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Sammandrag 
Östersjön är idag ett utsatt område med många miljöproblem. Det är ett av världens största 
brackvattenområden som bildades vid den sista istiden. Saltvatten når endast Östersjön genom 
smala och grunda sund, vilket gör att dess omloppstid är mycket lång och tillförsel av nytt 
syrgasrikt vatten till bottnen kan vara sällsynt. De många geografiska delarna av Östersjön 
skiljer sig åt i salthalt, topografi och artdiversitet och påverkas således inte alltid på samma 
sätt av de miljöproblem som hotar brackvattnet. Ett av de största problemen i Östersjön är 
eutrofiering. Eutrofiering innebär tillförsel av kväve och fosfor från bland annat jordbruk till 
havet vilket orsakar massiva algblomningar på somrarna. När fytoplankton sjunker till bottnen 
och bryts ned förbrukas syrgas vilket kan leda till syrgasbrist och således negativ påverkan på 
de organismer som lever där. Det kan ge bland annat försämrad reproducering, förändrat 
födosöksbeteende, förändring i populationsdensitet eller leda till döden hos vissa organismer. 
Vid nedbrytning av organiskt material under syrgasfria förhållanden bildas också vätesulfid 
(H2S) som kan vara akut toxiskt och döda många organismer. Många fytoplankton är också 
toxiska i sig och kan hos en del organismer orsaka skador som minskad tillväxt och minskade 
energireserver. Det kan också ge andra allvarliga fysiologiska skador eller leda till döden. Hos 
däggdjur kan toxinerna även orsaka minnesförlust och krampanfall. Toxiner kan också föras 
vidare mellan olika trofiska nivåer då predatorer äter byten där toxiner ansamlats. När en 
effekt på detta sätt kan leda till en annan kan hela ekosystemet tillslut förändras och det 
uppstår obalans. De stora massorna av fytoplankton orsakar också ökad grumlighet och 
minskad ljusgenomträngning i vattnet. Därmed kan makrofyter (vattenväxter) drabbas och 
minska i antal. När detta sker drabbas också de organismer som utnyttjar växterna som 
uppväxthabitat eller har dem som föda. Följaktligen drabbas även nästkommande steg i 
näringskedjan. Det kan orsaka en lång kedjeeffekt som tillslut rubbar hela ekosystemet. 
Återhämtningen av Östersjöns ekosystem kan ta lång tid men mycket görs idag för att minska 
utflödet av kväve och fosfor till vattnet. Bland andra har Helsingforskommissionen 
(HELCOM) satt upp aktionsplaner med mål för att rädda Östersjöns framtid.  
 
 
Inledning 
Östersjön utgör en ganska unik miljö som under historien växlat mellan att vara hav, sötvatten 
och bräckt vatten (Sauramo 1958 refererat av Rumohr 1997). Området bildades som följd av 
den sista istiden och är ett av världens största områden med brackvatten. Östersjön har unika 
kemiska och fysikaliska förhållanden som gör det levnadsbart för både sötvattens- och marina 
organismer (HELCOM 1996). 
 
Östersjön tillförs saltvatten endast genom Öresund (Stal et al. 2003) och de danska sunden 
som är mycket smala och grunda (Rumohr et al. 1996, Bonsdorff & Pearson 1999), medan 
sötvatten tillförs från desto fler älvar och åar (Karlson et al. 2002). Östersjön är således ett 
ganska slutet system (Rumohr et al. 1996, Bonsdorff & Pearson 1999). Vertikal omblandning 
av vattnet är ovanligt på grund av den starkt stratifierade vattenmassan. Både en tydlig 
haloklin (salthaltsskiktning) och en termoklin (temperaturskiktning) på sommaren förstärker 
stratifieringen, och tillsammans med få, oregelbundna inflöden av saltvatten gör det att 
förnyelse av bottenvattnet kan ta flera årtionden (Breitburg et al. 2001), vilket också orsakar 
en ganska låg syrgastillförsel (Schinke & Matthäus 1998). Topografin på havsbottnen är 
ojämn med olika djup på allt från 15-400 m. Salthalten varierar i olika delar av brackvattnet 
med allt från 10-30 psu (practical salinity units) (Breitburg et al. 2001).  
 
