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Förord

Med denna kunskapssammanställning ger vi en bred introduktion till 
dagvattenkvalitet – från regn till recipient – med fokus på dagvattens 
för oreningsinnehåll och källor. Litteraturen är hämtad från internatio-
nella och svenska studier. För att planera, utforma och bygga framtidens 
hållbara dagvattensystem krävs ökad förståelse för dagvattnets innehåll och 
dess variation. Vår förhoppning är att den här rapporten ska vara till nytta 
för dem som arbetar inte bara i VA-branschen utan även i samhällsbyggar-
sektorn generellt. Vi tror att både den som är novis inom dagvattenområ-
det och den med större erfarenhet har glädje av rapporten. 

Maria Viklander, Jiri Marsalek och Heléne Österlund, Dag&Nät/Luleå 
tekniska universitet, har tillsammans haft ett övergripande ansvar för 
rapporten och dess utformning. Alexandra Müllers huvudsakliga insats 
har varit i kapitel 3 Dagvattnets innehåll och föroreningskällor, kapitel 5 
Koncentrationer och belastningar av föroreningar samt kapitel 8 Regler, 
riktlinjer och certifieringar som berör dagvattenkvalitet. Hon har också 
översatt kapitel 7 Modeller för dagvattenkvalitet som är skrivet av Matthias 
Borris. 

Tack till Thomas Larm som läst och kommenterat kapitlet om dagvatten-
modeller.

 

November 2018

Maria, Heléne, Alexandra, Jiri och Matthias 
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Sammanfattning

Rapporten sammanställer internationella forskningsresultat om källor till 
dagvattenföroreningar samt föroreningarnas koncentration, mängd och 
variation mellan platser och årstider. Den beskriver vad man bör tänka på 
vid utformning av provtagningsprogram och vid val av modellverktyg, och 
den diskuterar effekter på hälsa, miljö och samhälle samt vilka regelverk 
och riktlinjer som finns. 

Projektet genomfördes av en forskargrupp inom klustret Dag&Nät, 
VA-teknik vid Luleå tekniska universitet. Syftet var att öka förståelsen för 
det komplexa dagvattnet. Dagvatten kan innehålla en rad olika ämnen 
som tungmetaller, kolväten, näringsämnen, bakterier, partiklar och salter. 
Många av ämnena är potentiellt skadliga för både människor och vatten-
levande organismer. Större delen av dagvattnet från tätbebyggelse släpps i 
dag ut orenat i sjöar och vattendrag. Trots att vi vet att dagvatten påverkar 
ytvattenkvaliteten finns det inga nationella riktlinjer för hur dagvatten ska 
hanteras. Det gör att arbetet varierar kraftigt runt om i landet. 

För att skydda sjöar och vattendrag byggs det allt fler anläggningar för 
dagvattenrening. För att kunna bedöma vilka reningsåtgärder som behövs 
är det viktigt att kunna identifiera och kvantifiera föroreningarna i dag-
vattensystemet och veta varifrån de kommer. Om vi känner till källorna 
kan vi också minska eller helt avlägsna vissa föroreningar genom att  
substituera ämnen i den urbana miljön. 

Hur dagvattenföroreningar sprids och vilken fara de utgör för miljön beror 
bland annat på hur de är fördelade mellan olika storleksfraktioner. Stor-
leksfördelningen har också betydelse när lämplig reningsteknik ska väljas. 
Det är viktigt att ansvaret för dagvattenanläggningarna klargörs. Anlägg-
ningarna måste bland annat säkras så att inte ansamlade föroreningar 
sköljs med vid höga flöden. Beroende på kemiska förhållanden kan förore-
ningarna frigöras och transporteras vidare och därmed bli mer tillgängliga 
för levande organismer. 

Dagvattnets kvalitet varierar kraftigt mellan och inom olika regntillfällen,  
mellan platser och mellan årstider. Det är därför svårt att ta fram standard-
värden, och mer eller mindre omöjligt att få en uppfattning om dagvat-
tenkvalitet i ett avrinningsområde med hjälp av bara ett stickprov. Det är 
viktigt att man provtar hela avrinningstillfället från början till slut. Prov-
tagning är kostsamt och tidskrävande. Modellering av dagvattenkvalitet är 
ett bra komplement till provtagning eller när man vill undersöka hur för-
ändringar i samhället eller stadsmiljön kan komma att påverka dagvatten-
kvaliteten. Samtidigt sker det en snabb utveckling av sensorteknik. Det gör 
att vi kan förvänta oss online-mätningar av dagvattenkvalitet i fram tiden. 
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Summary

This report summarizes stormwater pollutants, their sources, concentra-
tions, and variations in concentrations. Practical guidance for field data 
collection, adoption of standard data from the literature and computer 
modelling are given. Furthermore, the effects on health, the environment 
and society, and associated regulations are discussed. 

The report was prepared by the Urban Water Research Group at Luleå 
University of Technology, within the research cluster Stormwater&Sew-
ers. The overall goal with this report is to increase the understanding 
of the complexity of stormwater quality and its management by urban 
water stakeholders. Stormwater may contain a broad range of various 
pollutants and contaminants, such as contaminated solids, heavy metals, 
hydrocarbons, nutrients, pathogens and their indicators and road salt. 
Many of these may be potentially harmful and create environmental risks 
to humans and aquatic life. The larger parts of stormwater from Swedish 
urban areas are currently released directly into the receiving waters without 
any prior treatment. Even though we are aware of the effects of such prac-
tices on the quality of surface waters, there are no national guidelines con-
cerning stormwater management. This results in vastly varying approaches 
to stormwater management taken locally across the country.

For the protection of specific lakes and watercourses, the numbers of 
implemented stormwater management and treatment facilities are steadily 
increasing. For evaluating which of such measures are needed, the identi-
fication and quantification of pollutants discharged from the stormwater 
sewer systems are important, as well as the knowledge of their sources. 
Such knowledge is necessary for pollution source controls, which are 
among the most effective control measures serving to reduce or eliminate 
the most significant pollution sources from the urban environment.

Stormwater pollutants transport and dispersion in the environment 
depends on their chemical characteristics, and the resulting treatability, 
which also affects their retention in various management and treatment 
facilities. It is also important to assign and accept the responsibility for the 
management/treatment facilities built; if they are not properly designed or 
maintained, the retained pollutants may be washed out during heavy rains 
with high flows. 

The stormwater quality, described by pollutant concentrations and loads, 
varies greatly within and between different runoff events, seasons, and 
catchments. This affects the feasibility of adopting reliable standard values 
for stormwater quality and makes it more or less impossible to get repre-
sentative characteristics from a single grab sample. It is, therefore, impor-
tant to sample whole runoff events from the beginning until the end, 
even though stormwater sampling is expensive and time consuming. An 
alternative to sampling is the collection of continuous stormwater quality 
data by sensors, which are under development and will contribute to more 
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widespread on-line measurements of stormwater quality in the future. The 
modelling of stormwater quality is a good complement to field sampling, 
or when conducting the planning-level investigations of future changes in 
the society or the urban environment and how these changes may affect 
the stormwater quality. 
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Förkortningar

COD  Kemisk syreförbrukning (chemical oxygen demand)

DEHP Di(etylhexyl)ftalat

DGT Metod för passiv provtagning av metaller (Diffusive gradients 
in thin films, svensk översättning saknas)

DIDP Diisodecylftalat

DINP Diisononylftalat

DOM Löst organiskt material (dissolved organic matter)

DOT Dioktyltenn

DPHP Di(2-propylheptyl) ftalat

EMC   Medelkoncentration vid ett avrinningstillfälle  
(Event mean concentration)  

Kow Oktanol-vatten-kvot

LOD Lokalt omhändertagande av dagvatten

MOT Monooktyltenn

NURP Nationwide Urban Runoff Program (amerikanska natur-
vårdsverkets landsomfattande satsning för att utreda förore-
ningar i dagvatten, 1973–1983, svensk översättning saknas)

OTC Organiska tennföreningar (organo-tin compounds)

PAH Polycykliska aromatiska kolväten  
(polycyclic aromatic hydrocarbon)

PCB      Polyklorerade bifenyler (polychlorinated biphenyls)

PCSWMM SWMM programvara för PC

PFAS Per- och polyfluorerade alkylsubstanser

PFOA Perfluoroktansulfonsyra

PFOS Perfluoroktansulfonat

POCIS Metod för passiv provtagning av vissa organiska ämnen  
(Polar organic chemical integrative sampler) 

PVC Polyvinylklorid (polyvinyl chloride)

SFA Substansflödesanalys

SMC Årsmedelkoncentration för ett avrinningsområde  
(Site mean concentration)

SPMD Metod för passiv provtagning av vissa organiska ämnen  
(Semi permiable membrane device)

SS Suspended solids (suspenderat material)

SWMM Modell för dagvattenhantering framtagen av amerikanska 
naturvårdsverket (Stormwater management model)

TBT Tributyltenn

TOC Totalt organiskt kol (total organic carbon)

TSS Totalt suspenderat sediment
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1. Introduktion

Dagvatten, det vill säga avrinning från olika typer av ytor i våra samhäl-
len, var länge en fråga om att på effektivaste sätt avleda nederbördsvatten 
till närmaste recipient, utan hänsyn till vattenkvalitet och kvaliteten på de 
sedimentära avlagringar dagvattnet ger upphov till under sitt flöde. Under 
speciellt det senaste decenniet har forskning visat att dagvatten kan vara 
både akut toxiskt och ha skadlig inverkan på miljön på längre sikt. Effek-
terna på recipienterna beror dels på dagvattnets egenskaper såsom mäng-
den föroreningar, pH, redoxpotential, flöde, volym och temperatur, dels  
på egenskaperna hos själva recipienten. 

I vårt samhälle produceras tusentals kemikalier, och när det regnar tvättas 
dessa ämnen bort från olika typer av ytor, följer med det avrinnande vatt-
net och bildar dagvatten. Under 1970-talet myntades begreppet ”stadstvät-
ten” vilket väl beskriver vad som händer. Dagvattnets innehåll och dess 
variation beror på säsong, markanvändning, mänskliga aktiviteter som 
gatsopning och saltning samt byggnadsmaterial. Detta skapar en kom-
plex blandning av suspenderat material, klorid, organiskt material som är 
biologiskt nedbrytbart, E. coli-bakterier, metaller samt organiska förore-
ningar. De vanligaste metallerna i vägdagvatten är bly, zink, järn, koppar, 
kadmium, krom och nickel (Hvitved-Jacobsen & Yousef, 1991). Senare 
forskning visar på innehåll av katalysatormetaller som rhodium, palladium 
och platina i miljön (Rauch, 2001; Jensen, 2002). De studier som har 
gjorts hittills har behandlat PAH:er (Krein & Schorer, 2000; van Mertre 
et al., 2000; Mikkelsen et al., 1997; Takada 1990), men det finns tusentals 
olika organiska ämnen i avgaser, en av de största källorna till kolväten i 
vägmiljöer (Ball et al., 1991).

Även dagvattensystemet i sig påverkar dagvattnets kvalitet. Exempelvis 
finns ett flertal studier som visat att dagvattendammar effektivt reducerar 
mängden föroreningar till recipienter. En studie av dagvattendammar 
i Sverige visade att avskiljningsförmågan kan variera mellan 30 och 80 
procent beroende på ämne och dammens utformning (Petterson, 1999). 
Trots denna avskiljning har det visats att utgående dagvatten är av sådan 
kvalitet att det finns risk för påverkan på recipientens ekosystem (German 
& Svensson, 2000). Både dammar och diken fastlägger föroreningar, och 
resultatet blir en långsiktig ökning av främmande ämnen i såväl vägslänter 
som på dammbottnar. Sedimenten kan potentiellt ge en sekundär föro-
reningsspridning genom remobilisering av föroreningar från sedimenten 
efter att de avlagrats. För en uthållig dagvattenhantering krävs därför en 
helhetssyn på dagvattensystemen som omfattar såväl kortsiktiga problem 
med akut toxicitet, som långsiktiga problem med ackumulering av främ-
mande ämnen. 

Beroende på dagvattensystemets utformning varierar flödesmönstret för 
såväl vatten som föroreningar, bland annat därför att olika typer av dag-
vattenanläggningar reducerar olika ämnen och fraktioner i varierande grad. 
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För att planera, utforma och bygga framtidens hållbara dagvattensystem 
krävs ökad förståelse för dagvattnets innehåll och dess variation. Dessutom 
krävs ett tydligare fokus på effektivt uppströmsarbete. Tillsammans kom-
mer detta att leda till minskad föroreningsspridning och minskad belast-
ning på sjöar och vattendrag. 

Syftet med denna rapport är att tillgängliggöra den kunskap som finns 
från den internationella forskningen och belysa både de utmaningar och 
möjligheter branschen står inför.
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2.  Metod

Denna kunskapssammanställning bygger huvudsakligen på litteraturstu-
dier och främst vetenskapliga artiklar. På grund av rapportens bredd, med 
allt från vilka föroreningar dagvattnet innehåller och källor till dessa, till 
hur man provtar och modellerar dagvattenkvalitet, så har även andra källor 
varit nödvändiga. Översikten nedan visar vilka typer av källor som har 
använts. 

2.1  Vetenskapliga artiklar och böcker
Vetenskapliga artiklar har sökts i databaser såsom www.scopus.com, www.
sciencedirect.com samt www.webofknowledge.com. Dessa tre databaser 
täcker så gott som all vetenskaplig litteratur inom området med undantag 
för vissa äldre årgångar av en del tidskrifter. Exempel på hur sökningarna 
byggts upp finns i figur 2.1. Eftersom sökningarna resulterat i ett stort 
antal träffar har ett urval gjorts och de för ämnet mest relevanta artiklarna 
har valts ut. 

Figur 2.1  Exempel på hur litteratursökning i vetenskapliga databaser 
formulerats.

 
De böcker som refereras har valts av den anledningen att de författats av 
forskare verksamma inom det fält boken behandlar och bygger på veten-
skapliga studier.

2.2  Rapporter från svenska  
dagvattenundersökningar 

Utöver sökningar i de vetenskapliga databaserna har förfrågningar gjorts 
till ett flertal svenska kommuners VA-ansvariga om dagvattenstudier som 
den egna organisationen utfört och rapporterat. De kommuner som tillfrå-
gats är kända för att ligga i framkant i frågor som rör dagvattenhantering. 
Dessa rapporter inkluderar även examensarbeten. De svenska rapporterna 
har bidragit till att illustrera data under svenska förhållanden. 

2.3  Övrig litteratur
Förutom litteratur direkt kopplad till dagvattenkvalitet har material 
relaterat till dagvatten kvalitets frågor inhämtats från Naturvårdsverket, 
Havs- och vattenmyndigheten, Kemikalieinspektionen samt EU-direktiv. 

Stormwater
OR

"urban runoff"
T ex metals, PAH's,

sediment, OTC
T ex traffic, roofs,

facades, buildings,
roads

AND AND

KällaFörorening
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2.4  Erfarenhetsbaserad kunskap
Vissa delar av rapporten, där studier som behandlar ämnet är ovanliga, 
bygger på erfarenhetsbaserad kunskap. Så är fallet med till exempel kapitel 
6 om dagvattenprovtagning. 
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3.  Dagvattnets innehåll och föroreningskällor

Dagvatten innehåller en komplex blandning av organiska och oorganiska 
material och substanser, med både naturlig och antropogen härkomst. 
Dagvattnets kvalitet varierar kraftigt mellan såväl olika platser som olika 
tidpunkter eller årstider (Butler et al. 2018). I detta kapitel ges en generell 
beskrivning av de främsta källorna till föroreningar i dagvatten samt de 
ämnen som genom åren identifierats som vanligt förekommande och vilka 
som är deras huvudsakliga ursprung.

3.1  Källor till föroreningar i dagvatten
Dagvattnets sammansättning varierar stort beroende av de ytor vattnet rin-
ner över i den urbana miljön (Malmqvist, 1983). Markanvändning, trafik-
densitet och byggnadsmaterial är några av de faktorer som har allra störst 
påverkan på dagvattnets kvalitet. Trafik är en av de absolut största källorna 
till många metaller i dagvatten, och korrosion av metalliska byggnadsmate-
rial är också en betydande källa (Malmqvist, 1983). Begreppet trafik inne-
fattar allt från avgaser, drivmedel, olja, smörjmedel och rostande fordon till 
halkbekämpning och slitage av bromsbelägg, däck och väg beläggningar. 
Trafikrelaterade föroreningar förekommer även i dagvatten där tvättning av 
vägtunnlar utförs. I en norsk studie av Meland et al. (2010) konstaterades 
att tunneltvätt kan bidra med stora mängder förorenat vatten till recipien-
ter. Både trafikrelaterade källor och byggnadsmaterial har på senare år visat 
sig kunna vara viktiga källor även till organiska föroreningar i dagvatten 
(Brown & Peake, 2006; Björklund et al., 2009; Meland et al., 2010; 
Andersson Wikström et al., 2015). Figur 3.1 visar exempel på källor till 
föroreningar vid olika markanvändning. 

Figur 3.1  Trafik, byggarbetsplatser och byggnadsmaterial är alla viktiga källor till dagvattenföroreningar. 

 
Källor till partiklar i dagvatten finns överallt i den urbana miljön och är 
främst relaterade till markanvändningen i området. För de allra minsta 
partiklarna är atmosfärisk deposition, innehållande partiklar från bland 
annat industrier, trafik och byggprojekt, en viktig källa. Byggaktiviteter är i 
allmänhet en stor bidragande källa till partiklar i dagvatten. Forskning har 
visat att partikelbelastningen i dagvatten är som störst under den tid som 
ett område håller på att urbaniseras, det vill säga under konstruktionstiden 
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(Burton Jr & Pitt, 2001). När området sedan är färdigbyggt, med hög 
andel hårdgjord yta, minskar bidraget av partiklar. 

Nötning av väg- och trottoarytor bidrar med många olika föroreningar, 
bland annat partiklar från vägmaterialet (till exempel asfalt, cement och 
ballastmaterial) samt deras nedbrytningsprodukter, polycykliska aroma-
tiska kolväten (PAH:er) och metaller. Vilka föroreningar dessa ytor bidrar 
med beror på ålder och skick på materialet, lokala spill av exempelvis olja 
på ytan samt det lokala klimatet och hur det bidrar till ytans nötning. 

Skräp och rester av växter som blir liggande på vägar och gator är också 
källor till föroreningar i dagvatten (Selbig, 2016). Växtrester bidrar med 
organiska partiklar, förbrukar vid nedbrytning syre i vattnet och kan dess-
utom bidra med både näringsämnen och pesticider till dagvattnet. Brist 
på gatusopning medför därför ökad föroreningsmängd i dagvatten. Detta 
gäller även bakterier, eftersom nedskräpning drar till sig gnagare och andra 
djur som bidrar till högre halter av bakterier. 

I Tabell 3.1 visas vilka föroreningsgrupper som förekommer i dagvatten 
från olika typer av källor. Många utsläpp av föroreningar är diffusa och 
svåra att spåra till en enskild källa och därför bör denna lista inte betraktas 
som fullständig. 

Tabell 3.1  Exempel på vanligt förekommande föroreningar i dagvatten från 
några av de största källorna.  

