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SAMMAnFATTnInG
Sveriges natursköna kust med vidsträckta skärgårdar 
erbjuder fantastiska förhållanden för fritidsbåtliv. Idag 
finns uppskattningsvis mer än 700 000 fritidsbåtar i 
Sverige, vilket är en av de högsta siffrorna i världen 
sett till befolkningsmängden. Kustens vågskyddade 
skärgård ger också goda förutsättningar att förvara 
fritidsbåtar vid bryggor, och idag täcks stora områden 
av bryggor och småbåtshamnar. Det stora antalet båtar 
och bryggor kan ge betydande effekter på miljön, men 
kunskapen om fritidsbåtlivets sammanlagda påverkan 
på Sveriges kustmiljöer har hittills varit bristfällig. 
Havsmiljöinstitutets mål med denna rapport har varit 
att sammanställa kunskapsläget kring hur fritidsbåtar 
påverkar grunda kustekosystem i Sverige, samt bedöma 
omfattningen av denna påverkan och om utveckling är 
hållbar. Syftet med rapporten är att bidra till utveck-
lingen av en mer hållbar förvaltning av fritidsbåtlivet 
genom att sammanställa vetenskaplig kunskap inom 
detta område på ett lättillgängligt sätt.

Sammanställningen visar att det finns ett starkt stöd 
i den vetenskapliga litteraturen för att fritidsbåtar ger 
upphov till många negativa effekter på kustmiljön. Med 
fritidsbåtslivet följer en rad olika fysiska strukturer och 
aktiviteter som var och en ger upphov till flera olika 
typer av miljöpåverkan. En ökad utbredning av små-
båtshamnar, bryggor och muddrade områden medför 
förluster av viktiga bottenmiljöer och leder ofta till 
en långvarig försämring av miljöförhållanden lokalt. 
Muddrings- och dumpningsaktiviteter leder till ökad 
uppgrumling och spridning av sediment, näringsämnen 
och miljögifter över stora områden, vilket bland annat 
påverkar bottenvegetation, fiskar och musslor nega-
tivt. Båttrafik och ankring leder till uppgrumling och 
erosion av sediment samt till skador på bottenmiljön. 
Undervattensbuller från båtarnas motorer stör också 
fiskar och däggdjur. Vidare medför användning av fri-
tidsbåtar betydande utsläpp av giftiga ämnen och föro-
reningar från båtbottenfärger och förbränningsmotorer.

Drygt 60 % av alla bryggor och småbåtshamnar 
återfinns i grunda (<3 m), vågskyddade områden med 
mjukbottnar, trots att de endast utgör en fjärdedel av 
kustens totala grundområden. Dessa områden lämpar 
sig väl för båtförvaring, men är också en av kustens mest 
produktiva och värdefulla miljöer. Grunda mjukbottnar 
är en viktig miljö för olika kärlväxter och kransalger, 
som i sin tur utgör viktiga uppväxthabitat för många 
olika fiskarter och kräftdjur. Rapporten visar att dessa 
miljöer är extra känsliga för en majoritet av de stör-

ningar som fritidsbåtlivet ger upphov till. Sammantaget 
medför detta att fritidsbåtslivet i förhållande till sin 
omfattning genererar stora skador på miljöer med höga 
naturvärden.

Även om miljöpåverkan från enskilda båtar eller 
bryggor är begränsad, gör det stora antalet att den 
sammanlagda effekten av båtlivet blir betydande. Flyg-
inventeringar visar att det idag finns nästan 110 000 
bryggor längs Sveriges kuster som tillsammans täcker 
nära 200 mil botten. I jämförelse med 1960-talet har 
mängden bryggor ökat med nästan 160 %. Det är en 
ökningstakt som idag motsvarar cirka 1 700 nya bryggor 
per år. Svenska studier visar att vegetationens utbred-
ning minskar dramatiskt när antalet bryggor och båtar i 
ett område ökar. Nya beräkningar visar att nästan 20 % 
av bottnarna i grunda vågskyddade områden kan vara 
negativt påverkade av fritidsbåtar idag; i Stockholms 
och Västra Götalands län bedöms runt 30 % av dessa 
miljöer vara negativt påverkade. Trots att man under 
de senast 20 åren vidtagit olika åtgärder för att minska 
utvecklingstrycket på kusterna, syns inga tecken på att 
exploateringstakten avtar.

Det stora antalet motorbåtar, trenden att motorerna 
blir allt större, samt det faktum att båtarnas förbrän-
ningsmotorer idag saknar avgasrening medför att fri-
tidsbåtar släpper ut stora mängder föroreningar och 
växthusgaser. Nya beräkningar tyder på att utsläppen 
är betydande också i jämförelse med annan trafik och 
transporter. Utsläpp av giftigt koppar från fritidsbå-
tars bottenfärger är också betydande och bidrar till att 
halten av koppar i vattenmassan är över gränsvärdet 
för god miljöstatus i 85 % av alla klassade kustvatten-
förekomster. 

Även om de flesta som vistas ute på havet med fritids-
båt gör detta för naturupplevelsen och värnar om en god 
havsmiljö, visar resultaten i denna rapport att dagens 
båtliv har en stor negativ miljöpåverkan, framför allt i 
känsliga vågskyddade grundområden. I dessa miljöer 
bedöms båtlivet och dess utveckling inte vara hållbara 
i stora delar av landet. Samtidigt visar rapporten att det 
finns sätt att minska miljöbelastningen från fritidsbå-
tar. Genom att ändra sättet vi använder och förvarar 
fritidsbåtar, samt  genom att förbättra förvaltningen 
ökar möjligheten för att kommande generationer ska 
få uppleva orörda skärgårdsvikar med klart vatten och 
ett myllrande växt- och djurliv. 

I rapporten diskuteras avslutningsvis nya möjliga 
åtgärder och lösningar för att initiera arbetet med att 
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skapa ett mer hållbart båtliv. Dessa inkluderar bland 
annat att identifiera sårbara kustmiljöer och styra bort 
kustexploatering och båttrafik från dessa områden. 
Vidare kan förvaringen av fritidsbåtar på land minska 
behovet av bryggor, muddringar och giftiga båtbot-
tenfärger. Sänkt hastighet och begränsad motortrafik 
i känsliga områden kan minska störningarna i de mest 
utsatta områdena. Slutligen kan ny miljövänlig teknik 
och nya styrmedel användas för att minska utsläpp 
och fysisk påverkan, vilket på sikt kan skapa ett mer 
hållbart båtliv.
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enGlisH summaRy
Sweden has a long and beautiful coastline with exten-
sive archipelagos that offer exceptional conditions for 
recreational boating. There are more than 700 000 rec-
reational boats in Sweden, which is one of the highest 
numbers in the world in relation to the population 
size. Small tidal differences and many sheltered bays 
also provide good conditions for storing boats at docks 
and piers and jetties. As a result, large areas of the 
Swedish coast are today covered with docks and mari-
nas for recreational boats. The large number of boats 
and docks could have substantial negative effects on 
the environment. However, the understanding of the 
cumulative impact of recreational boating on Swedish 
coastal ecosystem has so far been incomplete. The goal 
with this report from the Swedish Institute for the 
Marine Environment has been to compile and sum-
marize the present state of knowledge regarding how 
recreational boating affect shallow coastal ecosystems 
in Sweden, to determine the extent of the impact and 
if the development is sustainable. The aim has been 
to present scientific knowledge on these topics in an 
accessible way in order to facilitate the development of 
a more sustainable management of recreational boat-
ing in Sweden.

The scientific literature strongly support that recre-
ational boating generates many negative effects on the 
marine environment. Recreational boating requires a 
number of physical structures and generate a number 
activities that each results in several different pres-
sures on the environment. An increased number of 
marinas, docks and dredged canals results in losses 
of important habitats, as well as long-term deteriora-
tion of the environmental conditions locally. Dredging 
and dumping of dredge material results in increased 
turbidity and dispersal of sediment, nutrients and pol-
lutants over large areas with negative effects on many 
aquatic organisms, e.g. vegetation, fishes and mussels. 
Traffic from recreational boats and anchoring result 
in increased turbidity and sediment erosion as well as 
damage to habitats. Motor boats also create underwater 
noise that can disturb e.g. fishes, seals and porpoises. 
In addition, recreational boating result in substantial 
emissions of toxic substances and pollution from e.g. 
antifouling paint and combustion engines. 

More than 60% of all docks and marinas are found in 
wave sheltered, shallow (<3 m) areas with soft bottoms, 
despite that this environment only constitute 25% of 
shallow coastal areas in Sweden. These sheltered areas 

are well suited for storing boats, but also constitute one 
of the most productive and valuable environments along 
the coast. They are important environments for vegeta-
tion such as seagrass, pondweed and stoneworts, which 
in turn constitute important spawning and nursery 
areas for a large number of fish and invertebrates. The 
report shows that these shallow soft bottom environ-
ments are very sensitive to a majority of the stressors 
that recreational boating generate. Boating therefore 
create a disproportionally large impact on environ-
ments with high values.

Although the impact from a single recreational boat 
or dock is limited, the cumulative effect is substantial 
because of the sheer number. According to recent inven-
tories, there are today almost 110 000 docks along the 
Swedish coast covering almost 2 000 km of bottom. In 
comparison with the 1960s, the amount of docks has 
increased with almost 160%, which today constitutes 
an increase of 1 700 new docks per year. Recent stud-
ies show that vegetation is degraded as the number of 
docks and boats increase within shallow, wave sheltered 
areas. It is estimated that almost 20% of this impor-
tant environment is negatively affected by recreational 
boating today; in the County of Stockholm and Väs-
tra Götaland around 30% of shallow, wave sheltered 
areas are estimated to be impacted. Despite several 
management measures in the last decades to decrease 
coastal exploitation, there are no signs that the rate of 
exploitation is decreasing. 

The large number of recreational boats with combus-
tion engines, the trend of increasing engine size, and 
the fact that engines lack all forms of emission control 
result in substantial emissions of pollutants and green-
house gases. Recent estimates suggest that the emissions 
from recreational boats are very high and comparable 
with other types of transport in Sweden. Emission of 
toxic copper from antifouling paint on recreational 
boats is also substantial and contributes to the high 
levels of copper in coastal waters, which is above the 
limit for good ecological status in 85% of the assessed 
coastal water bodies. 

Although most boat owners likely spend time at sea 
because they enjoy and care about the environment, 
the results presented in this report show that recre-
ational boating have a substantial negative impact on 
the coastal environment, particularly in shallow, wave 
protected areas. In these areas, today’s use and devel-
opment of recreational boating cannot be considered 
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sustainable. However, the report also shows that there 
are ways to decrease the environmental impact from 
recreational boating.  By changing the way we use and 
store recreational boats, and by improving manage-
ment we can still allow coming generations to enjoy 
unexploited coastal environments with clear water and 
a rich plant and animal life.

The report ends by discussing new, possible measures 
and solutions for a more sustainable use of recreational 
boats in Sweden, which could be a starting point for 
continuing such work. These include e.g. to identify 
vulnerable coastal environments in order to steer away 
exploitation and recreational boat traffic from these 
areas. By storing boats on land, the need for docks, 
dredging and toxic antifouling paint could decrease. 
Reduced speed limits and access limitations for recre-
ational motorboats in certain areas could decrease nega-
tive impact on the most vulnerable habitats. Finally, 
new, environmentally friendly technology, and new 
financial instruments could be used to decrease negative 
impacts and create a more sustainable development of 
recreational boating.  
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1. intRODuKtiOn
Sveriges långa natursköna kust med fjordar och vid-
sträckta skärgårdar utgör fantastiska förhållanden för 
fritidsbåtliv. Idag finns uppskattningsvis cirka 756 000 
fritidsbåtar längs Sveriges kuster och i sjöar, vilket är 
en av de högsta siffrorna i värden sett till befolkning-
ens storlek. I jämförelse med många andra länder har 
Sverige en vind- och vågskyddad kust med många vikar 
och fjordar samt omfattande skärgård, vilket tillsam-
mans med ett nästan obefintligt tidvatten ger mycket 
goda förutsättningar för båtliv och för att förvara båtar 
vid bryggor. Detta har medfört att det i Sverige finns 
en tradition att förtöja fritidsbåtar vid en brygga när 
de inte används, och som ett resultat täcks stora delar 
av den vågskyddade kusten idag av bryggor och små-
båtshamnar. 

Det ökande intresset för båtliv samt för att bo eller 
vistas vid havet har lett till att den småskaliga exploa-
teringen av kusten ökar i många områden med fler och 
större bryggor och småbåtshamnar. Idag ses också en 
utveckling från mindre segelbåtar mot allt större och 
snabbare motorbåtar med stora motorer, vilket har 
lett till en ökad motortrafik i känsliga, grunda kust-
områden. Den ökande exploateringen och båttrafiken 
längs kusten väcker frågan om vilken miljöpåverkan 
som fritidsbåtar medför, samt huruvida den utveckling 
som sker är hållbar. Även om miljöpåverkan från en 
enskild fritidsbåt eller brygga är begränsad så medför 
det stora antalet fritidsbåtar och bryggor att den sam-
manlagda effekten kan vara betydande. Kunskapen om 
hur omfattande denna påverkan är längs hela Sveriges 
kust har dock varit bristfällig.

Att exploatering av kusten med bryggor och mudd-
ringsaktiviteter har en negativ påverkan på bottenmil-
jön har länge varit känt, likaså problemen med utsläpp 
av giftiga båtbottenfärger från fritidsbåtar. Nya studier 
visar dock att fritidsbåtar och de fysiska strukturer 
(exempelvis bryggor och kajer) och aktiviteter som 
följer med fritidsbåtlivet också ger upphov till många 
andra typer av påverkan. Nya studier i Sverige visar 
bland annat att ökat svall och uppgrumling från fri-
tidsbåtar kan ge negativa effekter på vegetationen, samt 
att det undervattensbuller som båtarna genererar kan 
påverka fiskar negativt. Muddringsaktiviteter i våg-
skyddade områden kan ge upphov till långvarig upp-
grumling samt förändrade temperaturförhållande med 
negativa effekter på bl.a. fiskrekrytering. Det ökande 
antalet motorbåtar med allt större motorer medför 
också ökade utsläpp av giftiga petrokemiska produkter 

i vattnet, med potentiellt negativa effekter på miljön. 
Dock har det fram till nu saknats en sammanställning 
av vad den vetenskapliga litteraturen säger ifråga om 
de miljöeffekter som fritidsbåtar ger upphov till i havet. 

Havsmiljöinstitutets mål med denna rapport är att 
sammanställa kunskapsläget kring hur fritidsbåtar 
påverkar havsmiljön i Sverige samt att bedöma omfatt-
ningen av denna påverkan, om utveckling är hållbar 
och vilka möjligheter som finns för att göra båtlivet 
mer hållbart. 

1.1 syfte, mål och avgränsningar 
Syftet med rapporten är att bidra med vetenskaplig 
kunskap om hur fritidsbåtar påverkar grunda kus-
tekosystem för att underlätta utveckling av en mer 
hållbar förvaltning av fritidsbåtlivet i svenska havs-
områden. Avsikten har varit att göra kunskapssam-
manställningen lättillgänglig, så att den kan användas 
i förvaltningen samt av andra aktörer med intresse för 
ett hållbart fritidsbåtliv.

Målgrupper för rapporten är framför allt miljöhand-
läggare och förvaltare av kustmiljöer på nationella 
myndigheter, länsstyrelser och kommuner som orga-
niserar och handlägger ärenden som rör fritidsbåtar, 
kustexploatering och fysisk planering. Andra viktiga 
målgrupper är miljödomstolar och beslutsfattare på 
kommunal och regional nivå, liksom fritidsbåtägare, 
båtklubbar, företag inom båtbranschen samt olika 
intresseorganisationer som använder och värnar om 
kusten. Delar av rapporten kan också vara av intresse 
för allmänheten och skulle kunna utgöra underlag för 
undervisning i skolor och på universitet.

Rapporten fokuserar på fritidsbåtars påverkan på 
svenska kustmiljöer och baseras i första hand på studier 
från svenska eller skandinaviska förhållanden. Men 
när svenska studier saknats har studier från övriga 
delar av världen också inkluderats. I huvudsak har 
studier från marina kustmiljöer och brackvattenmil-
jöer inkluderats, men ett fåtal referenser är också från 
sötvattenssystem när det varit relevant. Rapporten har 
inte gjort någon analys av hur fritidsbåtar påverkar 
miljön i svenska sjöar, men många av resultaten och 
slutsatserna är sannolikt likartade och relevanta också 
för förvaltning av svenska sjöar.

Med fritidsbåtar menar vi i denna rapport små båtar 
som sällan överstiger 15 m i längd och som främst 
används för rekreation. Även små båtar för person-
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transporter och yrkesverksamhet inkluderas dock i 
begreppet om de till utseende och förvaring inte skiljer 
sig från rekreationsbåtar. Definitionen överensstäm-
mer med tidigare rapporter om fritidsbåtar i Sverige 
(t.ex. Transportstyrelsen 2016), där även beskrivning 
av båtbeståndet framgår.

1.2 läshänvisningar
Rapporten består av sju kapitel som sammanställer kun-
skapen om hur fritidbåtsbåtar påverkar miljön, analy-
serar omfattningen av denna påverkan samt diskuterar 
om fritidbåtsbåtlivet är hållbart och hur förvaltningen 
och användningen av fritidbåtsbåtar kan förbättras. 

Rapporten inleds med kapitel 2 som ger en historisk 
tillbakablick över hur fritidsbåtlivet utvecklats i Sverige. 
I kapitel 3 presenteras nya analyser över omfattningen 
av kustexploatering och fritidsbåtslivet idag samt hur 
det utvecklats sen 1960-talet. I bilaga 1 ges en mer 
detaljerad beskrivning av hur analyserna genomförts. 

Eftersom flera olika fritidsbåtsaktiviteter kan orsaka 
samma sorts miljöpåverkan (t.ex. uppgrumling av 
sediment) presenteras i kapitel 4 olika typer av fritids-
båtsaktiviteter och anlagda strukturer som påverkar 
miljön. Därefter beskrivs i kapitel 5 de olika typerna av 
miljöpåverkan i detalj. För att underlätta att hitta den 
viktiga informationen presenteras i detta kapitel även 
sammanfattande faktarutor för alla delkapitel och typer 
av påverkan. Faktarutorna ger en överblick över dels 
varaktighet och utbredning av respektive miljöpåver-
kan, dels de känsligaste miljöerna och organismerna. 

I kapitel 6 summeras och diskuteras resultaten i rap-
porten. Kapitlet inleds med en summering av resultaten 
för att ge en överblick av hur fritidsbåtslivet påverkar 
miljön. Där presenteras en tabell som sammanfattar 
vilka typer av miljöpåverkan varje fritidsbåtsaktivitet 
och fysisk struktur orsakar. Tabellen innehåller även 
hänvisningar till avsnitt i rapporten som beskriver res-
pektive miljöpåverkan mer i detalj. Läsare som letar 
efter specifik information rekommenderas att läsa avsnitt 
6.1 först och där få vägledning till relevanta kapitel. I 
avsnitt 6.2 och 6.3 diskuteras hur omfattande påverkan 
från fritidsbåtar är och om dagens utveckling är hållbar.

I kapitel 7 diskuteras möjliga åtgärder, metoder 
och nya lösningar som kan minska miljöpåverkan 
från fritidsbåtar. Dessa förslag är inte resultatet av en 
vetenskaplig analys utan ska ses som inspiration i ett 
förändringsarbete för att göra förvaltning och sättet vi 
använder och förvarar båtar på mer hållbart. I bilaga 
2 sammanställs dessa möjliga åtgärder i en mer lätt-
överskådlig tabell. Kapitlet avslutas med en diskussion 
av de viktigaste kunskapsluckorna kring fritidsbåtars 
påverkan på havsmiljön. 
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2.  HistORisK BaKGRunD till  
FRitiDsBåtaRs anvÄnDninG i sveRiGe

I detta kapitel ges en historisk tillbakablick över hur 
fritidsbåtlivet utvecklats i Sverige från 1800-talet fram 
tills idag. Här beskrivs hur förutsättningar och motiv 
för fritidsbåtlivet förändras över tiden. Kapitlets senare 
del fokuserar på hur antal, typ och storlek av fritids-
båtar, har förändrats, framför allt från 1970-talet och 
framåt då tillgängligheten på statistik förbättrades.

2.1 Goda förutsättningar för fritidsbåtliv i sverige
Sverige är idag ett av världens fritidsbåtstätaste länder 
sett till befolkningens storlek. Enligt statistik från Swe-
Boat (2018) finns det nästan 8 fritidsbåtar per 100 vuxna 
invånare, och en tredjedel av landets vuxna befolkning 
färdas med fritidsbåt minst en gång per säsong. Att 
vara ute i båt på fritiden, ensam eller tillsammans med 
vänner, är för många en uppskattad och efterlängtad 
aktivitet. Två aspekter av båtlivet är överlägset viktigast 
för svenskarna – frihetsupplevelsen och naturupple-
velsen (Transportstyrelsen 2016). Detta avspeglas i en 
intervjuundersökning från 2017 där majoriteten av 
de tillfrågade ställde sig bakom påståendet ”Endast i 
båten ute på vattnet känner jag mig fri” (Lepoša 2017).

Sveriges långa kust med natursköna kuststräckor är 
en viktig bidragande faktor till det omfattande båt-
livet. Vidsträckta skärgårdar i flera regioner skapar 
en omväxlande miljö med många öar, skyddade vikar 
och sund. Dessa kusttyper erbjuder också ett skydd 
mot hårt väder jämfört med förhållandena på öppet 
hav. I ett internationellt perspektiv kan man säga att 
öppnare, rakare och mer vindexponerade förhållanden 
är typiska för många andra länder, vilket ställer större 
krav på såväl båtar och hamnar som på båtanvändarnas 
kunskaper. Sverige ger dessutom, genom sin långa och 
ofta brutna kustlinje med öar, vikar och sund, ovanligt 
god tillgång till naturhamnar för de som vill kunna söka 
avskildhet. Samtidigt ökar allemansrätten och det fria 
handredskapsfisket längs kusterna ytterligare möjlig-
heterna för människor att njuta av denna kustnatur. 
De obefintliga eller små tidvattenbetingade vatten-
ståndsvariationerna utmed våra kuster underlättar 
ytterligare för båtanvändarna. Sverige har således en 
kust som bjuder ovanligt omväxlande natur, skydd mot 
hårt väder, och lättsamma och variationsrika möjlig-
heter att lägga till och övernatta med båt. Vidare är 
kostnaderna som belastar båtägare för gästhamnar, 

hemmahamnar och marinor låga i Sverige jämfört med 
förhållandena på kontinenten. Skillnaden kan delvis 
förklaras av att våra hamnar i jämförelsevis lägre grad 
behöver konstrueras för att motstå påfrestningar från 
stora vågor och tidvatten (Transportstyrelsen 2015).

Den intensiva fritidsbåtstrafiken och utnyttjande av 
gästhamnar är tydligt säsongsbetonad i Sverige. Detta 
som en följd av vårt nordliga läge och stora årstids-
skillnader vilket medför att aktiviteten tenderar att 
koncentreras till semesterperioden under sommaren. 
Högsäsongen för fritidsbåtlivet sträcker sig från mid-
sommar till en bit in i augusti, medan det är betydligt 
lugnare under andra tider på året (Transportstyrelsen 
2015).

2.2 Historisk tillbakablick fram till 1970-talet
Det omfattande fritidsbåtliv som vi har idag är en 
relativt sen företeelse. Att båtliv idag kan åtnjutas av 
avsevärt fler än en liten en socioekonomisk elit hänger 
ihop med att Sverige, i likhet med många andra indu-
strialiserade länder, utvecklats mycket gynnsamt eko-
nomiskt under det gångna seklet. Denna utveckling 
har inneburit att mängden ledig tid och den disponi-
bla inkomsten har ökat kraftigt för många svenskar. 
Det är därför föga förvånande att fritidsbåtlivet idag 
skiljer sig dramatiskt från hur det var för 100 eller till 
och med 200 år sedan. Stora delar av underlaget till 
följande beskrivning är hämtad ur en skildring från 
Sjöhistoriska museet (Sjöhistoriska 2016a,b).

Redan under 1800-talets första hälft bildades 
många båtklubbar för fritidsbåtliv i Västeuropa, USA 
och Australien. I Sverige bildades Kungliga svenska 
segelsällskapet 1830. Men sådana sammanslutningar 
och aktiviteter var vid denna tid bara tillgängliga för 
samhällets elit. Ofta var det fråga om lustfärder och 
fester med relativt stora fartyg med inhyrd besättning. 
I slutet av 1800-talet, som var en tid av nationsbyg-
gande, började emellertid en förändring ske. I boken 
Båtar och segling propagerade författaren Carl Smidt 
för ett enklare fritidsbåtliv och lyfte fram de positiva 
och uppbyggliga effekter som fritidsbåtlivet ansågs ha 
på individen. I samtida nationsstärkande anda menade 
Smidt att människan bör härdas genom “starka upple-
velser” och fara ut, upptäcka och lära känna sitt land. 
Från sekelskiftet 1800/1900 började det byggas båtar 
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som redan från början var avsedda för fritidsbruk, och 
ungefär samtidigt lanserades de första mindre båtarna 
med motor. Dessa fick en trevande start, eventuellt 
beroende på att ordet explosionsmotor gav oroande 
associationer. Lite senare, 1929, kom den s.k. camping-
båten, en öppen träbåt utrustad med vindruta, sido-
rutor, ratt och i flertalet fall utombordsmotor. Boken I 
prickade och oprickade farleder av Erik Jonson kom ut 
ungefär samtidigt och utgjorde en tidig beskrivning av 
skärgårdar ur en mer turisttillvänd synvinkel, som en 
ansats att råda bot på bristen på sjökort och färdbeskriv-
ningar. Boken gavs ut i en tid då skärgårdsmiljöerna 
började uppvärderas i det svenska folkets medvetande, 
från att ha setts som perifera och ointressanta till att 
betraktas om ursprungliga, genuina och autentiska och 
som bärare av en folksjäl som var på väg att försvinna 
i det framväxande industrisamhället. Detta medförde 
bland annat att många konstnärer flyttade ut i skärgår-
darna och åtminstone Stockholms skärgård fick mer 
av ångbåtsförbindelser, pensionat, och sommargäster. 
Dessa faktorer kan ha banat väg för ett kommande 
expansivt fritidsbåtsliv.

Efter att visionen om folkhemmet lanserades i slutet 
av 1920-talet kom så småningom folkhemstanken med 
sina kollektiva ideal att nå in också i fritidsbåtlivet. 
Den kollektiva aspekten betonades genom de många 
båtklubbarna och genom alla gemensamma strävanden 
och aktiviteter som startades. Båtklubbarnas uppkomst 
och utveckling har sannolikt även gynnats av den starka 
föreningstradition som utvecklats i Sverige efter den 
tiden. Liksom andra fenomen i sin samtid bar emellertid 
även båtlivet en stark patriarkal prägel, vilket bland 
annat tog sig uttryck i att närvaron av en stark (manlig) 
ledare eller kapten betraktades som viktig. Den sneda 
könsfördelningen inom båtlivet är för övrigt något som 
delvis kvarstår även i våra dagar (Sjöhistoriska 2016b). 

År 1938 lagstiftades om minst två veckors betald 
semester för alla anställda i Sverige. I vissa kretsar växte 
då en oro fram över vad arbetarklassen kunde komma 
att göra med så mycket ledig tid; farhågorna gällde 
att ledigheten inte skulle ägnas åt något tillräckligt 
uppbyggligt. I en bok av Svenska turistföreningen från 
denna tid lyfts då båtåkande fram som en bra aktivitet 
där man kan bygga gemenskap inom sin familj och 
lära känna sitt land.

Serietillverkade båtar och plastmaterial banar 
väg för expansivt båtliv
År 1942 kom den s.k. folkbåten, som var en enkel segel-
båt av trä med övernattningsmöjligheter. Båten blev en 
storsäljare och närmast symbolisk för svenskt båtliv. 
Under 1900-talets första decennier hade fritidsbåtar 

endast tillverkats en och en på beställning och priserna 
blev därför höga. I samband med campingbåten hade 
en serietillverkning börjat ske och denna utveckling 
förstärktes i och med tillkomsten av folkbåten. Efter 
en uppbromsning under andra världskriget ökade till-
verkningen av båtar kraftigt under senare halvan av 
seklet samtidigt som välfärden ökade i samhället. När 
plastbåten – som i jämförelse med tidigare båtar var 
billigare, stryktåligare och mindre skötselkrävande – 
gjorde entré på 1960- och början av 70-talet började 
ett fritidsbåtliv som påminner om det vi ser idag växa 
fram (Sjöhistoriska 2016a). Den kraftiga ökningen av 
fritidsbåtsbruket följdes av en markant ökning av anta-
let omkomna i samband med fritidsbåtsolyckor. Innan 
denna tid var båtar främst ett redskap för människor 
bosatta vid kusten och på öar, med stor erfarenhet av 
båtar och hav. I takt med att båtlivet vann mark även 
för andra delar av befolkningen kom nya användare, 
varav många torde haft begränsade erfarenheter av 
ett liv vid vatten. Detta bidrog sannolikt till de högre 
dödssiffrorna. 

I och med Fritidsbåtutredningen från 1974 (SOU 
1974) kan begreppet fritidsbåt sägas ha etablerats på 
bred front. Utredningen betonade fritidsbåtslivets 
många positiva konsekvenser, såsom att det ansågs 
uppbyggande för individen och att det medförde att 
pengar spenderas i Sverige istället för utomlands. Man 
uppmanade myndigheter och kommuner att underlätta 
för befolkningen att bedriva båtliv genom att bygga 
ut infrastruktur som hamnar och affärer och ta fram 
bättre sjökort och väderprognoser. Även sjövettutbild-
ning i skolorna förespråkades, men till skillnad från 
flera andra utredningsråd förverkligades detta aldrig. 
Även om miljöpåverkan nämndes såg utredningen, 
förutom olycksriskerna, få negativa konsekvenser av 
ett ökat båtliv. Man såg heller inte att det fanns något 
större behov av regleringar. I t.ex. frågan om promil-
legräns för sjöonykterhet betonade man till och med 
att det inte borde finnas någon gräns. Det framstår som 
att det i den tid och i det ideologiska sammanhang då 
utredningen gjordes fanns en bakomliggande idé att 
behålla fritidsbåtslivets atmosfär av frihet med få reg-
leringar, för att inte gå i samma fotsteg som exempelvis 
biltrafiken (Sjöhistoriska 2016a). Andra något tidigare 
uttryck för tidens frihetsvurm är de broschyrer och 
filmer från 1960-talet som ger instruktioner för hur 
man blir kvitt skräp till sjöss med hjälp av tyngder, 
eller sänker tomma burkar till botten genom att helt 
sonika göra hål i dem (Strömberg 2019, Sveriges tele-
vision 1964). Denna dåtida syn på avfallshantering var 
emellertid inte specifik för fritidsbåtslivet, utan snarare 
typisk för samhället i stort. 
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2.3 utvecklingen av fritidsbåtslivet från 1970-talet 
och framåt
Antalet fritidsbåtar i Sverige har alltså ökat kraftigt 
i Sverige sedan 1950- och 1960-talen. Eftersom ett 
nationellt register för fritidsbåtar saknas får utveck-
lingen av antal och typ av fritidsbåtar därför upp-
skattas med utgångspunkt i olika undersökningar 
i enkätform, ibland kompletterade med intervjuer, 
som genomförts med långa tidsintervall och olika 
metodik. Den första heltäckande undersökningen var 
troligen ovan nämnda Fritidsbåtutredningen (SOU 
1974) där man grundligt utredde omfattningen av 
fritidsbåtlivet i Sverige. I en efterföljande utredning 
(SOU 1977) utreddes även behovet av ett register för 
fritidsbåtar. Ett obligatoriskt register startades år 1988, 
men varaktigheten blev kort och det avvecklades redan 
1991 eftersom det fanns motstånd från båtorganisatio-
ner och den då nya regeringen, ledd av statsminister 
Carl Bildt (Regeringskansliet 1992).  För fritidsfar-
tyg gäller registerskyldighet hos Transportstyrelsen 
numera endast för fartyg med en längd av minst 15 
m. Mindre fartyg än så är endast är registrerings-
pliktiga om de används yrkesmässigt. Fartyg under 
15 m längd som endast används till fritidsbruk kan 
dock införas i register frivilligt på ägarens begäran 
(Transportstyrelsen 2019a). Mer detaljerade siffror 
på t.ex. årlig försäljning, import och export av båtar 
finns att tillgå (t.ex. genom SweBoat eller Eurostat). 
Men båtar är långlivade och det är okänt i vilken takt 
äldre båtar avvecklas. Exempelvis uppges endast var 
femte båt som används idag vara byggd senare än 
2001 och så många som 30 % uppges vara byggda 
tidigare än 1980 (SweBoat 2018). Det är därför svårt 
att uppskatta beståndet av båtar vid en viss tidpunkt 
utifrån sådana data.

De första statliga offentliga utredningarna av fri-
tidsbåtlivet 1974 och 1977 följdes av undersökningar 
utförda av först Statistiska centralbyrån 2004 och senare 
Transportstyrelsen 2010 och 2016. Eftersom alla under-
sökningar är baserade på stickprov är de siffror som 
presenteras relativt osäkra. I det följande görs en över-
blick över utvecklingen av antal och typer av fritidsbåtar 
i Sverige för den tid som de fem undersökningarna 
spänner över. Metodiken har ofta bestått av enkät-
undersökningar, vilka har skiftat i utförande mellan 
åren. I några fall har datamängder behövts räknas om 
eller slås ihop i större klasser för att erhålla jämförbara 
siffror. Alla variabler har heller inte undersökts i alla 
undersökningarna.

Uppskattning av antal och typ av fritidsbåtar 
sedan 1970-talet
Totalantalet fritidsbåtar i Sverige uppskattades vara 
ca 756 000 år 2015, där lite mindre än hälften, ca 37% 
hittas längs Sveriges kuster. Det betyder att det totala 
antalet fritidsbåtar inte har ökat nämnvärt jämfört 
med nivåerna vi såg i mitten av 1970-talet. Vad som 
förändrats är däremot att andelen något större båtar 
med övernattningsmöjligheter är markant större på 
2000-talet jämfört med 1970-talet, medan andelen små 
båtar har minskat tydligt sedan dess (fig. 2.1, faktaruta 
2.1). Andelen båtar i en mellankategori, s.k. dagsturs-
båtar (faktaruta 2.1), har också ökat kraftigt. Vid de 
två senaste undersökningarna, 2010 och 2015, gjordes 
dessutom en uppskattning av antal ’ej sjövärdiga’ båtar 
som landade i 62 000 resp. 66 000 båtar. Dessa siff-
ror inkluderas inte i några av figurerna. Totalantalet 
fritidsbåtar förefaller ha minskat från 2010 till 2015 
(fig. 2.1), men då felmarginalerna från undersökning-
arna (felstaplarna i figuren) överlappar varandra kan 
minskningen inte anses statistiskt säker. En annan 
förändring mellan 2010 och 2015 är att antalet större 
segelbåtar med övernattningsmöjligheter verkar ha 
halverats (fig. 2.4), men även här kommer statistiska 
osäkerheter in. Siffrorna antyder ändå en förskjut-
ning i antal mellan ruffade segel- och motorbåtar, mot 
en större dominans av motorbåtar. Det finns också 
ytterligare äldre bedömningar av antalet fritidsbåtar 
som dock inte ger upplysningar om fördelningen av 

FaKtaRuta 2.1 Gruppering av båtar enligt 
transportstyrelsens undersökning (2016)

•	 Liten	båt: Helt öppen båt med motor 
under 10 hk, jolle, eka, roddbåt utan 
motor, kanadensare, kajak avsedd för 
paddling, släpjolle som komplement  
till huvudbåt.

•	 Dagstursbåt: Motorbåt utan övernatt-
ningsmöjlighet, med motor på ≥10 hk, 
RIB, segelbåt, segeljolle, segelkanot e.d., 
helt utan övernattningsmöjlighet, segelbåt 
med möjlighet till enbart tillfällig över-
nattning.

•	 Ruffad motorbåt avsedd för övernattning

•	 Ruffad segelbåt, motorseglare avsedd för 
övernattning.

De två sistnämnda kategorierna är samman-
slagna i fig. 2.1 men redovisas separat i fig. 2.4.
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olika båttyper. I fritidsutredningen 1962 (refererad 
till i SOU 1974) uppskattades att det då fanns cirka 
300 000 fritidsbåtar i Sverige. De angivna antalen avser 
det totala antalet båtar för alla typer av vatten. Endast i 
de två senaste undersökningarna 2010 och 2015 är det 
möjligt att urskilja hur många av båtarna som har sin 
hemmahamn i kust/hav, och det framgår då att det är 
mindre än hälften, 47 respektive 37 %. Bland de mindre 
båtarna är andelen som är hemmahörande vid kust/
hav mycket mindre än så (fig. 2.1).

Den ovan nämnda förändringen i båtkategorier 
avspeglas också i förändrad längd hos fritidsbåtarna. 
Båtar över 5 m är mycket vanligare nu än i början på 
1970-talet, då det stora flertalet var mindre än så (fig. 
2.2). Även båtarnas motorstyrka har ökat över tid (fig. 
2.3). År 1971 var andelen motorer vars effekt översteg 
17 hk endast cirka 30 % medan denna andel hade stigit 

till 85 % år 2015. En markant ökning av andelen starka 
motorer med minst 40 hk har också skett, och verkar 
ha fortsatt under 2000-talet där det senaste under-
sökta året 2015 tydligt sticker ut. Det är dock oklart 
hur stora felmarginalerna är för uppskattningarna av 
andelarna. Med kraftigare motorer har följt en ökning 
av maxhastighet. År 1971 uppgavs endast cirka 18 % av 
fritidsbåtarna kunna komma upp i en hastighet över 20 
knop, medan 47 % av båtarna kunde uppnå detta 2015.

Expansion av vattenskotrar på senare tid
På senare år har vattenskotrar blivit allt vanligare. 
De utmärker sig genom sin motorstyrka som ofta lig-
ger mellan 100 och 300 hk och som kan ge toppfarter 
på över 70 knop, vilket motsvarar cirka 130 km/tim. 
En uppskattning är att det år 2018 fanns cirka 5 000 
vattenskotrar i landet (Regeringskansliet 2018), men 
vissa undersökningar pekar på att det verkliga antalet 
är betydligt högre (Transportstyrelsen 2018). Vatten-
skotrarna är relativt lätta att transportera på land och 
sätta i och ta upp ur vattnet. Behovet av båtplats faller 
därmed bort, vilket gör att tillgängligheten för bre-
dare användarkretsar ökar. Introduktion av billigare 
modeller och ett ökat begagnatutbud gör att inköp av 
vattenskoter ligger inom räckhåll för allt fler männ-
iskor. Troligen är en stor del av förarna av vattenskotrar 
relativt oerfarna vad gäller kunskap om sjövett och 
säkerhet (Havs- och vattenmyndigheten 2013). Under 
våren 2019 beslutade regeringen att införa en ålders-
gräns på 15 år för framförande av vattenskoter vilket 
började gälla från och med första juni 2019 (Reger-
ingskansliet 2019).

Färre långfärder trots större båtar
Under fritidsbåtarnas era i Sverige har användnings-
sättet förändrats. De minsta, öppna båtarna har alltid 
varit förknippade med kortare transporter eller turer 
för fiske, jakt eller för nöjes skull. I samband med att 
campingbåten och folkbåten lanserades öppnades 
möjligheter till lite längre färder med övernattningar. 
Boendet var enkelt och campingliknande och det var 
sparsamt med bekvämligheter ombord (Lepoša 2018). 
Om det var trångt ombord kompletterade man ibland 
med övernattningar på land i tält eller under segelduk. 
Mellan 1930- och 1960-talen ser vi också en gradvis 
utveckling från helt öppna båtar, till halvöppna, och 
sedan till båtar med ruff (Lepoša 2018). Med tiden för-
bättrades också båtarnas standard ifråga om utrust-
ning för övernattning, matlagning, disk och dusch 
ombord. På senare år har boendestandarden i de något 
större båtarna kommit att närma sig den som finns i 
vanliga bostäder. Båten betraktas av många som ett 
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figur 2.1 Antal fritidsbåtar i Sverige från 1960-talet till 
2015. Underlaget till figurerna har sammanställts från 
undersökningar genomförda vid olika tillfällen (SOU 
1974, 1977; Statistiska centralbyrån 2004; Transportsty-
relsen 2010, 2016). För de tre senare tillfällena finns 
beräknad felmarginal angiven (95 % konfidensinter-
vall) för totalantalet båtar. Antalen avser totalt för alla 
vatten, men för 2010 och 2015 urskiljs antal båtar vars 
hemmahamn ligger i kust/hav i extra staplar. Sådan 
uppdelning har inte kunnat anges utifrån de tidigare 
undersökningarna. I diagrammet redovisas också en 
grov uppskattning av totalantalet fritidsbåtar 1962 som 
togs fram inom Fritidsutredningen 1962 (refererad till i 
SOU 1974).
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andra hem och kan utgöra ett prisvärt alternativ till 
ett dyrt fritidshus vid kusten (Lepoša 2018). Förutom 
att en modern fritidsbåt med kraftfull motor erbjuder 
en bekväm boendemiljö så är den i princip mindre 
beroende av gästhamnar och marinor eftersom den 
kan generera ett eget förråd av elström för att driva 
kyl, frys, belysning och mycket annat samt har ett eget 
förråd av färskvatten och tankar för avloppsvatten. 

Trots att antalet större fritidsbåtar med bra över-

nattningsmöjligheter har ökat på 2000-talet jämfört 
med 1970-talet verkar det ha blivit något mindre van-
ligt att göra långfärder på en eller flera veckor. Istället 
dominerar dagsturer eller turer med någon eller några 
få övernattningar. Båtägarna efterfrågar också i högre 
grad än tidigare full service ifråga om skötsel, repara-
tion och förvaring av båtarna. Möjligen hänger det 
samman med ett mer hektiskt liv med många andra 
konkurrerande aktiviteter där man inte anser sig ha 

figur 2.2 Längdfördelning i meter hos fritidsbåtar 1971 och 2015. De data som presenteras har separerats i två 
diagram eftersom olika klassgränser användes i undersökningarna. Dataunderlaget har hämtats från SOU 
(1974) och Transportstyrelsen (2016).

figur 2.3 Motoreffekt hos fritidsbåtar 1971, 2004, 2010 och 2015 baserat på de undersökningar som refereras 
i figur 2.1. Data för 1971 har placerats i ett separat diagram då olika klassgränser användes jämfört med i de 
senare undersökningarna.
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tid eller motivation att sköta dessa delar själv (Trans-
portstyrelsen 2015). På senare tid märks därför en viss 
utveckling från båtklubbar som en social arena där man 
umgås och gemensamt tar hand som sina båtar och sin 
hamn, till inhyrningar hos s.k. marinor som mot en 
avgift tar hand om allt eller det mesta av det praktiska 
som i- och upptagning av båtar, rengöring m.m. (Trans-
portstyrelsen 2015, Sjöhistoriska 2016a). Båtklubbar och 
samfällda hamnar är emellertid fortfarande talrika och 
dominerande. Ett ökat intresse för äldre båtar har också 
märkts. Detta började egentligen redan på 1970-talet när 
plastbåtarna blivit många, men har blivit större sedan 
dess och sammanfaller med en längtan efter gamla saker 
i och med retrotrenden (Sjöhistoriska 2016b).

En fritidsbåt användes i genomsnitt 16 dagar mellan 
maj–september 2015 (tabell 2.1), med relativt små skill-
nader mellan olika båtkategorier. När det gäller antal 
övernattningar per båttyp så framgår det att segelbåtarna 
låg tydligt över de andra kategorierna. Möjligen utgör 
seglarna en grupp som oftare satsar på längre färder, 
men å andra sidan förefaller segelbåtarna ha minskat 
i antal till förmån för motorbåtar på sistone (fig. 2.4).

Kort om regleringar och organisationer
Fritidsbåtslivet omfattas av regleringar varav några 
nämns i det följande. Sammanställningen är inte tänkt 
att vara fullständig utan tar bara upp några viktiga 
exempel. Totalt sett omfattas emellertid fritidsbåtlivet 
av få regleringar jämfört med t.ex. vägtrafiken. Som 
nämnts ovan finns ingen registerskyldighet för fritids-
båtar (under 15 m) och det finns därför heller inga avgif-
ter eller skatter förknippande med att äga en fritidsbåt 
i Sverige, till skillnad från fordon på land, fritidshus, 
husvagnar, m.m., och till skillnad från många andra 
länder. Det förekommer inte heller några periodiska 
inspektioner av fritidsbåtarna och deras utrustning, 
även om Fritidsbåtsdirektivet ställer krav på dessa i 
samband med att båtar införs på marknaden eller tas 
i bruk första gången. Inget krav på formell förarut-
bildning eller åldersgräns finns för förare av fritids-
båtar mindre än 12 x 4 m (längd och bredd), medan 
krav på minst kustskepparintyg föreligger för förare 
av fritidsbåtar större än så (Transportstyrelsen 2015). 
Relativt många båtförare genomgår ändå utbildningar 
för förarintyg eller kustskepparintyg på frivillig basis. 

tabell 2.1 Antal båtanvändningsdagar och övernattningar maj-september 2015 i genomsnitt per båt av olika kate-
gorier. Data från Transportstyrelsen (2016).

liten	båt dagstursbåt ruffad	
motorbåt

ruffad		
segelbåt

medel	för	
alla	båtar

antal		
båtanvändnings-
dagar

14 18 17 21 16

Antal		
övernattningar 0,1 1,4 3,8 16 1,1
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figur 2.4 Antal segel- och motorbåtar utan och med övernattningsmöjligheter från 1971 till 2015. I kategorin ”utan 
övernattningsmöjlighet” ingår dagstursbåtar, men inte de minsta båtarna som hör till gruppen ”liten båt” i figur 
2.1. I denna kategori ingår även segelbåtar med enkla tillfälliga övernattningsmöjligheter. Underlagsmaterialet 
är samma som för figur 2.1.
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Nämnden för båtlivsutbildning som bildades 1985 i 
form av en ideell sammanslutning av flera båtförbund 
och Transportstyrelsen har en överordnande roll när 
det gäller att fastställa kunskapskrav för förar- och kust-
skepparintyg, samt för flera andra intyg för förare av 
fritidsbåtar. Själva utbildningarna har ofta genomförts 
i bildningsförbundens eller båtorganisationernas regi. 
Före 1985 var det Sjöfartsverket som administrerade 
förarintygen för fritidsbåtar. 

Miljöfrågorna inom fritidsbåtlivet har på senare år 
behandlats inom Båtmiljörådet som bildades 2007 och 
är en sammanslutning där myndigheter och organisa-
tioner som arbetar med båtlivets miljöfrågor kan utbyta 
information och erfarenheter (Transportstyrelsen 
2019b). Rådet har arbetat fram ett miljöprogram som 
består av tolv punkter där det finns behov av åtgärder. 
De har också lanserat en broschyr, Båtmiljörådets lilla 
miljöguide, med fakta och konkreta tips på hur båtlivet 
kan bli miljövänligare, som riktar sig till alla som utövar 
fritidsbåtliv (Transportstyrelsen 2019c) som kan lad-
das ned på Transportstyrelsens hemsida (se referens). 

Flera viktiga steg har tagits för att minska miljöbe-
lastningen från fritidsbåtar, såsom förbudet att släppa 
ut toalettavfall i vattnet från 2015 och förbudet från 
1989 mot påmålning med tributyltenn TBT som båt-
bottenfärg på fritidsbåtar. Ett hittills underskattat pro-
blemområde där mer insatser kan behövas framöver 
är skrotning och återvinning av uttjänta fritidsbåtar 
(Naturvårdsverket 2011, Transportstyrelsen 2019c).

Fritidsbåtlivet omfattas av några regleringar ifråga 
om maximal hastighet inom vissa områden. Det är 
länsstyrelserna som utfärdar sådana föreskrifter i 
samråd med Sjöfartsverket och Transportstyrelsen 
(Sveriges riksdag 2018). Dessa regler har tillkommit 
i första hand för förbättrad båtsäkerhet och för att 
minska svallvågors påverkan på andra båtar, bryggor 
eller badande. Mer sällan och först på senare tid har 
effekterna på bottnarnas växt- och djurliv eller miljön 
i stort inkluderats i diskussioner om regler för hastig-
het. Länsstyrelserna kan även utfärda föreskrifter om 
ankringsförbud i vissa områden. Ofta är motivet att 
undervattenskablar eller rör behöver skyddas, medan 
frågan om ankringsskador på undervattensnaturen 
sällan uppmärksammats. Vidare har många skydds-
värda öar och skär och en zon omkring dessa belagts 
med tillträdesförbud. Detta har oftast föranletts av 
behov av att skydda fåglar eller sälar och tar såtillvida 
avstamp i miljöhänsyn. Ovanligare är dock att förbu-
den utgått från skyddsbehov i undervattensnaturen. 
Av dessa exempel framgår att fritidsbåtstrafiken idag 
är reglerad, men främst utifrån andra anledningar än 
miljöhänsyn. Om perspektivet vidgades till att också 

inkludera hänsyn till undervattensmiljön bör dessa 
typer av regleringar ha potential att värna också bott-
narnas växt- och djurliv. Länsstyrelser kan efter samråd 
med Sjöfartsverket meddela hastighetsbegränsningar, 
ankringsförbud och tillträdesförbud av miljöskäl enligt 
gällande föreskrifter och förordningar för sjötrafik. 
De s.k. hänsynsområden som inrättats av flera läns-
styrelser på senare år utgör en ansats att skapa relativt 
lugna och tysta förhållanden genom råd om allmän 
försiktighet och en maximal fart på högst 5 knop, för 
att ta ett exempel från Stockholms skärgård (Läns-
styrelsen i Stockholms län 2019). Men efterlevnaden 
vilar på frivillighet, inte på lagar.

Sammanfattningsvis kan man säga att antalet fritids-
båtar i Sverige expanderat kraftigt fram till 1970-talet. 
Och även om det totala antalet inte har ökat markant 
sedan dess, har det under de senaste 20–30 åren skett 
en förskjutning från mindre segelbåtar mot allt större, 
starkare och snabbare motorbåtar. Denna förändring 
av fritidsbåtar och beteendet att i huvudsak använda 
båtarna för dagsutflykter har lett till ett ökat behov 
av fler och större bryggor och marinor med djupare 
farleder och service för stora motorbåtar, samt till en 
ökad motortrafik i kustnära områden. Detta har vidare 
medfört en kontinuerligt ökande exploatering och nega-
tiv påverkan på känsliga miljöer längs Sveriges kuster.
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3.  OmFattninG OCH utveCKlinG av  
FRitiDsBåtaRs PåveRKan i KÄnsliGa 
GRunDOmRåDen

En orsak till att fritidsbåtar kan medföra allvarlig påver-
kan på havsmiljön är att en majoritet av alla bryggor 
och småbåtshamnar är placerade i grunda, vågskyddade 
områden där förhållandena är goda för båtförvaring 
(Sundblad och Bergström 2014, Eriander m.fl. 2017, 
Törnqvist m.fl. 2019). Dessa miljöer är både ekologiskt 
viktiga och känsliga för den störning som båtlivet ger (se 
nedan). Även om påverkan från t.ex. en enskild brygga 
är liten och lokal, kan den sammanlagda effekten från 
många små bryggor bli betydande. Detta har bland 
annat visats i en studie från Västra Götalands län där 
96 % av alla bryggor hittas över grund mjukbotten, 
och där enbart effekten av skuggning från bryggorna 
i länet beräknades ha påverkat totalt 480 hektar ålgräs 
(Zostera marina L.) negativt (Eriander m.fl. 2017). Det 
är därför viktigt att kartlägga omfattningen av exploa-
teringen längs kusten och beskriva hur den utvecklas 
för att kunna bedöma hur fritidsbåtar påverkar miljön. 
Det har dock saknats en nationell sammanställning av 
hur omfattande exploateringen av grunda vågskyddade 
områden är idag, samt hur den har utvecklats över tid. 
Nedan följer en beskrivning av varför dessa områden 
är värdefulla och känsliga, samt resultat från nya ana-
lyser av hur omfattande påverkan är från fritidsbåtar 
i grunda mjukbottensområden.

3.1 Konkurrens mellan höga naturvärden och bryggor
Grunda, vågskyddade miljöer med mjukbotten (t.ex. 
sand-, ler- och gyttjebottnar) tillhör de mest produk-
tiva och värdefulla miljöerna längs Sveriges kuster. De 
solbelysta bottnarna värms upp fort på våren och vatten-
temperaturen under vår och sommar är högre än i havet 
utanför. Detta tillsammans med naturligt näringsrika 
bottensediment ger en hög biologisk produktion av en 
stor mängd växter och bottendjur och goda uppväxtför-
hållande för unga fiskar. Dessa områden utgör en viktig 
miljö för olika arter av marina och limniska kärlväxter, 
såsom ålgräs och nate, samt kransalger (Naturvårdsver-
ket 2006), vilka fyller viktiga ekosystemfunktioner längs 
Sveriges kuster. Vegetationen tillför fysisk struktur till 
en annars kal mjukbotten och utgör en viktig livsmiljö 
för många små alger och djur, vilket höjer den biologiska 

mångfalden och produktionen i området (t.ex. Han-
sen m.fl. 2008, Moksnes m.fl. 2016). Vegetationsklädda 
mjukbottnar utgör också viktiga födosöks-, lek – eller 
uppväxtområden för många olika fiskarter som torsk, ål, 
havsöring, abborre och gädda (Pihl m.fl. 2006, Stål m.fl. 
2008, Sundblad och Bergström 2014, Kraufvelin m.fl. 
2017). Ängarnas skott minskar vattenrörelsen och ökar 
sedimentationen av organiskt material, samtidigt som 
rötterna stabiliserar botten och minskar uppgrumling 
av sedimentet (t.ex. Moksnes m.fl. 2018). Tillsammans 
höjer detta vattenkvaliteten lokalt och leder till långtids-
inlagring av kol och näringsämnen i sedimentet (Cole 
och Moksnes 2016, Röhr m.fl. 2016; fig. 3.1). Samman-
taget förser alltså dessa grunda, vågskyddade vikar och 
sund med dess vegetation människan med flera viktiga 

figur 3.1 Ålgräsängar är en av de miljöer som är 
känsliga för påverkan från fritidsbåtar. De kan bland 
annat skuggas av bryggor och uppgrumlat sediment, 
skadas av propellrar och förstöras vid muddringar. 
Foto: Per-Olav Moksnes
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ekosystemtjänster såsom ökad biologisk mångfald, ökad 
produktion av kommersiella fiskarter, klarare badvatten 
och minskade klimateffekter och övergödning (Rönn-
bäck m.fl. 2007, Cole och Moksnes 2016). Även grunda 
mjukbottnar utan vegetation utgör viktiga barnkammare 
för flera olika fiskarter, bl.a. rödspotta och skrubbskädda. 
De är också viktiga födosöksområden för många fågelar-
ter (Stål m.fl. 2008, Havs- och vattenmyndigheten 2018a).

Grunda, vågskyddade områden utgör emellertid 
också bra förankringslägen för båtar, varför bryggor 
och båttrafik koncentreras till dessa värdefulla miljöer. 
Detta är problematiskt då miljöerna är extra känsliga 
för störningar, bland annat genom att det finkorniga 
sedimentet på botten lätt grumlas upp. Eftersom svall 
och turbulens från fritidsbåtar kan överskrida de 
naturliga våg- och strömförhållandena i dessa områ-
den leder båttrafik till uppgrumling och erosion av 
bottensediment med negativ påverkan på bottendjur 
och vegetation som följd. Det finkorniga sedimentet 
gör också att muddringsaktiviteter i dessa områden 
leder till mer omfattande och långvarig uppgrumling 
och påverkan på miljön. Mer stillastående vatten i 
vågskyddade lägen gör även att påverkan från båtbot-
tenfärger och föroreningar från båtmotorer får större 
effekter. Vågskyddade, inneslutna miljöer är också 
extra känsliga för de förändringar i vattenomsätt-
ning och temperaturförhållanden som ofta följer med 
konstruktion av t.ex. bryggor och muddringsarbeten. 
Därutöver kan konstruktioner ovan vattenytan skugga 
bottenvegetationen. I jämförelse medför båtlivet mycket 
mindre påverkan i djupare eller mer vågexponerade 
kustmiljöer där sedimentet inte rörs upp lika lätt och 
där organismerna är anpassade för större vågrörelser 
och vattenomsättning. Användandet av fritidsbåtar 
har därför som störst påverkan på just de grunda och 
vågskyddade miljöerna (se kapitel 4 och 5 för detaljer 
om båtlivets påverkan på miljön). 

Sammanfattningsvis så konkurrerar fritidsbåtlivet 
och en av kustens viktigaste livsmiljöer om samma 
platser. Den exploatering som fritidsbåtlivet fört med 
sig i dessa områden innebär ett  hot mot potentiellt 
höga biologiska värden och viktiga ekosystemtjänster 
(Sundblad och Bergström 2014, Moksnes m.fl. 2016, 
Eriander m.fl. 2017, Hansen m.fl. 2019). 

3.2 Omfattning och utveckling av kustexploatering  
i sverige
Det är populärt att bo och vistas längs Sveriges kuster, 
framför allt under sommarhalvåret. Detta beror till 
stor del på svenskarnas stora intresse för friluftsliv, 
rekreation och turism knuten till kusten där fritids-

båtlivet utgör en viktig del. Till följd av detta intresse 
har kustens utseende och människans påverkan på 
kustmiljöerna ändrats dramatiskt de senaste hundra 
åren. Från att bebyggelsen vid kusten till största delen 
bestått av små kustsamhällen där fiske var huvudsys-
selsättningen vid början av 1900-talet, är den svenska 
kusten idag betydlig mer bebyggd. Bebyggelsen består 
bland annat av strukturer som är kopplade till fritidsbå-
tar och exploateringen ökar kontinuerligt. Den senaste 
inventeringen av exploatering på land längs Sverige 
kuster visar att 35 % av kusternas strandzoner (100 m 
från strandlinjen) är exploaterade idag. Högst andel 
exploaterad strandzon hittas i Stockholms och Skånes 
län (47 % respektive 41 %). I nästan alla län ökar exploa-
teringen kontinuerligt (Lundberg och Nilsson 2018).

Exploatering i vattnet är även den mycket omfat-
tande idag. En nyligen av Havs- och vattenmyndigheten 
utförd inventering av alla typer av exploatering i grunda 
havsområden i Sverige (t.ex. bryggor, pirar, vågbrytare, 
småbåtshamnar, industrihamnar, muddringar, m.m.) 
baserad på fjärranalys (Törnqvist m.fl. 2019) visar att 
cirka 20% kustens grundområden (0–6 m) idag är 
påverkade av kustexploatering. Vågskyddade grund-
områden (0-6 m), som domineras av värdefulla mjuk-
bottnar, är dock betydligt mer påverkade, och mindre 
än hälften av områdena bedöms idag vara opåverkade 
av kustexploatering (Törnqvist m.fl. 2019). En analys 
av historiska flygfoton visar att exploateringstakten är 
oroande hög och inte tycks avta. Exempelvis har den 
totala längden av alla bryggor, kajer och pirar längs 
Sveriges kuster ökat med 67 % sedan 1960-talet, från 
cirka 150 mil till totalt 250 mil 2016 (Törnqvist m.fl. 
2019). Under samma period ökade antalet småbåtsham-
nar (>0,25 hektar) med 64 %, från 1565 stycken 1960 
till 2562 hamnar 2016 (Törnqvist m.fl. 2019). 

För totalt cirka 35 000 hektar (motsvarande 23 % 
av grunda vågskyddade områden i Sverige) bedömdes 
exploateringen ha förändrat bottenförhållandena så 
mycket att negativa effekter på områdets bottenmiljö 
var förväntade (fig. 3.2). Samma exploatering bedöm-
des ha påverkat strömförhållanden så mycket att mil-
jön påverkats negativt för totalt cirka 50 000 hektar 
(motsvarande 33 % av bottentypen). Värst drabbat 
var Västerhavets grunda vågskyddade områden där 
39 % respektive 55 % av botten- och strömförhållan-
den bedömdes vara negativt påverkade, följt av Norra 
Egentliga Östersjön där påverkansgraden bedömdes 
vara 28 % respektive 42 % (fig. 3.2; Törnqvist m.fl. 2019). 
För mer information om Havs- och vattenmyndighetens 
analys, se https://www.havochvatten.se/hav/fiske--fri
tid/miljopaverkan/fysisk-paverkan/kartlaggning-av-
fysisk-paverkan-av-vattenmiljon.html.
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3.3 nya analyser av fritidsbåtars påverkan på  
vågskyddade grundområden
När det gäller exploatering mer specifikt kopplat till fri-
tidsbåtar och dess påverkan på känsliga grunda mjuk-
bottensmiljöer har vi i denna rapport analyserat delar 
av materialet framtaget för studien om fysisk störning i 
grunda havsområden som diskuterades ovan (Törnqvist 
m.fl. 2019). Analysen har fokuserat på mängden bryg-
gor samt hur dessa strukturer överlappar med mycket 
grunda (0–3 m) och mycket vågskyddade områden. 
Dessa miljöer domineras normalt av mjukbotten, även 
om hårdbotten kan förekomma i liten omfattning. 
Genom att använda publicerat material från studier i 
Östersjön av hur mängden fritidsbåtar påverkar vegeta-
tionen i närområdet (Hansen m.fl. 2019) har vi beräknat 
var mängden bryggor indikerar en negativ påverkan 
längs Sveriges kuster. Vi har också beräknat hur stor 
andel av de mycket grunda och vågskyddade områdena 
som kan vara negativt påverkade av fritidsbåtar (se 
bilaga 1 för detaljer av metoder och resultat). 

Längs hela kusten, oavsett djup och vågexponering, 
visar resultaten att det på 1960-talet totalt fanns cirka 
47 000 bryggor längs Sveriges kuster, med en samman-
lagd längd på 75 mil. Karteringen från 2016 visar att 
antal bryggor mer än fördubblats och att den sam-
manlagda längden av samtliga bryggor nästan tre-
dubblats, så att det idag finns nästan 110 000 bryggor 
som tillsammans täcker mer än 195 mil grundbotten. 

Förändringen motsvarar en årlig ökningstakt av antal 
och längd av bryggor med 1,5 %  respektive 1,7 %, vil-
ket idag motsvarar en ökning med nästan 1 700 bryg-
gor på totalt 33 km längd per år längs Sveriges kuster. 
Resultaten visar att bryggorna inte bara blivit fler utan 
också längre med fler båtplatser. En majoritet av alla 
bryggor återfinns i Stockholms och Västra Götalands 
län där 38 % respektive 16 % av alla karterade bryggor 
hittas idag. Exploateringstakten har dock varit störst i 
Uppsala län där antalet bryggor sedan 1960 ökat med 
2,8 % per år (tabell 3.1). 

Inom grunda (0–3 m) mycket vågskyddade områden 
hittades en liknande utveckling där antalet bryggor 
ökat från cirka 23 000 och 41 mil under 1960-talet till 
57 000 och 114 mil idag. Förändringen motsvarar en 
årlig ökningstakt av antal och längd av bryggor med 
1,7 % respektive 1,8 %, vilket idag motsvarar en ökning 
med över 900 bryggor på totalt 21 km längd per år inom 
denna miljö (tabell 3.1). Samtidigt som dessa vågskyd-
dade grundområden till ytan endast utgör en fjärdedel 
av kustens totala grundområden, innehåller de drygt 
60 % av alla bryggor med avseende på längd, vilket 
visar att exploatering av dessa värdefulla miljöer varit 
högre än för andra delar av kusten.

Vår analys av fem utvalda regioner där exploate-
ringen förväntas vara hög och där mängden bryggor 
inventeras också 1994 och 2008 visar att ökningen av 
antalet bryggor i stort sett varit linjär under perioden 
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figur 3.2 Andel av vågskyddade grundområden (0–6 m djup) i fem havsområden och i Sverige total där kust-
exploatering bedöms påverka (a) bottenförhållanden och (b) strömförhållandena enligt fem bedömnings-
klasser. Blå färg indikerar opåverkade hydromorfologiska förhållanden, grön indikerar olika grader av mätbar, 
men troligen försumbar påverkan på bottenmiljön, gul indikerar mätbar förändring av bottenmiljön, orange 
indikerar stor förändring av bottenmiljön och röd färg indikerar helt onaturlig bottenmiljö (från Törnqvist m.fl. 2019).
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och inte minskat nämnvärt de senaste 20 åren. Även 
om en minskad ökningstakt indikerades i flera del-
områden som exempelvis Norra Västerhavet (mellan 
1994 och 2008), har exploateringstakten ökat igen de 
senaste 10 åren (fig. 3.3). 

Baserat på att det i medeltal finns 2,3 båtplatser per 
10 m brygga, samt att negativa effekter på undervat-
tenvegetation kan ses i områden där det finns mer än 
sex båtplatser per hektar (Hansen m.fl. 2019), skattas 
att totalt cirka 11 400 hektar av grund mycket våg-
skyddad botten påverkas negativt av fritidsbåtars trafik 
idag. Detta utgör 19 % av denna miljö längs Sveriges 
kuster (tabell 3.2). Den största uppskattade påverkan 
är i Stockholms och Västra Götalands län där cirka 
4 900 respektive 2 350 hektar grund vågskyddad bot-
ten beräknas vara negativt påverkad, vilket motsvarar 
34 %  respektive 28 % av miljön i dessa län. I jämförelse 
med 1960 har den skattade påverkan från fritidsbåtar 
ökat med cirka 230 % i medeltal, där den påverkade 
arealen ökat mest i Uppsala och Östergötlands län (8,1 
respektive 6,6 gånger sedan 1960; tabell 3.2, fig. 3.4).

En annan aspekt av kustexploateringen är om miljön 

upplevs som oexploaterad av oss människor. För att 
undersöka detta analyserades andelen av de under-
sökta inventeringsrutorna (500 x 500 m; 25 hektar) 
där det inte förekom några bryggor i grunda, mycket 
vågskyddade områden. Även denna analys visar på en 
kraftig förändring av kustmiljön, där andelen orörda 
områden minskat från 49 % 1960 till 29 % i Sverige 
idag. Värst drabbat var även här Stockholms län, där 
andelen orörda kustområden minskat med mer än hälf-
ten sedan 1960-talet och där endast 16 % av orörda 
grunda, vågskyddade områden återstår idag. Men även 
samtliga län från Gävleborg till Kalmar längs ostkusten 
samt Västra Götalands län på västkusten visar en kraf-
tig minskning där mindre än 35 % av orörda grunda, 
vågskyddade områden återstår idag (tabell 3.2). Om 
samma exploateringstakt fortsätter i framtiden riskerar 
de sista orörda grundområdena att exploateras inom 
en snar framtid i dessa län. 

