarna utvecklar best practice genom att 

använda mitigation hierarchy (undvika, minimera, 

återställa, kompensera) för att se till att 

biodiversiteten bibehålls på samma nivå (enligt 

principen no net loss/gain). BBOP har tagit fram en 

standard (Biodiversity Offset Design Handbook). En 

sammanfattning av de olika stegen i BBOP:s 

standard finns i bilaga 2. Sveaskog finns med på 

listan över BBOP Advisory Group Membership (as 

of December 2013) - Companies with Biodiversity 

Footprint to Offset. 

Naturvårdsverket framhåller enligt dom (M 595-12) 

att BBOP:s standard väl överensstämmer med 

Naturvårdsverkets syn på hur kompensation bör 

planeras och genomföras i större 

kompensationsprojekt. I standardens grundläggande 

principer framhålls bland annat 

skadelindringshierarkin, som innebär att 

kompensation aktualiseras först om acceptabla 

skador uppstår eller kvarstår trots att man vidtagit 

lämpliga åtgärder för att undvika, minimera och 

utjämna skadlig påverkan på naturmiljön.  

Naturvårdsverket skriver i sin vägledning om 

Ekologisk kompensation att ”För att få ett bra 

underlag för prövningen och för att kunna bedöma 

behovet av kompensationsåtgärder bör 

kompensationsåtgärder utredas i ett tidigt skede. 

Detta kan ofta med fördel ske i arbetet med 

miljökonsekvensbeskrivningen om sådan ska bifogas 

ansökan. Det ska vara möjligt för 

prövningsmyndigheten att bedöma verksamhetens 

miljöpåverkan och vilka anpassningar och 

skyddsåtgärder som är motiverade utifrån 2–4 kap. 

miljöbalken. Det är därför viktigt att 

beslutsunderlaget presenteras på ett sådant sätt att 

skydds- och kompensationsåtgärder inte 

sammanblandas. 

Balanseringsprincipen 

Begreppet Balanseringsprincipen förekommer 

ibland. Principen utgår från att alla fysiska 

förändringar påverkar miljön och att den som 

orsakar negativ påverkan ska kompensera den. 

Balanseringens fyra steg är undvika, minimera, 

utjämna och ersätta (Statsbyggnadskontoren i 

Helsingborg, Lund, Malmö 2003).  

REMEDE 

I det EU-finansierade projektet REMEDE (Resource 

Equivalency Methods for assessing Environmental 

Damage in the EU) utvecklades kvantitativa metoder 

(ekvivalensanalys) för kompensation. I projektet togs 

en steg för steg-handledning fram som kan användas 

för att bestämma omfattningen av kompensationen i 

det enskilda fallet (Cole 2010, Lipton et al. 2008). 

REMEDE-modellen identifierade 5 steg genom vilka 

ekvivalensanalysen kan implementeras (figur 4).  
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Figur 4. Ekvivalensanalysens fem steg (Cole 2010 ) 

 

Huddinge 

Huddinge kommun har tagit fram en promemoria 

som behandlar en metod för ekologisk kompensation 

(Huddinge kommun 2012). Kommunfullmäktige 

beslutade den 11 maj 2009 att uppdra åt 

kommunstyrelsen, samhällsbyggnadsnämnden och 

miljönämnden att gemensamt utreda hur en metod 

som bygger på den så kallade balanseringsprincipen 

kan utformas och hur metoden skulle kunna 

tillämpas och integreras i Huddinge kommuns 

fysiska planeringsprocess. Arbetsgruppen 

fokuserade på begreppet ekologisk kompensation 

och inte enbart balanseringsprincipen. I 

promemorian finns en checklista för ekologisk 

kompensation (Bilaga 1) 

Vägverket Region Skåne och 
Länsstyrelsen i Skåne län (2004)  

År 2004 tog dåvarande Vägverket Region Skåne och 

Länsstyrelsen i Skåne län fram en rapport om 

kompensationsåtgärder vid förlust av miljövärden 

(Länsstyrelsen i Skåne 2004). Rapportens 

huvudsakliga syfte var att redovisa en samsyn som 

skapats mellan Vägverket som väghållare och 

Länsstyrelsen som granskande tillståndsmyndighet i 

fråga om kompensation. Målsättningen var att 

komma överens om en gemensam terminologi och 

syn på när kraven på åtgärder blir aktuella och hur 

de båda myndigheterna ska gå till väga i 

vägplaneringsprocessen. 

Botniabanan 

I samband med att Botniabanan byggdes genom 

Umeälvens delta bildades Stiftelsen Naturvård vid  

Nedre Umeälven. Stiftelsens syfte är att långsiktigt 

sköta de områden som Banverket fick i uppgift att 

iordningsställa som kompensation för 

järnvägsbyggets intrång i Natura 2000-området 

Umeälven delta och slätter, samt att förvalta dem. 

Stiftelsens uppdrag omfattar förvaltning av 550 

hektar i sex olika nybildade naturreservat, 

naturvårdsskötsel av lövskogar, skötsel av 

våtmarker, flödvatten och strandängar för rastande 

fåglar, fodersädsodlingar för gäss, svanar, änder och 

tranor. (Stiftelsen Naturvård 2014-10-13, figur 3). 

Länsstyrelsen Västerbotten är tillsynsmyndighet för 

de nya kompensationsreservaten, Natura 2000-

områdena samt naturreservatet Umeälvens delta 

(Länsstyrelsen Västerbotten 2014).  

Mertainen 

LKAB planerar att kompensera för gruvetableringens 

påverkan på naturen i Mertainen. I samarbete med 

Sveaskog inventeras vilka naturvärden som finns i 

området, hur de påverkas och vilka ekologiska 

kompensationsåtgärder som är lämpliga. Med fokus 

på detta vill LKAB och Sveaskog skapa ett 

standardiserat arbetssätt för frivillig ekologisk 

kompensation, som får trovärdighet hos 

myndigheter och allmänhet. Till sin hjälp har de 

konsultföretaget Enetjärn Natur AB som 

specialiserat sig på naturvård (LKAB 2013, 

Zachrisson 2014-10-07). Mark- och miljödomstolen 

godkände enligt dom (M 595-12, 2014-09-25) den 

inlämnade kompensationsplanen för 

gruvverksamhetens påverkan på naturvärden vid 

Mertainen med det valda området Kuosajänkkä. 

Nordiska Ministerrådet 

Nordiska Ministerrådet har nyligen beviljat ett 

projekt (Developing conditions for cost-effective 

application of ecological compensation in Nordic 

Countries) inom ekologisk kompensation. Projektet 

handlar om att utreda förutsättningarna för en ökad 

och kostnadseffektiv tillämpning av ekologisk 

kompensation i Norden. Projektet genomförs av 

Enveco, Enetjärn Natur och EESweden i Sverige, 

PTT i Finland och Hårklau NRM Services i Norge 

(NCM Popular summary).   
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Figur 5. Referens Stiftelsen Naturvård vid nedre Umeälven (2014-10-13).  
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mmun. Metod för ekologisk kompensation. 
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Bilaga 2 

Sammanfattning av de olika stegen i BBOP:s standard (Biodiversity Offset Design Handbook) 
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Bilaga 3 

Hämtad från presentation av Anders Enetjärn om ekologisk kompensation. 
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Bilaga 4 

Enligt Trafikverket (2014) kan en generell arbetsgång som kan följas vid ekologisk kompensation beskrivas i 

följande steg: 
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