Källa Specifik källa Föroreningar
Trafik Avgaser PAH:er, bensen, alkylfenoler, kväve

Motorer Cr, Ni, Cu
Bromsbelägg Cu, Sb, Zn, Pb, Cd
Bildäck Zn, Pb, Cr, Cu, PAH:er, alkylfenoler, 

partiklar, ftalater
Vägbeläggning Partiklar, PAH:er, flertalet metaller
Halkbekämpning Partiklar (sand, grus), NaCl
Bilvårdsprodukter Ftalater, alkylfenoler, fluorerade 

ämnen, fosfor
Tunneltvätt PAH:er, metaller (Zn, Cu, Pb, Cr), 

partiklar
Byggnadsmaterial Galvaniserad och  

svetsad plåt
Zn, Ni, Cr, Al 

Kopparplåt Cu
Zinkplåt Zn
Ytbehandlad plåt Zn
Tak- och fasadfärger Metaller (Pb, Cr), ftalater,  

alkylfenoler, pesticider, PCB
Bitumen (asfaltsmassa) PAH:er, nonylfenol
PVC och övriga plaster Ftalater, nonylfenol
Betong Nonylfenol, partiklar, Cr 

Industriområden Metaller, PFAS, PAH:er, organiska 
tennföreningar, kväve etc. (beror i 
hög grad på typ av industri)

Byggarbetsplatser Partiklar (tegel, cement etc.), skräp
Parker och trädgårdar Näringsämnen, växtrester

Baserat på information från: 
Malmqvist, 1983; 
Mikkelsen et al., 1994; 
Makepeace et al., 1995; 
Pitt et al., 1995; 
Waschbusch et al., 1999; 
Bergbäck et al., 2001; 
Andersson et al., 2004; 
Councell et al., 2004; 
Westerlund & Viklander, 2006; 
Brown & Peake, 2006; 
Hjortenkrans et al., 2007; 
Björklund et al., 2007; 
Shaver et al., 2007; 
Jartun et al., 2009; 
Meland et al., 2010; 
Björklund, 2011; 
KemI, 2011; 
Liu et al., 2015; 
Naturvårdsverket, 2016.

15



3.2 Ämnen i dagvatten
Undersökningar av dagvattenkvalitet har länge fokuserat på föroreningar 
som metaller, näringsämnen, partiklar, organiskt material samt PAH:er 
(Eriksson et al., 2007). Detta trots att majoriteten av de ämnen som ingår 
i vattendirektivets lista över prioriterade substanser (EU, 2013) är olika 
typer av organiska föreningar. En förklaring till detta kan vara bristande 
kännedom om innehållet av organiska substanser i gods, produkter och 
material i samhället, som i sin tur bidrar till bristande kunskaper om 
utsläpp av dessa ämnen till miljön (Björklund, 2011). Studier av metaller  
i dagvatten har förekommit sedan 1970-talet. Exempel på sådana är Hor-
keby & Malmquist (1977), Laxen & Harrison (1977), Malmqvist (1983) 
samt Malmqvist et al. (1994). De flesta organiska föroreningar i dagvatten 
har börjat kartläggas långt senare av bland andra Björklund (2011), 
Gasperi et al. (2014) samt Gilbreath & McKee (2015), även om ett fåtal 
tidiga exempel finns i Hites & Biemann (1972) samt Horkeby & Malm-
quist (1977). Kartläggningen av de ämnen som förekommer i dagvatten 
kommer aldrig att vara komplett, så länge nya substanser introduceras i 
samhället och därmed riskerar att släppas ut i miljön. 

En sammanställning av de viktigaste källorna till föroreningar i dagvatten 
redovisas i tabell 3.2 och beskrivs mer utförligt i detta kapitel. Många 
utsläpp av föroreningar är diffusa och svåra att spåra till källan, och därför 
bör denna lista inte betraktas som fullständig.

3.2.1  Partiklar
Partiklar är en viktig parameter för att bedöma dagvattenkvalitet och 
påverkan partiklar kan ha både på funktionen hos dagvattensystem och 
vattenkvaliteten i recipienter. Två av de största källorna till partiklar i 
dagvatten är vägytor och byggarbetsplatser (Liu et al., 2015). Dagvatten-
partiklar har länge ingått i studier av dagvatten, inte minst på grund av 
alla de storlekar, former, strukturer, densiteter samt olika kemiska och 
mikrobiologiska egenskaper som partiklarna kan ha (U.S. Environmental 
Protection Agency, EPA, 1983). I vattenmiljön kan partiklar transporteras 
på tre olika sätt: som bottensediment, suspenderat eller i löst fas. De större 
partiklarna, exempelvis sand och grus, återfinns i huvudsak i bottensedi-
ment som förflyttas med strömmen längs med botten i ett vattendrag, en 
kanal eller en avloppsledning. 

Suspenderat material omfattar partiklar som transporteras i suspenderad 
fas och benämns ofta som TSS (Total suspended solids). Suspenderad fas 
innebär att partiklarna transporteras i vattenfasen, men sedimenterar med 
tiden då vattnet står mer eller mindre stilla. 

Partiklar fungerar generellt som bärare av ämnen som fäster på partiklarnas 
ytor, och i det sammanhanget är ursprunget av de suspenderade ämnena 
av yttersta vikt. Ursprunget för partiklar från snösmältning och avrinning 
från vägar är relativt väldokumenterat. Dessa partiklar kan transportera 
stora mängder föroreningar, bland annat tungmetaller, bakterier, salter och 
organiska ämnen, alla med antropogent ursprung, som exempelvis trafik, 
slitage av fordonsdelar, vägslitage, korrosion samt lokal atmosfärisk deposi-
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tion (Schillinger & Gannon, 1985; Hvitved-Jacobson & Yousef, 1991; 
Marsalek et al., 2008). I länder med kallt klimat påverkas kvaliteten på 
dagvatten och dess sediment av valet av metod för snöhantering, speciellt 
där halkbekämpning används (Reinosdotter & Viklander, 2006; Reinos-
dotter & Viklander, 2007). Där grus och sand används för halkbekämp-
ning förekommer även mer grus och sand i dagvatten vid snösmältning 
(figur 3.2).

Tabell 3.2  Exempel på källor till ett urval av de föroreningar som  
förekommer i dagvatten.  

Förorening Främsta källorna Andra källor
Partiklar Trafik, grusning och sandning 

av vägar, byggaktiviteter
Atmosfärisk deposition, 
nedskräpning, markerosion

Koppar Koppartak, bromsbelägg Industriutsläpp, bildäck, 
motorslitage

Zink Bildäck, Zn- och galvaniserad 
plåt

Bromsbelägg, biltvätt, 
atmosfärisk deposition

Bly Byggnader, bildäck Antifouling i färg, atmosfärisk 
deposition

Kadmium Bildäck, galvaniserad plåt, 
biltvätt

Smörjolja, atmosfärisk 
deposition

Krom Svetsad plåt, bilmotorer, 
bildäck

Färger, atmosfärisk deposition

Nickel Galvaniserad och svetsad 
plåt, bildäck

Bilmotorer, atmosfärisk 
deposition

Kväve Gödselämnen, djurhållning, 
gårdsavfall

Industrier, atmosfärisk 
deposition

Fosfor Gödselämnen, gårdsavfall Tvätt- och rengöringsmedel, 
smörjmedel

Pesticider Växtskyddsmedel Vissa pesticider används i 
färgkonservering

Alkylfenoler Fordon och trafik, betong Bildäck, bilvård, färger och 
lacker

Ftalater Fordon och trafik, ytbelagda 
och målade takmaterial

Atmosfärisk deposition, 
bildäck, bilvård

PAH:er Fordon och trafik, 
förbränningsprocesser

Bitumen (asfaltsmassa)

PFAS Industriprocesser och 
tillverkning av PFAS-produkter, 
brandskum, hydraulolja

Atmosfärisk deposition, 
byggnadsmaterial

PCB Förbränningsprocesser, 
kemikalieindustrier

Äldre fasadbeklädnader, 
hydraulolja, smörjmedel

Organiska 
tennföreningar

Industrier, plaster Diffusa utsläpp

Patogena 
mikroorganismer

Djurspillning

Baserat på information från: 
Horkeby & Malmquist, 1977; 
Malmqvist, 1983; 
Mikkelsen et al., 1994; 
Pitt et al., 1995; 
Makepeace et al., 1995; 
Waschbusch et al., 1999; 
Bergbäck et al., 2001; 
Andersson et al., 2004; 
Councell et al., 2004; 
Brown & Peake, 2006; 
Westerlund & Viklander, 2006; 
Björklund et al., 2007; 
Shaver et al., 2007; 
Jartun et al., 2009; 
Björklund, 2011; 
Andersson Wikström et al., 2015; 
KemI, 2015; 
Naturvårdsverket, 2016.

Figur 3.2 
Grus och sand från halkbekämpning 
är en källa till partiklar i dagvatten. 
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3.2.2  Lösta ämnen
Totalmängden upplösta ämnen (TDS – Total dissolved solids) är också av 
intresse för dagvattnets kvalitet, inte minst i länder med kallt klimat där 
vägsalt används under vinterhalvåret, vilket bidrar till höga TDS-värden. 
TDS är ett mått på det kombinerade innehållet av oorganiska och orga-
niska substanser som finns i löst fas, det vill säga fria joner och kolloider 
(mer om detta i kapitel 4). 

Vägsäkerhet vid vinterväglag innebär att stora mängder vägsalt används 
för vinterväghållning. Vägsalt består till största delen av natriumklorid, 
NaCl (Trafikverket, 2015). Under åren 2000–2013 användes i genomsnitt 
240 000 ton salt per år på det statliga vägnätet i Sverige (Naturvårdsver-
ket, 2013). Detta gäller alltså endast det statliga vägnätet och inte kom-
munala och enskilda vägar. På kommunala vägar används mellan 50 000 
och 70 000 ton salt per år (Naturvårdsverket, 2013). Under 1980-talet 
genomfördes ett forskningsprojekt med syfte att minska skadliga följder 
av vägsaltning (Öberg et al., 1991). Där utreddes alternativa halkbekämp-
ningsmetoder, exempelvis befuktat salt och förebyggande saltning, och väg-
saltsförbrukningen har till följd av detta kunnat minskas sedan 1990-talet. 

3.2.3  Näringsämnen
Viktiga källor till näringsämnen i dagvatten är fåglar och husdjur, löv och 
växtdelar samt gödningsämnen från trädgårds- och parkskötsel (Malm-
qvist, 1983; Makepeace et al., 1995; Hochmuth et al., 2012). Vägar och 
omgivande gräsytor har visats vara den största källan till fosfor i dagvatten. 
I en studie av Waschbusch et al. (1999) visades att upp till 80 procent av 
den totala fosformängden i dagvatten kommer från vägar och gräsytor. För 
kväve är även atmosfärisk deposition från industrier och förbränning av 
fossila bränslen av betydelse (Malmqvist, 1983; Hochmuth et al., 2012). 

Längs gator med många stora träd kan den årliga fosformängden reduce-
ras kraftigt med den enkla åtgärden att samla upp nedfallna löv på hösten 
(Selbig, 2016). Även kvävebelastningen minskar då något. Detta bör göras 
så snart som möjligt eftersom näringsämnena frigörs vid nedbrytning. 
Figur 3.3 illustrerar de stora mängder nedfallna löv som kan förekomma 
på gatorna under hösten.

3.2.4  Metaller
Metaller är en av de av de vanligaste föroreningsgrupperna i dagvatten-
sammanhang (Shaver et al., 2007). De förekommer mycket utbrett till 
mängder av olika ändamål i samhället. Metaller förknippades tidigare i 
stor utsträckning med industriutsläpp och utsläpp från metallproduktion, 
men dessa utsläpp har i västvärlden i dag minskats till följd av lagstiftning 
(Bergbäck et al., 2001). I dag är konsumtion av varor och korrosion eller 
nedbrytning av dessa material av större betydelse (illustreras i figur 3.4). 
För dagvatten är trafik samt metalliska byggnadsmaterial viktiga källor 
till de flesta metaller. Metaller är av stort intresse att undersöka i dagvat-
tensammanhang och har länge ingått i dagvattenundersökningar, både på 
grund av sin utbredda förekomst i samhället och sina potentiellt giftiga 
egenskaper för vattenlevande organismer (Davis et al., 2001). 

Figur 3.3 
Nedfallna löv är en betydande källa 
till fosfor i dagvatten. Genom att 
samla upp löven på hösten kan fos-
formängden minskas kraftigt och till 
viss del även kvävemängden.
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 I studier av dagvattenkvalitet är koppar, zink och bly de mest frekvent 
undersökta metallerna, följda av kadmium, krom och nickel. Förekomsten 
av dessa metaller är starkt kopplad till trafik (Makepeace et al., 1995), men 
de förekommer även i byggnadsmaterial och andra ytor i samhället. 

Även andra metaller kan vara av intresse att undersöka i dagvatten. Det har 
exempelvis visat sig att bilarnas katalysatorer släpper ut ädelmetallerna pla-
tina, palladium och rhodium, som sprids vidare ut i miljön och till viss del 
transporteras med dagvattnet (Lashka et al., 1996 i: Rauch et al., 2005). 
Dessutom är det känt att dubbar på bilars vinterdäck kan orsaka utsläpp av 
volfram och titan (Bourcier et al., 1980; Bäckström et al., 2003), samt att 
antimon går att härleda till däckgummi (Councell et al., 2004; Mummul-
lage et al., 2016).

Koppar
De två största källorna till koppar i dagvatten från urban miljö är trafik 
och byggnadsmaterial av koppar, som exempelvis i koppartak och kop-
parfasader (figur 3.5) (Davis et al., 2001; Gromaire et al., 2001; Amneklev 
et al., 2017). Koppar finns i fordons bromsbelägg och avges i form av små 
partiklar vid inbromsningar (Davis et al., 2001). 

Figur 3.4 
Korrosion av metalliskt 
byggnadsmaterial.

Figur 3.5  Fordons bromsbelägg och koppartak/-fasader är två av de största källorna till koppar i dagvatten. 

Bly

En av de större källorna till bly i dagvatten är de tyngder som används för 
att balansera däck (Egodawatta et al., 2013; Kayhanian, 2012). I exem-
pelvis mellersta och södra Europa är det inte heller ovanligt med tak och 
andra byggnadsdetaljer i bly som kan bidra med betydande mängder till 
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dagvattnet (Gromaire et al., 2001). Sedan bly förbjöds som tillsats i bensin 
har halterna i miljön överlag minskat, men bly kan fortfarande finnas kvar 
i jorden och därifrån spridas genom deposition (Kayhanian, 2012).

Zink
Det finns många trafikrelaterade källor till zink i dagvatten där däck-
gummi är en av de större. Zink tillsätts avsiktligt i form av zinkoxid vid 
vulkningen (ett av processtegen vid gummitillverkning) och innehållet är 
omkring ett par viktsprocent (Smolders & Degryse, 2002). Galvaniserade 
lyktstolpar och vägräcken är ytterligare två signifikanta källor med kopp-
ling till trafik. Därtill kommer zinktak och zinkstrukturer såsom ventila-
tionstrummor och takavvattning etc. (Gromaire et al., 2001). Zink finns 
också i bilars bromsbelägg (Davis et al., 2001).

3.2.5  Patogena mikroorganismer 
Levande mikroorganismer (bakterier, virus och parasiter) transporteras 
med dagvattenavrinning och kan hota människors hälsa och förorena vat-
tenresurser som används för dricksvattenproduktion, fiske och rekreation 
(Marsalek & Rochfort, 2004). Dessa mikroorganismers källor är många 
och innefattar bland annat den naturliga miljön (vatten och jord), djur-
spillning (husdjur och vilda djur) samt organiskt avfall. En av de viktigaste 
källorna till bakterier i dagvatten är avloppsvatten, som hamnar i dagvatten 
via felkoppling eller inläckage (Makepeace et al., 1995). Att analysera vat-
ten för potentiellt patogena mikroorganismer skulle vara både komplicerat 
och dyrt. Därför testas i stället förekomsten av indikatorbakterier, som 
används för att bedöma risken för vattenförorening av patogener. I Sverige 
används främst E. coli, men även totala koliformer, enterokocker och  
C. perfringens, som indikatorbakteriestammar för dricksvattenresurser och 
vatten med rekreationsvärden. 

3.2.6  Organiska ämnen

Kolväten
Kolväten är en av de mest utbredda föroreningsgrupperna i både mark och 
dagvatten i urbana områden. De härstammar från källor som exempelvis 
oavsiktliga oljespill eller avsiktlig dumpning av olja eller bränsle, utsläpp 
från fordon, atmosfärisk deposition, urlakning eller slitage från gator med 
mera. Dessa föroreningar omfattar en rad olika kolväten som kan orsaka 
problem för såväl människors hälsa som vattenlevande organismer. I Sve-
rige analyseras ofta oljeindex för att detektera oljeutsläpp. 

Vissa av dessa kolväten medför speciellt toxiska risker och är dessutom 
vanligt förekommande i dagvatten. Ett sådant exempel är PAH:er, som 
bildas vid ofullständig förbränning av organiskt material (olja, kol, avfall 
etc.) och i trafikavgaser (Naturvårdsverket, 2007a), men som också finns i 
petroleumprodukter som exempelvis används för att tillverka asfaltsmassa 
(Brandt & De Groot, 2001). Denna asfaltsmassa, bitumen, används inte 
enbart på vägar, utan förekommer också som till exempel takbeklädnad. 
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Andra exempel på ämnen som ingår i föroreningsgruppen kolväten är 
bensener och alkener, som båda förekommer i bensin och dess förbrän-
ningsavgaser (Petersson, 2006). 

Pesticider
Pesticider kan delas in i undergrupper beroende på deras syfte: herbicider, 
fungicider och insekticider. Pesticider används både i jordbruket och som 
tillsatser i eller på byggnadsmaterial för att förhindra påväxt, och kan via 
dagvatten transporteras till yt- och grundvattenförekomster. Byggnads-
material har visats vara en av huvudkällorna till pesticider i urbana vatten 
(Burkhardt et al., 2007). 

Ett flertal pesticider finns omnämnda i EU:s lista över prioriterade sub-
stanser för ytvatten (EU, 2013), bland andra diuron, isoproturon och 
simazin. Användningen av dessa substanser är i många fall reglerad, både 
av EU och enskilda länder. Olika pesticider har också uppmätts i dag-
vatten i flertalet studier (Burkhardt et al., 2007; Zgheib et al., 2011b; 
Bollmann et al., 2014). Bollmann et al. (2014) genomförde en studie i 
Danmark av pesticider i dagvatten och bekräftade utsläpp av pesticider 
från omålade och målade fasader av trä och puts till dagvatten. Deras stu-
die visade också att pesticiderna diuron, isoproturon, terbutryn, karbenda-
zim, mekoprop med flera alla detekterades i majoriteten av proverna, och 
de påtalade därför att det dagvatten från bostadsområden som vi vanligtvis 
klassar som relativt oproblematiskt ändå kan innehålla betydande mängder 
bekämpningsmedel.

I Sverige är glyfosat det mest använda verksamma ämnet för växtskydds-
medel (KemI, 2016). Glyfosat ingår i dag i godkända växtskyddsmedel 
i samtliga medlemsländer i EU, men detta tillstånd är i nuläget under 
omprövning.

Polyklorerade bifenyler (PCB:er)
PCB:er tillhör gruppen persistenta organiska föroreningar (Wiberg et al., 
2009). Det finns 209 olika varianter av PCB:er (Makepeace et al., 1995). 
Vid miljöprovtagningar och forskning analyseras ofta sju olika PCB:er, 
så kallade indikator-PCB:er (Wiberg et al., 2009). Källorna till PCB:er 
är bland andra smörjmedel, hydrauloljor och deponiområden. I Sverige 
bedöms förbränning och kemikalieindustrin vara de största källorna till 
PCB:er (Wiberg et al., 2009). PCB:er har även detekterats i dagvatten i 
Paris (Zgheib et al., 2011a; Zgheib et al., 2011b).