Dessa resultat är samstämmiga med tidigare studier 
av kustexploateringen i Stockholms län där över 40 % av 
de undersökta områdena hade tre eller fler bryggor per 
100 m kuststräcka, och där orörda områden beräkna-

tabell 3.1 Totallängd (mil) av karterade bryggor 1960 och 2016 samt den årliga ökningstakten (%), totalt inom  
Sveriges 14 kustlän oavsett djup och vågexponering, samt inom grunda (0–3 m), mycket vågskyddade områden 
inom samma län.

län längd	(mil)	totalt ökning	 längd	(mil)	skyddat	(0–3	m) ökning

  1960 2016 % 1960 2016 %

Norrbotten 5,4 8,2 0,7 3,0 4,2 0,6

Västerbotten 4,2 6,2 0,7 1,4 2,1 0,6

Västernorrland 5,2 7,7 0,7 2,8 4,3 0,8

Gävleborg 4,3 10,1 1,5 2,2 5,0 1,5

Uppsala 1,0 4,8 2,8 0,6 2,9 3,0

Stockholm 23,4 69,8 2,0 13,8 43,8 2,1

Södermanland 2,4 5,8 1,6 1,7 4,3 1,7

Östergötland 2,6 8,8 2,2 1,7 6,2 2,4

Gotland 1,4 2,1 0,7 0,5 0,7 0,5

Kalmar 4,5 11,4 1,7 2,1 6,2 2,0

Blekinge 4,0 9,4 1,5 2,0 4,4 1,4

Skåne 3,1 5,7 1,1 1,3 1,6 0,3

Halland 2,0 4,0 1,3 0,7 1,2 0,9

Västra Götaland 11,9 41,4 2,3 7,8 26,9 2,2

Totalt 75 195 1,7 41 114 1,8
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figur 3.3 Längd av bryggor per hektar i grunda (0–3 m) mycket vågskyddade områden inom fem utvalda  
delområden mellan 1960 och 2016.

tabell 3.2 Area (hektar) och andel (%) av grunda (0–3 m), mycket vågskyddade bottnar där vegetationen be-
dömdes vara negativt påverkad av båttrafik baserat på mängden bryggor inom Sveriges 14 kustlän 1960 och 
2016. Kolumnen ”Andel utan bryggor” visar andelen av inventerade 25-hektarsrutor på grunda, vågskyddade 
bottnar som saknade bryggor vid kartläggningen.

län påverkat	habitat		
(hektar)

andel	påverkat		
habitat	(%)

Andel	utan		
bryggor	(%)

  1960 2016 1960 2016 1960 2016

Norrbotten 191 335 3 5 56 44

Västerbotten 88 131 3 4 49 39

Västernorrland 237 449 9 18 48 37

Gävleborg 206 576 7 21 47 25

Uppsala 25 203 1 5 70 33

Stockholm 1206 4911 8 34 37 16

Södermanland 123 484 5 22 32 18

Östergötland 99 651 2 11 55 26

Kalmar 157 628 3 10 59 34

Gotland 28 33 11 13 82 76

Blekinge 143 498 5 17 48 36

Skåne 142 106 27 20 55 53

Halland 52 78 13 20 63 59

Västra Götaland 776 2353 9 28 57 33

Totalt 3473 11436 6 19 49 29
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des försvinna inom 60 år om inte exploateringstakten 
minskas (Sundblad och Bergström 2014). Liknande 
hög exploateringsgrad har hittats i Västra Götalands 
län där en majoritet av alla oexploaterade kuststräckor 
var mindre än 200 m, och där endast 2 % är längre än 
2 km (Eriander 2016). 

Sammanfattningsvis så är en betydande del av den 
svenska kusten exploaterad idag där strukturer för 
fritidsbåtar såsom bryggor och kajer står för en majo-
ritet av denna exploatering, framför allt när det gäl-
ler grunda, vågskyddade områden som domineras av 
värdefulla mjukbottensmiljöer med vegetation. Studier 
visar att exploateringstakten är mycket hög utan tecken 
på att avta, trots strandskydd och nya marina skydds-
områden. I de mest exploaterade regionerna Stock-
holms och Västra Götalands län indikerar analyserna 
att runt 30 % av de grunda, vågskyddade områdena kan 
vara negativt påverkade av bryggor och fritidsbåtar, 
samt att flera andra regioner med hög exploaterings-
takt närmar sig dessa skadenivåer. I dessa regioner är 

ostörda grundområden mycket ovanliga idag, vilket 
kan motivera kraftfulla förvaltningsåtgärder för att 
bevara orörda naturområden.

Antal meter brygga 
per hektar 1960

0
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26–50

51–236

Antal meter brygga 
per hektar 2016
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figur 3.4 Total brygglängd i grunda (0–3 m), mycket vågskyddade områden 1960 (a) och 2016 (b). Punkterna i kar-
tan visar medelvärden inom 10 km stora rutor. Studier i Östersjön visar att negativa effekter från båttrafik ses på 
vegetationen när antalet båtplatser överstiger 6 platser per hektar, vilket motsvarar cirka 25 m brygga i medel-
tal (Hansen m. fl. 2019). Orange och röda punkter i kartan indikerar därför negativ påverkan på vegetationen från 
bryggor och fritidsbåtar.
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4.  FRitiDsBåtsaKtiviteteR OCH  
stRuKtuReR sOm PåveRKaR miljön

I detta kapitel beskrivs olika fritidsbåtsaktiviteter och 
fysiska strukturer som kan påverka miljön. Bland annat 
beskrivs i detalj olika typer av aktiviteter och struktu-
rer, deras omfattning i Sverige, samt kort hur de kan 
påverka miljön. En mer detaljerad beskrivning av hur 
miljön påverkas av fritidsbåtar hittas i kapitel 5.

4.1 Permanenta strukturer för fritidsbåtar
För att använda och förvara fritidsbåtar vid vattnet 
bebyggs kusten med en rad olika fysiska strukturer 
som t.ex. bryggor, förankringsbojar, pirar och kajer i 
vattnet, samt båthus, båtramper, uppställningsplatser 
och parkeringar på land. Denna exploatering påverkar 
den marina miljön på flera olika sätt, bl.a. genom att 
livsmiljöer förstörs när de täcks av sten och betong 
under exploateringen, men också genom att förhål-
landen för solljus, vågor och havsströmmar förändras 
av de fysiska strukturerna, samt av att bottendjup och 
strandlinjens form ändras. Detta ändrar i sin tur vat-
tenkvaliteten, sedimentation och bottensubstratet. Det 
påverkar även vattentransport av plankton, larver och 
rörlighet hos mobila djur och därmed livsförhållandena 
för en lång rad olika organismer (Törnqvist m.fl. 2019). 
Tillsammans med muddringar medför dessa strukturer 
en ökad fragmentering av viktiga habitat, såsom ålgräs- 
(Burdick och Short 1999, Unsworth m.fl. 2017) och 

kransalgsängar (Ostendorp m.fl. 2009), vilket bland 
annat kan öka känsligheten gentemot andra störningar 
(Walker m.fl. 1989, Ramage och Schiel 1999). Därtill 
sprids också flera olika miljögifter från dessa strukturer. 

4.1.1 Bryggor och andra förankringsanordningar
Förankring av fritidsbåtar i Sverige sker vanligtvis vid 
bryggor, antingen i småbåtshamnar eller placerade 
enskilt längs kusten. Förankring sker också genom 
att båten förtöjs på svaj vid en boj med en kätting till 
botten. I Sverige visar Transportstyrelsens senaste båt-
livsundersökning att det är vanligast att båtar förvaras 
i vattnet under båtsäsongen, men att runt 37 % förvaras 
på land på t.ex. en trailer (Transportstyrelsen 2016). Det 
är framförallt småbåtar som landförvaras. En majoritet 
(55 %) av alla fritidsbåtar ligger vid en egen båtplats 
under båtsäsongen, medan endast var tionde båt lig-
ger vid en marina eller gemensam båtplats (Trans-
portstyrelsen 2016). Dock finns inga angivelser för hur 
många båtar som ligger på svaj. De vanligaste typerna 
av bryggor längs Sveriges kust är pålade bryggor och 
flytbryggor (fig. 4.1). I en studie från Västra Götaland 
utgjordes 71 % av pålade bryggor och resterande var  
flytbryggor (Eriander m.fl. 2017). Flytbryggor hade 
däremot i medeltal över fem gånger så många båtplatser 
per brygga som pålade bryggor. Studien visade även 

figur 4.1 De två vanligaste typerna av bryggor längs Sveriges kust: A) pålad brygga och B) flytbrygga. 
Foto: Louise Eriander.
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att flytbryggor verkar öka i popularitet, då de var van-
ligast i ansökningar för ny- eller ombyggnationer av 
bryggor (Eriander m.fl. 2017). Det förekommer även 
s.k. stenkistor, där basen på bryggan består av en ram 
som fylls med sten.

Bryggor och förankringsanordningar för båtar kan 
på olika sätt påverka den marina miljön. Vilken typ av 
påverkan och vilka effekter denna påverkan får är dock 
till stor del beroende av utformningen på bryggan och 
i vilken miljö den upprättas. Exempelvis kan påverkan 
skilja sig mellan en pålad och flytande brygga och effek-
terna på ekosystemet i sin tur bero på lokalens djup 
och bottenbeskaffenhet (hård- eller mjukbotten och 
kornstorlek) samt hur exponerad lokalen är för vågor 
och strömmar. Nedan följer en kort beskrivning av de 
påverkanstyper som kan kopplas till bryggor och vilka 
effekter dessa kan få på ekosystemet. För en mer detal-
jerad beskrivning av påverkanstyper och effekter se de 
avsnitt i kapitel 5 som refereras till i texten. Upprättande 
av bryggor leder även till en ökad båttrafik. Påverkan 
från båtar behandlas utförligt i avsnitt 4.3 om båttrafik 
samt 5.5 om direkta skador från fritidsbåtsaktiviteter. 

Viss typ av påverkan från bryggor är kortvarig och 
uppkommer under konstruktionsfasen (t.ex. grum-
ling och buller), medan andra typer av påverkan blir 
bestående så länge som bryggan finns på plats (t.ex. 
förändringar i hydrodynamik, skuggning och ökat bot-
tenslitage från båtar; Kelty och Bliven 2003). Byggna-
tioner av pålade bryggor görs alltid på plats och under 
konstruktionsfasen slås stora pålar av trä eller annat 
material ned i sedimentet. Detta arbete kan leda till 
uppgrumlig av sediment och kortvarigt försämrade 
ljusförhållanden (Kahler m.fl. 2000). 

Då bryggpålarna slås ned skapas även impulsiva 
ljudvågor med en mycket hög intensitet, med många 
snabba tryckökningar över en kort period. Dessa kan 
ge upphov till skador och beteendepåverkningar hos 
vattenlevande djur. Den samlade erfarenheten både 
när det gäller ljudnivåer och dess påverkan kommer 
primärt från byggnationen av havsbaserad vindkraft 
(Andersson m.fl. 2016), vilket genererar betydligt star-
kare ljud. Det finns i stort sett inga mätningar i fält 
från mindre pålningsarbete, som vid anläggning av 
bryggor, vilket gör att kunskapen om effekterna på 
vattenlevande organismer från denna typ av buller 
är bristfällig (Popper och Hastings 2009). Dock har 
vävnadsskador och stressymptom noterats hos fisk som 
befinner sig i närheten av större pålningsarbeten som 
för broar och havsbaserad vindkraft (Caltrans 2009, 
Popper och Hastings 2009, Bruintjes m.fl. 2017, Weilgart 
2018). Förändringar i beteende hos fiskar som befinner 
sig längre ifrån källan är också en möjlig effekt (Popper 

och Hastings 2009). Även blåmusslor (Mytilus edulis) 
visar tecken på stress från denna typ av ljud (Spiga m.fl. 
2016). Tumlare flyr inom långa avstånd (t.ex. Dähne 
m.fl. 2013), även antalet sälar i vattnet har påvisats 
minska inom långa avstånd (Russel m.fl. 2016) och 
både ökningar och minskningar har uppmätts i antal 
sälar på land i närliggande uppehållsområden (Edrén 
m.fl. 2009, Skeate m.fl. 2012).

För att värna fisk och andra vattenlevande djur 
rekommenderar Havs- och vattenmyndigheten att 
bryggor ska byggas under vinter och tidig vår. Under 
denna period befinner sig många fiskarter på djupare 
vatten, vilket betyder att påverkan från buller och 
grumling orsakad av pålning sannolikt begränsas. 
Dessutom utförs pålning vid ett enstaka tillfälle och 
behöver bara göras om med många års mellanrum, vil-
ket ger en begränsad påverkan till skillnad från exem-
pelvis buller från båttrafik, som finns mer kontinuerligt 
i vissa områden under båtsäsongen. Se avsnitt 4.3.2 och 
5.7 för en beskrivning av buller från båtar och dess effekt 
på marina djur. För impulsiva ljud, som uppstår exem-
pelvis vid pålning, har många länder fastställt skadliga 
nivåer och tagit fram vägledningar för förvaltningen. 
Detta gäller dock inte Sverige, även om ett underlag 
för vägledning har tagits fram (Andersson m.fl. 2016). 

Upprättandet av flytbryggor kan också leda till en 
kortvarig uppgrumling av bottensediment, då de ofta 
bogseras till platsen med fartyg (Beachler och Hill 
2003). Dessutom är denna typ av brygga ofta förank-
rad i botten med kättingar, vilka kan leda till slitage på 
bottenmiljön (Herbert m.fl. 2009). Även båtar på svaj 
är beroende av kättingar förankrade i botten och kät-
tingskador på bottnar och vegetation har rapporterats 
från flera studier (Walker m.fl. 1989, Herbert m.fl. 2009, 
Ostendorp m.fl. 2009, Unsworth m.fl. 2017). Se avsnitt 
4.3.3 för en närmare genomgång av skador kopplade till 
båttrafik samt 5.5 om direkta skador från fritidsbåtsak-
tiviteter och 5.4 om uppgrumling av sediment.

Med byggandet av bryggor följer ofta muddring för 
att öka vattendjupet och möjliggöra för större båtar att 
ta sig in till bryggan. Denna typ av aktivitet kan leda till 
en direkt förlust av viktiga habitat såsom sjögräs (Erf-
temeijer och Lewis 2006), men även till försämrad vat-
tenkvalité som ett resultat av den grumling av vattnet 
som muddringen orsakar (Onuf 1994, Erftemeijer och 
Lewis 2006). Muddringen kan även orsaka spridning 
av näringsämnen och kemikalier som legat begravda 
i sedimentet (Stronkhorst m.fl. 2003, Nayar m.fl. 2007, 
Rumney m.fl. 2015). Bortmuddring av viktiga miljöer, 
som exempelvis bottenvegetation, kan även leda till 
förändringar på andra nivåer i näringskedjan, såsom 
hos de fisksamhällen som är beroende av vegetation 
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(Sandström m.fl. 2005). För att bibehålla vattendjupet 
kan muddring dessutom behöva göras återkommande 
runt bryggor, vilket kan medföra upprepad påverkan 
på miljön. Se avsnitt 4.2.1. för en närmare beskriv-
ning av muddring, samt avsnitt 5.1 och 5.4 för en mer 
ingående beskrivning av effekter från avlägsnande 
och övertäckning av sediment samt uppgrumling av 
sediment. Även buller i samband med muddring kan 
potentiellt ha en negativ påverkan på faunan i området 
(Thomsen m.fl. 2016), men kunskapen kring denna 
typ av buller och dess effekter på olika organismer är 
fortfarande bristfällig (Thomsen m.fl. 2016). Se avsnitt 
4.7 för en beskrivning av påverkan från undervattens-
buller från fritidsbåtar. 

Befintliga bryggor och andra konstruktioner som 
byggs över havsbotten utgör en permanent skuggning av 
botten under. Detta kan få negativa effekter för ljusbe-
roende vegetation som exempelvis akvatiska kärlväxter 
(Shafer 1999, Burdick och Short 1999, Beal och Schmit 
2000, Eriander m.fl. 2017) och alger (Pardal-Souza m.fl. 
2017) som växer under bryggan. Man har även sett att 
skuggning kan leda till förändringar i de djursamhäl-
len som återfinns under bryggor, med minskad bio-
diversitet och förändrade ekosystemfunktioner som 
följd (Pardal-Souza m.fl. 2017). Se avsnitt 5.2 för en 
mer utförlig genomgång av skuggningseffekter. 

Vidare kan bryggkonstruktioner också påverka hydro-
dynamiken (vattnets rörelse, hastighet och strömrikt-
ning) och därmed bottens beskaffenhet runt bryggan, 
vilket i sin tur kan påverka förekomsten av exempelvis 
vegetation (Beal m.fl. 1999, Kelty och Bliven 2003). Få 
studier har undersökt hur hydrodynamiken påverkas 
runt olika typer av bryggor, men pålade bryggor kan 
exempelvis förändra vattenflödet runt pålarna, vilket 
kan leda till erosion och deposition av sediment (Sumer 
och Fredsøe 2001, Kelty och Bliven 2003). Bryggor som 
är byggda på stenkistor har dock mer uppenbara effekter 
då de hindrar vattenflödet helt. Det samma gäller för 
vågbrytande pirar som ofta byggs runt småbåtshamnar. 
Flytbryggor som ligger direkt på vattenytan fungerar 
som en vågbrytare (Abul-Azm och Gesraha 2000). Detta 
gör att vattenflödet saktar ned på läsidan av bryggan, 
vilket kan leda till ökad sedimentering. Det har även 
föreslagits att flytbryggor kan skapa en pumpande effekt 
då de rör sig upp och ned med vattennivån, vilket kan 
påverka vattenflödet och leda till ökad uppgrumling av 
sediment runt bryggan (Abul-Azm och Gesraha 2000, 
Kelty och Bliven 2003). Dock saknas i nuläget direkta stu-
dier av detta fenomen. Se avsnitt 5.3 för en med ingående 
beskrivning av förändrad hydrodynamik från muddring 
och fysiska strukturer. 

Bryggor utgör en hårdbottenstruktur i ett område 

som annars vanligtvis domineras av mjukbottnar. Detta 
innebär att hårdbottenlevande arter kan hitta ytor att 
fästa på. En del studier har därigenom kunnat påvisa 
positiva effekter av bryggor då de erbjuder en miljö för 
organismer som trivs på denna typ av konstruktioner 
(Caine 1987, Connell 2000, 2001). Detta betyder att 
bryggkonstruktioner inte bara förändrar bottensam-
hällena genom att påverka ljusförhållandena i området, 
utan även kan påverka artsammansättningen genom 
att en ny typ av habitat tillförs (Bulleri och Chapman 
2010). Men även om diversiteten kan öka lokalt visar 
flertalet studier att exploatering från exempelvis bryg-
gor generellt har en negativ påverkan på mängden och 
diversiteten hos fisk genom förändringar i kustnära 
habitat (Bilkovic och Roggero 2008). 

Bryggkonstruktioner som kommer i kontakt med 
vattnet är ofta impregnerade för att motstå nedbrytning 
och angrepp av bl.a. borrande organismer, svamp och 
bakterier. Olika typer av impregnering kan potentiellt 
ha negativa effekter på den omgivande miljön. Kroma-
terad koppararsenat (CAA) är ett vanligt medel för 
impregnering av virke till pålade bryggor, vilket har 
setts kunna ha negativa effekter på brackvattensarter 
(Weis m.fl. 1991). Effekterna verkar emellertid vara 
begränsade då läckage av ämnen främst verkar ske då 
bryggan är ny och ämnena snabbt späds ut i vattnet 
(Kelty och Bliven 2003) En bryggkonstruktion kan 
även orsaka andra typer av läckage till omgivningen. 
Flytbryggor som har flytblock av frigolit eller polystyren 
kan släppa ifrån sig små plastpartiklar till omgivningen. 
Detta gäller särskilt frigolit som vid påväxt blir bräcklig 
och lätt går sönder. Även borrande organismer som 
uppehåller sig på flytelementen har setts kunna bidra 
till att utsläppen av mikroplaster ökar (Davidson 2012). 
I Sverige är dock andra material vanligare i flytblock, 
såsom PVC-plast, vilket inte är lika skört (Magnusson 
m.fl. 2016). Det totala plastslitaget som sker i svenska 
småbåtshamnar har uppskattats till mellan 2 och 176 
ton per år (Magnusson m.fl. 2016). För en mer ingående 
redogörelse för effekter av impregneringsämnen och 
mikroplaster se avsnitt 5.8.3 om övriga utsläpp kopp-
lade till fritidsbåtsanvändning.

Som nämndes inledningsvis i detta kapitel kan påver-
kan från en brygga bero på hur denna är utformad. 
Flytbryggor som ligger direkt på vattenytan har gene-
rellt en större negativ påverkan på vegetationen jämfört 
med pålade bryggor, då de ofta eliminerar all vegetation 
direkt under bryggan. Detta beror bl.a. på att pålade 
bryggor står högt över botten och därmed släpper in 
mer ljus under bryggan, vilket skuggar vegetationen 
mindre i jämförelse med flytbryggor (Burdick och Short 
1999, Eriander m.fl. 2017). Flytbryggor har dessutom 
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ofta fler båtar än pålade bryggor, vilka också skuggar 
botten och kan öka uppgrumlingen av sediment och 
försämra vattenkvaliteten (Eriander m.fl. 2017). Detta 
kan också bidra till mindre vegetation runt flytbryggor. 
Andra faktorer som kan påverka skuggningens omfatt-
ning är bryggans bredd och orientering (Burdick och 
Short 1999), samt hur mycket ljus som yttäckningen kan 
släppa igenom (Fresh m.fl. 2006, Gladstone och Courte-
nay 2014). Genom att ta hänsyn till dessa faktorer vid 
bryggbyggnation kan man minska omfattningen på 
den skada som bryggor ger på viktiga kustnära habitat 
som exempelvis ålgräs. Se avsnitt 5.2 för en mer utför-
lig genomgång av skuggningseffekter samt kapitel 7 om 
förslag på åtgärder för ett mer hållbart båtliv.

4.1.2 uppställningsplatser på land
Enligt Transportstyrelsens båtlivsundersökning (2016) 
finns det cirka 756 000 fritidsbåtar i sjödugligt skick. 
De flesta av dessa båtar förvaras vintertid på olika 
båtuppställningsplatser, oftast i direkt anslutning till 
fritidsbåtshamnen. På båtuppställningsplatserna utförs 
olika typer av underhållsarbete såsom tvätt av skrov, 
bortskrapning av färg, blästring och målning av bl.a. 
båtbottenfärger. Dessa aktiviteter har genom åren 
gett upphov till en stor belastning av föroreningar, 
framförallt genom spridning av färgrester som kan 
innehålla olika biocider och metaller som tennorga-
niska föroreningar, exempelvis Tributyltenn (TBT), 
Dibutyltenn (DMB), Monobutyltenn (MBT), Irgarol, 
koppar, bly och zink. 

Föroreningsgraden i mark har undersöks i svenska 
båtuppställningsplatser belägna i 21 olika kustkommu-
ner av Eklund och Eklund (2014). Sammanställningen 
visar att föroreningsgraden av metaller (Cu, Zn, Pb 
och Hg) och organiska miljögifter (TBT, PAH:er och 
PCB:er) var hög. Vid 16 av 34 undersökta båtuppställ-
ningsplatser var medelvärdet av koppar i jorden högre 
än Naturvårdsverkets riktvärde för mindre känslig 
markanvändning som avser områden som används 
mer begränsat, t.ex. för industrier eller vägar. För zink 
och bly överskreds riktvärdet på 7 respektive 9 båtupp-
ställningsplatser. För TBT fanns mätdata endast från 17 
båtuppställningsplatser och av dessa överskreds rikt-
värdet för TBT i 13 fall. Även riktvärden för PAH:er och 
PCB:er överskreds på ett flertal båtuppställningsplatser. 
Liknande föroreningsgrad har även rapporterats från 
en studie från Statens geotekniska institut (SGI 2018), 
där medelkoncentrationen från båtuppställningsplatser 
på västkusten överskred riktvärdet med avseende på 
TBT, DBT, MBT, Irgarol, koppar och zink. För TBT och 
bly var även 90-percentilen högre än det hälsobaserade 

riktvärdet (SGI 2018). På ostkusten påvisades en likar-
tad förorening, men här var även medelkoncentrationen 
av tennorganiska föreningar och PCB7 högre än det 
hälsobaserade riktvärdet. 

Många båtuppställningsplatser ligger i direkt anslut-
ning till småbåthamnar eller andra vattendrag, varför 
det finns en betydande risk att de påverkar omgivande 
vattenmiljöer genom läckage via grundvatten eller 
genom avrinnande vatten (dagvatten). Om båtupp-
ställningsplatsen består av en hårdgjord yta (t.ex. asfalt) 
väntas spridning främst ske via dagvatten (SGI 2018). I 
en studie från Länsstyrelsen i Västra Götaland påvisa-
des extremt höga halter av TBT, Irgarol, koppar och zink 
i dagvatten vid båtuppställningsplatser i Göteborgs-
regionen (Bengtsson och Wernersson, 2011). Vid en 
jämförelse utifrån olika miljökvalitetsnormer var hal-
terna i dagvatten 2 400–200 000 gånger högre än miljö-
kvalitetsnormerna för TBT. För Irgarol var halterna i 
dagvatten 200–5 200 gånger högre än miljökvalitets-
normen och för koppar och zink var dagvattenattens-
koncentrationerna 57–570 respektive 100–470 gånger 
högre än respektive miljökvalitetsnorm. Exempel på 
åtgärder för att minska spridningen av miljögifter från 
hårdgjorda båtuppställningsplatser inkluderar efterbe-
handling av dagvatten (uppsamling, avslamning och 
filtrering), rening av dagvatten, årlig slamsugning av 
dagvattenbrunnar samt sopning av uppställningsom-
rådet (Bengtsson och Wernersson 2011).

Få studier finns om hur stort läckaget är av gifter från 
uppställningsplatser belagda på jord/grus. Ett undan-
tag är en undersökning vid en båtuppställningsplats i 
Strömstad (Sweco 2008). Denna studie visade på tydligt 
förhöjda halter av TBT i grundvattnet (7 050 ng/L), 
vilket kan jämföras med miljökvalitetsnormen för TBT 
i vattenmiljön som är 0,2 ng/L enligt vattendirektivets 
dotterdirektiv ”om miljökvalitetsnormer inom vatten-
politikens område” (2008/105/EG). 

Läs mer om vilka effekter läckage av giftiga ämnen 
från bottenfärger har på miljön i avsnitt 5.8.1 Förekomst 
av antifoulingbiocider, miljöpåverkan och gränsvärden.

4.1.3 Båttvättar och spolplattor
När båtarna tas upp för hösten tvättas i regel skrovet 
med högtryckstvätt inför den kommande vinterför-
varingen. Vid denna rengöring finns dock en stor risk 
för spridning av biocider till både mark och vatten, 
såvida inte spillvattnet och det avspolade materialet 
omhändertas. På uppdrag av Havs- och vattenmyn-
digheten genomfördes en studie för att beräkna stor-
leksordningen av den mängd biocider (TBT, koppar 
och Irgarol) och metaller (zink) som tillförs småbåts-
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hamnar från högtrycksspolning vid tvätt respektive 
när båten ligger i vattnet under säsongen (Ytreberg 
2012). Studien baserades på analysdata från 16 stycken 
spolplattor. Resultaten visade att orenat spillvatten 
innehöll mycket höga halter av TBT (median 1 600 
ng/L och högst uppmätta 14 000 ng/L), vilket kan jäm-
föras med den miljökvalitetsnorm för vatten som är 
satt till 0,2 ng/L inom EU (EU direktiv 2008/105/EG, 
Ytreberg 2012). 

Sedan 2012 finns riktlinjer för hur båtbottentvättning 
av fritidsbåtar bör gå till (Havs- och vattenmyndighe-
ten 2012). I riktlinjerna rekommenderas att rengöring 
bör ske över en spolplatta samt att anläggningar som 
tvättar mer än 50 båtar per år bör utrustas med ett 
reningssystem. Detta reningssystem kan både fånga upp 
större partiklar som färgflagor, samt ta bort mycket små 
partiklar och organiska biocider med hjälp av kolfilter. 
I Havs- och vattenmyndighetens rapport (Havs- och 
vattenmyndigheten 2012) redovisas även riktvärden för 
biocider i spillvatten från spolplattor. Riktvärdena är 
baserades på bästa möjliga teknik vid tidpunkten då de 
togs fram (se tabell 4.1). Enligt Dahlström m.fl. (2014) 
använder 55 % av de tillfrågade båtägarna på västkusten 
spolplatta med reningssystem när de spolar av sin båt 
vid höstupptaget. Motsvarande andel på ostkusten är 
lägre, 17,5 %. 

tabell 4.1 Riktvärden för biocider i spillvatten från 
spolplattor enligt Havs- och vattenmyndigheten 
(2012). 

ämne riktvärde

Koppar 0,8 mg/L

Koppar, filtrerat 0,4 mg/L

Zink 2,0 mg/L

Zink, filtrerat 1,0 mg/L

TBT 200 ng/L

Irgarol 0,8 µg/L

Under säsong förekommer även manuell rengöring 
av skrovet när båten ligger i vattnet. Rengöringen sker 
då med hjälp av borste/tvättsvamp eller skrapa och i 
dessa fall sker ingen uppsamling av avfallet, vilket kan 
medföra att färgflagor och biocider kan spridas till 
omgivande vatten. Se avsnitt 7.4 för en beskrivning av 
hur båttvättar kan användas för att minska använd-
ningen av biocider.

4.1.4 Båtramper
Sjösättning av mindre fritidsbåtar från land sker van-
ligtvis via en båtramp. Dessa kan utgöras av en naturligt 
sluttande botten men består oftast av en betong- grus- 
eller asfaltskonstruktion som sträcker sig ut i vattnet. 
Det finns i dagsläget inget officiellt register över antalet 
båtramper längs Sveriges kust, men ett omfattande regis-
ter finns tillgängligt på båtramper.se, där position och 
uppgifter om över 500 ramper i hav och sjö finns listade. 
Ett sätt att minska den negativa påverkan från bryggor 
och båtar som ligger i vattnet skulle kunna vara att öka 
mängden och tillgängligheten till båtramper längs med 
våra kuster, vilket i större utsträckning skulle möjliggöra 
landförvaring av båtar. Se avsnitt 7.1 om åtgärder för att 
minska exploatering av grunda mjukbottensområden. Det 
är därför viktigt att förstå vilken påverkan dessa typer av 
strukturer kan medföra på miljön där de anläggs. Kun-
skapen om påverkan från båtramper är dock bristfällig 
och studier från Sverige inom området saknas. Bristen 
på forskningsbaserad kunskap till trots är det i detta 
sammanhang viktigt att lyfta och diskutera potentiella 
påverkansfaktorer som kan kopplas till dessa strukturer. 

Båtramper utgör ytterligare en i raden av artificiella 
strukturer som kan leda till förändringar och förstö-
relse av bottenförhållandena utmed den svenska kusten. 
Precis som t.ex. bryggor och vågbrytare tillför de en 
hård struktur som möjliggör en fästyta för organismer 
som normalt inte uppehåller sig på platsen. Detta kan 
leda till förändringar i biodiversitet, förekomst och art-
sammansättning lokalt (Gittman m.fl. 2016). En studie 
från Tasmanien har även påvisat att båtramper indirekt 
kan ha en negativ påverkan på lokala fiskbestånd, då 
de ökar tillgängligheten till vattnet och därmed även 
fisketrycket lokalt (Stuart-Smith m.fl. 2008). Att fisket 
skulle öka i närheten av båtramper i Sverige är dock inte 
sannolikt då framkomligheten och tillgängligheten till 
kustvatten generellt inte är ett problem längs kusten. 
Båtramper kan även leda till förändringar i hydro-
dynamik, vilket bland annat har setts kunna leda till 
en ökad ansamling av fint sediment, såsom lera (Sim 
m.fl. 2015). Se avsnitt 5.3. för en närmare beskrivning 
av effekter av förändrad hydrodynamik från muddring 
och fysiska strukturer. 

Sjösättning av båtar på trailer skulle även kunna 
innebära att föroreningar från vägbanan släpps ut i 
vattnet samt medföra en ökad risk för läckage av exem-
pelvis bensin och olja från både trailer och båt vid sjö-
sättningen. Förhöjda halter av tungmetaller (såsom 
koppar, bly och zink) har exempelvis uppmätts runt 
båtramper (Sim m.fl. 2015) Se avsnitt 5.8. för en närmare 
beskrivning av kemisk påverkan. Hårdgjorda ytor ökar 
också ytavrinningen av dagvatten, vilket lokalt kan 
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leda till en ökad transport av näringsämnen och föro-
reningar från land till kustvattnet. Båtar som sjösätts 
skulle även kunna fungera som en vektor för spridning 
av invasiva arter (Davidson m.fl. 2010, Rothlisberger 
m.fl. 2010) Se avsnitt 5.9. för en närmare beskrivning 
av påverkan från invasiva arter. 

Idag saknas studier för hur miljöpåverkan från 
båtramper skulle kunna minimeras.  Utan att ha stöd 
i forskningsbaserad kunskap är det dock rimligt att 
föreslå att man vid inrättande av ramper försöker bibe-
hålla den naturliga formen på kusten och att orientera 
rampen i förhållande till vind och vågor på ett sätt som 
minimerar påverkan på exempelvis hydrodynamiken. 

4.2. muddring för fritidsbåtar
Vid muddring runt bryggor och småbåtshamnar 
påverkas kustekosystemen på flera olika sätt både vid 
muddringen och vid en eventuell dumpning av mudder-
massor i havet. I detta avsnitt beskrivs hur muddrings-
aktiviteter utförs, dess omfattning i svenska kustvatten, 
samt på vilka sätt de kan påverka havsmiljön.

4.2.1. muddring
Muddring av mjukbottnar är en aktivitet som i för-
sta hand syftar till att öka vattendjupet genom att det 
översta skiktet av havsbotten som består av lera, gyttja, 
grus, sten och block grävs eller sugs bort. Muddring är 
viktigt för den kommersiella fartygstrafiken och utförs i 
hamnar och farleder för att möjliggöra för större fartyg 
att ta sig fram, men den kan även ske för att exempelvis 
utvinna sand eller avlägsna föroreningar i sediment 
(Hammar m.fl. 2009, Naturvårdsverket 2010a). Det 
är också vanligt att muddring utförs vid anläggning 
av mindre bryggor och småbåtshamnar för att öka 

tillgängligheten även för mindre båtar (Naturvårds-
verket 2010a). I relation till fritidsbåtsaktiviteter kan 
muddring då bestå i att området i direkt anslutning 
till bryggan muddras, men i vissa fall muddras även en 
kanal in till bryggan från djupare vatten (fig. 4.2). När 
småbåtshamnar placerats i naturligt vågskyddade vikar 
är det vanligt att öppningen till vikarna breddas och 
fördjupas, särskilt om vikens öppning har en tröskel.

Man brukar särskilja två typer av muddring: 
nymuddring och underhållsmuddring. Nymuddring 
kan innebära muddring av ett nytt område i exempelvis 
en marina eller runt en enskild brygga, eller mudd-
ring för att fördjupa befintliga muddringsrännor och 
därmed möjliggöra för större fartyg att ta sig fram. 
Vid underhållsmuddring är syftet oftast att bibehålla 
tidigare dimensioner hos en befintlig muddring i exem-
pelvis en farled eller mudderränna, där sedimentation 
eller landhöjning har minskat vattendjupet, eller där 
utseendet på muddringen har förändrats (Ospar 2010). 

4.2.1.1 Omfattning av muddring i sverige
I Sverige räknas muddring som vattenverksamhet (11 
kap. i miljöbalken) och är därför anmälningspliktig, 
men beroende på muddringens omfattning kan även 
tillstånd krävas. Dessutom krävs normalt dispens om 
området som ska muddras omfattas av strandskyddet. 
Nationella vägledningar för muddring och hantering 
av muddermassor har tagits fram av Havs- och vatten-
myndigheten (Havs- och vattenmyndigheten 2018b).  
Det är svårt att uppskatta omfattningen av muddring i 
svenska kustvatten och hur den utvecklas eftersom ett 
nationellt register med sammanställningar av data och 
statistik över verksamheten i dagsläget inte är tillgänglig 
(Engdahl m.fl. 2011).  Havs- och vattenmyndigheten har 
dock initierat ett arbete med att utreda hur informations-

figur 4.2 Muddringsskador runt grunda bryggor på Sveriges västkust. Muddring sker både i direkt anslutning 
till bryggan, men även för att skapa kanaler in till bryggorna från djupare vatten. Mudderrännorna kan skapa 
fragmentering av viktiga bottenhabitat, såsom sjögräs. Satellitbilder från Google Earth 7.3.2.5776 [2019–04–23]. 
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hanteringen inom området muddring och dumpning 
kan effektiviseras så att berörda aktörer ska få tillgång 
till den information de behöver gällande muddring och 
dumpning (pers. kom. Agnes Ytreberg, HaV). 

Den statistik som i dagsläget finns tillgänglig är den 
som Havs- och vattenmyndigheten rapporterar in till 
Ospar och Helcom, vilken baseras på information 
som myndigheten hittar genom att gå igenom beslut 
om tillstånd och dispenser för denna typ av verksam-
het. Utifrån mängden dumpade muddermassor som 
rapporterades till Ospar och Helcom sedan 2009, var 
det i medeltal 215 000 ton som muddrades per år i 
Västerhavet 2009–2015 (Ospar 2015) och 2.6 miljo-
ner ton per år i Östersjön 2010–2013 (Helcom 2015). 
En majoritet av dessa muddringar är sannolikt från 
underhållsmuddring då dessa utgjorde 95 % av alla 
muddringar i Nordsjöområdet 2001–2005 (Ospar 2009). 
Det är oklart hur stor andel av dessa muddringar som är 
kopplad till fritidsbåtar (småbåtshamnar och enskilda 
bryggor), men sannolikt kommer en majoritet från 
kommersiella muddringar av farleder och hamnar då 
dessa muddringar generellt är av en betydande storlek 
(Ospar 2010). Exempelvis så muddrade Göteborgs hamn 
cirka 12 miljoner m3 mjukbotten under projektet Säk-
rare farleder mellan 2001–2003 (Sjöfartsverket 2004). 

Nyligen utförda försök att med hjälp av flyg- och 
satellitbilder, samt transpondersignaler från mudder-
fartyg inventera mudderrännor och mudderaktiviteter 
längs kusten ger en bild av den totala omfattningen 
av muddringar i grunda kustområden (Engdahl m.fl. 
2011, Törnqvist m.fl. 2017, 2019). Preliminära skatt-
ningar av arealen muddrade grundområden längs 
Sveriges kuster idag varierar mellan 1600 och 4000 
hektar (Törnqvist m.fl. 2019). Ett exempel på omfatt-
ningen av muddringar relaterade till fritidsbåtar finns 
i en nyligen genomförd studie av anmälda, småskaliga 
muddringsärenden i Västra Götalands län. Preliminära 
resultat visar att de 68 muddringar som givits tillstånd 
mellan åren 2011–2017 (75 % av ärendena under perio-
den blev godkända) i medeltal rörde en yta på mellan 
0,0015 och 1,2 hektar (medelarean var 0,1 hektar) och 
ett sedimentdjup av 1 m, där 80 % av ärendena rörde 
underhållsmuddring. Den totala arean som muddrats 
under perioden skattades till cirka sex hektar (Eriander 
m.fl. opubl. data). Det är dock viktigt att poängtera 
att undersökningar visar att det även förekommer ett 
stort antal oanmälda muddringar längs Sveriges kuster 
(Törnqvist och Engdal 2012). Detta stöds också av en 
nyligen utförd enkätundersökning där samtliga sex 
länsstyrelser som svarade, uppgav att olovlig muddring 
var vanliga i deras kustlän (Eriander m.fl. opubl. data). 

4.2.1.2 Påverkan från muddring
Hur stor påverkan blir från en muddring beror på en 
lång rad faktorer, såsom dess omfattning, under vilken 
period under året den görs, dess frekvens och varaktig-
het, de lokala förhållandena på muddringsplatsen (t.ex. 
sedimentstruktur, bakgrundsnivåer av suspenderat 
material samt lokalens hydrodynamik) samt känslig-
heten hos bottensamhället i muddringens närhet (Pen-
nekamp m.fl. 1996, Je m.fl. 2007, Törnqvist m.fl. 2019). 
Muddring kopplad till fritidsbåtsanvändande påverkar 
många gånger samma typer av miljöer som där bryg-
gor upprättas, dvs. grunda, vågskyddade mjukbottnar 
med eller utan vegetation med höga naturvärden. Se 
avsnitt 3.1 om konkurrens mellan höga naturvärden och 
bryggor. I svenska kustområden bedöms dessa miljöer 
också vara extra känsliga för muddring, eftersom sedi-
mentet ofta är finkornigt med hög organisk halt, och 
områdena ofta har begränsat vattenutbyte, vilket gör 
att uppgrumlingen av sediment kan bli omfattande och 
långvarig (Engdahl m.fl. 2011, Törnqvist m.fl. 2019). 

Direkta effekter av muddring på bottensamhällen är 
välstuderade globalt och de påvisade negativa effekter på 
den marina miljön som muddring kan leda till är flera. 
Generellt går mängden och diversitet av organismer ned 
då en botten muddras (se exempelvis van Dolah m.fl. 
1984, Newell m.fl. 1998, Desprez 2000, Boyd m.fl. 2003, 
Cooper m.fl. 2007, Rehitha m.fl. 2017). De organismer 
som framförallt påverkas negativt är de som är beroende 
av fotosyntes, fastsittande och bottenlevande organismer 
samt de som har begränsad rörelseförmåga (Essink, 1999, 
Desprez 2000). Vidare kan långa mudderrännor leda 
till fragmentering av viktiga bottenhabitat, vilket bland 
annat kan öka känsligheten gentemot andra störningar 
(Walker m.fl. 1989, Ramage och Schiel 1999, fig. 4.2).

Avlägsnande av bottensediment
Den mest uppenbara direkta effekten av muddring 
är förenad med själva avlägsnandet av sedimentytan, 
vilket även innebär att platsens befintliga habitat och 
organismer förstörs (Onuf 1994, Newell m.fl. 1998, 
Desprez 2000, Erftemeijer och Lewis 2006). Dessutom 
kan bortmuddring av exempelvis sjögräs eller bot-
tensamhällen även få effekter högre upp i födoväven 
genom att viktiga födo- och uppväxtplatser för fisk går 
förlorade (Newell m.fl. 1998). Eftersom bottensamhäl-
lenas sammansättning till stor del beror på sediment-
förhållanden i ett område, så kan en förändring av dessa 
förhållanden även leda till en långsiktig förändring av 
bottensamhällena i ett muddrat område (Desprez 2000) 
Se avsnitt 5.1.1 för en närmare beskrivning av effekterna 
från avlägsnande av sediment. 



FRITIDSBÅTARS PÅVERKAN PÅ GRUNDA KUSTEKOSYSTEM I SVERIGE 35

Uppgrumling av sediment
En annan direkt effekt av muddringen är den uppgrum-
ling av sediment som sker i samband med att bottenma-
terial grävs eller sugs upp. Även andra moment under 
muddringen kan leda till att mängden suspenderat 
material i vattnet ökar, exempelvis genom spill under 
upptag, förvaring och transport av mudder, uppgrum-
ling vid förflyttning av mudderverket, ankringssystem 
och propellerstörning från bogserbåtar (Wolanski och 
Gibbs 1992, Jensen och Mogensen 2000, Bridges m.fl. 
2008, Suedel m.fl. 2008). 

Hur mycket sediment som suspenderar och sprids 
beror bland annat på vilken metod som används vid 
muddringen, djup och hydrologiska förhållanden samt 
på vilken mängd och typ av sediment som muddras 
bort (Pennekamp m.fl. 1996). Rapporterade mängder 
suspenderat material skiljer sig mellan olika studier, 
men sedimentspill på 0–5 % av mängden muddrat 
material (Bridges m.fl. 2008, Suedel m.fl. 2008), 0–50 
kg (torrvikt) suspenderat material per m3 muddrat 
material (Pennekamp m.fl. 1996) samt sedimentkon-
centrationer på 40–1100 mg/L har i ett flertal stu-
dier rapporterats i direkt anslutning till muddringen 
(LaSalle 1990, Wilber och Clark 2001, Je m.fl. 2007). 
Generellt anses grumling orsakad av muddringsverk-
samhet vara relativt lokal och kortvarig, där halterna 
av suspenderat sediment når bakgrundsnivåer inom 
1,5 h efter avslutad muddring (Pennekamp m.fl. 1996) 
eller 50–500 m från muddringsplatsen (LaSalle 1990, 
Wilber och Clark 2001, Je m.fl. 2007, Bridges m.fl. 2008, 
Cutroneo m.fl. 2013). Andra studier har dock visat att 
uppgrumlat sediment kan hålla sig suspenderat längre, 
från åtta timmar upp till någon vecka (Blomqvist 1981, 
Schoellhamer 1996, Wikström m.fl. 2016) och spridas 
över kilometerstora områden (Blomqvist 1981, Kiørboe 
och Møhlenberg 1981, LaSalle 1990, Mikkelsen och 
Pejrup 2000, Wikström m.fl. 2016). Hur långt suspen-
derat sediment sprids beror dock på flera faktorer, bl.a. 
hydrodynamiken i området, kornstorlek och vattenhalt 
hos muddermassorna samt om åtgärder satts in för att 
begränsa spridningen, exempelvis genom s.k. siltgar-
diner (Bridges m.fl. 2008). Muddring i lösa sediment 
med stort vatteninnehåll leder ofta till att en större 
mängd partiklar suspenderar jämfört med muddring 
i sediment med starka molekylära (kohesiva) krafter  
(Suedel m.fl. 2008). Fina partiklar, såsom silt och lera, 
har en lägre sjunkhastighet än exempelvis sand, vilket 
gör att de håller sig suspenderade under längre tid och 
därmed kan spridas över längre sträckor (Je m.fl. 2007). 
Spridningssträckan påverkas dessutom av strömmarna 
i området, där turbulent vatten och starka strömmar 
leder till att materialet kan sprida sig längre sträckor 

och att partiklarna håller sig suspenderade under längre 
tid (Je m.fl. 2007). I Sverige har 1-2 km stora moln av 
uppgrumlat sediment på ytan, s.k. sedimentplymer, 
noterats i samband med muddring i Öresund (Kiørboe 
och Møhlenberg 1981, Mikkelsen och Pejrup 2000). Stu-
dier baserade på fjärranalyser av muddringar indikerar 
också att grumlingszonen från muddringar var avsevärt 
större i skyddade områden än i exponerade samt att 
den ökade med storleken på muddringen. För muddring 
av en enskild brygga varierade grumlingszonen mel-
lan 250 och 2000 m medan en större muddring runt 
en småbåtshamn kunde orsaka en muddringsplym på 
mellan 750 och 6000 m beroende på exponeringsgraden 
i området (Törnqvist m.fl. 2017, 2019).

När den högproduktiva bottenytan muddras bort 
och en djupare botten blottläggs kan detta även leda till 
indirekta effekter på den marina miljön genom föränd-
ringar i bottens beskaffenhet samt i hydrodynamiken i 
området (Desprez 2000, Erftemeijer och Lewis, 2006, 
Rehitha m.fl. 2017). Muddringen kan exempelvis leda 
till att miljön får en högre lerfraktion och organisk halt 
jämfört med icke muddrade områden, vilket bl.a. kan 
påverka bottensamhällets sammansättning (Desprez 
2000, Whomersley m.fl. 2008, Rehitha m.fl. 2017). För-
ändringar i djup och hydrodynamik runt en mudder-
ränna kan leda till ökad erosion och uppgrumling av 
sediment (Onuf 1994, Erftemeijer och Lewis 2006). I 
vissa fall kan grumlingen efter en muddring bli kronisk 
på grund av upprepad uppgrumling av löst finparti-
kulärt sediment som dumpats eller lagt sig på botten 
runt muddringsplatsen (Onuf 1994, Erftemeijer och 
Lewis 2006). Dessutom är uppgrumlat material som 
sedimenterat på botten mer benäget att grumla upp 
på nytt jämfört med material på en ostörd bottenyta 
(Onuf 1994, Schoellhamer 1996). Studier har indikerat 
förekomst av denna typ av långtidsgrumling i samband 
med muddring även i svenska vatten. Grumlingen har 
i dessa fall genererats både genom uppgrumling av 
muddermassor som dumpats i närheten av muddrings-
platsen och uppgrumling som uppstår i mudderrännan 
(Engdahl m.fl. 2011, Törnqvist m.fl. 2017, 2019). Det 
sistnämnda kan bland annat orsakas av att båttrafi-
ken i regel ökar då en muddring skett (Eriksson m.fl. 
2004, Engdahl m.fl. 2011). Muddringen kan även öka 
vattenutbytet för den bassäng som muddrats, särskilt 
om mynningsområdet breddats och fördjupats. Detta 
kan i sin tur påverka vattenkemiska och fysikaliska 
faktorer som exempelvis vattentemperatur. Se avsnitt 
5.3 och 5.4 för en närmare genomgång av effekterna från 
förändrade hydrodynamiska förhållanden vid muddring 
och uppgrumling av sediment. 

Grumlingen leder till ökad ljusutsläckning i vatten-
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pelaren, vilket kan påverka dels ljusberoende vegeta-
tion såsom sjögräs (Onuf, 1994, Erftemeijer och Lewis 
2006) och dels visuella predatorer, som vissa arter av 
fisk eller sjöfågel (Essink 1999). Den ökade mängden 
partiklar i vattnet kan också ha en negativ effekt på 
filtrerande organismer som musslor och ostron (Sherk 
1972, Essink 1999, Bell 2015) samt leda till en ökad 
sedimentation av finpartikulärt material ovanpå vege-
tation eller organismer som uppehåller sig på botten, 
vilka kan påverkas negativt (se exempelvis Salomons 
1985, Bender och Jensen 1992, Chapman och Fletcher 
2002, Erftemeijer och Lewis 2006, Fraser m.fl. 2017, 
Brodersen m.fl. 2017).

Innehåller sedimentet som muddras miljögifter 
och förhöjda halter av näring, kan även dessa frigöras 
tillsammans med det suspenderade materialet (Stron-
khorst m.fl. 2003, Nayar m.fl. 2007, Rumney m.fl. 2015). 
Spridning av näring kan leda till en ökad övergöd-
ningsproblematik i området, vilket kan resultera i en 
ökad mängd snabbväxande trådformiga alger och växt-
plankton, minskat siktdjup samt ökad syrekonsumtion 
(Essink 1999, Nayar m.fl. 2007, Erftemeijer och Lewis 
2006). Miljögifter som frigörs vid muddring har setts 
kunna leda till toxiska effekter på bl.a. fisk, musslor och 
växtplankton (Nayar m.fl. 2004, Granmo 2004, Sturve 
m.fl. 2005). Se avsnitt 5.4 för en närmare genomgång av 
effekterna från uppgrumling av sediment. 

4.2.2. Dumpning av muddermassor i havet
Omhändertagande av de sedimentmassor som upp-
kommer under muddringen sker genom att de antingen 
deponeras på land, används för anläggningsändamål 
eller dumpas i havet (Naturvårdsverket 2010a). Inom 
Osparregionen dumpas en majoritet av de massor som 
muddrats upp från hamnar, farleder m.m. till havs, och 
endast små andelar används i konstruktion eller läggs 
upp på land (Ospar 2010). I Sverige är dumpning av 
muddermassor i havet förbjuden enligt miljöbalken, 
men trots detta dumpas stora mängder muddermas-
sor längs Sveriges kuster varje år eftersom dispenser 
mot förbudet regelbundet ges. Muddermassor från 
småbåtshamnar innehåller ofta höga halter miljögifter 
från bland annat båtbottenfärger (se avsnitt 5.8.1.6). 
Dumpning av förorenat sediment till havs är reglerat 
genom både regionala och internationella konventioner 
(London-, Ospar- och Helcomkonventionen). 

Enligt nationell vägledning ska prov tas på mud-
dermassor som ska dumpas till havs, för att undersöka 
förekomsten av miljögifter (Havs- och vattenmyn-
digheten 2015, 2018). För mindre muddringsärenden 
tycks dock dispenser ges i stor utsträckning utan att 

en sådan provtagning sker (Eriander m.fl. opubl. data). 
Massor från mindre muddringar runt bryggor och i 
småbåtshamnar dumpas dessutom regelbundet nära 
känsliga kustmiljöer som kan påverkas negativt av den 
uppgrumling och spridning av sediment som sker vid 
dumpningen (Eriander m.fl. opubl.data). 

4.2.2.1 Omfattning av dumpning i sverige 
Enligt data som rapporteras till havskonventionerna 
varierar mängden muddermaterial som dumpas i 
svenska hav mellan 11 000 och 700 000 ton per år i 
Västerhavet och mellan 0,5 och 5 miljoner ton i Öster-
sjön (Ospar 2015, Helcom 2015). Anmärkningsvärt är 
att de flesta aktiva dumpningsplatserna i t.ex. Västra 
Götaland ligger inomskärs (SGU 2016), ofta mycket 
nära land och känsliga grundområden. På samma sätt 
som för muddring saknas ett nationellt register och 
uppföljning av utförda dumpningar av muddermas-
sor i svenska vatten (Engdahl m.fl. 2011), men arbete 
pågår som sagt inom Havs- och vattenmyndigheten 
för att samla denna typ av information (se avsnitt 
4.2.1.1). Det är därför oklart hur väl inrapporterade 
siffror stämmer överens med verkligheten samt hur de 
fördelas över olika utpekade dumpningsplatser. Enligt 
Helcom är det medlemsländernas skyldighet att se till 
att ingen dumpning sker utan tillstånd (Helcom 2007). 
Undersökningar visar dock att otillåtna dumpningar 
är vanligt förekommande i Sverige, framför allt när 
det gäller småskaliga muddringar runt bryggor och 
småbåtshamnar (Törnqvist och Engdal 2012). Detta 
framgår även av en nyligen utförd enkätundersök-
ning vid landets kustlän (Eriander m.fl. opubl. data). 
Omfattningen av mudderdumpningar i Sverige kan 
därför vara avsevärt högre än de siffror som rapporteras 
till Helcom och Ospar.

Dispens från förbudet att dumpa muddermassor i 
havet kan ges om avfallet kan dumpas utan negativ 
påverkan för människors hälsa eller miljön (miljö-
balken; 15 kap. 27§). För att kunna bedöma detta bör 
en ansökan om dumpningsdispens innehålla utförlig 
information om både massorna och dumpningsplatsen. 
Vägledningar för hur dessa ansökningar ska utformas 
och bedömas har tagits fram av Havs- och vattenmyn-
digheten, efter riktlinjer från London-, Ospar- och 
Helcomkonventionen (Havs- och vattenmyndighe-
ten 2015, 2018). Nya studier av dumpningsplatser och 
dumpningsdispenser i Västra Götaland län för små-
skaliga muddringsärenden (i medeltal cirka 2 500 m3 
muddermassor per ärende) visar dock på stora brister 
i hur dessa riktlinjer följs och hur ärendena hanteras. 
Resultatet från studierna indikerar också att de risker 
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för miljön som dumpningen kan medföra allvarligt 
underskattats (Eriander m.fl. opubl. data). Preliminära 
resultat visar även att dispens från dumpningsförbud 
gavs till 76 % av de 42 ansökningar som gjordes mellan 
åren 2011–2017, trots att underlagen hade allvarliga 
brister. Bland annat saknades undersökningar om 
miljögifter i muddermassorna från hälften av ansök-
ningarna. Vidare saknades information om närhet till 
och möjlig påverkan på känsliga bottenhabitat som 
t.ex. ålgräsängar i 90 % av ärendena. Detta är oroväck-
ande då flertalet av de utpekade dumpningsplatserna 
i studien låg inomskärs, i medeltal endast 180 m från 
land, 542 m från ålgräs och 1,2 km från närmsta Natura 
2000-område. Hydrodynamiska modellstudier av mud-
derdumpningar visade att plymer med suspenderat 
sediment spreds mer än 10 km från dumpningsplat-
serna, med potentiellt allvarlig påverkan på ålgräs och 
andra känsliga habitat (Eriander m.fl. opubl. data; fig. 
4.3). Vidare visade studien att dumpningsplatserna 
generellt var grunda (8–55 m) och enligt utredningar 
råder det sannolikt inte ackumulationsförhållanden 
(förhållanden där ackumulation av finkornigt sediment 
och organiskt material sker) vid flertalet av de aktiva 
dumpningsplatserna (SGU 2016). Detta trots att dump-
ningar till havs, enligt nationella vägledningar, ska 
ske på djupa ackumulationsbottnar (Naturvårdsverket 
2010a, Havs- och vattenmyndigheten 2018b). Det finns 
därför en risk för sedimentspridning från dessa platser 
också efter avslutad dumpning. För att säkerställa att 
dumpning till havs ska kunna ske utan negativ påver-
kan på miljön finns ett behov av att utföra liknande 
undersökningar av dumpningsplatser och hantering 
av dumpningsdispenser från Sveriges övriga kustlän, 
så att eventuella brister hos denna typ av verksamhet 
kan identifieras och åtgärdas.

Sammanfattningsvis sker en omfattande dumpning 
av muddermassor längs Sveriges kuster som härrör från 
användningen av fritidsbåtar vilket potentiellt kan ha 
allvarlig påverkan på viktiga kustnära habitat. Den 
totala omfattningen tillåten och otillåten dumpning 
är dock dåligt dokumenterad idag.

4.2.2.2 Påverkan från dumpning
Dumpning av muddermassor leder generellt till två 
typer av påverkan: 1) övertäckning av bottensamhäl-
let på dumpningsplatsen och 2) spridning av suspen-
derat sediment långt från dumpningsplatsen, vilket 
potentiellt kan leda till flera negativa effekter på miljön. 
Denna påverkan liknar den man kan se i samband med 
muddring, med skillnaden att spridningen startar över 
djupare bottnar där dumpningen sker. Hur omfattande 

och varaktig skadan blir efter en dumpning beror på en 
lång rad faktorer och varierar ofta beroende på lokalens 
specifika hydrografi och ekologi samt utifrån hur utsatt 
lokalen är för naturliga störningar (t.ex. vågexponering 
och naturlig uppgrumling). Skadans omfattning och 
varaktighet beror också på dumpningen i sig: hur och 
när den utförs, mängd och typ av material som dumpas 
och frekvens mellan dumpningar (Bolam och Rees 
2003, Simonini m.fl. 2005, Bolam m.fl. 2006, Katsiaras 
m.fl. 2015). Dessutom kan mängden föroreningar i 
sedimentmassorna som dumpas påverka hur snabbt 
bottensamhällena återhämtar sig (Smith och Rule 2001, 
Simonini m.fl. 2005, Katsiaras m.fl. 2015). 

Övertäckning av botten
Den mest uppenbara direkta effekten av dumpning 
av muddermassor är att botten där dumpningen sker 
täcks av ett nytt lager sediment, vilket kan begrava 
de organismer som lever på sedimentet, men också 
förändra bottens komplexitet och sedimentkaraktär 
(Harvey m.fl. 1998, Stronkhorst m.fl. 2003, Zimmerman 
m.fl. 2003, Witt m.fl. 2004, Lepland m.fl. 2009, Bolam 
2012, Katsiaras m.fl. 2015). Övertäckning med nya lager 
sediment kan även leda till kemiska förändringar i 
sedimentet, såsom minskade syrehalter och ökad halt 
av giftig vätesulfid, vilket också kan påverka bottensam-
hället negativt (Essink 1999, Bolam och Whomersley 
2005). Eftersom de flesta utpekade dumpningsplatserna 
är djupa med begränsad växtlighet är det främst bot-
tenlevande djur som påverkas av övertäckning, medan 
exempelvis fisk som lever i vattenmassan ofta kan fly 
och plankton sannolikt endast påverkas under en 
kortare period av den ökade grumligheten som sker 
vid dumpningsplatsen (US EPA 1989). Observerade 
effekter från mudderdumpning på bottensamhällen 
varierar mellan studier och tycks till stor del vara bero-
ende av lokala förhållanden, samt av mängd och typ 
av sediment i muddermassorna. Studier har visat på 
både minskad förekomst av organismer och minskad 
artrikedom hos de djursamhällen som uppehåller sig 
på dumpningsplatser (se exempelvis Harvey m.fl. 1998, 
Essink 1999, Witt m.fl. 2004, Powilleit m.fl. 2006, Bolam 
2012, Katsiaras m.fl. 2015). Indirekt kan sådana för-
ändringar i produktionen av bottenfauna även påverka 
fisksamhällena som normalt livnär sig på organismer 
från dessa miljöer (Grigalunas m.fl. 2001, Stronkhorst 
m.fl. 2003). Se avsnitt 5.1.2 för en närmare beskrivning 
av effekterna från övertäckning av sediment.

Suspension av sediment
Dumpningen kan även leda till grumling av vattnet och 
spridning av finkornigt sediment, både i samband med 
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dumpningstillfället och i efterhand om ackumulations-
förhållanden inte råder vid dumpningsplatsen (Onuf 
1994, Smith 2002) eller om dumpningen i sig leder till 
att bottens struktur och därmed hydrodynamik för-
ändras (Hammar m.fl. 2009, Lee m.fl. 2010). Generellt 
är informationen bristfällig angående omfattning och 
varaktighet av sedimentspridning från dumpnings-
platser. Detta gäller den ökade turbiditeten som sker i 
samband med själva dumpningstillfället, men särskilt 
eventuell spridning som sker efter att dumpningen är 
avslutad (Wolanski m.fl. 1992, Hammar m.fl. 2009). 
Detta beror bland annat på att denna typ av övervak-
ning sällan utförs, och när den väl görs rapporteras 
den bara sporadiskt i vetenskapligt granskad litteratur 
(Birchenough m.fl. 2006).

Omfattning av uppgrumling och spridning av sus-
penderat sediment vid dumpning beror på liknande 
faktorer som vid muddring, där mindre kornstorlek och 
framför allt högre vattenhalt leder till mer uppgrumling 
och spridning. Se avsnitt 4.2.1.2. Under dumpningen 
faller merparten av materialet som består av lerklumpar 
eller sand till havsbotten medan finkornigare sediment 
i suspension som har lägre sjunkhastighet bildar en 
sedimentplym vid ytan som sprids från dumpningsplat-
sen med strömmar, vilket brukar benämnas spill (Delo 
1987, Stockmann m.fl. 2009). Större partiklar, som grus, 
sand och lerklumpar, lägger sig ofta på en begränsad yta 
på dumpningsplatsen medan finare partiklar sprider 
ut sig några hundra m från nedslagsplatsen och formar 
ett lager av flytande lera som kan vara olika tjockt, 
från några mm till runt en meter. I studier av mud-
dermassor från USA hade större sedimentpartiklarna 
i medeltal en sjukhastighet på runt 1 m/s, medan cirka 
3–5 % av materialet suspenderades och bildade en plym 
som spred sig från platsen med en sjunkhastighet av 
7 mm/s (US EPA 1989). Finkornig glaciallera, som är 
vanlig längs Sveriges kuster, kan ha fallhastigheter runt 
0,2 mm/s eller lägre när leran är suspenderad (Becker 
m.fl. 2015). Enligt långtidsstudier av dumpning i New 
England, USA, ledde dumpning i medeltal till ett spill 
på ungefär 1–5 % av de dumpade massorna, (Fredette 
och French 2004). Andra studier har visar på spill på 
mellan 0,5–25 % (US EPA 1989, Suedel m.fl. 2008). 
Information angående varaktighet och spridning av 
den sedimentplym som bildas vid dumpningen saknas 
generellt i den vetenskapliga litteraturen (Hammar 
m.fl. 2009). Vissa studier har rapporterat varaktigheten 
som relativt kort där den förhöjda halten av partiklar 
i vattenmassan kvarstår endast under några timmar 
(Engler m.fl. 1991), med en minskning i turbiditet på 
99 % efter två timmar (US EPA 1989). 

Generellt finns mycket få empiriska studier från 

Sverige som har undersökt spridning av mudder vid 
dumpning. Vid dumpningsplatsen Vinga har emel-
lertid spridning på 1,5 km noterats under dumpning 
(Magnusson 2007) och vid en dumpning av glaciallera 
och sand i Östersjön nådde 14–37 % av materialet som 
dumpades aldrig havsbotten på dumpningsplatsen, 
vilket visar att en stor del av muddermaterialet spreds 
från dumpningsplatsen (Stockmann m.fl. 2009). Det 
finns även en del modelleringar där spridning under-
sökts i samband med ansökan om dumpningsdispens, 
där man kommit fram till att sediment kan sprida sig 
mellan 0,3–2 km beroende på strömhastighet och sedi-
mentkaraktär (VBB VIAK 2000). Preliminära resultat 
från hydrodynamiska modelleringar av sedimentsprid-
ning från ett antal dumpningsplatser i södra Bohuslän 
visar att halter på över 10 mg/L återfinns på platser 
längre bort än 10 km från dumpningsplatsen, och att 
lägre halter (som kan vara relevanta vid t.ex. spridning 
av miljögifter) kan sprida sig ännu längre (fig. 4.3). 
Detta innebär att dumpning av muddermassor som 
sker inomskärs kan leda till spridning av sediment in 
i områden med utpekade höga naturvärden, såsom 
ålgräsängar och Natura 2000-områden (Eriander m.fl. 
opubl. data). 

Utöver den spridning av sediment som sker vid 
dumpningstillfället kan även uppgrumling av sediment 
ske vid senare tillfällen, även om ackumulationsförhål-
landen rått vid dumpningsplatsen, om dumpningen 
förändrar topografin på platsen. Dessa förändringar 
kan exempelvis bestå i att bottendjupet blir grundare 
och formen på botten förändras, vilket kan öka ero-
sionen och spridning av sediment från platsen (Stron-
khorst m.fl. 2003, Wienberg m.fl. 2004, Lee m.fl. 2010). 
Då kan dumpade massor grumla upp i vattenpelaren 
långt efter att muddermassorna dumpats, och spridas 
från dumpningsplatsen med strömmar och vågrörelser 
(US EPA 1989, Onuf 1994, Smith 2002, Fettweis m.fl. 
2016). Detta kan leda till en mer upprepad och lång-
siktig spridningsproblematik samt till spridning till 
områden längre från dumpningsplatsen. Dessutom kan 
muddermaterial som dumpats vara lösare och innehålla 
en högre vattenhalt än ostört sediment (Lepland m.fl. 
2009), vilket också gör att det lättare grumlar upp (Onuf 
1994, Schoellhamer 1996). 