Östersjön (Figur 1) kan delas in i olika geografiska delar, till exempel Bottniska viken, 
skärgårdsområdet, Finska viken, Rigabukten, Gdanskbukten, svenska östkusten, centrala 
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Östersjön, Bälthavet och Kattegatt (Karlson et al. 2002). De olika delarna skiljer sig åt då de 
till exempel har olika topografi, salthalt och artdiversitet vilket också betyder att de olika 
delarna påverkas till olika stor grad av effekter från miljöproblem (Karlson et al. 2002, 
Rönnberg & Bonsdorff 2004). 
 

 
 
Figur 1. Karta över Östersjöns avrinningsområde (Vit markering). Hämtad från Coalition Clean Baltic (CCB) 
med tillstånd från upphovsrättsinnehavaren. 
 
 
Något som har förändrat Östersjöns miljö är expansionen av jordbruk och industri samt 
befolkningsökningen i de angränsande länderna som har pågått sedan mitten på 1800-talet 
(El-Shehawy & Gorokhova 2013). Området förväntas ofta fungera som ett slags reningsverk 
med tanke på de ca 85 miljoner människor som lever i anslutning till det i länder där både 
jordbruk och industri är väl utvecklat och som släpper ut olika slags avfall och andra ämnen i 
brackvattnet (HELCOM 1996). Det är ett område med många miljöproblem som utgör fara 
för ekosystemets utveckling (Bonsdorff et al. 2002). Ett av dessa miljöproblem är 
eutrofiering, vilket orsakar de stora algblomningarna som uppstår varje sommar i många delar 
av Östersjön (El-Shehawy & Gorokhova 2013). Algblomning har funnits i Östersjön sedan 
7000 år tillbaka (Bianchi et al. 2000). Det är således ett naturligt förekommande fenomen 
men det är den ökade intensiteten av algblomningen som utgör ett stort problem (Bianchi et 
al. 2000).  
 
Eutrofiering uppstår när en överflödig mängd av näring tillförs ett vattendrag, till exempel 
genom avrinning med regnvattnet (Sellner et al. 2003). Då växer fytoplankton och bildar 
enorma biomassor (Sellner et al. 2003) som kan skapa problem som till exempel syrgasbrist 
(Carstensen et al. 2014) och spridning av toxiner (El-Shehawy & Gorokhova 2013). Detta kan 
ge förödande effekter som i värsta fall kan leda till döden för en del organismer (El-Shehawy 
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& Gorokhova 2013). Plankton, fisk, sjöfåglar, vattenväxter och evertebrater är några exempel 
på organismer som kan drabbas (Christoffersen 1996a). Kväve och fosfor sägs vara de 
näringsämnen som orsakar eutrofiering (Elser et al. 2007) och i Östersjön är det ett vanligt 
förekommande fenomen på somrarna med allvarliga konsekvenser för ekosystemet som följd 
(El-Shehawy & Gorokhova 2013). Om vi inte gör något åt problemet kanske vi i framtiden 
inte längre kan utnyttja de ekosystemtjänster som Östersjön erbjuder oss. Därför känns det 
viktigt att förmedla kunskap om fenomenet och vad det kan leda till om inga åtgärder snabbt 
sätts in. I mitt arbete vill jag därför fokusera på eutrofieringen i Östersjön och ta upp dess 
orsaker och effekter på ekosystemet. 
 
 
Kväve och fosfors kretslopp 
 
Kväve 
Antropogen tillförsel av kväve till land och vatten kan ske på olika sätt och förändrar balansen 
i kretsloppet (Green et al. 2004). Kväve når Östersjön till exempel via gödningsmedel i 
jordbruk som spolas ut i havet med vattenflöden från till exempel sjöar och älvar (Gruber & 
Galloway 2008), eller vid förbränning av fossila bränslen som ger tillförsel av kväve från 
atmosfären (Gruber & Galloway 2008), eller via utsläpp från fartyg (HELCOM 2014). 
Boskap som betar avger kväve till marken och atmosfären genom exkrementer (Jordan et al. 
1997) och när vi slaktar boskap och äter köttet avges vårt avfall till naturen (Green et al. 
2004). Växter med kvävefixerande förmåga bidrar också till kvävetillskottet i marken (Jordan 
et al. 1997). När vi äter skördade grödor kan vi på samma sätt som när vi äter kött avge kväve 
i vårt avfall som sedan kan följa med avloppsvatten eller andra inflöden till havet (Green et al. 
2004). I havet förekommer kväve upplöst i formerna nitrat (NO3