Produktionen av PCB:er påbörjades på 1920-talet och ökade fram till 
1970-talet; därefter utfasades produktionen fram till 1990-talet. Trots 
utfasningen har två norska studier visat att fasadfärger och fasadputs från 
tidsperioden 1950–1970 i dag tillhör huvudkällorna till PCB:er från den 
urbana miljön (Andersson et al., 2004; Jartun et al., 2009). Sedan miljö-
övervakningen startade på 1970-talet har koncentrationerna av PCB:er 
sjunkit i organismer i Östersjön. 
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3.2.7  ”Nya” ämnen i dagvattenundersökningar

Alkylfenoler
Alkylfenoler består av en fenolgrupp med en eller flera alkylkedjor och 
är en grupp kemikalier som främst används för framställning av ytaktiva 
medel, såsom etoxilater, för användning som bland annat tensider i olika 
typer av rengöringsmedel (KemI, 2015). De vanligaste alkylfenolerna för 
industriella tillämpningar är nonylfenol och oktylfenol (Björklund, 2011). 
Nonylfenoletoxilater har ett brett användningsområde som innefattar 
allt från smörjmedel, plast- och gummitillverkning och tvättmedel till 
hygienartiklar, färger och lacker. Trafik är en betydande källa till alkylfeno-
ler i dagvatten. De förekommer även i fogmassa och som luftporbildare i 
betongtillverkning (Björklund et al., 2007). 

Ftalater
Ftalater är en grupp kemikalier som främst används som mjukgörare i 
polyvinylklorid (PVC), men även i andra plaster (Naturvårdsverket, 2009). 
Ftalater förekommer också i en rad andra typer av produkter, exempelvis 
som bindemedel och pigment i lacker och färger. Utöver byggnadsmaterial 
är trafik en stor källa till ftalater i dagvatten (Björklund et al., 2007).

Historiskt sett är di(etylhexyl)ftalat (DEHP) den mest använda ftalaten. 
Inom EU dominerar användningen av ftalater med hög molekylvikt, 
till exempel diisononylftalat (DINP), diisodecylftalat (DIDP) och  
di(2-propylheptyl)ftalat (DPHP), medan lågmolekylära ftalater som 
DEHP är mindre vanliga (KemI, 2014). I övriga delar av världen är 
andelen lågmolekylära och högmolekylära ftalater ungefär lika stora, och 
DEHP är i stället den dominerande ftalaten med nästan 50 procent av 
världsmarknaden (KemI, 2014). 

Högfluorerade ämnen (PFAS)
Högfluorerade ämnen (per- och polyfluorerade alkylsubstanser, PFAS) 
används i många olika produkter på grund av deras vatten- och fettavvi-
sande egenskaper (Naturvårdsverket, 2016). De används exempelvis som 
impregnering av textilier, i fönsterputs och bilvårdsprodukter samt i färger 
och lacker. Dessutom är de ofta en komponent i skidvalla (KemI, 2017).

Ett av de vanligaste PFAS-ämnena är perfluoroktansulfonat (PFOS), som 
har använts sedan 1950-talet (Naturvårdsverket, 2016). På grund av hög 
temperaturbeständighet och filmbildande egenskaper har PFAS ofta ingått 
i vissa typer av brandsläckningsskum. Användningen av dessa ämnen i pro-
dukter som brandskum är särskilt problematisk eftersom det innebär ett 
direktutsläpp till den närliggande miljön och att ämnena i förlängningen 
kan spridas till grund- och ytvatten, vilket på senare tid har fått stor upp-
märksamhet. PFAS har även detekterats i dagvatten. En dag vattenstudie i 
Helsingborgs stad påvisade koncentrationer av PFAS-ämnena PFOS och 
perfloroktansyra (PFOA) i dagvatten från olika typer av platser samt i 
avrinning från ett tak (Pirzadeh et al., 2015).
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Organiska tennföreningar (OTC)
Organiska tennföreningar (OTC) förekommer som stabilisatorer i PVC-
plast (Junestedt et al., 2004), och då oftast dibutyltenn (DBT) samt 
mono- och dioktyltenn (MOT, DOT) (Naturvårdsverket, 2007b). Tribu-
tyltenn (TBT) användes tidigare som biocid i båtbottenfärg, men är i dag 
förbjuden och förekomsten minskar. TBT förekommer dock fortfarande i 
ospecificerade tillämpningar.

De huvudsakliga emissionskällorna för organiska tennföreningar är indu-
striella punktkällor, diffusa urbana utsläpp via dagvatten, samt hushåll och 
industrier via reningsverk (Naturvårdsverket, 2007b). I studier av dag-
vattenkvalitet i Paris uppmättes koncentrationer av både TBT och DBT 
(Zgheib et al., 2011a; Zgheib et al., 2011b). Organiska tennföreningar 
har i Sverige uppmätts i dagvatten från sorteringsytor för avfall samt en 
avisningsyta vid Arlanda flygplats (Junestedt et al., 2004). 

Mikroplaster
Mikroplaster förekommer både som avsiktligt framtagna, primära, i till 
exempel rengöringsmedel, och som sekundära som uppstår vid använd-
ning, framtagning och nötning av plast- och gummimaterial (Sund et al., 
2014; Magnusson et al., 2016). Potentiellt viktiga källor till mikroplas-
ter som är relevanta i dagvattensammanhang är bland annat nötning av 
bildäck och trafiklinjefärg, byggarbetsplatser, sönderdelning av nedskräpat 
plastmaterial, samt konstgräsplaner där gummigranulat ofta används. 

I nuläget saknas mätningar på vilka mängder mikroplaster som transpor-
teras med dagvatten (Magnusson et al., 2016). Vid tidigare forskning som 
gjorts på dessa typer av partiklar har man framför allt undersökt vilka 
ämnen partiklarna innehåller snarare än att man sett partikeln som en 
förorening i sig själv (till exempel Adachi & Tainosho, 2004). Exempelvis 
har man sett att mycket av den zink som finns i trafikdagvatten härrör 
från däckgummipartiklar (Brown & Peake, 2006; Councell et al., 2004), 
och partiklar från bromsbelägg bidrar med stora delar av den koppar som 
återfinns i trafikdagvatten (Davis et al., 2001). Det finns även beräkningar 
på hur mycket däck, bromsbelägg, vägbeläggning och trafiklinjefärg 
med mera som slits ned, och därmed finns indirekt en indikation på hur 
mycket som avgetts till omgivande miljö (Magnusson et al., 2016). Vidare 
finns det en studie utförd i Paris där partiklar deponerade från atmosfären 
analyserades, och syntetiska fibrer och fragment av alla möjliga slag kunde 
konstateras (Dris et al., 2016). I en annan studie konstaterades ökade hal-
ter av mikroplaster i kustområdet utanför Long Beach, Kalifornien, efter 
kraftigt regn (Moore et al., 2002). Mycket tyder därmed på att dagvatten 
är en betydande spridningsväg för mikroplaster, men det är fortfarande ett 
relativt outforskat område. 

3.3  Effekter på hälsa, miljö och samhälle
Eftersom dagvatten ofta leds direkt ut i recipienter, utan vidare behand-
ling, är dagvattnets potentiella effekter på hälsa, miljö och samhälle viktiga 
aspekter att ta hänsyn till. Makepeace et al. (1995) granskade omkring 140 
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referenser, främst från USA och Kanada samt ett antal europeiska länder, 
för att identifiera de viktigaste föroreningarna som förekommer i dagvatten 
och som utifrån kanadensiska riktlinjer för dricks- och ytvatten antas 
kunna orsaka konsekvenser för människors hälsa (främst via förorening av 
dricksvattentäkter) och för vattenlevande organismer. Dessa föroreningar 
listas i tabell 3.3. 

Tabell 3.3  Kritiska dagvattenkomponenter med fastställd påverkan på  
människors hälsa och vattenmiljön utifrån kanadensiska riktlinjer 
för dricks- och ytvatten (Makepeace et al., 1995).

Vattenkvalitetsparameter
Hälsoeffekter 
(dricksvatten)

Effekter på vatten-
levande organismer

Partiklar (TS) X
Suspenderade partiklar (TSS) X X
Kadmium X
Klorid X X
Krom X X
Koppar X
Bly X X
Kväve X
Zink X
PCB X
PAH:er X
DEHP X
Fekala koliformer X
Fekala streptokocker X
Enterokocker X

 
De ämnen som listas i tabell 3.3 rekommenderades av Makepeace att ingå 
i framtida studier av dagvattenkvalitet. Av tabellen syns det att flertalet 
ämnen som kan förekomma i dagvatten är skadliga för såväl människors 
hälsa som vattenlevande organismer. Tabellen indikerar inte sannolik-
heten att ämnena återfinns i dagvatten och gör inte heller skillnad på olika 
kemiska former av ämnena. Några av ämnena förekommer i kemiska for-
mer som i hög utsträckning är biotillgängliga och toxiska, exempelvis i den 
lösta fraktionen, medan andra främst förekommer i mindre aktiva former i 
till exempel sediment. 

I det här avsnittet beskrivs kortfattat effekter av utvalda ämnesgrupper som 
förekommer i dagvatten. Det är viktigt att ha i åtanke att effekterna varie-
rar med andra vattenkvalitetsparametrar, exempelvis pH och temperatur, 
samt med förekommande halter i recipienten.

3.3.1  Partiklar och lösta ämnen
Partiklar förekommer i många olika storlekar, former, strukturer och densi-
teter, och de har olika påverkan på hälsa, miljö och samhälle beroende på 
sin karaktär och sina egenskaper. Stora partiklar har ofta ingen märkbar 
effekt på processer i vattenkolumnen, men har stor betydelse för funktio-
nen i sedimentationsanläggningar för partikelrening från dagvatten. Större 
partiklar kan även riskera att bidra till igensättning av dagvattenbiofilter 
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eller brunnsfilter (Blecken, 2016). Dagvattenledningssystem kan också 
påverkas av stora partiklar, genom blockering av transportelement eller 
minskning av förvaringsvolymen för vatten och sediment i dammar,  
sedimentfång och ledningsnät.

Suspenderat material påverkar vattenkvalitetsprocesser genom att till 
exempel störa fotosyntesen. Suspenderat material har även effekter på 
akvatiska livsmiljöer, bland annat genom att täcka över grussubstrat där 
fisk lägger rom och där det finns födokällor för alger och ryggradslösa djur, 
samt att fylla upp de utrymmen där fiskar äter, lever och tar skydd från 
rovdjur. Suspenderat material har också direkta effekter på vattenlevande 
organismer genom nötning på gälar, transport av hydrofoba föroreningar 
och minskad sikt i vattenpelaren som påverkar organismernas möjlighet att 
fånga mat samt skydda sig mot rovdjur. Därför är de potentiella effekterna 
av suspenderat material på vattenkvalitet och fiskeresurser av särskild bety-
delse (Bilotta & Brazier, 2008). 

Lösta ämnen är också mobila. NaCl, som används i vägsalt, är mycket 
vattenlösligt och jonerna är konservativa, vilket medför att deras transport 
genom naturen baseras på fysikaliska processer. Trots att problematiken 
med saltanvändning är väl känd, bland annat ökad korrosion på fordon 
samt spridning till yt-och grundvatten, anses saltning fortfarande vara det 
säkraste halkbekämpningsmedlet (Trafikverket, 2015). Arbetet med att 
minska saltanvändningen till ett minimum är viktigt, och inom vatten-
skyddsområden samt områden för grundvattenbaserad vattenförsörjning 
kan annan halkbekämpning än saltning vara nödvändig (Ojala & Mell-
qvist, 2004). Detta utan att risken för olyckor på dessa vägsträckor ökar 
eller att alternativ halkbekämpning medför andra negativa miljöeffekter.

3.3.2  Näringsämnen
Höga koncentrationer av näringsämnen i recipienter kan stimulera till-
växten av primärproducenter, exempelvis alger och rotade vattenväxter, 
till nivåer som kan försämra ekosystemen. Ekosystemen kan till exempel 
försämras genom ändringar i energidynamik och näringsvävsstruktur, 
förändringar i habitat, förlust av arter och förändringar i algsamhället från 
encelliga kiselalger till fintrådiga grönalger som följs av blågröna alger 

Figur 3.6 
Suspenderade partiklar 
som följer med dag-
vattnet kan orsaka ökad 
grumlighet i recipienten
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(Chambers et al., 1997). Eutrofiering försämrar sjöars ekosystem genom 
minskat födoutbud till växtätare, minskad klarhet i vattnet och, vid slutet 
av algblomningen, algnedbrytning som förbrukar stora mängder syre och 
leder till syrebrist.

De näringsämnen som vanligtvis studeras i dagvatten är kväve (N) och 
fosfor (P) som kan bidra till övergödning i recipienten. Enligt NURP-
programmet som genomfördes av Naturvårdsverket i USA under början av 
1980-talet var koncentrationerna av näringsämnen i dagvatten, med några 
undantag, låga jämfört med andra utsläpp, exempelvis utsläpp av behand-
lat avloppsvatten (U.S. Environmental Protection Agency, EPA, 1983). Att 
dagvatten överlag än i dag utgör en relativt liten källa till fosfor och kväve i 
vattenförekomster bekräftas av beräkningar från svenska Naturvårdsverket 
(2017) där totala belastningen av bland annat kväve och fosfor samman-
ställts från olika kända utsläppskällor, inklusive dagvatten. För enskilda 
vattenförekomster kan dagvatten förstås ändå stå för en betydande del av 
tillförseln.

När de faktorer som påverkar eutrofiering bedöms gör man skillnad på om 
det är fosfor eller kväve som är det begränsade näringsämnet. Fosfor anses 
ofta vara den begränsande faktorn för eutrofiering av sjöar som utsätts 
för punktutsläpp av avloppsvatten. Ekosystem på land som är mättade på 
kväve kan bidra till eutrofiering i kustnära och marina landskap, där kväve 
ofta är den begränsande faktorn. Fosfor (och fosfat) som långsamt lakas ut 
från marken i avrinningsområden anses generellt vara den viktigare faktorn 
för eutrofiering.

3.3.3  Metaller
Metallernas förekomst i dagvattensystem och ytvatten påverkas av växlande 
förhållanden, exempelvis pH och anaerobiska/aerobiska förhållanden 
(Makepeace et al., 1995). Fria metalljoner och svaga, oorganiska komplex-
former är generellt sett mest biotillgängliga och därmed mest toxiska för 
vattenlevande organismer. I många studier analyseras dock endast total-
halter av metaller, vilket gör det svårt att bedöma metallernas effekter 
på vattenlevande organismer. I bästa fall rapporteras i dagvattenstudier 
koncentrationer av lösta metaller, för att kunna bedöma biotillgänglig-
het och risken för toxicitet, samt ytterligare parametrar som exempelvis 
pH, vattnets hårdhet och organiskt kol, som också kan ha betydelse (De 
Schamphelaere & Janssen, 2004). Många av de förorenande metall-
ler som förekommer i dagvatten, exempelvis koppar, zink, bly, krom och 
kadmium, har gemensamt att de i höga koncentrationer kan ha toxiska 
effekter på såväl människor, djur som vattenlevande organismer (Make-
peace et al., 1995). 

3.3.4  Organiska ämnen
Många organiska ämnen som förekommer i dagvatten och därmed dag-
vattnets recipienter kan vara giftiga för vattenlevande organismer redan 
i relativt låga koncentrationer. Kolväten, som ofta återfinns i dagvatten 
från trafikrelaterade områden, kan vara skadliga för både hälsa och miljö. 
Flera vanligt förekommande PAH:er är cancerogena och dessutom akut 
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toxiska för vattenlevande organismer (Makepeace et al., 1995). Bensener 
och alkener är både hälso- och miljöskadliga (Petersson, 2006). Bensen har 
dessutom hög vattenlöslighet och är därför mycket spridningsbenägen. 

Nonylfenoletoxilater bryts lätt ned i miljön och bildar nonylfenol (KemI, 
2015a). Nonylfenol är i sin tur svårnedbrytbart och ackumuleras därför i 
miljön. Toxicitetstester har visat att nonylfenol är både akut och kroniskt 
toxiskt för flera olika vattenlevande organismer (ECB, 2002). Nonylfenol 
har också visat sig ha östrogena effekter, och undersökningar pekar på att 
oktylfenol har liknande egenskaper som nonylfenol när det gäller både öst-
rogena effekter och effekter på miljön (KemI, 2015a). Nonyl- och oktyl-
fenol finns listade som prioriterade substanser enligt EU:s vatten direktiv 
(EU, 2013) och visades i en studie av Björklund (2011) förekomma i dag-
vatten, snö och sediment. Eftersom riktlinjer för dagvattenkvalitet saknas 
jämfördes halterna i proverna med de riktlinjer som finns för ytvattenkvali-
tet och det konstaterades att halterna översteg dessa riktlinjer i flera fall. 

Andra exempel på persistenta ämnen är PCB och tennorganiska fören-
ingar. Båda ämnesgrupperna är generellt sett mindre vattenlösliga och 
binder därför till partiklar i vatten (Junestedt et al., 2004; Wiberg et al., 
2009) och kan även binda till fettvävnad. De har dokumenterade negativa 
effekter på såväl människors hälsa som vattenlevande organismer. Även 
PFAS-ämnen är mycket svårnedbrytbara i miljön, och många av dem är 
även toxiska och ansamlas lätt i levande organismer (KemI, 2015b).

Med dagvatten sprids också ftalater till dagvattenrecipienter. Ftalater är i 
regel inte kemiskt bundna till de produkter där de ingår och kan därför 
lakas ut till miljön (KemI, 2014) via exempelvis dagvatten. De har använts 
sedan 1940-talet, och spridningen i samhälle och miljö är stor. Ftalater kan 
orsaka skador på såväl människors hälsa som vattenlevande organismer. 
Många ftalater är reproduktionsstörande (KemI, 2014).
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4.  Dagvattnets kemi och  
spridningsmekanismer

Hur föroreningar som transporteras med dagvatten sprids och vart de tar 
vägen samt vilken (akut) fara de utgör för miljön beror primärt på hur 
de är fördelade mellan olika storleksfraktioner. De höga flödena och den 
energi som finns i dagvatten när det rinner över hårdgjorda ytor och vidare 
i ledningsnätet tar med sig mängder med partiklar som transporteras 
suspenderade i dagvattnet. När flödet och energin avtar, vilket exempelvis 
sker när dagvattnet når recipienten, så sedimenterar partiklarna. Den andel 
av föroreningarna som är partikelbunden hamnar därmed, åtminstone 
initialt, i sedimentet medan den lösta fraktionen är mer mobil och lätt-
are sprids vidare i vattenmassorna. Fördelningen av föroreningar mellan 
olika storleksfraktioner påverkar således också vilka renings- och behand-
lingstekniker som är bäst lämpade för att reducera föroreningsinnehållet 
(Blecken, 2016) och skiljer sig åt mellan olika ämnen.