Många av de potentiella effekter som sediment-
spridning leder till är liknande de som diskuterades 
i avsnittet om muddring. Se avsnitt 4.2.1.2. Dessa 
potentiella effekter inkluderar ökad ljusutsläckning 
i vattenpelaren, vilket kan påverka ljusberoende vege-
tation och visuella predatorer, ökad mängd partiklar i 
vattnet med potentiellt negativa effekter på filtrerande 
organismer och fisk, samt ökad sedimentation som 
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Maxhalt suspenderat sediment (mg/L)

4–6
2–4
1–2
0,1–1
Under 0

25–50
15–25
10–15
8–10
6–8

Över 500

10 km

Kungälv

Stenungsund

200–500
100–200
75–100
50–75

även det kan påverka vegetation och bottenlevande 
djur negativt. Om muddermassorna innehåller föro-
reningar och förhöjda halter av näring, kan även dessa 
spridas med negativa effekter för miljön. Se avsnitt 
5.4 för en närmare genomgång av effekterna från upp-
grumling av sediment.

4.2.3 metoder vid muddring och dumpning
Vilken metod som används vid muddring har en 
stor inverkan på bland hur mycket av det muddrade 
sedimentet som hamnar i suspension, vilket påverkar 
uppgrumling och spridning av sediment både under 
muddring och dumpning av muddermassor. Många 
olika metoder för muddring finns beskrivna (se exem-
pelvis, van der Veen 1993, Ospar 2004, Laugesen och 
Nygård 2008, Naturvårdsverket 2010a, Havs- och vat-
tenmyndigheten 2018b), men generellt så kan de delas 
in två kategorier: mekanisk och hydraulisk muddring. 
Mekanisk muddring innefattar att bottenmaterialet 
avlägsnas med mekanisk kraft, ofta genom att det grävs 
eller skopas upp. Vid hydraulisk muddring sugs sedi-
mentet upp från botten med hjälp av vakuum och sedi-
mentet får en flytande karaktär genom att det blandas 
med vatten (Naturvårdsverket 2010a). Generellt så är 
mekanisk muddring vanligare i hamnar och runt kajer 
och bryggor medan både hydrauliska och mekaniska 
metoder används i farleder och infarter till hamnar 
(Ospar 2010). Lite förenklat kan man säga att mekanisk 
muddring ger upphov till mer uppgrumling av sediment 
vid muddringen, medan hydraulisk muddring ger större 
problem med spridning av suspenderat sediment om 
massorna dumpas i havet.

Vid mekanisk muddring sker uppgrumling när 
sediment grävs upp från botten och förs genom vat-
tenpelaren, samt när material lyfts över till pråmen 
vid ytan då vatten rinner ur skopan (LaSalle 1990). 
Detta medför att mekanisk muddring generellt leder 
till en högre koncentration av suspenderat sediment i 
muddringsområdet jämfört med hydrauliska metoder 
(Wilber och Clark 2001), även om andra studier rap-
porterat motsatsen (Cutroneo m.fl. 2013). Vid muddring 
med gripskopeverk har koncentrationer av suspende-
rat sediment på 1100 mg/L och sedimentplymer som 
sträcker sig upp till 1 000 m från muddringsplatsen 
noterats (LaSalle 1990), men även mindre spridning på 
enbart 50 m innan grumligheten i vattnet nådde bak-
grundsnivåer har rapporterats (Cutroneo m.fl. 2013). 
För att minimera spridning av sediment vid mekanisk 
muddring kan grävskopor med lock användas, s.k. mil-
jöskopor (Laugesen och Nygård 2008). 

Spridningen kan även begränsas genom användandet 

figur 4.3 Resultat från hydrodynamisk modellering  
av sedimentspridning i samband med dumpning av 
2 500 m3 muddermassor vid dumpningsplatsen Källö-
djupet. Kartan visar maximala halten suspenderat 
sediment på olika avstånd från dumpningsplatsen 
(lokaliserad i det mörkröda området på kartan) i de 
översta 3 metrarna av vattenpelaren baserat på upp-
repade dumpningar under flera år. Dumpningsplatsen 
ligger cirka 200 m från närmasta befintliga ålgräsäng 
och cirka 60 m från det närmsta Natura 2000-området 
(ej markerade på kartan). Enligt resultaten kan minst 
sex olika Natura 2000-områden och ett otal ålgräsäng-
ar i området påverkas av dumpningar vid denna lokal. 
Totalt finns sex olika dumpningsplatser i fjordområdet 
innanför Orust och Tjörn som används regelbundet för 
mudderdumpningar, vilka givits dispens mot dump-
ningsförbudet i svenska hav (Eriander m.fl. opubl. 
data).
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av olika typer av avskärmningar som sätts upp under 
muddringsarbetet och behålls tills dess att grumlighe-
ten i vattnet har återgått till bakgrundsnivåer (Havs- och 
vattenmyndigheten 2018b). Exempel på avskärmningar 
är geotextil (markfiberduk som hänger från länsar vid 
ytan ned till botten), bubbelridåer (luftslang med små 
hål som placeras på botten och skapar en tunn ridå av 
bubblor upp till ytan) och sponter (bestående av stål, 
trä eller plast; Havs- och vattenmyndigheten 2018b). 
Fördelen med mekanisk muddring i jämförelse med 
hydrauliska metoder, är att mindre vatten blandas in 
så att materialet i större utsträckning håller ihop, vilket 
gör att det kan sjunka fort till botten om muddermas-
sorna dumpas i havet. Därmed begränsas spridning av 
suspenderat sediment. Vatteninblandning kan dock 
även ske vid mekanisk muddring, exempelvis då skopan 
inte fylls fullt ut, eller då området har löst sediment 
(Palermo och Pankow 1988, Naturvårdsverket 2010a).

Vid hydraulisk muddring är spridningen av sedi-
ment generellt mindre under mudderarbetet (Wilber 
och Clark 2001). Dock kan stor spridning av sediment 
ske vid lastningen av de flytande massorna då över-
skottsvatten ibland tillåts rinna över lastpråmens sidor 
(Naturvårdsverket 2010a). Hur stor partikelspridningen 
blir vid själva muddringen beror bland annat på hur 
sugeffekten regleras i mudderverket. Vid ett högt vat-
tenintag, minskar spridningen av partiklar men mudd-
ringen blir mindre effektiv (Naturvårdsverket 2010a). 
Maximala uppmätta koncentrationer av suspenderat 
sediment vid sugmuddring ligger generellt under 500 
mg/L och plymer är begränsade till inom 100–500 m 
från muddringsplatsen (LaSalle 1990, Wilber och Clark 
2001, Cutroneo m.fl. 2013). Nackdelen med hydrau-
lisk muddring är att de flytande muddermassorna 
orsakar stor grumling och spridning av sediment om 
massorna dumpas i havet. För att minska spridning av 
suspenderat sediment vid hydraulisk muddring kan 
muddermassorna i vissa fall pumpas direkt från mudd-
ringsområdet till dumpningsplatsen via rörledningar. 
Detta kan även ske från pråm då vattenblandningen 
aktivt eller passivt förs via rörledningar ner till bot-
ten. Den vanligaste metoden för dumpning i Sverige 
är dock att massorna släpps från ytan med hjälp av 
bottentömmande pråmar där fartygets botten kan öpp-
nas och lastutrymmet töms (Naturvårdsverket 2010a). 
Vid dumpning med bottentömmande pråmar påver-
kar djupet vid dumpningslokalen samt förekomst av 
eventuella språngskikt den tid det tar massorna att nå 
botten, vilket tillsammans med ström- och vågförhål-
landen vid lokalen bestämmer hur de fördelar sig över 
området (US EPA 1989, Wolanski m.fl. 1992). 

4.3 Fritidsbåtstrafik
När fritidsbåtar, och då framför allt motorbåtar, fär-
das längs kusten genereras miljöstörningar i form av 
svallvågor, bottenskador, buller och utsläpp av olika 
miljöfarliga ämnen. I detta avsnitt beskrivs hur båttra-
fik kan generera dessa störningar och hur de påverkar 
havsmiljön.

4.3.1 svall och andra hydrodynamiska störningar
När en båt rör sig i vatten ger den upphov till vågor, 
vattenströmmar och turbulens genom att vatten trängs 
bort av båtens kropp (fig. 4.4). Ytvågor eller svall uppstår 
i vattnet kring en kropp som rör sig över en yta och kan 
delas in i olika typer av vågor: vågor som fortplantar 
sig utåt från båten (divergerande, s.k. Kelvinvågor) och 
vågor som uppträder som dyningar efter båten orsakade 
av båtskrovets tryckförändring av vattnet omedelbart 
runt skrovet (transversella, s.k. Bernoullivågor). Så 
kallade solitärvågor, som trycks framför en båt, kan 
också uppstå och de kan färdas mycket snabbare än 
båten själv. Båtpropellrar ger upphov till ytterligare 
vågor, turbulens och strömmar. 

Vågor och andra vattenrörelser skapade av båtar 
är generellt väl undersökta och det finns ett flertal 
matematiska modeller rörande vågteori och hydro-
dynamiska fenomen (t.ex. Bhowmik m.fl. 1991, Nam 
m.fl. 2009, Nanson m.fl. 1994, Cai m.fl. 2019). Även 
mätningar av svallvågor från småbåtar har gjorts i flera 
studier. Oftast överstiger inte våghöjden 20 cm, även 
om den ibland kan uppgå till 50–70 cm (Bhowmik m.fl. 
1991, Granath 2004, Maynord 2005, Vandemoer 2009). 
Energin i en våg beror till största delen på våghöjden, 
men även våglängden har betydelse. Förenklat så är 
energin i en våg produkten av våghöjden i kvadrat 

figur 4.4 Svallvågor från en motorbåt i Trosa skärgård. 
Foto: Tom Hermansson Snickars/Azote.
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gånger våglängden (Granath 2004). Ett flertal faktorer 
påverkar båtgenererade vågors utformning: 

1. motortyp och styrka, 
2. båtens hastighet, 
3. båtens vikt (deplacement), 
4. skrovets form, och 
5. omgivningens egenskaper i form av vattendjup,  

bottensubstrat, botten- och strandprofil. 

Den viktigaste faktorn är båtens motorstorlek och has-
tighet (t.ex. Bhowmik m.fl. 1991, Mosisch och Arthing-
ton 1998, Granath 2004). Sambandet är inte linjärt 
(Liddle och Scorgie 1980, Vandemoer 2009, Maynord 
2005) utan högst svall genereras vid båtarnas högsta 
hastighet innan de börjar plana (fig. 4.5), vilket varie-
rar från båt till båt beroende på typ och motorstyrka 
(Maynord 2005).

Båtar utan motor genererar väldigt lågt svall som 
snabbt försvagas nära skroven (Granath 2004, Van-
demoer 2009). I Sverige är cirka 33 % av båtbeståndet 
småbåtar utan motor och ytterligare 6 % är segelbåtar 
(Transportstyrelsen 2016). Granath (2004) anger att 
våghöjden från segelbåtar ligger under 10 cm. Över hälf-
ten av fritidsbåtbeståndet i Sverige är dock motorbåtar; 
17 % är öppna med liten motor <10 hk, 29 % utgörs av 
något större med motorstyrkor ≥10 hk och 11 % är större 
ruffade motorbåtar (Transportstyrelsen 2016). Granath 
(2004) anger att planande mindre motorbåtar i medeltal 
genererar cirka 15 cm höga vågor med maxhöjder på 
cirka 30 cm. Större motorbåtar av yachttyp genererar i 
medeltal 35 cm höga vågor med maxhöjder upp till 70 
cm (Granath 2004). Denna våghöjd är jämförbar med 
de som genereras av skärgårdens passagerarbåtar. De 
större motorbåtarna kan även skapa våglängder upp 

till 7 m, vilket är i storleksklass med flera av passa-
gerarbåtarna. De mindre fritidsbåtarna skapar korta 
våglängder på cirka 1–4 m.

Hur stor påverkan som svallvågor från båtar får 
på omgivande miljö beror på de naturliga vågförhål-
landena (t.ex. Bhowmik m.fl. 1991, Granath 2004). I 
områden där frekvensen och magnituden är högre än 
de naturliga förhållandena är sannolikheten större för 
miljöpåverkan. Granath (2004) menar att fritidsbåtar i 
Stockholms skärgård i allmänhet har marginell effekt 
på stranderosion, eftersom den naturliga vågenergin i 
innerskärgården är högre (cirka 0,3 m våghöjd2 × 3 m 
våglängd = 0,27 relativ vågenergi; cf. Alari m.fl. 2008) 
än den som genereras av de flesta fritidsbåtar (0,19 m 
våghöjd2  × 3,5 m våglängd = 0,13 relativ vågenergi), 
även om vågenergin från stora motorbåtar överstiger 
den naturliga (medel 0,4, max 1,0 relativ vågenergi). I 
större delen av ytterskärgården eller längs öppna kust-
sträckor är den naturliga vågenergin ännu högre och 
svallpåverkan från fritidsbåtar antagligen försumbar. 
I grunda och mycket vågskyddade miljöer kan dock 
svall från fritidsbåtar utgöra en väsentlig påverkan, 
särskilt från större motorbåtar, då vågenergin överstiger 
naturliga vindgenererade vågor (Granath 2004, Alari 
m.fl. 2008). Följaktligen har man uppmätt erosion och 
uppgrumling orsakade av svall från fritidsbåtar i flera 
olika måttligt vågexponerade till vågskyddade miljöer 
(Johnson 1994, Nanson m.fl. 1994, Mosisch och Art-
hington 1998, Klein 2007). Den totala båtgenererade 
vågenergin i ett område beror dock inte på enskilda 
båtars vågor utan på den samlande vågenergin från 
alla båtar som passerar inom en tid där vågenergin 
från tidigare båtpassager fortfarande finns kvar. Vågor 
från flera källor samverkar i komplexa samband och 
vågor som når strandlinjen bryts och reflekteras, vilket 
kan ge additiva effekter. Bhowmik m.fl. (1991) fann att 
våghöjden ökade från cirka 20 cm till 40 cm från 5 till 
strax över 100 båtpassager per timme (fig. 4.6.).

Vågenergin från båtar avtar med avståndet från 
båten (Maynord 2005, Vandemoer 2009). I en studie 
uppmätte man att vågenergin som når en strand 150 
m från en passerande båt endast utsätts för en femtedel 
av vågenergin som når en strand 60 m från samma båt. 
Svallvågor från fritidsbåtar kan dock kvarstå betydligt 
längre bort än 150 m (Klein 2007 och referenser däri). 
Flera studier har konstaterat att svall från fritidsbåtar 
främst påverkar stränder som passeras nära (≤ cirka 
50–100 m), exempelvis trånga passager med låg natur-
lig bakgrundsenergi (t.ex. Granath 2004, Klein 2007, 
Lindfors 2010).

Det finns få specifika fältstudier av undervattens-
strömmar och turbulens orsakade fritidsbåtar. Ho 
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figur 4.5 Schematiskt samband mellan våghöjd och 
hastighet för små planande motorbåtar. Omritad 
efter  Maynord 2005.
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m.fl. (2011) visade dock att små färjors propellerström-
mar var starka i jämförelse med naturliga strömmar 
i en marina vid tidvattenkust i Kalifornien. Propel-
lerströmmarna påverkade koncentrationen av mik-
roorganismer i vattnet genom omblandning av olika 
vattenmassor (Ho m.fl. 2011). Även om få studier 
specifikt studerat turbulens och vattenströmmar från 
just fritidsbåtar i fält eller experiment så har många 
studier identifierat att båtgenererade vattenrörelser, 
särskilt de som är orsakade av propellrar, leder till 
uppgrumling av sediment, ofta med påverkan på sam-
hällen av bottenlevande organismer som följd (t.ex. 
Mosisch och Arthington 1998, Asplund 2000, Klein 
m.fl. 2007). Flera studier har undersökt grumlingen 
från båtar i grunda, måttligt vågskyddade till våg-
skyddade områden och jämfört dem med grumling 
orsakad av naturliga vågor. Resultaten visar tydligt 
att svall, strömmar och turbulens från båtar orsakar 
grumling genom resuspension av sediment och att 
grumlingen kan vara mycket högre än den som orsakas 
av naturliga vågor (mer än tiofaldigt högre; Johnson 
1994, Klein 2007 och referenser däri). Resultaten visar 
dock också att grumlingen ofta avtar snabbt när båt-
trafiken minskar. Exempelvis fann Johnson (1994) 
att grumligheten i ett område i Mississippifloden var 
högre under båtsäsongen och högre på helgdagar än 

på arbetsdagar. Grumligheten var som högst mitt på 
dagen då flest båtar trafikerade området, men avtog 
redan efter några timmar när trafikintensiteten mins-
kade (Johnson 1994, se även Hilton och Philips 1982). 
Hur stor och långvarig grumlingen blir beror dock på 
bottensubstratet, där finsediment lättare rörs upp och 
stannar i vattnet under längre tid (Klein 2007, Mosisch 
och Arthington 1998 och referenser däri). Även om 
lera ofta är mer svåreroderad än exempelvis morän, 
sand och gyttja (se avsnitt 5.6.1), kan små lerpartik-
lar stanna kvar och grumla vattnet i flera dagar eller 
veckor när de väl rörts upp från bottnarna (Mosisch 
och Arthington 1998 och referenser däri). Även vat-
tendjupet påverkar uppgrumlingen orsakad av båtar, 
liksom motorstyrka och båtarnas hastighet (Klein 2007 
och referenser däri). Effekten av grumling från båtar 
avtar med ökat vattendjup. Exempelvis grumlade en 
5-metersbåt med en 40 hk utombordsmotor dubbelt 
så mycket på 0,9 m jämfört med 1,2 m djup. Eftersom 
propellerströmmar från starkare motorer når djupt 
kan de röra upp sediment på större djup än så. Klein 
(2007) konstaterar dock i sin litteratursammanställ-
ning att grumling orsakad av båtar främst förekom-
mer i områden grundare än 2,2 m och att sambandet 
mellan grumling och djup verkar vara exponentiellt 
avtagande. Klein (2007) hade dock inte tillräckligt med 
data för att utröna vid vilket djup grumling orsakad 
av fritidsbåtar upphör. Vattenskotrar skiljer sig från 
vanliga motorbåtar genom att sakna djupgående pro-
pellrar (de har impeller inne i skrovet). Ett fåtal studier 
indikerar att vattenskotrarna genererar mindre svall 
och uppgrumlande vattenrörelser än propellerdrivna 
motorbåtar vid samma djupförhållanden (t.ex. Asp-
lund 2000, Mosisch och Arthington 1998 och refe-
renser däri). Vattenskotrarna kan dock framföras på 
mycket grundare vatten än propellerbåtar och därmed 
ge större påverkan i mycket grunda miljöer. Det verkar 
främst vara tryckförändringar i vattnet vid skotrarnas 
passage som orsakar skada på naturen (Mosisch och 
Arthington 1998). Se avsnitt 5.6 och 5.4. för en utförlig 
beskrivning av hydrodynamisk störning från båtar på 
miljön samt effekter av suspenderat sediment.

4.3.2. undervattensbuller från fritidsbåtar
Oönskat ljud brukar benämnas buller, och i akva-
tiska miljöer handlar detta ofta om ljud kopplade till 
mänskliga aktiviteter. När en båt rör sig på vattnet 
genereras ljud från f lera olika källor. Från de f lesta 
motordrivna fritidsbåtar kommer undervattensbullret 
i huvudsak från motorn, där toner från propellerns 
rotation, motorns tändfrekvens och avgasutsläpp 

figur 4.6 Våghöjd i förhållande till antalet passe-
rande fritidsbåtar (de flesta ≤6,1 m) per timme vid Red 
Wing, Mississippifloden, Minnesota, USA (cirka 300 m 
flodbredd, mätpunkter 13–19 m från stranden). Våg-
energin från flera båtar samverkar och därmed ökar 
våghöjden med ökat antal båtpassager. Våghöjden 
som anges är medelvärdet av den högsta tredjede-
len av vågor under en timmes mätning. Omritad efter 
Bhowmik m.fl. 1991.
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dominerar ljudbilden (Matzner m.f l. 2010, Erbe m.f l. 
2016). Motorn genererar även vibrationer som förs 
via skrovet ut i vattnet. Det uppstår dessutom höga 
dunsar när ett skrov slår emot vattenytan under högre 
hastigheter som för t.ex. en vattenskoter (Erbe 2013). 
Ekolod genererar också ljud inom de högre frekven-
serna (>20 kHz) som kan vara hörbara för vissa vat-
tenlevande organismer.

I Sverige är fritidsbåtsaktiviteten som störst i kust-
nära områden under sommarhalvåret. Detta sam-
manfaller i tid och rum med flera fiskararters, sälars 
och till viss del tumlares lek och parning samt med 
uppväxten av flera av dessa arters avkommor. Buller 
från fritidsbåtar skulle därför kunna ha en betydande 
påverkan för många typer av organismer som befinner 
sig i grundare kustmiljöer. Dessutom transporteras 
ljud mycket långt och snabbt under vattnet (cirka fyra 
gånger snabbare än i luft), vilket gör att området som 
påverkas ofta är större än påverkansområdet från bul-
ler ovanför ytan. I Sverige finns endast enstaka studier 
som undersökt bullernivåer kopplade till fritidsbåtar 
(se Magnhagen m.fl. 2017). Det saknas också nationella 
och internationella gränsvärden för vilka ljudstyrkor 
som anses vara skadliga från kontinuerliga ljudkällor 
såsom fritidsbåtar. Detta beror främst på stora kun-
skapsluckor om hur ljud påverkar vattenlevande djur 
på populationsnivå och på lång sikt, något som det i 
dagsläget forskas på. 

Buller kan påverka vattenlevande organismer på flera 
olika sätt. Bland annat kan det försämra de kommuni-
kativa förutsättningarna genom att maskera naturliga 
ljud som djuren använder för sin omvärldsorientering 
och bidra till att möjligheterna att kommunicera över 
längre avstånd minskar (Clark m.fl. 2009). Detta sker 
när bullret och det ljud som djuren använder sig av 
sammanfaller i frekvens. Fritidsbåtars buller överlap-
par i frekvens med både fiskar och marina däggdjurs 

hörselområde (Kastelein m.fl. 2002, 2009, Codarin m.fl. 
2009). Detta gör att djuren är mottagliga för störningar 
som kan påverka deras hörsel (Scholik och Yan 2002). 
Djur som t.ex. säl kan till viss del anpassa vilka ljud de 
använder för att öka sin möjlighet till kommunikation 
i en bullrig miljö. Andra djur som exempelvis fisk och 
tumlare har en sämre förmåga till detta på grund av 
anatomiska begräsningar (Putland m.fl. 2018, Galatius 
m.fl. 2019). Buller kan även leda till att djur blir skrämda 
(Andersen m.fl. 2012, Dyndo m.fl. 2015, Tougaard m.fl. 
2015) eller till att deras naturliga beteende störs på annat 
sätt (Kight och Swaddle 2011, Magnhagen m.fl. 2017, 
Southall m.fl. 2007). Om ljudet är tillräckligt starkt 
kan de djur som finns i havet också skadas eller till 
och med dödas. 

För att studera påverkan från buller kan man använda 
sig av en generell modell där både ljudkällan, miljön 
och mottagaren ingår (fig. 4.7). Information om ljud-
källans ljudnivå, frekvens och varaktighet ger en grov 
uppskattning om skalan för den potentiella påverkan 
i både tid och rum. Miljön är avgörande för att få en 
noggrannare uppskattning av skalan. Hur djuren kom-
mer att påverkas av de ljud som de upplever beror på 
deras känslighet för ljud (både i frekvens och ljudnivå), 
deras status (t.ex ålder, kön, reproduktiv status och 
kondition), vad de håller på med när de utsätts för ljudet 
(t.ex. födosök, migration, parning eller omvårdnad av 
avkomma) samt deras tidigare erfarenheter av likande 
ljud. Se avsnitt 5.7. för en mer ingående beskrivning 
av påverkan från undervattensbuller på olika typer av 
organismer.

Typen av buller som produceras av fritidsbåtar 
varierar, bland annat beroende på hur ljudet alstras , 
motortyp (inom- och utombordare), antal cylindrar och 
propellertyp (Matzner m.fl. 2010, Erbe m.fl. 2016), samt 
typ av farkost. Båtmotorer producerar ett bredbandigt 
buller under 500 hertz (Hz) med inslag av smalbandiga 

figur 4.7 Enkel modell för påverkan från buller på marina djur. Alla tre stegen behövs för att kunna förstå denna 
påverkan. 
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toner upp till flera tusen hertz (fig. 4.8). Detta leder till 
att de flesta marina djur hör bullret. Eftersom tonerna 
ofta är varvtalsberoende (Matzner m.fl. 2010, Pollara 
m.fl. 2017) innebär det att ljudet varierar över tid och 
med körstil, vilket minskar möjligheterna för djur att 
vänja sig vid det. De vibrationer som motorn skapar och 
som förs via skrovet ut i vattnet är ett mer högfrekvent 
muller som sträcker sig över hundratals hertz, men som 
är mindre beroende av varvtal. Dessa vibrationer kan 
minskas genom dämpande upphängning av motorn. 

Farkoster med vattenjet som t.ex. en vattenskoter, 
har en impeller inne i skrovet istället för en propeller. 
Denna kan skapa toner likt en propeller, men genererar 
lägre ljudnivåer då den är innesluten (Erbe 2013). Men 
fler mätningar behövs för att verifiera ljudkaraktären 
hos båtar med vattenjet inklusive vattenskotrar. Elmo-
torer anses vara tystare under vattnet än bensin- och 
dieseldrivna motorer, men när denna rapport skrevs 
saknades publicerade studier av elmotorers buller.

Något som har en stor inverkan på hur mycket bul-
ler en fritidsbåt genererar är den hastighet och körstil 
med vilken båten framförs. Lägre hastighet och en mer 
förutsägbar körstil (rak kurs) ger generellt lägre buller-
nivåer i havet (Matzner m.fl. 2010). En lägre hastighet 
gör dock att båten finns kvar i området under längre 
tid, vilket leder till en förlängd exponering för djuren. 
Även ljudets karaktär ändras vid lägre hastigheter, där 
de mer högfrekventa tonerna dämpas och det lågfrek-
venta bullret ökar, vilket kan ge en annan påverkan. 
Eftersom omfattningen av påverkan kan bero både på 
ljudnivån och exponeringstiden behöver båda fakto-
rerna tas i beaktande. 

Fritidsbåtars ekolod använder ofta frekvenser från 
några tiotals till knappt tusen kilohertz. Enkelstråliga 
ekolod är vanligtvis monterade så att de mäter djupet 
rakt ner under båten, medan flerstråliga framåt- och 
sidoseende ekolod har en bredare kon av ljud. Äldre 
ekolod använder sig ofta av en ton på en fast frekvens, 
medan nyare varianter ofta genererar ljud som sveper 
över flera toner. 

Generellt propagerar ljud på låga frekvenser (dova 
ljud) längre sträckor än ljud på höga frekvenser (ljusa 
ljud). Ljudets väg genom vattnet och hur snabbt det 
dämpas påverkas dock även av flera olika miljöfaktorer. 
Salthalts- och temperaturskiktningar kan böja ljudet 
upp eller ner i vattenpelaren, likt ljusets brytning genom 
en prisma. Bottensubstratet kan dämpa eller reflektera 
ljudet. Mjuk lera dämpar, medan hårdbotten reflekterar 
tillbaka ljudet i vattnet, vilket kan leda till en lokalt 
ökad ljudnivå. Även vattendjup och bottenstruktur 
inverkar då en grund kuperad botten gör att ljudet 
studsar omkring mellan yta och botten. Sammanta-
get gör dessa faktorer att det kan vara svårt att skatta 
hur ljudet breder ut sig, och det är större osäkerheter 
i beräkningar för grunda vatten (<10 m) än för dju-
pare vatten. Detta innebär att det är svårare att skatta 
ljudets väg och utbredning i de inomskärsmiljöer där 
fritidsbåtar oftast rör sig än det är i djupare utsjömiljöer. 

Det finns i dagsläget en utbredd kunskapsbrist och 
endast ett fåtal mätstudier kring buller från fritidsbå-
tar. Kunskapsbristen när det gäller bullrets påverkan 
på vattenlevande organismer är också stor. När det 
gäller de få studier som finns av buller kan resultaten 
dessutom vara svåra att jämföra då det, till skillnad 
från vid mätningar av ljudnivåer från kommersiella 
fartyg  (ISO 17208-1:2016),  saknas en standard för 
hur mätningarna ska utföras. För att kunna ta fram 
bra förvaltningsunderlag om fritidsbåtars bidrag till 
ljudlandskapet och ta fram ljudkartor för fritidsbåtbul-
ler behövs dels en mätstandard, dels fler mätningar. 
Därutöver behövs akustiska källmodeller, modeller 
som beskriver hur bullret ser ut mycket nära ljudkällan, 
för hur en fritidsbåt låter. Dessa modeller kan sedan 
användas för att göra ljudkartor för hur mycket det 
bullrar i ett bestämt område under en viss tid (Sertlek 
m.fl. 2019). 

4.3.3 skador från båtskrov, propellrar och ankare 
Båtar som rör sig på grunt vatten kan ge upphov till 
direkta skador på undervattensmiljön. Båtskrov kan 
erodera botten och slita loss bottenlevande vattenorga-
nismer såsom vattenväxter både när de rör sig genom 
vattnet (Liddle och Scorgie 1980, Murphy och Eaton 

figur 4.8 Exempel på frekvensspektrum och ljudnivå 
från fem olika okända fritidsbåtar i Gullmarsfjorden, 
uppmätta på ett okänt avstånd från en hydrofon under 
en kort tid (<10 sek). Källa: Mathias Andersson (FOI).
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1983) och om de går på grund (Rogers och Beets 2001). 
Mekanisk störning från roterade propellrar är dock den 
mest påtagliga orsaken till direkt bottenerosion och 
bortslitningsskador (Zieman 1976, Liddle och Scorgie 
1980, Dawes m.fl. 1997, Asplund och Cook 1999). Ska-
dornas omfattning beror på båtarnas form och djup, dess 
motorstyrka och antal propellrar samt på vattendjup 
och bottenbeskaffenhet. Även ankring orsakar direkta 
erosionsskador på bottnarna och skadar bottenlevande 
organismer (Asplund och Cook 1999, Francour m.fl. 
1999, Rogers och Beets 2001, Boudouresque m.fl. 2009, 
Collins m.fl. 2010, Hendriks m.fl. 2013, Vazquez-Luis 
m.fl. 2015). Ankringsskadornas omfattning beror även 
på bottens beskaffenhet samt på typ av ankare och kan 
därigenom minskas upp till hälften genom användande 
av mindre skadlig ankartyp (Milazzo m.fl. 2004). Erosion 
av botten genom direkt åverkan från skrov, propellrar 
eller ankare leder även till uppgrumling av sediment till 
vattnet, vilket kan få indirekta konsekvenser på orga-
nismer i miljön (Johnson 1994, Mosisch och Arthington 
1998, Klein m.fl. 2007). Mer om direkta skador på bot-
tenlevande organismer i avsnitt 5.5 och om erosion och 
grumling i avsnitt 5.6 och 5.4

Bortslitningsskador kan vara mycket vanliga på grunt 
vatten där det finns rikligt med vegetation (t.ex. Sar-
gent m.fl. 1995, Evans m.fl. 2018) och förekommer ofta 
nära farleder (Hallac m.fl. 2012) och båtramper (Martin 
m.fl. 2008). I norra USA har man exempelvis uppmätt 
att 12–30 % av bottenvegetationen i sjöar med mycket 
båttrafik kan vara påverkade av bortslitningsskador 
orsakade av propellrar och ankare (Asplund och Cook 
1999). I grunda sjögräsområden vid sydostkusten har 
motsvarande siffror uppskattats till cirka 5–35 % (Sargent 
m.fl. 1995, Martin m.fl. 2008). Flera studier har identifie-

rat att det främst är i områden grundare än 2,5 m som 
organismsamhällen påverkas av fritidsbåtstrafik genom 
direkta skador eller indirekt genom grumling (Klein 
2007 och referenser däri; Hallac m.fl. 2012). Propeller- 
och ankarskador på vegetation i svenska vatten är dåligt 
undersökta men antagligen vanligt förekommande (fig. 
4.9.). Mer om direkta skador på bottenlevande organismer 
i avsnitt 5.5 och om erosion i avsnitt 5.6.

4.3.4 utsläpp associerade till fritidsbåtar
När fritidsbåtar används bidrar detta till att en rad olika 
ämnen släpps ut i den marina miljön. I detta avsnitt 
kommer olika typer av utsläpp från fritidsbåtar att 
redovisas, liksom hur dessa ämnen uppkommer samt, 
i de fall där data finns, dess omfattning i Sverige. Vilka 
effekter dessa utsläpp har i den marina miljön diskuteras 
i avsnitt 5.8 om kemisk påverkan.

4.3.4.1 utsläpp från båtmotorer 
Den vanligaste fritidsbåtstypen i Sverige är motorbåtar 
(SweBoat 2018). Från dessa båtars motorer sker utsläpp 
av både förbränningsavgaser och av bränsle- och olje-
spill, vilket innehåller de förorenande ämnena polycy-
kliska aromatiska kolväten (PAH:er), flyktiga organiska 
kolföreningar (VOC), kväveoxider (NOx), kolmonoxid 
(CO) och koldioxid (CO2) samt sotpartiklar. 

Petroleumprodukter
Fritidsbåtar är en ofta bortglömd källa till utsläpp av 
raffinerat petroleum i den marina miljön jämfört med 
de mer spektakulära och uppmärksammade oljespil-
len från fartyg. Dessa utsläpp sker, till skillnad från 

figur 4.9 Bottenvegetation som rivits loss och fastnat i utombordsmotorer i Östersjön respektive Västerhavet. 
Foto: Joakim Hansen (vänster) och Louise Eriander (höger).
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utsläpp från kommersiell sjöfart, väldigt kustnära och 
ofta under en begränsad period under året. Utsläppen 
kan leda till ökade negativa ekotoxikologiska effekter, 
då de ofta inträffar i känsliga områden och under en 
säsong då marina områden innehåller mycket juvenila 
organismer, som i regel är mer känsliga för antropo-
gena störningar än adulta individer (Mearns m.fl. 2010, 
Fleeger m.fl. 2003, Dissanayake m.fl. 2008, Nielsen 
m.fl. 2014). Rapporter har påvisat fördubblingar av 
PAH-halter i sediment från Fjällbacka, Kosteröarna 
och yttre Sannäsfjorden mellan år 1995 och 2000 och 
att dessa ökningar troligen kan härledas till en ökning 
av fritidsbåtstrafiken (Nordberg m.fl. 2012). Samma 
mönster av ökade halter PAH:er i samband med ökad 
fritidsbåtstrafik har också konstaterats av Egardt m.fl. 
(2018) som mätt lösta halter i vatten i naturhamnar 
runt Kosterhavet som ligger nära enskilda PAH:ers 
gränsvärde enligt Havs- och vattenmyndighetens 
författningssamling (HVMFS 2015:4) . Då de tyngre 
PAH:erna är fettlösliga och därför främst bundna till 
partiklar och sediment, tyder de höga halterna i vatt-
net på en ansenlig belastning av det marina systemet 
(Egardt m.fl. 2018). 

Stora utsläpp av olja ifrån fritidsbåtssektorn är 
mycket ovanliga, men däremot är mindre spill väl-
digt vanliga. Det kan ske vid påfyllning, överfyllning 
eller överföring av bränsle, genom överdriven chok-
ning vid kallstarter eller utsläpp av oförbränt bränsle. 
Utombordsmotorer släpper även ut helt orenade avgaser 
under vattenytan genom propellercentrum, för ljud-
dämpningens skull. Dessa avgaser piskas sönder av 
propellern till mycket små bubblor som därmed får en 
mycket effektiv exponering till det omgivande vattnet. 
Avgaserna innehåller en cocktail av föroreningsämnen, 
vilka både är toxiska, cancerframkallande, gödande 
och försurande (Naturvårdsverket 2009). Tvåtakts-
motorer med förgasare har en sämre motoreffektivitet 
jämfört med fyrtaktsmotorer och tester har visat att 
cirka 20–30 % av bränslet går igenom motorn oförbränt 
(Naturvårdsverket 2009). Anledningen till att denna 
typ av motor är så populär är att de är billiga att till-
verka, lätta att underhålla, har ett högt vridmoment 
och ett lågt kraft-till-viktförhållande.

I  Sverige fanns 2010 ungefär 570 000 fritidsbåtar med 
motor. Av dessa hade cirka 234 000 båtar en tvåtakts-
motor. Baserat på att traditionella tvåtaktsmotorer släp-
per ut 20-30 % av bränslet oförbränt, samt på skattade 
förbrukningssiffror för fritidsbåtar (Naturvårdsverket 
2009, Transportstyrelsen 2016) beräknas att mellan 5 
100 till 7 7000 m3 bensin tillförs havet per år (Lindgren 
2015). Till detta kommer ytterligare volymer av andra, 
ovan nämnda, spilltyper. 

I slutet av 1990-talet införde många länder högre 
miljökrav på tvåtaktsmotorerna vilket ledde till att 
de utvecklades i mindre miljöbelastande riktning. 
Resultatet blev tvåtaktsmotorer med direktinsprut-
ning, som dramatiskt ökar effektiviteten hos denna 
typ av motor. Mängden oförbränt bränsle och kvä-
veoxidutsläpp ligger visserligen på samma nivå som 
tidigare, men kolmonoxidutsläppen är till och med 
lägre än i fyrtaktsmotorer (Dixon m.fl. 2009). Trots att 
nya motorer är mer effektiva och ger lägre utsläpp har 
undersökningar visat att så mycket som en tredjedel 
av den svenska fritidsbåtsflottan har motorer som är 
äldre än 25 år (Transportstyrelsen 2015). 

Det har även tagits fram ett mer miljövänligt 
bränsle för mindre bensinmotorer utan avgasrening, 
s.k. alkylatbensin. Speciellt stor är miljövinsten om 
detta bränsle används i äldre tvåtaktsmotorer, då det 
innehåller mycket lägre halter av bensen och aromater 
(enkelringade och PAH:er) men också av svavel. Dock 
är användningen låg och uppskattningsvis drivs bara 
4 % av alla motorbåtar i Sverige med alkylatbensin 
(Transportstyrelsen 2015), bland annat beroende på att 
tillgängligheten av alkylatbensin är begränsad.

I en pågående studie i bland annat Sannäsfjorden 
undersöks förekomsten av PAH:er i sediment, vatten, 
blåmusslor och ostron. Sannäsfjorden saknar industri, 
urbana miljöer med vägar, parkeringar och asfalterade 
ytor eller yrkeshamnar, men har däremot flera små 
marinor och bryggsystem liksom ett båtupptag med 
spolplatta. Den lokala fritidsbåtflottan uppgår till cirka 
500 båtar med båtplatser, men under sommarsemes-
trarna är platsen även populär bland båtturister. Mät-
ningar i sediment i fjorden visar på låga halter av PAH:er 
i de ytliga sedimenten längst in i fjorden med successivt 
ökande halter längs en profil utmed fjordsträckningen 
mot fjordmynningen, för att utanför denna minska 
påtagligt igen (fig. 4.10). Mönstret förefaller spegla båt-
trafikens intensitet, då få båtplatser hittas längst in i 
fjorden medan de flesta båtar ligger förtöjda vid sam-
hället Sannäs. Minskningen utanför fjordmynningen 
är troligen ett spädningsfenomen (Nordberg m.fl. 
2012). Resultaten indikerar att de flesta båtar rör sig i 
den yttre delen av fjorden och att ökningen av PAH:er 
utåt i fjorden speglar en kumulativ ökning orsakad av 
båtavgaser. Forskning pågår med att försöka särskilja 
fritidsbåtarnas PAH-mönster från bakgrundsbrus från 
atmosfärsnedfall och långtransport med havsström-
marna (Nordberg m.fl. opubl. data.).

Förbränningsavgaser
De förbränningsavgaser som släpps ut vid motoran-
vändning innehåller en mängd skadliga ämnen så som 
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kväveoxider (NOX), svaveldioxid (SO2), kolmonoxid 
(CO), koldioxid (CO2), flyktiga organiska ämnen (VOC) 
och partiklar. De flyktiga organiska ämnen som släpps 
ut är primärt aromatiska föreningar (Jüttner m.fl. 1995) 
och partiklar. Dessa delas upp i flera undergrupper: 
sotpartiklar (BC, black carbon), små partiklar med 
diameter upp till 2,5 µm (PM2,5), grova partiklar med 
diameter upp till 10 µm (PM10) samt totalhalt suspen-
derade partiklar. 

Uppskattningar av storleken på utsläpp från olika 
sektorer görs av Naturvårdsverket och utsläppssiff-
rorna för år 2017 ses i tabell 4.2 där fritidsbåtars utsläpp 
jämförs med utsläpp från inrikes flyg och bilar (Natur-
vårdsverket 2019a,b). Beräknade utsläpp av växthus-
gaser från fritidsbåtar utgör cirka 179 000 ton per år, 
vilket motsvarar över 30 % av utsläppet från det svenska 
inrikesflyget. Jämfört med personbilar är bilden något 
annorlunda. Sett till det totala utsläppet av växthusga-
ser (angett i koldioxidekvivalenter) samt kväveoxider 
och kolmonoxid, har bilar ett betydligt större utsläpp 
än fritidsbåtar. Däremot är utsläppen av partikulärt 
material och flyktiga organiska ämnen i jämförbara 
storleksordningar. Detta trots att det nästan finns tio 
gånger fler bilar än fritidsbåtar med motor i Sverige och 
bilarna används året runt till skillnad från båtarnas 
säsongsbetonade användning (5 miljoner personbilar 
i trafik; SCB 2018;  jämfört 570 000 fritidsbåtar med 
motor 2010; Transportstyrelsen 2010). Orsaken kan 
vara att en stor andel av fritidsbåtarna är utrustade med 
äldre motorer som har sämre avgasrening. Viktigt att 
poängtera är att utsläppssiffrorna är beräkningar och 

inte uppmätta värden och bör tolkas med försiktighet. 
I de Svenska inventeringsrapporterna om luftutsläpp 
(Naturvårdsverket 2018a) och växthusgaser (Natur-
vårdsverket 2018b) kan man läsa om vad beräkningarna 
baserats på.

Se avsnitt 5.8.2 om föroreningar från båtmotorer för 
en mer ingående beskrivning av de toxiska effekterna 
av utsläpp från båtmotorer. 

4.3.4.2. utsläpp från båtbottenfärger 
Svenska skärgårdar är väderskyddade från både vind 
och vågor och vi har nästan inget tidvatten att ta hän-
syn till, vilket gör att vi kan ha våra båtar liggande i 
vattnet hela säsongen från vår till höst. Detta inne-
bär att båtskrov blir boplatser för bl.a. havstulpaner, 
musslor och alger. Dessa är ovälkomna gäster som 
försämrar båtarnas egenskaper, då de ökar bräns-
leförbrukningen hos motorbåtar och gör segelbåten 
trögseglad. Det vanligaste sättet att förhindra denna 
påväxt är att måla båtbottnen med giftiga, biocidin-
nehållande båtbottenfärger, även kallade antifouling-
färger. Dessa färger är designade för att läcka biocider 
och därigenom hålla påväxt borta. Även andra ämnen 
från båtbottenfärgen, som exempelvis zink och mikro-
plaster, kan läcka till vattenmiljön.

Biocidinnehållande båtbottenfärger kan delas in 
olika underkategorier beroende på hur de fungerar. 
Hårda färger är uppbyggda av en matris som är olöslig i 
vatten medan så kallade polerande färger har en matris 
som är löslig i vatten vilket innebär att färgmatrisen 
långsamt eroderas bort och ger ett kontinuerligt läckage 
av biocider. Detta sker ständigt, både när båten ligger i 
hamn och under färd. Efter säsongen är det mesta av de 
verksamma beståndsdelarna i färgen förbrukade och 
avlämnade i havet (Havs- och vattenmyndigheten 2012). 
Enligt Kemikalieinspektionens definition av självpo-
lerande färger (som även inkluderar rosin-baserade 
ablativa färger) är de flesta bottenfärger som används 
idag självpolerande (KemI 2019a,b). De toxiska ämnena 
utsöndras till stor del inne i våra marinor och hamnar, 
där båtarna ligger merparten av tiden. Marinorna fylls 
också på av dessa miljöfarliga substanser genom avrin-
ning från spolplattor och uppställningsplatser då båtar 
spolas efter säsongen och skrapas och slipas innan ny 
bottenmålning sker (Bengtsson och Cato 2010, Mag-
nusson m.fl. 2011, Bengtsson och Wernersson 2011; se 
avsnitt 4.1.2 och 4.1.3). Genom våra skärgårdars lugna 
strömförhållanden kan fritidsbåthamnarna bli en all-
varlig punktkälla med förorenade vatten och toxiska 
sediment, vilka kan innehålla höga halter av t.ex. kop-
par, tenn, bly och zink. 
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figur 4.10 Förekomsten av PAH:er i ytsedimenten (0–2 
cm) i en transekt längs mittlinjen i Sannäsfjorden. No-
tera den kumulativa ökningen av PAH:er från samhäl-
let Sannäs ut mot fjordmynningen. I den undre delen 
av figuren kan fjordens djupprofil ses, med djupbas-
säng (32 m) och grundtröskel (8 m).
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Biocider
I Sverige är det enbart tillåtet att använda olika kop-
parföreningar som biocid i färger avsedda att användas 
på fritidsbåtar, men historiskt har även andra ämnen 
förekommit såsom irgarol och tributyltenn (TBT). 
Också zink tillsätts i bottenfärger och även om det 
inte definieras som en biocid så är det skadligt för vat-
tenlevande organismer i höga koncentrationer. 

För ämnen som enbart använts till bottenfärger, 
såsom TBT och irgarol, är fritidsbåtar den stora utsläpp-
skällan i kustområden. Men även för koppar, som sprids 
från många olika källor, är fritidsbåtar en betydande 
utsläppskälla till den marina miljön. Beräkningar visar 
att fritidsbåtar i Östersjön bidrar med cirka 57 ton kop-
par per år (SHEBA 2018) och studier av kopparföre-
komst i sediment från populära naturhamnar visar 
på förhöjda kopparhalter (Egardt m.fl. 2017, Nordfeldt 
2007). I naturhamnar förekommer även de otillåtna bio-
ciderna irgarol och TBT. Irgarol hittas dock enbart på 
västkusten (Egardt m.fl. 2017, Eklund 2008, Nordfeldt 
2007). Storleken på halten av TBT i jämförelse med dess 
nedbrytningsprodukter DBT och MBT, tyder dessutom 
på att det inte är gammalt nedbrutet TBT som påvisats 
utan snarare TBT som avsatts mer nyligen (Eklund 
2008, Nordberg m.fl. 2012, Egardt m.fl. 2017). Både 
koppar och zink återfinns även löst i vattenmassan 
och halter över gränsvärdena har påvisats i områden 
med stora mängder fritidsbåtar (Egardt m.fl. 2018). 
Resultaten från dessa studier visar på att spridningen 
av biocider från bottenfärger inte är begränsad till de 

stora marinorna, utan att dessa substanser förekommer 
i halter över sina respektive gränsvärden på fler platser 
där fritidsbåtar rör sig. Läs mer om de toxiska effekterna 
av läckage från bottenfärger i avsnitt 5.8.1 Förekomst 
av antifoulingbiocider, miljöpåverkan och gränsvärden.

Mikroplaster
Vissa båtbottenfärger kan innehålla olika typer av 
plastpolymerer som vid slitage bidrar till ett läckage 
av små plastpartiklar, s.k. mikroplaster. Båtbotten-
färger har i tidigare studier identifierats som en av de 
största källorna till utsläpp av mikroplaster i svenska 
vatten, ca 160–740 ton per år (Magnusson m.fl. 2016). 
Studien innehåll dock stora osäkerheter, framförallt 
på antagande om polymermängd i båtbottenfärgerna. 
Senare uppskattningar av mikroplast från båtbottenfär-
ger utförda av Kemikalieinspektionen och Havs- och 
Vattenmyndigheten visar att utsläppen troligtvis är 
betydligt lägre, ca 10 ton mikroplast per år (Natur-
vårdsverket 2017).  Den senare uppskattningen baseras 
på försäljningsstatistik och polymerinnehåll i båtbot-
tenfärger som tillverkare inrapporterat till Kemikalie-
inspektionens produktregister.

Även om den stora källan till mikroplaster i havet 
tros vara landbaserad aktivitet såsom fragmentering av 
förpackningsmaterial, är båtaktiviteter en bidragande 
faktor. Fältstudier som gjorts i närhet till småbåtsham-
nar visar på högre koncentrationer mikroplaster jäm-
fört med liknande områden utan hamnar, och många 
av de plastfibrer som hittas i den marina miljön tros 

tabell 4.2 Siffror över uppskattade utsläpp från fritidsbåtar jämfört med inrikes flygtrafik och personbilstrafiken 
under 2017. Data kommer från Sveriges officiella statistik, som tas fram av Naturvårdsverket (Naturvårdsverket 
2019a, b). Siffrorna anger utsläppen i ton.

fritidsbåtar inrikes	flyg personbilar

Totala växthusgaser, koldioxid-
ekvivalenter (t)

179 000 554 000 10 386 000

Kväveoxider (NOx) (t) 1 289 304 23 175

Flyktiga organiska ämnen, exkl. 
metan (NMVOC) (t)

2 747 58 7 110

Svaveldioxid (SO2) (t) 2 35 48

PM2.5 (t) 149 10 214

PM10 (t) 149 10 214

Totalt suspenderade partiklar, TSP (t) 149 10 214

Sot (BC) (t) 32 5 103

Kolmonoxid (CO) (t) 18 862 605 49 359
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härstamma från just slitage av rep (Gewert m.fl. 2017). 
Läs mer om effekterna av mikroplaster i avsnitt 5.8.3 
om övriga utsläpp från fritidsbåtar.

4.3.4.3. utsläpp från båttoaletter
Från och med den 1 april 2015 är det förbjudet att 
tömma båttoaletter i vatten, vilket gäller alla typer av 
toaletter (Transportstyrelsen 2019c). Det är dock endast 
10 % av alla fritidsbåtar i Sverige som är utrustade 
med toalett ombord (Sweboat 2018), vilket innebär att 
välbesökta badvikar sommartid kan ha höga halter av 
näringsämnen från mänsklig urin (Johansson 2009, 
Norén 2014 ). Den totala belastningen av kväve och fos-
for från fritidsbåtstoaletter uppskattas till 2 ton fosfor 
och 17 ton kväve sommaren 2008 (Johansson 2009). 
Detta är en liten del av all näring som tillförs havet via 
annan mänsklig aktivitet och landavrinning (Sonesten 
2016), men kan ha en betydande påverkan lokalt.

Läs om effekterna av näringsutsläpp i det marina 
ekosystemet i avsnitt 5.8.3 om övriga utsläpp från 
fritidsbåtar.

4.3.4.4. Främmande arter
Fritidsbåtar kan också fungera som vektorer vid sprid-
ning av främmande arter. Eftersom båtskrovets hårda 
yta attraherar arter som behöver fasta strukturer att 
växa på, såsom havstulpaner och musslor, kan båtar ta 
med sig arter mellan olika geografiska områden. Om 
en art via mänsklig aktivitet förs till ett område där 
den inte funnits tidigare är detta en introduktion av en 
främmande art i området. Fritidsbåtar bidrar framfö-
rallt till den sekundära spridningen, dvs. vidaresprid-
ning till större områden när en art väl etablerat sig på en 
ny plats (Ferrario m.fl. 2017). Läs mer om fritidsbåtars 
roll som vektorer för introduktion av främmande arter 
och vilka effekter detta kan ha på ekosystemet i avsnitt 
5.9. Spridning av främmande arter.
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5. tyPeR av PåveRKan FRån FRitiDsBåtaR 
OCH eFFeKteR På miljön
I detta avsnitt beskrivs de olika påverkansfaktorer som 
fritidsbåtar ger upphov till mer i detalj och hur dessa 
påverkar olika organismer och ekosystem. En summe-
ring av hur olika fritidbåtsaktiviteter påverkar miljön 
hittas i avsnitt 6.1.

5.1. avlägsnande och övertäckning av sediment 
I avsnittet beskrivs vilka effekter avlägsnande och över-
täckning av sediment får på kustnära ekosystem och de 
organismer som uppehåller sig där. Med övertäckning 
avses i detta fall att ett område snabbt täcks över av ett 
lager sediment, exempelvis i samband med muddrings- 
och dumpningsaktiviteter och inte den övertäckning 
som sker då suspenderat material sedimenterar på bot-
ten (se avsnitt 5.4.3). Faktaruta 5.1 sammanfattar de 
miljöeffekter som denna typ av påverkan kan ge upphov 
till, samt vilka miljöer och organismer som är känsliga.

En mängd aktiviteter associerade med båtanvänd-
ning kan potentiellt leda till omstrukturering av sedi-
ment på botten. De mest uppenbara aktiviteterna är 
emellertid muddring och dumpning (se avsnitt 4.2) 
där själva syftet är att avlägsna en sedimentyta för att 
öka djupet på en plats och därefter göra sig av med de 
uppmuddrade massorna genom att dumpa dem på en 
annan plats. Ofta sker muddringen på grunt vatten 

och dumpningen på djupt vatten, vilket betyder att 
typen av ekosystem eller samhällen som påverkas på 
respektive plats många gånger är olika. Dumpning ska 
generellt ske på djupa ackumulationsbottnar i Sverige 
(Naturvårdsverket 2010), men har i dispensärenden 
även gjorts på grundare vatten (8 m), i närheten av 
muddringslokalen (se avsnitt 4.2.2). Följande avsnitt 
kommer därför behandla övertäckning även av grunda 
ekosystem. Andra aktiviteter kopplade till fritidsbåtar 
som kan leda till omstrukturering av bottnar inklude-
rar exempelvis skador från båtskrov, propellrar, svall, 
kättingar och ankare. Se avsnitt 4.1.1 om bryggor och 
förankringsannordningar, 4.3.3 om skador från båtskrov, 
propellrar och ankare samt avsnitt 5.5 om direkta skador 
från fritidsbåtsaktiviteter. 

Effekterna av avlägsnande och övertäckning av sedi-
ment visar på en stor variation beroende på en lång rad 
faktorer. Dessa faktorer är exempelvis omfattning på 
skadan, aktivitetens frekvens och varaktighet, vilken 
metod som används, lokala förhållanden på mudd-
rings- och dumpningsplatsen (t.ex. djup, hydrodynamik 
och organismer) och sedimentmassornas beskaffenhet 
(t.ex. kornstorlek, kohesion, föroreningsgrad; Bonsdorff 
m.fl. 1986, Pennekamp m.fl. 1996, Essink 1999, Stron-
khorst m.fl. 2003) Se avsnitt 5.1.1. och 5.1.2. nedan. Det 
är därför svårt att dra generella slutsatser kring vilka 

  Faktaruta 5.1 avlägsnande och övertäckning av sediment

typ	av	effekt	på	miljön aktivitetens	
frekvens

effektens		
varaktighet

effektens	
utbredning

Förändrade bottenförhållanden (t.ex. djup, 
sedimentförhållanden)

enstaka–årligen <1 år– permanent 10-100-tals m

Förändrad hydrodynamik (se avsnitt 5.3.) enstaka–årligen flera år – permanent 10-100-tals m
Avlägsnande och övertäckning av habitat enstaka–årligen <1 år-permanent 10-100-tals m

känsliga	miljöer	och	organismer

•	 Grunda, vågskyddade mjukbottensmiljöer (muddring), hårdbottenmiljöer (mudderdumpning)

•	 Mjukbottensvegetation (t.ex. ålgräs och kransalger) och mjukbottensfauna

•	 Organismer som är fastsittande eller har begränsad rörelseförmåga

•	 Organismer med långsam tillväxt (t.ex. stora musslor och ostron)

•	 Indirekt: Vegetationsassocierad fauna och flora 
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effekter en muddring eller dumpning (eller annan typ 
av aktivitet som leder till omstrukturering av botten) 
kommer ha i ett specifikt område, utan att ha ingående 
kunskap kring alla de faktorer som är viktiga att ta hän-
syn till. Detta pekar på vikten av att genomföra lokala 
och grundliga studier av potentiella muddrings- eller 
dumpningsplatser innan man godkänner denna typ av 
aktiviteter. Det saknas i dagsläget även vetenskapliga 
studier av effekterna från muddring och dumpning i 
svenska vatten, och när det gäller effekter av muddring 
är underlaget bristfälligt även internationellt (speciellt 
återkommande underhållsmuddring; Hammar m.fl. 
2009). Det finns heller inga sammanställningar gjorda 
över muddringsskador på exempelvis bottenvegetation, 
vilka sannolikt är både omfattande och allvarliga längs 
Sveriges kuster. 

5.1.1. avlägsnande av sediment
Avlägsnande av sediment leder till att en ny och dju-
pare sedimentyta bildas på platsen. Skillnaden jäm-
fört med övertäckning (vid dumpning) är att djuren 
och habitaten avlägsnas vid platsen för muddring och 
återetablering därför endast kan ske genom att orga-
nismer migrerar in från närliggande områden. Om de 
muddrade massorna däremot dumpas på en liknande 
miljö som den de härrör från skulle viss överlevnad 
kunna vara möjlig även för avlägsnade organismer och 
habitat. Däremot är det mycket osannolikt att mjukbot-
tensvegetation skulle överleva en förflyttning vid t.ex. 
mekanisk muddring även om muddermassorna placeras 
grunt. Detta eftersom vegetationens blad sannolikt 
skulle täckas av muddermassor och sediment som 
grumlas upp vid dumpningen, och eftersom ljus- och 
sedimentförhållanden vid dumpningsplatsen inte skulle 
vara gynnsamma för växterna det närmsta året efter 
dumpningen (pers. kom. Mark Fonseca, NOAA, USA).

Studier har visat att bottenlevande organismer 
generellt påverkas negativt med minskad artrikedom, 
biomassa och abundans (antal individer per area eller 
volym), då sedimentytan avlägsnas (Desprez 2000). 
Dessutom kan avlägsnandet av sediment förändra bot-
tenstrukturen, vilket i sin tur kan leda till förändring 
av artsamhället på platsen (Van Dolah 1984, Desprez 
2000, Rehitha m.fl. 2017). Då bortförsel av sediment 
associerad med fritidsbåtar oftast sker i grundområden 
(genom exempelvis muddring runt bryggor och mari-
nor eller propellermuddring av båtar) är risken stor att 
mjukbottenvegetation påverkas negativt. Huvudsakligen 
är det den direkta bortforslingen av plantorna vid exem-
pelvis muddring som påverkar vegetation såsom sjögräs 
negativt, eller att växterna täcks över då massor dumpas 

eller sprids (Erftemeijer och Lewis 2006). Det finns inga 
studier som undersökt hur stora areal sjögräs som för-
svunnit som ett resultat av muddring, men Erftemeijer 
och Lewis (2006) såg att enbart den summerade effekten 
från 26 muddringsstudier från olika länder ledde till en 
förlust av över 20 000 hektar sjögräs under en tidsperiod 
av 50 år. Även andra aktiviteter från fritidsbåtar som 
olika förankringsanordningar kan leda till skador och 
förändringar av bottenstrukturen med effekter på bot-
tensamhället (t.ex. Unsworth m.fl. 2017, Herbert m.fl. 
2009). Se avsnitt 5.5 för en mer ingående beskrivning av 
direkta fysiska skador från småbåtsaktiviteter. Muddring 
kan även orsaka indirekta effekter på djur och växter 
genom att förändra vattenutbytet i ett område. Studier 
i Stockholms skärgård visar att muddring av vikmyn-
ningar kan öka vattenutbytet och leda till en sänkning 
av vattentemperaturen i grunda, vågskyddade områden, 
vilket försämrar förhållandena för varmvattenlekande 
kustfiskarter såsom gädda och abborre (Sandström 
m.fl. 2005). Se avsnitt 5.3 för en närmare genomgång av 
effekterna från förändrad hydrodynamik från muddring 
och fysiska strukturer. 

Varaktigheten av en muddringsskada kan variera 
från månader till flera år, och återhämtningen verkar till 
stor del påverkas av skadans omfattning (Bonsdorff m.fl. 
1986), hydrodynamiken i området (Boyd m.fl. 2003), 
hur dynamiska förhållandena är på lokalen (Robinson 
m.fl. 2005) samt typen av sediment (Bonsdorff m.fl. 
1986, Newell m.fl. 1998, Desprez 2000). Vidare beror 
skadans varaktighet också på om muddringsarbetet är 
en engångsföreteelse eller om det är en återkommande 
verksamhet som behöver genomföras regelbundet för 
att bibehålla vattendjupet i det muddrade området. 
Underhållsmuddring, exempelvis vart tredje år, är van-
ligt förekommande i många områden där transporten 
av sediment är stor (Fettweis m.fl. 2016), vilket starkt 
begränsar t.ex. växters möjligheter att återkolonisera 
det muddrade området (Wu m.fl. 2017).

En sammanställning av publicerade studier visar att 
återhämtningen av bottensamhällen som lever i sedimen-
tet generellt tog mellan 6–8 månader efter en enstaka 
muddring om substratet mestadels bestod av lera, medan 
det tog flera år i sandigt substrat (Newell m.fl. 1998). 
Långvariga effekter i sandiga substrat har exempelvis 
beskrivits i engelska kanalen där artrikedomen hos bot-
tenlevande organismer gick ner med 80 % och biomas-
san med 90 % efter muddring. Det tog 16 månader för 
artrikedomen att återhämtade sig, medan biomassan 
ännu inte hade återhämtat sig efter 28 månader (Desprez  
2000). Snabb återhämtning och få negativa effekter har 
dock setts i en studie från Nordsjön, där organismerna 
som levde på platsen var vana vid störning och dyna-
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miska förhållanden och därför bestod till stor del av 
opportunistiska arter som snabbt kunde återkolonisera 
och återhämta sig på platsen (Robinson m.fl. 2005). 

När det gäller sjögräs kan tiden för återhämtningen 
från mindre skador, som exempelvis propellermudd-
ring, vara relativt kort men varierar från veckor till år 
(Erftemeijer och Lewis 2006, Boese m.fl. 2009, Orth m.fl. 
2017), beroende på sjögräsart samt på skadans omfatt-
ning. För ålgräs har studier visat att återhämtning från 
propellerskador tar ungefär 2–3 år (Boese m.fl. 2009, 
Orth m.fl. 2017). Se avsnitt 5.5.1. för en närmare beskriv-
ning av påverkan från propellerskador. Men vid större 
skador, exempelvis från muddring, är det inte bara det 
översta sedimentlagret (där plantorna växer) som avlägs-
nas utan ofta sker muddringen minst 1 m ner i sedi-
mentet (Eriander m.fl. opubl. data från undersökningar 
av muddringsärenden i Västra Götalands län). Detta 
medför förändringar av både bottendjup och botten-
substrat som kan hindra återhämtningen av vegetation. 
Då vattendjupet på lokalen blir större leder detta till att 
mindre mängd ljus kommer att nå botten, vilken även 
kan förstärkas av skuggning från en smal mudderrännas 
kanter. Detta kan medföra att marina växter, som exem-
pelvis ålgräs, inte längre kan växa på platsen om ljusför-
hållandena inte längre är tillräckliga för att tillgodose 
växtens ljusbehov (Erftemeijer och Lewis 2006). Sjögräs 
är generellt mycket ljuskrävande (Dennison m.fl. 1993) 
och om vattenkvalitén på lokalen är försämrad redan 
från början (hög ljusutsläckning i vattenkolumnen på 
grund av grumling) kan även en liten förändring i djup 
leda till att växterna inte kan överleva på det muddrade 
området. Organiskt material kan dessutom ansamlas 
i de rännor och håligheter som muddringen skapar i 
grunda mjukbottensmiljöer. Detta kan leda till att syre-
fria förhållanden och mattor av svavelbakterier bildas 
lokalt i dessa miljöer (Blomqvist m.fl. 1981, Szymelfenig 
m.fl. 2006). Denna syrebrist kan bli långvariga (>10 år; 
Szymelfenig m.fl. 2006), vilket ytterligare kan förhindra 
återhämtning och återkolonisering i muddringsområden 
av både växter och djur. Slutligen kan långa muddrade 
rännor leda till fragmentering av viktiga bottenhabitat, 
vilket bland annat kan öka känsligheten gentemot andra 
störningar (Walker m.fl. 1989, Ramage och Schiel 1999). 
Analys från flygfoton indikerar att omfattande områ-
den längs Sveriges kuster idag är fragmenterade genom 
muddrade rännor (Törnqvist m.fl. 2019).

5.1.2. övertäckning av sediment 
Övertäckning vid t.ex. dumpning av muddermassor 
leder till att en ny sedimentyta bildas och att den befint-
liga ytan täcks över av ett nytt lager sediment. Förutom 

att det kan leda till direkt påverkan på organismerna 
i sedimentet kan det även generera förändringar i 
sedimentstruktur, djup, topografi och hydrologi på 
platsen. Hur de samhällen som finns på dumpnings-
platsen påverkas beror till stor del på det tillförda 
sedimentlagrets tjocklek och organismernas förmåga 
att gräva sig upp till sedimentytan igen (Maurer m.fl. 
1986, Essink 1999). Generellt har man dock sett att 
både förekomsten av organismer och artrikedomen 
påverkas negativt av övertäckning från dumpning av 
muddermassor (t.ex. Harvey m.fl. 1998, Essink 1999, 
Stronkhorst m.fl. 2003, Witt m.fl. 2004, Powilleit m.fl. 
2006, Bolam 2012, Katsiaras m.fl. 2015). 