-), nitrit (NO2
-), ammonium 

(NH4
+), kvävgas (N2) och upplöst organiskt kväve (DON) varav nitrat, nitrit och ammonium 

är de som är mest lättillgängliga för fytoplankton. Kvävgas kräver mycket energi för att tas 
upp, och detta utförs endast av kvävefixerande cyanobakterier (Tyrell 1999). Kväve kan 
återgå till atmosfären genom nitrifikation och denitrifikation (Gruber & Galloway 2008). 
 
Fosfor 
Fosfor finns ursprungligen i berg och grävs ut för att, precis som kväve, användas som 
beståndsdel i gödningsmedel. Fosfor kan därför också frigöras till land och hav då det läcker 
ut med vatten från jordbruksmarker (Elser & Bennett 2011) eller släpps ut från fartyg 
(HELCOM 2014). Icke-antropogen tillförsel av fosfor till land och hav sker främst genom 
vittring av bergarter som innehåller fosfat (PO4

3-). Detta innefattar vittring både mekaniskt 
och biokemiskt. Det mesta av fosfatet som når havet genom vattenflöden från älvar och åar 
eller på annat sätt sjunker sedan till bottnen efter att det inkorporerats i organiskt material vid 
havsytan. En del kan också omvandlas till oorganiskt fosfat som löser sig i vattnet om det 
oxideras. Uppvällning av vatten genom olika havsströmmar kan sedan transportera fosfatet 
tillbaka upp till ytan där det åter kan användas av primärproducenter och inkorporeras i 
organiskt material (Föllmi 1996). Det är alltså fosfor i form av fosfat (PO4

3-) som är 
tillgängligt för fytoplankton att ta upp (Föllmi 1996, Tyrell 1999). 
 
 
Algblomning 
 
Artsammansättning i algblomningar i Östersjön 
När kväve och fosfor från Östersjöns omgivande länder följer med tillrinnande vatten ut i 
brackvattnet gynnas fytoplankton som då börjar växa i överflöd och skapar enorma 
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biomassor, så kallade algblomningar (Stal et al. 2003). Det finns många olika arter av 
fytoplankton som växer i algblomningarna i Östersjön (Stal et al. 2003) och bland de 
vanligaste är de kvävefixerande, trådformiga cyanobakterierna Nodularia spumigena, 
Aphanizomenon sp. och Anabaena spp. (Persson et al. 2011). De har heterocyter, en typ av 
celler som ger dem förmågan att fixera kväve (Vahtera et al. 2007), och gasvesikler som ger 
dem förmågan att flyta (Stal et al. 2003). Cyanobakterier som är kvävefixerande och har 
gasvesikler kallas också för diazotrofiska cyanobakterier (Stal et al. 2003). Både Nodularia 
och Aphanizomenon bildar millimeterlånga kolonier men de som Aphanizomenon bildar är 
mycket mer tätt packade (Stal et al. 2003). Det förekommer också cyanobakterier som inte är 
kvävefixerande, till exempel Microcystis (Vahtera et al. 2007) och picocyanobakterier som 
oftast är mindre än 1µm (Stal et al. 2003). 
 