4.1  Partikulär, kolloidal och (äkta) löst fraktion 
Ett vanligt sätt att göra en uppskattning av fördelningen av metaller mellan 
löst och partikulär fraktion är filtrering genom filter med en porstorlek på 
0,45 µm (Ingri, 2012; Buffle et al., 1992). För organiska ämnen behöver 
man ha andra material i de filter man använder och avvikande porstorlek; 
1,2 µm eller 0,7 µm har bland annat använts (Niery & Boving 2011; Niel-
sen et al., 2014). I geokemiska sammanhang är det vanligt att man vidare 
delar upp den lösta fraktionen i kolloidal och äkta löst fraktion (Ingri, 
2012). Kolloider, till skillnad från partiklar, sedimenterar inte utan stannar 
i lösning (Ingri, 2012; Buffle et al., 1992). Ytan på kolloider är ofta negativt 
laddad vilket gör att positivt laddade metalljoner kan binda till dem. De 
joner och molekyler som förekommer i fri form, utan att binda till kollo-
ider eller partiklar, benämns som sant eller äkta löst fraktion. Detta är också 
den mest biotillgängliga fraktionen som lättast tas upp av vattenlevande 
växter och andra organismer vilket också innebär ökad toxicitet (Ingri, 
2012; Campbell, 1995). Figur 4.1 visar storleksordningen på olika kompo-
nenter, naturliga och antropogena, som kan antas förekomma i dagvatten.

Figur 4.1
Storleksordningen på olika kompo-
nenter, naturliga och antropogena, 
som kan antas förekomma i dag-
vatten. För flera av de antropogena 
komponenterna finns inte data från 
dagvattenmätningar. Då har i stället 
analyser i luft, torrdeposition och/
eller vägsediment använts. 
Referenser: 1 Ingri, 2012, 2 Adachi 
& Tainosho, 2004, 3 Mummullage et 
al., 2016, 4 Dris et al., 2016, 5 Pala-
cios et al., 1999 i: Raush et al., 2001.
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4.2  Metallers fördelning  
mellan olika storleksfraktioner 

När det gäller metaller påverkas fördelningen mellan olika storleksfraktio-
ner främst av i vilken kemisk form föroreningarna förekommer, vattnets 
pH samt hur mycket partiklar och vilken typ av partiklar som finns i 
vattnet (Ingri, 2012). Det beror också på vilken metall det gäller eftersom 
olika metaller har olika benägenhet att fördelas mellan de nämnda fraktio-
nerna. De lösta föroreningarna kan komma dels från partiklar som acku-
mulerats exempelvis från trafiken (Sansalone & Buchberger, 1997; Borris 
et al., 2016b), dels lakas från ytor som finns i den urbana miljön såsom 
tak, lyktstolpar, skyddsbarriärer, fasader med mera (Gromaire et al., 2001; 
Chang et al., 2004; Andersson Wikström et al., 2015; Huber et al., 2016).

I många vetenskapliga undersökningar som utförs på dagvatten analyseras 
såväl totalhalt som filtrerad halt (Westerlund et al., 2003; Zgheib et al., 
2011; Galfi et al., 2017). Utifrån dessa resultat är det möjligt att beräkna 
den partikulärt bundna fraktionen (totalhalt minus filtrerad halt). Det är 
tydligt att det finns variationer i hur fördelningen ser ut; självfallet mel-
lan olika metaller, men också under ett avrinningstillfälle och mellan olika 
platser och årstider (Galfi et al., 2017; Zgheib et al., 2011; Westerlund et 
al., 2003). Exempel på hur fördelningen kan se ut i dagvatten från urbana 
områden illustreras i figur 4.2. Där framgår det att zink, koppar och 
kadmium har mindre benägenhet än nickel, krom och bly att binda till 
partiklar, vilket ligger i linje med hur det ser ut i andra studier (se tabell 
5.1 i nästa kapitel).

Figur 4.2  
Beräknat medelvärde för fördelningen mellan partikulär och  
löst fraktion (<0,45 µm) av bly, kadmium, krom, koppar, nickel och zink i regn-
inducerat dagvatten (det vill säga ej från snösmältning) från ett område med 
blandad markanvändning i Östersund. Baseras på data från Galfi et al., 2017.  
 
Det finns endast ett fåtal dagvattenprovtagningar där man har under-
sökt den äkta lösta fraktionen. De som är gjorda förstärker dock bilden 
av varför vissa metaller ibland kan vara svåra att rena med de tekniker 
som bygger på sedimentation, som dammar och sedimentationsmagasin 
(LeFevre et al., 2015; Clark & Pitt, 2012). Det har visat sig att den del 
av metallerna som är i fraktionen mindre än 0,45 µm i hög utsträckning 
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även passerar filter med porstorlek på några nanometer, vilket är i storleks-
ordningen av små kolloider och äkta löst fraktion (Andersson Wikström 
et al., 2016; Luan & Vadas, 2015; McKenzie & Young, 2013; Tuccillo, 
2006; Morrison & Benoit, 2005). För att reducera denna fraktion behövs 
reningstekniker som bygger på andra mekanismer än sedimentation; 
dessa skulle kunna vara kemisk fällning (följt av sedimentation) eller olika 
former av reaktiva filter inklusive biofilter (Blecken, 2016; LeFevre et al., 
2015). 

Viktiga faktorer som påverkar metallers löslighet och mobilitet är pH och 
löst organiskt material (DOM, till exempel humus- och fulvosyror, se figur 
4.1) samt tillgången till partikelytor att fästa vid. Generellt ökar lösligheten 
vid låga pH-värden (Ingri, 2011). Detta har observerats för dagvatten när 
det gäller urlakning från ytor som koppar- och zinktak (He et al., 2001), 
men även från vägar och partiklar (Morrison et al., 1990; Wicke et al., 
2012; Borris et al., 2016b). 

DOM är en särskilt viktig faktor för koppars mobilitet i miljön, eftersom 
koppar får ökad löslighet genom att binda till fulvosyror (Morrison et al., 
1990; Gnecco et al., 2008; Luan et al., 2015). Detta illustreras exempelvis 
av Borris et al. (2017) som genomförde en labbstudie för att undersöka 
hur fördelningen av metaller påverkas av olika ledningsmaterial. Konst-
gjort dagvatten av olika kombinationer blandades till i syfte att studera 
hur metallerna bly, koppar och zink betedde sig under olika förhållanden. 
För koppar var skillnaden mycket stor mellan det dagvatten som endast 
innehöll vägsediment och det som innehöll processat dagvatten. Det 
processade dagvattnet, som innehöll mer organiskt material, fick också en 
större andel koppar i den lösta fraktionen (filtrerad genom 0,45 µm) och 
detta oberoende av om ledningen bestod av PVC eller betong. Liknande 
effekt, men inte lika tydlig, kunde ses även för bly (Borris et al., 2017). Bly 
återfinns oftast i den partikulära fasen eftersom den företrädesvis fäster till 
denna typ av partikelytor (Morrison et al., 1990; Luan et al., 2015). Även 
om lösligheten av bly påverkas av både vattnets pH och närvaron av DOM 
så är den allra största andelen bly associerad till den partikulära fasen.

Valet av halkbekämpningsmetod påverkar fördelningen av metaller mellan 
löst och partikulär fas och därmed metallernas vidare transport ut i miljön. 
Resultaten från en studie utförd i Luleå (Westerlund et al., 2003) jämför-
des med en studie utförd i Lincoln Creek, Wisconsin, USA (Masterson & 
Bannerman, 1994; Novotny et al., 1999). Medan det i den svenska stu-
dien var en tydlig tendens till att metallerna i högre utsträckning förekom 
i den partikulära fasen under snösmältning var trenden den motsatta i den 
amerikanska studien. Detta förklarades med att halkbekämpning i Luleå 
utförs med sand/grus medan man i Lincoln Creek tillförde stora mängder 
salt (Westerlund, 2007). Skillnaderna illustreras i figur 4.3. I Luleå har 
man således tillfört partiklar och därmed partikelytor för föroreningarna 
att fästa till. Resultaten bekräftades av Reinosdotter & Viklander (2007) 
när man under kontrollerade former jämförde smältvattenkvaliteten från 
avsmältande snöhögar med och utan tillsats av salt.
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Det finns många bra modeller för att göra uppskattningar av hur metall-
ler fördelar sig mellan olika faser i vatten, exempelvis WHAM och Visual 
Minteq. Det finns exempel på när denna typ av modeller använts för dag-
vattenstudier (Gnecco et al., 2008; Mancinelli et al., 2015) även om det 
inte är så vanligt. Modellerna bygger på antagandet om termodynamisk 
jämvikt, och eftersom ett dagvattens innehåll är i ständig förändring på sin 
väg genom staden kan en sådan modell endast ge en fingervisning om hur 
metallerna är fördelade mellan de olika faserna. 

4.3  Organiska ämnens fördelning  
mellan olika storleksfraktioner

För organiska ämnen är faktorerna som påverkar lösligheten i vatten något 
annorlunda jämfört med metaller. Förutom mängden partiklar och typen 
av partiklar är även ämnets vattenlöslighet och volatilitet (lättflyktighet) av 
betydelse (vanLoon & Duffy, 2017).

Ett av de vanligaste sätten inom miljökemi att karakterisera organiska 
ämnen är genom oktanol-vatten-koefficienten, K

OW
 (vanLoon & Duffy, 

2005). Den beskriver tendensen för hur organiska ämnen fördelar sig mel-
lan vatten och organiskt material i vattnet efter principen "lika löser lika". 
Höga K

OW
 antyder att ämnena är bundna företrädesvis till organiskt mate-

rial och är svårlösliga i vatten (hydrofoba), medan låga värden tyder på 
(viss) vattenlöslighet. K

OW
 går att bestämma experimentellt men kan också 

beräknas. Tabulerade värden finns tillgängliga för en lång rad ämnen. 

Figur 4.3  Medelvärdet av den procentuella andelen löst och partikulärt bunden  
koppar, bly och zink i dagvatten från en trafikerad väg i Luleå där halka  
förebyggs med sand och grus (övre), och från ett urbant område i Lincoln  
Creek, Wisconsin, USA, där halka förebyggs genom saltning (nedre).  
Luleå-data från Westerlund et al. 2003, Wisconsin-data från Masterson  
och Bannerman 1994 (icke-vintersäsonger) och Novotny et al. 1999  
(vinter/snösmältning), sammanställt i Westerlund 2007.
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Figur 4.4 visar fördelningen av andelen lösta och partikulära organiska 
ämnen i dagvatten från ett mycket tätbebyggt område i Paris (Zgheib et al., 
2011). Pesticiderna diuron och glyfosat förekommer nästan uteslutande i 
löst fas medan nonylfenol, PAH:er och ftalaten DEHP förekommer i både 
partikulär och löst fas, men med en högre andel bunden till partiklar. 

Figur 4.4  Den procentuella fördelningen mellan partikulär och löst  
fraktion av pesticiderna diuron och glyfosat, nonylfenol (NF), 
ftalaten DEHP samt summan av PAH:er (16 st) i dagvatten från 
ett mycket tätbebyggt avrinningsområde i Paris. Efter data från 
Zgheib et al. (2011).

 
Andra undersökningar har dock visat att PAH:er i hög utsträckning kan 
förekomma i kolloidal och löst fraktion (se figur 4.1). Nielsen et al. (2015) 
undersökte hur olika PAH:er (uppdelade i låg, medel och hög molekyl-
vikt) fördelade sig mellan olika storleksfraktioner i dagvatten. Det visade 
sig att PAH:er med låg och medelhög molekylvikt i högre utsträckning 
återfanns i de mindre storleksfraktionerna än PAH:erna med hög mole-
kylvikt, vilket även överensstämmer med deras hydrofobiska egenskaper. 
Vidare har Neary & Boving (2011) visat på problemet att rena den lösta 
fraktionen av PAH:er i dammar. 

4.4  Transport av partiklar och partikelbundna  
föroreningar med dagvatten 

Regnvatten, och dagvatten som uppstår av detta, ger energi åt partiklar att 
följa med vattenströmmen så att föroreningar spolas bort. Konceptet intro-
ducerades i samband med dagvattenmodellering i de tidiga versionerna 
av amerikanska naturvårdsverkets (US EPA) SWMM-modell (se kapitel 
7) (Rossman, 2009). Potentialen för bortspolningen av partiklar beror på 
vattnets flöde (Wishmeier & Smith, 1978). Under det senare skedet av ett 
avrinningstillfälle är det inte ovanligt med mer utspädda lösningar när de 
största källorna till föroreningar har mobiliserats. Förhållandet mellan dag-
vattenflöde och koncentrationer av olika föroreningar beror därmed både 
på tillgången och transporten av föroreningar, som är begränsande faktorer 
under olika delar av avrinningsförloppet. 
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4.4.1  First flush
"First flush" är ett vanligt begrepp att använda sig av när man talar om 
föroreningar i dagvatten och dimensionering av reningsanläggningar. 
Generellt menar man med begreppet att en större andel av föroreningarna 
kommer i början av ett avrinningstillfälle som en första smutspuls, och att 
koncentrationerna därefter avtar vartefter avrinningen fortgår (Marsalek, 
1976). Det finns däremot ingen strikt definition av hur stor andel av en 
förorening som ska komma med den första avrinningsvolymen, eller hur 
stor andel denna första avrinningsvolym ska motsvara av totala avrinnings-
volymen för att det ska klassas som en first flush (Bertrand-Krajewski et 
al., 1998; Bach et al., 2010). First flush-effekter har visats förekomma i 
många studier (Sansalone & Buchberger, 1997; Lee et al., 2002; Lee et al., 
2007; Wicke et al., 2012) medan det i andra studier endast förekommer 
i en liten del av de analyserade provtagningstillfällena (Saget et al., 1996; 
Deletic et al., 1998) eller inte alls (Bertrand-Krajewski et al., 1998). Stora 
variationer finns mellan olika föroreningar, men fenomenet är vanligast 
för partiklar och föroreningar som transporteras i den partikulära fasen i 
avrinning från mindre områden med övervägande hårdgjorda ytor som 
exempelvis vägar och parkeringsplatser.

4.4.2  Processer i sediment
Partiklar och partikelbundna föroreningar har fördelen att de relativt 
enkelt kan fördröjas i olika reningsanläggningar som bygger på sedimenta-
tion. Det är lätt att tro att ett problem är löst i och med detta men sedi-
menten i sig måste förr eller senare hanteras.

Sediment i sandfång i eller i anslutning till rännstensbrunnar kan innehålla 
höga halter föroreningar (Birch & Scollen, 2003; Karlsson & Viklander, 
2008a; Karlsson & Viklander, 2008b). Vid tömning och rengöring spolas 
vatten, som därefter direkt sugs upp tillsammans med anrikat sediment 
(Karlsson, 2009). Vattenfasen töms vanligtvis från spolbilen mellan varven 
för att göra plats för mer sediment och minska transporterna. Det har 
dock visat sig att inte bara sedimenten utan även vattenfasen innehåller 
betydande halter av föroreningar, såsom metaller (Karlsson & Viklander, 
2008a) och PAH:er (Karlsson & Viklander, 2008b) och därför kan vattnet 
behöva renas innan det släpps ut. 

I syrefattiga sediment är många föroreningar, både metaller och PAH:er, 
ofta bundna i den partikulära fasen (Rentz & Öhlander, 2012). Det är 
dock möjligt att kemin kan förändra sedimentbundna föroreningars 
mobilitet genom exempelvis oxidations- och reduktionsprocesser eller 
pH-förändringar. Lakförsök har visat på riskerna att en mycket stor andel 
av metallerna sitter bundna till sedimentet så att de under förändrade 
kemiska förhållanden skulle kunna lösas i vattenfasen och bli mobila 
(Karlsson et al., 2016). Detta skulle exempelvis kunna ske vid omhänder-
tagande av sedimentet (Blecken, 2016), landhöjning (Rentz & Öhlander, 
2012) eller sänkning av vattennivån då sedimentet exponeras för luft. 
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5.  Koncentrationer och belastningar av föroreningar

5.1  Variationer i dagvattenkvalitet
Eftersom dagvattnets kvalitet varierar mellan olika regntillfällen, platser 
och årstider så är standard- eller schablonvärden svåra att ta fram och bör 
tolkas med försiktighet (Butler et al., 2018). Det innebär också att det är 
väldigt viktigt dels att provta med hjälp av flera delprover under ett och 
samma nederbördstillfälle, dels att provta under alla årets säsonger för att 
få en bra uppfattning om dagvattnets kvalitet från ett specifikt avrinnings-
område. Mer om att undersöka och utvärdera dagvattenkvalitet finns i 
kapitel 6.

För att ge en ungefärlig uppfattning om vilka koncentrationer av olika 
ämnen som förekommer i dagvatten har tabell 5.1 sammanställts. I 
tabellen presenteras ett intervall för data från ett flertal studier av olika 
omfattning. Flera av dessa studier redovisar data från stora provtagnings-
kampanjer som pågått under långa tidsperioder. För många av ämnena 
är intervallet relativt stort, eftersom dagvattnets sammansättning varierar 
kraftigt med ett antal faktorer, exempelvis markanvändning i området och 
säsong. Dessa fenomen beskrivs ytterligare i följande delar av detta kapitel. 
Det bör även noteras att det inte är orimligt att uppmäta koncentrationer 
som ligger utanför intervallet i tabell 5.1, till exempel i dagvatten från ett 
tungt trafikbelastat område eller i avrinning från specifika källor. 

Tabell 5.1  Representativt intervall för uppmätta medel- och mediankon-
centrationer av vanligt förekommande substanser i dagvatten. 
Både medel/medianvärden från ett avrinningstillfälle och från 
flera områden och större provtagningskampanjer med flera 
avringningstillfällen, som presenterats i tillgänglig litteratur, har 
beaktats i tabellen. Totalkoncentrationer redovisas. Andelen löst 
har i de fall det funnits data uppskattats från tillgänglig litteratur. 
Koncentrationerna presenteras i µg/l om inget annat anges. 

Ämne Enhet Koncentration Andel löst, %
TSS mg/l 40–200 
Ptot µg/l 140–400 20–50
Ntot mg/l 1–5 
Cu µg/l 10–100 0–50
Zn µg/l 50–200 10–45
Pb µg/l 5–70 0–15
Cr µg/l 2–25 0–30
PAH:er (∑16) µg/l 0,2–5 0–10
Nonylfenol µg/l 0,1–4 10–20
DEHP µg/l 1–30 10–20
PCB (7st) µg/l 0,2–0,5
TBT µg/l 0,01–0,8
E. coli CFU/100 ml 240–2 500 

Efter data från: 
U.S. Environmental Protection 
Agency (EPA), 1983; 
Pitt et al., 2004; 
Göbel et al., 2007; 
Shaver et al., 2007; 
Zgheib et al., 2011a; 
Zgheib et al., 2011b; 
Gasperi et al., 2014; 
Charters et al., 2016; 
Larm, 2016; Galfi et al., 2016.
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Koncentrationer av olika substanser i dagvatten kan rapporteras i många 
olika format och varierar oftast med tiden över vilken medelvärden tas. 
Dagvattenprover kan antingen behandlas och analyseras separat för att få 
veta koncentrationerna vid specifika tidpunkter, eller sammansättas till sam-
lingsprover för att få medelkoncentrationer inom ett visst tidsspann. Olika 
tillvägagångssätt för beredningen av samlingsprover beskrivs i kapitel 6. 

5.1.1  Variationer mellan olika typer av områden
Dagvattnets kvalitet är beroende av de ytor som vattnet rinner över samt 
av de antropogena aktiviteter som pågår i eller i närheten av området. 
Avrinning från industriområden, handelsområden och områden med 
direkt koppling till trafik (vägar och parkeringar) har ofta bland de högsta 
koncentrationerna av föroreningar (Pitt et al., 1995; Czemiel Berndtsson, 
2014). Flertalet studier har dock visat att oavsett typen av avrinningsom-
råde, till exempel om området är ett bostadsområde eller handelsområde, så 
varierar dagvattenkvaliteten mellan olika tidpunkter (U.S. Environmental 
Protection Agency (EPA), 1983; Zgheib et al., 2011b, Galfi et al., 2017). 