Överlag så är organismer med begränsad rörelseför-
måga (t.ex. ostron, musslor och vegetation) mer känsliga 
för övertäckning jämfört med de som kan gräva sig 
fram ur sedimentet (t.ex. havsborstmaskar) eller fly 
undan massorna (t.ex. fisk). Mängden sediment som 
dumpas har en avgörande effekt på skadans omfattning 
och varaktighet. Om mängden sediment är liten och 
dumpas i relativt tunna lager (<15 cm) så blir effek-
terna på bottensamhällena generellt små och många 
organismer kan migrera upp genom det sedimenterade 
materialet (van Dolah m.fl. 1984, Essink 1999, Smith 
och Rule 2001, Simonini m.fl. 2005, Wilber m.fl. 2007). 
Organismer som inte kan migrera uppåt genom mud-
dermassorna kommer sannolikt inte att överleva, men 
ofta klarar faunan som lever i sedimentet att täckas 
över med 10–30 cm dumpat sediment utan att dö (US 
EPA 1989, Essink 1999). Dock är variationen mellan 
olika studier stor. Även dumpning av tunna lager (<15 
cm) sediment har visat sig kunna ha signifikanta och 
långsiktiga (16 månader) effekter på bottensamhällena 
(Wilber m.fl. 2007) medan andra studier har visat att 
organismer klarar att gräva sig upp genom sediment-
lager som är upp till 50 cm tjocka (Fredette och French 
2004). Skillnaderna mellan olika studier beror sannolikt 
på skillnader i organismer på platsen samt på vilken typ 
av material som dumpas. Varaktigheten hos de negativa 
effekterna från övertäckning blir dessutom mindre om 
det dumpade materialet har samma kornstorlek och 
sammansättning som botten det dumpas på (Turk och 
Risk 1981, Smith och Rule 2001, Simonini m.fl. 2005, 
Wilber m.fl. 2007). 

En litteratursammanställning av Essink (1999) visade 
att blåmusslor (Mytilus edulis) och Ostron (Ostrea sp.) 
generellt inte överlever om övertäckningen av sediment 
överstiger 1–2 cm. Responsen hos olika arter av musslor 
varierar dock, och även kornstorleken hos sedimen-
tet samt temperaturen hos det omgivande vattnet har 
setts kunna påverka överlevnaden hos blåmusslor och 
hästmussla (Modiolus modiolus; Hutchison m.fl. 2016) 
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vid övertäckning. Havsborstmaskar klarade generellt 
en kraftigare övertäckning. De arter som undersöktes 
överlevde sedimentdjup på mellan 20–90 cm (Essink 
1999). Studier från Östersjön har visat att överlevnaden 
hos evertebrater varierade mellan 0–33 % beroende på 
organismen, hur djupt de begravdes samt på typ av sedi-
ment. Alla undersökta musselarter i studierna (Arctica 
islandica, Macoma baltica och Mya arenaria) och en 
havsborstmask (Nephtys hombergii) lyckades gräva sig 
fram från ett sedimentdjup på 32–41 cm, medan två 
andra havsborstmaskar endast grävde sig genom 16 cm 
eller inte visade på någon grävrespons vid övertäckning 
oavsett om sedimenttypen var glaciallera eller en mix 
av lera och sand (Ospar 2008, Powilleit m.fl. 2009). 

Då olika arter är olika känsliga och återhämtar sig 
olika fort efter en övertäckning kan det även ske föränd-
ringar i artsammansättning. I en studie från Kanadas 
kust ökade mängden opportunistiska arter efter en 
dumping medan mängden långlivade arter minskade 
(Harvey m.fl. 1998). Detta tros framförallt vara direkta 
effekter av den plötsliga begravningen av stora mängder 
sediment men också av den ökade födotillgången som 
det nyligen tillförda sedimentet medförde. Att ökad 
mängd organiskt material kan leda till en ökning av 
opportunistiska arter har även setts i andra studier 
(Blanchard och Feder 2003, Zimmerman m.fl. 2003, 
Witt m.fl. 2004). I studier från Östersjön sågs att denna 
typ av strukturella förändringar i artsammansättning 
kvarstod flera år efter dumpningen (Powilleit m.fl. 
2006). Förändringar i artsammansättningen kan i sin 
tur även leda till förändringar i sekundärproduktion, 
då miljöns roll i att bistå med föda till nästa trofiska 
nivå av exempelvis fisk och kräftdjur plötsligt förändras 
(Bolam 2012). Hur dynamisk en miljö är kan också 
påverka vilka negativa effekter övertäckning av sedi-
ment får för bottensamhället på platsen, där effekterna 
sannolikt blir mindre i ett område som är väl anpas-
sat till variabla förhållanden och naturliga störningar 
(Simonini m.fl. 2005).

Återkolonisering till ett tillstånd liknande det som 
fanns innan dumpning kan ta flera år. Det är också 
möjligt att lokalen aldrig kommer återgå till samma 
tillstånd som innan dumpning, då topografin och sedi-
mentförhållandena på platsen kan ha ändrats (Van 
Dalfsen och Lewis 2006). Studier visar också att tiden 
för återhämtning varierar kraftigt, mellan enstaka 
månader till flera år (Harvey m.fl. 1998, Fredette och 
French 2004, Bolam m.fl. 2006, Powilleit m.fl. 2006, 
Wilber m.fl. 2007). En sammanställning av vetenskap-
liga artiklar och rapporter om hur djursamhällen i 
sedimentet återhämtar sig efter dumpning av mud-
dermassor visar att de generellt återhämtar sig efter 

1–4 år vid djupa stabila miljöer, medan mer variabla 
grunda miljöer med högre frekvens av naturlig störning 
återhämtar sig redan inom 9 månader (Bolam och Rees 
2003). En snabb återhämtning och uteblivna negativa 
effekter i variabla miljöer har setts även i andra studier 
(Smith och Rule 2001, Simonini m.fl. 2005). 

Då tiden för återhämtningen varierar kan dump-
ningsfrekvensen på platsen också påverka hur stora de 
negativa effekterna blir på bottensamhällena (Essink 
1999, Stronkhorst m.fl. 2003, Ospar 2008, Katsiaras 
m.fl. 2015). Upprepad dumpning under lång tid leder 
generellt till att hela bottensamhällen slås ut och ingen 
återhämtning hinner ske, vilket påvisades i en studie 
av Katsiaras m.fl. (2015), där dumpning av mudder 
skedde varje dag under 21 månader. I denna studie var 
bottensamhällena kraftigt försämrade även 4 månader 
efter att dumpningen hade upphört. Liknande resultat 
med brist på återhämtning vid pågående dumpning 
eller hög dumpningsfrekvens har även setts i andra 
studier (Leuchs och Nehring 1996, Stronkhorst m.fl. 
2003). Är tiden mellan dumpningar längre kan dock 
bottensamhällena återhämta sig mellan dumpningar 
(Essink 1999). 

I Sverige saknas generellt vetenskapliga studier av 
återhämtning hos bottensamhällen efter dumpning. 
Dock finns ett flertal konsultrapporter, där under-
sökningar är utförda vid dumpningsplatser både på 
väst- och östkusten. På en dumpningslokal nordväst 
om Ringhals hittades ingen skillnad i bottenfaunans 
biomassa eller antal arter 3 år efter att dumpning skett 
jämfört med tidpunkter före dumpningen. Däremot 
hade artsammansättningen förändrats vilket tydde 
på att området fortfarande var stört (Magnusson och 
Bergkvist 2016). I en studie utförd av Fiskeriverket 
studerades effekter av muddertippning på mjukbot-
tenfauna utanför Falkenbergs hamn. I denna studie 
sågs att muddertippningen hade en ’gödande’ effekt 
på samhällena där lokaler nära tippningsområdet hade 
högre totalbiomassa, artantal, viktandel filtrerare samt 
större ormstjärnor, vilket visar att måttliga mängder 
av näringsrikt mudder kan ha en positiv effekt (Smith 
2002).

Vidare kan bottensamhällena på dumpningsplat-
sen och återhämtning hos dessa samhällen påverkas 
av mängden föroreningar i sedimentmassorna som 
dumpas (Smith och Rule 2001, Simonini m.fl. 2005, 
Katsiaras m.fl. 2015). Det kan dock vara svårt att påvisa 
att negativa effekter på bottensamhällen är ett resultat 
av sedimentföroreningar. I en studie från Holland påvi-
sades 2–3 gånger högre halter av kadmium, kvicksilver, 
PCB:er, PAH:er och TBT på dumpningsplatsen jäm-
fört med referensområden, vilket sammanföll med att 
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väldigt få bentiska evertebrater hittades, men effekten 
ansågs i första hand bero på övertäckningen av sedi-
ment. Ett år efter att dumpningen hade upphört så sågs 
en signifikant ökning av bottenlevande djur (Stron-
khorst m.fl. 2003). Se avsnitt 5.8 för en mer ingående 
beskrivning av den kemiska påverkan från några typer 
av föroreningar kopplade till fritidsbåtsanvändning. 

Även om majoriteten av de dumpningar som sker görs 
på djup som saknar bottenvegetation, förekommer det 
även att dumpning sker i grundare vatten. Mjukbottens-
vegetation som sjögräs är mycket känsliga för övertäck-
ning av sediment. En sammanställning av vetenskaplig 
litteratur visar att samtliga 15 undersökta sjögräsarter 
lider 50–100 % dödlighet redan då plantorna täcks av 
ett 2–20 cm tjockt lager av sediment. Den vanligaste 
responsen hos begravda sjögräsarter var ökad dödlig-
het, minskad produktivitet, minskad bladlängd och 
bladyta (Cabaço m.fl. 2008). Studier av ålgräs från USA 
visar att över hälften av plantorna dog då de täcktes 
med sediment upp till 25 % av plantans längd, och att 
100 % dog då de täcktes mer än 75 % över en period av 
24 dagar, oavsett om sedimentet bestod av sand eller 
silt (Mills och Fonseca 2003). Preliminära studier från 
Sverige visar att även millimetertunna sedimentlager på 
ålgräsets blad kan orsaka negativa effekter på tillväxten 
(Eriander m.fl. opubl. data). Se avsnitt 5.4.3 om effekter 
av sedimentation. 

5.2 skuggning från fysiska strukturer
Skuggning är något som är naturligt förekommande 
i havet, exempelvis då vegetation skuggar botten eller 
då ljuset skuggas av partiklar i vattenmassan. Men 
skuggning kan även ske från de fysiska strukturer som 
människan upprättar i kustmiljöer. När det kommer till 
fritidsbåtsanvändande är bryggor (antingen enskilda 
eller i marinor) och förankrade båtar de vanligaste 
strukturerna som leder till skuggning. Faktaruta 5.2 

sammanfattar hur denna typ skuggning påverkar 
grunda kustområden, samt vilka miljöer och orga-
nismer som är känsliga.

Effekter av denna typ av artificiell skuggning är inte 
välstuderad i akvatiska miljöer (Pardal-Souza m.fl. 
2017) och de flesta studier som undersökt skuggningsef-
fekter har gjort det i relation till undervattensvegeta-
tion, såsom akvatiska kärlväxter (Burdick och Short 
1999, Shafer 1999, Eriander m.fl. 2017, Steinmetz m.fl. 
2004, Campbell och Baird 2009), makroalger (Blockley 
och Chapman 2006, Miller och Etter 2008) eller växter 
i salta våtmarker (Sanger m.fl. 2004). Fröväxter som 
sjögräs är extra känsliga för skuggning, då de kräver 
höga ljusförhållanden (ofta 4–35 % av ljuset vid ytan) 
för att försörja jordstammar och rötter med syre i sedi-
mentet, som ofta är syrefria (Dennison m.fl. 1993). Även 
om den direkta effekten av skuggning endast påverkar 
vegetationen, så kan även djursamhället som lever i 
habitatet påverkas negativt indirekt om vegetationen 
förändras (Glasby 1999, Blockley och Chapman 2006, 
Miller och Etter 2008, Pardal-Souza m.fl. 2017, Hansen 
m.fl. 2019). 

 Längs Sveriges kuster är det i huvudsak mjukbot-
tenvegetation som påverkas negativt av skuggning, 
eftersom en majoritet av bryggorna hittas i skyddade, 
grunda områden där mjukbottnar dominerar (Törn-
qvist m.fl. 2019). I exempelvis Västra Götalands län hit-
tas 96 % av bryggorna på mjukbottnar där 74 % utgörs 
av historiska eller nuvarande ålgräsbottnar (Eriander 
m.fl. 2017). Förluster av sjögräs under bryggor har rap-
porterats i ett flertal studier och relaterats där till den 
reduktion i ljus som bryggorna orsakar (Fresh m.fl. 
1995, Shafer 1999, Burdick och Short 1999, Shafer och 
Robinson 2001, Gladstone och Courtenay 2014). Vilka 
konsekvenser denna skuggningseffekt får beror på hur 
mycket ljus som bryggan skuggar bort samt hur känsliga 
olika typer av vegetation är för låga ljusförhållanden. 

Studier från Sveriges västkust visar att ljuset vid bot-

Faktaruta 5.2 skuggning från fysiska strukturer

typ	av	effekt	på	miljön aktivitetens	
frekvens

effektens		
varaktighet

effektens	
utbredning

Försämrade ljusförhållanden permanent/säsong permanent/säsong 10–100-tals m

känsliga	miljöer	och	organismer

•	 Grunda, vågskyddade mjukbottensmiljöer

•	 Mjukbottensvegetation (t.ex. ålgräs och kransalger)

•	 Indirekt: Vegetationsassocierad fauna och flora 
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ten under en pålad brygga reduceras med i medeltal 
64 %, och under en flytbrygga med 82 % i jämförelse 
med 2 m från bryggan. Under en flytbrygga på cirka  
2 m djup var ljuset i medeltal endast 4 % av ljuset vid 
ytan (Eriander m.fl. 2017), vilket är långt under de 
11–35 % av ljuset vid ytan som ålgräs behöver för att 
överleva (Olesen och Sand-Jensen 1993, Thom m.fl. 
2008, Eriander 2017). Under pålade bryggor var ålgrä-
sets täckningsgrad reducerat med 69 % i medeltal och 
under flytbryggor med 100 %, vilket sannolikt förklaras 
av skillnaden i skuggning mellan bryggtyperna (fig. 5.1). 
Några specifika studier av vegetation under bryggor 
har inte gjorts i Östersjön, men effekter på brack– och 
sötvattensarter har gjorts i USA där mängden vegeta-
tion varit 70–85 % lägre under bryggor jämfört med 
referensbottnar utan bryggor (Steinmetz m.fl. 2004, 
Campbell och Baird 2009). I en metaanalys gjord av 
Sagerman m.fl. (2019) av publicerade studier från både 
marin och sötvattensmiljö fann man att mängden vege-
tation i medeltal var 82 % lägre under bryggor jämfört 
med kontrollområden utan bryggor. Variationen i data-
materialet var dock stor och de undersökta bryggorna 
hade 64–91 % lägre mängd vegetation jämfört med 
kontrollområdena. 

De negativa effekterna av skuggning på vegetationen 
under fysiska strukturer inkluderar total förlust eller 
reduktion av täckningsgrad, skottäthet, biomassa och 
tillväxt. Även ökad skottlängd och klorofyllinnehåll i 
bladen har observerats (antagligen som en acklimati-
sering till försämrade ljusförhållanden; t.ex. Burdick 
och Short 1999, Shafer 1999, Eriander m.fl. 2017).

Skuggning kan även påverka makroalgsamhällen 
under bryggor och kajer, där bottentäckningen och 

biomassan av makroalger har setts minska i ett flertal 
studier (Glasby 1999, Blockley och Chapman 2006, 
Miller och Etter 2008, Pardal-Souza m.fl. 2017). Gene-
rellt verkar skuggningen medföra att mängden alger 
minskar och att djursamhällen, ofta i form av fastsit-
tande filtrerare, tar över. I flera studier har man obser-
verat ett skifte i samhällsstrukturen under bryggan 
vid skuggning, där den gick från en miljö dominerad 
av makroalger och mobila betare till en dominans 
av filtrerande evertebrater som mossdjur, sjöpungar 
och svampdjur (Glasby 1999, Pardal-Souza m.fl. 2017, 
Blockley och Chapman 2006). Sannolikt har ljuset 
många gånger en indirekt effekt på djursamhällena, 
genom att skuggningen påverkar makroalger negativt 
och därmed frigör plats för rekrytering av larver från 
fastsittande filtrerare såsom sjöpungar, havstulpaner 
och mossdjur (Miller och Etter 2008). Skuggning har 
även setts leda till minskad biodiversitet och föränd-
rade ekosystemfunktioner (Pardal-Souza m.fl. 2017). 

Även kvalitén på habitat för fisk verkar försämras 
under bryggor jämfört med oskuggade områden nära 
bryggan. En studie i USA visade att förekomsten och 
diversiteten av fisk (speciellt unga fiskar) var låg under 
bryggor, och att ål utgjorde en stor del av fångsten i 
dessa områden, medan mängden och diversiteten var 
hög och unga fiskar vanliga i områden bredvid bryg-
gorna (Able m.fl. 1998). Fisk har även setts kunna 
påverkas av de starka kontraster i ljus som skapas av 
bryggskuggningen, där de skuggade ytorna kan använ-
das antingen som skydd från rovfiskar eller som ett 
område där fiskar kan ligga i bakhåll för bytesfisk, som 
syns tydligt i den upplysta ytan runt bryggan (Helfman 
1981, Helfman m.fl. 2009). Liknande positiva effekter 

figur 5.1 A) Ålgrästäckning och B) ljusförhållanden under flytbryggor och pålade bryggor i Västra Götalands 
län. Stjärnor över staplarna indikerar signifikanta skillnader mellan de två bryggtyperna (omarbetad från Erian-
der m.fl. 2017).
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på fisk från bryggstrukturer har hittats i Medelhavet 
(Verdoit Jarraya m.fl. 2016). 

Generellt kan omfattningen av skuggning anses vara 
lokal och relativt permanent både när det gäller frekvens 
och varaktighet. Skadans omfattning kan dock variera 
beroende dels på vilken miljö som skuggas men också 
beroende på graden och frekvensen av skuggningen. 
En brygga som ej tas upp på vintern utgör exempelvis 
en permanent skuggning, medan en båt utgör en mer 
temporär eller periodisk skuggning av botten. Men även 
om flertalet båtar sannolikt tas upp på vintern utgör 
de antagligen en mer eller mindre permanent skugg-
ning för bottenvegetationen under tillväxtsäsongen och 
sommaren. Enligt den senaste båtlivsundersökningen 
från Transportstyrelsen används båtar i medeltal endast 
16 dagar under året (Transportstyrelsen 2016), vilket 
antagligen kan förklara de tydliga skuggningseffekterna 
från båtar på ålgrästäckningen som påvisas i studien 
av Eriander m.fl. (2017). I studien såg man att flyt-
bryggor generellt hade en tydlig gräns vid 7–8 m från 
bryggkanten där täckningen av ålgräs gick från att vara 
mycket låg till nästan 100 %. Denna gräns stämde väl 
överens med längden på bommarna som låg mellan 
båtplatserna och längden på båtarna. Pålade bryggor 
i studien hade fem gånger färre båtar runt sig och där 
sågs en mer gradvis ökning i ålgrästäckning från brygg-
kanten och utåt (Eriander m.fl. 2017). Dessa resultat 
visar att omfattningen på skuggningen från en brygga 
inte enbart utgörs av själva bryggkonstruktionen utan 
även av antal båtar som är förankrade och hur lång tid 
de ligger vid bryggan. Alla dessa faktorer är nödvändiga 
att beakta när man ska beräkna hur stor påverkan en 
brygga har på exempelvis bottenvegetationen. Att båtar 
kan öka skuggningspåverkan runt en brygga stöds även 
av andra studier från USA (Fresh m.fl. 1995, Burdick 
och Short 1999). 

Trots att skuggning från enskilda bryggor och båtar 
kan tyckas utgöra en försumbar påverkan lokalt kan 
de kumulativa effekterna av skuggning från många 
små bryggor tillsammans medföra betydande påver-
kan. Detta har bland annat påvisats i en studie från 
Västra Götalands län, där de summerade effekterna 
av skuggning från bryggor och marinor i länet till-
sammans orsakat en förlust av nästan 60 hektar ålgräs 
samt reducerat täckningsgraden av ålgräs med 50 % för 
ytterligare 420 hektar , vilket totalt motsvarar cirka 
7 % av den befintliga ålgräsutbredningen i området 
(Eriander m.fl. 2017).

Generellt finns en bristande kunskap kring hur skugg-
ning orsakad av exempelvis bryggor och båtar påverkar 
olika typer av marina miljöer (Pardal-Souza m.fl. 2017). 
Det finns dock en del studier som ger råd angående hur 

bryggor kan utformats för att minska skuggningsef-
fekterna. Dessa inkluderar placering av bryggor högt 
över botten och gärna över vattenytan (pålade bryggor 
skuggar mindre än flytande; Burdick och Short 1999, 
Eriander m.fl. 2017), minskad bredd på bryggan samt 
orientering i nordlig-sydlig riktning (Burdick och Short 
1999, Campbell and Baird 2009). Det finns även olika 
innovativa studier där man lyckats reducera skugg-
ningseffekterna genom att byta ut trädäck mot nätgaller 
(Shafer och Robinson 2001, Fresh m.fl. 2006, Gladstone 
och Courtenay 2014) eller försökt reflektera ned mer 
ljus under bryggan (Gayaldo m.fl. 2001, Steinmetz m.fl. 
2004). Behovet är emellertid stort av ytterligare studier 
som undersöker hur man med hjälp av förbättrad brygg-
design skulle kunna minska skuggningseffekterna, spe-
ciellt i flera svenska miljöer som Östersjön. Vi har även 
bristande kunskap kring om skuggning kan leda till 
fragmentering av ljusberoende habitat som exempelvis 
ålgräs, och vilka effekter en fragmentering får för habi-
tatet och de organismer som lever där. 

5.3 effekter av förändrad hydrodynamik från  
muddring och fysiska strukturer
Konstruktioner i vattnet (t.ex. bryggor och pirar) och 
muddringar kan förutom att orsaka direkta effekter på 
bottenhabitaten även ge stora indirekta effekter genom 
att de ändrar topografi och bottendjup i området, vilket 
leder till förändrad hydrodynamik, dvs. förändring av 
vattnets rörelse, hastighet och strömriktning. Detta kan 
i sin tur påverka bottenerosion och sedimentation samt 
områdenas fysikaliska förhållanden, exempelvis vattnets 
temperatur och grumlighet. De ändrade fysikaliska för-
hållandena kan i sin tur leda till förändrad vattenkemi, 
ljusförhållanden och biologi i områdena. Faktaruta 5.3 
sammanfattar de miljöeffekter som förändrad hydro-
dynamik kan medföra, samt de miljöer och organismer 
som är känsliga. Effekter av ökad grumlighet orsakad av 
förändrad hydrodynamik behandlas i avsnitt 5.4.

Många småbåtshamnar längs Sveriges kust har 
anlagts i inneslutna vikar, eftersom de erbjuder natur-
ligt skydd mot vind och vågor. Det är inte ovanligt att 
muddringar krävs i småbåtshamnar för att öka till-
gängligheten för båtar, särskilt på landhöjningskust 
där vikarna kontinuerligt grundas upp. Muddring av 
vikmynningar kan öka vattenutbytet mellan viken och 
utanförliggande kustområde, vilket kan få effekter på 
organismer och ekologiska processer, särskilt i Öster-
sjöns avsnörda vikar, s.k. flador (Munsterhjelm 2005, 
Hansen m.fl. 2008, Hansen 2010, 2013, Byström m.fl. 
2015). Ökat vattenutbyte innebär exempelvis att vat-
tentemperaturen i en flad sjunker under vår och som-
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mar, vilket har stor betydelse för rekryteringen av ett 
flertal kustfiskar i Östersjön (Sandström m.fl. 2005). En 
muddring av en smal fladmynning för att tillåta trafik 
av större motorbåtar kan leda till att mängden fiskyngel 
reduceras tydligt (Snickars m.fl. 2009, Hansen 2013). Än 
starkare kan effekten bli på vegetationsknutna fiskarter, 
eftersom ökat vattenutbyte med förändrat bottensub-
strat och lägre temperatur kan resultera i mindre mängd 
arter av alger och växter som erbjuder stora, komplext 
strukturerade habitat med många gömställen (Eriksson 
m.fl. 2004, Munsterhjelm 2005, Hansen 2013, Hansen 
och Snickars 2014). Följaktligen fann Sandström m.fl. 
(2005) hälften så många gäddyngel i muddrade små-
båtshamnar som i icke muddrade kontrollområden. 
Svall och propellerströmmar kan ytterligare öka vat-
tenomsättningen i vikar och blanda olika vattenmassor, 
och därmed påverka exempelvis plankton, vegetation 
och fisk (Eriksson m.fl. 2004, Sandström m.fl. 2005, Ho 
m.fl. 2011). Uppgrumling av finkorniga bottensediment 
genom både muddring och ökad båttrafik kan leda till 
än större påverkan på vegetations- och djursamhällena. 
Hydrodynamisk störning från båttrafik och uppgrumling 
behandlas utförligare avsnitt 5.6 respektive 5.4. Större 
öppningsarea på muddrade vikar gör även att vikarna 
blir mer tillgängliga för organismer som rör sig i vattnet 
utanför, både aktivt simmande (t.ex. storspigg; Byström 
m.fl. 2015) och passivt drivande organismer (t.ex. mus-
sellarver; Hansen 2010).

När pirar och bryggor anläggs på mer öppen våg-
exponerad kust kan det få motsatt effekt, särskilt om 

de konstrueras som större vågbrytare (Dugan m.fl. 
2011, Martin m.fl. 2005). Effekten blir här att de däm-
par vågrörelser och vattenströmmar. Flytbryggor som 
ligger direkt på vattenytan fungerar som vågbrytare 
medan stenkistor och pirar hindrar vattenflödet helt. 
Det mer stillastående vattnet på läsidan av bryggor 
och pirar kan ge varmare temperatur vår och sommar 
samt leda till ökad sedimentering och ackumulation av 
organiskt material om botten är flack (Dugan m.fl. 2011, 
Länsstyrelsen Stockholm 2018). Sådana fysiska föränd-
ringar kan gynna arter såsom rotad bottenvegetation 
och djur som äter organiskt material (t.ex. Martin m.fl. 
2005, Munsterhjelm 2005, Länsstyrelsen i Stockholms 
län 2018). Kombinationen med fysiska strukturer som 
ger komplexa habitat kan gynna många bentiska arter, 
däribland många fiskar (Martin m.fl. 2005, Dafour m.fl. 
2009, Dugan m.fl. 2011, Länsstyrelsen i Stockholms 
län 2018). Om mycket organiskt material ansamlas 
kan dock bottnarna periodvis bli syrefria (t.ex. Dugan 
m.fl. 2011). Även runt pålade bryggor kan det ske för-
ändringar i vattenflödet, vilket kan leda till erosion 
och deposition av sediment runt pålarna (Sumer och 
Fredsøe 2001, Kelty och Bliven 2003, Länsstyrelsen i 
Stockholms län 2018). Den dämpande effekt som pirar 
och bryggor på vågexponerad kust har på vågor och 
vattenströmmar kan även medföra att läge och styrka 
på utåtgående undervattensströmmar ändras. Dessa 
kan bli kraftigare mellan pirar och bryggor och leda 
till erosion och förändrad bottentopografi (Dugan m.fl. 
2011). Den samlade effekten på miljön av permanenta 

Faktaruta 5.3 Förändrad hydrodynamik till följd av muddring och fysiska strukturer

typ	av	effekt	på	miljön aktivitetens	
frekvens

effektens		
varaktighet

effektens	
utbredning

Förändrad erosion och sedimentation enstaka–årligen flera år – permanent 10–100-tals m
Ökad uppgrumling av sediment (se avsnitt 5.4) enstaka–årligen flera år – permanent 100–1000-tals m
Förändrade vattenomsättning, vattenfysik (t.ex. 
temperatur) och vattenkemi (t.ex. syrehalt)

enstaka–årligen flera år – permanent 10–1000-tals m

känsliga	miljöer	och	organismer

•	 Grunda, vågskyddade mjukbottensmiljöer

•	 Mjukbottensvegetation (t.ex. ålgräs och kransalger)

•	 Mjukbottensfauna 

•	 Temperaturkänsliga juvenila fiskar

•	 Indirekt: Vegetationsassocierad fauna och flora
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strukturers inverkan på hydrodynamiken är svårstu-
derad då många olika påverkansfaktorer samverkar i 
småbåtshamnar, och då konstruktioner och fritidsbåt-
saktiviteter ger olika och ibland motsatta effekter. Få 
studier har undersökt och mätt de sammanladga för-
ändringar av vattenfysikaliska och kemiska egenskaper 
orsakade av just småbåtshamnar, och hur de påverkar 
djur och växter i området. I en studie av en marina i ett 
kustmynnande flodområde i Australien fann man dock 
grumligare vatten med högre halt suspenderat material, 
lägre strömningshastighet på vattnet och högre vatten-
temperatur, men även lägre mängd organiskt material 
ansamlat på botten än i referensområden strax intill 
marinan (Rivero m.fl. 2013). Man fann även fler djur 
med kortlivade larvstadier (t.ex. moss- och svampdjur) 
och färre djur med långlivade larvstadier (havstulpaner 
och sjöpungar; Rivero m.fl. 2013).

5.4. uppgrumling av sediment
Ökad grumling eller turbiditet i kustvatten orsakad 
av en ökad mängd suspenderat sediment kan bero på 
naturliga processer som t.ex. vinddriven uppgrum-
ling av bottensediment eller utsläpp av suspenderat 
sediment från vattendrag efter ett regnoväder. Men 
förändringar kan också orsakas av flera olika aktiviteter 
kopplade till fritidsbåtar. Grumling kan framförallt 
ske i samband med muddrings- och dumpningsak-
tiviteter (Onuf 1994, Erftemeijer och Lewis 2006), 
men betydande uppgrumling av bottensediment kan 
även genereras vid användning av fritidsbåtar genom 
svall, propellerströmmar och turbulens, vid ankring 
(Mosisch och Arthington 1998, Asplund 2000, Klein 
m.fl. 2007, Engdahl m.fl. 2011) och vid pålning av bryg-
gor (Kahler m.fl. 2000) Se avsnitt 4.2 och 4.3.1 samt 4.3.3 
för beskrivning av aktiviteter som skapar uppgrumling 
av sediment. 

Eftersom flera olika fritidsbåtsaktiviteter kan orsaka 
uppgrumling av sediment, och eftersom suspenderat 
sediment kan påverka växter och djur negativt på flera 
olika sätt (framför allt i vågskyddade mjukbottens-
områden) utgör uppgrumling en av de allvarligaste 
påverkansfaktorerna från fritidsbåtar. Ökade mängder 
suspenderat sediment leder bland annat till en ökad 
ljusutsläckning i vattenkolumnen, vilket främst påver-
kar vegetation och visuella rovdjur negativt. Vidare 
kan sedimentpartiklarna i vattnet påverka t.ex. fiskar 
och musslor negativt, bl.a. genom att täppa till gälar 
och filtrerande organ (Karlsson m.fl. i tryck). Dessutom 
kommer det suspenderade materialet så småningom 
sedimentera på botten där det kan skapa ytterligare 
problem för växter och djur genom att ytterligare 

skugga, täppa igen gälar och filtreringsorgan samt 
orsaka syrebrist. Slutligen kan uppgrumling av sedi-
ment även leda till spridning av föroreningar och näring 
till nya områden. Faktaruta 5.4 sammanfattar olika 
typer av miljöeffekter som uppgrumling av sediment 
kan ge upphov till, samt de miljöer och organismer 
som är känsliga.

Kapitlet inleds med avsnitt 5.4.1 som ger en generell 
beskrivning av de faktorer som styr vilken påverkan 
grumligt vatten får på miljön samt sammanfattar vilka 
organismer som är känsligast och hur varaktiga pro-
blem med uppgrumling kan uppstå. Därefter följer 
mer detaljerade beskrivningar av hur uppgrumling  
av sediment påverkar växter och djur indirekt genom 
effekter på ljusmiljön (se avsnitt 5.4.2), direkta effekter 
av sedimentpartiklar i vattnet samt av ökad sedimenta-
tion (se avsnitt 5.4.3) och slutligen av de effekter som 
uppstår genom spridning av miljögifter och närings-
ämnen (se avsnitt 5.4.4). Mer utförliga beskrivningar 
av grumlingseffekter från muddring och dumpning i 
Sverige hittas i Hammar m.fl. (2009) och i Karlsson 
m.fl. (i tryck). 

5.4.1 Faktorer som styr påverkan av suspenderat 
sediment
Vid muddring och dumpning skapas ofta höga kon-
centrationer av sediment i vattenmassan närmast käl-
lan som kan uppgå till 500–5000 mg/L (Kiørboe och 
Møhlenberg 1981, LaSalle 1990, Wilber och Clark 2001), 
vilka kan sprida sig många kilometer från muddrings 
eller dumpningsplatsen (se avsnitt 4.2). Studier från 
Nordamerika visar att trafik från fritidsbåtar kan 
grumla upp sediment 10–50 gånger bakgrundskon-
centrationen i grunda mjukbottenmiljöer, till över 600 
mg/L (Johnson 1994, Klein 2007 och referenser däri; se 
avsnitt 4.3.1). Detta ska jämföras med bakgrundsnivåer 
som längs den svenska kusten varierar mellan 0,4 och 
10 mg/L i lugnt väder (Karlsson m.fl. i tryck). Hur denna 
grumlighet påverkar olika organismer beror dock inte 
bara på koncentrationen utan till stor del också på hur 
länge organismerna är exponerade för uppgrumlingen 
(varaktighet), hur anpassade (känsliga) organismerna i 
området är till en grumlig miljö, vid vilket livsstadium 
de utsätts och om organismen har möjlighet att undvika 
ett grumligt område. 

Känslighet hos olika miljöer och organismer
Hur känslig en miljö är för grumling beror på hur 
omfattande grumlingen är i tid och rum jämfört 
med de naturliga halterna och dess variation i ett 
område (Shaw och Richard 2001, Orpin m.fl. 2004, 
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Erftemeijer och Lewis 2006, Ospar 2008). Grumling 
anses generellt ge negativa effekter först då halterna 
av sediment i vattenpelaren samt sedimentationen 
överskrider de naturliga halterna och dess variation 
i ett område (Orpin m.fl. 2004, Erftemeijer och Lewis 
2006). I områden som visar på stor  naturlig fluktua-
tion i turbiditet, exempelvis estuarier, hittas ofta fler 
arter av t.ex. sjögräs och bentiska djur med en högre 
tolerans gentemot suspenderat sediment, jämfört med 
områden med mindre variation (Erftemeijer och Lewis 
2006). I motsats kan ett vågskyddat grundområde utan 
vattendrag, med låg frekvens av naturlig uppgrumling, 
vara mycket känsligt för grumling orsakad av svall och 
propellerströmmar från fritidsbåtar (Klein 2007). För 
att kunna säga något om de förväntade effekterna av 
suspenderat sediment är det därför viktigt att känna 
till de naturliga bakgrundsnivåerna. Informationen 
angående detta är många gånger bristfällig och varia-
tionen är stor (Hammar m.fl. 2009), men för Östersjön 
och Västerhavet ligger halterna generellt under 10 mg/L   

(Kyryliuk 2014, Karlsson m.fl. i tryck). Det är viktigt att 
notera att aktiviteter som leder till en adderad mängd 
sediment i systemet, som t.ex. muddring och dump-
ning, kan leda till negativa effekter även i ett område 
med relativt höga bakgrundsnivåer av grumling, om 
dessa aktiviteter medför att tröskelvärden för ljuskrav 
och överlevnad nås för exempelvis bottenlevande väx-

ter, alger och djur som täcks över av sedimenterande 
partiklar. Dessutom är tillfört sediment i ett system 
mer benäget att resuspendera jämfört med en ostörd 
bottenyta (Schoellhamer 1996). Det innebär att alla 
typer av aktiviteter som ökar mängden sediment som 
tillförs i grunda miljöer potentiellt kan leda till en ökad 
frekvens och intensitet hos grumlingsproblematiken 
i detta område.

Hur växter och djur påverkas av uppgrumling är 
också mycket artspecifikt, där vissa organismgrupper 
påverkas mer än andra (Moore 1977). Generellt så är 
ljuskrävande kärlväxter i vågskyddade miljöer extra 
känsliga för grumling då de både påverkas negativt 
av den försämrade ljustillgången genom grumlat vat-
ten, samt av sedimentation på bladen. Exempelvis har 
ålgräs svårt att överleva om koncentrationen av sedi-
ment i vattnet överstiger 15 mg/L över en längre period 
(Dennison m.fl. 1993). Fiskar är generellt tåliga mot 
uppgrumling då de kan undvika området, och de flesta 
undersökta arter i svenska vatten klarar upp till 100 
mg/L i upp till 14 dagar utan någon större påverkan (se 
Karlsson m.fl. i tryck för en sammanställning). Fiskägg 
och larver är dock generellt mer känsliga (Moore 1977) 
och exempelvis torsklarver visar ökad dödlighet redan 
vid 10 mg/L (Westerberg m.fl. 1996). Filtrerande muss-
lor och ostron kan inte undvika ett grumligt område 
och visar stor variation i känslighet mellan arter. Exem-

Faktaruta 5.4 uppgrumling av sediment

typ	av	effekt	på	miljön aktivitetens	
frekvens

effektens		
varaktighet

effektens	
utbredning

Försämrade ljusförhållanden i vattnet enstaka–dagligen timmar–dagar 0,1–10 km
Ökad halt sedimentpartiklar i vattnet enstaka–dagligen timmar–dagar 0,1–10 km
Ökad sedimentation på känsliga habitat enstaka–dagligen dagar–månader 0,1–10 km
Frisättning och spridning av näringsämnen enstaka–dagligen dagar–år 0,1–10 km
Frisättning och spridning av miljögifter enstaka–dagligen år 1–100 km

känsliga	miljöer	och	organismer

•	 Grunda, vågskyddade mjukbottensmiljöer

•	 Mjukbottensvegetation (t.ex. ålgräs och kransalger) och vissa fleråriga alger på hårdbotten

•	 Lekområden för fisk (habitat, ägg och larver känsliga)

•	 Vissa suspensionsätande bottenlevande djur som musslor och ostron

•	 Visuella rovdjur

•	 Växter och djur som är känsliga för övergödning

•	 Växter och djur som är känsliga för miljögifter
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pelvis påverkades tillväxten av Amerikansk sandmussla 
(Mercenaria mercinaria) negativt vid 100 mg/L efter 
två dagar, medan vuxna blåmusslor inte påverkades 
negativt förrän vid halter över 10 000 mg/L (Karlsson 
m.fl. i tryck). Kräftdjur är generellt dåligt studerade, 
men pungräkor hör till de känsligare arterna som visar 
hög dödlighet vid 230 mg/L efter 4 veckor (Nimmo m.fl. 
1982). Växt- och djurplankton verkar inte påverkas 
nämnvärt av uppgrumling och effekterna tycks vara 
övergående tack vare dessa organismers goda förmåga 
att återkolonisera områden (Karlsson m.fl. i tryck).

Varaktighet av uppgrumling
Eftersom tiden och frekvensen som organismer expo-
neras för suspenderat sediment är avgörande för hur 
stor påverkan blir är det viktigt att beakta hur ofta t.ex. 
en muddring eller dumpning av muddermassor sker på 
en lokal, eller hur frekvent båttrafikens grumling sker 
för att kunna skatta effekten på miljön. Även om grum-
lingen efter båtpassager avtar mycket snabbt (inom 
någon till några timmar) visar internationella studier 
att grumlingen kan bli omfattande vid frekvent trafik 
och att effekten på bottenvegetation blir markant vid 
några hundratal passager per år. Förutom intensiteten 
på trafiken varierar effekten med sedimenttyper och 
vattendjup, där lösa finsediment på grunt vatten lät-
tast eroderar och grumlar vattnet längst tid. Se avsnitt 
4.3.1 och 5.6.1. Det behövs dock studier av grumling i 
relation till trafikintensitet från svenska vatten för att 
öka kunskapen om båttrafikens effekter här. 

Vid muddring och dumpning är det speciellt viktigt 
är att beakta förändringar i områdets topografi, hydro-
dynamik, och sedimentets beskaffenhet. Oaktsamhet 
kan leda till att sediment resuspenderar mycket frek-
vent under långa tidsperioder, vilket kan orsaka mer 
omfattande och varaktiga effekter på den marina miljön 
(Onuf 1994, Erftemeijer och Lewis 2006, Engdahl m.fl. 
2011, Törnqvist m.fl. 2017).

Ett exempel på långvariga effekter orsakade av lång-
tidsgrumling från muddring har setts i Laguna Madre, 
Texas, där stora förluster av sjögräs har skett som ett 
resultat av relativt små underhållsmuddringar (Onuf 
1994). I denna studie sågs en förhöjd utsläckning av 
ljus i vattenpelaren mer än ett år efter att muddringen 
avslutats. Utsläckningen av ljus ökade med 24–75 % 
efter muddringen jämfört med före, och en reduktion 
i ljus sågs upp till 2 km från dumpningsplatsen. Anled-
ningen till den långvariga grumlingsproblematiken 
ansågs vara att vinddrivna vågor resuspenderade och 
spred det muddrade materialet som hade dumpats i 
närheten av muddringsplatsen (Onuf 1994). 

Internationellt är det vanligt att dumpning sker i 

hydrodynamiska miljöer där spridningen från dump-
ningsplatsen är stor (Essink 1999, Stronkhorst m.fl. 
2003). I Sverige rekommenderar däremot myndig-
heterna att dumpning ska ske vid djupa ackumula-
tionsbottnar, för att minska risken för spridning till 
närliggande miljöer (Hammar m.fl. 2009). Om ackumu-
lationsförhållande inte råder på dumpningsplatsen kan 
spridning av sediment även ske efter att dumpningen är 
avslutad (Onuf 1994, Stronkhorst m.fl. 2003, Katsiaras 
m.fl. 2015, Fettweis m.fl. 2016). Denna spridning kan 
vara både omfattande och långväga. Uppgrumling och 
spridning av sediment har exempelvis rapporterats 
kunna ha negativa effekter på artrikedom och antal 
organismer på ett avstånd av 3.2 km från dumpnings-
platsen på grund av sedimentation på bottensamhällena 
(Katsiaras m.fl. 2015). Andra studier har också obser-
verat liknande spridning på 1–2 km från dumpnings-
platsen, utifrån förändringar i sedimentkaraktär och 
artrikedom av bentiska organismer (Stronkhorst m.fl. 
2003, Zimmerman m.fl. 2003) samt utifrån försämrade 
ljusförhållanden (Onuf 1994). 

Spridning av sediment från dumpningsplatser med 
transportbotten har även noterats i Sverige, bland 
annat i en studie utförd av Fiskeriverket efter dump-
ning utanför Falkenbergs hamn (Smith 2002) och i 
studier utförda i Stockholms skärgård (Engdahl m.fl. 
2011, Törnqvist m.fl. 2017). Även muddring har visat sig 
leda till problem med uppgrumling över långa perioder 
i svenska vatten. Bland annat har studier baserade på 
fjärranalys av flygbilder visat att en grumlingsproble-
matik kan kvarstå flera år i vissa miljöer efter att en 
muddring utförts (Metria 2008, Engdahl m.fl. 2011, 
Törnqvist m.fl. 2017). Studierna visade att det var van-
ligt att sediment resuspenderade från gamla mudder-
rännor och att risken för långtidsgrumling ökade i 
grunda relativt vågskyddade miljöer med finkornigt 
sediment och i områden med mänsklig aktivitet i form 
av båttrafik samt om dumping av muddermassor skett 
på grunt vatten. 

Vetenskapliga studier angående grumling orsakad 
av dumpning samt uppföljningsstudier av de negativa 
miljöeffekterna från sedimentspridning orsakad av 
muddring och dumpning i svenska vatten saknas gene-
rellt enligt en rapport från Naturvårdsverket (Hammar 
m.fl. 2009). Denna avsaknad av studier verkar dock 
inte vara unikt för Sverige (Wolanski m.fl. 1992, Ospar 
2008). Likaså saknas studier av hur uppgrumling av 
sediment orsakad av fritidsbåtstrafik påverkar växter 
och djur i Sverige, särskilt i relation till störningsfrek-
vens. Resultaten från de få studier som finns visar dock 
på vikten av att öka vår kunskap kring hur kustnära 
habitat kan påverkas av grumligt vatten och ökad sedi-
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mentation. Det behövs även en bättre förståelse för 
förhållandena kring långtidsgrumling och hur man 
kan säkerställa att sedimentspridning inte sker från 
olika mänskliga aktiviteter längs kusten samt för hur 
man kan undvika att grumligt vatten blir en kronisk 
effekt av fritidsbåtaktiviteter i dessa områden. 

5.4.2. indirekta effekter på ljusmiljön 
En ökad ljusutsläckning i vattenpelaren som ett resultat 
av ökad grumlighet leder till att siktdjupet blir sämre 
samt till att den del av vattenmassan där fotosyntes kan 
ske (den eufotiska zonen) blir grundare. De miljöer och 
organismer som framförallt påverkas negativt av detta 
är fotosyntetiserande kärlväxter, alger och växtplank-
ton (Blomqvist 1981, Moore m.fl. 1997, Essink, 1999, 
Erftemeijer och Lewis 2006) samt de organismer som 
är beroende av synen för att exempelvis skaffa föda 
(vissa fiskar och kräftdjur samt fiskätande sjöfåglar; 
Essink 1999). 

Sjögräs och andra vattenlevande kärlväxter anses 
vara extra känsliga för försämrade ljusförhållanden, 
eftersom de är mycket mer ljuskrävande än t.ex. alger 
och behöver mellan 4–35 % av ljuset vid ytan för att 
överleva (Olesen och Sand-Jensen 1993, Dennison m.fl. 
1993, Thom m.fl. 2008, Ochieng m.fl. 2010). En av de 
viktigaste orsakerna till förlust av sjögräs och limniska 
kärlväxter globalt är försämrad vattenkvalité som en 
konsekvens av bland annat ökad uppgrumling  av sedi-
ment och näringsbelastning (Duarte 2002, Dudgeon 
m.fl. 2006, Lotze m.fl. 2006). Muddring och dumpning 
samt uppgrumling av sediment från båttrafik kan för-
utom att öka turbiditeten i vattnet också frigöra näring 
från sedimentet, vilket kan öka tillväxt av växtplankton 
och epifytiska alger och därmed ytterligare försämra 
ljusmiljön för vegetationen (Essink 1999, Nayar m.fl. 
2007, Erftemeijer och Lewis 2006). Om grumlingen 
är kortvarig kan många akvatiska kärlväxter san-
nolikt överleva på kolhydrater som inlagrats i rötter 
och jordstammar under gynnsamma ljusförhållanden 
(Zimmerman m.fl. 1995, Kraemer och Alberte 1995, 
Alcoverro m.fl. 1999). Men om den blir långvarig och 
överstiger de naturliga halterna kan man förvänta 
sig negativa effekter på vegetationen som ett resultat 
av försämrad fotosyntes (Onuf 1994, Erftemeijer och 
Lewis 2006). Dessutom kan ökad sedimentation på 
blad förstärka de negativa effekterna ytterligare. Se 
avsnitt 5.4.3 nedan. 

Negativa effekter av grumling orsakad av muddring 
och dumpning har setts för flera arter av sjögräs. Stu-
dier visar att även små förändringar i ljusförhållanden 
kan leda till stora förluster i sjögräsets utbredning och 

tillväxt (Ralph m.fl. 2007). Utbredd och långvarig upp-
grumling av sediment orsakad av muddring under en 
åttamånadersperiod ledde exempelvis till att djuple-
vande sjögräs (Halophila spp.) inte kunde etablera sig 
under muddringsperioden (York m.fl. 2015). En annan 
studie visade att om en muddring varar tre månader 
eller mer, eller om muddring sker med treårsinter-
vall eller oftare kan återhämtningen av sjögrässystem 
påverkas negativt. Studien visade emellertid också att 
riskerna för förluster och tiden för återhämtning mins-
kade om ljusreduktionen från grumlingen inte översteg 
50 %, speciellt om fler stressorer fanns på platsen (Wu 
m.fl. 2017). Även grumling orsakad av båtaktiviteter 
kan ha en negativ påverkan på vegetationen, framför 
allt när bottendjupet är grundare än 2,5 m (Klein 2007). 
Detta sågs i en studie från Stockholms skärgård, där 
turbiditeten var högre i småbåtshamnar (med mycket 
båtaktivitet) jämfört med i referensområdena. Grum-
lingen anses vara en av huvudanledningarna till att 
mängden vegetation och antalet arter minskade mer 
med djupet i hamnarna jämfört med referensområdena 
utan båtaktiviteter (Eriksson m.fl. 2004, se även Hansen 
m.fl. 2019). Exempelvis var mängden ljuskrävande sjö-
gräsarter, såsom natingar (Ruppia spp. ), markant lägre 
i småbåtshamnarna än i referensområdena (Eriksson 
m.fl. 2004, Hansen m.fl. 2019).

Alger och växtplankton är generellt mindre ljuskrä-
vande än sjögräs och andra vattenlevande kärlväxter 
(Blindow 1992, Dennison m.fl. 1993), vilket är anled-
ningen till att de inte i lika hög utsträckning påverkas av 
den ökade ljusutsläckningen från grumligt vatten. Ofta 
växer också fleråriga alger som tång på hårdbotten i 
mer vågexponerade lokaler som är mindre påverkade av 
uppgrumling och sedimentation. Ett undantag utgörs 
av kransalger som är vanliga i grunda vågskyddade 
mjukbottensområden i Östersjön. Flera studier har 
visat att kransalgers utbredning påverkas negativt av 
ökad turbiditet kopplad både till övergödning (t.ex. 
van den Berg m.fl. 1999) och båttrafik (Eriksson m.fl. 
2004, Hansen och Snickars 2014, Hansen m.fl. 2019). 
Mängden kransalger har visat sig vara betydligt lägre 
i småbåtshamnar än i referensområden i Östersjön 
(Eriksson m.fl. 2004, Hansen m.fl. 2019). Alger kan 
även påverkas negativt av andra aspekter kopplade till 
ökad turbiditet, såsom ökad sedimentation. Se avsnitt 
5.4.3 nedan. Tillväxten av växtplankton kan potentiellt 
hämmas av ökad turbiditet, men då ökad turbiditet som 
orsakats av muddring och dumpning eller fritidsbåtar 
sannolikt endast pågår under en begränsad tid och i 
ett begränsat område så har den förmodligen mycket 
liten effekt på den totala primärproduktionen i området 
(Essink 1999). Turbiditet från muddring har dock för-



FRITIDSBÅTARS PÅVERKAN PÅ GRUNDA KUSTEKOSYSTEM I SVERIGE 63

knippats med tillfälliga skiften i artsammansättningen 
av växt- och djurplankton (Karr 1991). 

Ökad grumlighet kan även påverka de organismer 
som är beroende av synen för att exempelvis jaga 
föda, såsom fisk och fiskätande sjöfågel. Studier har 
visat att ökad grumlighet kan minska effektiviteten i 
vissa fiskarters födosök, vilket i sin tur påverkar till-
växt, förekomst och utbredning av fiskarna. Vidare 
kan grumligt vatten också minska fiskars territoriella 
beteende samt påverka deras lekvandringsbeteende (se 
Karlsson m.fl. i tryck för en sammanställning). Visu-
ella rovfiskar har exempelvis setts undvika vatten med 
hög turbiditet (Essink 1999). Speciellt sill anses extra 
känslig för grumligt vatten och undviker områden där 
koncentrationer av suspenderat material överstiger 
10 mg/L (Westerberg m.fl. 1996). En möjlig orsak till 
sillens känslighet är att planktonätande fisk har täta 
gälfilament som lättare kan täppas igen av sediment-
partiklar (Karlsson m.fl. i tryck; se avsnitt 5.4.3). Även 
abborre har påvisat försämrad förmåga att hitta föda 
vid minskade ljusförhållanden (Bergman 1988, Ljung-
gren och Sandström 2007). 

Vilken effekt som grumling får för fiskar som är 
beroende av synen kan dock även påverkas av hur bytet 
reagerar på grumling. Bytet kan få ett bättre skydd från 
predatorer (Barrett m.fl. 1992), men om de är känsli-
gare för grumling än predatorn, kan istället preda-
torns födointag öka (Kemp m.fl. 2011). Fisklarver som 
använder synen för att jaga föda anses generellt vara 
mer känsliga för grumligt vatten än äldre individer 
då de ofta dör inom några dagar om de inte hittar mat 
(Karlsson m.fl. i tryck). Överlag saknas dock mycket 
kunskap om grumlingens långsiktiga effekter på fisk 
(Kjelland m.fl. 2015).

5.4.3. Direkta effekter av ökad mängd suspenderade 
partiklar och ökad sedimentation
Den ökade mängden partiklar som skapar det grum-
liga vattnet kan också ha en direkt negativ effekt på 
organismer då partiklar kan täppa igen och skada gälar 
på fiskar och filtreringsorgan på suspensionsätande 
bottendjur. När partiklarna så småningom sedimen-
terar och täcker botten och habitat med tunna lager av 
sediment kan de även skugga och kväva bottenvegeta-
tionen och försvåra rekryteringen av växter och djur på 
hårdbotten. Kunskapen om effekterna på miljön är dock 
begränsad då det endast finns ett fåtal studier i fält som 
undersökt långtidseffekter av suspenderade partiklar 
och sedimentation. De flesta studier är från laboratoriet 
och har undersökt hur dödligheten påverkats under 
kortare perioder av mycket höga halter av sediment, 

vilket inte är helt relevant för de koncentrationer som 
uppkommer vid t.ex. muddring eller från båttrafik 
(Newcombe och MacDonald 1991, Wilber och Clarke 
2001, Karlsson m.fl. i tryck). 

Effekter på fisk och kräftdjur
Sedimentpartiklar, i synnerhet partiklar av silthaltig lera, 
kan vidhäfta och täppa igen fiskars gälar, vilket i sin tur 
kan leda till kvävning. Vassa partiklar i sedimentet, som 
exempelvis kisel, kan också skada gälarna. Fisklarver 
och juveniler är generellt mycket känsligare än vuxna 
individer då de har mindre och känsligare gälar som 
lättare täpps igen och skadas (Moore 1977). Fisklarver 
och juveniler har också mindre kapacitet att fly undan 
plymer av suspenderat sediment. Känsligheten variera 
dock stort mellan arter där exempelvis torsklarver visar 
ökad dödlighet redan vid 10 mg/L (Westerberg m.fl. 
1996), medan larver av sill har visat sig klara koncen-
trationer över 540 mg/L (Messieh m.fl. 1981). 

Även fiskägg är känsliga för höga sedimentkoncen-
trationer, framför allt pelagiska ägg som kan påverkas 
negativt av sedimentation på äggen. Om fiskägg utsätts 
för höga halter av sedimentpartiklar i vattnet kan dessa 
fastna på äggytan och tynga ner äggen så att de sjun-
ker till botten. Exempelvis visar studier i Öresund att 
torskägg sjunker till botten redan efter fyra dagar om 
koncentration av suspenderat material överstiger 5–10 
mg/L (Westerberg m.fl. 1996). Sediment kan också 
orsaka mekaniska skador på ägghinnan eller annan 
fysiologisk stress på äggen (Karlsson m.fl. i tryck). Även 
ägg som lagts på botten är känsliga för sedimentation 
som kan täcka äggen och orsaka syrebrist (Jonsson 
1995, Shackle m.fl. 1999). Ökad sedimentation kan även 
förstöra vissa lekhabitat. Exempelvis kan sedimentation 
täcka grovt sediment som sill behöver tillgång till för 
sin reproduktion (de Groot 1979).

I jämförelse med ägg och larver är vuxna fiskar rela-
tivt okänsliga för direkta skador från sedimentpartik-
lar, och de flesta undersökta arter klarar upp till 100 
mg/L i upp till 14 dagar utan dödliga effekter (Karls-
son m.fl. i tryck). Baserat på kortare laboratoriestudier 
sker dödlighet ofta först vid så hög grumlighet som 
10 000 mg/L (Robertson m.fl. 2006). Dessutom är de 
flesta vuxna fiskarter mycket mobila och kan undvika 
uppgrumlade områden. Uppgrumling av sediment har 
därför sannolikt större indirekta effekter på vuxna 
fiskars beteende.

Det finns mycket få studier av hur kräftdjur påverkas 
direkt av suspenderat sediment, och de flesta är base-
rade på utländska arter. Många av de studerade kräft-
djuren är anpassade till grumliga miljöer och uppvisade 
få dödliga effekter vid halter under 10 000 mg/L (Wilber 
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och Clarke 2001, Karlsson m.fl. i tryck). Ett undantag 
utgörs av pungräkor (Mysider) som i laboratorieför-
sök visade >30 % dödlighet vid en grumlighet på 230 
mg/L efter fyra veckor (Nimmo m.fl. 1982). Pungräkor 
är dock pelagiska och har, liksom de flesta kräftdjur, 
möjlighet att undvika områden med hög grumlighet 
varför det är osäkert hur de påverkas av grumlighet 
i naturen.

Effekter på suspensionsätande bottenfauna
I jämförelse med fiskar har filtrerande bottenlevande 
djur nackdelen att de inte kan fly grumliga områden, 
och vid höga koncentrationer av sediment i vattenmas-
san kan de påverkas negativt (Sherk 1972, Newcombe 
och MacDonald 1991, Essink 1999, Erftemeijer och 
Lewis 2006, Bell 2015), Studier har visat att filtrerande 
bottenfauna minskar på dumpningsplatser jämfört 
med referensområden (Witt m.fl. 2004). Det är i första 
hand bottendjurens filtreringsförmåga och tillväxt som 
påverkas negativt när mängden sediment ökar i förhål-
lande till växtplankton och annat organiskt material, 
eftersom de då behöver lägga mer tid på att sortera bort 
oorganiska partiklar (Essink 1999). Vid mycket hög 
grumlighet kan musslor och ostron sluta filtrera och 
stänga in sig i skalen, vilket också påverkar tillväxten 
negativt. En sammanställning av laboratoriestudier 
av hur suspenderat sediment påverkar tillväxt och 
dödlighet hos musslor och ostron visade att juveniler 
och vuxna individer var mer känsliga för grumling än 
larver (detta skiljer sig från hur motsvarande förhål-
landen ser ut för fiskar), samt att det var mycket stor 
skillnad mellan arter. Exempelvis påverkades tillväxten 
av Amerikansk sandmussla (Mercenaria mercinaria) 
negativt vid 100 mg/L efter två dagar, medan blåmuss-
lor (Mytilus spp.) inte påverkades negativt förrän vid 
halter över 10  000 mg/L (Karlsson m.fl. i tryck). Andra 
studier har dock sett negativa effekter på blåmusslors 
tillväxt vid sedimentkoncentrationer >250 mg/L (Wid-
dows m.fl. 1979, Essink 1999). Studier har också visat 
att något förhöjda halter av grumlighet (≈100 mg/L) 
kan ha en positiv effekt på musslor och ostron, då de 
gagnas av den högre organiska halten som kommer 
med den ökade mängden suspenderat sediment (Essink 
1999, Wilber och Clarke 2001). Musslor och ostron är 
dock mycket känsliga för hög sedimentation och dör 
redan då de täcks med 1–2 cm sediment (Essink 1999). 
Ökad sedimentation på hårda ytor har också föreslagits 
påverka rekrytering och överlevnad av blåmussellarver 
(M. edulis) negativt i de centrala delarna av Stora Bält i 
Danmark där blåmusselbankar har påverkats negativt 
av sedimentation kopplad till muddring (Bender och 
Jensen 1992).

Suspensionsätande djur, som exempelvis svampdjur, 
kan också vara känsliga för höga halter suspenderat 
sediment då sedimentet kan misstas för mat (Bell m.fl. 
2015). Sediment kan även täppa igen deras födostruk-
turer och påverka andnings- och exkretionsfunktioner 
negativt (Sherk 1972). Ögonkorallen (Lofelia pertusa) 
som bland annat återfinns i Kosterhavets nationalpark 
på den svenska västkusten, är känslig för både förhöjda 
halter sediment i vattenmassan och för ökad sedimenta-
tion. Vid laboratoriestudier fördubblades dödligen när 
koncentrationen av sediment översteg cirka 50 mg/L, 
och djuret dog inom några dagar vid total övertäckning 
(Brooke m.fl. 2009).

Effekter på vegetation
När de suspenderade sedimentpartiklarna faller ned till 
botten och täcker habitat med tunna lager av sediment 
kan det orsaka flera allvarliga effekter för vegetationen 
i form av skuggning och syrebrist. Vidare kan det för-
svåra rekrytering för makroalger på hårdbotten.

Som nämndes i avsnittet om övertäckning (se avsnitt 
5.1.2.) kan kraftig sedimentation medföra allvarliga 
problem för bottenlevande växter. Exempelvis ökar 
mortaliteten hos ålgräs om plantan täcks med sedi-
ment över 25 % av dess längd (Mills och Fonseca 2003). 
Sedimentation på bladen kan även leda till att bladen 
tyngs ned och därmed riskerar att begravas (Cabaço 
m.fl. 2008). Dock kan även mycket tunna sedimentlager 
orsaka allvarliga problem för vegetationen om de lägger 
sig på bladen, genom att det både minskar tillgången 
på solljus och utbytet av syre med omgivande vatten 
(Chapman och Fletcher 2002, Tamaki m.fl. 2002, Erf-
temeijer och Lewis 2006, Fraser m.fl. 2017, Brodersen 
m.fl. 2017). Sedimentation på bladen kan vara speciellt 
allvarligt för sjögräs och andra växter som lever på 
mjukbotten, då de är extra känsliga för försämrade 
ljusförhållanden och syrehalter. Detta beror på att de 
har stor icke-fotosyntetiserande biomassa (rötter och 
jordstammar) att försörja, vilket kräver höga ljusförhål-
landen. Det beror också på att sedimenten där de växer 
ofta är syrefria vilket ökar syrebehovet i rotzonen för 
att motverka att giftig vätesulfid tränger in i plantan. 
På natten behöver därför sjögräs ta upp syre från det 
omgivande vattnet för att motverka sulfidförgiftning. 
Studier på sjögräs visar att tunna lager av sediment 
på bladen kan skugga bort 64 % av tillgängligt ljus för 
växten (Tamaki m.fl. 2003), minska fotosyntesen med 
80 % (Brodersen m.fl. 2017), samt hindra utbytet av 
syre med omgivande vatten, och därmed öka intrång 
av toxisk vätesulfid i plantan (Salomons 1985, Mascaró 
m.fl. 2009, Brodersen m.fl. 2017). 

Laboratoriestudier på ålgräs i Sverige visar att 
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60–70 % av tillgängligt ljus skuggas bort redan då 
bladen täcks av cirka 2 mg sediment/cm2, vilket mer 
än halverade tillväxten hos ålgräset under en sexveck-
orsperiod (Nilsson 2017). Mängden sediment som 
testades i denna studie stämmer väl överens med de 
mängder som återfanns på bladen hos transplanterade 
plantor efter en månad i fält (1–3 mg/cm2) på skyd-
dade lokaler i södra delarna av Bohuslän (Eriander 
m.fl. opubl. data). I dessa lokaler har tidigare studier 
visat på en stor grumlingsproblematik orsakad främst 
av uppgrumling av sediment från botten (Moksnes 
m.fl. 2018). Modellsimuleringar av mudderdumpningar 
på dumpningsplatser i fjordområden innanför Tjörn 
i Bohuslän visar att suspenderat sediment sprids upp 
till 10 km från dumpningsplatserna (se fig. 4.3), vil-
ket leder till att även sedimentation sker långt ifrån 
dumpningsplatsen. Sedimentation på 1 mg/cm2 , som 
reducerar cirka 50 % av tillgängligt ljus (Nilsson 2017), 
hittades upp till 20 km från dumpningsplatsen (fig. 5.2; 
Eriander m.fl. opubl. data). Eftersom ålgräsängar och 
andra känsliga habitat hittas bara några 100-tals m 
från dessa dumpningsplatser indikerar resultaten att 
dumpningarna medför allvarlig negativ påverkan på 
miljön. Negativa effekter av sedimentation är sannolikt 
ett större problem i skyddade lokaler där strömhas-
tigheten är låg och där sedimentationen därför blir 
högre. I områden skyddade för vågrörelser kan också 
sedimentet ligga kvar på bladen under långa perio-
der. Tamaki m.fl. (2003) såg att strömhastigheter av 8 
cm/s krävdes för att sediment skulle spolas bort från 
ålgräsblad, vilket är betydligt högre än de normala 
strömhastigheter som hittas i skyddade områden längs 
den svenska kusten (1–4 m/s; Moksnes och Wennhage 
2001). Studier i Sverige indikerar dessutom att mängden 
sediment som lägger sig på bladen är högre om plantan 
täcks av epifyter (Eriander m.fl. opubl. data). Detta gör 
att den näring som frisläpps med sedimentet som sprids 
vid muddring och dumpning, ytterligare skulle kunna 
förvärra problematiken med sedimentation. 

Sedimentation kan även få negativa effekter på mak-
roalger genom att minska tillväxt, överlevnad och 
rekrytering, även om effekten tycks varierna mellan 
arter (Fraser m.fl. 2017). En experimentell studie av 
kransalgen rödsträfse (Chara tomentosa) i Finland 
visade att skott som utsattes för grumling och sedi-
mentering blev långa och svaga eftersom de försökte 
kompensera för det minskade ljuset genom att växa 
mot ytan, men med hämmad fotosyntes. En stor andel 
av skotten dog efter en längre exponeringstid (max 60 
dagar; Henricson m.fl. 2006). Studier av sockerarter 
(Saccharina latissima) visade att näringsupptag och 
tillväxt minskade då bladen täcktes av ett tunt lager 

sediment, medan ett tjockare lager ledde till att delar av 
plantorna dog (Lyngby och Mortensen 1996). Däremot 
har studier där sargassotång (Sarrgassum muticum) 
täcks av ett tunt lager sediment visat både minskad 
(Fraser m.fl. 2017) och ökad tillväxt, där det senare 
ansågs bero på ökad näringstillförsel via sedimentet 
(Schaffelke 1999). Sedimentation på hårdbottnar kan 
även hindra algsporer från att kunna fästa till ytan. 
Rekrytering av sågtång (Fucus serratus) och blåstång 
(F. vesiculosus) kan exempelvis hämmas då hårda ytor 
täcks av ett lager fint sediment, eftersom det försvå-
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figur 5.2 Resultat från hydrodynamisk modellering av 
sedimentation i samband med dumpning av 2500 m3 
muddermassor vid dumpningsplatsen Källödjupet. 
Kartan visar medelhalten sedimenterat sediment på 
olika avstånd från dumpningsplatsen (lokaliserad vid 
den röda pricken på kartan) baserat på upprepade 
dumpningar under flera år. Dumpningsplatsen ligger 
cirka 200 m från närmast befintliga ålgräsäng och cirka 
60 m från det närmsta Natura 2000-området (ej marke-
rade på kartan). Enligt resultaten kan minst sex olika 
Natura 2000-områden och ett stort antal ålgräsängar i 
området påverkas av dumpningar vid denna lokal. 
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rar för algsporerna att fästa vid ytan (Chapman och 
Fletcher 2002, Eriksson och Johansson 2003). Dessa 
studier visade vidare att finpartikulärt material (vil-
ket framförallt är den typ av material som sprids vid 
muddrings- och dumpningsaktiviteter) hindrade eta-
bleringen av sporer mer än grövre material. 