 
Ökande algbiomassor - konsekvenser  
En del cyanobakterier producerar toxiner, till exempel arterna Nodularia spumigena (Sivonen 
et al. 1989) och Microcystis (Vahtera et al. 2007), medan andra inte gör det (Stal et al. 2003). 
Även om de inte är giftiga kan fytoplankton ändå orsaka stor skada (Stal et al. 2003). De stora 
biomassorna kan, när de dött, sjunka till Östersjöns botten där de bryts ned (Vahtera et al. 
2007). Det är vanligt att fytoplankton dör och bryts ned till exempel på hösten då vattnet blir 
mer turbulent eller på grund av att ljusintensiteten är för låg (Christoffersen 1996a). På 
bottnen förbrukas syrgas som följd av nedbrytningen och när fytoplankton existerar i överflöd 
kan detta leda till utbredd syrgasbrist vilket påverkar de organismer som lever vid bottnen 
(Vahtera et al. 2007). När det organiska materialet fortsättningsvis måste brytas ned under 
syrgasfria förhållanden av sulfatreducerande bakterier, bildas också vätesulfid (H2S) som är 
mycket giftigt (de Wit et al. 2001). De fytoplankton som i sig innehåller eller utsöndrar 
toxiner kan sprida dessa då de bryts ned (Korpinen et al. 2006), vilket i värsta fall kan leda till 
döden hos drabbade organismer (Sellner et al. 2003). Bara genom sin närvaro orsakar de stora 
biomassorna ökad grumlighet i vattnet vilket kan ge negativ påverkan på en del organismer 
och deras habitat (Persson et al. 2011), och försämrar vattenkvaliteten (Stal et al. 2003) samt 
gör att mindre ljus når ner i havet (Sandén & Håkansson 1996). När 
Helsingforskommissionen (HELCOM) bedömer eutrofieringssituationen i Östersjön tittar de 
på hur mycket oorganiskt kväve och fosfor som finns samt mäter siktdjup, syrgashalt och 
koncentrationen av klorofyll a (HELCOM 2014). Sandén och Håkansson (1996) kom fram till 
att siktdjupet, och därmed också ljusgenomträngningen i Östersjön har minskat under det 
senaste århundradet på grund av de ökade mängderna av organiskt material. Detta kunde 
också kopplas till en ökning av klorofyllkoncentration vilket visar på ökad primärproduktion 
(Sandén & Håkansson 1996). Faktorer som påverkar utbredningen av algblomningar är 
förutom kemiska förhållanden som förekomsten av näringsämnen och salthalt även fysiska 
faktorer som havsströmmar och vattenflöden samt vilka slags egenskaper och livscykler 
fytoplankton har (Sellner et al. 2003). 
 
Redfieldförhållandet, kvävefixerande och icke kvävefixerande cyanobakterier 
I våra hav balanserar ofta koncentrationerna av kväve och fosfor varandra på det sättet att när 
det ena ämnet har tagit slut finns inte heller mycket kvar av det andra (Redfield 1934). Både 
kväve- och fosforkoncentrationerna ökar i havet från yta till botten och samtidigt förhåller de 
sig oftast till varandra enligt proportionerna 15-16:1 (kväve:fosfor), det så kallade 
Redfieldförhållandet (Tyrell 1999). Redfieldförhållandet motsvarar de proportioner av kväve 
och fosfor som fytoplankton behöver för att uppnå optimal tillväxt (Redfield 1958). Ökningen 
av kväve- och fosforkoncentrationen från yta till botten sker eftersom nedbrytning av 
organiskt material som sjunker till bottnen frigör kväve och fosfor och således orsakar högre 



 5 

koncentrationer djupare ner (Redfield 1934). Proportionerna mellan kväve och fosfor kan 
ibland också avvika från Redfieldförhållandet. Detta kan bero dels på att olika arter med olika 
fysiologi inte alltid har exakt samma behov av kväve och fosfor, och på att olika delar av 
Östersjön kan skilja sig åt miljömässigt, till exempel kan tillgången på fosfor och kväve vara 
annorlunda om man tittar på kust- och ytvatten jämfört med havet som helhet (Redfield 
1958). De kvävefixerande cyanobakterierna, som har möjlighet att ta kväve från atmosfären, 
tros vara gynnade vid förhållanden lägre än 15-16:1 då kväve har en låg koncentration jämfört 
med fosfor (Schindler 1977, Tyrell 1999). Då är det lättare för dem att konkurrera ut övriga 
fytoplankton som måste kämpa mer för att få tillräckligt med kväve (Figur 2). De som saknar 
kvävefixeringsförmåga tros istället gynnas av förhållanden med högre N:P-kvot än 
Redfieldförhållandet, då kväve finns tillgängligt i större utsträckning i förhållande till fosfor. 
Då kan de lättare konkurrera med de kvävefixerande cyanobakterierna som vid detta 
förhållande, när det är brist på fosfor, är mer känsliga för kostsamheten att fixera kväve och 
har nackdel av detta (Figur 2) (Tyrell 1999).  
 

  
     

 
Figur 2. Tillväxt hos kvävefixerande (blå linje) och icke kvävefixerande (orange linje) cyanobakterier då kväve 
respektive fosfor är begränsat. Till vänster: Kväve är begränsat och fosfor finns i överskott. Till höger: Fosfor är 
begränsat och kväve finns i överskott. Omritad efter Tyrell (1999). 
 