Det är inte nödvändigtvis så att alla föroreningar uppvisar en variation 
mellan olika platser. Detta illustreras till exempel i en studie av Gasperi et 
al. (2014), där föroreningar i dagvatten från tre olika områden analysera-
des. Metallerna kadmium och bly samt alkylfenoler (oktylfenoler, nonyl-
fenoler och dess etoxilater) detekterades i dagvatten från alla tre områdena, 
men uppvisade inga signifikanta skillnader från ett område till ett annat 
trots att markanvändningen i områdena var olika, medan koppar, krom, 
nickel och zink samt PAH:er uppvisade skillnader i koncentrationer mel-
lan områdena. Tabell 5.2 visar uppmätta koncentrationer i dagvatten från 
områden med olika markanvändning. Alla ämnen i tabellen, utom fosfor, 
uppvisar lägre koncentrationer i dagvatten från bostadsområden. 

Tabell 5.2  Föroreningskoncentrationer uppmätta i dagvatten i områden med olika markanvändning.  
Data från litteratur, där mätningar gjorts i Frankrike,1,3 USA2 och Tyskland.4 Samtliga är medel-  
eller medianvärden som presenteras som totalkoncenrationer.

Ämne Enhet Bostadsområde Industriområde Handelsområde Motorväg
Cu µg/l 122 ±1,8 222 ±2,0 172 ±1,5 352 ±1,0
Zn µg/l 732 ±1,3 2102 ±2,3 1502 ±1,2 2002 ±1,0
Pb µg/l 122 ±1,9 252 ±1,8 182 ±1,6 252 ±1,5
Cr µg/l 4,62 ±1,4 142 ±1,2 6,02 ±0,9 8,32 ±0,7
Ptot mg/l 0,32 ±1,1 0,262 ±1,4 0,222 ±1,2 0,22 ±1,8
DEHP µg/l 133 3−27 273* 14−58 8,64 6−78
Oktylfenol ng/l 603 <50−130 1003* <50−160 3204 150−1 900
PAH:er, ∑16 µg/l 1,41 ±1,2 1,11 ±0,8 2,13* 0,8-5,4

1  Data hämtat från Gasperi et al. (2014). Värden är angivna som medelvärde ± standardavvikelse från 4–8 mättillfällen.
2 Data hämtat från NSQD (Pitt et al., 2004). Värden är angivna som medianvärden ± relativ standardavvikelse (%) från hundratals mättillfällen delvis 

genomföra i olika avrinningsområden med likvärdig markanvändning.
3  Data hämtat från Zgheib et al. (2011b). Värden angivna som medianvärde samt max- och min-värde från 4–8 mättillfällen.
4  Data hämtat från Stachel et al. (2010). Värden är angivna som median samt max- och min-värde från mätningar av dagvatten från 7 olika motorvägar. 

Det totala antalet mättillfällen framgår inte av referensen.

*  Tätbebyggt område bestående av handelsområde, byggnader och lägenhetshus.
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5.1.2  Variationer mellan nederbördstillfällen
Modelleringsresultat tyder på att TSS-belastningen i dagvatten vid ett 
regntillfälle kan förklaras av parametrarna nederbördsmängd, -intensitet 
och -varaktighet, varav nederbördsmängden har störst inverkan på TSS-
belastningen (Borris et al., 2014). Längden av den torra perioden som 
föregår regntillfället och regnintensiteteten bedöms även ha betydande 
inverkan på de flesta föroreningar som förekommer i dagvatten (Pitt et 
al., 1995). Till följd av dessa faktorer kan alltså koncentrationen av olika 
ämnen i dagvatten variera kraftigt mellan olika avrinningstillfällen. I tabell 
5.3 visas den lägsta och den högsta medelkoncentrationen för ett urval av 
parametrar som uppmätts vid olika avrinningstillfällen men från samma 
avrinningsområde. Samtliga parametrar i tabellen uppvisar ett stort spann 
från lägsta till högsta koncentration. Detta visar på svårigheten i att från 
endast ett avrinningstillfälle kunna bedöma föroreningsbelastningen från 
ett avrinningsområde. 

Tabell 5.3  Koncentrationer av TSS, koppar, zink och nonylfenol i dagvatten 
från ett tätbebyggt område i Paris förort. Den lägsta och högsta 
medelkoncentration som uppmätts vid olika nederbördstillfällen 
presenteras. Efter data från Zgheib et al. (2011b).

Ämne Enhet Lägsta 
medelkoncentration

Högsta 
medelkoncentration

TSS µg/l 58 430
Cu µg/l 50 220
Zn µg/l 130 520
Nonylfenol µg/l 1,6 9,2

5.1.3  Säsongs- och årsvariationer
Dagvattnets sammansättning varierar mellan olika årstider (Westerlund et 
al., 2003; Galfi et al., 2016; Galfi et al., 2017). Resultat från en studie av 
vägdagvatten i Luleå (Westerlund et al., 2003) visade att koncentrationer 
av såväl metaller som suspenderat material generellt var högre under snö-
smältning än under regntillfällen. Liknande resultat erhölls från en studie 
i Tyskland (Helmreich et al., 2010) som visade tydliga säsongsvariationer 
för koppar, zink och suspenderat material, med högre koncentrationer 
under vinterhalvåret. I tabell 5.4 visas intervall av medelkoncentrationer av 
suspenderat material och metallerna koppar, bly, zink och nickel under ett 
antal snösmältningstillfällen och regntillfällen. Proverna är tagna år 2000 
på en relativt högtrafikerad väg i Luleå med en trafikbelastning på 7 400 

Tabell 5.4  Medelkoncentrationerna av suspenderat material och metaller vid 
avrinningstillfällen under snösmältnings- och regnperiod år 2000 
på Södra Hamnsleden i Luleå. Efter data från Westerlund et al. 
(2003). Samtliga värden som presenteras är totalkoncentrationer.

Ämne Enhet Snösmältning (mars–april) Regn (maj–juni)
TSS mg/l 128–1 368 14–178
Cu µg/l 37–199 30–45
Pb µg/l 16–80 14–19
Zn µg/l 105–791 130–169
Ni µg/l 9,9–73 6,9–12
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fordon per dygn (Westerlund et al., 2003). Resultaten för samtliga para-
metrar visar högre koncentrationer och större variation för snösmältning 
än för regn.

5.1.4  Avrinning från specifika material
Dagvattnets sammansättning påverkas av de ytor som vattnet passerar 
på sin väg genom den urbana miljön. Studier har visat att avrinning från 
metalltak kan ha högre koncentrationer av exempelvis koppar och zink än 
vägdagvatten, medan andra metaller som kadmium, bly, nickel och krom 
samt PAH:er förekommer i högst koncentrationer i vägdagvatten (Göbel 
et al., 2007). 

I tabell 5.5 visas median- och medelkoncentrationer från provtagnings-
kampanjer av avrinning från byggnader med olika takbeklädnader. 
 

Tabell 5.5  Uppmätta koncentrationer i avrinning från byggnadsmaterial. 
Tabellen visar mediankoncentrationer från 24 regntillfällen och 
olika takmaterial (Charters et al., 2016) och mediankoncentra-
tioner från nio regntillfällen i ett avrinningsområde som omfattar 
tak och ett mindre grönområde (Bressy et al., 2011).

Källa Ämne Enhet Koncentration
Betongtak (takpannor) TSS mg/l 2,8

Cu µg/l 8,3
Zn µg/l 15,3
Pb µg/l 3,2

Kopparplåt TSS mg/l 8,0
Cu µg/l 1 298
Zn µg/l 27,9
Pb µg/l 2,2

Galvaniserad plåt TSS mg/l 3,0
Cu µg/l 5,2
Zn µg/l 376
Pb µg/l 0,8

Byggnader, 
blandade material

Nonylfenol ng/l 560
Oktylfenol ng/l 26

 
I Tabell 5.5 syns att högst koncentrationer av zink, som väntat, återfinns i 
avrinning från zinktaket (det vill säga galvaniserad plåt) och högst koncen-
trationer av koppar finns i avrinning från koppartak. Charters et al. (2016) 
rapporterar att både koppartaket och den galvaniserade plåten bidrog med 
en signifikant andel lösta metaller. För alkylfenolerna dominerar den lösta 
fraktionen med en andel av 65−85 procent (Bressy et al., 2011). Vid prov-
tagningen av nonyl- och oktylfenoler i avrinning från byggnadsmaterial 
togs proverna i ett avrinningsområde som omfattar både takytor (takpan-
nor, zink och platta tak) samt en grönyta (Bressy et al., 2011) och således 
inte direkt från takavrinningen. Bressy rapporterar även hög variabilitet för 
de uppmätta koncentrationerna, upp till en faktor på tio, från ett regntill-
fälle till ett annat. 

För att bedöma bidraget från enskilda material krävs detaljerade studier 
i liten skala vilket försvåras vid provtagning i ett avrinningsområde där 
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olika typer av material blandas. Det kan därför vara av värde att undersöka 
potentiella material i labb- och pilotskala för att kunna identifiera källorna 
samt uppskatta vilka koncentrationer av relevanta ämnen olika material 
lakar ur. Detta har tidigare gjorts i ett antal studier. Till exempel under-
sökte Wangler et al. (2012) med labbförsök i vilken utsträckning biocider 
lakas ur fasadfärger och vilka faktorer som påverkar urlakningen. De kom 
fram till att högre temperaturer ökade läckaget av biocider samt att viss 
nedbrytning av biociderna förekommer. Winters et al. (2015) genom-
förde sin studie utomhus där en pilotanläggning med små ytor (1,2 x 2,4 
meter) av 16 olika material utsattes för väder och vind och följdes under 
sammanlagt 20 nederbördstillfällen. Winters konstaterade att urlakningen 
av de fem analyserade ämnena (arsenik, kadmium, koppar, zink och bly) 
inte bara berodde på materialval utan också påverkades av andra faktorer 
såsom takmaterialets ålder, antalet torra dagar före regntillfället, regninten-
sitet och ihållighet. Andersson Wikström et al. (2015) utförde lakningar 
tak material i syntetiskt tillverkat regnvatten på ett urval vanligt förekom-
mande takmaterial. Från studien framgick att PVC-dukar, takpapp och 
shingel kan avge organiska ämnen som PAH:er, alkylfenoler och ftalater. 

5.2  Årlig föroreningsbelastning 
För planeringsändamål, till exempel för planering av nya bostadsområ-
den, är enhetsmängder av föroreningar användbara. De uttrycks ofta per 
årsbasis och områdesstorlek och finns tillgängliga i olika databaser såsom 
NURP (1983), NSQD (Pitt et al., 2004) och StormTac (www.stormtac.
se). Den här typen av uppskattningar är användbar för de föroreningar 
som antas ha kumulativa effekter i recipienter, alltså ackumulerade effekter 
över en längre tidsperiod. Främsta användningen av årliga uppskattningar 
av föroreningsbelastning är att jämföra olika typer av utsläppskällor till en 
recipient för att kunna prioritera vilka av dessa källor som bör hanteras, 
och senare även planera åtgärder för att minska föroreningsbelastningen. 

Bestämning av årlig föroreningsbelastning per enhet kan göras genom att 
använda befintliga årliga föroreningsmängder för likvärdiga avrinningsom-
råden från litteratur, eller beräkna med hjälp av data över dagvattenkvalitet 
kombinerat med lokala simuleringar av avrinningsvolymer. I tabell 5.6 
visas exempel på publicerade data för årlig föroreningsbelastning för några 
ämnen i dagvatten och för olika typer av områden i USA. Tabellen visar 
generellt sett större föroreningsmängder i de data som presenteras från år 
1983 än från 2000-talet för näringsämnen och TSS. Denna skillnad kan 
även bero på skillnader i olika antaganden som görs i beräkningar. 
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Tabell 5.6  Exempel på årlig föroreningsbelastning (kg/ha, år) för olika typer av områden från amerikanska studier. 

Ämne Villaområde
Handelsområde/

Kommersiellt område Väg
Helt urbani-

serat område
Låg täthet1 Hög täthet1 NURP2 USA1 NURP2 USA1 NURP2

TSS 200 322 550 805 1 460 502 640
Tot-P 0,55 0,65 1,3 0,80 3,4 1,1 1,5
Tot-N 4,0 5,8 8,43 5,2 223 2,4 103

Cu 0,18 0,30 0,13 2,1 0,35 0,06 0,15
Pb 0,06 0,10 0,55 3,1 1,5 0,78 0,65
Zn 0,13 0,22 0,62 3,3 1,6 0,31 0,72

1  Data hämtat från Shaver et al. (2007). 
2  Data hämtat från Nationwide Urban Runoff Program (NURP) U.S. EPA (1983).
3  Uträknat från summan av TKN samt kväve från nitrat och nitrit.

5.3  Framtida föroreningsmängder
Att modellera framtidstrender i dagvattenkvalitet är ett viktigt verktyg, 
bland annat för att kunna bedöma framtida funktion och livslängd på exis-
terande dagvattenhanteringssystem samt för att minimera problem med 
dagvattenförorening i framtiden. Föroreningsmängderna som transporteras 
i dagvatten kan antas komma att förändras i framtiden. Detta beror på en 
rad olika faktorer, såsom klimatförändringar och förändringar i samhällets 
utseende och uppbyggnad, bland annat när det gäller hur stort fokus som 
i framtiden läggs på att implementera väldesignade anläggningar för lokalt 
omhändertagande av dagvatten (LOD). 

Borris et al. (2016a) har med hjälp av dagvattenkvalitetsmodeller gjort 
uppskattningar av föroreningsmängder i framtidens dagvatten. I studien 
utgick man från mätningar av dagvattenflöden och analyser av dagvatten-
prover som nyligen genomförts i en svensk stad. När modellen kalibrerats 
utifrån dagens förhållanden applicerades ett urval möjliga framtidsscena-
rier baserade på tillgängliga klimatmodeller, förväntad befolkningsökning 
och stadens egen översiktsplan. Ett scenario i studien fokuserar på miljö-
mässigt hållbar utveckling och förutsätter att välfungerande anläggningar 
för LOD har implementerats och underhållits efter behov. 

Ett annat scenario utgår från att endast små resurser har avsatts för miljö-
åtgärder. Samhällets fokus ligger i stället på att säkra mat- och energi-
tillgångar, och det fåtal LOD-anläggningar som införts har snabbt blivit 
underdimensionerade (Borris et al., 2016a). Scenarierna som applicerats 
på Borris studie har föreslagits av van Vuuren et al. (2012) och Kriegler 
et al. (2014) och är tänkta att användas i klimatrelaterad forskning för att 
bidra till kontinuitet och jämförbarhet mellan olika forskningsområden 
och discipliner. 

I tabell 5.7 presenteras de beräknade förändringarna för TSS, koppar, bly 
och zink i framtida dagvatten från det provtagna området, simulerade 
utifrån de två ovan beskrivna scenarierna. Simuleringarna är gjorda med 
modellen WinSLAMM som beskrivs översiktligt i kapitel 7.
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Tabell 5.7  Modellerad förändring i föroreningsbelastning i dagvatten  
utifrån olika framtidsscenarier, som bland annat innebär stort 
fokus på LOD (Miljömässigt hållbar utveckling) respektive litet 
fokus på LOD (Säkerhet gällande mat- och energitillgångar). 
Tabell modifierad från (Borris et al., 2016a).

Fokus: Miljömässigt 
hållbar utveckling

Fokus: Säkra mat- 
och energitillgångar

TSS –20 % +24 %
Cu –26 % +22 %
Pb –16 % +16 %
Zn –11 % +26 %

 
Borris et al. (2016a) konstaterar att väldesignade anläggningar för LOD 
som implementerats på rätt plats kan minska föroreningsbelastningen i 
dagvatten trots att markanvändningen intensifieras och befolkningen ökar. 
Detta syns även i tabell 5.7, där samtliga parametrar har minskat i detta 
scenario jämfört med utgångspunkten. Resultaten antyder också att ett 
motsatt scenario, där väldigt litet fokus läggs på miljömässig hållbarhet, 
skulle kunna öka föroreningsbelastningen med omkring 20 procent för 
partiklar, koppar, bly och zink. På liknande vis kan man undersöka hur 
dagvattenkvaliteten förändras vid exempelvis rening av avrinningen från 
koppar- och zinktak, förbud mot koppar i bromsbelägg, övergång från  
fossildrivna fordon till eldrivna och minskad eller ökad trafikbelastning.
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6.  Att undersöka och  
utvärdera dagvattenkvalitet

Provtagningsprogram för dagvattenstudier måste utformas för varje 
individuellt projekt beroende på val av provtagningsplatser, typ av prov-
tagning, antal prover som ska tas och hur länge provtagningen ska pågå, 
samt hur de tagna proverna ska beredas och analyseras. I detta kapitel finns 
en sammanställning av vad som kan vara bra att tänka på vid planering 
och genomförande av sådana dagvattenprovtagningar för att man ska få ut 
mesta och bästa möjliga av de pengar och den tid man lägger ner. Det är 
inte helt lätt att hitta den här typen av information i vetenskapliga studier, 
och därför bygger delar av kapitlet även på forskargruppens egna hittills 
odokumenterade erfarenheter.

6.1  Val av provtagningsplats
Det finns mycket att ta hänsyn till när man söker eller väljer lämpliga 
provtagnings platser. Först och främst måste man rätta sig efter studiens 
syften och mål som vanligtvis är relaterade till i förväg utpekade avrin-
ningsområden, anläggningar eller markanvändningstyper. Därmed måste 
valet av provtagningspunkter också spegla de specifika målen studien har 
genom att provta i en brunn eller ledning i anslutning till dessa. 

6.1.1  Välj ut potentiella provtagningsplatser från kontoret
Det allra första som behöver göras när man har studiens syfte klart för sig 
är att studera kartor över ledningsnätet och olika avrinningsområden för 
att börja urvalet av lämpliga provtagningspunkter (Langevald et al., 2014). 
För studier med syfte att undersöka ett avrinningsområde bör provtag-
ningspunkten placeras i eller så nära utloppet som möjligt. Om utloppet är 
placerat under recipientens vattenyta behöver man förstås välja en brunn 
uppströms som inte är påverkad av stillastående recipientvatten. Eftersom 
stora delar av ledningsnätet är placerat under eller i vägkroppar är många 
nedstigningsbrunnar placerade direkt i vägbanan. På mindre trafikerade 
vägar kan det finnas möjlighet att spärra av när man hämtar prover eller 
ser till utrustningen och utför underhåll, men på högtrafikerade vägar 
kan detta bli näst intill omöjligt. Redan vid skrivbordet brukar det gå att 
avgöra vilka utlopp som är placerade under recipientens vattenyta eller 
vilka som ligger direkt olämpligt placerade. Steg ett är därmed ett rent 
skrivbordsjobb.