5.4.4. spridning av miljögifter och näringsämnen
Utöver den påverkan från sedimentpartiklar som 
beskrivits ovan kan uppgrumling av sediment också 
medföra att miljögifter och näringsämnen frigörs från 
sedimentet och sprids till nya områden där de kan få 
allvarliga effekter på miljön. Föroreningar som släpps ut 
i haven och som har hög affinitet till organiskt material 
ansamlas ofta i sediment. Därför innehåller sediment 
som är påverkade av olika mänskliga aktiviteter som 
småbåtshamnar, industrier, jordbruk eller sjöfartstrafik 
ofta höga halter av föroreningar (Je m.fl. 2007, Hammar 
m.fl. 2009). Småbåtshamnar och bryggor placeras oftast 
i skyddade områden där sedimentet är finkornigt och 
har höga halter organiskt material och näringsämnen. 
Uppgrumling av denna typ av sediment via muddring, 
dumpning eller via båttrafik är därför extra proble-
matisk, dels för att den höga organiska halten medför 
att halter av organiska miljögifter och metaller ofta är 
extra höga, dels då det medför en frisättning också av 
näringsämnen som bidrar till problem med övergöd-
ning (Hammar m.fl. 2009). 

Spridning och effekter av miljögifter
Muddermassor kan innehålla flera typer av förore-
ningar som exempelvis kadmium, bly, kvicksilver, 
PCB:er, PAH:er, tennorganiska föreningar, pesticider 
och dioxiner (US EPA 1989, Stronkhorst m.fl. 2003, Je 
m.fl. 2007). Se avsnitt 5.8. för en närmare genomgång 
av effekterna från några av dessa ämnen. I syrefria 
sediment binder tungmetaller hårt till sulfider och 
har då en låg biotillgängligheten och därmed toxici-
tet till organismer. Men vid muddring återförs dessa 
tungmetaller till en syrerik miljö där de släpper från 
sulfidkomplexen och många gånger återgår till sin tox-
iska form (Hellio och Yebra 2009).  Många av dessa 
ämnen (särskilt tungmetaller och organiska miljögifter) 
är starkt bundna till organiskt material eller ler- och 
siltpartiklar i sedimentet. Då sedimentet grumlar upp 
ökar partiklarnas yta mot omgivande vatten, vilket ökar 
frisättningen av dessa partikelbundna ämnen (US EPA 
1989, Nayar m.fl. 2004, Hammar m.fl. 2009). Många för-
oreningar fortsätter dock att vara bundna till partiklar 
och kan antas spridas på samma sätt som uppgrumlat 
sediment, genererat av muddring och dumpning (se 

avsnitt 4.2) eller av båttrafik (se avsnitt 4.3). Dessa fina 
partiklar håller sig suspenderade i vattenmassan under 
en lång tid och kan potentiellt sprida sig över mycket 
stora områden och påverka miljöer och organismer 
långt ifrån spridningskällan (se fig. 4.3; Eriander m.fl. 
opubl. data). Dessutom kan miljögifterna spridas upp 
i näringsväven genom att plankton eller annan fauna 
konsumerar de partiklar som ämnena binder till (Smith 
2002, Hammar m.fl. 2009). Även porvattnet i sedi-
mentet kan innehålla höga halter av miljögifter, vilka 
kan lösas ut i vattnet när sedimentet grumlas upp (US 
EPA 1989, Hammar m.fl. 2009). Vid platser med stor 
vattenrörelse späds dessa ämnen sannolikt ut snabbt, 
medan de skulle kunna ha större negativa effekter i 
skyddade kustmiljöer (US EPA 1989).

Hur miljögifter frigörs, sprids och påverkar miljön 
är komplext och varierar mycket både beroende på 
ämnets toxiska egenskaper och hur det bioackumu-
leras i miljön (se avsnitt 5.8), men också beroende på 
egenskaper hos det uppmuddrade sedimentet och olika 
faktorer i den miljön där sedimentet sprids (Ham-
mar m.fl. 2009). Det är därför svårt att förutsäga vad 
miljöeffekterna blir vid uppgrumling av förorenat 
sediment. Många studier har dock kunnat påvisa 
en gradient med minskad mängd föroreningar med 
avståndet från dumpningsplatser (t.ex. Stronkhorst 
m.fl. 2003, Rumney m.fl. 2015) samt höga halter av 
föroreningar runt dumpningsplatsen. I samband med 
muddringar i Göteborgs hamn uppmättes tydliga 
negativa effekter på tånglake från bl.a. PAH:er och 
tungmetaller som frigjorts under muddringsarbetet 
(Sturve m.fl. 2005). Även TBT-innehåll hos musslor 
har setts öka i samband med muddringar i Göteborgs 
hamn (Granmo 2004), vilka kan ge toxiska effekter på 
bland annat blåmussla (Tjensvall m.fl. 2014). Sprid-
ning av föroreningar i samband med muddring och 
dumpning av sediment kan även orsaka oxidativ stress 
hos fisk (Di Giulio m.fl. 1993, Regoli m.fl. 2002) samt 
ge toxiska effekter hos växtplankton och autotrofa 
bakterier (Nayar m.fl. 2004). De negativa effekterna av 
uppgrumlat giftigt sediment kan också ses på platser 
långt ifrån själva muddringsområdet. Exempelvis har 
negativa effekter på fisk påvisats så långt bort som 
150 km från muddringsaktiviteten (Sturve m.fl. 2005, 
Broeg m.fl. 2002). Broeg m.fl. (2002) upptäckte också 
att de negativa effekterna till och med kan vara större 
för organismer som befinner sig långt ifrån källan 
än för de som befinner sig nära. Detta skulle kunna 
förklaras med att organismer långt ifrån mänsklig 
påverkan är känsligare eller behöver längre tid att 
återhämta sig från föroreningar än de populationer 
som kontinuerligt utsätts för denna typ av påverkan. 
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Spridning av näringsämnen
Grunda mjukbottnar längs Sveriges kuster har ofta 
höga halter av organiskt material och näringsämnen i 
sedimentet, vilket till stor del är ett resultat av histo-
riska utsläpp av kväve och fosfor från land (Havs- och 
vattenmyndigheten 2018a). I skyddade miljöer där 
sedimenten ofta är finkorniga och syrefattiga bryts 
det organiska material ned mycket långsamt, vilket gör 
att höga halter kol och näringsämnen kan lagras där 
under långa perioder. I Bohuslän har kolhalter på runt 
8 % och kvävehalter runt 0,8 % hittats över en meter 
ned i sedimentet i skyddade områden (Moksnes m.fl. 
opubl. data). Uppgrumling av dessa sediment genom 
muddring eller båttrafik skulle därför kunna frigöra 
stora mängder näringsämnen och bidra till problem 
med övergödning (Hammar m.fl. 2009). I samband 
med mudderdumpning har frisättning och spridning 
av näringsämnen kunnat påvisas i flera utländska stu-
dier (Essink 1999, Nayar m.fl. 2004, Nayar m.fl. 2007). 
Denna näringsförorening anses kunna bidra till över-
gödningsproblem lokalt, speciellt i områden med liten 
vattenomsättning, men studier saknas generellt på hur 
bottensamhällen påverkas av denna näringstillförsel. 

I Sverige saknas även studier på spridning av närings-
ämnen från muddring, dumpning eller uppgrumling av 
sediment från båttrafik, men enkla beräkningar tyder 
på att bidraget från fritidsbåtar kan vara betydande. 
Studier av småskaliga dumpningsärenden i Bohuslän 
från muddringar i bl.a. småbåtshamnar visar att varje 
dumpning i medeltal omfattar cirka 2500 m3 mud-
dermassor (Eriander m.fl. opubl. data). Om man antar 
att dessa muddermassor har samma innehåll av kväve 
som naturliga sediment utan vegetation i grunda kust-
områden i Bohuslän (i medeltal 1,05 kg kväve per m3; 
Moksnes m.fl. opubl. data) kan upp till 2,6 ton kväve 
frisättas till miljön vid varje dumpning. För att sätta den 
siffran i perspektiv så släpper en medelstor fiskodling 
i Sverige ut cirka 2,4 ton kväve per år (SMED 2012). 
Det kan därför vara motiverat att pröva om dump-
ning av muddermassor i kustnära områden är fören-
ligt med EU-direktivens förbud mot att ge tillstånd 
till verksamheter som kan orsaka en försämring av 
den ekologiska statusen i kustvattenförekomster med 
avseende på övergödning. Studier behövs dock för att 
undersöka hur mycket kväve och fosfor som frigörs 
från muddermassor under en dumpning, muddring 
eller uppgrumling från båttrafik.

Övergödning utgör fortfarande ett allvarligt problem 
i många av Sveriges kustområden med bland annat 
blomningar av växtplankton och negativa effekter på 
bottenvegetation och bottenfauna (Havs- och vatten-
myndigheten 2018c). I Bohuslän fortsätter exempelvis 

förekomsten av fintrådiga algmattor att öka (Lindegarth 
2019) och ålgräsängar att minska i flera områden 
(Moksnes m.fl. 2018). Det finns därför anledning att 
vara mycket restriktiv med att tillåta verksamheter och 
aktiviteter som förvärrar övergödningssituationen i 
dessa miljöer.

5.5. Direkta skador från fritidsbåtsaktiviteter
Direkta fysiska skador på miljön från fritidsbåtsak-
tiviteter kan uppkomma när båtar förs fram genom 
vattnet, stöter i botten eller biologiska strukturer, samt 
när båtarna förankras. Skador kan även orsakas av 
förankringsanordningarna. Faktaruta 5.5 sammanfat-
tar de miljöeffekter som denna typ av påverkan kan 
ge upphov till, samt de miljöer och organismer som 
är känsliga.

I nedanstående avsnitt delas diskussionen om direkta 
skador från fritidsbåtar upp i två avsnitt: 5.5.1 Skrov- och 
propellerskador samt 5.5.2 Skador från förankringsan-
ordningar. Uppdelningen har gjorts eftersom skadorna 
som uppkommer delvis skiljer sig åt i karaktär. Ska-
dor från förankringsanordningar (bryggor, ankare 
och bojkättingar) är oftast mindre i utbredning (t.ex. 
Creed och Amado Filho 1999, Milazzo m.fl. 2004) än 
de från skrov och propellrar som kan sträcka sig över 
hundratals meter (t.ex. Kenworthy 2006, West 2012). 
Skrov- och propellerskador förekommer endast i grunt 
vatten (<2,5 m; t.ex. Hallac m.fl. 2012), medan förank-
ringsskador – särskilt de från ankare – kan förekomma 
även där vattnet är betydligt djupare (t.ex. Åslund m.fl. 
2010). Efter de två inledande avsnitten följer en diskus-
sion om hur varaktiga dessa skador kan bli beroende 
på återhämtningstiden för systemen (5.5.3 Återhämt-
ning från direkta skador). Det sista avsnittet har inte 
delats upp efter skadetyp (skrov/propeller eller ankare/
bojkätting), eftersom det i många av de tillgängliga 
studierna inte gjorts någon skillnad mellan orsaken 
till de uppkomna skadorna. Många studier av skador 
på bottenorganismer orsakade av båttrafik kan inte 
särskilja direkta från indirekta skador orsakade av 
exempelvis vattenströmmar och svall. Dessa studier 
redovisas tillsammans med rena svallskador i avsnittet 
om hydrodynamisk störning från båttrafik (avsnitt 5.6). 

5.5.1 skrov- och propellerskador
När båtar rör sig genom grunt vatten kan direkta skador 
på botten uppkomma genom fysisk kontakt eller genom 
starka strömmar skapade av skrov och propellrar. Båt-
skrov kan erodera botten och slita loss organismer vid 
förflyttning genom vattnet (Liddle och Scorgie 1980, 
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Murphy och Eaton 1983) eller när de går på grund 
(Rogers och Beets 2001). Den mekaniska nötningen 
från roterande propellrar kan ge upphov till kraftig 
bottenerosion och bortslitningsskador (Zieman 1976, 
Liddle och Scorgie 1980, Dawes m.fl. 1997, Asplund 
och Cook 1999). Skadornas omfattning beror dels på 
båtskrovens form och djup, båtens motorstyrka och 
antal propellrar, dels på vattendjup, bottentyp och på 
hur mycket och vilka organismer som finns där. Skrov- 
och propellerskador kan vara mycket vanliga, särskilt 
nära farleder och båtramper, och är väl dokumenterade 
(Sargent m.fl. 1995, Asplund och Cook 1999, Engeman 
2008, Martin m.fl. 2008, Hallac m.fl. 2012, West 2012, 
Evans m.fl. 2018; se vidare avsnitt 4.3.3).

I sjögräsängar i både USA och Australien har man i 
fältobservationer dokumenterat minskad skottäthet eller 
total bortslitning av skott orsakade av båtpropellrar i flera 
studier på ett antal arter (Halodule wrightii, Halophila 
ovalis, Thalassia testudinum och Zostera marina; t.ex. 
Zieman 1976, Dawes m.fl. 1997, Kenworthy m.fl. 2006, 
Widmer 2006, Orth m.fl. 2017, fig. 5.3). När propell-
rarna skär ner i de mycket grunda bottnarna (oftast ≤ 
1 m) grävs sediment upp och sjögräsens jordstammar 
förstörs. Propellrarna lämnar efter sig vegetationsfria 
fåror, upp till 40 cm djupa, 50 cm breda och flera hundra 
meter långa. När skadan väl uppstått kan vind-, våg- och 
ströminducerad erosion ytterligare förstora skadorna 
(Kenworthy m.fl. 2006). Även på något större djup (1–2 
m) och i sötvatten har man dokumenterat propellerska-
dor i bottenvegetationen. I en nordamerikansk studie av 
vegetationssamhällen dominerade av kransalger (Chara 

spp.) och slingor (Myriophyllum spp.) fann man skador 
orsakade av båtpropellrar (eller ankare) i 12–30 % av 
ängarna (Asplund och Cook 1999). När hastighets- och 
områdesrestriktioner för motorbåtar infördes mins-
kade skadorna till 1,5–2 % och vegetationen blev något 
högre, främst beroende på ökad skottäthet av de längre 
slingorna.

I Sverige finns det få studier av direkta skador från 
skrov och propellrar. Hansen m.fl. (2019) observerade 
dock i medeltal 18 cm lägre vegetationshöjd i ett antal 
småbåtshamnar i Östersjön jämfört med kontroll-
områden (medeldjup 1,2–2,6 m), vilket skulle kunna 
vara relaterat till direkta skador från båtpropellrar och 
propellerströmmar enligt författarna. Flera arter av 
den bottenvegetation som växer i de undersökta öst-
ersjövikarna kan bli över 2 m höga och når ofta upp 
till ytan under sommaren (t.ex. ålnate Potamogeton 
perfoliatus, borstnate Stuckenia pectinata och axslinga 
Myriophyllum spicatum). De översta delarna av skotten 
kan mycket väl ha slitits bort av propellrar eller pro-
pellerströmmar i sådan omfattning att växterna inte 
hinner kompensera för detta genom tillväxt. Några 
tydliga propellerspår (som i sjögräsängarna i USA 
och Australien; t.ex. Kenworthy 2006, West 2012, fig. 
5.3) sågs dock inte i de undersökta småbåtshamnarna 
(J. Hansen pers. obs.). Även Sandström m.fl. (2005) 
fann lägre vegetationshöjd i småbåtshamnar i Öster-
sjön jämfört med i referensområden, men de tolkade 
det som främst relaterat till ändrade vågförhållanden 
(ökat svall från båtar och/eller vågsvall p.g.a muddrade 
viköppningar).

Faktaruta 5.5 Direkta fysiska skador från fritidsbåtsaktiviteter

typ	av	effekt	på	miljön aktivitetens	frekvens effektens		
varaktighet

effektens	
utbredning

Erosion av botten enstaka–dagligen <1 år–flera år  
(permanent)

<10–100-tals m

Omstrukturering av botten enstaka–dagligen <1 år–flera år  
(permanent)

<10–100-tals m

Kollision med djur enstaka varierande –

känsliga	miljöer	och	organismer

•	 Grunda, vågskyddade mjukbottensmiljöer

•	 Organismer som är fastsittande eller har begränsad rörelseförmåga eller långsam tillväxt (t.ex.  
mjukbottensvegetation, makroalger, musslor och ostron).

•	 Indirekt: Vegetationsassocierad fauna och flora

•	 Tumlare (kollision)
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Då olika arter är olika känsliga för skrov- och propel-
lerskador kan intensiv störning leda till förändringar i 
artsammansättning. Exempelvis är högväxande vegeta-
tion med mycket biomassa nära ytan, arter med flytblad 
och kalkinlagrande sköra eller långsamt växande arter 
mer känsliga för denna typ av störning än mer slittå-
liga snabbväxande arter, särskilt de med förmåga till 
vegetativ förökning från bortslitna skott (Murphy och 
Eaton 1983, Asplund och Cook 1999).

Direkta skrov- eller propellerskador har också obser-
verats på andra organismer än bottenvegetation. I 
grunda sjögräsområden skadas ofta betande sjökor 
(Beck m.fl. 1982, Borsa 2006, Rommel m.fl. 2007). Även 
skador på valar och delfiner, liksom på fisk förekommer 
(Borsa 2006, Burgin och Hariman 2011, Whitfield och 
Becker 2014, Félix m.fl. 2017). Hur omfattande sådana 
skador är på djurarter i svenska vatten är dock oklart. 
Enskilda propellerskador har observerats på tumlare 
(Carlström m.fl. 2008) och propellerskador på fisk dis-
kuteras i sportfiskekretsar, men är oss veterligen inte 
oberoende och systematiskt dokumenterade i forskning.

Eftersom propellerskador minskar mängden vegeta-
tionshabitat och fragmenterar undervattenslandskapet 
kan det påverka de alger och djur som lever i habi-
taten. Uhrin och Holmqvist (2003) fann exempelvis 
tydliga effekter på evertebratsamhället upp till 5 m 
från propellerskador i tropiska sjögräsängar (Puerto 
Rico). De dokumenterade både lägre antal individer 
per area och färre antal arter i skadade områden än 
i närliggande kontrollområden. Antalet räkor, krab-
bor och musslor, men inte fisk, var färre i de skadade 
områdena. Lägre tillväxt hos räkor har även observerats 
i områden med mycket propellerskador (Texas, USA; 
Burfeind och Stunz 2007). Även effekter av skador i 
ålgräsängar (Zostera marina) har studerats. I en expe-

rimentell studie i San Diego Bay (Kalifornien, USA) 
där man simulerade propeller-/ankringsskador och 
studerade faunan efter fyra och åtta veckor fann man 
ingen effekt i 4 m2-områden men däremot i större 16 
m2-områden (Reed och Hovel 2006). Abundansen 
minskade till ungefär en fjärdedel och artdiversiteten 
till ungefär hälften. Effekten kvarstod under de åtta 
veckor som studien pågick men påverkan på faunan 
framträdde endast där 90 % av ålgräset tagits bort 
och inte i områden där 10–70 % avlägsnats (Reed och 
Hovel 2006). I en stor sammanställning konstaterar 
Bell m.fl. (2001) att småskalig fragmentering har väl-
digt liten eller ingen effekt på associerad fauna (läs 
vidare i t.ex. Boström m.fl. 2006, Lefcheck m.fl. 2016), 
utan att störningarna måste vara mycket omfattande 
för att effekter ska uppkomma. I studien identifierar 
man dock att sådana storskaliga habitatförändringar 
kan uppkomma av propellerskador i mycket utsatta 
grunda sjögräsområden. Vidare diskuterar Bell m.fl. 
(2001) att effekten på fauna kan vara icke-linjär och 
uppvisa tröskelvärden där påverkan på faunan från 
båtar uppkommer först när den totala skadan (enskild 
eller kumulativ) är stor. Vid det stadium då en skada av 
denna omfattning uppnåtts, blir påverkan på djurlivet 
emellertid mycket omfattande. 

Några specifika studier av effekter på djur i förhål-
lande till skrov- eller propellerskador i svenska vatten 
har inte kunnat identifieras i arbetet med denna rap-
port. Men då mängden och höjden vegetation visat sig 
vara viktigt för yngel av ett antal fiskarter i Östersjön, 
både på viknivå och i mindre områden (cirka 80 m2) 
inom vikar (Sandström m.fl. 2005, Hansen m.fl. 2019), 
skulle propellerskador kunna påverka fisksamhällena 
här. Det är dock viktigt att notera att varken Sand-
ström m.fl. (2005) eller Hansen m.fl. (2019) identifierar 
propellerskador som en specifik orsak till den mindre 
mängden fiskyngel i småbåtshamnar. Istället relaterar 
de den reducerade mängden till en generell förlust av 
mängd och kvalitet på vegetationshabitaten, eller till 
indirekta effekter av båttrafik såsom båtgenererade 
strömmar och svall.

5.5.2 skador från förankringsanordningar
Bryggor, pirar, bojar och ankare kan ge upphov till 
direkta skador på miljön på olika sätt. Bryggor kan 
orsaka direkta skador på botten då de anläggs, genom 
att pålar förs ned i botten och genom att fundament eller 
stenkistor placeras där. Botten kan även skadas av tung 
utrustning som används vid anläggandet (Länsstyrel-
sen i Stockholms län 2018). Skador som uppkommer 
vid anläggning av bryggor och pirar tas upp i avsnitten 

figur 5.3 Direkta propellerskador i sjögräs i Florida 
Bay, USA. Foto: National Park Services, U.S. Depart-
ment of the Interior (Lori Oberhofer, till höger).
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4.1.1 Bryggor och andra förankringsannordningar och 
5.1 Avlägsnande och övertäckning av sediment, samt 5.4 
Uppgrumling av sediment. Även efter anläggningsfasen 
kan bryggor ge direkta fysiska skador genom att kät-
tingar som håller fast bryggorna (främst flytbryggor) 
skaver mot botten. Skadorna uppkommer på liknande 
sätt som från kättingar till bojar, vilket är väl studerat. 
I ett antal studier har man undersökt effekter av mer 
eller mindre fasta förankringsbojar på bottenvegeta-
tion (Montefalcone m.fl. 2008, Ostendorp m.fl. 2009, 
Demers m.fl. 2013, La Manna m.fl. 2015, West 2012, 
Unsworth m.fl. 2017, Evans m.fl. 2018). Skadornas 
omfattning beror på bojen eller bojsystemets utform-
ning. Oftast är vegetationen helt bortskavd närmast 
bojstenen (eller linkande fundament) där kätting eller 
rep släpat i botten. Mängden och höjden på vegetationen 
ökar sedan succesivt ut från bojstenen. Den påverkade 
ytan från enskilda bojar har rapporterats variera från 
1–9 m radie, motsvarande 3–254 m2 (Walker m.fl. 
1989, Demers m.fl. 1997, Ostendorp m.fl. 2009, West 
2012, Unsworth m.fl. 2017). Skador upp till 314 m2 
har dock noterats (Walker m.fl. 1989). Bojsystem med 
flera kedjor på botten, exempelvis tre förgrenade från 
en central punkt där bojen fästs, har genererat större 
skador än de från vanliga bojar med enskilda kättingar, 
trots att systemen konstruerats för att minska påver-
kan (Hastings 1995, Demers m.fl. 1997). Påverkan på 
bottenvegetationen ökar med vattendjupet, antagligen 
beroende på lägre tillväxt och långsammare återhämt-
ning på djupare, mörkare vatten (Montefalcone m.fl. 
2006, Montefalcone m.fl. 2008). Den påverkade ytan har 
även visat sig vara mindre för mer snabbväxande arter, 
t.ex. ålgräs, än långsamväxande arter som Posidonia 
oceanica, eftersom återkolonisation av kantzonen sker 

snabbare (Unsworth m.fl. 2017). Läs mer om återko-
lonisation i avsnitt 5.5.3. Tidvatten kan orsaka större 
skavområden då den långa kättingen som är anpassad 
till högvatten skaver över en större radie av botten vid 
lågt vatten (t.ex. Herbert m.fl. 2009).

Trots att varje enskild skada är liten i förhållande 
till bottenvegetationens totala utbredning kan den 
sammanlagda påverkan vara omfattande i områden 
där bojar är vanliga som förankringsanordningar. Vid 
Rottnest Island i västra Australien förvann 18 % av 
sjögräsområdena mellan 1941 och 1992 och 13 % mel-
lan 1981 och 1992 på grund av skav från bojkättingar 
(Hastings m.fl. 1995). I två andra områden nära Sydney 
har 46 % respektive 37 % av sjögräsområdena försvun-
nit mellan 2009 och 2014 främst p.g.a. skav från bojar 
(Evans m.fl. 2018). I södra England har man uppskattat 
att skadan på tidvattengyttjeständer från bojsystem 
uppgår till cirka 3 % (Herbert m.fl. 2009).

Det har gjorts flera försök att minska skadorna från 
förankringsbojar. I Australien lyckades man minska 
påverkan kraftigt så att ingen, eller nästan ingen, åver-
kan gjordes på sjögräset. Detta åstadkom man genom 
att ersätta bojkättingen med länkade, roterande metall-
stavar som gjorde att anordningen höjdes upp ovan-
för vegetationen (Demers m.fl. 1997). I Bodensjön i 
Tyskland provade man ikrokningsbojar där längden 
på kätting och rep från bojen justerades veckovis för 
att få så kort längd som möjligt i förhållande till vat-
tenståndet (Ostendorp m.fl. 2009). Detta minskade 
ytan som skadades från i medel 87 m2 före åtgärden 
till 6 m2 efter åtgärden. 

Eftersom vegetationen är viktig för många djur har 
man dokumenterat minskningar av vegetationsknutna 
arter inom bortskavningsområdet (fig. 5.4). I den 

figur 5.4 Direkta skador av bojkättingar syns tydligt i a) sjögräsäng i Jervis Bay vid sydöstra Australiens kust 
(2009) och b) kransalgsäng i Bodensjön på gränsen mellan Tyskland och Schweiz (2012). I båda områdena har 
man arbetat med att ta fram mer miljövänliga bojsystem. Satellitbilder från Google Earth 7.3.2.5776 [2019–03–23].
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kransalgsdominerade vegetationen i Bodensjön mins-
kade den vegetationsknutna evertebratfaunan med 98 % 
(Ostendorp m.fl. 2009). Även för mindre vegetations-
knutna men fastsittande eller måttligt rörliga arter har 
bojsystemen en negativ påverkan genom den frekventa 
mekaniska störningen. Exempelvis påverkas musslor 
och snäckor negativt (Reed och Hovel 2006, Ostendorp 
m.fl. 2009). I Reed och Hovels (2006) experimentella 
studie fann man att den totala abundansen av smådjur 
minskade till ungefär en fjärdedel och artdiversiten till 
ungefär hälften där 90 % av ålgräset tagits bort för att 
simulera direkta fysiska båtskador. I gyttjebottnar vid 
Englands tidvattenkust dokumenterade dock Herbert 
m.fl. (2009) stor variation i påverkan på djursamhället 
i bottnarna. De fann skillnader i artsammansättning 
vid ett tillfälle, men inte vid ett annat. Även fisksam-
hällen kan påverkas av förankringsbojar. I en studie i 
Sydney Harbour (Australien) fann man betydligt färre 
fiskar nära bojar (<5 m) än länge bort från dem (>10 m 
Lanham m.fl. 2018). Även diversitet och artsamman-
sättningen blev lägre nära bojarna. I en större skala, 
när områden med bojar jämfördes med områden utan 
bojar (cirka 1 hektarsområden), såg man dock ingen 
effekt på fisksamhället (Lanham m.fl. 2018).

Bojkättingar eroderar även bottensedimenten som 
blir mer grovkorniga (Herbert m.fl. 2009, Ostendorp 
m.fl. 2009). Hur omfattande erosionen blir beror på 
bottens beskaffenhet. Ostendorp m.fl. (2009) noterade 
en påverkan ned till 3 cm i märgel och grusdominerad 
sjöbotten, medan erosion så djupt som 1 m har note-
rats runt bojstenar på sandbotten (Walker m.fl. 1989). 
När bojkättingskadan väl uppstått kan vind-, våg- och 
strömmar ytterligare förstora skadorna (t.ex. Evans 
m.fl. 2018). Bojsystem i sjögräsområden i Australien 

har även visat sig kraftigt erodera inbundet kol (Ser-
rano m.fl. 2016).

Bottenskador från båtankare uppkommer när ankare 
och eventuell kätting slår i och låser fast i botten och 
när ankaret dras in (fig. 5.5). Den största skadan sker 
i samband med det sistnämnda (Milazzo m.fl. 2004, 
Åslund m.fl. 2010). Två oberoende studier i tropiska 
sjögräsängar (Thalassia testudinum/Halodule wrightii-
dominerad vegetation) konstaterar att medelstorleken 
på bottenskador orsakade av fritidsbåtars båtankare var 
0,16 m2 (Williams 1988, Creed och Amado Filho 1999) 
och en studie från Medelhavet uppmätte den genom-
snittliga skadan till 0,66 m2 (P. oceanica; Francour m.fl. 
1999). Experimentella studier från Medelhavet har även 
visat att varje ankring resulterar i att i medeltal 2–34 
skott av sjögräs skadas, vilket ger lägre täthet, höjd 
och bottentäckning (P. oceanica; Francour m.fl. 1999, 
Milazzo m.fl. 2004, Ceccherelli m.fl. 2007). Bottentyp 
och den naturliga tätheten på vegetationen påverkar 
skadornas omfattning (Milazzo m.fl. 2004). Påverkan 
varierar även med typ av ankare. Milazzo m.fl. (2004) 
undersökte skador i Posidonia-ängar från tre typer av 
ankare (Hall, Danforth och paraplyankare/dragg; fig. 
5.6) och kom fram till att Hall-ankare kan reducera 
skadorna med i genomsnitt mer än 50 % eftersom det 
skadar färre plantor än de två andra ankartyperna när 
det dras in. Precis som för propeller- och bojkättings-
kador är arter olika känsliga för mekanisk åverkan, 
vilket kan ändra artsammansättningen på de påverkade 
samhällena. Exempelvis poängterar Ceccherelli m.fl. 
(2014) att bortslitningsskador kan leda till att invasiva 
arter får lättare att sprida sig.

Även djur påverkas av ankare som slår i samt dras 
över och i botten. Stora långsamt växande, fastsit-

figur 5.5 Ett så kallat Bruce-ankare i en ålgräsäng 
utanför en populär badstrand i Trosa skärgård. Skador 
från ankare uppkommer när ankare slår i botten, men 
främst när ankaret dras in. Foto: Joakim Hansen.

figur 5.6 Tre typer av ankare vars skador på botten 
undersöktes i Medelhavet. Ankaret av typen Hall 
var skonsammast mot bottenvegetationen eftersom 
det skadade betydligt färre plantor än de två andra 
ankartyperna när det drogs in (Milazzo m.fl. 2004, © 
Elsevier).

Hall Danforth Dragg
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tande eller måttligt rörliga arter påverkas i särskilt hög 
utsträckning. Flera studier har dokumenterat negativa 
effekter på de stora Pinna-musslorna (Backhurst och 
Cole 2000, Hendriks m.fl. 2013, Vazquez m.fl. 2015). 
Både antalet och storleken på musslor påverkas negativt 
av ankring. När man jämförde områden med och utan 
ankringsförbud längs Mallorcas kust visade det sig att 
densiteten på Pinna-musslor var 78 % lägre och att de 
hade 65 % mindre skalbredd i områden med ankring 
(Hendriks m.fl. 2013). Även om ankringsskadorna inte 
alltid är dödliga för djuren så kan predationen på dem 
öka om de skadas. På svenska västkusten finns far-
hågor om att ostron kan påverkas negativt, eftersom 
fritidsbåtar i stor utsträckning ankras i områden där 
ostronen lever (Egardt 2018).

I vissa fall kan skadorna sträcka sig i långa fåror då 
ankare släpat genom botten (t.ex. Åslund m.fl. 2010), 
men generellt ger varje enskild ankring väldigt liten 
skada. Den sammanlagda skadan av många ankringar 
kan emellertid bli stor. Creed och Amado Filho (1999) 
beräknade att av de sjögräsängar de studerade i Brasi-
lien skadades 0,5 % per år av ankring. En beräkning för 
franska medelhavskusten (inom 0–80 m djup) visar att 
ankring kan påverka cirka 2 % av kusten, särskilt grund 
mjukbotten och sjögräshabitat (Holon m.fl. 2015).

5.5.3 återhämtning från direkta skador
Återhämtning av direkta fysiska skador kan ta lång tid 
beroende på skadans omfattning och vilken art som 
skadas. Återhämtningstiden har studerats i ett antal stu-
dier, både som uppföljande observationer av skador som 
uppkommit genom att propellrar och ankare skadat 
eller slitit loss bottenorganismer, och i experiment där 
man skapat skador efterliknande de som uppkommer 
när båtar används. För långsamt växande sjögräs, t.ex. 
Posidonia-arter, kan återhämtningen från ankrings- 
och propellerskador ta mycket lång tid, flera år upp till 
decennier (ibland >80 år; Walker m.fl. 1989, Hastings 
m.fl. 1995, Dawes m.fl. 1997, Milazzo m.fl. 2004, Mar-
tin m.fl. 2008, Evans m.fl. 2018, Furman m.fl. 2019). 
Andra sjögräsarter kan dock återkolonisera snabbare, 
ofta inom 6–9 månader (Walker m.fl. 1989, Creed och 
Amado Filho 1999, Widmer 2006). Om vi fokuserar på 
arter relevanta för svenska förhållanden så har en studie 
av ålgräs i tempererade områden i USA visat att det tar 
ungefär två år för dem att vegetativt återkolonisera 
små experimentellt skapade ankrings-/propellerska-
dor (4 m2; Boese m.fl. 2009). Liknande resultat har 
man fått för andra Zostera-arter i Australien (Rasheed 
1999, Macreadie m.fl. 2014). I en studie av propeller-
skador från kommersiella fiskebåtar på ålgräs- och 

hårnatingängar (Ruppia maritima) i det tempererade 
Chesapeake Bay (USA) fann man att återhämtningen 
av enskilda skador tog 2–3 år och att återhämtning av 
kumulativa skador i större områden tog cirka 6 år (Orth 
m.fl. 2017). Återhämtningen kan antas vara liknande för 
propellerskador på ålgräs i Sverige. Men om skadorna 
blir omfattande kan återhämtningen antagligen ta 
längre tid, särskilt om skadorna uppkommer i områden 
som även påverkas av andra faktorer såsom övergöd-
ning och fiske. Studier vid svenska västkusten visar att 
ålgräsängar kan behöva mycket lång tid att återhämta 
sig från stora skador, och i vissa fall inte återhämtar 
sig alls (Moksnes m.fl. 2018). Det beror på att förlust 
över en viss gräns (tröskelvärde) leder till att ålgräset 
förlorar sin förmåga att påverka miljön (t.ex. stabilisera 
sediment, förhindra uppgrumling och därmed bidra 
till klarare vatten). Detta leder till försämrade förhål-
landen för tillväxt och fortsatta förluster av ålgräs, 
där negativa återkopplingsmekanismer förhindrar 
återhämtningen (Moksnes m.fl. 2018). I en studie av 
vegetationssamhällen dominerade av kransalger (Chara 
spp.) och slingor (Myriophyllum spp.) i en nordameri-
kansk tempererad sjö hade ängarna återhämtat sig från 
49 till 76 % täckningsgrad efter två års reglering av 
båttrafik (Wisconsin, USA, Asplund och Cook 1999). 
Bortslitningsskador i vegetationen orsakade av propell-
rar och ankare hade då minskat från 30 % till 1,5 %. I 
en experimentell studie av kransalgsdominerad vegeta-
tion (borststräfse, Chara aspera) vid estniska kusten 
kunde man se att vegetationen återhämtade sig inom 
några månader efter en måttlig störning under tidig 
sommar (juni), där vegetationen klipptes ned 5 cm. 
Efter en något senare (juli) eller kraftigare störning, 
där vegetationen togs bort helt och/eller sedimentet 
rördes om 10–15 cm djupt (2,25 m2-områden; Torn 
m.fl. 2010) hade vegetationen dock inte återhämtat sig 
ett år efter åverkan. Små men frekvent återkommande 
mekaniska störningar av kransalger kan leda till att 
bestånden lokalt försvinner helt, vilket exempelvis 
observerats för rödsträfse (Chara tomentosa; J. Hansen, 
opubl. data, se även Munsterhjelm 2005). Små enstaka 
ankringsskador i Östersjöns blandbestånd av natar 
(Potamogeton/Stuckenia), natingar (Ruppia), slingor 
(Myriophyllum), möjor (Ranunculus) och särvar (Zan-
nichellia/Ceratophyllum) kan dock återhämta sig inom 
någon månad (J. Hansen, opubl. data).

Återhämtningstiden för djur i relation till direkta 
fysiska skador från småbåtaktiviteter är dåligt studerad. 
För vegetationsknutna arter är återhämtningstiden av 
naturliga skäl relaterad till hur lång tid det tar för vege-
tationen att återhämta sig, vilket varierar från månader 
till decennier enligt ovan. För stora, fastsittande eller 
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måttligt rörliga arter kan återhämtningen ta mycket 
lång tid, exempelvis för musslor (Hendriks m.fl. 2013, 
Vazquez m.fl. 2015) och koraller – där ankringsskador 
kan få förödande konsekvenser (t.ex. Rogers och Beets 
2001, Forrester m.fl. 2015). Forrester m.fl. (2015) såg 
inga tecken på återhämtning hos koraller i Västindien 
10 år efter en ankringsincident.

För att påskynda återhämtningen efter direkta fysiska 
skador från båtar har ett antal metoder utvecklats 
främst för sjögräs, med varierande resultat (t.ex. Ken-
worthy 2006, Furman m.fl. 2019). Metoderna har bestått 
av att lägga sand eller kalksten i ärren, placera finsedi-
ment i textiltuber vid skadorna, plantera snabbväxande 
arter och tillsätta gödning. Sju år efter åtgärderna hade 
dock inte målarten (T. testudinum) återhämtat sig fullt 
ut (Furman m.fl. 2019). Däremot frodades andra mer 
snabbväxande arter (t.ex. H. wrightii) i de tidigare ärren.

5.6. effekter av hydrodynamisk störning från  
båttrafik
Svall, strömmar och turbulens som bildas från fri-
tidsbåtstrafik kan påverka grunda kustmiljöer, främst 
mjukbottensområden med naturligt låg vågexponering 
och strömningshastighet. Påverkan sker främst genom 
att den orsakar fysisk förändring och erosion av strän-
der, bottnar och bottenhabitat, men även genom att 
den genererar ökad uppgrumling av sediment. Läs mer 
om effekter på miljön från ökad uppgrumling i avsnitt 
5.4. Faktaruta 5.6 sammanfattar de miljöeffekter som 
denna typ av påverkan kan ge, samt de miljöer och 
organismer som är känsliga.

5.6.1. strand- och bottenerosion
Erosion orsakad av båtsvall är förhållandevis välstude-
rat, särskilt erosionen av stränder (t.ex. Johnson 1994, 
Nanson m.fl. 1994, Mosisch och Arthington 1998, Gra-
nath 2004, Klein 2007, Lindfors 2010). Fem faktorer 
har identifierats som påverkar erosion av stränder och 
grunda bottnar (t.ex. Klein 2007 och referenser däri):

1. båtsvallets energi i förhållande till den naturliga 
vågenergin,

2. erosionsbenägenhet på strand- och bottenmate-
rialet (t.ex. sand, gyttja eller lera), 

3. profilen på strand och botten, 
4. hur omfattande båttrafiken är, samt 
5. avståndet från båtarna till stranden eller den 

grunda botten. 

Bottenerosion påverkas även av vattendjupet, där endast 
grunda bottnar eroderar på grund av svall, strömmar 
och turbulens från båtar. Uppgrumling av bottnar 
förekommer exempelvis främst ned till cirka 2,5 m 
djup (Klein 2007). 

Det är huvudsakligen stränder med naturligt låg 
vågexponering och strömningshastighet som påver-
kas av svall, strömmar och turbulens från fritidsbåtar 
eftersom frekvensen och magnituden av de båtgene-
rerade vattenrörelserna måste vara högre än de natur-
liga förhållandena för att det ska bli någon påverkan 
(Bhowmik m.fl. 1991, Granath 2004, Lindfors 2010). 
Granath (2004) anger att i stora delar av Stockholms 
skärgård har fritidsbåtar i allmänhet marginell effekt 
på stranderosion, men i trånga vågskyddade vatten kan 
påverkan vara väsentlig, särskilt från ett växande antal 

Faktaruta 5.6 Hydrodynamisk störning från båttrafik

typ	av	effekt	på	miljön aktivitetens	
frekvens

effektens		
varaktighet

effektens	
utbredning

Erosion av stränder och botten enstaka–dagligen < 1 h–permanent 10–100-tals m

Uppgrumling av sediment (se avsnitt 5.4) enstaka–dagligen < timmar–dagar 10–100-tals m

känsliga	miljöer	och	organismer

•	 Grunda, vågskyddade mjukbottensmiljöer

•	 Mjukbottensvegetation (t.ex. ålgräs och kransalger)

•	 Icke fastsittande arter med begränsad simförmåga som lever på botten och bland vegetation

•	 Vissa suspensionsätande bottenlevande djur som musslor och ostron
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stora och tunga fritidsbåtar. Som diskuterats i avsnitt 
4.3.1 genererar små motorbåtar svall under cirka 30 cm, 
medan större motorbåtar genererar upp till cirka 70 cm 
höga svall. Ju högre vågen är och ju mer energi den har 
desto större potential har den att erodera bottnar och 
stränder. En experimentell studie av båtsvallets effekter 
på flodbankar visade att sambandet mellan våghöjd och 
erosion är icke-linjärt (Tasmanien; Nanson m.fl. 1994). 
Redan vid 3–4 cm våghöjd skedde en viss erosion av de 
sandiga branta flodbankarna. Men vid ett tröskelvärde 
på 30–35 cm våghöjd blev erosionen kraftigt tilltagande 
och vid svallvågor över 35 cm eroderade alla sediment 
utom block och berg. Även om branta flodbankar skiljer 
sig en del från många svenska kuststränder indikerar 
resultaten att även svall på endast 30 cm eller däröver 
från fritidsbåtar kan ha en signifikant erosionseffekt 
på utsatta stränder.

Mjuka bottnar och stränder eroderar lättast. Morän, 
sand och grus är mest lätteroderade, särskilt grov 
morän (Granath 1992, Lindfors 2010). Även många 
finsediment eroderas lätt, särskilt de med inslag av 
grövre partiklar (t.ex. grov gyttja). En finpartikulär 
lerstrand eller lerbotten kan däremot vara mycket tålig 
mot erosion på grund av starka molekylära (kohesiva) 
krafter. Därutöver kan tunna jordtäcken på berg nära 
vattenlinjen lätt eroderas (Lindfors 2010). Även stran-
dens form och bottentopografi påverkar erosionsbenä-
genheten på stränder och bottnar. Branta stränder och 
utstickande uddar är mer utsatta eftersom de branta 
horisontella och vertikala strandprofilerna lätt medger 
transport och omfördelning av material (Granath 1992). 
Det eroderade materialet från branter transporteras till 
och ackumuleras ofta på djupare flacka bottenpartier, 
medan det eroderade materialet från uddar ofta acku-
muleras på uddarnas läsida. Långgrunda flacka stränder 
är mer erosionståliga eftersom de grunda bottnarna 
kan reducera vågarnas energi innan de når stranden. 
Jämn lutning och ofta även jämn partikelfördelning 
minskar dessutom transport och sortering av material 
orsakad av svallet från båtar. 

Vilken typ och hur många båtar som passerar ett 
utsatt område har också betydelse för hur omfattande 
erosionen blir. Få passager av mindre båtar har sällan 
någon effekt, men som diskuterats i avsnitt 4.3.1, ju 
fler och större båtar som passerar ett område desto 
mer energi når området och desto mer omfattande 
kan erosionen bli. Även avståndet mellan båtarna och 
det utsatta området har stor betydelse för erosionen 
(Granath 2004, Maynord 2005, Klein 2007, Vandemoer 
2009, Lindfors 2010). I studier från Stockholms skär-
gård, där passagerartrafiken med medelstora färjor 
står för de mest omfattande svallen, visar resultaten 

tydligt att de svårare stranderosionsskadorna minskar 
i en betydande omfattning med ökande avstånd till 
farlederna (Lindfors 2010). För stränder inom 25 m 
från farleder i mellanskärgården uppvisade 40 % ska-
dor från erosion där 25 % utgjordes av svåra erosions-
skador (tydlig materialförlust med brant erosionskant 
och vegetationsförlust nedanför). För stränder på ett 
avstånd längre än 25 m men närmare än 100 m från 
farleder var motsvarande siffror cirka 36 % respektive 
20 %. Av de stränder som befinner sig på ett avstånd 
av >250≤500 m från farleder var totalt 17 % skadade 
där endast 2 % uppvisade svåra skador. Detta tyder på 
att det krävs relativt långa avstånd mellan en farled 
och dess omgivningar för att minska erosionsbenä-
genheten (Lindfors 2010). Specifika studier av svall 
från små fritidsbåtar har visat att svallvågorna kvar-
står betydligt längre än 150 m från båtarna, men att 
en strand 150 m från en passerande båt endast utsätts 
för en femtedel av den energi som når en strand 60 m 
från samma båt (Klein 2007 och referenser däri). Flera 
studier har därmed konstaterat att svall från småbåtar 
främst påverkar stränder som passeras nära (≤50 till 
100 m; t.ex. Granath 2004, Klein 2007, Lindfors 2010).

5.6.2. effekter på bottenvegetation och djur
Svall, strömmar och turbulens från båtar kan, förutom 
att erodera sediment, påverka organismer på bottnar 
och stränder. Genom att svall spolar bort lösa sediment 
och frigör hårda ytor kan artsammansättningen ändras. 
I vikar nära farleder i Stockholms skärgård fann exem-
pelvis Eriksson m.fl. (2004) minskad bottentäckning av 
finsedimentlevande kärlväxter och kransalger (havs-
najas Najas marina och rödsträfse Chara tomentosa) 
och ökad bottentäckning av hårdbottenlevande alger 
(blåstång Fucus vesiculosus). Även där inte bottenero-
sionen är lika tydlig kan svall och strömmar påverka 
vegetationen exempelvis genom att frön spolas iväg eller 
skott slits bort (Klein 2007 och referenser däri). Arter 
som är dåligt förankrade i botten slits lättare bort än de 
som är kraftigt förankrade (Liddle och Scorgie 1980). 
Minskad biomassa upp till 80 % orsakad av svall har 
rapporterats från en sjö i Skottland (Klein 2007) och i 
ett experiment i USA minskade biomassan hos sötvat-
tenskärlväxten Vallisneria med 50 % när de utsattes för 
båtsvall (Texas, Doyle 2001). Experimentella studier 
av dvärgålgräs (Zostera noltii) har även visat att svall i 
kombination med ökad närsaltsbelstning ger ökad mor-
talitet och tydliga morfologiska förändringar (La Nafie 
m.fl. 2012). Vidare kan svall från fritidsbåtar öka upp-
grumlingen av sediment och minska vattenkvaliteten 
(se avsnitt 4.3.1) med negativa effekter för många olika 
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organismer (se avsnitt 5.4). Speciellt i grunda områden 
med finkornigt sediment kan uppgrumlingen bli omfat-
tande och långvarig. I långgrunda delar i Bohusläns 
fjordområden visar studier att det krävs förhållandevis 
lite vågenergi för att suspendera sedimentet, vilket 
medför en dramatisk försämring av vattenkvaliteten 
med tydliga negativa effekter på ålgräs (Moksnes m.fl. 
2018). Särskilt den finpartikulära glacialleran verkar 
stanna kvar i vattnet och grumla under mycket lång tid, 
även om den vanligen är mer svåreroderad än andra 
finsediment. Ofta medför svallstörningar både erosion 
och uppgrumling av sediment, varför det kan vara svårt 
skilja dessa påverkansfaktorer åt. 

Den samlade effekten av båttrafik på bottenvegetation 
har analyserats av Sagerman m.fl. (2019) i en metaana-
lys av ett flertal studier från hela världen. De fann att 
mjukbottendominerade områden med båttrafik eller 
experimentellt skapat svall i medeltal hade 58 % mindre 
mängd vegetation i jämförelse med kontrollområden. 
Även om det var mycket stor variation mellan olika 
områden i hur mycket vegetationen påverkades så var 
resultaten robusta. Negativa effekter på vegetationen 
hittades också då endast fritidsbåtar inkluderades och 
svall från skärgårdsfärjor exkluderades från resultaten 
(J. Hansen, opubl. data). Eftersom flera av studierna 
var fältobservationer går det inte att isolera en enskild 
påverkansfaktor (t.ex. svall), utan resultatet avspeglar 
en samlad effekt av all typ av påverkan från båttrafik. 
Sannolikt är emellertid uppgrumling av sediment från 
båtsvall och propellerströmmar  som skapar försämrade 
ljusförhållanden en viktig faktor. 

Studier från kanalsystem i England har visat hur 

mängden vegetation minskar med antalet båtar som 
passerar en vegetationsklädd botten (Murphy och Eaton 
1983, Willby m.fl. 2001). Sambandet är icke-linjärt och 
de två olika studierna uppvisar två olika avtagande 
trender. Den ena är en initialt långsamt avtagande trend 
med ett tröskelvärde vid 500 till 1500 båtpassager per 
år, varefter förlusten av vegetation ökar snabbt (fig. 
5.7a). Den andra är en exponentiellt avtagande trend 
med tydliga förluster redan vid 100 båtpassager per 
år och 80 % förlust vid cirka 1 600 passager per år, 
varefter förlusten i vegetation avtar (fig. 5.7b). Några 
liknande undersökningar mellan trafikintensitet och 
vegetationsförlust finns inte för svenska vatten. 

Svall, strömmar och turbulens från båtar påverkar 
även djur. I en serie studier i vågskyddande miljöer i 
Australien och USA fann Bishop (2004, 2005, 2007, 
2008) färre individer av ett flertal arter av havsborst-
maskar, märlkräftor, snäckor och musslor i områden 
som utsattes för svall från fritidsbåtar eller små färjor 
än i områden utan svall. Särskilt påverkades sådana 
arter som lever på botten och i vegetation (epifauna). 
Den negativa påverkan på djuren kan bero på att de 
spolas bort från sitt underlag eller gömställe och där-
med exponeras för högre predation. Djuren måste även 
använda en stor del av sina resurser till förflyttning vid 
frekvent bortspolning. De kraftiga tryckförändring-
arna som skapas då vattenskotrar passerar över grunda 
bottnar har visat sig orsaka direkta skador på känsliga 
organismer och livsstadier (Mosisch och Arthington 
1998). Exempelvis var mortaliteten hos laxägg 24–37 % 
vid passage av vattenskotrar på grunt vatten (≤0,45 m), 
med högst mortalitet vid högst hastighet (5,6–8,9 kn) 
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figur 5.7 Biomassa av bottenvegetation i förhållande till antalet passerande båtar (de flesta ≤9,1 m) i engelska 
kanalsystem med 8–16 m kanalbredd. Delfigur a anger antal båtpassager per hektar vattenyta och meter djup 
per år (från Murphy och Eaton 1983), medan delfigur b anger antal båtpassager per 10 m2 kanaltvärsnitt per år 
(från Willby m.fl. 2001). Skalorna är därför inte helt jämförbara. Vidare visar delfigur a ett samband som är trans-
formerat med naturliga logaritmen medan delfigur b visar ett rottransformerat samband. 
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och grundast vatten (≤0,3 m). Vidare kan uppgrumling 
av finsediment på grund av de båtgenererade vatten-
rörelserna påverka filtrerare negativt (Bishop 2005; se 
avsnitt 5.4.3). Båttrafik kan även påverka djursamhällen 
indirekt genom erosion eller förändring av bottenmil-
jön, t.ex. förändrad vegetation. Gabel m.fl. (2008, 2012) 
studerade effekter av svall på evertebrater i olika typer 
av bottensubstrat (både i experimentella tankar och i 
fält) och kom fram till att långvarig exponering för båt-
inducerade vågor som leder till minskning av komplext 
strukturerade livsmiljöer kan få stora negativa effekter 
på evertebratfaunan i grunda miljöer. 

5.7. Påverkan från undervattensbuller från  
fritidsbåtar
Havsmiljön är långt ifrån en tyst miljö då regn, vågor, 
åska och blixtar bidrar med naturligt förekommande 
ljud. Många vattenlevande djur producerar dessutom 
själva ljud som tillkommer i ljudlandskapet under 
vattnet. Till det naturliga ljudlandskapet tillför vi 
människor ljud från våra aktiviteter, antingen som en 
bieffekt av en aktivitet som t.ex. fritidsbåtstrafik, brygg-
konstruktioner (pålning, muddring eller sprängning), 
eller avsiktligt för att samla information om botten 
eller fiskförekomst, som t.ex. vid ekolodning (Hawkins 
m.fl. 2014). Mänskligt producerat buller kan delas in 
i två huvudgrupper: impulsivt buller, vilket består av 
kortvariga ljudpulser, från t.ex. pålningsslag, tryckluft-
skanoner eller sprängningar, respektive kontinuerligt 
buller från t.ex. båtar och fartyg eller vindkraftsverk i 
drift. Faktaruta 5.7 sammanfattar olika typer av bul-
ler och deras miljöeffekter, samt de organismer som 
är känsliga.

Det impulsiva bullret från exempelvis pålning av 

bryggor kan sannolikt ha betydande effekter lokalt 
på de organismer som uppehåller sig i närheten. Vid 
pålning av större fundament för havsbaserad vindkraft 
har vävnadsskador och stressymptom noterats hos fisk 
(Caltrans 2009, Popper och Hastings 2009, Bruintjes 
m.fl. 2017) och tumlare och säl minskat signifikant 
inom ca 20-25 km avstånd (Dähne m.fl. 2013, Skeate 
m.fl. 2012).  Frekvensen av denna typ av aktivitet är 
dock låg i jämförelse med fritidsbåtstrafiken under 
båtsäsongen. Detta avsnitt kommer därför att foku-
sera på att presentera effekterna av kontinuerligt buller 
(framförallt från fridsbåtar), då denna typ av buller kan 
bli kroniskt i grunda kustmiljöer under båtsäsongen 
och därför sannolikt har störst påverkan på akvatiska 
organismer.

Djur kan påverkas av buller genom förändringar i 
beteende, fysiologisk stress eller direkta skador. Buller 
kan även ha en indirekt påverkan på organismer genom 
att maskera andra ljud som är viktiga för djuret att 
registrera (t.ex. kopplat till födosök eller partnerval). 
Djur kan reagera beteendemässigt på buller på många 
olika sätt, t.ex. med flykt, aggressivitet eller genom att 
upphöra med födosök (Southall m.fl. 2007, Weilgart 
2018). Detta kan minska deras möjlighet att söka skydd 
från predatorer, försvåra interaktionen mellan föräldrar 
och dess avkomma eller minska djurens födointag. I 
förlängningen kan sådan beteendepåverkan leda till 
t.ex. ökad predationsrisk, försämrad kondition och 
nedsatt reproduktionsförmåga. Det har utförts många 
experiment för att fastställa vilken ljudstyrka som kan 
orsaka eller inducera en beteendemässig eller fysiolo-
gisk reaktion eller vara direkt skadligt för marina djur 
(Williams m.fl. 2015, Shannon m.fl. 2015, Tougaard 
m.fl. 2015, National Marine Fisheries Service 2018). 
Få studier har dock buller från fritidsbåtar som ljud-

Faktaruta 5.7 undervattensbuller 

typ	av	effekt	på	miljön aktivitetens	
frekvens

effektens		
varaktighet

effektens		
utbredning

Impulsivt buller (pålning, muddring) enstaka <1 h – 1 dag <100 m – 1000-tals m
Kontinuerligt buller (båttrafik) enstaka–dagligen <1 h – 1 dag 10–100-tals m

känsliga	miljöer	och	organismer

•	 Fiskar

•	 Tumlare

•	 Säl

•	 Vissa ryggradslösa djur
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källa, och av etiska skäl finns det få studier av risken 
för fysiologisk skada på marina däggdjur. Vid uppre-
pade bullerstörningar kan djurens beteendereaktion 
i vissa fall minska (habituering) och i andra fall öka 
(sensitisering; Bejder m.fl. 2009). För att förstå dessa 
processer i naturen behöver man ta hänsyn till många 
olika faktorer (t.ex. avstånd till andra lämpliga habitat, 
predationsrisk och konkurrens). Habituering miss-
tolkas ofta som något positivt, trots att det kan öka 
exponeringen för en fara. Idag är kunskapsläget om 
habituering och sensitisering mycket begränsat.

Ett djur kan stanna i ett bullrigt område om området 
är av stor betydelse för djuret (Bejder m.fl. 2009). Detta 
är dock inte samma sak som att djuret inte påverkas 
av bullret. Upprepad eller långvarig bullerexponering 
kan orsaka en långvarig stressreaktion med negativ 
påverkan på immunförsvar, metabolism samt hjärta och 
blodkärl (Kight och Swaddle 2011). Hos marina djur har 
man påvisat fysiologiska stressreaktioner orsakade av 
buller i akvarie- och poolförsök. På grund av metodiska 
begränsningar finns idag få liknande studier utförda 
i det öppna havet. 

Fysiologiska skador från buller kan uppkomma om 
ljudet är tillräckligt starkt, pågår tillräckligt länge och/
eller upprepas tillräckligt ofta. Sådana skador kan ske 
både på cell- och organnivå, vilket kan leda till för-
sämrad kondition eller i värsta fall död (Ketten 2004, 
Weilgart 2018). Hos marina däggdjur är örat det organ 
som är mest känsligt för tryckförändringar, varför ska-
dor uppstår först i öronen om djuren utsätts för mycket 
höga ljudnivåer (Ketten 2004). Även fiskars hörselorgan 
kan skadas om de utsätts för höga ljudnivåer (Weilgart 
2018). En hörselnedsättning kan vara temporär eller 
permanent beroende på hur stor skadan är. Risken för 
denna typ av skador från buller orsakat av fritidsbåtar 
är dock mycket liten. 

Nedan följer en beskrivning av de effekter kontinu-
erligt buller (framförallt från fritidsbåtar om sådana 
studier finns) kan orsaka på fisk, marina däggdjur samt 
ryggradslösa djur.

5.7.1. effekter på fisk
Fisk förekommer i alla havsmiljöer där fritidsbåtar 
rör sig. Det är mycket stor variation mellan fiskarter 
och livsstadium när det gäller anatomi och beteende, 
vilket gör att det är svårt att dra generella slutsatser 
om buller och dess påverkan. 

Endast ett fåtal bullerstudier med fartyg eller fritids-
båtar har gjorts i svenska vatten och dessa har visat på 
varierande reaktioner hos fisk, där många rör djurens 
beteende. Torsk har uppvisat små beteendereaktioner 

vid exponering för fartygsbuller i det vilda (Anders-
son m.fl. 2015). Mört och abborre har påvisats göra 
färre försök att ta byten i en miljö med buller från en 
utombordsmotor jämfört med i en tystare miljö. Mört 
har även påvisats ha en tendens till att vistas kortare 
tid i oskyddade habitat i den bullriga miljön än i den 
tystare miljön (Magnhagen m.fl. 2017). I akvariestudier 
har man funnit att lerstubb kan få sämre reproduk-
tionsframgång i en konstgjort bullrig miljö, sannolikt 
p.g.a. att fiskarnas kommunikativa ljud stördes (Blom 
m.fl. 2019). Bullriga undervattensmiljöer kan även ha en 
negativ påverkan på juvenila europeiska ålars förmåga 
att uppfatta en annalkande rovfisk (Simpson m.fl. 2015).

Även studier på tropiska fiskar visar på att förmågan 
att fånga föda påverkas i en bullrig miljö genom att 
deras beteende störs (Simpson m.fl. 2016, McCormick 
m.fl. 2018). Många fiskar tar hand om sin avkomma 
både innan och efter att de har kläckts och denna för-
måga har visats kunna påverkas negativt. Sötvattensfisk 
i USA och korallrevslevande fiskar har visats bli störda i 
sin bevakning av avkomman av buller från fritidsbåtar 
som passerar förbi, vilket gör att avkomman riskerar 
att ätas upp (Nedelec m.fl. 2017, Maxwell m.fl. 2018). 
Andra beteendereaktioner som buller orsakar hos fisk 
är flyktbeteende. Fisk har uppvisat en stor variation i 
flyktbeteende i experiment där fritidsbåtsbuller använts 
som störning. En tvåtaktare med 15 hästkrafter gav 
exempelvis ett flyktbeteende om fiskarna var mindre 
än 15 m bort från båten (Drastik och Kubecka 2004). 
Även interaktionen mellan arter kan påverka hur fiskar 
reagerar. I ett burförsök med buller från en utombor-
dare blev mört ”modigare” och hade ett ökat födointag 
i den bullriga miljön om det fanns abborre i närheten 
jämför när  mörtarna var själva (Magnhagen m.fl. 2017).

Men fiskar kan även gömma sig i respons på bul-
ler om deras livsstrategi är mer lämpad för det. Detta 
fann man i en studie i Medelhavet där korpfisk (Scia-
ena umbra) exponerades för passerade fritidsbåtar (La 
Manna m.fl. 2016). Det är därmed inte självklart att 
fisk flyr från ljud. Sammantaget visar dessa studier att 
kritiska beteenden såsom födosök och lek kan påver-
kas negativt av buller, vilket i förlängningen påverkar 
fiskars överlevnad.

Fysiologiska reaktioner på fartygs- och fritidsbåtbul-
ler har noterats främst genom en ökad hjärtfrekvens 
(vilket är en typisk stressreaktion) hos fiskembryon 
(Jain-Schlaepfer m.fl. 2018). Resultaten varierar dock 
och andra studier har inte kunnat påvisa några effekter 
på utveckling av fiskägg och fisklarver vid motorbåts-
buller (Bruintjes och Radford 2014, Nedelec m.fl. 2017). 
Ökad nivå av stresshormonet kortisol, som kan påverka 
tillväxten negativt, har noterats hos karp, mört och torsk 
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som en följd av att de levt i olika typer av bullriga miljöer 
(dock ej med fritidsbåtar som ljudkälla; Wysocki m.fl. 
2006, Sierra-Flores m.fl. 2015), och ljud från båtmotorer 
har inducerat samma respons hos fiskar som exponerats 
i laboratoriemiljö (Nichols m.fl. 2015). 

I akvariestudier har man visat att fiskar kan få hör-
selskador från ljud från motorbåtar (se Scholik och Yan 
2002). I dessa försök var dock exponeringstiderna för 
bullret oftast betydligt längre än vad som är fallet i en 
verklig situation i havet. Som ett exempel kan nämnas 
att fisken knölskallelöja (Pimephales promelas) fick ned-
satt hörsel efter att ha exponerats för uppspelat motor-
båtsljud i ett akvarium i mer än två timmar (Scholik 
och Yan 2002). Detta visar att fisk kan få hörsleskador 
vid exponering för motorbåtsljud, men att det behövs 
en lång exponeringstid för att det ska ske. 

Att befinna sig i en bullrig miljö kan även påverka 
fiskar indirekt genom att det försvårar för dem att upp-
fatta andra viktiga ljud (signaler), som t.ex. naturliga 
omgivningsljud som används för navigering samt kom-
munikationssignaler med andra individer (framför allt 
vid lek; Stanley m.fl. 2017, Blom m.fl. 2019). Signalerna 
kan maskeras av den bullermatta som kan förekomma i 
en miljö med mycket fartyg och fritidsbåtar, vilket har 
belagts med teoretiska beräkningar (Folegot m.fl. 2015, 
Putland m.fl. 2018) och bekräftats i fallstudier (Stan-
ley m.fl. 2017). Den långsiktiga påverkan av båtbullers 
maskering av ljud som är viktiga för fisk i havet är dock 
svår att uppskatta. Eftersom buller från fritidsbåtar är 
mer eller mindre kroniskt i vissa grundområden under 
sommaren när leken pågår är det risk för att maskering 
påverkar det naturliga urvalet, vilket kan ha allvarliga 
konsekvenser på populationsutvecklingen. 

5.7.2. effekter på däggdjur

Tumlare
Tumlare (Phocoena phocoena) har mycket god hörsel 
inom ett stort frekvensintervall och reagerar oftast på 
störning genom att fly. Detta gör att arten är känslig 
för bullerpåverkan även inom långa avstånd. Det finns 
en hel del studier av hur tumlare reagerar på buller, 
men information om påverkan från just fritidsbåtar 
är mycket begränsad. Landbaserade observationer av 
tumlares reaktioner i relation till fritidsbåtar indike-
rar att tumlare överlag undviker båtarna (Evans m.fl. 
1994, Oakley m.fl. 2017), särskilt snabba motorbåtar 
(Evans m.fl. 1994).

Genom att sammanställa resultat från ett stort antal 
bullerstudier har man visat att tumlare flyr från bul-
ler som överstiger tumlarens hörseltröskel med cirka 

40–50 dB, oavsett vilken bullerkällan är (t.ex. pålnings-
ljud, säl- och tumlarskrämmor; Tougaard m.fl. 2015). 
Eftersom hörseltröskeln är beroende av ljudets frekvens, 
är därmed även tumlarens reaktionströskel beroende 
av bullrets frekvens. Sambandet innebär att tumlare 
kan förväntas fly från alla typer av buller, inklusive 
fritidsbåtars, om det har tillräckligt hög ljudstyrka och 
frekvensen är inom tumlarens hörselintervall. 