 
Intern belastning försvårar återhämtning från algblomning 
Förutom att koncentrationerna av kväve och fosfor tycks balansera varandra (Redfield 1934) 
är deras biogeokemiska kretslopp även sammankopplade med fluktuationer i syrgashalt 
(Vahtera et al. 2007). Den sammankopplingen gör att algblomning med orsakad syrgasbrist 
kan förstärkas ytterligare (Vahtera et al. 2007), som i en ond cirkel (Tamminen & Anderssen 
2007). När syrgashalten minskar frigörs järnbundet fosfor från sediment på bottnen (Conley et 
al. 2007, Vahtera et al. 2007). Eftersom kvävefixerande cyanobakterier redan har god tillgång 
till kväve från atmosfären är det fosfor som är begränsande för deras tillväxt (Tamminen & 
Anderssen 2007). Den ökade fosforhalten, till följd av frigörandet av fosfor från sedimenten, 
leder därför till ökad tillväxt av de kvävefixerande cyanobakterierna vilket i sin tur leder till 
ökad sedimentation och nedbrytning av dessa, ytterligare syrgasförbrukning och förstärkta 
hypoxiska (minskad syrgashalt) förhållanden på bottnen. Fler kvävefixerande cyanobakterier 
betyder också att mer kväve tillförs vattnet vid fixeringen. Det ökar i sin tur tillväxten av 
fytoplankton som har kväve som sitt begränsande näringsämne. När kvävebegränsade 
fytoplankton sedan dör och bryts ned bidrar även de till bottnar med syrgasbrist (Vahtera et 
al. 2007). När mer syrgas utarmas från vattnet orsakar det också, förutom frigörande av 
fosfor, att mer kväve övergår till atmosfären på grund av ökad denitrifikation (omvandling av 
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nitrat (NO3
-) till kvävgas (N2)). Detta minskar i sin tur N:P-kvoten och gynnar fler 

kvävefixerande cyanobakterier vilket gör att algblomningen och syrgasbristen fortskrider 
(Vahtera et al. 2007). Denna sammankoppling av de biogeokemiska kretsloppen är en av 
orsakerna till Östersjöns svårighet att återhämta sig från algblomning (Vahtera et al. 2007). 
De ökade halterna av fosfor, som erhålls genom den onda cirkeln, kan också kvarstå under 
flera årtionden på grund av Östersjöns långa omloppstid (Carstensen et al. 2014).  
 
Fosfor eller kväve som begränsande näringsämne? 
Om det är kväve eller fosfor som är av störst betydelse för algblomningars tillväxt är ofta 
debatterat och det finns huvudsakligen två olika sätt att se på det (Tyrrell 1999). Vid 
näringsbrist vid havsytan har det visats att kväve utarmas före fosfor och i större utsträckning, 
vilket tyder på att förhållandet mellan kväve och fosfor i detta fall skulle vara lägre än 15-
16:1 (Ryther and Dunstan 1971). När fosfor tillförts näringsfattiga havsvatten har man inte 
påvisat någon följande fytoplanktontillväxt, men däremot har man upptäckt en förstärkning av 
en sådan vid tillsats av kväve (Ryther and Dunstan 1971). Med dessa belägg ses ofta kväve 
som det viktigaste begränsande ämnet för fytoplanktontillväxt (Codispoti 1995). 
 
De som ser fosfor som den viktigaste begränsningen resonerar att när N:P-kvoten är låg, det 
vill säga när koncentrationen av kväve är låg i förhållande till fosfor, kommer kvävefixerande 
cyanobakterier som redan har god tillgänglighet till kväve genom atmosfären, att gynnas av 
tillgängligheten till fosfor och öka sin tillväxt och kvävefixering (Schindler 1977, Tyrell 
1999). När det organiska materialet sedan bryts ned frigörs kväve till vattnet och N:P-kvoten 
ökar (Tyrell 1999). När fosfor först är mer tillgängligt än kväve kommer det alltså senare att 
orsaka en höjning av kvävekoncentrationen (Tyrell 1999). Det stämmer också in på Redfields 
insikt att koncentrationerna av kväve och fosfor balanserar varandra (Redfield 1934). 
Eftersom fosfor på detta sätt kan orsaka en stor ökning av cyanobakterietillväxt ser en del det 
som det viktigaste begränsande ämnet (Tyrell 1999). En annan viktig faktor är att fosfor inte 
kan tillföras vatten och land från atmosfären, utan kommer ursprungligen från berggrunden 
(Schindler 1977). Av denna orsak skulle inget reservlager, som för kväve, finnas om fosfor i 
berggrunden skulle utarmas (Tyrell 1999). 
 