6.1.2  Gör ett första fältbesök på provtagningsplatserna
I nästa skede är det dags att ge sig ut i fält och besöka de platser man har 
sett ut i det första steget (Langevald et al., 2014). Då får man fundera på 
faktorer som säkerhet och tillgänglighet för personalen som ska jobba på 
platsen, samt kontrollera att det inte förekommer stora ombyggnationer 
i det tilltänkta avrinningsområdet (om detta inte är syftet med studien 
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förstås). Det är också viktigt att lyfta på brunnslocken och se hur det ser ut 
nere i systemen där mätutrustning ska installeras. Om där är höga flöden 
trots att det är torrväder (basflöde), stillastående vatten eller mycket sedi-
ment är det förmodligen bättre att välja en annan provtagningsplats. Höga 
basflöden riskerar att späda ut dagvattnet och försvåra kvantifieringen 
av föroreningarna vid analyserna, medan stillastående vatten och stora 
mängder sediment tyder på uppdämning från recipienten eller en svacka 
på ledningsnätet. Stora mängder sediment försvårar eller rent av förhind-
rar mätningar av vattenflödet som är en nödvändig del för att kunna ta 
representativa dagvattenprover (se avsnitt 6.2.1) och för att beräkna föro-
reningsbelastningen. Förmodligen har man redan vid skrivbordet identi-
fierat ett antal oklarheter i hur ledningsnätet är utformat, oklarheter som 
behöver undersökas på plats, vilket fältbesöken också ger tillfälle till. Saker 
att vara observant på är sektioner av nätet som enligt kartor inte tycks ha 
något utflöde eller brunnar där olika sektioner är korskopplade. Korskopp-
lingarna leder till att avrinningsområdet inte är väl avgränsat och att dess 
yta varierar beroende på flöde. Det bästa är att bestämma sig för om man 
vill studera det större eller mindre avrinningsområdet och därefter, under 
den period som undersökningen pågår, plugga en av ledningarna som 
orsakar korskopplingen. Detta kommer underlätta tolkningen av resul-
taten avsevärt. 

Avrinningsområdets hårdgjorda area har också betydelse för dess lämp-
lighet. Små avrinningsområden med hårdgjord yta under 2 ha kan vara 
problematiska både att provta och mäta flödet från med den utrustning 
som vanligtvis används (Langeveld et al., 2012; Langeveld et al., 2014), 
men med skräddarsydda lösningar brukar det mesta gå att ordna. Vanligt 
är att använda sig av area-hastighetsmätare, men vid låga flöden från små 
avrinningsområden kan ett mätöverfall med nivåmätning fungera bra. Om 
avrinningsområdet endast består av hårdgjorda ytor kan avrinningen även 
uppskattas med nederbördsmätare. 

6.2  Hur man provtar 
6.2.1  Stickprover, tidsstyrd eller flödesproportionell provtagning?
Vilken strategi man lägger upp för den provtagning man utför är förstås 
helt beroende på studiens syfte, men i princip finns det tre tillvägagångs-
sätt: stickprover, tidsstyrd provtagning samt volymsstyrd provtagning. 

Stickprover är helt uteslutet som provtagningsstrategi om man är intresse-
rad av att kunna bedöma en förorenings förekomst och mängd eller för att 
jämföra föroreningsbelastningen från olika utsläppspunkter med varandra. 
Som framgår av kapitel 5 är haltvariationen från prover tagna under ett 
och samma avrinningstillfälle och i ett och samma område mycket stor. 
Det är alltså viktigt att man provtar hela avrinningstillfället från början till 
slut för att säkerställa att man får representativa föroreningshalter för det 
aktuella tillfället. 

Volymsstyrda prover är att föredra framför tidsstyrd provtagning (Leecaster 
et al., 2002). Den volymsstyrda provtagningen innebär att man tar ett del-
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prov då en bestämd volym vatten har passerat provtagningspunkten. Vid 
höga flöden kommer delproverna därför att tas oftare och vid låga flöden 
mer sällan. Hur tätt man tar proverna kommer att påverka tillförlitligheten 
i resultaten. Det provtagningsintervall som väljs blir ofta en kompromiss 
mellan bra upplösning och hur många prover man har möjlighet att ta 
innan provtagningskärlen är fyllda, vilket beror på hur mycket neder-
börd som kommer och hur stora avrinningsvolymer som alstras (om man 
provtar flödesstyrt) eller tillfällets varaktighet (om man provtar tidsstyrt). 
Erfarenheter från tidigare studier har visat att provtagningsintervallen (Δt) 
5, 10, 15, 30 minuter är lämpliga för avrinningsområden med respektive 
area (A) <10, 100, 800, >1 600 ha (Marsalek, 1974), men antalet del-
prover man tar totalt under ett avrinningstillfälle spelar också roll. Redan 
vid 5−10 stycken kan osäkerheten i det beräknade medelvärdet (EMC; 
beskrivs senare i detta kapitel) för det specifika avrinningstillfället vara så 
lågt som 5−10 procent (Langeveld et al., 2012). 

Det är vidare viktigt att man provtar vid flera tillfällen vid olika tider 
på året. Langeveld et al. (2012, 2014) har utifrån en mycket extensiv 
provtagning av dagvatten (mer än 100 avrinningstillfällen) på tre olika 
platser beräknat hur osäkerheten i uppmätt medelkoncentration för en 
rad parametrar förbättrades med ökat antal provtillfällen. För zinkhalten 
förbättrades osäkerheten i resultatet från 45−60 procent vid provtagning 
under endast ett tillfälle till 25−40 procent efter tio tillfällen och så bra 
som 20−30 procent beräknat utifrån 20 tillfällen. För suspenderade par-
tiklar (TSS) var osäkerheten i resultaten större; efter tio tillfällen var den 
fortfarande större än 50 procent för alla de tre provtagna platserna, och vid 
20 tillfällen hade den sjunkit till 40−45 procent (Langeveld et al., 2014). 
Dessa undersökningar utfördes i Nederländerna. Det är mycket troligt att 
vi i Sverige har större säsongsvariation som gör dessa siffror ännu osäkrare. 
Det beror framför allt på vinterperioderna då det sprids sand och grus för 
halkbekämpning vilket ökar TSS-halten i dagvattnet. Dessutom orsakar de 
långa perioderna med minusgrader att föroreningar ackumuleras under en 
längre tid innan avsmältningen tar vid, och att de frigörs under en kortare 
period än de har byggts upp vilket kan leda till ytterligare förhöjda halter 
(Westerlund et al., 2003; Westerlund, 2007). Även i områden med mildare 
vintrar har föroreningsbelastningen visat sig vara högre vintertid än andra 
årstider.

För att beräkna föroreningsbelastningen (m) för ett ämne från ett visst 
avrinningsområde behöver man förutom halten (C) även veta vilka dag-
vattenvolymer (V) som släppts ut:

Massa (m) = koncentration (C) · volym (V) Ekv 6.1

Vare sig man väljer tidsstyrd eller volymsstyrd provtagning måste man 
därmed mäta flödet för att därur kunna beräkna totala vattenvolymen. 

Samlingsprover bör kombineras med flödesproportionell provtagning 
för att få ett representativt värde på medelhalten, annars riskerar man att 
underskatta mängden föroreningar på grund av att de höga koncentra-
tionerna ofta kommer med höga flöden. Underskattning på mer än 30 
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procent har observerats för TSS vid sammanslagning av tidsstyrda prover 
(Marsalek, 1974). I de fall man provtar en serie tidsstyrda prover i sepa-
rata flaskor går det att i stället slå ihop dessa till ett flödesproportionellt 
samlingsprov genom att vikta respektive delprov mot den dagvattenvolym 
delprovet representerar (Marsalek, 1974; Mortimer et al., 2007). 

6.2.2  Manuell eller automatisk provtagning?
Uttag av dagvattenprover sker företrädesvis med automatprovtagare vilket 
på ett enkelt sätt möjliggör både sekventiell diskret provtagning med 
bestämda tids- eller volymsintervall där varje prov tas i en separat flaska, 
och samlingsprover där en serie delprover redan från början tas i ett och 
samma (stora) provkärl. 

Det har visats att manuell provtagning, när man manuellt sänker ner en 
flaska monterad på ett skaft i/mot vattenströmmen, kan leda till överskat-
tade halter av suspenderat material och därmed också ökad halt partikel-
bundna föroreningar (Galfi, 2014). Förklaringen är att vid högre flöden 
är risken stor att den nedsänkta flaskan överfylls, och den fungerar då som 
en fälla för partiklar som följer med vattenströmmen in i flaskan men blir 
kvar när vattnet rinner över. 

Automatisk provtagning är inte heller problemfritt utan resultaten påver-
kas av faktorer som inloppssilens placering i vattenströmmen, lyfthöjden 
(det vill säga avståndet i höjdled mellan inloppssilen och automatprova-
garen) samt provslangens längd och placering. Långa provtagningsslangar 
ökar risken för korskontaminering mellan prover på grund av rester i 
slangarna från föregående prov. Hög lyfthöjd kan leda till icke-represen-
tativa prover med underskattad halt av sandpartiklar då gravitationen 
jobbar i motsatt riktning vid pumpning av provet nerifrån ledningen upp 
till provtagaren och flaskorna (Nordqvist et al., 2014). Inloppssilen bör 
vara placerad där flödet är turbulent och välblandat och nära botten på 
ledningen eller nedstigningsbrunnen för att få med även större och tyngre 
partiklar som rör sig närmare botten. Inloppssilen bör däremot inte vara 
placerad direkt på botten där den riskerar att sättas igen av dagvattense-
diment. I praktiken går det inte att undvika om man vill kunna provta 
även de riktigt låga flödena. Idealt är om intaget är placerat i riktning mot 
vattenströmmen och provtagaren suger med samma hastighet som vatt-
nets flödeshastighet. Under sådana förhållanden får man i princip ingen 
påverkan alls på representativiteten av sandpartiklar, ofta definierade som 
att de har diameter större än 0,062 mm (Marsalek, 1974). Dessa förhållan-
den är dock näst intill omöjliga att få till vid verkliga fältprovtagningar och 
därför bör man i stället vara medveten om riskerna när det är dags att tolka 
resultaten. Vid provtagning i lägre hastigheter än vattnets flödeshastighet 
ökar risken för överskattning av sandpartiklar med diameter större än 0,45 
mm. För lösta ämnen, kolloider och små partiklar (diameter mindre än 
0,06 mm) antas inloppssilens placering, riktning och sughastighet påverka 
resultaten obetydligt.
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6.3  Att tänka på inför analyserna
Vilka parametrar man tänkt analysera styr mer än man först tror vid 
planering av dagvattenprovtagning. Till exempel måste man säkerställa 
att provvolymen kommer att räcka till alla analyser man vill utföra, vilken 
typ av provkärl som lämpar sig bäst och att man har möjlighet att ta hand 
om sina prover inom de kritiska tidsramar som finns för en del analyspa-
rametrar. I tabell 6.1 finns en översiktlig sammanställning av detta för de 
ämnen och föroreningsgrupper som diskuteras i kapitel 3. 

Tabell 6.1.  Viktiga faktorer att planera för vid fältprovtagning och analys av olika parametrar och föroreningsgrupper. 

Ämnesgrupp/parameter
Lämpligt 
provtagningskärl

Provvolym som 
åtgår för analys

Kritisk tid mellan prov tagning och 
om händer tagande av prov i labb/
analys

TSS/suspenderat material Glas, plast, PTFE 150–1 000 ml 48 timmar
Turbiditet Glas, plast, PTFE 70–150 48 timmar
Metaller/grundämnen:
As, Cd, Cr, Cu, Mo, Ni, Pb, Pd, Pt, Sb, Zn, V, W
Hg

Plast, PTFE 
Glas, PTFE

30–150 ml
30–60 ml

Vid bestämning av löst halt ska 
filtrering ske snarast efter prov-
tagning, max 48 timmar.

Näringsämnen:
N, P Plast, glas 250–500 ml 24 timmar alt. fryses i väntan på 

analys.
Syreförbrukande ämnen: 
BOD

COD
TOC

Plast, glas

Glas, plast, PTFE
Glas, plast, PTFE

100–1 000 ml

100–500 ml
100–500 ml

Bör sändas till labb snarast efter 
provtagning.
Bör sändas till labb snarast efter 
provtagning, alt. fryses i väntan på 
analys.

Organiska ämnen:
PAH:er Glas 500–1 000 ml
Oljeindex Glas 200–500 ml Bör sändas till labb snarast efter 

provtagning.
Bekämpningsmedel 
(t.ex. glyfosat, diuron)

Glas, plast för glyfosat 100–1 000 ml

BTEX Glas 80–100 ml Bör sändas till labb snarast efter 
provtagning.

Ftalater Glas 500–1 000 ml
Pentaklorfenol Glas 100–1 000 ml
Bromerade flamskyddsmedel Glas 1 000 ml
Perflourerade ytaktiva ämnen (PFOS) Plast 100–500 ml
Kemisk-fysikaliska parametrar:
pH

Konduktivitet
Alkalinitet

Glas, plast, PTFE

Glas, plast
Plast, PTFE

50–70 ml

50–70 ml
70–500 ml

Analys snarast efter provtagning, 
max 6 timmar.
24 timmar

Indikatorbakterier:
T.ex. E. coli, totala koliforma, 
intestinala enterokocker

Glas, plast. 
Steriliserad t.ex. 
genom autoklavering.

500 ml Bör sändas till labb snarast efter 
provtagning. Analys bör påbörjas 
inom 24 timmar från provtagning.
Proverna får ej frysas i väntan på 
analys.

Källor: Tre av de största kommersiella analyslaboratorierna med verksamhet i Sverige (Synlab, ALS Scandinavia och Eurofins) samt Mortimer et al., 2007; 
Chigbu & Sobolev, 2007; AU EPA Victoria, 2009; Shaver et al., 2007; SS-EN ISO 10523:2012, 2012.

6.3.1  Material i provtagningsflaskor
Som framgår av tabell 6.1 bör provkärl i plast (polyetylen, polypropylen) 
användas för metaller, medan det för organiska ämnen som PAH:er, olja, 
ftalater och alkylfenoler bör användas glas. Detta beror på att metall-
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ler är kända för att adsorbera till glasytor medan organiska ämnen har 
större tendens att sätta sig på plastytor (Mortimer et al., 2007, AU EPA 
Victoria, 2009). Använder man fel typ av flaska kan de ämnen man vill 
analysera fästa på kärlets väggar och undgå detektion. En underskatt-
ning av uppmätt halt kommer då att ske. Plastflaskor kan även innehålla 
exempelvis ftalater och alkylfenoler (Guart et al., 2011) vilket i så fall kan 
leda till att dessa ämnen avges till provet och därmed överskattas när det 
gäller halten. För flera av ovan nämnda ämnesgrupper går det också bra 
att använda PTFE-flaskor (polytetrafluoreten) (AU EPA Victoria, 2009; 
Shaver et al., 2007), men dessa är mycket dyra i jämförelse med både 
glas och plast. Alla dessa flaskor är förstås återanvändningsbara bara man 
rengör dem mellan provtagningarna. Glasflaskorna för organiska ämnen 
bör efter diskning dessutom sköljas med något organiskt lösningsmedel 
som till exempel hexan, medan plastflaskorna för metallanalyser kan lakas 
i utspädd salpeter syra (HNO

3
) eller saltsyra (HCl) och därefter sköljas 

noga i avjonat eller destillerat vatten före användning (Shaver et al., 2007; 
Mortimer et al., 2007). Vid mätningar av indikatorbakterier, såsom E. coli, 
intestinala enterokocker och totala koliforma bakterier, spelar inte mate-
rialet i flaskan så stor roll; det viktigaste är att flaskorna är rena och sterila 
vilket kan åstadkommas i autoklav (Chigbu & Sobolev, 2007). 

6.3.2  Tidskritiska analyser och förvaring av prover
Vissa parametrar är tidskritiska, det vill säga de måste analyseras så snart 
som möjligt efter provtagning. Till dessa hör exempelvis indikatorbakte-
rier, pH och suspenderat material. Om löst halt av något ämne önskas bör 
provet filtreras omgående efter provtagning – se tabell 6.1 (Shriver et al., 
2007; AU EPA Victoria, 2009). Enligt den svenska och internationella 
standard som normalt används vid mätning av suspenderat material, TSS 
(SS-EN ISO 10523:2012, 2012) anges det att provet ska analyseras inom 
48 timmar, men att man kan man sträcka sig utanför den tidsramen och 
fortfarande följa metoden om man bara tydligt anger hur länge proverna 
stått före analysen. Det är dock inget att rekommendera eftersom det inte 
finns några kända undersökningar på vad som händer med koncentratio-
nen suspenderat material i dagvatten som får stå en längre tid. 

För vissa ämnen går det bra att frysa proverna i väntan på analys. Till dessa 
hör exempelvis kväve och fosfor, COD (kemisk syreförbrukning) och TOC 
(totalt organiskt kol) (AU EPA Victoria, 2009). För indikatorbakterier är 
det däremot direkt olämpligt att frysa proverna. En del av cellerna riskerar 
att sprängas sönder i en vanlig frys (–20° C) och kan därmed inte detek-
teras med de analysmetoder som tillämpas (Simione & Brown, 1991). En 
underskattning kommer då att ske. Har man inte möjlighet att lämna in 
bakterieprover i tid till det analyslaboratorium man anlitar så finns det en 
analysmetod där man med hjälp enklare utrustning kan utföra analyserna 
själv. För detta finns det färdiga analyskit att köpa där allt man behöver 
ha i form av laboratorieutrustning är ett värmeskåp (IDEXX Laboratories, 
2015). En generell rekommendation är att bakterieanalyser ska påbörjas 
inom 24 timmar efter provtagning (Chigbu & Sobolev, 2007), men det 
amerikanska naturvårdsverket (US EPA) sätter denna gräns redan vid 8 
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timmar (Shaver et al., 2007) och australiska naturvårdsverket vid 6 tim-
mar (AU EPA Victoria, 2009). En nyligen rapporterad studie där E. coli i 
dagvatten analyserats visar dock att inga signifikanta skillnader kunde ses 
mellan prover som analyserats inom 24 timmar jämfört med samma prover 
som analyserats först efter upp till 40 timmar (Harmel et al., 2016).

Oavsett vilken analys som ska utföras så mår alla prover bra av att stå 
mörkt och svalt. Har man möjlighet att ha en provtagare med kyl så är 
det förstås det bästa. Andra sätt att hålla sina prover kylda är att lägga 
kylklampar i automatprovtagaren inför varje nederbördstillfälle man tänkt 
provta, alternativt att succesivt under ett regntillfälle byta ut flaskorna med 
prov i och förvara i kylskåp eller börja förbereda för sändning till labb. 
Vid många tillfällen kan man å andra sidan räkna med att temperaturen 
utomhus sköter kylningen åt en.

6.4  Bearbetning av data
Efter det att provtagning och laboratoriearbete är slutfört börjar det 
spännande arbetet med att bearbeta och analysera data. Detta är förstås 
något som bör göras kontinuerligt för att man ska ha möjlighet att göra 
eventuella justeringar i provtagningsförfarandet och mätningarna. I kapitel 
5 finns det redan beskrivet vikten av att ta flera delprover under ett och 
samma tillfälle samt att provta flera gånger under årets alla säsonger på 
grund av de stora variationerna i föroreningskoncentrationer som förelig-
ger. Det här kapitlet behandlar därför bara hur data kan sammanställas, 
analyseras och presenteras, och det förutsätts att provtagningen är gjord 
med hänsyn till de variationer som beskrivits. 

En standardberäkning för att beskriva föroreningar i dagvatten är EMC 
(Event Mean Concentration) vilket är detsamma som det flödesviktade 
medelvärdet (US EPA, 1983). Om man har flera diskreta prover analy-
serade från ett och samma tillfälle så beräknas det med följande formel 
(Butler et al. 2018):

EMC = m / V = ∑ C
i
 · V

i
 / ∑ V

i
 Ekv 6.2

där m och V är mängden förorening respektive avrunnen volym (se Ekv. 
6.1) och där C

i
 och V

i
 är koncentrationen av en förorening uppmätt i i 

antal delprover respektive vattenvolymen associerad till varje delprov. 