Baserat på ljudmätningar till havs beräknas vilda 
tumlare regelbundet påverkas av båtbuller från fartyg 
som befinner sig så långt bort som 1 km avstånd (Dyndo 
m.fl. 2015). Dessa resultat är i linje med uppmätta reak-
tionsavstånd (cirka 1 km) för när vilda tumlare börjar 
undvika forskningsfartyg (Palka och Hammond 2001). 
I Bosporen, Istanbulsundet, som är mycket tätt trafi-
kerad, har man visat att vilda tumlare oftare uppvisar 
beteendeförändringar och ägnar sig mindre åt födosök 
vid ytan om ett fartyg är inom 400 m än om det är 
längre bort. Ju närmare ett fartyg var tumlarna, desto 
större var även sannolikheten för att tumlarna skulle 
förflytta sig från den plats de var på (Bas m.fl. 2017).

Vilda tumlares känslighet för båtbuller har även 
observerats i Bälthavet. Sju tumlare försågs med instru-
ment som registrerade deras dyk- och födosöksbeteende 
samt spelade in omgivande ljud. Man fann att tumlarna 
exponerades för buller från förbipasserande båtar under 
cirka 20–90 % av tiden (Wisniewska m.fl. 2018). Under 
perioder med kraftigt förhöjda bullernivåer (0,9–4,3 % 
av tiden) födosökte tumlarna både mer sällan och i 
kortare sekvenser, samt flydde med kraftiga stjärtslag. 
När en höghastighetsfärja passerade en tumlare på 
cirka 7 km avstånd avbröt den sitt födosöksbeteende, 
dök ner mot botten och återupptog sitt födosökande 
först 15 minuter senare (Wisniewska m.fl. 2018). Stu-
dien indikerar därmed att upprepad störning från 
kraftigt båtbuller kan ha negativ påverkan på tumlares 
energibudget, både genom minskat energiintag och ökat 
energiuttag. Resultaten överensstämmer även med den 
beräknade hörseltröskeln (Tougaard m.fl. 2015) för när 
tumlare förväntas fly.

Tumlare tycks inte vänja sig vid buller utan reagerar 
med ett kraftigt stereotypt flyktbeteende trots att de 
återkommande exponeras för samma bullerkälla. Detta 
har påvisats bl.a. för tumlare i fångenskap i en utom-
husinhägnad där båtar passerade förbi (Dyndo m.fl. 
2015). Samma slutsats drogs för vilda instrumenterade 
tumlarna som försetts med instrument, vilka troligtvis 
exponerades för samma höghastighetsfärja upprepade 
gånger (Wisniewska m.fl. 2018).

Det saknas i dagsläget studier av hur ekolodssignaler 
påverkar tumlare, men sannolikt är de särskilt käns-
liga för buller från ekolod eftersom ekolodssignalerna 
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överlag är högfrekventa och kan sammanfalla med 
tumlarnas egna ekolokaliseringssignaler och deras 
mest känsliga hörselområde. Påverkansområdet är 
dock troligtvis begränsat eftersom högfrekventa ljud 
inte sprids på långa avstånd. 

Buller kan även minska tumlares möjligheter att 
uppfatta både ljud från omgivningen och kommuni-
kationssignaler från artfränder genom att signalerna 
maskeras av bullret. Studier av effekter av maskering 
från fritidsbåtar saknas, men man har mätt buller 
från större fartyg i Stora Bält och beräknat hur detta 
påverkar tumlare. Detta visar att avståndet på vilket 
en tumlarhona kan kommunicera med sin kalv kan 
minska från cirka 500 till 40 m vid fartygspassager 
inom cirka 400 m. Vid fartygspassager inom cirka 1200 
m beräknas fartygsbullret maskera 90 % av omgivande 
ljud på 1 och 10 kHz, dvs. vid frekvenser som tumlare 
hör men inte själva ekolokaliserar på (Hermannsen 
m.fl. 2014).

Ovanstående studier visar att buller från båtar kan 
påverka tumlare på individnivå. Kunskap om effekterna 
av detta på populationsnivå är dock mycket begränsad 
och forskning pågår (Nabe-Nielsen och Harwood 2016). 
Tumlare har betydligt större utbredningsområden än 
grunda kustmiljöer, men i vissa områden finns ändå 
risk för en betydande påverkan från fritidsbåtar. Detta 
beror på att perioden för kalvning och parning sam-
manfaller med högsäsongen för fritidsbåtar (Börjes-
son och Read 2003, Lockyer och Kinze 2003), vilket 
i kombination med att tumlare reagerar med att fly 
från buller vid relativt låga ljudnivåer inom ett stort 
frekvensomfång, samt att de har hög energiomsättning 
och begränsad möjlighet att lagra energi, vilket kan leda 
till försämrad överlevnad och reproduktion (Kastelein 
m.fl. 1997, Lockyer 2007, MacLeod m.fl. 2014).

Säl
Sälars beteendemässiga reaktioner på undervattens-
buller är inte lika stereotypa som tumlares, vilket 
gör det svårt att fastställa generella ljudnivåer för när 
reaktioner uppstår och beräkna eventuella effekter av 
individpåverkan på populationsnivå. Man har t.ex. 
funnit att känsligheten för beteendereaktioner hos 
knubbsäl (Phoca vitulina) och gråsäl (Halichoerus gry-
pus) i fångenskap varierar bl.a. beroende på om ljudet 
kommer plötsligt eller ökar gradvis i styrka, eller om 
de motiveras med föda (Götz och Janik 2010, 2011).

Knubbsälars reaktioner på störning har undersökts 
på ön Anholt i Kattegatt. Sälarna stördes på två olika 
sätt: dels av att en 10 m lång motorbåt närmade sig med 
en hastighet av 5 knop, dels av människor som gick 
på land. Studien gjordes under tre perioder relaterade 

till sälarnas reproduktionscykel: före reproduktions-
perioden då kutarna föds och dias och då parningen 
sker, mot slutet av reproduktionsperioden samt i slutet 
av pälsömsningen och de veckor som följer därefter. 
Resultaten visar att sälarna reagerade på längre avstånd 
vid störning från båt än vid störning från människor 
på land. Sälarna blev vaksamma och började fly ner i 
vattnet då motorbåten befann sig på cirka 500–800 m 
avstånd, medan samma reaktion på människor på land 
skedde på cirka 200–400 m avstånd. Reaktionsavstån-
den var längre för större sälgrupper och kortare för 
mindre sälgrupper. Under reproduktionsperioden var 
både reaktionsavståndet för vaksamhet och tiden innan 
sälarna återvände upp på land kortare än under övriga 
perioder. Den större toleransen under reproduktions-
perioden är troligtvis en avvägning mellan behoven 
av att fly från faran och att ge kuten di. Den kan där-
för inte betraktas som en effekt av tillvänjning. Tiden 
tills samtliga sälar hade återvänt upp på land varierade 
mellan cirka 8 och 22 timmar för samtliga tre perio-
der (Andersen m.fl. 2012). Eftersom knubbsälar föder 
sina kutar på kustnära skär med början i juni, digiv-
ningsperioden pågår juli ut och pälsömsningen sker 
under augusti (Härkönen och Heide-Jørgensen 1990) 
sammanfaller detta med högsäsongen för fritidsbåtar. 

För knubb- och gråsälar runt de Brittiska öarna har 
man tagit fram kartor över risken för att sälarna expo-
neras för undervattensbuller från kommersiella fartyg. 
Dessa visar att risken är störst inom 50 km från kusten 
nära sälarnas uppehållsplatser. Risken är större för 
knubbsäl än för gråsäl eftersom knubbsälen har en mer 
kustnära utbredning. Baserat på uppmätta bullernivåer 
och rörelsemönster för 28 sälar beräknades fartygs-
bullret medföra en genomsnittlig ökning av sälarnas 
omgivande ljudnivåer med 28,3 dB re 1 mPa2 s. För 20 
av sälarna beräknades det övre konfidensintervallet av 
ljudexponeringsnivån överskrida gränsen för tillfäl-
lig hörselnedsättning (Jones m.fl. 2017). Motsvarande 
information saknas för fritidsbåtar, men då fritidsbåtar 
i huvudsak har en kustnära utbredning som överlappar 
med sälarnas är det troligt att även fritidsbåtar medför 
en signifikant ökning i omgivande ljudnivåer för säl, 
framförallt under sommarhalvåret. 

För sälar är risken att de ljud de själva producerar 
maskeras av ljud från båttrafik större än för tumlare, 
särskilt när det gäller kommunikationssignaler mel-
lan individer. Detta beror på att merparten av ljuden-
ergin i båtbuller överlappar med de frekvenser som 
sälar vokaliserar på, medan tumlarnas signaler har 
högre frekvens och därmed mindre överlapp. I en studie 
har man beräknat att om en supertanker passerar på 
djupt vatten, på 10 km avstånd från knubbsälar som 
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befinner sig på grunt vatten, så minskar avståndet som 
hanens undervattensskall kan höras på från 160 till 
8,1 m (Southall m.fl. 2000). Studier av maskering av 
sälars vokalisering saknas dock för buller specifikt från 
fritidsbåtar.

5.7.3. effekter på ryggradslösa djur
Även ryggradslösa djur såsom blötdjur (bläckfiskar, 
snäckor, musslor), kräftdjur, maneter och djurplankton 
har förmåga att känna av vibrationer från ljud och har 
visats kunna påverkas eller skadas av olika typer av bul-
ler (Weilgart 2018). Kunskapen kring påverkan på dessa 
organismer är ännu begränsad (Hawkins m.fl. 2014, 
Weilgart 2018), speciellt i relation till buller orsakat av 
fritidsbåtar. Majoriteten av de studier som finns tillgäng-
liga är dessutom gjorda under laboratorieförhållanden 
där olika typer av ljud spelas upp för djuren, vilket gör 
att det finns begränsningar för de slutsatser som kan dras 
för hur djuren skulle påverkats av samma ljud i havet. 

Kräftdjur, t.ex. europeisk langust (Palinurus elephas) 
och räka (Palaemon serratus) har setts reagera på bul-
ler från båtar uppspelat i laboratorieförhållanden, där 
man kunnat påvisa både en stress- och en flyktrespons 
(Filiciotto m.fl. 2014, 2016). Även strandkrabbor (Car-
cinus maenas) och hästräkor (Crangon crangon), som 
är vanligt förekommande på grunda mjukbottnar 
längs Sveriges västkust kan påverkas negativt av bul-
ler. Strandkrabbor visade på en stressrespons när de 
utsatts för ljud från passerande fartygstrafik (Wale 
m.fl. 2013) och hästräkor påverkades negativt när de 
utsattes för höga ljud i akvarier, vilket ledde till att 
deras födointag, tillväxt och reproduktionshastighet 
minskade (Lagardère 1982). 

Även embryonalutveckling och juvenila stadier 
hos olika ryggradslösa djur kan påverkas av buller 
genom exempelvis vävnadsskador och störningar i 
tillväxt (Weilgart 2018). Buller från båtar påverkade 
embryonalutvecklingen negativt samt ledde till ökad 
mortalitet bland larver hos nakensnäckan Stylochei-
lus striatus (Nedelec m.fl. 2014). Kammusslor (Pecten 
novaezelandiae) utvecklades långsammare och fick fler 
missbildningar då de påverkades av de skarpa ljuden 
orsakade av seismiska tryckluftskanoner (Aguilar de 
Soto m.fl. 2013). Lågfrekventa ljud (som är de vanli-
gaste ljuden producerade av båtmotorer) har även visats 
kunna hindra havstulpanlarver (Balanus amphitrite) 
från att bottenfälla och utvecklas till små havstulpaner 
(Branscomb och Rittschof 1984). Flera andra studier har 
dock visat att fartygsbuller  istället kan öka bottenfäll-
ning av larver från olika typer av organismer (t.ex. blå-
mussla, mossdjur, ostron, havstulpaner och sjöpungar), 

och därmed öka problematiken med påväxt på fartyg 
(Wilkens m.fl. 2012, Stanley m.fl. 2014, McDonald m.fl. 
2014, Jolivet m.fl. 2016). Förutom problemen i sig som 
påväxt på båtskrov orsakar skulle buller på så sätt även 
kunna öka fartygstrafikens betydelse som en vektor 
för spridning av främmande arter (McDonald m.fl. 
2014; se avsnitt 5.9 om spridning av främmande arter). 

Buller kan även leda till påverkan på de viktiga eko-
systemfunktioner som många ryggradslösa djur bidrar 
med (Weilgart 2018). Vid kraftigare fartygsbuller har 
man t.ex. sett att blåmusslor (Mythilus edulis) filtrerar 
sämre (Wale m.fl. 2016) och att omarbetningen av sedi-
ment genom grävning minskar hos havskräfta (Neph-
rops norvegicus) och en art av venusmussla (Ruditapes 
philippinarum) vid både kontinuerligt och impulsivt 
buller (Solan m.fl. 2016). 

Även om flera av ovan nämnda studier är utförda med 
andra ljudkällor än fritidsbåtar, är ljudnivåerna lik-
nande de som registrerats för fritidsbåtar (se Lagardère 
1982, Wilkens m.fl. 2012, Wale m.fl. 2013, McDonald 
m.fl. 2014, Jolivet m.fl. 2016, Solan m.fl. 2016; fig. 4.8). 
Detta indikerar att buller från fritidsbåtar troligen 
kan leda till negativ påverkan på flera olika typer av 
ryggradslösa djur. Dock ska man vara försiktig med att 
koppla en exakt ljudnivå som uppmätts i akvarium till 
en specifik påverkan i havet, då det är mycket stor skill-
nad på de akustiska förhållandena i dessa båda miljöer. 

5.8 Kemisk påverkan
Fritidsbåtlivet utgör en betydande källa till kemiska 
föroreningar i den marina miljön och bidrar till utsläpp 
av bl.a. biocider, petrokemiska ämnen, impregnerings-
ämnen, mikroplaster från bryggor, båtbottenfärger och 
båtmotorer (t.ex. Eklund 2008, Nordberg m.fl. 2012, 
Gustavsson m.fl. 2017, Egardt 2018, Lagerström 2019). 
I detta avsnitt beskrivs hur dessa föroreningar sprids i 
den marina miljön och påverkar organismerna i havet, 
hur halterna varierar längs Sveriges kuster, samt hur 
de förhåller sig till toxiska gränsvärden. Faktaruta 5.8 
summerar dessa föroreningars effekter i tid och rum, 
samt de miljöer och organismer som är känsliga för 
kemisk påverkan.

I avsnittet beskrivs de kemiska föroreningarna var för 
sig, men det är viktigt att ha i åtanke att i den marina 
miljön förekommer de aldrig isolerat utan i blandning 
med andra ämnen. Detta har stor betydelse eftersom 
effekten av blandningar skiljer sig avsevärt från, och är 
ofta större än, effekten av de enskilda ingående substan-
serna (t.ex. Thrupp m.fl. 2017, Orton m.fl. 2014, Silva 
m.fl. 2002). Att de flesta farlighets- och riskbedöm-
ningar görs för enskilda kemikalier riskerar därför att 
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leda till att den totala kemiska risken i miljön kraftigt 
underskattas. Ett tydligt exempel på detta är en studie 
gjord längs den svenska västkusten, i vilken organiska 
föroreningar i ytvattnet mättes på ett stort antal platser. 
Enligt studien låg nivåerna för de enskilda substan-
serna under respektive gränsvärde, men de kemiska 
blandningar som förekom bedömdes utgöra en oac-
ceptabelt stor risk för det marina livet. Detta trots att 
studien endast undersökte ett urval av de kemikalier 
som förekom (Gustavsson m.fl. 2017). 

5.8.1. Förekomst av antifoulingbiocider,  
miljö påverkan och  gränsvärden 
Påväxt är ett stort problem för flera sektorer inklusive 
fritidsbåtssektorn då den innebär ökade kostnader 
avseende underhållsarbete och bränsleförbrukning. 
Påväxt på båtar har varit ett stort problem även his-
toriskt och de första antifoulingmetoderna är doku-
menterade till 700 f.Kr. då fenicierna (ett sjöfararfolk 
som under antiken levde vid östra Medelhavet) ska 
ha använt vax, tjära och asfalt på träbåtar för att för-
hindra påväxt (Almeida m.fl. 2007). Genom åren har 
sedan en rad olika metoder använts, exempelvis bly- 
och kopparplåtar. De första dokumenterade antifou-
lingfärgerna tillverkades under mitten av 1800-talet, 
där de aktiva ämnena (biociderna) var kvicksilver-, 
arsenik- och kopparföreningar (Almeida m.fl. 2007). 
Därefter utvecklades de första organometalliska fär-
gerna på 1950-talet där tenn, arsenik och kvicksilver 
var vanligt förekommande biocider, men det var inte 
förrän på 1960-talet som den tennorganiska biociden 
tributyltenn (TBT) började användas i båtbottenfärger 
(Antizar-Ladislao 2008). Detta avsnitt beskriver använ-
dandet av olika biocider i båtbottenfärger och vilken 

påverkan denna användning kan ha på den marina 
miljön. Fokus ligger på tennorganiska föreningar och 
biociderna koppar och Irgarol samt på metallen zink 
som oftast ingår i dagens båtbottenfärger, men som 
inte är notifierad som en biocid inom EU.

5.8.1.1. tennorganiska föreningar
Tennorganiska föreningar började användas i båtbot-
tenfärger på 1960-talet och blev snabbt populära då de 
var mycket effektiva för att förhindra påväxt av alger 
och havstulpaner på fartygs- och båtskrov. År 2004 
beräknades att 70–80 % av världsflottan var målade 
med tennorganiska färger (Yebra m.fl. 2004), där den 
vanligaste föreningen var tributyltenn (TBT), men även 
trifenyltenn (TFT) förekom (Dafforn m.fl. 2011). Under 
slutet av 1970-talet började det dock rapporteras om 
skadliga effekter på framförallt mollusker. I Frankrike 
visade studier att det japanska jätteostronet (Crassostrea 
gigas) i vissa områden helt slutat reproducera sig till 
följd av förhöjda halter av TBT i vattnet (Alzieu 1991, 
2000, Champ 2000). Detta gav även stora ekonomiska 
konsekvenser där utebliven skörd av ostron i franska 
Arcachon Bay under perioden 1979–1983 har värde-
rats till 147 miljoner US $ (Alzieu 1991). På grund av 
dessa negativa effekter förbjöd franska myndigheter 
tennorganiska färger på fritidsbåtar (<25 m) år 1982 
och sedan 1989 råder det ett europeiskt förbud mot att 
måla fritidsbåtar med tennorganisk färg (EU Direktiv 
89/677/EEC).

TBT har visat sig vara extremt giftigt för de flesta 
vattenlevande organismer. Akuta och kroniska effekter 
på vissa alger, djurplankton, mollusker och fiskar har 
påvisats redan vid så låga koncentrationer som 1–2 
ng/L (Hoch 2001).

Faktaruta 5.8 Kemisk påverkan

typ	av	effekt	på	miljön utsläppsfrekvens effektens		
varaktighet

effektens	
utbredning

Biocider båtbottenfärger Kontinuerligt (sommar) < 1 dag – flera år 10 m – >10 km
Impregneringsmedel (bryggor) Kontinuerligt (hela året) < 1 dag – flera år 10 m – >10 km
Petrokemiska ämnen (PAH:er) Under båtkörning (sommar) < 1 dag – flera år 10 m – >10 km
Mikroplaster Kontinuerligt (hela året) Många årtionden 10 m – >10 km

känsliga	miljöer	och	organismer

•	 Grunda, vågskyddade mjukbottensmiljöer med låg vattenomsättning

•	 Många olika organismer visar letala och subletala effekter från miljögifter

•	 Sjöfågel och pälsdjur (oljespill)
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Sedan 2003 råder det även för fartyg förbud att måla 
med tennorganisk färg genom den internationella Anti-
foulingsystem- (AFS) konventionen (IMO 2001). Enligt 
samma konvention är det även sedan 2008 förbjudet att 
ha tennorganisk gammal färg på skroven, såvida man 
inte kapslar in färgen med en spärrfärg som hindrar 
läckage till vattenmiljön. Reglerna gäller även fritidsbåtar 
men det är i nuläget oklart om de spärrfärger som finns 
för fritidsbåtar verkligen är effektiva mot TBT-läckage. 
Därför tillåter t.ex. inte Stockholms stad spärrfärg som 
en metod utan kräver att båtar målade med TBT ska sane-
ras. Trots dessa förbud visar studier på fortsatt spridning 
av TBT till vattenmiljön, där hantering av båtskrov, och 
fartygsskrov på land samt uppgrumling av förorenade 
sediment bedöms utgöra källor för kontinuerlig tillförsel 
av TBT till miljön (Lagerström m.fl. 2019). Bland annat 
har studier från Sverige visat på kraftigt förhöjda kon-
centrationer av TBT i spolvatten efter att fritidsbåtar 
högtryckstvättats (1600 ng/L; Ytreberg 2012), vilket är 
cirka en faktor 10 000 gånger EUs miljökvalitetsnorm 
för TBT (se avsnitt 4.1.3). Från Gotenius varv och det 
numera nedlagda Cityvarvet, båda i Göteborg, har halter 
av TBT på 9000 ng/L respektive 990 000 ng/L uppmätts 
i spolvatten år 2007 (Thulin 2008).

För att ta reda på om fritidsbåtar och fartyg fortfarande 
har färglager som innehåller förbjudna tennorganiska 
färger utvecklade Ytreberg m.fl. (2015) en applikation 
för att med röntgenfluorescens-spektroskopi (X-ray fluo-
rescence spectroscopy (XRF)) mäta metaller (inklusive 
tenn) i båtbottenfärg målade på plastskrov. Metoden är 

helt oförstörande, snabb (<1 min) och mäter metallin-
nehåll i enheten µg/cm2. Metoden har använts för att 
leta efter tenn på fritidsbåtar i Östersjön, Mälaren och 
på svenska västkusten där cirka 10 %  av de analyserade 
båtarna (totalt antal: 686) innehöll koncentrationer av 
tenn >400 µg/cm2 (Ytreberg m.fl. 2016). Denna koncen-
tration av tenn är likställd med vad ett halvt lager (20 
µm) gammal TBT-färg innehåller. Med XRF får man 
dock endast information om den totala halten av ett 
ämne, och inte i vilken form som ämnet förekommer. 
I en studie av Lagerström m.fl. (2017) skrapades där-
för färglager av från 23 fritidsbåtar i Sverige, Finland 
och Tyskland. Proverna analyserades med avseende på 
total mängd tenn samt olika tennorganiska föreningar 
inklusive TBT, dess nedbrytningsprodukter dibutyltenn 
(DBT) och monobutyltenn (MBT) samt trifenyltenn 
(TFT) och dess nedbrytningsprodukter Difenyltenn 
(DFT) och Monofenyltenn (MFT). Ett tydligt samband 
hittades mellan total mängd tenn och total mängd ten-
norganiska föreningar. I en senare studie av Lagerström 
m.fl. (2019) har ett riktvärde för tenn vid XRF-mätningar 
tagits fram. Koncentrationer som överskrider detta rikt-
värde, som är satt till 100 µg/cm2, indikerar förekomst 
av tennorganiska föreningar. I figur 5.8 visas andelen 
analyserade svenska fritidsbåtar och fartyg som över-
skrider detta riktvärde.

TBT har en hög affinitet till organiskt material och 
resuspenderande partiklar, vilket gör att den största delen 
av TBT till slut hamnar i sedimenten. Nedbrytningen 
av TBT sker i tre steg: från TBT till DBT till MBT och 

figur 5.8 Andel båtar med minst 1 mätpunkt över riktvärdet på 100 µg/cm2. Antal båtar (n) som resultatet baserar 
sig på är utskrivet inom parentes under respektive diagram. Data inhämtat från (Ytreberg m.fl. 2016, Lagerström 
m.fl. 2019).
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slutligen till oorganiskt tenn, där giftigheten avtar i varje 
steg (Antizar-Ladislao 2008). Nedbrytningen accelereras 
av UV-ljus, ökad temperatur och mikrobiell aktivitet, där 
den senare är viktigast (Hoch 2001). Halveringstiden av 
TBT sträcker sig från några månader i syrerika sediment 
till flera årtionden i syrefattiga sediment (Dowson m.fl. 
1996). Detta gör att höga halter av TBT fortfarande hit-
tas i sediment längs Sveriges kust (Bengtsson and Cato 
2010, Egardt m.fl. 2017) samt att TBT-halter frekvent 
överskrider det nyligen införda gränsvärdet för ytse-
diment (1,6 µg/kg torrvikt; se Havs- och vattenmyn-
dighetens författningssamling, HVMFS 2013:19). I en 
rapport av Lagerström och Ytreberg (2018) har svenska 
miljöövervakningsdata av TBT i sediment analyserats. 
Underlaget, som kommer från Sveriges länsstyrelser, 
Sveriges geologiska undersökning (SGU) och ett antal 
kommuner, utgörs av 1298 provpunkter där 479 består 
av ytsediment (0–2 cm). En jämförelse av TBT-halterna i 
ytsediment (0–2 cm) med gränsvärdet på 1,6 μg/kg torr-
vikt (TS) visar att 83 % av alla provpunkter överskrider 
gränsvärdet (fig. 5.9). De högsta TBT-halterna återfanns 
i hamnar (median 71 µg/kg) och fritidsbåtshamnar (54 
µg/kg), men även kategorin annan lokal har kraftigt 
förhöjda halter (median 17 µg/kg). 

Uppdelat efter marina och limniska områden samt 
lokaltyp (fig. 5.10) kan man vidare konstatera att 93 % 
av alla punkter i fritidsbåtshamnar samt 95 % av alla 
punkter i hamnar längs Sveriges kuster överskrider 
gränsvärdet. Även majoriteten (93 %) av provtagnings-
punkterna i annan marin lokal överskrider gränsvärdet. 
Således går det att konstatera att Sveriges kustvattenfö-
rekomster än idag är kraftigt förorenade av TBT trots 
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figur 5.9 Karta som visar TBT-halter i sediment (0–2 cm) 
relativt till miljökvalitetsnormen på 1,6 μg/kg torrvikt 
(TS). Från Lagerström och Ytreberg (2018).

figur 5.10 Andel provpunkter (0–2 cm) 
över eller under gränsvärdet (1,6 µg/kg 
TS) för TBT i sediment uppdelat  
på marina (kustvatten) och limniska (sjöar 
och vattendrag) i Sverige. Från Lager-
ström och Ytreberg (2018). 
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att TBT-färg varit förbjudet att använda sedan 1989 
(fritidsbåtar) och 2008 (fartyg). 

5.8.1.2. Koppar 
Koppar är idag den vanligaste biociden i båtbottenfär-
ger globalt och är den enda biociden som förekommer 
i fritidsbåtsfärger i Sverige. Koppar tillsätts oftast i 
färgerna i form av kopparoxid (Cu2O) där dess löslighet 
i vatten styrs av följande ekvation (Yebra m.fl. 2005):

Cu2O (s) + 2H+ (aq) + 4Cl- (aq) 1 2CuCl2- (aq) + H2O 

Lösligheten av kopparoxid ökar alltså med ökad klo-
ridkoncentration och protonaktivitet. Detta betyder 
att lösligheten (och läckagehastigheten) av koppar ökar 
med ökad salthalt samt med ökad försurning. Effekten 
av salthalt på läckage av koppar från båtbottenfärger 
är också något som påvisats i artiklar av Ytreberg m.fl. 
(2017), där läckaget av koppar från fem olika båtbot-
tenfärger var som lägst i Stockholm medan 2–3 gånger 
så mycket koppar läckte från färger exponerade i Kiel 
och Göteborg, där salthalten är högre. En studie av 
Lagerström m.fl. (2019) visar på samma tendens där 
kopparfärger exponerade i Stockholms skärgård läcker 
cirka hälften så mycket koppar jämfört med när de 
exponeras i Göteborgs skärgård. 

Med hjälp av denna typ av läckhastighetsdata från 
olika båtbottenfärger och olika aktivitetsmodeller av 
fritidsbåtar och fartyg har man inom forskningsprojek-
tet SHEBA beräknat att koppartillskottet till Östersjön 
från fritidsbåtar målade med båtbottenfärger är cirka 
57 ton/år. Motsvarande siffra från sjöfarten är cirka 
300 ton/år (SHEBA 2018). För att ställa det i relation 
till andra utsläppskällor så visar undersökningar från 
Svenska miljöemissionsdata (Smed) från 2010 att Sveri-
ges totala belastning från dagvatten från hela Sveriges 
tätorter, vägar och parkeringsplatser är 38 ton/år (Ejhed 
m.fl. 2010). Enligt en rapport från Helcom (2011) är den 
totala årliga belastningen av vattenburen koppar 886 
ton (båtbottenfärger exkluderat) (tabell 5.1).

Koppar är ett essentiellt (livsnödvändigt) spårele-
ment för de flesta levande organismer. Men koppar 
kan även bli toxiskt (giftigt) för organismer vid för-
höjda halter. Risken för att toxiska effekter ska uppstå 
är dock svårbedömd, då koppars kemi är komplex och 
styrs av framförallt i vilken form ämnet förekommer. 
I kustvatten har koppar en hög affinitet till organiskt 
material, vilket gör att biotillgängligheten (och giftig-
heten) av koppar generellt minskar med ökad halt av 
organiskt material. Den biotillgängliga formen av kop-
par består främst av den fria kopparjonen, Cu2+, men 

då denna fraktion är mycket komplicerad att analysera 
så mäts oftast den lösta fraktionen av koppar, dvs. den 
andel av kopparn som passerar ett filter med en por-
storlek på 0,45 µm. Om den lösta fraktionen av kop-
par endast skulle vara bunden till oorganiska ämnen 
(främst karbonat) i havsvattnet, skulle koncentrationen 
av den biotillgängliga Cu2+ vara så pass hög (0,1–2 
nM, motsvarar 0,0064–0,0127 µg/L) att den skulle vara 
toxisk för de flesta alger och djurplankton (Moffett m.fl. 
1997). Men då halten organiskt material oftast är hög 
i kustvatten så binds en stor andel av kopparjonerna 
upp till dessa s.k. organiska ligander, vilket gör att 
koncentrationen av fria kopparjoner reduceras kraf-
tigt (<0,1 pM–0,1nM, motsvarar 0,0064 ng/L–0,0064 
µg/L) (Donat m.fl. 1994, Sunda m.fl. 1990, van den Berg 
m.fl. 1984). Trots att dessa Cu2+ halter är mycket lägre, 
så kan de halter som ligger i det högre spannet (0,1 
nM, motsvarar 0,0064 µg/L) orsaka negativa effekter 
på känsliga arter av växt- och djurplankton (Moffett 
m.fl. 1997). Grunda, kustnära marina områden, där en 
stor andel av fritidsbåtsaktiviteten sker, används som 
parnings-, uppväxt- och födosöksområden för en stor 
mängd marina arter. Den potentiella negativa påverkan 
på icke målorganismer (arter som inte sätter sig på 

tabell 5.1. Årlig belastning av vattenburen koppar till 
Östersjön, per land (Helcom 2011) samt från fartyg och 
fritidsbåtar målade med båtbottenfärg (SHEBA 2018).

länder koppar	(ton)

Danmark Inga tillgängliga data

Estland 110

Finland 128

Tyskland 8

Lettland 75

Litauen Inga tillgängliga data

Polen 142

Ryssland 184

Sverige 239

Totalt från länder 886

Sjöfart i Östersjön 302

Fritidsbåtar i Östersjön 57
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båtskrov) av frisättandet av fri koppar är därför hög i 
dessa områden, speciellt då sjösättandet av nymålade 
fritidsbåtar på våren ofta sammanfaller med reproduk-
tionscykler hos dessa organismer (Lindgren m.fl. 2018).

För att kunna mäta Cu2+ och oorganiska komplex 
av koppar i havsvatten krävs komplicerade och dyra 
analysmetoder baserat på s.k. voltammetri. På grund 
av de höga kostnaderna så används inte voltammetri 
inom miljöövervakning utan istället analyseras ofta 
den lösta (<0,45µm) fraktionen av koppar. En nackdel 
med att analysera den lösta fraktionen av ämnet är 
att den inte nödvändigtvis är en bra variabel för att 
prediktera giftighet av koppar, då koncentration löst 
organiskt material (vilket påverkar biotillgänglighe-
ten av koppar) kan skilja sig avsevärt mellan olika 
marina vatten.

För att öka kunskapen om effekter av koppar på mil-
jön har kopparindustrin tagit fram en frivillig riskbe-
dömningsrapport (RAR 2008), vilken är granskad och 
godkänd av EU:s kemikaliemyndighet Echa. I rapporten 
redovisas ett gränsvärde för marina vatten som är base-
rat på 56 olika studier utförda på 24 olika marina arter 
inklusive fisk, ryggradslösa djur och alger. Gränsvärdet 
avser den lösta (<0,45µm) halten koppar och man redo-
gör även för hur man ska korrigera gränsvärdet bero-
ende på halt löst organiskt kol i vattenmiljön. Denna 
frivilliga riskbedömningsrapport är något som våra 
nationella myndigheter, såsom Kemikalieinspektion 
och Havs- och vattenmyndigheten, använder sig av 
vid riskbedömning av båtbottenfärger samt vid status-
klassning av våra kustvatten. För Östersjön använder 
Sverige dock en ytterligare säkerhetsfaktor på 3 för att 
ta höjd för att Östersjöns ekosystem anses vara särskilt 
känsligt. Om platsspecifika data för löst organisk kol 
saknas vid statusklassning, ska värdet 4,3 μg Cu/L till-
lämpas för Västerhavet och 1,45 μg Cu/L för Östersjön.

Svensk miljöövervakning inrapporterad till VISS 
(Vatteninformationssystem Sverige) visar att av 23 
miljöstatusklassade kustvattenförekomster uppnår 
endast tre god miljöstatus avseende koppar i ytvatten, 
tre kunde inte statusklassas på grund av för litet under-
lag medan 17 vattenförekomster har kopparkoncentra-
tioner som överskrider gränsvärdet för god miljöstatus 
enligt Vattendirektivet (VISS 2019).  Kunskap saknas 
dock om hur stor belastningen av koppar är från olika 
källor till just dessa vattenförekomster.

Miljökvalitetsnormerna för koppar i sediment har 
nyligen uppdaterats enligt rekommendationerna i Sah-
lin and Ågerstrand (2018). Miljökvalitetsnormerna är 
framtagna enligt konceptet ”added risk approach” 
(ARA), där naturlig bakgrund först ska subtraheras 
från uppmätt koncentration, innan jämförelsen med 

miljökvalitetsnormen och en eventuell omräkning till 
5 % OC (organic carbon) görs. Två förslag på miljökva-
litetsnormer för koppar i marina sediment redovisas. 
Den första är normaliserad till organisk kol (OC) och 
är 52 mg/kg, vid 5 % OC. Den andra tar inte hänsyn 
till OC och ligger på 16 mg/kg torrvikt. Dataunderlaget 
kommer från ett antal studier på olika organismer där 
kräftdjuret Nitocra spinipes var mest känsligt för kop-
par; en 10%-ig negativ effekt på reproduktion påvisades 
vid en kopparkoncentration på 77,5 mg/kg torrvikt. På 
grund av ett begränsat dataunderlag av bl.a. fältstudier 
så används en osäkerhetsfaktor (AF, assessment factor) 
på 5 vid framtagandet av miljökvalitetsnormerna.

På samma sätt som TBT är halter av koppar ofta 
kraftigt förhöjda i sediment, i och runt småbåtsham-
nar. Tabell 5.2 visar halter av koppar uppmätta i sedi-
ment i sju småtbåtshamnar längs svenska västkusten 
(Bengtsson och Cato 2010, Nordberg m.fl. 2012). Som 
framgår är halterna av koppar i sedimenten högt över 
de föreslagna svenska miljökvalitetsnormerna. Baserat 
på det norska toxicitetsklassning av koppar (SFT 2007, 
Norska Miljødirektorartet 2014) passeras gränsvärdet 
för ”omfattande akutoxiska” effekter (>147 mg/kg torr-
vikt) i sex av de sju undersökta småbåtshamnarna. Se 
avsnitt 5.8.1.6 nedan för mer information om miljögifter 
i småbåtshamnars sediment.

tabell 5.2 Halter koppar i sediment uppmätta i marinor 
längs Svenska västkusten åren 2010 och 2012 (Bengt-
son och Cato 2010, Nordberg m.fl. 2012). 

lokal koppar	(mg/kg	ts)

Amundön 200

Björlanda kile 253

Hinsholmskilen 301

Näset 204

Önnered 115

Fiskebäckskil 370

Sannäs 396

5.8.1.3. Zink 
Zinkoxid (ZnO) ingår i de flesta båtbottenfärger som 
finns på den svenska marknaden. Zink är dock inte 
klassat som en biocid utan tillsätts främst för att kon-
trollera färgens erosionshastighet. Dock inkluderas 
zink i riskbedömning av kemiskt verksamma färger 
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(t.ex. kopparläckande färger) som kemikalieinspek-
tionen ansvarar för.

Effekten av salthalt på läckage av zink från båtbot-
tenfärger har tidigare modellerats av Yebra m.fl. (2006) 
där följande reaktion har föreslagits:

ZnO (s) + H2O (aq) + 2Cl- (aq) 1 ½ ZnCl4 (aq) + ½ 
Zn(OH)3- (aq) + ½ OH- (aq)

Senare experimentella studier har dock visat att 
salthalt inte har så stor påverkan på läckage av zink 
från fritidsbåtsfärger, vilket kan bero på att löslighets-
hastigheten i saltvatten är cirka 16 gånger högre för 
kopparoxid i jämförelse med zinkoxid (Lagerström 
m.fl. 2018).

Zink är liksom koppar ett essentiellt spårelement 
för de f lesta levande organismer. Men zink kan även 
bli toxiskt för organismer vid förhöjda halter (Sunda 
m.f l. 1990). Inom EU har man tagit fram ett PNEC-
värde (predicted no effect concentration) som är att 
betrakta som ett gränsvärde för marin miljö. Under-
laget baseras på 18 olika kroniska tester på mikroal-
ger, makroalger, kräftdjur, musslor, svampdjur och 
fiskar. PNEC-värdet som föreslås för marin miljö är 
7.8 µg Zn/L, uppmätt i löst (<0,45 µm) fraktion (RAR 
2010). Havs- och vattenmyndigheten använder sig av 
andra miljökvalitetsnormer för kustvatten, nämligen 
3,4 µg/L för Västerhavet och 1,1 µg/L för Östersjön 
(Havs- och vattenmyndighetens författningssamling, 
HVMFS 2013:19). Dock ska hänsyn tas till naturlig 
bakgrundskoncentration, dvs. bakgrundhalter ska 
adderas. Miljöövervakning i svenska kustvattenfö-
rekomster visar att 33 av 47 undersökta vatten har 
koncentrationer som överskrider miljökvalitetsnor-
men för zink (VISS 2019). Som för koppar saknas 
dock kunskap om hur stor belastningen av zink från 
fritidsbåtar är till dessa kustvatten.

5.8.1.4. irgarol
Irgarol 1051, är en herbicid som använts som en s.k. 
boosterbiocid i kopparbaserade färger sedan mitten 
av 1980-talet (Gatidou and Thomaidis 2007). Irgarol 
blev snabbt populärt då biociden var mycket effektiv 
för att förhindra algpåväxt genom att hämma fotosyn-
tesen (Mohr m.fl. 2008). Studier under 1990-talet och 
2000-talet har visat på höga halter av ämnet runt om i 
världen (Konstantinou and Albanis 2004). Exempelvis 
har man i Singapore uppmätt 4,2 µg/L (Basheer m.fl. 
2002) och i en svensk fritidsbåtshamn koncentrationer 
på 0,4 µg/L (Dahl and Blanck 1996).

Irgarol har även riskbedömts inom EU där Nederlän-

derna var ansvariga för riskbedömningen. Den studie 
som gav störst påverkan var en 10-veckors mikrokosm-
studie där effekter på bl.a. naturliga perifyton, mikro-
alger och djurplankton studerades. Baserat på resultat 
från denna studie föreslogs ett gränsvärde (PNEC) för 
marin miljö på 5,8 ng/L, dvs. en faktor som är nästan 
1000 gånger lägre än vad som tidigare uppmätts i de 
mest kontaminerade hamnarna (4,2 µg/L). Vid model-
lering av vilka koncentrationer man kan förväntas få i 
miljön (hamnar och farleder) vid användande av irgarol 
i båtbottenfärger överskreds PNEC-värdet i många fall. 
Därav bedömdes risken för den marina miljön vara 
oacceptabel och från 2017 är det inte längre tillåtet att 
använda båtbottenfärger som innehåller irgarol inom 
EU (EU 2016). Det pågår även diskussioner på IMO-
nivå om att globalt förbjuda irgarol i båtbottenfärger 
för fartyg (MEPC 2018).

5.8.1.5. Framtida antifoulingbiocider
För att en biocid ska kunna få användas i båtbottenfär-
ger måste den först godkännas enligt ett EU-kommis-
sionsbeslut. I besluten framgår om biociden är tillåten 
för ”yrkesmässig användning” (fartygsfärger) eller ”icke 
yrkesmässig användning” (fritidsbåtsfärger). Hitintills 
har följande biocider godkänts för ”icke yrkesmässig 
användning: DCOIT, Tolylfluanid, kopparpulver, kop-
paroxid och koppartiocyanat, Medetomidine, Dichlo-
fluanid, Tralopyril och Zineb. Dessa biocider kan ur 
regelmässig synpunkt godkännas för konsumenter om 
riskbedömningen som görs vid produktprövningen är 
acceptabel. I dagsläget finns dock inga fritidsbåtsfärger 
för den svenska marknaden som innehåller andra bioci-
der än kopparföreningarna kopparpulver, kopparoxid, 
koppartiocyanat. Det återstår att se om något företag 
kommer ansöka om tillstånd hos Kemikalieinspek-
tionen för att få saluföra en båtbottenfärg med andra 
biocider på den svenska marknaden.

5.8.1.6. Halter av biocider i småbåtshamnars  
sediment
Ett exempel på hur fritidsbåtar bidrar till utsläpp av 
miljögifter i havet kan ses i analyser av sediment runt 
småbåtshamnar. Ofta är koncentrationer av biocider 
mycket höga i nära anslutning till båtupptagningsplat-
sen och spolplattan på marinan, men avtar i en skarp 
gradient när man rör sig bort från småbåtshamnen 
(fig. 5.11). 

Tar man prover djupare ned i sedimenten får man 
information om bruk av olika ämnen längre tillbaka i 
tiden (Nordberg och Robijn 2015). Om det är en hamn 
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med längre historia, påvisar dessa äldre sediment i 
allmänhet högre halter av t.ex. koppar, zink, bly och 
kvicksilver. I figur 5.12 syns detta fenomen tydligt från 
en sedimentkärna från Fiskebäckskilsviken på västkus-
ten, vilket överensstämmer med de flesta undersökta 
stationer i viken. Djupare ner i sedimenten, i lager som 
avsatts mellan 1960- och 1980-talen, uppträder mycket 
höga halter av metaller. Detta då dessa metaller avsattes 
under en tid då lagstiftning och miljömedvetenheten 
inom den maritima kulturen var betydligt lägre än 
idag. Numera har detta ändrats påtagligt men minnet 
från denna tid finns kvar i sedimenten, som ett slags 
miljöarkiv, i form av mycket höga föroreningshalter. 
Det betyder att muddring av bottnar i hamnarna kan 
orsaka kraftiga miljöstörningar, vilket under senare 
år har lett till att muddring alltid måste föregås av 
undersökningar av de djupare sedimenten eller att mud-
dermassorna måste analyseras innan de kan deponeras 
(Havs- och vattenmyndigheten 2018b). 

5.8.2 Föroreningar från båtmotorer
Fritidsbåtars motorer orsakar stora utsläpp av både 
petrokemiska produkter och förbränningsavgaser (se 
avsnitt 4.3.4.1). Dessa föroreningar kan påverka den 
marina miljön på flera olika sätt, vilket beskrivs nedan. 

figur 5.12. Temporal förekomst av metallerna koppar (Cu), zink (Zn), kadmium (Cd), Kvicksilver (Hg) och bly (Pb) i 
en sedimentkärna från Fiskebäckskilsviken i Bohuslän. Betydligt högre halter observeras djupare ned i sedimen-
ten, alltså i äldre sedimentlager. De färglagda vertikala linjerna indikerar miljöklassningarna enligt det norska 
effektbaserade klassningssystemet där röd färg indikerar akuttoxiska effekter (Nordberg opubl. material, SFT 
2007, Norska Miljødirektorartet 2014). 

figur 5.11 Exempel på gradient av biocider från 
Sannäs båtupptagningsplats i Bohuslän. Koncentra-
tioner av Koppar (Cu) och Butyltenn (TBT, DBT, MBT) i 
sediment på olika avstånd från upptagningsplatsen 
(Nordberg m.fl. 2012).
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5.8.2.1. Petrokemiska produkter 
När olja och andra petrokemiska produkter såsom 
raffinerat bränsle hamnar i den marina miljön kan det 
leda till olika effekter, allt från långvariga subletala 
effekter till akuttoxiska effekter. Detta beror på ett fler-
tal faktorer, men huvudsakligen på typen av produkt 
som släpps ut, utsläppets storlek, säsong och påverkade 
habitat. Djur och växter kan i sin tur exponeras på tre 
olika sätt: genom direkt kontakt eller intag, genom 
upptag av biotillgängliga komponenter ifrån vattnet 
eller vid intag av förorenat byte (Lindgren 2015 och 
referenser däri). 

När stora oljespill från t.ex. oljeriggskatastrofer eller 
fartygskollisioner hamnar i den marina miljön är det 
väl utrett vad det får för ekotoxikologiska effekter. Här 
verkar oljan främst akut toxiskt, då kolvätena har en 
narkotisk effekt på djur. Kolvätena löser upp djurens 
cellmembran vilket medför att cellerna börjar läcka 
ut sitt innehåll och skapa obalans, vilket i slutändan 
kan ha dödliga effekter. En mer långsiktig, kronisk 
effekt av oljespill är syrebrist, som kan uppkomma 
både då oljan bryts ner i vattnet och genom att oljan 
lägger sig som ett lock på ytan och hindrar syre från 
luften att tränga ner i vattnet. Ett sådant lock stoppar 
även solljuset att nå ner i vattnet, vilket påverkar foto-
syntetiserande organismer negativt. Detta fenomen 
bidrar till minskad mängd av marina växter, alger 
och bottenlevande djur och bidrar ytterligare till den 
antropogena stressen. Sjöfågel och andra djur, t.ex. 
sälar, delfiner och uttrar, som använder päls eller 
späck för värmereglering, är extra känsliga för olje-
spill då små mängder olja på fjäderdräkt eller päls 
leder till att den förlorar sin isolerande effekt. Detta 
resulterar i nedkylning av djuret. Större mängder olja 
på djuret leder till att en sjöfågel tappar förmågan att 
f lyga vilket i slutändan ofta har dödlig utgång.

Fritidsbåtar ger upphov till mindre spill, men dessa 
sker å andra sidan oftast i en känsligare miljö nära 
kusten och under en tidsperiod (sommar) med hög 
biologisk aktivitet. De ekotoxikologiska effekter som 
uppkommer ifrån dessa mindre spill orsakas oftast av 
polycykliska aromatiska kolväten (PAH:er). Detta är en 
grupp av hydrofoba molekyler som är sammansatta med 
två eller fler bensenringar, vilka kan existera i mer än 
hundra olika former. De har vanligtvis olika substitu-
enter kopplade till sig, alkyl-, amino- eller nitrogrupper. 

Beroende på sitt ursprung klassificeras PAH:er som 
pyrogena eller petrogena. Pyrogena PAH:er bildas vid 
ofullständig förbränning av organiskt material t.ex. 
vid skogsbränder, tobaksrökning eller förbränning av 
fossilt bränsle. Petrogena PAH:er bildas samtidigt med 
råoljan och finns i petroleumprodukter som bensin och 

diesel. Petrogena PAH:er är oftast, (>93 %) alkylerade, 
vilket innebär att de har en metyl-, etyl- eller propyl-
grupp kopplade till sin ringstuktur. Vanligtvis sker 
mätningar av 16 olika former av PAH:er, exempelvis 
inom miljöövervakningen. Dessa är utvalda utefter de 
former som vanligtvis finns i luft, efter förbränning av 
organiskt material. De 16 formerna innefattar inte alky-
lerade PAH:er, vilket kan leda till att man underskattar 
den totala mängden PAH:er i den marina miljön, då 
dessa miljöer ofta är utsatta för PAH:er med petrogent 
ursprung. De petrogena PAH:erna tas dessutom upp 
lättare i djur och växter jämfört de pyrogena PAH:erna 
(Hylland 2006). I havet kommer de flesta PAH:er åter-
finnas i sedimentet, eftersom de har hög affinitet för 
organiskt material.

PAH:er har en rad olika toxiska effekter på vatten-
levande organismer. Olika PAH:er har olika effekter 
vilket inkluderar förändringar i generna (mutagena 
effekter), uppkomst av cancer (karcinogena effekter), 
skador på immunsystemet, hormonstörande effekter 
och påverkan på utveckling (Hylland 2006). Även om 
dessa effekter inte är direkt dödliga kan konsekvenserna 
i förlängningen ändå bli stora. Resultatet kan bli nedsatt 
taxonomisk och ekologisk diversitet, lägre tillväxt och 
reproduktion och lägre tolerans för annan stress. Dessa 
effekter visar sig ibland inte förrän flera generationer 
senare. Detta sammantaget kan i slutändan ge upphov 
till lika stora effekter som ett stort engångsläckage av 
olja. Till exempel så har studier visat att exponering av 
så låga PAH(30) koncentrationer som 130 – 1300 µg/
kg i sediment ger effekter på mikrobiella- och meio-
faunasamhällen i form av en förändrad samhällssam-
mansättning och en kraftigt eller helt nedsatt förmåga 
till nitrifikationsprocesser. Långtidsexponering av låga 
koncentrationer av PAH:er i fält i närheten till ett olje-
raffinaderi och i laboratorieförhållanden under 90 dagar 
har visat sig ge upphov till toleranseffekter i mikrobiella 
samhällen med konsekvenser av en lägre taxonomisk 
diversitet och sämre förmåga till nitrifikation (Carman 
m.fl. 2000, Lindgren m.fl. 2012, Lindgren m.fl. 2015, 
Lindgren m.fl. 2017).  

 Inom gruppen petrokemiska produkter ingår också 
gruppen flyktiga organiska kolföreningar, VOC:er. 
Dessa finns, precis som PAH:er, i råolja och förekommer 
därför i petrokemiska bränslen. De tillförs miljön vid 
förbränning eller vid spill av bränsle, men till skillnad 
från de tyngre PAH:erna så avdunstar VOC:er snabbt. 
Några exempel på denna grupp av ämnen i petroke-
miskt bränsle är bensen, toulen och xylen, vilka alla 
anses vara cancerogena.
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5.8.2.2. Förbränningsprodukter
Vid förbränning av petrokemiska bränslen bildas en 
rad olika ämnen som är skadliga för miljön: kväve-
oxider (NOX), sotpartiklar, flyktiga organiska kolför-
eningar (VOC), kolmonoxid (CO), koldioxid (CO2) 
samt svaveldioxid (SO2). Om man använder alkylat-
bensin bildas dock inga svaveloxider då detta bränsle 
är renare jämfört andra bränslen. Se avsnitt 4.3.4. för 
mer information.

Avgaser från fritidsbåtsmotorer avges under vat-
tenytan. Detta gör det rimligt att anta att en del av de 
ämnen som finns i avgaserna kommer lösas i vattnet, 
även om merparten gasas ur och går upp i luften. Hur 
denna fördelning ser ut saknas det kunskap om. Stora 
mängder av små, svarta partiklar hittas dock i svenska 
kustvatten och kommer troligen till viss del från för-
bränningsmotorer (Magnusson och Norén 2011).

Föroreningar till luft, som t.ex. NOX och små partik-
lar, kan leda till luftvägsproblem hos människor. NOX 
och VOC:er bidrar även till bildandet av marknära 
ozon, som har visats öka antalet sjukhusinläggningar 
genom att orsaka inflammation i luftvägarna (Natur-
vårdsverket 2019c). Påverkan på luftrören går tillbaka 
när exponeringen upphört, och är oftast mest allvarlig 
hos känsliga grupper, t.ex. astmatiker (Naturvårds-
verket 1999).

Mängden tillåtna halter av partiklar, NOX och ozon i 
luft regleras av utsläppsdirektivet (Europaparlamentet 
direktiv 2001/81/EG) samt av luftkvalitetsdirektivet 
(Europaparlamentet direktiv 2008/50/EC).

Ozon kan förutom påverkan på mänsklig hälsa även 
vara skadlig för växter då ämnet påskyndar bladens 
åldrande. Men det kan även förstöra vissa typer av 
material, som bomull, cellulosa och gummi. Svavel- 
och kväveoxider påverkar också miljön negativt då 
de reagerar med vatten i luften och på så sätt bidrar 
till försurning och övergödning när det faller ut som 
nederbörd. Detta kan påverka på stor geografisk skala 
då ämnena kan transporteras långt (Naturvårdsverket 
2018c).

5.8.3 övriga utsläpp från fritidsbåtar
Övriga utsläpp från fritidsbåtar innefattar flera olika 
och från varandra vitt skilda ämnen, exempelvis tensi-
der från tvättmedel och mikroplaster från bottenfärger 
och materialslitage. Gemensamt för denna grupp är 
dock att de har en bred påverkan, dvs. det finns ingen 
organismgrupp som tydligt påverkas mer än någon 
annan. Dessa utsläpp är mer diffusa än läckage från 
bottenfärger och urvalet av förorenade ämnen baseras 
på en studie gjord av Gustavsson m.fl. (2017) i vilken 

man screenade för organiska föroreningar i ytvatten 
längs den svenska Bohuskusten. Bland de substanser 
som identifierats i studien har vi valt de ämnen som 
till stor del kommer från fritidsbåtsaktiviteter, närmare 
bestämt: impregneringsämnen, tensider, klorerade 
flyktiga organiska föreningar och ftalater. Samtliga 
av dessa föroreningar förekommer i halter under sina 
respektive gränsvärden, men eftersom kemikalier all-
tid uppträder i blandningar i den akvatiska miljön 
bidrar även små mängder av ett ämne till den totala 
kemiska belastningen. Utöver dessa ämnen behandlas 
även näringsämnen och mikroplaster i detta avsnitt.

För samtliga ämnen gäller att fritidsbåtar är en av 
flera källor av utsläpp till den marina miljön, men på 
platser med flera båtar och stor aktivitet kan fritidsbå-
tarna vara en av de mer betydande källorna. Ett exempel 
på detta de utsläpp som sker vid tvätt av skrov i små-
båtshamnar i samband med sjösättning, då detta ger 
höga halter tensider i omgivande vatten (Gustavsson 
m.fl. 2017). Ett annat exempel är att fritidsbåtar under 
sommartid ger upphov till spridning av näringsämnen 
via toalettavfall vid populära naturhamnar (Johans-
son 2009).

Impregneringsämnen
Impregnerat trä som placeras i vatten, exempelvis 
trä i bryggkonstruktioner, läcker kemikalier från det 
använda impregneringsmedlet till omgivande vatten 
(Kelty och Bliven 2003). De ämnen som idag är vanligast 
att använda för träimpregnering är en kombination av 
organiska salter och koppar (KemI 2004; tabell 5.3), 
men äldre konstruktioner kan vara behandlade med 
mer giftiga ämnen som kreosot och arsenik. Kreosot är 
en stenkolstjärprodukt som klassas som ett CMR-ämne, 
dvs. ett cancerogenent, mutagenent och reproduktions-
störande ämne och är en blandning av många olika 
ämnen, däribland de hälsofarliga antracen, fluoranten 
och pyren (KemI 2015). Efter år 2016 är det inte längre 
tillåtet att använda kreosotbehandlat virke för bryggor 
eller andra strukturer som kommer i kontakt med vat-
ten (KemI 2016a), men innan förbudet trädde i kraft 
var kreosot ett vanligt använt träimpregneringsmedel 
i Sverige. Ämnena antracen, fluoranten och pyren hit-
tas i ytvatten längs svenska västkusten, dock i halter 
under individuella gränsvärden (Gustavsson m.fl. 2017). 
Läckaget av impregneringsämnen är som störst precis 
efter att det behandlade träet placerats i vattnet, men 
fortsätter under hela strukturens livslängd, om än i 
minskad omfattning. 
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tabell 5.3 De vanligaste verksamma kemiska ämnen 
som förekommer i produkter för tryck- och vakuumim-
pregneringsmedel (KemI 2004). 

verksamt	ämne godkännandestatus	2019

Kreosot
Får ej användas i vattenmiljö, 
kan finnas i äldre strukturer.

Basisk koppar(II)
karbonat

Godkänt

Tetraminkoppar
Finns inga godkända  
produkter, kan finnas i äldre 
strukturer.

Fosforsyra Godkänt

Kromtrioxid Godkänt

Borsyra Godkänt

Koppar(II)oxid Godkänt

Ytaktiva ämnen/Tensider
Ytaktiva ämnen kallas också för tensider eller surfaktan-
ter och finns i olika tvättmedel och hygienprodukter där 
de fungerar som fettupplösare. Vid båttvätt med tvätt-
medel och vid användande av hygienprodukter ombord 
på fritidsbåtar läcker tensider ut i omgivande vatten, 
om inte smuts- och avloppsvattnet omhändertas. Hur 
miljöfarligt ett tvättmedel är bestäms främst av mängden 
tensider i medlet (Pettersson m.fl. 2000). De vanligast 
förekommande tensiderna är de anjoniska tensiderna 
såsom natriumdodecylsulfat (SDS), natriumlaurylsulfat 
(SLS) och linjära alkylbenzenesulfonater (LAS). LAS har 
dock allt mer fasats ut från den svenska marknaden tack 
vare miljömärkning (Naturskyddsföreningen 2019).

Tensider, oavsett om de är anjoniska, katjoniska eller 
icke-joniska, är skadliga för vattenlevande organismer 
genom att de interagerar med biologiska makromoleky-
ler. Bland annat påverkas cellmembranens genomsläpp-
lighet genom att tensiderna binder till fosfolipiderna 
i membranet och enzymers aktivitet rubbas (Cserháti 
m.fl. 2002, Mandal m.fl. 2010). Det finns en mängd 
dokumenterade toxiska effekter orsakade av tensider 
såsom exempelvis störd gälfunktion hos fisk (Partear-
royo m.fl. 1992), hämmad tillväxt hos alger (Lechuga 
m.fl. 2016) och nedsatt reproduktion hos kräftdjur 
(Deese m.fl. 2016). Vid en viss nivå kan tensider även 
vara dödliga för akvatiska organismer (Könnecker m.fl. 
2011). De halter som uppmätts i svenska vatten är dock 
betydligt lägre än de koncentrationer vid vilka man 
ser en tydlig biologisk effekt (Gustavsson m.fl. 2017). 

Tensider bryts ner i miljön genom biologisk ned-
brytning (Könnecker m.fl. 2011), oftast till mindre 

toxiska produkter. Detta stämmer dock inte för den 
icke-joniska tensiden alkylfenoletoxylat (APE/APEO) 
vars nedbrytningsprodukter är nonyl- och octylfenol, 
som är bioackumulerande och hormonstörande ämnen 
med östrogenlika effekter (KemI 2016b, Scott och Jones 
2000). Tensider har också förmåga att påverka tillgäng-
ligheten av andra kemikalier i miljön. Exempelvis har 
man visat att anjoniska tensider kan minska upptaget 
av metaller hos vattenhyacinter (Cserháti m.fl. 2002). 

Klorerade f lyktiga organiska föreningar 
(klorerade VOC:er)
Trots denna ämnesgrupps höga flyktighet, dvs. att 
ämnena avdunstar lätt, har man funnit klorerade flyk-
tiga organiska kolväten i ytvatten längs Bohuskusten 
(Gustavsson m.fl. 2017; tabell 5.4). Klorerade flyktiga 
organiska ämnen används i produktion av plast och 
färg och kan läcka från bland annat båtskrov. Höga 
koncentrationer av klorerade VOC:er kan ge upphov till 
toxiska effekter, men det är mycket osannolikt att dessa 
koncentrationer skulle påträffas i den marina miljön 
(McCulloch 2003, Gustavsson m.fl. 2017, WHO 1999).

Klorerade kolväten har en hög löslighet i fett men 
mycket låg löslighet i vatten. I naturen tenderar klore-
rade kolväten därför att associeras med levande material 
eftersom de till större del än omgivningen består av 
fett. Klorerade kolväten bioackumuleras och i många 
fall även biomagnifieras. Biomagnifiering innebär att 
koncentrationen i ett djur ökar ju längre upp i närings-
kedjan det befinner sig (Skarphedinsdottir m.fl. 2010).

 
tabell 5.4 Klorerade flyktiga organiska föreningar 
identifierade i Bohusläns kustvatten och relevant riks-
klassificering (från Gustavsson m.fl. 2017)

klorinerade	flyktiga	
organiska	föreningar Riskklassning

1,2-dikloretan Toxisk, cancerogen

Kloroform
Toxisk, cancerogen, 
reproduktionstoxicitet

1,1,1-Trikloretan
Ingen relevant  
riskklassificering

Koltetraklorid
Kronisk toxicitet i  
vattenmiljö, cancerogen

1,1,2-Trikloreten
Kronisk toxicitet i  
vattenmiljö, cancerogen

Tetrakloreten
Kronisk toxicitet i  
vattenmiljö, cancerogen
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Ftalater/Mjukgörare
Ftalater används bland annat som mjukgörare i många 
plaster, främst i PVC plast och i färger där fritidsbåtar 
är en än av flera källor till deras förekomst i miljön. 
Ftalater hittas i den marina miljön i koncentrationer 
som ligger under respektive ämnes gränsvärde. Men i 
en studie där man tittat på den totala risken av kemi-
kalieblandningar i miljön var ftalater en av de kemi-
kaliegrupper som bidrog mest till den totala risken 
(Gustavsson m.fl. 2017, tabell 5.5). På lokaler med höga 
halter av ftalater ansågs dessutom fritidsbåtar vara en 
av de större källorna till utsläpp i den marina miljön 
genom läckage från båtskrov (Gustavsson m.fl. 2017). 
Eftersom ftalater inte är bundna till plastpolymeren så 
läcker de ut till omgivande miljö under hela produktens 
livslängd och hittas därför också i alla delar av miljön, 
från luft till dricksvatten och sediment (Przybylinska 
och Wyszkowski 2016, KemI 2016c).

Flertalet ftalater är klassade som särskilt farliga 
ämnen och är bland annat reproduktionsstörande och 
mycket giftiga för vattenlevande organismer. Reproduk-
tionsstörningar är något som uppträder i alla studerade 
grupper av djur, och vissa av dessa, exempelvis musslor, 
påverkas redan vid mycket låga och halter som hittas i 
miljön (Oehlmann m.fl. 2009).

tabell 5.5 Ftalater detekterade i Bohusläns kustvatten 
och relevant riksklassificering (Gustavsson m.fl. 2017).

ftalat riskklassning

DBP,  
Dibutylftalat

Reproduktionstoxicitet,  
akut toxicitet i vattenmiljö

BBP,  
Bensylbutylftalat

Reproduktionstoxicitet,  
akut toxicitet i vattenmiljö,  
kronisk toxicitet i vattenmiljö

DEHP, Di(2-etyl-
hexyl)phtalate

Reproduktionstoxicitet

DINP,  
Diisononylftalate

Ej märkningspliktig enligt CLP

DIDP,  
Diisodecylftalat

Kronisk toxicitet i vattenmiljö

DIBP,  
Diisobutylftalate

Reproduktionstoxicitet

Näringsämnen
Tillgång till näringsämnen är en förutsättning för alla 
växters existens, men ett överskott av näring kan leda 
till förändringar i ett ekosystem och ge upphov till 
övergödning. I marina vatten leder övergödning till 

ökad produktion av mikroalger (plankton) och snabb-
växande fintrådiga alger. Effekterna av detta är flera, 
men bland annat ökar det vattnets grumlighet och ger 
en ökad syreförbrukning. Då merparten av svenska 
kustvatten anses påverkade av övergödning (Havs- och 
vattenmyndigheten 2018c) kan även små tillskott av 
extra näring få negativa effekter lokalt.
Fritidsbåtsaktivitet bidrar till ökad näringstillförsel 
genom toalettavfall och avgasutsläpp från båtmotorer 
(se avsnitt 4.3.4.1). Speciellt problematiskt är mänsklig 
urin, som är rikt på näring. En dygnsproduktion urin 
ger näring till mer än ett kilo alger (Bruhn m.fl. 2016, 
Shurtz 2013), vilket motsvarar ungefär 14 g kväve och 
1,4 g fosfor (Richert Stintzing m.fl. 2001). Av denna 
anledning är det från och med 1 april 2015 förbju-
det att tömma båttoaletter i vatten, vilket gäller alla 
typer av toaletter (Transportstyrelsen 2019c). Det är 
dock endast 10 % av alla fritidsbåtar i Sverige som är 
utrustade med toalett ombord (Sweboat 2018), vil-
ket innebär att välbesökta badvikar sommartid kan 
ha höga halter av näringsämnen från mänsklig urin 
(Johansson 2009, Norén 2014). För att ge ett exempel 
så uppskattades den totala belastningen av kväve och 
fosfor från fritidsbåtstoaletter till 2 ton fosfor och 17 
ton kväve sommaren 2008 (Johansson 2009). Detta är 
en mycket liten del av all näring som tillförs havet via 
vattendrag och atmosfären (Sonesten 2016), men kan 
vara betydande lokalt.

Vi tar här inte upp de utsläpp av sjukdomsalstrande 
mikroorganismer och läkemedel som också kan komma 
med mänsklig urin och avföring och som kan påverka 
vattenlevande organismer nagativt.

Mikroplaster
Plastpartiklar som är mindre än 5 mm definieras som 
mikroplast. Denna grupp delas vidare upp i primära 
och sekundära mikroplaster där den första gruppen 
är plaster som avsiktligt producerats i små storlekar 
för användning inom industri och hushållsartiklar 
som exempelvis tvättprodukter. Den andra gruppen 
består av plastpartiklar som fragmenterats från större 
bitar. Fritidsbåtsaktiviteter ger upphov till sekundära 
mikroplaster via slitage av linor och rep, fiskeredskap 
och plastmaterial i brygg- och bojkonstruktioner, och 
erosion av vissa båtbottenfärger (se även avsnitt 4.1.1. 
och avsnitt 4.3.4).

Mikroplaster bryts inte ner utan ansamlas i den 
marina miljön (Lusher 2015). Vilka storskaliga effek-
ter upptag av mikroplaster har på födovävar och det 
marina ekosystemet är något som forskningen arbetar 
med att klarlägga, men som vi ännu inte vet så mycket 
om. Vad vi däremot vet är att: 
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•	 Mikroplaster kan tas upp av marina djur och 
växter om dessa finns i omgivningen. Detta har 
visats genom laboratoriestudier där man sett att 
växtplankton både kan absorbera mikroplaster in 
i cellen och att plastpartiklar fäster på cellytan. 
Djur som exponeras för plastpartiklar i laborato-
riemiljö äter dessa eller tar upp dem via gälarna 
(Lusher 2015).

•	 Mikroplaster som tagits upp kan transporteras 
till olika vävnader i djuret såsom till blodet eller 
haemolympha, reproduktionsorgan och lever (Far-
rell och Nelson 2013). 

•	 Upptag av mikroplaster sker i den naturliga mil-
jön. Analyser av mag- och tarminnehåll på en rad 
olika marina djur visar på förekomst av mikroplas-
ter. Bland annat har man hittat små plastpartik-
lar i filtrerare såsom havstulpaner (Goldstein och 
Goodwin 2013) och musslor (De Witte m.fl. 2014), 
bottenlevande djur som havskräftor (Murray och 
Cowie 2011), havssköldpaddor (Tourinho m.fl. 2010), 
marina däggdjur (Bravo Rebolledo m.fl. 2013, Eriks-
son och Burton 2003) samt en rad olika fiskarter 
och sjöfåglar (se sammanställning i Lusher 2015). 

•	 Mikroplaster fungerar som adsorptionsyta för 
fettlösliga gifter (Hirai m.fl. 2011) och metaller 
(Brennecke m.fl. 2016) som finns i det omgivande 
vattnet. Dessa gifter kan överföras till organismer 
vid intag av plasten och mikroplaster kan på detta 
sätt påverka biotillgängligheten hos miljögifter. 
Upptag av ämnen är dock en komplex process där 
flera faktorer samspelar. Närvaro av plastpartiklar 
har visats både kunna öka och minska djurs upptag 
av farliga ämnen där typ av substans och andra 
omvärldsförhållanden påverkar (Koelmans 2015). 

•	 Mikroplaster och de substanser som är associerade 
med plasten kan föras över från bytesdjur till rov-
djur (Farrell och Nelson 2013) och transporteras 
därmed i näringskedjan.

•	 De effekter man sett till följd av upptag av mikro-
plaster är minskad tillväxt, svält, inflammatorisk 
respons, vävnadsskador och ökad dödlighet, men 
ett intag av mikroplaster kan också lämna djuret 
opåverkat (Lusher 2015). De effekter man känner 
till kommer från laboratoriestudier, hur effekterna 
ser ut i naturliga populationer och ekosystem har 
ännu inte klarlagts. 

5.9 spridning av främmande arter 
Fritidsbåtar kan bidra till spridning av främmade arter, 
t.ex. genom att invasiva arter fäster sig på båtskrov 
eller fastnar på ankare och förs mellan områden. I 

detta avsnitt diskuteras hur fritidsbåtar kan utgöra en 
vektor för spridning av främmande och invasiva arter.

Många djur och växter i havet lever sina liv fastsit-
tande på hårda ytor som klippor, bryggor och båtbott-
nar. Larver från t.ex. havstulpaner och musslor fäster 
gärna på båtbottnar och åtgärder för att hålla dessa 
borta är både kostsamt och leder till negativa effekter 
på miljön. Se avsnitt 4.1.3. om båttvättar samt 5.8.1. 
om kemisk påverkan från antifoulingbiocider. Påväxt-
organismer kan förflyttas med skrov från ett geogra-
fiskt område, där arterna har en naturlig utbredning, 
till ett område där de inte funnits tidigare och där 
de alltså kan betecknas som främmande. I vissa fall 
kan dessa främmande arter även klassas som invasiva, 
vilket innebär att dess introduktion och/eller sprid-
ning hotar biologisk mångfald (CBD Convention on 
Biological Diversity 1992). Dessa arter kan ta över i nya 
miljöer och konkurrera ut inhemska arter. Som exempel 
klassas vanlig strandkrabba (Carcinus maenas), som 
invasiv i stora delar av världen och den för oss vanliga 
tarmsjöpungen (Ciona intestinalis) är invasiv i Kanada. 
Typiska egenskaper för arter som har potential att bli 
invasiva är att de har en hög tolerans för variationer 
i temperatur och salthalt. Vidare är dessa arter ofta 
allätare och har hög reproduktionsförmåga, vilket gör 
att de snabbt kan bli fler och förekomma i stora mäng-
der. När en ny art väl etablerat sig är det därför oftast 
mycket svårt att hindra spridningen. Det finns många 
exempel på hur introduktionen av främmande arter kan 
leda till negativ påverkan på ekosystem och föranleda 
att kostsamma åtgärder behöver vidtas.

Ett exempel på en främmande art i svenska vatten är 
slät havstulpan (Amphibalanus improvisus). Denna art 
introducerades med fartyg från Nordamerika på 1800-
talet och är den vanligaste och besvärligaste påväxt-
organismen på båtskrov i svenska vatten. Den totala 
årliga kostnaden för användning av båtbottenfärg som 
ska hålla havstulpanen borta är uppskattad till mellan 
200–400 miljoner kronor bara i Sverige (Gren m.fl. 
2007). Förflyttning av arter via båtskrov sker både med 
kommersiell sjöfart och fritidsbåtar (Gollasch 2002, 
Clarke-Murrey m.fl. 2011). För kommersiell sjöfart är 
barlastvatten (vatten som används för att stabilisera 
fartygen när de inte har någon last) en viktig vektor för 
spridning av främmande arter. FN:s internationella sjö-
fartsorgan (International maritime organization, IMO) 
har de senaste årtiondena arbetat med framtagande av 
Barlastvattenkonventionen, med syfte att minimera 
denna typ av spridning. Barlastvattenkonventionen 
började träda i kraft i september 2018 och kräver att 
barlastvattnet behandlas och renas från levande orga-
nismer till satta gränsvärden (IMO 2004). Dock har 
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påväxt/biofouling på kommersiella fartyg visat sig vara 
en lika betydande vektor för introduktion av främ-
mande arter som barlastvatten (Williams m.fl. 2013). 

De senaste åren har man även visat att akvatiska 
främmande arter sprids med fritidsbåtar (Ferrario m.fl. 
2017). Fritidsbåtars roll som vektorer för spridning av 
akvatiska organismer har beskrivits från flera områden 
globalt som Europa, Nordamerika och Nya Zeeland 
(Ferrario m.fl. 2017, Clarke-Murrey m.fl. 2011, Cahill 
m.fl. 2019). Många fastsittande organismer samlas i 
marinor där det finns gott om hårda substrat såsom 
bryggor, undervattensfundament, bojar och båtbott-
nar. De marina organismer som växer på båtbottnar 
är desamma som finns naturligt i tidvattenszonen och 
kan inkludera många olika arter som havstulpaner, 
mossdjur, svampdjur, sjöpungar, havsborstmaskar och 
makroalger. Vidare skulle t.ex. växter och alger som 
kan tillväxa från fragment eller spridas via frö och 
sporer också kunna spridas via användning av ankare 
och fiskeredskap där organismerna kan fastna (Sant 
m.fl. 1996).

En sammanställning av påväxtens fördelning mellan 
fritidsbåtar, kommersiella fartyg, marinor och hamnar 
visar att de vanligaste påväxtgrupperna finns på alla 
substrat, med högst andel påväxt på fartygsskrov (Havs- 
och vattenmyndigheten 2019). Utifrån en jämförelse 
mellan kommersiell sjöfart och fritidsbåtar kan man 
generellt säga att kommersiell (internationell) sjöfart 
framför allt står för primär spridning av främmande 
arter. Fritidsbåtar kan sedan bidra till sekundär sprid-
ning, framförallt om marinorna ligger i samma geo-
grafiska område som större internationella hamnar. 

Andel främmande arter av totala antalet påväxtar-
ter på fritidsbåtar har i Europa uppskattats till 15 % 
(Mineur m.fl. 2008), i västra Nordamerika till 36 % 
(medelvärden från Clarke Murray m.fl. 2011 och David-
son m.fl. 2010) och i Brasilien till 10 % (Neves m.fl. 
2007). Risken för att båtar ska sprida arter till nya 
platser påverkas bland annat av hur ofta båtskrovet 
rengörs samt av hur stora områden båten rör sig över. 
Båtar som rengörs ofta och/eller färdas kortare sträckor 
bedöms ha en låg risk att transportera främmande arter 
till nya områden (Minchin m.fl. 2006). En studie från 
Nya Zeeland visade att 5 % av alla fritidsbåtar utgjorde 
en stor risk för spridning, då det var båtar som både 
färdades långa sträckor och rengjordes och målades 
oregelbundet (Minchin m.fl. 2006). Liknande slutsat-
ser dras av Ferrario m.fl. (2017) som med hjälp av en 
riskbedömningsmatris konstaterar att det är de båtar 
som sällan rengörs eller sällan målas med bottenfärg 
samtidigt som de färdas långa sträckor som bedöms 
utgöra den största risken för spridning. Vidare påverkar 

båtarnas antifoulingskydd påväxten och Floerl och 
Inglis (2005) konstaterar att båtar, vars antifoulingfärg 
är äldre än 20 månader, utgjorde största risken. 

Det är svårt att bedöma hur stor roll fritidsbåtar 
spelar för spridning av främmande arter eftersom 
data på deras rörelsemönster inte är lättillgängligt. 
Till skillnad från kommersiella fartyg finns det inte 
något krav på AIS-utrustning (som ger information 
om fartygets identitet, position, kurs och hastighet) för 
fritidsbåtar. Underlag för fritidsbåtars rörelsemönster 
kan sammanställas ifrån beläggning (antal nätter) i 
gästhamnar, uppskattade besök i naturhamnar och 
vid svenska kryssarklubbens bojar (Naturvårdsverket 
2010b). I båtlivsundersökningen 2010 har man genom 
enkätundersökningar visat att fritidsbåtarnas vanli-
gaste användningsområde är kortare resor som dags-
turer och fisketurer (Transportstyrelsen 2010). Endast 
ett fåtal av fritidsbåtarna var på längre resor; cirka 10 % 
av båtägarna angav att de gjorde resor som var längre 
än 25 nautiska mil (cirka 46 km). Resor utanför Sverige 
gjordes framförallt till Danmark, Norge och Finland. 
I modelleringar av fritidsbåtaktiviteter i Kattegatt och 
Östersjön har man sett att de områden som har mest 
fritidsbåtsaktivitet är närområdena runt Göteborg, 
Köpenhamn, Stockholm och Helsingfors (Johansson 
m.fl. 2016). De flesta användningsdagarna för fritids-
båtar ligger i maj–september, vilket sammanfaller med 
högsäsongen för påväxtorganismer. Påväxten fäster 
framför allt när båtarna ligger förtöjda, varför både 
bryggor, andra närliggande fundament och båtar är tro-
liga källor för att sprida påväxt. En del larver och förök-
ningskroppar från alger når skroven med vattenmassor 
som spridits längre sträckor. Båtar i marinor kan ligga 
stilla under längre perioder (veckor–månader), vilket 
står i kontrast till kommersiella fartyg, som normalt 
bara ligger i hamn under en kort tid (timmar–dagar).

Riktlinjer med syfte att minska spridningen av 
främmande arter med frtidsbåtar har tagits fram på 
nationell nivå i bl.a. Nya Zeeland (Cohen m.fl. 2005, 
MPI 2013). Vidare har EU-kommissionen och IMO 
tagit fram rekommendationer för att minska sprid-
ning av främmande arter med fritidsbåtar (EU 2016b, 
IMO 2012). En studie från Medelhavet rekommenderar 
att fritidsbåtars betydelse som vektor för spridning av 
främmande arter tas med i framtida planering av håll-
bar maritim turism (Ferrario m.fl. 2017). I Skottland 
och Irland undersöks förekomsten av främmande arter 
i marinor med olika typer av s.k. ”rapid assessments”, 
vilket innebär att man besöker speciella platser i mari-
nor vid bestämda intervall och noterar påväxt som 
kan ses från bryggan (Minchin och Nunn 2013). I New 
Foundland, Kanada pågår ett ”utrotningsprogram” 
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av sjöpungen C. intestinalis från marinor (McKenzie 
m.fl. 2016).  Risken med att sprida invasiva arter med 
fritidsbåtar belyser vikten av att undvika påväxt på 
båten, framför allt för båtägare som färdas långt. Det 
är därför viktigt att utveckla effektiva, giftfria alternativ 
till biocidfärger. 
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6.  summeRinG OCH DisKussiOn av  
FRitiDsBåtaRs PåveRKan På GRunDa  
KusteKOsystem i sveRiGe

Huvudmålen med denna rapport har varit att samman-
ställa kunskapsläget om hur fritidsbåtslivet påverkar 
havsmiljön i Sverige, hur omfattande den sammanlagda 
påverkan är, samt hur den utvecklas idag. Nedan har vi 
sammanfattat resultaten i rapporten utifrån tre frågor: 
(1) Hur påverkar fritidsbåtar miljön längs kusten? (2) 
Hur omfattande är den sammanlagda miljöpåverkan 
från fritidsbåtar? samt (3) Är utvecklingen hållbar? Den 
första frågan syftar till att sammanfatta det vetenskap-
liga stödet angående de olika miljöeffekter som enskilda 
fritidsbåtsaktiviteter och strukturer ger upphov till på 
en lokal skala. Under den andra frågan beskrivs den 
sammanlagda och kumulativa effekten av den stora 
mängden aktiviteter och strukturer fritidsbåtlivet ger 
upphov till längs Sveriges kuster totalt. Under den sista 
frågan diskuteras hur trenden för fritidsbåtsaktivite-
ter och kustexploatering ser ut över tid för att kunna 
bedöma om dagens användning och förvaltning av 
fritidsbåtar är hållbar.

6.1 Hur påverkar fritidsbåtar miljön i havet?
Sammanställningen visar att det finns ett starkt stöd 
i den vetenskapliga litteraturen för att fritidsbåtar ger 
upphov till många negativa effekter på havsmiljön. Med 
fritidsbåtslivet följer en rad olika fysiska strukturer och 
aktiviteter som var och en ger upphov till flera olika 
typer av påverkan på miljön. Flera av de miljöeffekter 
som fritidsbåtar orsakar har först nyligen studerats mer 
ingående. En betydelsefull påverkan från fritidsbåtar är 
en ökad uppgrumling och spridning av sediment och 
eventuella föroreningar, som generas vid anläggning 
av fritidsbåtsstrukturer, muddring och dumpning av 
sediment samt vid motorbåtstrafik. Uppgrumlingen 
av sedimentpartiklar försämrar ljusmiljön för väx-
ter och skadar bl.a. fisklarver och försvårar födointag 
för bl.a. musslor. Undervattenbuller från fritidsbåtar 
samt utsläpp av organiska miljögifter från motorbå-
tars avgaser i vattnet är även de påverkanstyper som 
först nyligen börjat studerats och som kan visa sig vara 
mycket betydelsefulla. 

Den långa listan av olika miljöeffekter som fritidsbåt-
saktiviteter kan ge upphov till gör att den sammanlagda 

påverkan av fritidsbåtar i ett område är komplex och 
svårstuderad. För att ge en överblick samt underlätta 
att hitta information i rapporten har vi sammanställt 
de påverkanstyper som varje fritidsbåtsaktivitet ger 
upphov till i tabell 6.1. Där hittas också hänvisning till 
de avsnitt i rapporten som beskriver aktiviteten och 
påverkan i detalj. I nedanstående avsnitt (6.1.1–6.1.3) 
ges en kort beskrivning av de typer av miljöpåverkan 
som presenteras i tabell 6.1, vilket utgör en summering 
av resultaten i kapitel 4 och 5 där källhänvisningarna 
till summeringen hittas. I det sista avsnittet (6.1.4) 
diskuteras varför fritidsbåtar framförallt orsakar stor 
miljöpåverkan i grunda, vågskyddade områden. 

6.1.1 Kustexploatering för fritidsbåtar 
Fritidsbåtslivet är en viktig drivkraft bakom en omfat-
tande småskalig exploatering av grunda kustområden i 
Sverige. För att kunna sjösätta, förvara och underhålla 
fritidsbåtar anläggs många olika fysiska strukturer 
längs kusten, som bryggor, vågbrytare, pirar, kajer, 
båtramper och uppställningsplatser på land. Vidare 
genomförs ofta muddringsarbeten för att förbättra 
förvaring och transport av fritidsbåtar. Med anlägg-
ning och användning av dessa strukturer följer en lång 
rad olika negativa effekter på miljön som har sam-
manställts nedan.

Förlust av bottenmiljöer 
Vid konstruktionen av t.ex. en brygga eller en kaj 
och i än högre utsträckning vid muddringsarbeten 
sker direkta skador på bottenmiljön och förluster av 
de organismer som lever på botten eller i sedimentet 
som täcks av konstruktionen eller avlägsnas vid mudd-
ringen. Vid övertäckning sker en permanent förlust av 
påverkade livsmiljöer och organismer. En konstruktion 
med sten eller annat hårt material kan dock medföra 
att andra organismer som behöver hårt substrat som 
livsmiljö istället kan öka i området. Vid båtförvaring 
vid bojar förankrade med kättingar påverkas i första 
hand vegetationen runt förankringsanordningen nega-
tivt. Vid muddring sker oftast en permanent förlust av 
vegetationen i det muddrade området, medan många 
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tabell 6.1 Sammanställning av tre grupper av aktiviteter som fritidsbåtslivet medför samt de olika typer av miljö-
påverkan som varje aktivitet genererar. För varje påverkanstyp anges känsliga kustmiljöer (VG = vågskyddade 
grundområden som domineras av mjukbotten) och organismer samt i vilket delavsnitt som mer information 
och referenser hittas om delaktiviteten (Aktiv.) och påverkanstypen (Påverk.). Med musslor avses alla sorters 
revbildande bivalver.

aktivitet påverkanstyp känsliga	miljö		
och	organismer aktiv. påverk.

1. Kustexploatering 

Övertäckning (fysisk struktur)
Alla miljöer och  
bottenorganismer

4.1 5.1

Avlägsnande av sediment (muddring)
VG, vegetation,  
bottenfauna

4.2.1 5.1.1

Skuggning (bryggor, kajer, m.m.) VG, vegetation 4.1.1 5.2

Direkta skador (bojförankringar)
VG, vegetation,  
musslor och ostron

4.1.1 5.5.2

Förändrad hydrodynamik  
(fysisk struktur)

VG, vegetation, fisk 4.1.1 5.3

Förändrad hydrodynamik (muddring) VG, vegetation, fisk 4.2.1 5.3

Uppgrumling av sediment  
(anläggningsarbete, muddring)

VG, vegetation, fisk, 
musslor

4.1.1 5.4

Undervattensbuller (bryggpålning, 
muddring)

Fisk, säl och tumlare 4.1, 4.2 5.7

Utsläpp av föroreningar (läckage från 
båtar och strukturer)

VG, många olika  
organismer

4.1 5.8

2. Mudderdumpning

Övertäckning av sediment (biologisk)
Hårdbotten,  
vegetation

4.2.2 5.1.2

Uppgrumling av sediment och  
föroreningar 

VG, vegetation, fisk, 
musslor

4.2.2 5.4

3. Båttrafik

Bottenerosion från svall och turbulens
VG, vegetation,  
bottenfauna

4.3.1 5.6.1

Uppgrumling av sediment från svall 
och turbulens

VG, vegetation, fisk, 
musslor

4.3.1 5.6.

Direkta fysiska skador (ankring,  
propeller, båtskrov)

VG, vegetation, 
musslor

4.3.3 5.5

Undervattensbuller 
Fiskar, sälar och 
tumlare

4.3.2 5.7

Utsläpp av föroreningar (båtmotorer, 
bottenfärger, toaletter)

VG, många olika  
organismer

4.3.4 5.8

  Spridning av invasiva arter
Alla miljöer och  
organismer

4.3.3 5.9
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bottenlevande organismer som lever i sediment kan 
återkolonisera området efter en längre period, även om 
bottensamhället oftast förblir reducerat, framför allt om 
regelbunden underhållsmuddring sker. Se avsnitt 5.1.

I jämförelse med den påverkan av bottensubstratet 
som sker vid muddring är påverkan vid anläggning 
av bryggor mindre. Emellertid ger skuggningen från 
bryggan och de båtar som förvaras där upphov till all-
varliga indirekta effekter på vegetationen under och 
kring bryggan. Skuggningseffekten från ankrade båtar 
är säsongsbunden medan skuggning från bryggor oftast 
är permanent. Ljuskrävande kärlväxter som ålgräs är 
extra känsliga för denna påverkan. Studier i Bohuslän 
visar att ålgräs får minskad täckningsgrad upp till 8 
m från en brygga, och att de inte kan överleva under 
starkt skuggande bryggtyper såsom flytande bryggor. 
Se avsnitt 5.2. 

Förändringar av strömförhållanden och  
vattenutbyte
Muddringar och fysiska konstruktioner i vattnet som 
bryggor och vågbrytare kan även medföra förändrade 
våg- och strömförhållanden, vilket påverkar sedimenta-
tion, erosion, uppgrumling, vattenutbyte och fysiska 
förhållanden i området. Detta kan i sin tur leda till 
bestående förändringar i miljöförhållandena över 
stora områden med förändrad utbredning och sam-
mansättning av växter och djur. Konsekvenserna av 
de olika påverkansfaktorerna varierar stort mellan 
olika miljötyper, men vanligen leder de till försämrad 
vattenkvalitet. Grunda, vågskyddade områden är extra 
känsliga för förändringar av vattenutbytet. Muddringar 
för att bredda eller fördjupa mynningsområden till 
avsnörda vikar och flador i Östersjön kan öka vatten-
utbytet med omgivande vatten och minska vattentem-
peraturen under vår och sommar, med negativa effekter 
för rekryteringen av fiskar i området. Se avsnitt 5.3.

Uppgrumling av sediment
Vid konstruktionsarbete med t.ex. en brygga och i 
än högre utsträckning vid muddring sker också en 
omfattande uppgrumling av sediment som kan spri-
das många kilometer från muddringsområdet och ge 
både direkta och indirekta negativa effekter på miljön. 
Uppgrumlingen av sediment försämrar tillfälligt ljus-
förhållandena i vattnet och när det sedimenterar kan 
det täcka kärlväxter och alger, med negativa effekter 
för vegetationen. Sedimentpartiklar i vattnet ger också 
direkta, negativa effekter på fiskar, framför allt på ägg 
som skadas när de täcks av sediment samt på larver 
och unga fiskar genom att skada deras gälar. Även fil-
trerande organismer som musslor och ostron påver-

kas negativt vid höga halter sediment i vattnet, då det 
försvårar födointaget. Grumlingen ger också indirekta 
negativa effekter på fiskar och andra organismer som 
använder synen för att jaga eller undkomma rovdjur. 
Dessa organismer flyr ofta områden med höga halter 
sediment i vattnet. Grunda, vågskyddade områden är 
extra känsliga för uppgrumling då sedimentet i dessa 
miljöer är finkornigt, vilket leder till långvarig grum-
ling. Vidare saknar dessa miljöer naturlig vågrörelse 
som kan rensa vegetationens blad från sediment, varför 
den negativa effekten från ökad sedimentation kan bli 
långvarig. Se avsnitt 5.4.

Ofta medför ett konstruktionsarbete eller en mudd-
ring endast en tillfällig uppgrumling som sedimente-
rar inom några timmar eller dagar. Flera studier visar 
dock att muddringsarbeten vid vissa förhållanden även 
kan generera mycket långvarig eller upprepad upp-
grumling av sediment som fortgår många år efter att 
muddringsarbetet avslutats. Sannolikt beror detta på 
att muddringen i vissa fall medför ändrade hydrodyna-
miska förhållanden samt en exponering av finkornigt 
sediment (t.ex. lera) i mudderrännan som lätt suspen-
derar vid vissa väderförhållanden eller vid båttrafik. 
Se avsnitt 4.2. Uppgrumling av sediment kan också 
medföra frisättning och spridning av näringsämnen 
och miljögifter från sedimentet. Det senare är speciellt 
ett problem vid konstruktions- och muddringsarbeten 
runt äldre småbåtshamnar som ofta har höga halter 
miljögifter från bl.a. båtbottenfärger i sedimentet. Se 
avsnitt 5.8.1.6 

Undervattensbuller
Vid konstruktions- och muddringsarbete genereras 
också undervattensbuller. Pålslagning vid konstruk-
tion av bryggor samt sprängning vid konstruktioner 
på hårdbotten generar impulsivt buller med mycket 
hög intensitet som kan spridas flera kilometer under 
vattnet. Muddring genererar buller med lägre intensitet 
som sprids kortare sträckor. Oftast har denna typ av 
småskaliga arbeten kort varaktighet, varför störningen 
vanligen endast pågår under några timmar eller dagar. 
Eftersom arbete med bryggor och hamnar för fritids-
båtar i de flesta fall sker i grunda mjukbottensområden 
och rekommenderas att utföras vintertid är det främst 
djur som uppehåller sig i dessa områden under denna 
säsong som påverkas. Det råder brist på studier över hur 
djur i dessa miljöer påverkas av denna typ av buller, men 
vävnadsskador och stressymptom har noterats hos fisk 
och musslor som befunnit sig i närheten av impulsivt 
buller med hög intensitet. I områden där tumlare eller 
sälar vistas i närheten av arbetet kan störningar på 
dessa djurs beteenden också förväntas. Se avsnitt 5.7.
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Utsläpp av föroreningar 
Bryggor och småbåtshamnar där många fritidsbåtar 
koncentreras, där motorer underhålls, bränsle tankas 
och båtar sjösätts, tvättas, skrapas och målas med båt-
bottenfärger är också ett centrum för utsläpp av miljö-
gifter till kustekosystemen. Dessa aktiviteter resulterar 
i utsläpp av kemiska föroreningar, som t.ex. giftiga 
biocider från båtbottenfärger, impregneringsmedel 
från bryggor och kajer, petrokemiska produkter från 
båtmotorer samt tungmetaller och andra föroreningar 
som släpps ut i vattnet via båtramper och avrinning 
från hamnområden. I dessa områden blandas därför 
många olika kemiska föroreningar. Detta är viktigt 
att ta i beaktande eftersom riskbedömningar vanligt-
vis utförs på en kemikalie i taget, trots att effekten av 
blandningar skiljer sig avsevärt från, och ofta är större 
än, effekten av de enskilda ingående substanserna. Dess-
utom är grunda, vågskyddade områden, där de flesta 
småbåtshamnar hittas, extra känsliga för utsläpp av 
miljögifter eftersom vattenutbytet är lågt vilket medför 
lägre utspädning av miljögifterna och starkare påver-
kan. Det är dock dåligt studerat hur blandningen av 
de föroreningar som ofta förekommer påverkar djur 
och växter i dessa miljöer.

Eftersom de flesta båtar längs Sveriges kuster förvaras 
i vattnet vid bryggor, målas en majoritet av svenska 
fritidsbåtar med olika sorters båtbottenfärger som inne-
håller giftiga biocider. Idag används i huvudsak koppar 
som biocid i självpolerande och eroderande färger. De 
toxiska ämnena utsöndras till största del när båtarna 
förvaras vid brygga, och framför allt i småbåtshamnar 
med stora mängder fritidsbåtar. Där hittas idag för-
höjda halter av koppar i både vattnet och sedimentet. 
Koppar i höga koncentrationer är giftigt för många 
vattenlevande organismer. Även om det saknas studier 
som visar att koppar från fritidsbåtar orsakat skador 
på miljön, så överstiger halterna av koppar i vattnet i 
många småbåtshamnar gränsvärdena för god miljö-
status enligt EU-direktiv. Eftersom många olika kemi-
kalier har använts historiskt i äldre småbåtshamnar 
hittas även mycket höga halter av TBT, irgarol och bly 
i marken och i dagvatten från äldre båtuppställnings-
platser. Trots att det sedan 2008 är förbjudet att ha TBT 
på skrovet som inte är inkapslat i en spärrfärg, visar 
nya undersökningar att TBT läcker från fritidsbåtar 
som tvättats med högtryckstvätt. Nyligen genomförda 
undersökningar av ytsediment visade även att 93 % av 
svenska fritidsbåtshamnar var kraftigt förorenade av 
TBT samt att missbildningar hos nätsnäckor, vilket är 
en indikator för TBT-förgiftning, fortfarande hittas i 
en majoritet av hamnarna i Västerhavet, trots att TBT 
varit förbjudet för fritidsbåtar i 30 år. Se avsnitt 5.8.1.1

Brygg- och kajkonstruktioner i trä som kommer i 
kontakt med vattnet är ofta impregnerade med giftiga 
ämnen för att motverka angrepp av bl.a. borrande orga-
nismer, svampar och bakterier. Dessa ämnen läcker 
från materialet och kan potentiellt ge negativa effekter 
på miljön. Se avsnitt 4.1.1. och 5.8.3.

Sjösättning av båtar från båtramper, underhåll av 
båtmotorer samt bränslepåfyllning i småbåtshamnar 
ger också upphov till mindre spill av olika petrokemiska 
produkter, som kan ha flera olika negativa effekter 
på miljön. Sjöfågel och marina pälsdjur som sälar är 
känsliga även för små oljespill då de kan försämra den 
isolerande effekten av deras fjäderdräkt eller päls. Spill 
av petrokemiska produkter samt utsläpp av avgaser i 
vattnet från motorbåtar leder också till spridning av 
giftiga polycykliska aromatiska kolväten (PAH:er) i 
vattnet. PAH:er har en rad olika toxiska effekter på vat-
tenlevande organismer, vilket inkluderar karcinogena 
effekter, skador på immunsystemet och hormonstö-
rande effekter. Även om dessa effekter inte är direkt 
dödliga kan de i slutändan resultera i lägre tillväxt och 
reproduktion samt i lägre tolerans för annan stress, med 
allvarliga konsekvenser för organismerna. Det saknas 
dock idag studier på hur PAH:er från mindre spill och 
avgaser påverkar ekosystemen. Se avsnitt 5.8.2.

Utsläpp av mikroplaster
Självpolerande båtbottenfärger frisätter förutom giftiga 
ämnen även små plastpartiklar, s.k. mikroplaster till 
havet. Till detta utsläpp tillkommer mikroplastpartik-
lar som uppstår exempelvis vid slitage av rep, bojar och 
bryggkonstruktioner som innehåller plast. Framför allt 
flytbryggor och bojar som innehåller polystyren i form 
av cellplast släpper ut stora mängder plastpartiklar 
när de slits. Mikroplaster befaras skapa allvarliga och 
bestående miljöproblem eftersom de inte bryts ner 
utan ansamlas i den marina miljön. Vilka storskaliga 
effekter upptag av mikroplaster har på födovävar och 
de marina ekosystemen är något som vi ännu inte vet 
så mycket om, men som forskningen arbetar med att 
klarlägga. Det som är känt idag är att vissa organismer 
visar vävnadsskador och ökad dödlighet vid upptag av 
mikroplaster, och att mikroplaster kan öka biotillgäng-
ligheten av vissa miljögifter. Se avsnitt 5.8.3.

6.1.2 Dumpning av muddermassor i havet 
En omfattande aktivitet som har flera allvarliga effekter 
på miljön är dumpning av muddermassor från små-
skaliga muddringsarbeten runt bryggor och småbåts-
hamnar i kustnära områden. I Sverige är dumpning av 
muddermassor i havet förbjuden enligt miljöbalken, 
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men trots detta dumpas stora mängder längs Sveri-
ges kuster varje år eftersom dispenser mot förbudet 
ges regelbundet. Dumpning av muddermassor i havet 
resulterar ofta i en total förlust av bottenfaunan på ett 
område på några hundra meter runt dumpningsplatsen. 
Många sedimentlevande organismer kan återkolonisera 
området med tiden, även om bottensamhället oftast 
förblir reducerat under en längre period. En kanske all-
varligare, men mindre uppmärksammad påverkan från 
mudderdumpningar är den uppgrumling och spridning 
av sediment som sker vid dumpningen. Anmärknings-
värt är att dumpningar från småskaliga muddringar 
vanligen sker i mycket kustnära lokaler, ofta endast 
några hundra meter från känsliga grundområden med 
vegetation och uppväxtområden för fiskar. Vidare är det 
ofta oklart huruvida ackumulationsförhållanden råder 
på dessa relativt grunda dumpningsplatser, varför åter-
kommande uppgrumling och spridning av sedimentet 
kan ske vid hårt väder och under lång tid. Se avsnitt 5.4.

Som nämnts ovan ger ökad uppgrumling och sedi-
mentation en lång rad allvarliga negativa effekter på 
miljön. Det är därför oroväckande att denna verksam-
het tillåts fortgå, framför allt då halter av miljögifter 
ofta är starkt förhöjda i muddermassor från småbåts-
hamnar (se avsnitt 5.8.1.6). På grund av övergödning är 
också halterna av näringsämnen mycket höga i många 
grunda mjukbottenområden där muddringar för fri-
tidsbåtar ofta sker. Skattningar indikerar att upp till 
ett ton kväve kan frigöras per 1 000 m3 muddermassa 
som dumpas i havet, varför mudderdumpningar kan 
förvärra övergödningsproblem lokalt. Modellstudier 
i Bohuslän visar att stora mängder sedimentet som 
dumpas på godkända dumpningsplatser regelbundet 
sprids 10-tals kilometer från dumpningsplatsen och kan 
orsaka försämrad vattenkvalitet och ökad sedimenta-
tion, samt spridning av miljögifter och näringsämnen 
på ett stort antal grundområden med höga naturvärden 
(fig. 4.3 och 5.2). 

6.1.3 Båttrafik 
Fritidsbåtar generar också många negativa effekter på 
miljön utanför förankringsplatser och småbåtshamnar 
när de färdas och förankras längs kusten. Främst är det 
motorbåtar som ger allvarlig miljöpåverkan.

Erosion och uppgrumling av sediment
Svall och propellerturbulens från motorbåtar kan skapa 
allvarliga negativa effekter på miljön genom att orsaka 
erosion och uppgrumling av sediment. Det är främst i 
grunda, vågskyddade områden, där miljön inte natur-
ligt utsätts för vågor, som svall från motorbåtar kan 

ge väsentlig påverkan. Båtarnas svall utgör ett mindre 
problem längs mer öppna vågexponerade kuststräckor. 
Den negativa påverkan från svall ökar generellt med 
hastighet och storlek på motorbåten, med minskat 
vattendjup samt med antalet båtar som passerar per 
tidsenhet. Flera studier visar att svall, strömmar och 
turbulens från motorbåtar kan orsaka uppgrumling 
av sediment i grunda vågskyddade områden och däri-
genom medföra negativa effekter för vegetation, fis-
kar och musslor. Ökad uppgrumling av sediment från 
motorbåtar är troligen en av de allvarligaste effekterna 
från båttrafik och sannolikt en huvudförklaring till 
varför flera studier funnit att vegetationen minskar 
med upp till 70 % i områden med många fritidsbåtar. 
Trenden under senare i år i Sverige med allt snabbare 
motorbåtar med större motorer och ökad trafik med 
vattenskotrar i grunda kustområden innebär därför att 
denna påverkan successivt ökar. Se avsnitt 5.6.

Skador från båtskrov, propellrar och ankare
Båtar som rör sig på grunt vatten kan ge upphov till 
direkta skador på undervattensmiljön. Båtarnas skrov 
kan erodera botten och slita loss bottenlevande vegeta-
tion, både när de rör sig genom vattnet och när de går 
på grund. Mekanisk störning från roterade propellrar är 
dock den mest påtagliga orsaken till direkt bottenero-
sion och bortslitningsskador på vegetation. Skadornas 
omfattning beror på båtens storlek och motorstyrka 
samt på vattendjup och bottenbeskaffenhet. Även ank-
ring orsakar direkta erosionsskador på bottnarna och 
skadar bottenlevande organismer som musslor och 
vegetation. Propeller- och ankarskador på vegetation är 
antagligen vanligt förekommande i svenska vatten, men 
den exakta omfattningen är inte känd. Se avsnitt 5.5.

Undervattensbuller
Motorbåtar genererar kontinuerligt undervattenbuller 
när de körs, både från motorn och från skrovet. Hur 
mycket buller som genereras beror på typ och storlek 
av motor, typ av båt, hastighet och körstil. Mindre 
motorer, lägre hastighet och rak kurs genererar gene-
rellt mindre buller. Lägre hastighet resulterar dock i att 
djuren exponeras för buller under en längre tid, vilket 
också kan vara negativt. Vattenskotrar som drivs med 
vattenjet är generellt tystare än förbränningsmotorer, 
men generar samtidigt mycket buller från skrovdunk 
då de ofta körs mycket fort. Elmotorer anses gene-
rera mindre buller än förbränningsmotorer, men det 
saknas idag jämförande studier. Även ekolod generar 
undervattensbuller.

Både fiskar, marina däggdjur och ryggradslösa djur 
kan störas av fritidsbåtars buller. Buller kan maskera 
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naturliga ljud som djuren använder för sin omvärldsori-
entering eller för kommunikation. Det kan även leda till 
att djur skräms eller att deras naturliga beteende störs 
på annat sätt. Om ljudet är tillräckligt starkt kan djur 
också skadas eller till och med dödas. De svenska arter 
som anses känsligast för bullerstörningar är tumlare, 
sälar och vissa fiskarter. I Sverige är fritidsbåtsaktivi-
teten som störst i kustnära områden under sommar-
halvåret. Detta sammanfaller i tid och rum dels med 
flera fiskararters lek, dels med sälars och till viss del 
tumlares parning och uppväxt. Buller skulle därför 
kunna ha stor påverkan på många typer av organismer. 
Då detta är ett nytt forskningsfält råder i dagsläget 
kunskapsbrist kring buller från fritidsbåtar och dess 
påverkan på vattenlevande organismer. Se avsnitt 5.7.

Utsläpp av föroreningar 
Fritidsbåtar med giftiga båtbottenfärger läcker biocider 
även när de lämnat bryggor och småbåtshamnar, varför 
båttrafiken bidrar till att sprida miljögifter längs kusten. 
Studier i Bohuslän visar att halter av både koppar och 
zink kan vara över gränsvärdena för god miljöstatus i 
populära naturhamnar på sommaren. 

Utombordsmotorer släpper ut helt orenade avgaser 
under vattenytan genom propellercentrum, för ljud-
dämpningens skull. Avgaserna innehåller en cocktail 
av föroreningsämnen, vilka är toxiska, cancerframkal-
lande, gödande och försurande. Äldre tvåtaktsmotorer 
har en sämre motoreffektivitet jämfört med nya moto-
rer, och tester har visat att cirka 20–30 % av bränslet går 
igenom motorn oförbränt, vilket leder till stora utsläpp 
av bensin i miljön. Motordrivna fritidsbåtar bidrar 
därför också till att sprida petrokemiska föroreningar 
som PAH:er i känsliga kustnära områden. Mätningar 
av PAH:er längs västkusten visar att halterna ökar när 
trafiken av fritidsbåtar ökar och att koncentrationerna 
är högre i populära naturhamnar på sommaren. Se 
avsnitt 5.8.2

Fritidsbåtlivet kan också bidra till utsläpp av närings-
ämnen till kustmiljön via toalettavfall. Den totala 
belastningen av kväve och fosfor från fritidsbåtstoa-
letter till svenska kuster har skattats till 2 ton fosfor 
och 17 ton kväve per år, vilket är försumbara mängder 
i jämförelse med belastningen från land. Lokalt kan 
dock övergödning från båttoaletter ha betydelse. Se 
avsnitt 5.8.3

Spridning av invasiva arter
Slutligen kan fritidsbåtar också fungera som vektorer 
för spridning av främmande arter längs Sveriges kuster. 
Eftersom båtskrovets hårda yta attraherar arter som 
behöver fasta strukturer att växa på, såsom havstulpa-

ner, musslor och ägg från vissa fiskar, kan fritidsbåtar 
ta med sig arter mellan olika geografiska områden. 
Om småbåtshamnar befinner sig i samma geografiska 
område som större internationella hamnar ökar risken 
att fritidsbåtar kan bidra till att främmande arter sprids 
inom landet. Internationellt finns flera exempel på när 
detta skett, men ännu finns inget känt exempel från 
svenska vatten. Se avsnitt 5.9.

6.1.4 värdefulla grundområden mest påverkade  
av fritidsbåtar
Sammanställningen ovan visar att grunda, vågskyd-
dade miljöer som domineras av mjukbotten är extra 
känsliga för en majoritet av de störningar som fritids-
båtlivet genererar (tabell 6.1). Dessa områden är en 
viktig miljö för olika kärlväxter och kransalger, som 
i sin tur utgör viktiga uppväxthabitat för många olika 
fiskarter och kräftdjur (se avsnitt 3.1). Vegetationen 
och unga livsstadier är extra känsliga för bl.a. upp-
grumling av sediment, erosion, direkta skador från 
båtaktiviteter, förändrad vattenomsättning och tem-
peraturförhållanden samt föroreningar, vilket gör att 
effekterna av störning blir större i dessa miljöer. Dess-
utom blir omfattningen av störningar större i vågskyd-
dade grundområden i jämförelse med djupare eller mer 
exponerade områden. Eftersom svall och turbulens 
från fritidsbåtar ofta överskrider de naturliga våg- och 
strömförhållandena i dessa områden, leder båttrafik 
till uppgrumling och erosion av bottensediment. 
Dessutom medför finkornigheten i bottensedimentet 
i dessa miljöer att uppgrumling vid t.ex. muddring 
och båtaktiviteter blir mer långvarig. De vågskyddade 
miljöerna är också extra känsliga för förändringar i 
vattenomsättning och temperaturförhållanden, vilket 
ofta blir en konsekvens vid konstruktion av t.ex. pirar 
och muddringsarbeten. I grunda mjukbottensområden 
hittas också värdefulla undervattensängar  som kan 
skuggas av bryggor och andra konstruktioner. Mer 
stillastående vatten i vågskyddade lägen gör även att 
påverkan från båtbottenfärger och föroreningar från 
båtmotorer får större effekter här. Se tabell 6.1 för hän-
visning till avsnitt.

Samtidigt som vågskyddade grundområden är mest 
känsliga för störningar visar resultaten att det är just i 
dessa miljöer som bryggor och småbåtshamnar koncen-
treras. Drygt 60 % av alla bryggor och småbåtshamnar 
återfinns i grunda (0-3 m), vågskyddade miljöer, trots 
att de till ytan endast utgör en fjärdedel av kustens totala 
grundområden. Anledningen till att exploateringen 
koncentrerats i dessa områden är att de erbjuder natur-
ligt goda förhållanden för båtförtöjning och sjösätt-
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ning. Denna koncentration till grunda, vågskyddade 
områden medför att fritidsbåtslivet i förhållande till 
sin omfattning idag ger oproportionellt stora skador 
på miljöer med höga naturvärden.

6.2 Hur omfattande är den sammanlagda  
miljöpåverkan från fritidsbåtar?
Som diskuterats ovan medför fritidsbåtlivet flera olika 
fysiska strukturer och aktiviteter som var och en orsa-
kar flera typer av påverkan, vilka agerar på olika rums- 
och tidsskalor. Vidare kännetecknas påverkan från 
fritidsbåtar av att varje enskild båt och brygga medför 
relativt begränsad påverkan, men eftersom de är så 
många kan den sammanlagda effekten ändå bli stor. 
För att förstå omfattningen av fritidsbåtars påverkan 
på miljön krävs det därför analyser som både tar hän-
syn till flera olika påverkansfaktorer samtidigt, och 
till den sammanlagda effekten av den stora mängden 
aktiviteter och strukturer fritidsbåtlivet ger upphov 
till. Även om många av de aktiviteter och påverkans-
faktorer som fritidsbåtlivet ger upphov till är relativt 
välstuderade har de flesta studier endast undersökt en 
av dessa aktiviteter eller faktorer, varför det generellt 
saknas kunskap om hur de samverkar och om deras 
sammanlagda påverkar miljön. Det har därför inte varit 
möjligt för denna rapport att bedöma den kumulativa 
miljöeffekten av flera olika påverkansfaktorer i samma 
område, t.ex. hur ökad uppgrumling av sediment, buller 
och miljögifter tillsammans påverkar rekryteringen av 
fisk, eller hur en cocktail av olika miljögifter påverkar 
miljön. Denna brist på kunskap medför en risk att den 
totala effekten på miljön kan underskattas. 

Däremot möjliggör nya karteringar av mängden 
bryggor och småbåtshamnar längs Sveriges kuster 
(Törnqvist m.fl. 2019), korrelativa analyser mellan 
antalet fritidsbåtar och mängden vegetation i grund-
områden (Hansen m.fl. 2019), samt nya beräkningar 
av fritidsbåtars totala utsläpp av föroreningar i Sverige 
(Magnusson m.fl. 2016, SHEBA 2018, Naturvårdsverket 
2018a,b) en skattning av den sammanlagda påverkan 
och utsläppen från fritidsbåtar. Resultaten från dessa 
analyser indikerar att den sammanlagda påverkan 
av småskalig kustexploatering, motorbåtstrafik och 
utsläpp från fritidsbåtar är mycket omfattande, vilket 
orsakar stora skador på värdefulla, grunda kustmiljöer 
i Sverige idag. Resultaten indikerar också att fritids-
båtars utsläpp av föroreningar är betydande, också i 
jämförelse med andra transportslag.

6.2.1 Kumulativ påverkan från fysisk exploatering  
i grunda mjukbottensområden
På uppdrag av Havs- och vattenmyndigheten har 
företaget Metria genomfört en detaljerad kartering 
av fysisk påverkan längs Sveriges kuster, där bl.a. bryg-
gor, muddringar, pirar, vågbrytare, småbåtshamnar, 
industrihamnar, m.m. och kartlagts från flygbilder. 
Vidare har dessa strukturers rumsliga påverkan skattats 
i olika miljöer (Törnqvist m.fl. 2019). Analysresultaten 
visar att mindre än hälften av kustens grunda (0–6 m) 
vågskyddade grundområden idag är opåverkade av 
denna exploatering. I omkring en tredjedel av dessa 
områden (motsvarande cirka 500 km2) bedömdes 
exploateringen ha förändrat botten- eller strömför-
hållandena så mycket att negativa effekter på miljön 
var förväntade (Törnqvist m.fl. 2019). 

Även om detta är en grov skattning av den samman-
lagda påverkan från kustexploatering i vågskyddade 
grundområden, så indikerar de höga sifforna att kustex-
ploatering med muddringar utgör ett av de allvarligare 
hoten mot dessa värdefulla kustmiljöer idag. Även om 
fritidsbåtlivet inte ensamt är orsaken till exploateringen 
utgör det den kanske viktigaste drivkraften bakom 
den småskaliga exploateringen av kusten. Dessutom 
utgör små bryggor med muddringar en stor majoritet 
av exploateringen längs kusten; det finns idag nästan 
110 000 bryggor som tillsammans täcker 195 mil längs 
Sveriges kuster.

En aktivitet som inte inkluderats i Metrias under-
sökning är småskalig mudderdumpning i kustnära 
områden och vilken miljöpåverkan dessa har. Som dis-
kuterats ovan kan muddring potentiellt orsaka negativ 
påverkan över stora områden. Det är dock svårt att 
skatta omfattningen av kustnära dumpningar, då det 
saknas såväl ett nationellt register som uppföljning av 
mudderdumpningar i svenska hav. Studier av dispens-
ansökningar i Västra Götalands län tyder dock på att 
antalet kustnära dumpningar är ansenligt då de 13 
ärenden som fick dispens under perioden 2016–2107 
omfattade cirka 65 000 ton muddermassor (Erian-
der m.fl. opubl. data). I tillägg visar undersökningar 
att otillåtna dumpningar är vanligt förekommande i 
Sverige, framför allt när det gäller småskaliga mudd-
ringar runt bryggor och småbåtshamnar (Törnqvist 
och Engdal 2012). 

6.2.2 Kumulativ påverkan från fritidsbåtars  
motortrafik i grunda mjukbottensområden
I tillägg till kustexploatering medför motortrafik från 
fritidsbåtar en allvarlig påverkan i framför allt grunda, 
vågskyddade miljöer genom att bland annat orsaka svall 
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och propellerturbulens. Dessa störningar kan orsaka 
erosion och ökad uppgrumling av sedimentet, vilket 
försämrar ljustillgången, ökar sedimentationen, och 
frisätter näringsämnen och miljögifter från sedimentet 
med negativa effekter för växter och djur som följd. 

Studier längs kusten i norra Egentliga Östersjön visar 
att det finns ett starkt negativt samband mellan antalet 
båtplatser och mängden vegetation i grunda, vågskyd-
dade områden, där en negativ effekt kan ses när det är 
mer än sex båtplatser per hektar (Hansen m.fl. 2019). Det 
är inte klarlagt vad som orsakar denna korrelation och 
resultatet kan ses som den kumulativa effekten av alla 
de påverkansfaktorer som bryggor, muddringar och båt-
trafik genererar för vegetationen inom ett grundområde. 
Eftersom effekterna på vegetation enligt dessa studier 
kunde ses långt från bryggorna är ökad uppgrumling av 
sediment och minskad ljustillgång för vegetationen (se 
avsnitt 5.4), samt fysiska skador på vegetation orsakad 
av båttrafik sannolikt en huvudförklaring (Hansen m.fl. 
2019). Baserat på detta förhållande och karteringen av 
bryggor längs Sveriges kuster skattas att vegetationen i 
över 114 km2 av grund (0–3 m), mycket vågskyddad bot-
ten kan vara negativt påverkad av fritidsbåtar idag. Det 
utgör 19 % av denna viktiga miljö längs Sveriges kuster. 
Även om också detta är en grov skattning av fritidsbåtars 
kumulativa påverkan så indikerar resultaten att trafik 
från fritidsbåtar har omfattande negativa effekter på 
vegetationen i vågskyddade grundområden. Fler studier 
av sambandet mellan båttrafik och vegetation behövs 
dock i andra delar av Sveriges kuster. Även om endast 
vegetationen ingick i denna analys kan man anta att 
många av de andra organismerna som är känsliga för 
ökad uppgrumling och erosion också påverkades nega-
tivt av trafiken. Vidare medför en minskad utbredning 
av vegetation i dessa områden negativ påverkan på alla 
de organismer som är beroende av vegetationen som 
livsmiljö, exempelvis yngel av många fiskarter. En förlust 
av vegetation medför därför en förlust av flera värdefulla 
ekosystemtjänster som vegetationen bidrar med, t.ex. 
produktion av kommersiell fisk, ökad vattenkvalitet, 
upptag av näringsämnen och koldioxid (Rönnbäck m.fl. 
2007, Cole och Moksnes 2016). 

6.2.3 Kumulativa utsläpp av föroreningar  
från fritidsbåtar
Det saknas studier som gör det möjligt att skatta hur 
utsläpp av olika miljögifter som fritidsbåtlivet generar 
samverkar och tillsammans påverkar miljön (s.k. cock-
taileffekter). Däremot finns det nya beräkningar som 
gör det möjligt att skatta fritidsbåtars sammanlagda 
utsläpp och jämföra dem med andra utsläppskällor.

Baserat på läckagehastigheter hos båtbottenfärger 
och aktivitetsmodeller av fritidsbåtar och fartyg skat-
tas det totala utsläppet av koppar till Östersjön från 
fritidsbåtar målade med båtbottenfärger till cirka 57 ton 
per år, vilket utgör nästan 20 % av det beräknade utsläp-
pet från den kommersiella sjöfarten i samma område 
(SHEBA 2018). För att ställa dessa siffror i relation till 
andra utsläppskällor, så skattas det totala utsläppet av 
koppar via dagvattnet från Sveriges samtliga tätorter, 
vägar och parkeringsplatser till 38 ton per år (Ejhed m.fl. 
2010). I Sverige visar miljöövervakningen att halten av 
löst koppar i vattenmassan är över gränsvärdet för god 
miljöstatus enligt vattendirektivet i 85 % av alla klas-
sade kustvattenförekomster (VISS 2019). Beräkning-
arna ovan tyder på att kopparutsläpp från fritidsbåtar 
utgör en betydande källa till denna påverkan, framför 
allt i vattenförekomster långt från industrihamnar och 
vattendrag. Fritidsbåtar bidrar därför till att Sverige 
har svårt dels att nå miljömålet om en giftfri miljö dels 
att uppfylla krav utifrån EU-direktiv avseende tillåtna 
koppar-halter i havet.

 I tillägg till stora utsläpp av biocider frisätter fritids-
båtslivet också stora mängder mikroplaster till havet, 
både från rep och bryggkonstruktioner samt från själv-
polerande båtbottenfärger. Skattningar av hur stora 
dessa utsläpp är varierar och är idag osäkra. På samma 
sätt är kunskapen begränsad om mikroplasters miljöef-
fekter, men befaras vara allvarliga (t.ex. Lusher 2015). 

 Ett annat miljöproblem är att den svenska fritids-
båtsflottan till stor del fortfarande använder gamla, 
ineffektiva motorer som släpper ut stora mängder föro-
reningar i luften och havet. Totalt beräknas det idag 
finnas 234 000 fritidsbåtar med gamla tvåtaktsmotorer, 
vilket utgör över 40 % av alla fritidsbåtar med motorer. 
Baserat på att dessa motorer släpper ut 20–30 % av 
bränslet oförbränt direkt i havet och på konsumtions-
volymer av bränsle för fritidsbåtar (Naturvårdsverket 
2009, Transportstyrelsen 2016)  beräknas att svenska 
fritidsbåtar med tvåtaktsmotorer tillför mellan 5 100 
och 7 700 m3 bensin till havsmiljön per år (Lindgren 
2015).

De stora antalet båtar med gamla motorer medför 
också att fritidsbåtsflottan släpper ut stora mängder 
luftföroreningar, också i jämförelse med andra tra-
fiksektorer. Nya beräkningar från Naturvårdsverket 
(2019a,b) visar att utsläppen av växthusgaser från fri-
tidsbåtar utgör cirka 179 000 ton per år, vilket motsva-
rar över 30 % av utsläppet från det svenska inrikesflyget. 
När det gäller utsläpp av partikulärt material som sot 
samt kolmonoxid och flyktiga organiska ämnen mot-
svarar utsläppen från fritidsbåtar cirka 30–70 % av 
utsläppen från Sveriges personbilar (tabell 4.2). Dessa 
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höga utsläpp från fritidsbåtar är anmärkningsvärda 
med tanke på att det finns cirka tio gånger fler person-
bilar, samt att fritidsbåtar i medeltal körs mycket färre 
timmar per år. Den främsta orsaken är sannolikt att 
en stor andel av fritidsbåtarna fortfarande är utrustade 
kraftigt förorenande äldre tvåtaktsmotorer, samt att 
även nya bensin och dieseldrivna motorer helt saknar 
avgasrening. Även om dessa beräkningar är baserade på 
flera antaganden och är osäkra, så ger de en indikation 
på storleksordningen av utsläppen från fritidsbåtar.

Sammanfattningsvis visar nya beräkningar att fri-
tidsbåtslivet kumulativt orsakar mycket omfattande 
skador på värdefulla kustmiljöer där nästan 20 % av 
alla vågskyddade grundområden idag kan vara nega-
tivt påverkade av bryggor och trafik från fritidsbåtar. 
Vidare bidrar det stora antalet fritidsbåtar till omfat-
tande utsläpp av båtbottensgifter och andra förore-
ningar i vattnet, samt olika luftföroreningar; de nivåer 
som släpps ut är jämförbara med andra svenska tra-
fiksektorer. 

6.3 Är utvecklingen hållbar?
Även om de flesta som vistas ute på havet med fritids-
båt gör detta för naturupplevelsen och värnar en god 
havsmiljö, visar resultaten i denna rapport att antalet 
bryggor och fritidsbåtar längs Sveriges kuster idag är så 
stort att miljön har tagit skada. Utveckling av fritids-
båtar och den småskaliga kustexploateringen i Sverige 
tycks vara ett exempel på “de små stegens tyranni”, där 
påverkan endast bedöms för varje enskilt ärende, men 
där man missat att se den kumulativa effekten över 
tid. I framför allt de känsliga grunda och vågskyddade 
områdena har exploateringen gått så långt och båttra-
fiken blivit så stor att man på mycket goda grunder kan 
ifrågasätta om fritidbåtslivet idag är hållbart. 

En jämförelse med historiska inventeringar av bryg-
gor längs Sveriges kuster visar att antalet bryggor ökat 
med 160 % sedan 1960-talet, vilket idag motsvarar en 
ökning med nästan 1700 nya bryggor per år. I grunda 
och vågskyddade områden har exploateringstakten 
varit ännu högre; andelen grundområden som bedöms 
vara negativt påverkad av båttrafik har tredubblats 
sedan 1960-talet (tabell 3.2). Den största kustexploa-
tering hittas i Stockholms och Västra Götalands län 
där över hälften av alla karterade bryggor i Sverige 
återfinns idag (tabell 3.1). I dessa län bedöms runt 30 % 
av alla grunda, vågskyddade områden vara negativt 
påverkade av båttrafik. I Stockholms län har andelen 
orörda kustområden minskat med mer än hälften sedan 
1960-talet och idag är endast 16 % av länets grunda 
vågskyddade områden fria från bryggor. Trots strand-

skydd och nya skyddade områden i den marina miljön 
finns inga tecken på att exploateringstakten har avtagit 
de senaste 10–20 åren, utan antalet bryggor fortsätter 
att öka mer eller mindre linjärt (fig. 3.3). 

Även om det totala antalet fritidsbåtar inte tycks 
ha ökat så mycket sedan 2000-talet, har det under de 
senaste 20–30 åren skett en förskjutning från mindre 
segelbåtar mot allt större och snabbare motorbåtar med 
stora motorer. Denna förändring av fritidsbåtsbestån-
det och beteendet att i huvudsak använda båtarna för 
dagsutflykter har sannolikt lett till ett ökat behov av 
fler och större bryggor och marinor, vilket skulle kunna 
förklara den fortsatt snabba kustexploateringen för 
fritidsbåtar.

Utveckling av fritidsbåtsanvändningen och kustex-
ploateringen i Sverige är oroande ur miljösynpunkt. 
Trots dokumenterat omfattande och allvarliga negativa 
effekter på värdefulla kustmiljöer fortsätter exploate-
ringen och motorbåtstrafiken att öka, vilket inte är 
en hållbar utveckling. Det behövs därför nya sätt att 
förvalta, använda och förvara fritidsbåtar för att kom-
mande generationers fritidsbåtsägare ska få uppleva 
orörda skärgårdsvikar med klart vatten samt ett myll-
rande växt- och djurliv.
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7.  FöRslaG På åtGÄRDeR OCH lösninGaR 
FöR ett meR HållBaRt Båtliv

Sammanställningen i denna rapport visar att fritids-
båtar har en betydande påverkan på känsliga grun-
dområden och att dagens användning och snabba 
exploatering av värdefulla kustmiljöer inte är hållbar. 
Nedan beskrivs ett flertal förslag på åtgärder som under 
arbetet med rapporten har identifierats som möjliga 
vägar till ett mer hållbart båtliv. En sammanfattning 
av dessa förslag hittas i bilaga 2. Dessa förslag är inte 
resultatet av en vetenskaplig analys utan ska ses som 
inspiration i ett förändringsarbete för att göra förvalt-
ning och användning av båtar mer hållbar.

7.1 minska exploatering av grunda vågskyddade 
områden
Ett av de viktigaste resultaten i rapporten är att exploa-
tering för fritidsbåtar i huvudsak har skett och fort-
sätter att ske i grunda, mycket vågskyddade områden, 
trots att dessa miljöer har mycket höga naturvärden 
och dessutom är särskilt känsliga för de strukturer 
och aktiviteter som fritidsbåtlivet för med sig. Från 
ett naturvårdsperspektiv är det ofta helt olämpligt att 
placera en småbåtshamn i dessa miljöer. Redan idag är 
exploateringsgraden av grunda, vågskyddade områden 
så hög att en tredjedel av denna miljö i landet bedöms 
vara negativt påverkad (Törnqvist m.fl. 2019). Exploate-
ringen fortsätter dessutom i hög takt utan tecken på att 
avta bl.a. genom att över 900 nya bryggor tillkommer 
varje år bara i dessa grundområden. Utveckling är var-
ken hållbar för naturen eller önskvärd för friluftslivet. 
Flera olika åtgärder och lösningar är nödvändiga för 
att vända denna negativa trend, vilka inkluderar att 
använda kusten på ett effektivare och mer hållbart sätt, 
minska behovet av båtförvaring i vattnet och att se till 
att regler och lagar gällande exploatering, muddring 
och dumpning längs kusten följs.

7.1.1 Kustplanering för att placera fritidbåts-
aktiviteter på rätt plats
Att exploateringen av innerskärgården, med vågskyd-
dade miljöer kunnat fortgå på det ohållbara sätt som 
beskrivits i denna rapport kan sannolikt förklaras av 
att naturvärden, utbredning och tidigare exploatering 
av dessa miljöer inom kustkommuner och län varit 
dåligt kända. Studier i Västra Götalands län visar att 

ofta beaktas endast den lokala påverkan av den enskilda 
bryggan eller småbåtshamnen i ett exploateringsä-
rende, medan den kumulativa miljöpåverkan från tidi-
gare exploatering och hur mycket som finns kvar av 
naturtypen över ett större område inte tas hänsyn 
till (Eriander m.fl. 2017). Det behövs därför ett land-
skapsperspektiv inom förvaltningen av kusten, där 
den kumulativa påverkan av fritidsbåtlivet och andra 
aktiviteter inkluderas vid planeringen av hur kusten ska 
användas. Genom att kartlägga känsliga kustmiljöer 
och graden av fysisk påverkan och andra störningar 
kan det vara möjligt att identifiera områden där nytt-
jandet inte är hållbart. Det blir därigenom möjligt att 
styra bort kustexploatering, muddringar och båttrafik 
från dessa områden. I stället kan fritidsbåtsaktiviteter 
koncentreras till mer lämpliga områden med större 
bottendjup och vattenomsättning, vilket gör miljö-
påverkan avsevärt mindre. Generellt är hårdbottnar 
mindre känsliga för de störningar som fritidsbåtlivet 
medför. Exempelvis påverkas algsamhällen på hård-
bottnar mindre av skuggningseffekter och kan tvärtom 
gynnas av ökade vattenrörelser som håller bottnarna 
rena från sediment. Då bryggstrukturer i sig utgör 
hårdbottensmiljöer möjliggör de även en fästyta för 
organismer som är naturligt förekommande på lokalen.

Resultaten i denna rapport visar att kustexploate-
ringen redan idag ligger på mycket höga nivåer i flera 
regioner som t.ex. Stockholms och Västra Götalands 
län. I dessa områden behöver myndigheter och besluts-
fattare överväga om fortsatt exploatering av grunda, 
vågskyddade kustområden är förenligt med EU-direk-
tivens krav om att ingen försämring av havsmiljön ska 
ske, samt förenligt med en hållbar utveckling av kust-
kommuner. I många kommuner kan det vara aktuellt 
att överväga att helt upphöra med fortsatt exploatering 
i grunda, vågskyddade områden, eller att till och med 
avveckla olämpligt placerade bryggor och småbåtsham-
nar. Genom att koncentrera båtförvaringen till andra 
och ur naturvårdshänseende mer lämpliga områden 
kunde detta genomföras utan att antalet båtplatser 
minskar.

För att kunna fatta denna typ av beslut och genom-
föra en bra översiktsplanering i havet behövs bra 
underlag av tidigare kustexploatering och utbredning 
av känsliga miljöer. Fram till nyligen har denna typ 
av underlag varit bristfälliga, men idag pågår arbete 
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med att ta fram flera viktiga underlag och verktyg som 
kommer underlätta en mer hållbar kustplanering. 
Havs- och vattenmyndigheten har nyligen kartlagt 
fysisk påverkan från bryggor, pirar, hamnar och andra 
strukturer längs den svenska kusten med hjälp av fjärr-
analys (Törnqvist m.fl. 2019), bland annat för att kunna 
bedöma hydromorfologisk status enligt vattendirekti-
vet. Denna kartläggning utgör ett viktigt underlag för 
att identifiera graden av exploatering i ett område, så 
som har gjorts i denna rapport. Myndigheten arbetar 
idag också med att utveckla ett verktyg (Symphony) för 
att kunna kvantifiera den kumulativa miljöpåverkan 
från olika mänskliga verksamheter på växt- och djurliv 
för alla platser i havet (Havs- och vattenmyndigheten 
2018c), och ett ramverk för naturvärdesbedömning i 
marin miljö (Mosaic). Ramverket ska fungera som ett 
verktyg för att identifiera den s.k. marina gröna infra-
strukturen (nätverk av viktiga livsmiljöer i havet) och 
ge underlag för olika former av rumslig förvaltning, 
från landskapsperspektiv till bedömning av specifika 
platser (Havs- och vattenmyndigheten 2017). 

Historiskt har det varit brist på kartläggningar av 
marina miljöer i Sverige och andra länder, och noggran-
nare inventeringar har främst skett inom naturskyd-
dade marina områden. Till exempel har utbredningen 
av ålgräsängar endast karterats ordentligt i vissa områ-
den av Västra Götalands län. Även här pågår dock ett 
arbete för att förbättra underlagen. Sedan 2016 har 
Havs- och vattenmyndigheten arbetat med att ta 
fram heltäckande kartor över den marina miljön från 
strandlinjen ut till gränsen för svensk ekonomisk zon 
(Nationell marin kartering). Det pågår också ett arbete 
att utveckla metoder för att kartera grunda marina 
kustmiljöer med hjälp av nya fjärranalysmetoder, där 
bilder från satelliter och drönare kombineras med stick-
prov i fält för att kartlägga ålgräs och annan vegetation 
(Envall 2012, Infantes m.fl. 2019, Paz von Friesen 2019). 
Även om metoderna ännu inte är färdigutvecklade så 
kommer underlaget för utbredning av vegetation och 
andra miljöer i grunda kustområden sannolikt att öka 
betydligt under de närmsta åren. 