Om ett flödesviktat samlingsprov har analyserats, sammansatt genom 
någon av principerna beskrivna ovan, så motsvarar det erhållna resultatet 
från detta samlingsprov detsamma som EMC. EMC beräknas alltså för ett 
enskilt avrinningstillfälle. Motsvarande beräkning av årsmedelhalt för ett 
avrinningsområde kan göras genom att inkludera alla avrinningstillfällen 
som har provtagits. Detta kallas då SMC (Site Mean Concentration) och 
beräknas analogt som EMC (Mourad et al., 2005): 

SMC = ∑ EMC
n
 · V

event,n
 / ∑ V

event,n
 Ekv 6.3

där EMC
n
 och V

event,n
 är EMC-värden respektive total avrunnen volym 

som har uppmätts vid enskilda avrinningstillfällen och totalt n antal 
av rinningstillfällen har provtagits.
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Om man vill göra uppskattningar av den totala föroreningsbelastningen 
från ett visst avrinningsområde så är det SMC man utgår från. Med hjälp 
av flera av de modelleringsverktyg för dagvatten som finns går SMC att 
beräkna på mer sofistikerade vis där resultaten kopplas mot avrinnings-
volymer eller nederbördsmängd över en hel årscykel. Samma typer av 
beräkningar kan förstås också göras säsongsvis för att undersöka säsongs-
variationer. Modellering av dagvattenkvalitet beskrivs mer utförligt i 
kapitel 7. 

6.5  Passiv provtagning i dagvatten
Vid uppströmsarbete och spårning av föroreningsutsläpp till ledningsnätet 
kan passiv provtagning vara ett alternativ (Waldenborg, 2002; Jacobsson 
et al., 2006; Arnesson et al., 2012; Henriksson, 2013). Det finns ett flertal 
tekniker att välja på och vilken som passar bäst beror delvis på vilka ämnen 
eller ämnesgrupper man vill analysera samt vad man vill kunna använda 
resultaten till. Gemensamt för samtliga tillgängliga passiva provtagare är 
att de innehåller någon form av adsorbent som tar upp och ackumulerar 
önskade föroreningar under den tid som provtagaren ligger exponerad i 
vattnet. Hela provtagaren skickas efter exponering till analyslaboratoriet 
där föroreningsinnehållet analyseras. 

För vissa av teknikerna, exempelvis Ecoscope som är utvecklad till att ta 
både metaller och organiska ämnen, kan endast jämförelser av förore-
ningsinnehållet mellan olika provtagningspunkter göras och detta under 
förutsättning att de legat ute för exponering samtidigt. Indikationer på om 
halterna är höga eller låga ges också, men det är svårt att jämföra värden 
mellan olika provtagningskampanjer om man exempelvis även vill kunna 
studera effekten av eventuella förbättringsåtgärder. 

Andra provtagartyper kan kopplas till en halt som kan jämföras mellan 
olika platser och tidpunkter. Det gäller exempelvis DGT (diffusive gradi-
ents in thin films) för metaller (Jolley et al., 2016) och andra oorganiska 
ämnen (Österlund et al., 2010) samt SPMD (semi permeable membrane 
device) för opolära organiska ämnen (Stuer-Lauridsen, 2005) och POCIS 
(polar organic chemical integrative sampler) för polära organiska ämnen 
(Alvarez, 1999; Harman et al., 2012). Inga av de nämnda teknikerna 
ger värden som är direkt korrelerade till totalhalten av föroreningar i det 
vatten som provtas, utan tanken är att den ska representera den biotill-
gängliga fraktionen av föroreningarna. En sammanfattning av respektive 
tekniks tillämpningsområde finns i tabell 6.2.
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Tabell 6.2  Kommersiellt tillgängliga tekniker för passiv provtagning samt begränsningar och möjligheter  
med respektive teknik. 

Provtagninsteknik Organiska ämnen Metaller/oorganiska ämnen Koncentrationsbestämning
DGT Endast på forskningsstadiet Metaller/katjoner: Bly, kadmium, 

koppar, krom, nickel, zink med flera
Anjoner: Antimon, arsenik, fosfor, 
molybden, vanadin, volfram

Ja

Ecoscope Alifater, aromater, PAHer Arsenik, bly, fosfor, kadmium, koppar, 
krom, nickel, vanadin, zink med flera

Nej

SPMD Opolära, t.ex. PAH:er, alifater, 
aromater, TBT (tributyltenn)

Ja, för de flesta ämnesgrupper

POCIS Polära, t.ex. bekämpnings-
medel, perfluorerade ämnen, 
nonylfenol

Ja, för de flesta ämnesgrupper

Källor: Tre av de största kommersiella analyslaboratorierna med verksamhet i Sverige (Synlab, ALS Scandinavia och Eurofins) samt El-Shenawy et al., 2010; 
Harman et al., 2012; Jolley et al., 2016; Österlund et al., 2010; Stuer-Lauridsen, 2005.
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7.  Modeller för dagvattenkvalitet

Under de senaste decennierna har det införts föreskrifter med syfte att 
kontrollera de negativa effekterna av dagvatten på sjöar och vattendrag. 
Några exempel är EU:s vattendirektiv samt "Clean Water Act" i USA. 
Det krävs bland annat att kvantifieringen av alla föroreningskällor till 
recipienterna förbättras, däribland dagvatten. Att kontrollera och övervaka 
dagvattenkvalitet är kostsamt och kräver en omfattande personalstyrka. 
Datormodeller som simulerar kvaliteten på ytavrinning kan därför vara 
ett användbart och kostnadseffektivt hjälpmedel för att uppnå målen i 
föreskrifterna. I detta sammanhang används dagvattenkvalitetsmodeller 
multidisciplinärt av såväl ingenjörer och stadsplanerare som forskare och 
beslutsfattare.

Dagvattenkvalitetsmodeller används oftast med huvudsyftet att (Huber, 
1986): 

• karaktärisera dagvatten och ge input till analys av recipienter

• analysera effektivitet, storlek och kombinationer av olika kontroll-
möjligheter

• utföra frekvensanalyser av dagvattenkvalitetsparametrar 

• ge input för kostnads/nyttoanalyser. 

På senare tid har dessa modeller också använts för att studera effekterna av 
klimatförändringar och den pågående urbaniseringen på dagvattenkvalite-
ten (He et al., 2011; Mahbub et al., 2011; Borris et al., 2013). 

Detta kapitel ger en överblick av olika tillvägagångssätt för modellering 
av dagvattenkvalitet. Det finns många hundratals modeller att tillgå. Här 
presenteras endast ett fåtal utvalda modeller som används frekvent. Till sist 
diskuteras ett antal nyckelfrågor för modellering av dagvattenkvalitet.

7.1  Modellkategorisering
Olika dagvattenkvalitetsmodeller skiljer sig i sättet att beräkna och 
beskriva uppkomsten och transporten av ämnen i dagvatten. De skiljer sig 
åt beträffande sin rumsliga framställning, matematiska rutiner, metoder för 
föroreningsprognos samt i komplexitet.

7.1.1  Rumslig framställning
Modeller för dagvattenkvalitet kan antingen vara ”lumpade” (från engel-
skans lumped) eller distribuerade. En lumpad modell tar inte hänsyn till 
rumsliga variationer, och medelvärden av inputparametrar används för 
hela avrinningsområden. En distribuerad modell tar i viss utsträckning 
hänsyn till rumsliga variationer genom att dela in avrinningsområdet i 
delområden. För dessa delområden kan olika parametrar definieras, som 
exempelvis olika markanvändningar. Modellens rumsliga upplösning beror 
av delområdenas storlek och antal. 
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7.1.2  Matematiska rutiner
När det gäller matematiska rutiner kan dagvattenkvalitetsmodellerna 
antingen vara deterministiska eller stokastiska. Deterministiska modeller 
använder matematiska formuleringar av fysikaliska processer. I stokastiska  
modeller används statistiska mönster av ett fenomen för att simulera 
samma fenomen. För att ytterligare skilja dessa tillvägagångssätt åt före-
slår Zoppou (2001) att deterministiska modeller alltid producerar samma 
resultat om samma input används, medan stokastiska modeller producerar 
olika resultat inom vissa statistiska gränser.

7.1.3  Metoder för föroreningsprognos
Generellt sett måste simulering av dagvattenkvalitet kombineras med 
simulering av dagvattenkvantitet. Detta eftersom inga föroreningar kom-
mer att transporteras om det inte finns något dagvattenflöde. Zoppou 
(2001) betonar att en tillförlitlig simulering av dagvattenkvantitet är 
absolut nödvändig för att simulering av dagvattenkvalitet ska vara möjlig. 
Datormodeller använder olika tillvägagångssätt för att koppla dagvatten-
kvalitet till dagvattenkvantitet. 

Markanvändningsmodeller
Ett av de mest grundläggande tillvägagångssätten är tillämpningen av 
standardkoncentrationer eller medelvärdet av en förorenings koncentration 
under ett nederbördstillfälle (Event Mean Concentration = EMC). Modeller 
som använder sig av denna approach kallas även markanvändningsmodel-
ler. I sådana modeller antas ett EMC för en viss förorening för en specifik 
typ av markanvändning (Mitchell, 2005; Ellis & Revitt, 2008). Vanliga 
kategorier för olika markanvändning är bostadsområden, handelsområ-
den och industriområden (U.S. Environmental Protection Agency, EPA, 
1983). Vidare antas att koncentrationen av en viss förorening är konstant 
under nederbörd och avrinning (Charbeneau & Barrett, 1998). EMC 
multipliceras sedan med den förväntade avrinningsvolymen för att kunna 
uppskatta total föroreningsmängd. 

Denna typ av modeller kan användas som ett planeringsverktyg för att 
identifiera så kallade "hotspots" med hög föroreningsbelastning och  
följaktligen prioritera var kontrollåtgärder bör sättas in. Uppskattningen  
av EMC för specifika markanvändningsområden kan vara begränsade  
geografiskt och bör inte tillämpas i områden med annan urban struktur 
eller andra klimatförhållanden (Larm, 2000b).

Regressionsmodeller
Regressionsmodeller använder observerade data för att etablera ett mate-
matiskt förhållande mellan en beroende variabel och en eller flera förkla-
rande variabler. I regressionsmodeller för simulering av dagvattenkvalitet 
används mängder eller koncentrationer av föroreningar som variabler, vilka 
är beroende av exempelvis nederbördsmängd, regnintensitet, antalet före-
gående torra dagar, trafikintensitet och omgivningens markanvändning. 
Observerade data är endast representativa för vissa rumsliga och tidsmäs-
siga förhållanden. Således måste nya modeller upprättas om dessa förhål-
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landen ändras, och av denna anledning kritiseras ofta regressionsmodeller 
för att visa undermåliga resultat för obevakade platser (Zoppou, 2001). 

Modeller baserade på föroreningskällor
I modeller baserade på föroreningskällor identifieras källor för specifika 
föroreningar. Baserat på en substansflödesanalys (SFA) uppskattas föro-
reningars utsläppsfaktorer för olika källor som exempelvis atmosfärisk 
deposition, trafik (till exempel däcknötning, bromsbelägg, oljespill och 
vägnötning) och byggnadsmaterial (till exempel tak och fasader). Baserat 
på detta uppskattas föroreningskällornas bidrag till föroreningsmängder i 
dagvattenavrinning. Detta bidrar till att identifiera de viktigaste källorna 
för en specifik substans i dagvatten och ger samtidigt information om 
möjligheterna att minska förekomsten av denna substans (Hillenbrand et 
al., 2005; Fuchs et al., 2006). 

Processbaserade modeller
Processbaserade modeller syftar till att efterlikna de fysikaliska processerna 
inom dagvattenavrinning baserat på nuvarande kunskap. Dagvattenkvan-
titet beräknas med en nederbörds-avrinnings-modul, där en tidsserie med 
nederbörd och fysiska egenskaper hos avrinningsområdet används för att 
beräkna en hydrograf. Viktiga egenskaper hos avrinningsområdet är i detta 
sammanhang area, lutning, andel hårdgjord yta, svackors lagringsdjup, 
infiltrationsparametrar samt sträckan för avrinning på markytan. Dag-
vattenkvalitet beskrivs med hjälp av ackumulering av föroreningar under 
torra perioder och påföljande avsköljning och transport vid regn. Olika 
matematiska ekvationer används för att beskriva ackumuleringen av föro-
reningar. I modellen SWMM (avsnittet 7.2.1) finns exempelvis fyra olika 
metoder tillgängliga, nämligen en potensfunktion, en exponentiell funk-
tion, en mättnadsfunktion och även en extern tidsserie. För avsköljning 
av föroreningar ges två alternativ: en exponentiell funktion och "Rating 
Curve"-metoden.

Processbaserade modeller kan återge uppkomsten av dagvattenavrinning 
med stor säkerhet (Zoppou, 2001). För dagvattenkvalitet är säkerheten 
lägre, men modellerna efterliknar de bakomliggande processerna relativt 
väl. Dessa modeller kan därför användas som ett praktiskt verktyg för 
att undersöka exempelvis hur förändringar i ett avrinningsområde kan 
komma att påverka dagvattensystemet och dagvattenkvaliteten (Vaze & 
Chiew, 2003; Tsihrintzis & Hamid, 1998). 

Den största nackdelen med processbaserade modeller är att mycket stora 
mängder inputdata behövs för simulering av både dagvattenkvantitet och 
-kvalitet. Dessutom behöver provtagning och analys av dagvattenkvaliteten 
i avrinningsområdet genomföras, och därutöver krävs detaljerad informa-
tion om avrinningsområdet för att kunna kalibrera modellen. Detta kan 
medföra att tillämpningen av dessa modeller blir väldigt kostsamt.
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7.2  För- och nackdelar med  
utvalda dagvattenkvalitetsmodeller

Det finns ett stort antal modeller som kan simulera dagvattenkvalitet. 
Därför kan listan som presenteras nedan inte ses som komplett. Denna 
granskning ger i stället en överblick över de olika typer av modeller som 
finns och listar deras för- och nackdelar. 

7.2.1  SWMM
SWMM (Stormwater Management Model) utvecklades år 1971 av Natur-
vårdsverket i USA. SWMM fokuserar på dagvattensimuleringar i urbana 
områden och är en av de mest använda dagvattenmodellerna (Huber och 
Dickinson, 1988). SWMM kan användas som en fristående modell, eller  
i en paketlösning kopplat till GIS som kallas PCSWMM. 

Sedan modellen utvecklades i början av 1970-talet har den kontinuerligt 
underhållits och uppdaterats. Modellen kan simulera processer för både 
dagvattenkvantitet och -kvalitet, hela vägen från ytavrinning och transport 
genom ledningssystemet till utloppet i recipienten. Föroreningsackumu-
leringen på hårdgjorda ytor simuleras i modellen under torrt väder och 
följs av avsköljning av föroreningar vid regn. För föroreningsackumulering 
finns tre funktioner tillgängliga: en potensfunktion, en exponentiell funk-
tion och en mättnadsfunktion. För avsköljning av föroreningar ges två 
alternativ: en exponentiell funktion och en "Rating Curve". Olika förore-
ningar med flera ackumulerings- och avsköljningsegenskaper kan inklu-
deras. Varierande markanvändning och gatusopning i avrinningsområden 
kan även beaktas i SWMM (Huber och Dickinson, 1988). 

Fördelar
• Många användare.

• Öppen källkod "Open Source" och därför öppen för granskning.

• Ingen officiell support, men hjälp fås genom maillista i nätgemenskapen.

• Tillämpad i många vetenskapliga publikationer.

Nackdelar
• Ingen detaljerad ledningstransport av föroreningar.

7.2.2  Mouse
Mouse utvecklades av Danska hydrologiska institutet (DHI) år 1984. 
Mouse simulerar flöde på marknivå och i ledningsnätet (DHI, 2002). År 
1994 släpptes Mousetrap, en utökning av Mouse som även omfattar kapa-
citet att simulera föroreningstransport (DHI, 2002). I likhet med SWMM 
kan Mouse och Mousetrap användas fristående eller tillsammans med det 
GIS-baserade programpaketet Mike Urban. 

Modulen för ytavrinningskvalitet i Mousetrap beskriver förorenings-
transporten på markytan. Den simulerar processer för ackumulering 
och avsköljning för specifika föroreningar på hårdgjorda ytor genom att 
erbjuda två sedimenttyper, fina och grova partiklar. Processer för ackumu-
lering och avsköljning för lösta föroreningar simuleras dessutom i ränn-
stensbrunnar.
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I Mousetrap kan transporten av såväl lösta som partikulärt bundna föro-
reningar och sediment simuleras. Mousetrap kan även i detalj simulera 
avloppssediment och biologiska nedbrytningsprocesser i rörlednings-
systemet (Crabtree et al., 1994). 

Fördelar
• Detaljerad simulering av kemiska, fysikaliska och biologiska processer. 

Den enda modellen i denna granskning som tar hänsyn till biologisk 
nedbrytning.

Nackdelar
• På grund av komplexiteten är kraven på inputdata höga och många 

parametrar behöver kalibreras. Detta medför också högre osäkerhet.

• Ingen öppen källkod "Open Source", vid behov av support är man  
beroende av DHI.

7.2.3  Hydroworks
Hydroworks utvecklades 1997 av Wallingford Software i Storbritannien 
och används främst där. Modellen kan användas inom programpaketet 
Infoworks CS.

Ytans kvalitet simuleras genom en linjär ackumulering av föroreningar på 
hårdgjorda ytor. Avsköljning vid regn är en funktion av regnintensitet och 
ackumulerad föroreningsmassa. Modellen kan också beskriva ackumule-
ring och avsköljning av lösta föroreningar i rännstensbrunnar. Transporten 
av såväl lösta som partikulära föroreningar i ledningsnätet beskrivs i detalj. 
Den möjliggör avsättning och erosion av sediment i ledningar och tar 
hänsyn till olika storleksfraktioner.

Fördelar
• Detaljerad beskrivning av fysikaliska och kemiska processer med hög 

rumslig upplösning.

Nackdelar
• På grund av modellens komplexitet krävs en stor mängd inputdata.

• Många parametrar behöver kalibreras. Detta medför en högre osäkerhet 
för modellens resultat.

7.2.4  StormTac Web
StormTac Web är ett av resultaten av Thomas Larms doktorsavhandling 
(2000). StormTac Web kan beräkna årliga och månatliga förorenings-
mängder. Detta görs genom att multiplicera en standardkoncentration 
för en viss förorening med den årliga (eller månatliga) avrinningsvolymen 
(Larm, 2000a). Modellen används i dag främst av svenska konsulter och 
kommuner, men användningen internationellt ökar, vilket gör att det 
pågår anpassning för andra förhållanden.

Avrinningsvolymen uppskattas med hjälp av markanvändningsspecifika 
avrinningskoefficienter och lokala regndata. Modellen innehåller i dag 73 
ämnen och 91 markanvändningar, men antalet ökas löpande i takt med 
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att databasen kompletteras med data. Standardkoncentrationer baseras 
på flödesproportionella mätningar på olika platser i Sverige och i länder 
med liknande klimatförhållanden. Standardkoncentrationerna antas vara 
konstanta vid alla tidpunkter för en specifik förorening.

I StormTac Web finns även en dagvattenhanteringsmodell. Olika tekniker 
för dagvattenbehandling kan simuleras, exempelvis dammar, våtmarker, 
biofilter, svackdiken, olika magasin och översilningsytor. 