Sammanfattningsvis så sker just nu stora fram-
steg med att förbättra underlagen som beskriver den 
rumsliga utbredningen av fritidsbåtars och tillhörande 
strukturers fysiska påverkan samt kustmiljöer med 
höga naturvärden. Detta möjliggör redan nu en mer 
hållbar planering av kusten där fritidsbåtsaktiviteter 
kan styras bort från känsliga områden. Det pågår idag 
ett intensivt arbete inom olika myndigheter med att 
utveckla svensk havsplanering, men framför allt på 
det nationella planet i havsområdet utanför kustzo-
nen. Eftersom de största naturvärdena och påverkan 

från människan sker i grunda områden vid kusten där 
kommunerna bestämmer planeringen, är det viktigt 
att Sveriges 80 kustkommuner får det stöd i form av 
information, vägledning, och bidrag som behövs för 
att genomföra en hållbar översiktsplanering av kusten. 
Här kan de regionala handlingsplanerna för grön infra-
struktur, som utarbetas av länsstyrelserna, komma att 
utgöra ett viktigt styrinstrument.

7.1.2 minska användningen av bryggor
Om kustkommuner ska kunna fortsätta att växa och 
utvecklas med ett aktivt fritidsbåtsliv utan att öka 
exploateringen genom fler bryggor och marinor behövs 
nya sätt att använda och förvara fritidsbåtar, som inte 
är baserade på att båtarna måste ligga i vattnet vid 
en brygga när de inte används. Vidare kan också en 
delningsekonomi för fritidsbåtar minska behovet av 
bryggplatser.

Förvaring av båtar på land
I Sverige finns en tradition att förvara båten vid en 
brygga när den inte används, vilket sannolikt beror 
på att vi har ovanligt goda förhållande för bryggförva-
ring, med stora områden vågskyddad kust och närmast 
obefintligt tidvatten. Detta förvaringssätt är dock långt 
ifrån det normala på andra håll i värden. I t.ex. USA 
förvaras de flesta mindre motorbåtar på trailer på land 
när de inte används, och sjösätts och tas upp via en 
båtramp vid varje användning. De flesta stater i USA 
har därför ett väl utbyggt system av gratis båtramper 
och i anslutning till dessa stora gratisparkeringar för 
bilar med trailer. Även många marinor i USA domineras 
av landförvaring av båtar med s.k. dry-stackförvaring 
(förvaring på hylla) i stora hangarbyggnader där båtarna 
placeras med hjälp av specialbyggda gaffeltruckar på 
flera våningar höga hyllplan (fig. 7.1). Dessa marinor 
har ett s.k. “launch-on-demand” system där båtägaren 
ringer in till marinan när båten ska användas, varefter 
marinan sjösätter båten vid bryggan med gaffeltruck vid 
önskad tid. När båten har använts klart tas den direkt 
upp ur vattnet och placeras tillbaka i förvaringsbygg-
naden. I USA är det också vanligt att båtar förvaras på 
land vid privata bryggor och förflyttas i och ur vattnet 
med hjälp av mindre båtliftar. Det är också vanligt 
med konstruktioner där båten körs upp på bryggan. 
Att förvara båtar på land med hjälp av båttrailer, små 
båtliftar samt launch-on-demand-marinor är idag även 
vanlig i många länder i Europa.

Båtförvaring på land, antingen på trailer på den egna 
tomten, eller i speciella launch-on-demand-marinor 
har en lång rad fördelar både för miljön och för båtä-
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garen. Genom att båtarna förvaras på land och endast 
sjösätts via en ramp eller brygga minskar behovet att 
exploatera grunda bottnar för bryggor, vågbrytare, 
och andra strukturer som följer med bryggförvaring. 
Vidare minskar området som behöver muddras när 
endast en brygga med farled behövs för varje ramp och 
marina. Eftersom det mesta av infrastrukturen finns 
på land behövs inte stora grundområden för båtför-
varing, vilket ökar möjligheterna att placera marinor 
i mindre känsliga, mer exponerade miljöer. Slutligen 
minskar spridningen av biocider till miljön dramatiskt 
om båtar förvaras på land eftersom de endast befinner 
sig i vattnet kortare perioder och därför inte behöver 
målas med giftiga båtbottenfärger. 

Även för båtägarna finns flera fördelar. Eftersom 
båten förvaras på land minskar slitage på motor och 
skrov från saltvatten samt risken för skador på båten 
som kan orsakas av hårt väder. Då båten regelbundet 
lyfts upp ökar möjligheter att underhålla och ge båten 
service, vilket tillsammans med minskat slitage och 
skador ger ökad livslängd och minskade reparations-
kostnader för båten. Även stöldrisken minskar om båten 
förvaras i en inhägnad och låst hangar, eller på den 
egna tomten. Tillsammans kan detta minska kostnader 
också på försäkringspremier. Genom att båten bara 
vistas korta perioder i vattnet och därför inte behöver 
målas med båtbottenfärg, minskar både kostnader och 
hälsovådligt arbete med att spola, skrapa och måla om 
båten med giftiga biocider, samtidigt som ett rent skrov 
ger bättre bränsleekonomi. I USA kostar en båtplats på 
dry-stack med launch-on-demand inte mer än att ha 
båten vid brygga på samma marina, och de flesta väljer 
landförvaring på grund av de uppenbara fördelar det 
medför för båtägaren.

Båtförvaring på land skulle kunna utgöra ett intres-
sant alternativ för många typer av båtägare i Sverige, 
framför allt för mindre och medelstora motorbåtar 
som kan transporteras på trailer och lyftas med gaf-
feltruck. Trots de många fördelarna för båtägaren är 
dock landförvaring av båtar jämförelsevis mycket liten 
i Sverige idag, och utveckling av launch-on-demand 
marinor är fortfarande i sin linda. I Stockholm har bl.a. 
Pampas marina erbjudit båtförvaring på land under 
sommaren (båtplats på hylla), men efterfrågan har varit 
begränsad (pers. kom. Christoffer Bergström). Utanför 
Göteborg startade Bessekrokens marina på Björkö en 
båtförvaring på land enligt launch-on-demand kon-
ceptet (www.bjorkoismarin.se) 2018. Utveckling har 
skett i samarbete med Vattenrådet för Bohuskusten 
med bidrag från Länsstyrelsen (LOVA-bidrag). Även 
om verksamheten ännu är på blygsam skala är intresset 
växande (pers. kom. Per Sundberg). 

Idag finns en kultur i Sverige där fritidsbåtslivet 
förknippas med en egen båtplats vid en brygga. Det 
kan därför vara svårt att få fritidsbåtägare att ändra 
beteende och börja förvara och använda fritidsbåtar på 
ett nytt sätt. Om man har ambitionen att båtförvaring 
på land under sommaren ska växa i Sverige behöver 
först information om dess fördelar spridas till båtägare. 
Vidare måste tillgängligheten till landförvaring göras 
god, i både tid och rum. Detta för att tillmötesgå båtä-
gare som är vana vid att kunna använda sin båt på ett 
flexibilitet sätt. Sannolikt skulle launch-on-demand 
marinor därför behöva ha långa öppettider under båt-
säsongen. Slutligen behöver priset för båtförvaring på 
land vara konkurrenskraftigt med bryggförvaring. Här 
skulle det kunna finnas utrymme för politisk påver-
kan om nya styrmedel togs fram för fritidsbåtar. Se 
avsnitt 7.5. 

I likhet med den begränsade infrastrukturen för 

figur 7.1 I bl.a. USA är det vanligt att marinor har s.k. 
dry-stackförvaring av båtar på flera våningar höga 
hyllplan. Båtarna sjösätts, tas upp och placeras på 
hyllorna med specialbyggda gaffeltruckar. Dessa 
marinor har ett s.k. “launch-on-demand” system där 
båtägaren ringer in till marinan när båten ska använ-
das, varefter marinan sjösätter båten vid bryggan vid 
önskad tid. Foto: Alamy
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landförvaring är även tillgången till båtramper idag 
begränsad längs svenska kuster i jämförelse med 
andra länder, både när det gäller antal ramper och dess 
användbarhet. Många ramper är låsta, de kostar mycket 
att använda och att parkera vid eller saknar parkering 
för trailer i närheten. Det saknas också ett officiellt 
register över båtramper i Sverige. För att öka intresset 
att förvara båt på egen trailer behöver sannolikt fler 
kommunala båtramper byggas som är lätta och billiga 
att använda och som har stora parkeringsytor för många 
bilar med trailer. Dessa skulle kunna byggas som ett 
alternativ till nya bryggor eller småbåtshamnar för att 
tillgodose behov hos en växande kommun, men behöver 
placeras med omsorg så att trafiken till och från rampen 
inte påverkar grunda mjukbottensområden negativt. 
Se avsnitt 7.1. Vidare måste även naturvärden på land 
beaktas där parkeringar byggs.

Dela båt
Ett annat eller kompletterande sätt att minska behovet 
av bryggplatser är att flera personer använder samma 
båt. Eftersom de flesta fritidsbåtar ligger oanvända vid 
bryggan större delen av båtsäsongen finns det stort 
utrymme att utnyttja båtarna effektivare. På senare år 
har det blivit allt vanligare att personer går samman och 
köper andelar i en båt i en s.k. båtpool, där de delar på 
kostnader, skötsel och användande av båten. Fördelarna 
för båtanvändare är att kostnaderna och arbetsinsat-
sen för båten sänks, medan en nackdel kan vara att 
flexibiliteten för när båten kan användas minskar. Det 
finns idag även flera företag som erbjuder båtpooler, 
(t.ex. Dela båt och Saltsjöns marinpool). De fungerar 
på liknande sätt som en bilpool, där man tecknar ett 
medlemskap och sedan kan boka en båt för en eller 
flera dagar. I vissa båtpooler betalar man en insats och i 
andra en månadsavgift. Fördelarna med en kommersiell 
båtpool är att man slipper allt arbete kring båten, får en 
tydligare kostnadsbild och slipper binda kapital. Man 
kan också växla mellan olika båttyper och geografiska 
områden. Generellt tycks intresset för båtpooler vara 
större i Östersjön än i Västerhavet, där utvecklingen 
hittills varit mer begränsad.

Även möjligheter att hyra en fritidsbåt för en kortare 
period från ett företag eller privatperson ökar i Sve-
rige. Det finns idag flera företag som hyr ut motor- och 
segelbåtar längs Sveriges kuster (t.ex. Hyrbat.se och 
Bohuscharter). Även leasing (långtidsuthyrning) av 
fritidsbåtar förekommer, men än så länge bara i relativt 
begränsad utsträckning, som inte alls motsvarar den 
snabba utveckling som skett för personbilar. En tjänst 
för privat uthyrning som ökar i popularitet är mötes-
platser på nätet där privatpersoner registrerar sig och 

kan hyra ut och hyra direkt från varandra (t.ex. Skip-
peri, hyrabat.nu). Sammanfattningsvis är det rimligt att 
förvänta sig att olika former av båtpooler och uthyrning 
av fritidsbåtar kommer att fortsätta att öka. Detta då 
s.k. delningsekonomi, dvs. att hyra/hyra ut och dela 
eller byta saker med varandra, har ökat kraftigt både 
i Sverige och världen under senare år och är sannolikt 
här för att stanna.

7.1.3 Förbättra handläggning, uppföljning och  
tillsyn av vattenverksamheter
Sammanställningen i denna rapport visar att det pågår 
omfattande exploatering, muddring och dumpning 
av muddermassor i känsliga kustområden. Detta sker 
trots att det idag finns ett omfattande skydd för den 
marina miljön som reglerar vattenverksamheter via 
miljöbalken och olika EU-direktiv. Idag ges ofta både 
tillstånd för vattenverksamheter som muddringar  och 
bryggexploatering i strandskyddsområden och dispen-
ser för intrång i naturskyddade områden såsom Natura 
2000-områden. Detta sker även om känsliga miljöer 
med höga naturvärden som t.ex. ålgräsängar påverkas 
av exploateringen (Eriander m.fl. 2017, Eriander m.fl. 
opubl. data). Vidare ges regelbundet dispenser från för-
budet att dumpa muddermassor i havet, även i mycket 
kustnära områden. I dessa ärenden tycks inte vägled-
ningar från EU och svenska myndigheter följas i fråga 
om utredning av alternativ på land, undersökningar 
av miljögifter i sedimentet, val av dumpningsplats och 
uppföljning av påverkan (Eriander m.fl. opubl. data). 
Detta tyder på att varken svenska eller internationella 
lagar och regler tillämpas fullt ut vid hantering av dessa 
ärenden. Det är till exempel tveksamt om dumpning 
av muddermassor i kustnära områden och spridning 
av sedimentpartiklar, näringsämnen och potentiella 
miljögifter till grunda vegetationsklädda bottnar och 
skyddade områden är förenligt med gällande miljökva-
litetsnormer eller med att bibehålla gynnsam bevaran-
destatus i Natura 2000-områden. 

För att förbättra handläggningen av denna typ av 
ärenden behöver handläggare på kommuner och läns-
styrelser få bättre information och underlag avseende 
olika verksamheters påverkan på kustmiljöer. Även 
underlagen avseende utbredning av fysisk påverkan och 
känsliga kustmiljöer behöver förbättras så att kumu-
lativa effekter kan beaktas. Se avsnitt 7.1.1. Nationella 
och regionala myndigheter behöver också se till att de 
vägledningar som finns för t.ex. muddring och dump-
ning används. Vidare behöver även uppföljning och till-
syn av ärendena förbättras, då detta idag sker i mycket 
begränsad utsträckning. Baserat på den kunskap som 
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finns idag om negativ påverkan från mudderdump-
ningar, och med beaktande av den miljörättsliga för-
siktighetsprincipen, bör myndigheter överväga att inte 
ge dispenser från dumpningsförbudet för dumpingar 
när det finns risk att sedimentplymer når känsliga 
kustmiljöer. Modelleringsstudier i Bohuslän visar på 
att sedimentplymer regelbundet kan nå upp till 10 km 
från dumpningsplatser (Eriander m.fl. opubl. data).

För att lättare kunna bedöma omfattningen av 
muddring och dumpning av muddermassor i Sverige, 
och för att kunna följa upp och bedöma dess miljöpå-
verkan behöver ett nationellt register över denna typ 
av ärenden skapas (Engdahl m.fl. 2011). Detta skulle 
också underlätta identifiering av otillåtna muddringar 
och dumpningar. Idag bedöms otillåten exploatering 
av bryggor och muddring runt småbåtshamnar och 
enskilda bryggor vara mycket omfattande, bl.a. på 
grund av bristen på tillsyn av otillåtna verksamheter 
(Törnqvist och Engdal 2012, Eriander m.fl. 2017). Att 
förbättra tillsynen av olika vattenverksamheter utgör 
därför en viktig åtgärd för att minska kustexploate-
ringen och påverkan på känsliga kustmiljöer. Kustex-
ploatering är mycket lätt att identifiera från flygfoton, 
varför fjärranalyser som den som Havs- och vatten-
myndigheten nyligen genomfört av fysisk påverkan 
(Törnqvist m.fl. 2019) utgör ett viktigt verktyg i detta 
arbete. Med ett nationellt register över tillåtna brygg-, 
muddrings- och dumpningsärenden, tillsammans med 
regelbunden kartering av bryggor och mudderrännor 
med hjälp av fjärranalys, kan otillåtna vattenverksam-
heter lätt identifieras. I kombination med ökade resurser 
till länsstyrelser för att öka tillsynen av dessa ärenden 
ökar möjligheterna att minska denna typ av påverkan.

7.2 minska påverkan vid exploatering för  
fritidsbåtar
Om en exploatering av ett grundområde i form av kon-
struktion av bryggor eller muddring inte kan undvikas 
är det viktigt att använda metoder som minimerar 
påverkan på den marina miljön. Idag finns en rad meto-
der och tekniker som kan mildra de negativa effekterna 
vid kustexploatering.

7.2.1 miljövänlig konstruktion av bryggor och  
förankringsbojar 
Vid konstruktioner av bryggor och hamnar är det 
möjligt att minska den negativa påverkan från bot-
tenstörningar, grumling och buller genom att försik-
tighetsåtgärder vidtas gällande de fartyg och maskiner 
som används vid konstruktionen. För att minska den 

negativa påverkan från bullerstörning vid pålslagning 
kan det utstrålande ljudet t.ex. dämpas med hjälp av 
bubbelridåer, som etableras runt området där pålningen 
ska ske (Dähne m.fl. 2017). Detta kan även ha en positiv 
effekt genom att det minimerar spridning av sediment 
som grumlas upp vid upprättandet av en brygga. Det är 
dock generellt dåligt studerat hur buller från pålslag-
ning påverkar djuren i grunda kustsystem.

En av de allvarligare miljöeffekterna av den färdiga 
bryggan är skuggning av vegetation. Idag finns en rad 
vetenskapliga studier som ger vägledning för hur bryg-
gor kan konstrueras för att minimera skuggningen av 
botten. Bryggor placerade högt över botten och över 
vattenytan leder till mindre skuggning och har därmed 
färre negativa effekter på bottenvegetationen. Det inne-
bär att pålade bryggor skuggar mindre och har mindre 
negativ påverkan på vegetation än flytande bryggor 
(Burdick och Short 1999, Eriander m.fl. 2017, se avsnitt 
5.2). I grunda vågskyddade områden bör därför pålade 
bryggor i första hand väljas på djup där vegetationen 
hittas (generellt <6 m djup) om de lokala miljöförut-
sättningarna tillåter detta. Flytbryggor kan placeras på 
djupare vatten. Bryggor placerade i en nord-sydlig rikt-
ning leder också till minskad skuggning under bryggan 
(Burdick och Short 1999, Campbell and Baird 2009). 
Andra metoder för att minimera skuggningen från en 
bryggas plattform är t.ex. att använda bryggtäckning 
som släpper igenom mycket ljus (t. ex. glesa spant eller 
galler istället för heltäckande trä- eller betongplatt-
formar; Shafer och Robinson 2001, Fresh m.fl. 2006, 
Gladstone och Courtenay 2014), eller att reflektera ner 
ljus under bryggan (Gayaldo m.fl. 2001, Steinmetz m.fl. 
2004). Att under vintertid förvara flytbryggor på land 
är ytterligare ett sätt att minska skuggningseffekten 
som en brygga bidrar till.

Det har gjorts en del försök att konstruera bryggor 
så att de ger positiva miljöeffekter, detta för att i någon 
mån kompensera deras negativa miljöpåverkan. Inter-
nationellt har exempelvis flera försök gjorts där man har 
fäst strukturer som ger gömställen åt djur under bryg-
gor (t.ex. Mercader m.fl. 2017). Några av dessa tekniker, 
såsom att hänga nätkassar med mussel- och ostronskal 
vid bryggan, skulle kunna vara intressant att prova 
i svenska förhållanden. Längs Östersjökusten skulle 
eventuellt risvasar kunna användas (Taylor m.fl. 2019).

För att minimera negativ påverkan från båtar som 
ligger förankrade på svaj är det viktigt att anpassa läng-
den på kättingen som är förankrad vid botten. Om 
kättingen hålls så kort som möjligt minskar risken för 
kättingskador på botten och vegetationen (Ostendorp 
m.fl. 2009). Det finns även miljövänliga lösningar där 
bojkättingar ersätts med länkade metallstavar som satts 
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ihop som ett upp-och-nervänt L i botten och roterar 
över vegetationen istället för att släpa i botten (Demers 
m.fl. 2013). Även val av ankare påverkar hur mycket 
skada som botten åsamkas (t.ex. kan så kallade Hall-
ankare vara mer skonsamma; Milazzo m.fl. 2004). Om 
dessa lösningar fungerar i svenska förhållanden åter-
står att utvärdera. Vid ankring kan man även minska 
skadan på bottenmiljön genom att backa mot ankaret 
och lyfta det rakt upp istället för att dra in det.

7.2.2 välja rätt tidpunkt och minimera uppgrumling 
vid muddring och dumpning
Som diskuterats bör muddring i grunda, vågskyddade 
områden med vegetation undvikas dels på grund av att 
den kan leda till uppgrumling över långa perioder, dels 
då dessa områden är extra känsliga för uppgrumling 
och sedimentation. Se avsnitt 5.1 och 5.4. Om muddring 
ändå ska ske i dessa områden är det viktigt att välja 
rätt period på året och rätt metod.

Muddrings- och dumpningsarbete bör utföras under 
den delen av säsongen då påverkan på växter och djur är 
som minst. För växter handlar det om den period då vat-
tentemperaturen är som lägst (ofta december till mars), 
eftersom växterna är mindre känsliga för ljusstörningar 
när deras metabolism är låg (Eriander 2017). Sannolikt 
gäller detsamma för filtrerande organismer. För fiskar 
och kräftdjur är oftast de tidiga ägg- och larvstadierna 
känsligast för uppgrumlat sediment, varför djurens lek-
perioder bör undvikas. Eftersom olika arter leker under 
olika delar av året, samt på grund av regionala skillnader 
inom samma art kan det emellertid vara svårt att bedöma 
vad som är den bästa perioden för att genomföra ett 
muddringsarbete. Det nya förvaltningsverktyget Lek-
tidsportalen, som samlar information om lekperioder för 
svenska fiskar och kräftdjur i olika landsdelar, kommer 
dock att underlätta denna bedömning.

Omfattningen på uppgrumling och sedimentsprid-
ning påverkas vidare av de metoder som används vid 
muddring och dumpning. Se avsnitt 4.2. Mekanisk 
muddring leder till mer grumling än hydraulisk (sug-
muddring) vid själva muddringsplatsen, men eftersom 
muddermassorna vid hydraulisk muddring får en fly-
tande karaktär, kan de å andra sidan leda till krafti-
gare grumling om de dumpas och föranleda att större 
volymer behöver transporteras. Därför bör metoder vid 
muddring och dumpning anpassas beroende på vilken 
miljö muddringen och eventuell dumpning sker i. Även 
föroreningsgrad hos sedimentet bör vägas in vid val av 
metod. För att minska uppgrumlingen av sediment och 
sedimentspridning i samband med mekanisk muddring 
kan en grävskopa med lock användas, s.k. miljöskopa. 

Även olika typer av avskärmningar kan användas för 
att begränsa spridningen, såsom geotextil, bubbelridåer 
och sponter. Ett annat alternativ för att minska risken 
för sedimentspridning är att utföra frysmuddring, vilket 
kan vara lämpligt i områden med förorenade sediment. 

Som diskuterats ovan bör muddermassor i första 
hand deponeras på land (Havs- och vattenmyndigheten 
2018b). Om de ska dumpas i havet bör det ske utom-
skärs, eller så långt från känsliga miljöer att de inte 
kan nås av sedimentplymer som kan spridas långt från 
dumpningsplatsen (upp till 10 km). Dumpningsplatsen 
behöver undersökas noggrant för att säkerställa att 
ackumulationsförhållanden råder vid lokalen. För att 
minska de negativa effekterna på dumpningsplatsen 
är det också viktigt att botten består av samma typ 
av sediment som sedimenten hos de massor som ska 
dumpas. Det är också lämpligt att modellering av sedi-
mentspridning från platsen utförs för att bedöma dels 
dess lämplighet och dels under vilka väderförhållanden 
som dumpning kan ske. 

Generellt bör uppgrumling av sediment minimeras 
vid dumpning för att minska spridning av sediment, 
näringsämnen och potentiella miljögifter som ofta 
förekommer i förhöjda halter i småbåtshamnar. Bot-
tentömmande pråm (som i dagsläget är den vanligaste 
metoden vid dumpning), där dumpningen sker vid 
ytan leder generellt till mer sedimentspridning än om 
massorna pumpas ned till botten, varför den senare 
metoden är att föredra. Vid dumpning med bottentöm-
mande pråm kan spridning av uppgrumlat sediment 
minskas med hjälp av olika tekniker som avskärmning 
med geotextil (kjol) en bit ned i vattenpelaren och bub-
belridåer, på samma sätt som vid muddring. För att 
minska sedimentspridningen kan vattenhalten i mas-
sorna minskas innan dumpningen sker (Havs- och vat-
tenmyndigheten 2018b). Beroende på hur dumpningen 
sker kan sedimentet antingen spridas jämnt i tunna 
lager över en större bottenyta eller fördelas i högar på 
botten. Vilken metod som används bör anpassas efter 
miljön och organismerna som kan komma att påverkas 
på dumpningsplatsen. Det är därför viktigt att utföra 
grundliga undersökningar av bottenförhållandena vid 
dumpningsplatsen samt närliggande områden som kan 
komma att påverkas av sedimentspridning. 

7.3 minska påverkan från båttrafik
Även om alla fritidsbåtar förvarades på land och måla-
des med giftfri färg skulle båttrafiken i sig fortsätta att 
medföra stor påverkan på miljön genom skador och 
störning från svall, propellrar, ankare och undervat-
tensbuller samt genom utsläpp från motorer. För att 



FRITIDSBÅTARS PÅVERKAN PÅ GRUNDA KUSTEKOSYSTEM I SVERIGE 112

minska denna påverkan behövs nya lösningar också 
när det gäller hur båtar används i kustvatten och hur 
de drivs fram.

7.3.1 sänk hastigheten och begränsa motorbåts trafik 
i känsliga områden
En allvarlig påverkan från båttrafik härrör från svall 
och propellerturbulens från motorbåtar. Dessa kan i 
grunda, vågskyddade områden orsaka omfattande upp-
grumling och erosion av bottensediment, med negativa 
effekter på vegetation och en lång rad djur. I grunda 
områden kan även båtskrov, propellrar och ankare 
orsaka direkta skador på vegetation och bottendjur. 
Motorbåtar och vattenskotrar är också en viktig källa 
till undervattensbuller som kan påverka bl.a. sälar, 
tumlare och fiskar negativt. Gemensamt för dessa typer 
av påverkan är att det främst är motorbåtar som orsakar 
påverkan och att påverkan ökar med storlek på båt och 
motor samt med hastigheten som båten förs fram med. 
Till exempel genererar större fritidsbåtar av yachttyp 
upp till 70 cm höga vågor, vilket är jämförbart med 
skärgårdens passagerarbåtar (Granath 2004). Påverkan 
skulle därför kunna minskas genom att införa sänkt 
hastighet eller att helt förbjuda motorbåtar i känsliga 
områden. 

En möjlighet som skulle kunna utredas är att införa 
en generell hastighetsbegränsning av motorbåtar och 
vattenskotrar inomskärs. En sådan gräns skulle behöva 
sättas så högt att motorbåtar kan plana eftersom en 
motorbåt genererar högst svall vid en hastighet precis 
innan planing (Maynord 2005). Då är också bränsle-
förbrukning mycket hög. Med en maximal hastighet 
av 15 eller 20 knop skulle motorbåtar kunna uppnå 
planingsfart, men samtidigt skulle skador från svall, 
turbulens och buller begränsas. Fördelen med en gene-
rell hastighetsbegränsning är att den är konsekvent och 
därför lätt att förstå och att efterfölja. En minskad has-
tighet minskar också bränsleförbrukning och därmed 
utsläpp av giftiga ämnen i vattnet samt föroreningar 
och koldioxid till luften. Utöver att miljöpåverkan från 
motorbåtar och vattenskotrar minskar med sänkt has-
tighet ökar också säkerheten på sjön och rekreations-
miljön förbättras då störande båtbuller minskar.

För mycket vågskyddade, grunda lokaler med 
mjukbotten räcker det dock inte med en hastighets-
begränsning för motorbåtar för att undvika skador och 
påverkan. Här kan även ett litet svall orsaka allvarlig 
uppgrumling, och skador på t.ex. vegetation kan uppstå 
från skrov och propellrar också vid låga hastigheter. 
För speciellt värdefulla områden i dessa miljöer kan 
det bästa alternativet vara att helt förbjuda trafik med 

motorbåtar, inklusive vattenskotrar som idag ofta kör 
i dessa miljöer. Där det idag existerar farleder genom 
känsliga grundområden och sund bör hastigheten sät-
tas så lågt att svall i princip undviks (<5 knop) för att 
minimera negativ miljöpåverkan. 

7.3.2 använd miljövänlig teknik för att minska 
utsläpp
Ett annat miljöproblem med båtmotorer är att de släp-
per ut föroreningar. Utsläppen består dels av giftiga och 
cancerframkallande PAH:er som släpps ut i vattnet, 
dels av stora mängder partiklar och koldioxid som 
släpps ut i både vattnet och luften och som bidrar till 
bl.a. klimatförändringar. Utsläppen från båtmotorerna 
innehåller också kväveföreningar som bidrar till över-
gödningen och havsförsurningen. Detta gäller speciellt 
äldre tvåtaktsmotor som har en ineffektiv förbränning 
och släpper ut 20–30 % av bränslet oförbränt direkt i 
havet. Denna typ av motorer hittas på idag över 40 % 
av alla motorförsedda fritidsbåtar och bidrar till bety-
dande utsläpp. På grund av motorernas långa livslängd 
förväntas de fortfarande vara i användning många år 
framöver. Att påskynda bytet av dessa äldre tvåtakts-
motorer mot nyare mer miljövänliga motorer skulle 
kunna reducera utsläppen betydligt. Detta skulle kunna 
ske genom informationskampanjer, statliga bidrag samt 
möjligen genom förbud. Båtägare som idag har gamla 
tvåtaktsmotorer kan minska de skadliga utsläppen 
genom att använda mer miljövänlig alkylatbensin samt 
miljöanpassad olja för utombordsmotorer. Kommuner 
och ideella sammanslutningar kan även ansöka om 
LOVA-bidrag för att skrota sina gamla tvåtaktsmotorer. 
Premien ska se till att t.ex. en båtklubb inte får några 
kostnader för skrotningen och därmed medverka till 
ett långsiktigt förbättrat miljöarbete. För dieselmotorer 
finns idag också möjligheten att använda förnybart 
drivmedel baserat på vegetabilisk olja s.k. HVO-diesel.

Ökad användning av elmotorer på fritidsbåtar skulle 
minska påverkan på flera olika sätt. Förutom att elmoto-
rer medför betydligt lägre utsläpp av olika typer av föro-
reningar samt av koldioxid är de också mycket tystare 
än förbränningsmotorer, varför även störningar från 
undervattensbuller sannolikt skulle minska. Fördelen 
med elmotor för båtägaren är att motorn är tyst och 
avgasfri och mycket billig i drift. Ännu är dock de flesta 
båtmotorerna relativt små och med begränsad räckvidd 
innan batteriet behöver laddas, vilket gör att de passar 
bäst för mindre motorbåtar och segelbåtar. Utveckling 
går dock snabbt både inom elmotorer och specialbyggda 
båtar för eldrift och flera nya modeller av båtar och 
motorer med eldrift har kommit ut på marknaden de 
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senaste åren. En tydlig trend är bl.a. att försäljningen 
av lite större el-utombordare ökar snabbt (hamnen.
se). Idag finns eldrivna utbordare på 20 till 80 hk med 
topphastigheter över 20 knop, även om räckvidden är 
begränsad till runt 30 min med dagens batterier enligt 
tillverkarens uppgifter (torqeedo.se). Nya lösningar 
och modeller som kan få betydligt större räckvidd och 
uthållighet är under utveckling (t.ex. orustboats.se). 
Även hybdridmotorer förekommer för fritidsbåtar där 
dieselmotorer kan kopplas på vid behov för snabbare 
färd eller då batterierna laddas. Batterierna kan även 
laddas med solceller. År 2019 startade också försälj-
ning av en svensktillverkad eldriven hydrofoilbåt som 
enligt uppgift kan färdas i 25 knop i tre timmar på en 
laddning (candelaspeedboat.com). Priset på de större 
elmotorerna och batterier är dock relativt högt idag. 
Trots det kan en sådan investering löna sig för båtägare 
som använder sin båt frekvent, då driftmedelskostna-
den är avsevärt lägre. Generellt medför dock de höga 
priserna och den begränsade räckvidden på batterier 
att efterfrågan idag är begränsad, men detta förväntas 
ändras med den snabba teknikutvecklingen. Det pågår 
också en utveckling av bränsleceller och användning 
av vätgas för fritidsbåtar. 

7.4 minska utsläpp av biocider 
Båtar som är målade med kemiskt verksamma båt-
bottenfärger, dvs. färger som innehåller och läcker 
biocider, utgör en betydande utsläppskälla av koppar 
till Sveriges kustvatten. Se avsnitt 5.8.1.2. Idag använ-
der färgindustrin en matematisk modell i riskbedöm-
ningsförfarandet av båtbottenfärger för att teoretiskt 
beräkna läckaget av biocider från färg till vatten. Dock 
visar nyare fältstudier att dessa beräkningsmodeller 
underskattar det faktiska läckaget av koppar till svenska 
vatten med upp till åtta gånger (Lagerström m. fl. 2018). 
Hade båtbottenfärgerna istället riskbedömts med de 
läckagehastigheter som framtogs av Lagerstöm m.fl. 
(2018) hade inga av de i Östersjön godkända färgerna 
klarat Kemikalieinspektionens riskbedömning och 
färgerna skulle därmed inte få säljas. En konsekvens av 
att färgerna trots allt finns på marknaden och används 
av båtägare är att miljökvalitetsnormen för koppar 
överskrids i fritidsbåtshamnar i Östersjön (Lagerström 
2019). En förändrad riskbedömning och lagstiftning 
skulle således minska belastningen av koppar från båt-
bottenfärger radikalt. Vidare visar en ny studie av Lind-
gren m.fl. (2018) att det läckage av koppar som krävs 
för att motverka biologisk påväxt i Kattegattområdet (5 
µg/cm2/dag) är lägre än den från kommersiella båtbot-
tenfärger (Lagerström m. fl. 2018), vilket indikerar att 

det är möjligt att minska läckagehastigheter av koppar 
från båtbottenfärger, med bibehållen effektivitet.

Som diskuteras ovan kan användning av giftiga båt-
bottenfärger undvikas helt genom att förvara båten på 
land. Detta är dock inte ett alternativ för alla båtägare. 
För större segel- och motorbåtar som är svåra att lyfta 
utgör landförvaring inte ett realistiskt alternativ. Det 
finns emellertid idag flera giftfria tillvägagångssätt till-
gängliga på marknaden för att minska påväxt även på 
båtar som förvaras i vattnet. 

För båtar som är målad med hård eller giftfri färg 
kan påväxt avlägsnas med hjälp av regelbunden manu-
ell rengöring eller i en borsttvättsanläggning. Sådana 
tvättar har funnits på ostkusten ett par decennier och 
har de senaste åren även installerats på västkusten. På 
webbsidan båtmiljo.se, en sida som drivs av Svenska 
båtunionen (SBU), finns en karta som visar var samt-
liga borsttvättar finns i Sverige. Det är dock viktigt att 
endast båtar som inte har målats med själpolerande 
biocidfärg, eller färger som av kommunen klassas som 
giftfria, tvättas med borstar direkt i vattnet, samt att de 
borsttvättsanläggningar som används är utrustade med 
en uppsamlingsbassäng där det avskrapade materialet 
omhändertas (Havs- och vattenmyndigheten 2012). 
Detta eftersom organiskt material och eventuella färg-
flagor annars ansamlas på botten kring borsttvätten 
där de kan ge upphov till lokal syrebrist och förore-
ning. Det har också visat sig vara viktigt att uppsam-
lingsbassängen är fullt fungerande med kanter ovanför 
vattenytan så att inte färgpartiklar transporteras ut ur 
bassängen (Hassellöv 2018). Om båtar lyfts upp för att 
tvättas på land med högtryckstvätt ska det ske över en 
spolplatta med rening så att färgflagor kan tas om hand. 

På båtmiljö.se redovisas rapporter från Havstulp-
anvarningen, ett system som funnits i årtionden, som 
syftar till att informera båtägare om hur stor tillväxten 
av havstulpaner är i olika områden. Systemet bygger på 
att båtägare sänker ned plattor vid sin hemmahamn och 
rapporterar in när havstulpaner bottenfält på denna. 
När tillräckligt många observationer rapporterats in 
från ett visst område skickas en varning ut via sms 
till de som anslutit sig till tjänsten. Varningen hjälper 
båtägare att veta när det är dags att rengöra skrovet 
manuellt, genom att uppsöka en borststvätt eller på 
annat sätt se över sitt skrov. Skrovdukar som täcker 
båtens skrov och skyddar från påväxt när den ligger vid 
bryggan kan också utgöra ett alternativ till biocidfärger. 

För de som väljer att använda biocidfärger kan 
utsläppen minskas genom att använda mindre giftiga 
färger samt genom att inte måla om varje år. Studier 
gjorda i Östersjön och på svenska västkusten visar att 
vissa biociderfärger med koppar läcker upp till sex 
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gånger mer koppar än vad som krävs för att effektivt 
hålla ytan ren från påväxt (Granhag m.fl. 2019). Det är 
också belagt att kopparfärger avsedda för ostkustbruk 
ger ett fullgott skydd mot påväxt under flera säsonger 
(CHANGE 2018). 

Att måla sin båt är idag den rådande kulturen bland 
båtägare vilket gör att det finns ett behov av att lyfta 
fram och synliggöra alternativa metoder och att ändra 
infrastrukturen kring fritidsbåtar mot miljöbättre 
alternativ. Detta är även något som stöds av Dahlström 
m fl. (2014) som i en enkätstudie till båtägare visade 
att 46 % av båtägarna på ostkusten skulle kunna tänka 
sig att använda en spol- eller borstsanläggning för att 
mekaniskt rengöra båtskrovet. Motsvarande andel var 
39 % på västkusten.

Eftersom båtar historiskt målats med färger innehål-
lande TBT och andra giftiga biocider, är det viktigt att 
motverka att dessa ämnen sprids från äldre båtskrov, 
uppställningsplatser på land samt från bottensediment 
i småbåtshamnar. Idag finns möjligheter att använda 
handhållna röntgeninstrument för att snabbt screena 
båtar (analystid 10–30 s) efter tennorganiska fören-
ingar, koppar och zink (Ytreberg m.fl. 2015). Efter 
att screeningen är gjord kan båtägaren avlägsna den 
gamla biocidfärgen med rekommenderade metoder. 
För att minska spridningen av miljögifter från båtupp-
ställningsplatser på land är det viktigt att eventuella 
färgflagor omhändertas vid underhållsarbete av skrov 
och att efterbehandling och rening av dagvatten (upp-
samling, avslamning och filtrering) sker. Även årlig 
slamsugning av dagvattenbrunnar samt sopning av 
uppställningsområdet minskar risken för spridning 
av miljöfarliga ämnen till kustvattnet. Om höga halter 
föroreningar detekteras på en uppställningsplats kan 
en sanering av marken vara nödvändig. Eftersom halter 
av TBT och andra miljögifter kan vara mycket höga 
i bottensediment i småbåtshamnar är det viktigt att 
muddermassor från dessa områden noggrant analyseras 
för föroreningar. Om halterna är förhöjda måste spe-
ciella metoder användas vid muddringsarbetet för att 
motverka uppgrumling och spridning av kontaminerat 
sediment (t.ex. frysmuddring). Muddermassorna måste 
därefter deponeras enligt rekommendationer på land.

7.5 Båtregister och styrmedel för ett mer  
hållbart båtliv
Till skillnad från många andra länder saknar Sverige 
ett nationellt register över fritidsbåtar. Denna brist för-
svårar bedömningen av fritidsbåtars påverkan på miljön 
och möjligheterna att förvalta båtlivet på ett hållbart 
sätt. Hur många eller vilka typer av fritidsbåtar som 

finns i Sverige idag är dåligt känt, liksom hur detta har 
utvecklats över tid, eftersom officiell statistik saknas. 
De uppgifter som presenterats i denna rapport angå-
ende antalet fritidsbåtar och deras skattade utsläpp är 
baserade på olika undersökningar i enkätform, vilket 
är ett osäkert underlag. Osäkerheten avseende hur stor 
exempelvis motorbåtsflottan är och vilken typ av motorer 
den består av gör det svårt att dels skatta hur stor miljö-
påverkan denna transportsektor bidrar med i jämförelse 
med andra sektorer och dels bedöma vilka åtgärder som 
kan vara nödvändiga för att minska dess påverkan. 

Avsaknaden av ett nationellt båtregister förvårar 
också en hållbar förvaltning av fritidsbåtar. Sverige 
har en åldrande fritidsbåtsflotta där många äldre båtar, 
som ofta är målade med giftigt TBT, nu behöver skro-
tas. Att skrota en fritidsbåt är dock förenat med höga 
kostnader varför många ägare lämnar sina båtar på 
uppställningsplatser vid småbåtshamnar eller dum-
par dem i miljön. Avsaknaden av ett båtregister och 
registreringsnummer på båtarna gör det mycket svårt 
att identifiera båtägaren, varför kostnaden ofta hamnar 
på den kommun där den dumpade båten återfinns. 
Kommuners kostnader för att skrota gamla fritidsbåtar 
förväntas skjuta i höjden de närmsta åren. Frånvaron 
av registreringsnummer på båtarna för också med sig 
en rad praktiska problem för båtägare vid t.ex. försälj-
ning, stölder, försäkringar och tillsyn av fritidsbåtar 
då båtarna och ägarna är svåra att identifiera. Bris-
ten på ett båtregister försvårar också för myndigheter 
att kommunicera med båtägare, för att exempelvis ge 
viktig information om hur giftiga båtbottenfärger ska 
avlägsnas, eller för att informera om bidrag för att byta 
en gammal förorenande motor mot en nyare teknik. 
Om Transportstyrelsen skulle börja utöva tillsyn på 
fritidsbåtar för innehåll av TBT på skrovet skulle brist 
på båtregister och därmed möjlighet att spåra en ägare 
också försvåra arbetet.

Eftersom Sverige saknar ett båtregister är fritids-
båtar idag också undantagna från beskattning, till 
skillnad från många andra länder, samt till skillnad 
från fritidsfastigheter, bilar, husvagnar, m.m. i Sve-
rige. Fritidsbåtslivet nyttjar många kommunala och 
statliga resurser som sophämtning, farledshållning, 
produktion av sjökort, m.m. men bidrar inte med 
några resurser till dessa verksamheter, till skillnad 
från t.ex. sommarstugegäster och kommersiell sjöfart. 
Sammanställningen i denna rapport visar att fritidsbå-
tar även bidrar till betydande utsläpp av växthusgaser 
och luftföroreningar på nivåer som är jämförbara med 
andra transportslag, samt att de generar utsläpp av 
miljögifter och orsakar omfattande skador och för-
luster av viktiga livsmiljöer. Dessa miljöskador resul-



FRITIDSBÅTARS PÅVERKAN PÅ GRUNDA KUSTEKOSYSTEM I SVERIGE 115

terar i sin tur i förluster av viktiga ekosystemtjänster 
och kostnader för samhället i form av t.ex. minskad 
produktion av kommersiell fisk, försämrade rekrea-
tionsförhållande, minskat upptag av näringsämnen 
och koldioxid samt behov av åtgärder för att minska 
dessa skador. Exempelvis medför historiska utsläpp 
av TBT från fritidsbåtar att samhället idag på f lera 
platser i landet behöver genomföra mycket kostsamma 
saneringar av båtuppställningsplatser på land och av 
kontaminerat sediment i småbåtshamnar. Enligt den 
rättsliga principen i internationell såväl som i svensk 
miljölagstiftning att förorenaren betalar, ska den aktör 
som orsakar en skada på miljön också betala för de 
kostnader som skadan medför. Det är oklart varför 
fritidsbåtar idag är undantagna denna princip.

Det finns därför argument och potentiella fördelar 
med att införa obligatorisk registrering av fritidsbåtar, 
samt med att beskatta valda delar av fritidsbåtsflottan. 
Sammanställningen i denna rapport visar att större 
motorbåtar med stora förbränningsmotorer, som är 
målade med biocidfärg och förvaras vid brygga med-
för avsevärt större miljöpåverkan än t.ex. en mindre, 
båt, målad med giftfri färg, som har en liten elmotor 
och som förvaras på land. Det finns därför argument 
för att anpassa en beskattning efter t.ex. storlek på båt 
och motor och för att undanta vissa kategorier från 
beskattning. Förutom att en skatt på fritidsbåtar skulle 
generera inkomster till staten som kan användas till 
åtgärder för att minska de skador som fritidsbåtar orsa-
kar, skulle det också medföra ett viktigt instrument för 
att styra fritidsbåtlivet i en hållbar riktning. På samma 
sätt som för personbilar kunde beskattning av båtmo-
torer anpassas efter utsläppsnivåer i ett bonus-malus 
system, där motorer med höga utsläpp får förhöjd skatt, 
medan nya miljöanpassade båtmotorer som elmotorer 
istället premieras med ett bidrag. På ett liknande sätt 
kunde båtar målade med giftfri färg och som förvaras 
på land undantas från beskattning för att öka intresset 
för en mer hållbar användning av fritidsbåtar.

7.6 Behov av mer kunskap
Många negativa effekter från fritidsbåtar och tillhö-
rande strukturer är idag väl dokumenterade i den 
vetenskapliga litteraturen. Trots det råder fortfarande 
en brist på kunskap kring flera aspekter avseende fri-
tidsbåtslivets påverkan på miljön. I denna rapport har 
många viktiga kunskapsluckor identifierats och i detta 
avsnitt görs en sammanställning av de mer generella 
och övergripande områdena där det finns ett behov av 
förbättrad kunskap. En bättre förståelse kring fritids-
båtars miljöpåverkan ökar möjligheten att förbättra 

förvaltningen som rör fritidsbåtslivet så att de negativa 
effekterna på viktiga kustmiljöer kan minimeras. 

Något som blivit tydligt vid kunskapssammanställ-
ningen för denna rapport är att majoriteten av till-
gängliga studier har undersökt effekterna av enstaka 
påverkanstyper, t.ex. skuggning från fysiska struktu-
rer, eller kemisk påverkan från koppar. I många fall är 
dock verkligheten mer komplex och effekterna på en 
viss organism är sannolikt ett resultat av samverkan 
mellan flera olika påverkanstyper. Se avsnitt 6.2. Bland 
annat saknas studier på hur “cocktaileffekten” alltså 
den sammanlagda påverkan av de olika föroreningar 
som är vanliga i småbåtshamnar, påverkar miljön. Stu-
dier av denna typ av kumulativ miljöpåverkan är dock 
bristfällig inom litteraturen och saknas oss veterligen 
från svenska vatten. Då den kumulativa effekten av 
flera olika faktorer kan vara större än summan av de 
enskilda faktorerna, är det viktigt att öka kunskapen 
just om hur olika miljöeffekter samverkar för att bättre 
kunna bedöma hur fritidsbåtlivet påverkar havsmiljön.

Den stadigt ökande exploateringen av våra kuster 
med bryggor och mudderrännor skapar barriärer och 
ett fragmenterat kustlandskap. Det finns i dagsläget 
en bristande kunskap även om hur fragmentering av 
viktiga livsmiljöer som exempelvis ålgräs påverkar 
dels dessa miljöers fortlevnad och känslighet gentemot 
andra störningar, dels de organismer som lever där. 
Nya studier indikerar att ålgräsängar kan kollapsa när 
de minskar under ett tröskelvärde i storlek, varefter 
uppgrumling av sediment ökar som hindrar återetable-
ring av vegetation (Moksnes m.fl. 2018). Det är därför 
viktigt att öka kunskapen om dessa tröskelvärden för 
att förhindra att småskalig kustexploatering leder till 
kollaps av viktiga livsmiljöer. 

Nya studier i norra Egentliga Östersjön visar på 
starka negativa samband mellan antalet båtplatser 
och mängden vegetation i grunda kustområden, vil-
ket indikerar att trafik från fritidsbåtar kan ge omfat-
tande skador i känsliga grundområden (Hansen m.fl. 
2019). Det är dock inte klarlagt exakt hur brygg- och 
båtintensiteten påverkar vegetationen, eller om detta 
samband hittas också i andra delar av den svenska 
kusten. Kunskapen behöver därför förbättras om hur 
direkta fysiska skador och svall från båttrafik påverkar 
olika typer av miljöer och organismer samt hur dessa 
återhämtar sig. Vidare behövs påverkan på undervat-
tensmiljön studeras i relation till omfattningen på 
påverkansfaktorerna, t. ex. antalet båtpassager under 
en viss tid i ett visst område. Sådana studier skulle ha 
stor betydelse för att avgöra om det finns behov av att 
införa hastighetsbegränsningar eller restriktioner för 
båttrafik i vissa skyddade grundområden.
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Vetenskapliga studier av omfattning av varaktighet av 
sedimentspridning som sker i samband med muddring 
och dumpning saknas generellt för svenska vatten och 
är även bristfällig internationellt. Detta gäller särskilt 
spridning av sediment från dumpningsplatser. Vidare 
är även effekterna av suspenderat och sedimenterat 
material på flora och fauna dåligt studerade i svenska 
vatten. Denna kunskapsbrist är något som behöver 
åtgärdas för att kunna säkerställa att dessa aktiviteter 
inte påverkar känsliga grundområden negativt, spe-
ciellt då mycket dumpning sker inomskärs i närheten 
av miljöer och områden som potentiellt kan påverkas 
negativt.

När det kommer till undervattensbuller kopplat till 
fritidsbåtslivet finns få studier och mätningar tillgäng-
liga och bristen på kunskap är även här stor. Sprid-
ning av buller i grunda miljöer är speciellt bristfälligt 
studerat både när det gäller buller från båtar och från 
t.ex. pålslagning. Dessutom är det svårt att beräkna 
ljudutbredning i grunda vatten (< 10 m), vilket för-
svårar bedömning av bullerpåverkan från fritidsbåtar. 
Det finns därför ett behov av att börja göra denna typ 
av mätningar, för att därigenom kunna börja bygga 
en kunskapsbank som kan användas för att beräkna 
påverkan och effekter från fritidsbåtars buller. Vidare 
behövs bättre kunskap kring effekterna av buller på 
olika organismer (och livsstadier), samt fler studier av 
bullereffekter där organismen befinner sig i sin natur-
liga miljö. För alla vattenlevande organismer saknas 
även kunskap om hur påverkan på individnivå skalar 
upp till påverkan på populationsnivå, exempelvis som 
ett resultat av observerade beteendeförändringar. 

Slutligen är kunskapen bristfällig också när det gäller 
hur organiska miljögifter från motorbåtars avgaser, som 
exempelvis PAH:er, påverkar organismer och ekosys-
temen. Eftersom utsläppen från fritidsbåtars motorer 
är omfattande och ökande är denna kunskap viktig för 
att avgöra om det finns behov av att införa begränsning 
av båtarnas utsläpp för att göra båtlivet mer hållbart. 
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Bilaga 1. analyser av kustexploatering från  
fritidsBåtar på grunda vågskyddade mjukBottnar

inledning
I detta appendix presenteras geografiska analyser av 
hur förekomsten av bryggor i svenska kustområden 
förändrats sedan 1960-talet. Analyserna har gjorts i 
syfte att beskriva generella och länsspecifika mönster 
i utvecklingen 

metodik
Vid analyserna av bryggor längs kusten i denna rap-
port användes kartskikt framtagna av företaget Metria 
inom det av Havs- och vattenmyndigheten finansierade 
projektet Fysisk påverkan i svenska kustvatten (Törn-
qvist m.fl. 2019). Inom detta projekt karterades bryggor 
inom 500x500 m stora rutor utifrån från flygbilder 
(ortofoton). På nationell skala finns två heltäckande 
kartläggningar, dels en nulägesbild där bryggor kar-
terats med hjälp av ortofoton från 2015–2017 (anges 
fortsättningsvis som 2016), dels en historisk analys 
där ortofoton från 1960 använts. Vid den historiska 
analysen har endast områden där objekt identifierats i 
nutida ortofoton karterats. I tillägg till de två landsom-
fattande karteringarna har kartläggning med samma 
metodik gjorts för utvalda delar av kusten (fig. 1) även 
åren 1994 och 2008. Valet av områden skedde mot 
bakgrund av att de representerar varierande närhet till 
urbana miljöer och industrier och därmed sannolikt 
olika grad av påverkan. De valda områdena represen-
terar även olika socioekonomisk och kulturgeogra-
fisk utveckling (Törnqvist m.fl. 2019). I de tillgängliga 
kartskikten finns för varje karterad brygga uppgift om 
objektets längd. För mer information om Havs- och vat-
tenmyndighetens analys, se https://www.havochvatten.
se/hav/fiske--fritid/miljopaverkan/fysisk-paverkan/
kartlaggning-av-fysisk-paverkan-av-vattenmiljon.html.

Under arbetet med denna rapport utfördes först en 
översiktlig analys av det totala antalet bryggor 1960 
och 2016 per kustlän för att få en generell bild av hur 
utvecklingen sett ut mellan 1960 och nutid. Därefter 
utfördes länsvisa analyser av hur utvecklingen sett ut i 
de allra mest vågskyddade och grunda miljöerna (0–3 
m djup) som domineras av mjukbotten. Som nämnts 
i avsnitt 3.1 utgör dessa områden de mest produktiva 
och värdefulla miljöerna i havet med rik förekomst av 
mjukbottensvegetation, som utgör de viktigaste lek- och 

uppväxtområdena för många olika fiskar i både Östersjön 
och Västerhavet. De förser också människan med flera 
viktiga ekosystemtjänster. Samtidigt är dessa områden 
också de mest känsliga för störningar, som t.ex. våg-
svall, vattenströmmar och turbulens från fritidsbåtar. 
Vid den rumsliga analysen avgränsades dessa vågskyd-
dade grundområden med hjälp av GIS-kartskikt över 
vågexponering (Isaeus 2004) och djup. Avgränsningen 
sattes vid ett djup av max 3 m baserat på sjökortsdata 
och vågexponeringsvärden av max 5 000. För att kunna 
undersöka hur byggnation av bryggor och småbåtsham-
nar förändrats över tid beräknades även antal bryggor 
och den sammanlagda längden av dessa inom de utvalda 
fokusområdena, där fyra år karterats.

För att identifiera områden där koncentrationen av 
bryggor är så hög att de, tillsammans med den småbåts-
trafik de medför innebär negativ påverkan på naturvär-

Norra Västerhavet

Stockholm

Södra
Bottenhavet

Norra
Bottenviken

Blekinge

figur 1. Geografiskt läge för de fem fokusområdena där 
byggnationer läng kusten karterats för fyra år. 



den, utfördes en rumsligt högupplöst analys av bryggor 
inom grunda vågskyddade områden. Tidigare studier har 
visat att negativa effekter på vegetation, och indirekt även 
på fiskrekrytering, sannolikt uppträder i områden där 
antalet båtplatser var sex eller fler per hektar. Påverkan 
blir sedan starkare ju tätare det är med båtplatser i områ-
det (Hansen m.fl. 2019). För att kunna relatera mängden 
bryggor till båttrafik och påverkan på vegetation som 
visats i tidigare studier (Hansen m.fl. 2019), beräknades 
antalet båtplatser per hektar av de vågskyddade grunda 
områdena genom att multiplicera summan av längden 
för de bryggor som låg inom den valda avgränsningen 
med 0,23, vilket är det genomsnittliga antalet båtplatser 
per meter brygga enligt tidigare beräkningar för ostkus-
ten, från Östhammar till Valdemarsvik (rådata i Han-
sen m.fl. 2019). Antalet båtplatser relaterades sedan till 
den totala ytan av de grunda skyddade områdena inom 
varje län, för att få ett medelvärde på antalet båtplatser 
per studerat habitat. Den rumsliga analysen baserades 

på de ursprungliga inventeringsrutorna på 500x500 m. 
Inom varje sådan ruta beräknades antalet bryggplat-
ser per hektar grunda skyddade områden genom att ta 
kvoten av antalet båtplatser och arean habitat. Analy-
sen begränsades till inventeringsrutor där arean av de 
grunda och vågskyddade områdena var minst 1 hektar. 
För att visualisera denna typ av påverkan på grunda 
miljöer för hela svenska kusten beräknades i ett sista 
steg medelvärdet för de ingående 500x500 m rutorna 
inom ytor om 2x2 km.

resultat
I figur 2 visas antalet bryggor per län, dels totalt, dels 
inom grunda (0-3 m), mycket vågskyddade områden 
enligt karteringen av flygbilder från 1960 respektive 
2016. Allra flest bryggor låg i Stockholms och Västra 
Götalands län där 38 % respektive 16 % av alla karte-
rade bryggor från den nutida karteringen återfanns. 
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figur 3. Överst: Antalet bryggor per hektar grunda (0–3 m), mycket vågskyddade områden med 
genomsnittlig årlig ökningstakt. Mitten: Motsvarande för brygglängd. Nederst: Brygglängd per 
hektar i grundområden med en exponeringsgrad som är högre än 5 000.
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Det totala antalet karterade bryggor från 1960 samt 
2016 var 46 800 respektive 108 548, vilket innebär en 
ökning med 132 %. Motsvarande siffror för längden 
bryggor var 75 respektive 195 mil bryggor, en ökning 
med 159 %. 

I figur 3 redovisas antalet bryggor och den samman-
lagda längden av dessa per län inom grunda (0-3 m), 
mycket vågskyddade områden samt den genomsnittliga 
årliga ökningstakten mellan 1960 och nutid. Högst 
antal bryggor och längst sammanlagd längd bryggor 
återfanns i Stockholms och Västra Götalands län. I 
medeltal var den genomsnittliga årliga ökningen av 
antal bryggor 1,6 %, samtidigt som längden av bryg-
gorna ökade med 1,8 % årligen. Uppsala län hade den 
snabbaste ökningstakten både avseende antal (2,8 %) 
och längd (3 %). Trots att ytan av dessa områden är 
förhållandevis små (nationellt rymmer de cirka 25 % 
av de totala grundområdena) ligger en betydande andel 
av bryggorna i de mest skyddade områdena i dessa 
tre län. I grunda områden med en exponeringsgrad 
högre än 5 000 var brygglängden per hektar betydligt 
lägre än i de mer vågskyddade områdena (fig. 3), vilket 
visar att exploateringen är koncentrerad till de mest 
vågskyddade grundområdena.

Analysen av fem utvalda regioner där exploateringen 
förväntas vara hög och där mängden bryggor invente-
ras också 1994 och 2008 visar att ökningen av antalet 
bryggor i stort sett varit linjär under perioden och inte 
minskat nämnvärt de senaste 20 åren. Även om en 
minskad ökningstakt indikerades i flera delområden 
som exempelvis Norra Västerhavet (mellan 1994 och 
2008), har exploateringstakten ökat igen de senaste 
10 åren (fig. 4).

Figur 5 visar en kartbild som rumsligt illustrerar 
det beräknade antalet båtplatser och i tabell 1 sam-
manfattas omfattningen av påverkan per län, beräknat 
utifrån den rumsliga analysen. Orange och röda celler 
i kartan visar områden där antalet båtplatser över-
stiger sex per hektar habitat och där man sannolikt 
kan se negativa effekter på vegetation och rekrytering 
av fisk på grund av båttrafiken. Även inom de gula 
områdena sker sannolikt en viss påverkan. Analysen 
visar att utbredningen för sådana riskområden är som 
störst i Stockholms och Västra Götalands län, där 20 % 
av de grunda vågskyddade områdena har fler än tio 
båtplatser per hektar habitat (tabell 1). Även i Skåne, 
Hallands och Södermanlands län är andelen påverkat 
habitat hög (14–18 %). Kartan indikerar att det även 
lokalt i delar av Blekinge och kring större orter längs 
Norrlandskusten finns områden där risk för negativa 
effekter av båttrafik kan förekomma. 

källförteckning – Bilaga 1

Hansen, J. P., G. Sundblad, U. Bergstrom, A. N. Austin, S. 
Donadi, B. K. Eriksson, and J. S. Eklof. 2019. Recreational 
boating degrades vegetation important for fish recruitment. 
Ambio 48:539-551.

Isæus, M. 2004. Factors structuring Fucus communities at 
open and complex coastlines in the Baltic Sea. PhD thesis, 
Stockholm University.
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figur 5 Till vänster visas antalet båtplatser per hektar grunda vågskyddade områden 1960 och i den högra 
motsvarande för 2016. Orange och röda värden visar områden där negativ påverkan på bottenvegetation och 
fiskreproduktion är sannolik. Punkterna i kartan visar medelvärden inom 10 km stora rutor. 
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tabell 1. Yta och andel påverkade grunda (0-3 m), mycket vågskyddade områden per län beräknade från den 
rumsliga analysen inom inventeringsrutor a 500x500 m. Påverkade områden definierades som inventeringsrutor 
där antalet båtplatser var sex eller fler per hektar. Längst till höger i tabellen anges andelen inventeringsrutor 
där det inte förekom några bryggor under 1960 respektive 2016. Endast rutor med minst 1 hektar av grunda våg-
skyddade områden ingick i analysen. 

Län påverkat habitat 1960 
(hektar)

andel påverkat habitat  
(%)

Andel inventerings
rutor utan bryggor (%)

1960 2016 1960 2016 1960 2016

Stockholm 1 206 4 911 8 34 37 16

Uppsala 25 203 1 5 70 33

Södermanland 123 484 5 22 32 18

Östergötland 99 651 2 11 55 26

Kalmar 157 628 3 10 59 34

Gotland 28 33 11 13 82 76

Blekinge 143 498 5 17 48 36

Skåne 142 106 27 20 55 53

Halland 52 78 13 20 63 59

Västra  
Götaland

776 2 353 9 28 57 33

Gävleborg 206 576 7 21 47 25

Västernorr-
land

237 449 9 18 48 37

Västerbotten 88 131 3 4 49 39

Norrbotten 191 335 3 5 56 44

Totalt 3 473 11 436 6 19 49 29
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Bilaga 2. sammanfattning av exempel på tänkBara 

åtgärder och lösningar för ett mer hållBart Båtliv

Förslagen i tabellen utgör exempel på möjliga vägar till ett mer hållbart båtliv som identifierats under  
arbetet med rapporten. Då listan inte är fullständig, och inte är resultatet av en vetenskaplig analys ska 
den endast ses som exempel på möjliga åtgärder, vilka behöver undersökas vidare i det fortsatta  
arbetet med att göra båtlivet mer hållbart.

åtgärder för ett mer 
hållbart båtliv

   exempel på specifika åtgärder

7.1 minska exploateringen av grunda vågskyddade områden

Förbättra kustplanering av fritidsbåts
aktiviteter.

•	 Tillämpa ett landskapsperspektiv vid kustplanering.

•	 Kartlägg känsliga miljöer och fysisk påverkan.

•	 Inkludera kumulativ påverkan från olika verksamheter.

Minska behovet av bryggor. •	 Öka intresse och möjligheter för att förvara båtar på land under  
sommaren (på trailer och marinor med “hyllförvaring”).

•	 Öka möjligheterna att dela eller hyra båt.

Förbättra handläggning, uppföljning och 
tillsyn av vattenverksamheter. 

•	 Förbättra underlag och information om verksamheters påverkan på kust-
miljöer till handläggare och beslutsfattare.

•	 Beakta kumulativa effekter vid bedömning av enskilda ärenden.

•	 Förbättra uppföljning och tillsyn av både tillåtna och otillåtna  
verksamheter. 

•	 Inför nationella register över brygg-, muddrings- och dumpningsärenden.

7.2 minska påverkan vid exploatering för fritidsbåtar

Miljövänlig konstruktion av bryggor  
och förankringsbojar.

•	 Minimera skuggningseffekter från bryggor på vegetation genom att 
bygga smala, pålade bryggor med gles spant istället för heltäckande, 
breda flytbryggor, och placera de i nord-sydlig riktning om möjligt.

•	 Minimera kättingskador på botten genom att hålla kättingar så korta 
som möjligt eller ersätt bojkättingar med miljövänligare alternativ.

•	 Minimera ankringsskador genom att välja ett ”skonsamma” ankare samt 
genom att vidta försiktighet då ankaret skall lyftas från botten. 

Tabellen fortsätter på nästa sida.



åtgärder för ett mer 
hållbart båtliv

    exempel på specifika åtgärder

7.2 minska påverkan vid exploatering för fritidsbåtar, forts.

Minimera miljöpåverkan vid muddring 
och dumpning.

•	 Undvik i möjligaste mån muddring i grunda, vågskyddade områden  
med vegetation.

•	 Undvik att muddra så att vattenomsättning påverkas i grunda instängda 
lek- och uppväxtområden för fisk.

•	 Utför muddring och dumpning under den kallaste årstiden  
(december-mars) samt utanför fiskars och kräftdjurs lekperiod. 

•	 Anpassa metoder vid muddring och dumpning utifrån miljön och 
använd avskärmning för att minimera spridning av sediment och buller.

•	 Dumpa endast muddermassor på ackumulationsbottnar och på platser där 
sedimentplymer ej kan nå känsliga miljöer om dumpning sker i havet.

7.3.minska påverkan från båttrafik

Sänkt hastighet och begränsad  
motortrafik i känsliga områden.

•	 Inför en generell hastighetsbegränsning (t.ex. <20 knop) inomskärs, samt 
kraftig hastighetsbegränsningar (<5 knop) vid farleder genom känsliga 
grundområden.

•	 Inför förbud mot motorbåtar i särskilt värdefulla vågskyddade grund-
områden.

•	 Informera båtägare om miljöskador som svall och propellrar kan 
åstadkomma i känsliga grundområden, samt hur båtar ska köras för att 
minimera störning från undervattensbuller.

Miljövänlig teknik för att minska 
utsläpp.

•	 Påskynda utbytet av äldre tvåtaktsmotorer samt öka användningen av 
miljövänligare bränslen och motortyper (t.ex. elmotorer) genom ökad 
information, bidrag eller förbud.

7.4 minska utsläpp av biocider och andra miljögifter

•	 Öka användningen av giftfria alternativ för att minska påväxt på båtar, 
t.ex. landförvaring, borsttvätt och skrovduk. 

•	 Revidera riskbedömning och lagstiftning av båtbottenfärger, samt minska 
biocidhalter och applicering av båtbottenfärger till ett minimum.

•	 Använd uppsamlingsbassäng och spolplattor vid rengöring av båtar 
för att samla färgflagor, samt rena dagvatten och slamsug brunnar från 
båtuppställningsplatser.

•	 Undersök alltid, och dumpa aldrig sediment från småbåtshamnar med 
förhöjda halter av miljögifter i havet.

•	 Avlägsna förbjuden TBT-färg från alla fritidsbåtar med rekommenderade 
metoder.
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Tabellen fortsätter på nästa sida.
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åtgärder för ett mer 
hållbart båtliv

  exempel på specifika åtgärder

7.5 båtregister och styrmedel 
•	 Undersök om ett obligatoriskt register för fritidsbåtar kunde underlätta 

undersökningar av fritidsbåtslivets miljöpåverkan, kommunikationen 
med fritidsbåtsägare, tillsyn av fritidsbåtar, samt försäljning och försäk-
ringsärenden av båtar. 

•	 Undersök om en differentierad beskattning på fritidsbåtar kunde utgöra 
ett styrmedel för ett mer hållbart båtliv, samt ett sätt att finansiera 
åtgärder för att minska de miljöskador som fritidsbåtlivet skapar.
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