Fördelar
• Användarvänlig.

• Många markanvändningar och ämnen. Alla inputdata är egentligen 
inkluderade i modellen. Detta gör modellen till ett användbart verktyg 
på planeringsnivå.

• Uppdateras löpande, officiell fri support.

Nackdelar
• Risk för överförenkling, eftersom markanvändningsdata inte nödvän-

digtvis är tillräckligt för att beskriva dagvattenkvalitet (Liu et al., 2012).

7.2.5  Sewsys
Sewsys utvecklades i MATLAB/Simulink och kan simulera ämnesflöden i 
VA-system, både dagvatten och spillvatten. Modellen innehåller 20 stycken 
substanser som omfattar sediment, tungmetaller, näringsämnen och orga-
niska föroreningar. I modulen för dagvattenkvalitet uppskattas utsläppen 
av föroreningar från källor som atmosfärisk deposition, trafik och bygg-
nader baserat på SFA. För denna SFA väljs en relativt hög upplösning, och 
föroreningskällorna delas upp i respektive ursprung: materialkorrosion, 
bromsslitage, däckslitage etc. Detta möjliggör att spåra varje förorening 
tillbaka till dess källa. Baserat på deras utsläpp ackumuleras dessa förore-
ningar på hårdgjorda ytor vid torrt väder och sköljs bort vid regn (Ahlman, 
2006). Dock avser substansflödesanalysen svenska förhållanden, vilket gör 
det tveksamt att använda den här modellen i andra länder.

Fördelar
• Relativt lätt att använda.

• Endast en liten mängd inputdata krävs.

• Föroreningar kan spåras till källan.

Nackdelar
• Svag beskrivning av hydrologiska processer.

• Ingen rumslig distribution (spatial distribution).

7.2.6  Regressionsmodeller
Det finns inte några tillgängliga programvarupaket som använder regres-
sion för att modellera dagvattenkvalitet, men flertalet publicerade studier 
har med lyckat resultat använt denna metod. Brezonik & Stadelmann 
(2002) använde multipel regression för att förutse mängder och koncen-
trationer av TSS, näringsämnen och bly. För att förutse mängder och kon-
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centrationer användes nederbördsmängd, regnintensitet samt avrinnings-
områdesstorlek, och prognoser kunde göras med måttlig säkerhet. Hatt et 
al. (2004) relaterade fraktionen av direkt anslutna hårdgjorda områden till 
mängderna av sediment och flera näringsämnen och fann att de var starkt 
sammankopplade. 

Fördelar
• Endast begränsad kunskap om de involverade processerna krävs.

• Inga kommersiella datormodeller krävs.

Nackdelar 
• Överförbarhet till icke undersökta platser är väldigt begränsad.

7.2.7  Översikt 
Tabell 7.1 sammanfattar vad de ovan beskrivna modellerna bygger på samt 
behov av data och sakkunskap. 

Tabell 7.1  Sammanfattning av beskrivna modeller för modellering av dagvattenkvalitet.

Rumslig 
framställning

Matematiska 
rutiner

Metod för 
förorenings-
prognos

Transport 
av sediment i 
ledningssystem Behov av data

Behov av 
sakkunskap

SWMM Distribuerad Deterministisk Ackumulering/ 
Avsköljning

Enkel Stort Stort

Mouse Distribuerad Deterministisk Ackumulering/ 
Avsköljning

Avancerad Mycket stort Mycket stort

Hydroworks Distribuerad Deterministisk Ackumulering/ 
Avsköljning

Avancerad Mycket stort Mycket stort

StormTac Web Distribuerad Deterministisk Markanvändning Ej inkluderad Litet Medel
Sewsys Klumpad Deterministisk Källor Ej inkluderad Medel Medel
Regression Klumpad Stokastisk Regression Ej möjligt Medel Stort

7.3  Viktiga frågor vid modellering  
av dagvattenkvalitet 

Ovan redogörs för olika datormodeller. Dessa modeller varierar med 
avseende på komplexitet, behov av inputdata samt den sakkunskap som 
användaren behöver ha. Vilken modell som är lämpligast beror även på 
den frågeställning man har och syftet med att modellera dagvattenkvalitet. 
Att välja bästa lämpliga modell för ändamålet är inte helt lätt. Här följer 
därför några viktiga frågor att ta hänsyn till vid valet av dagvattenkvali-
tetsmodell, och modellernas komplexitet, datainsamling, kalibrering och 
osäkerhet diskuteras.

7.3.1  Modellkomplexitet
De presenterade modellerna varierar stort i sin komplexitet när det gäller 
att beskriva de bakomliggande processerna för dagvattenkvalitet. Å ena 
sidan finns tillvägagångssätt som använder standardkoncentrationer för 
olika markanvändning, exempelvis StormTac Web, å andra sidan finns 
modeller som kan beskriva fysikaliska, biologiska och kemiska processer 
i detalj (till exempel Mouse och Hydroworks). Om en modell beskriver 
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dagvattenkvalitet i detalj måste modellen generellt sett konstrueras med 
en lämplig komplexitet. Att lägga till komplexitet i en modell innebär 
generellt att fler parametrar läggs till i modellen, men bara för att modeller 
kan simulera komplexa processer är det inte garanterat att dessa processer 
simuleras med god precision (Doherty & Johnston 2003). Anledningen 
till detta är att ökad komplexitet även kommer öka antalet icke-unika 
lösningar samt modellosäkerheten. Mer komplexa modeller leder också till 
andra problem att lösa, till exempel en svårare kalibreringsprocess, högre 
krav på inputdata samt längre tidsåtgång. En generell regel är att valet av 
modell bör baseras på problemet som behöver lösas. Rauch (2002) sam-
manfattar det hela i att den minst komplexa modell som pålitligt besvarar 
frågan är det bästa alternativet.

7.3.2  Inputdata
Insamlandet av inputdata är en mycket stor utmaning inom modellering 
av dagvattenkvalitet, inte minst när det gäller användningen av modeller 
som innefattar mer komplexa processer. Rauch (2002) menar att framsteg 
inom dagvattenkvalitetsmodellering inte är beroende av datorresurser eller 
bristen på passande algoritmer, utan snarare på tillgängligheten på tillför-
litliga data från fältprovtagning.

Att provta och analysera föroreningar i dagvatten kan vara kostsamt, både 
när det kommer till direkta analyskostnader och personalen som ska utföra 
provtagningen. Det här är en av anledningarna till bristen på data i många 
avrinningsområden (Rodriguez et al., 2000). Ett annat problem när det 
gäller data är att provtagningsmetoderna ofta skiljer sig åt, och därför är 
olika dagvattenkvalitetsstudier svåra att jämföra. Dessutom är insamlade 
data ofta platsspecifika och svåra att överföra till andra områden (Vaze & 
Chiew, 2003).

7.3.3  Modellkalibrering och -osäkerhet
Dagvattenkvalitetsmodeller måste kalibreras med lokala data för att kunna 
användas som ett prognosverktyg. För att kalibrera en modell måste 
modellens parametrar justeras så att resultatet matchar fältmätningar så 
nära som möjligt (Doherty & Johnston, 2003). Detta blir alltmer avan-
cerat då komplexiteten på den tillämpade modellen ökar, eftersom fler 
parametrar i modellen behöver kalibreras. När en modell kalibreras är det 
också önskvärt att avgöra om kalibreringen var lyckad, alltså att bestämma 
hur pålitliga och meningsfulla modellens resultat är. Datormodeller repre-
senterar endast en liten del av verkligheten, vilket kommer att leda till 
osäkra prognoser. Osäkerheter är naturliga och det är inte möjligt att helt 
utesluta dem (Beck, 1987). Därför är det av central betydelse att bedöma 
osäkerhetens storlek. Dotto et al. (2012) fastställde dock att en sådan 
bedömning inte är utbredd i praktiken, utan vanligtvis en vana inom den 
akademiska världen. Huvudorsaken till detta är att teknikerna är många, 
mycket komplexa, dåligt förstådda och vissa fortfarande mycket under-
utvecklade. Vezzaro et al. (2013) märkte också att osäkerhetsanalyser sällan 
utförs av utövare. De fastställde därför behovet av att förenkla sådana 
tekniker så att de blir mer tillämpliga.
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8. Regler, riktlinjer och certifieringar  
som berör dagvattenkvalitet

En nationell strategi för dagvattenkvalitetsarbete saknas i dag i Sverige och 
även i andra länder. Fokus ligger i många fall på att förebygga översväm-
ning, och arbetet med dagvattenkvalitet baseras till stor del på kvalitetsmål 
och -riktlinjer för ytvattenförekomster. Något som blivit vanligare på 
senare år är uppströmsarbete – att hantera dagvattenföroreningar vid eller  
i närheten av källan. En grundläggande förutsättning för att uppnå en håll-
bar dagvattenhantering är att få in VA-frågor redan i början av planarbetet 
för nybyggnationer (Svenskt Vatten, 2011). Av publikation P105 (Svenskt 
Vatten, 2011) om hållbar dagvattenhantering framgår att hänsyn ska tas 
till dagvattnets kvalitet vid utformning av områden, och att dagvatten där 
så är möjligt ska omhändertas nära källan. Hänsyn till dagvattnets miljöpå-
verkan bör också tas vid dimensionering och utformning av avloppssystem 
(Svenskt Vatten, 2016).

8.1  Regler och riktlinjer för 
föroreningar i vattenförekomster

För att uppnå en långsiktigt god ytvattenstatus enades EU:s medlems-
länder om ett gemensamt ramdirektiv för vatten, Direktiv 2000/60/
EG (2000), även kallat vattendirektivet. Direktivet sätter en miniminivå 
för medlemsländerna att arbeta efter. I vattendirektivet utpekas diffusa 
föro reningskällor, till vilka dagvatten hör, som en stor föroreningskälla 
till ytvattenförekomster. Efter vattendirektivet har ett antal dotterdirektiv 
utfärdats, varav direktiv 2013/105/EC (2013) för prioriterade ämnen i 
ytvatten är av särskilt intresse med tanke på dagvattenkvalitet.

Flera PAH:er finns listade som prioriterade substanser enligt EU:s vatten-
direktiv (naftalen, antracen, fluoranten, benso(a)pyren, benso(b)fluoranten, 
benso(k)fluoranten, benso(g,h,i)perylen och indeno (1,2,3-cd)pyren). Listan 
omfattar även många andra organiska ämnen. Några exempel på listade 
ämnen som är relevanta för dagvatten är bensen, nonylfenol, oktylfenol, 
ftalaten DEHP och PFOS (EU, 2013). Metallerna kadmium, bly, kvick-
silver och nickel finns också listade som prioriterade substanser. Eriksson 
et al. (2007) föreslog utifrån vattendirektivet en lista över prioriterade sub-
stanser för dagvatten, där metallerna zink, kadmium, krom (VI), koppar, 
nickel, bly och platina ingår. 

Länge har man vid framtagande av regler och riktlinjer för föroreningar i 
vattenförekomster främst fokuserat på totalhalten, men nu börjar betydel-
sen av att skilja mellan löst och partikulärt bunden fraktion samt biotill-
gänglighet att synas även på detta område. Exempelvis anger Havs- och 
vattenmyndigheten (HaV) i sina bedömningsgrunder för särskilt förore-
nande ämnen i inlandsytvatten att det för krom, arsenik och uran är den 
lösta koncentrationen mindre än 0,45 µm som avses (HaV, 2015). De 
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angivna gränsvärdena för koppar och zink avser biotillgänglig koncentra-
tion och beräknas som en andel av den lösta koncentrationen utifrån 
vattnets pH och hårdhet samt innehåll av löst organiskt kol (DOC) eller 
andra faktorer som anses påverka biotillgänglighet. Det är inte orimligt att 
anta att fler regleringar av detta slag kommer framöver.

Även ämnen som är tillåtna att använda kan regleras för att minimera 
utsläpp till vattenförekomster. Ett sådant exempel är glyfosat som i dag 
ingår i godkända växtskyddsmedel i samtliga medlemsländer i EU, efter 
att tillståndet omprövats och förlängts med fem år under slutet av 2017 
(KemI, 2018). Användningen av glyfosat i Sverige regleras av bland annat 
utspädning av medel som finns tillgängliga för konsumenter och särskilda 
regler för avstånd till brunnar och vattendrag för att undvika spridning. 
Växtskyddsmedel som innehåller glyfosat behöver efter 2018 få förnyat 
produktgodkännande av Kemikalieinspektionen för att få fortsätta använ-
das och säljas i Sverige.

8.2  Dagvattenkvalitetsstrategier i Sverige 
Flera av de 16 svenska miljökvalitetsmålen är indirekt eller direkt kopp-
lade till behovet av en hållbar dagvattenhantering. Dessa är framför allt 
God bebyggd miljö, Giftfri miljö, Levande sjöar och vattendrag samt Grund-
vatten av god kvalitet (Miljömål.se, 2016). Nationella riktlinjer specifikt 
för dagvattenkvalitet saknas vilket gör att ansvaret till stor del ligger på de 
enskilda kommunerna, och att arbetet med dagvattenkvalitet skiljer sig åt 
runt om i landet. Nedan följer exempel på hur olika svenska kommuner 
arbetar med dagvattenkvalitet.

Många svenska kommuner ställer i dag krav på att dagvatten främst ska 
avledas med lokalt omhändertagande i områden med nybyggnationer. I 
Malmö stad (2008) används en klassificering av dagvatten från olika områ-
den, och utifrån detta samt klassificering av recipienters känslighet bedöms 
behovet av rening. Vissa kommuner använder även någon form av riktlin-
jer för dagvattenkvalitet. I Göteborgs stad (2013) finns riktvärden för föro-
renade vatten till recipient för ett antal ämnen, däribland metallerna Cu, 
Pb och Zn samt PCB. Göteborgs stads riktvärden gäller för utsläppspunkt 
och baseras på prioriterade ämnen efter vattendirektivet, Naturvårdsverkets 
tidigare riktlinjer för sjöar och vattendrag samt miljökvalitetsnormer för 
fisk- och musselvatten. 

Även Tyresö kommun (2016) och Norrköpings kommun (2009) använder 
riktvärden för dagvattenkvalitet. Tyresös riktvärden baseras på riktvärden 
från bland annat StormTac och Naturvårdsverkets bedömningsgrund för 
recipienter. Norrköpings riktvärden baseras på riktvärden för dagvatten-
kvalitet som togs fram av Regionplane- och trafikkontoret i Stockholms 
läns landsting (2009). Stockholms stad har nyligen infört en åtgärdsnivå 
på 20 mm nederbörd som ska fördröjas och renas (Stockholms stad, 
2017). Kravet på fördröjning gäller stora ombyggnads- och nybyggnads-
projekt.
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8.3  Dagvatten i miljöcertifieringar
I linje med uppströmsarbete för att minimera eller helt förhindra uppkom-
sten av föroreningar i dagvatten har de senaste åren även miljöcertifieringar 
för byggnadsmaterial börjat ta hänsyn till dagvattenkvalitet. Byggvaru-
bedömningen (2016) har i sina bedömningskriterier beaktat dagvatten 
genom rekommendationen att undvika ”Tak-, fasad- och avvattningssystem 
samt vattenrör, tankar och beredare m.m. som är i kontakt med betydande 
mängd vatten där urlakning sker av ämnen med egenskaper som omfattas av 
BVBs innehållskriterier, eller som definieras som särskilda förorenande ämnen 
(SFÄ) eller prioriterade ämnen i enlighet med EU:s ramdirektiv för vatten och 
HVMFS 2013:19”. Man kommenterar att detta är relevant för produkter 
där koppar och zink kan urlakas. Även Svanenmärkningen för småhus, 
flerbostadshus och byggnader för skola och förskola (2016) tar dagvatten-
kvalitet i beaktande genom kriteriet att tak och fasadprodukter, inklusive 
takrännor och övriga tak- och fasadprodukter, inte får innehålla mer än 10 
viktprocent koppar för att uppfylla miljömärkningen.

Utöver dessa bedömningsverktyg finns även BASTA och Sunda Hus som i 
sina kriterier tar hänsyn till kemikalieinnehållet i byggnadsmaterial, båda i 
enlighet med europeisk kemikalielagstiftning. Dessa bedömningskriterier 
tar dock i nuläget inte särskild hänsyn till utsläpp av ämnen till dagvatten.
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9.  Slutord 

Under de senaste årtiondena har dagvatten fått allt större uppmärksam-
het som en viktig spridningsväg av föroreningar som bidrar till försämrad 
ytvattenkvalitet. Dagvattnets komplexa innehåll av olika ämnen samt dess 
variation i tid och rum medför att det är svårt att göra generella bedöm-
ningar av dagvattens effekt på recipienter och funktionen hos dagvatten-
anläggningar. Dagvattnets påverkan på recipienten beror på årstid, plats 
och egenskaper hos recipienten. 

Allt tyder på att komplexiteten kring dagvatten kommer att öka med tanke 
på de snabba förändringarna i samhället såsom förtätning av städerna, 
nya byggnadsmaterial och ämnen, nya fordon och drivmedel samt därtill 
pågående klimatförändringar med förändrat nederbördsmönster. Vi måste 
redan i dag ta hänsyn till dessa förändringar när vi planerar och bygger 
våra samhällen och VA-system. 

Trots att vi känner till dagvattnets betydelse för ytvattenkvalitet finns det i 
dag inga nationella riktlinjer för hur dagvatten ska hanteras, vilket medför 
att arbetet med dagvattenkvalitet varierar stort runt om i landet. Arbetet 
med att förbättra dagvattnets kvalitet kan utföras på olika plan: upp-
strömsarbete, lagstiftning och praktiska åtgärder. Några exempel är val av 
byggnadsmaterial, gatusopning, drift- och underhållsåtgärder som exem-
pelvis tömning av rännstensbrunnar samt val av behandlingsanläggningar. 

Dagvattenanläggningar byggs i ökad takt och redan nu är det viktigt 
att ansvaret för dessa anläggningar klargörs. Annars riskerar vi att föro-
reningar ackumuleras och glöms bort. Det är de små och medelstora 
regnen som transporterar de stora föroreningsmängderna. Därför måste 
behandlingsanläggningarna ur ett kvalitetsperspektiv inte dimensioneras 
för att omhänderta de större regnen. Däremot är det viktigt att säkra dessa 
anläggningar för att inte riskera att de föroreningar som ackumulerats 
sköljs med vid höga flöden och blir en källa. Även dagvattensystemets 
utformning påverkar var föroreningarna initialt hamnar – i ytvatten, 
grundvatten eller mark. Beroende på kemiska förhållandena, till exempel 
pH, redox och saltinnehåll, kan föroreningarna frigöras och transporteras 
vidare och därmed bli mer biotillgängliga. 

Hur kan man egentligen bedöma föroreningsinnehållet i dagvatten? Både 
provtagning och modellering av dagvattenkvalitet har sina brister − så 
vad är ”det sanna” värdet? Provtagning kan svara på vad vi har här och nu 
under förutsättning att den har utförts på rätt sätt, men det är kostsamt, 
tidskrävande och orimligt att provta i alla lägen. Modellering kan hjälpa 
oss att planera för framtiden, jämföra effekterna av olika åtgärder och 
identifiera föroreningskällor till specifika recipienter. Dagvattenanlägg-
ningarna byggs ut och intresset för dagvattnets betydelse för recipienterna 
ökar samtidigt som det sker en snabb utveckling av sensortekniker. Det här 
gör att vi kan förvänta oss en spännande framtid med online-mätningar av 
dagvattenkvalitet.
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