Många studier har gett bevis både för att fosfor respektive kväve utgör det begränsande ämnet 
för tillväxt av fytoplankton i Östersjön, således kanske det inte är så enkelt att det bara är det 
ena eller det andra ämnet vars utsläpp till naturen bör reduceras. Kanske bör vi reducera både 
kväve och fosfor. Studier söder om Stockholms skärgård på 1980-talet visade att kväve för 
det mesta utgör det begränsande näringsämnet i kustområden, men vid vissa tillfällen, under 
vår och tidig sommar, var detta inte fallet (Granéli et al. 1990). Då var istället fosfor det mest 
begränsande näringsämnet och i samband med det växte kvävefixerande cyanobakterier som 
ökade kvävehalten. När det tillsatta kvävet följaktligen användes av andra fytoplankton 
uppstod kvävebegränsning igen. I ett test där man ökade tillförseln av kväve till vattnet ökade 
också tidslängden för fosforbristen och när man istället ökade tillförseln av fosfor blev tiden 
för fosforbristen kortare (Granéli et al. 1990). Om det är kväve eller fosfor som är det mest 
begränsande näringsämnet i områden där näringsämnen tillförs Östersjön beror på hur stor 
mängd kväve som tillförs i förhållande till mängden fosfor. Eftersom Östersjöns ekosystem är 
och under lång tid har varit under förändring kan näringsämnet som var det mest begränsande 
för hundratals år sedan ha varit ett annat än det som är begränsande idag. Därför kanske också 
framtiden kommer att visa något annat än det vi ser idag. Det krävs mer forskning för att 
kunna få mer klarhet i den debatterade frågan om det är kväve eller fosfor eller båda som är 
begränsande för fytoplanktontillväxten (Granéli et al. 1990). 
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Effekter på ekosystemet 
 
Syrgasbrist 
Östersjön får, eftersom det är ett ganska slutet område, inte alltid regelbunden tillförsel av 
nytt vatten till bottnen. Det kan vara ett problem för de organismer som lever där och som är i 
behov av ständig vattenförnyelse för att få tillräckligt med syrgas (Karlsson et al. 2002). 
Östersjöns känslighet för syrgasbrist kan, på grund av de oförutsägbara vatteninflödena, vara 
extra stor. Förutom den ökade syrgasförbrukningen på bottnen som sker till följd av 
nedbrytning av organiskt material, inverkar också otillräcklig omblandning av vattnet på 
uppkomsten av syrgasbrist (Karlsson et al. 2002). Stora inflöden av saltvatten med hög 
densitet, så kallade Major Baltic Inflows (MBI:s) är huvudkällan för ny syrgastillförsel till 
Östersjöns botten. Eftersom detta saltvatten har mycket högre densitet än sötvattnet i 
Östersjön ger det samtidigt effekten av ökad stratifiering, vilket i sig bidrar till sämre 
cirkulation och bibehållandet av låga syrgashalter (Schinke & Matthäus 1998). Ökad 
avrinning och nederbörd kan minska MBI:s vilket kan orsaka stillastående vattenmassor, så 
kallad stagnation (Schinke & Matthäus 1998). Dessutom ger ökad avrinning och nederbörd 
ökad tillförsel av näringsämnen vilket ger ökad algblomning och förstärkt syrgasbrist 
(Carstensen et al. 2014). 
 
Under stagnationsperioder, då vattnet är mer eller mindre stillastående utan större 
saltvattensinflöden, blir salthaltsstratifieringen svagare. Minskad stratifiering kan ge ökad 
vertikal syrgasomblandning, vilket har visat sig kunna bidra till minskad syrgasbrist och kan 
därmed kompensera något för den ökade syrgasförbrukning som eutrofiering medför. Detta 
var en viktig upptäckt som gjordes under den stagnationsperiod som ägde rum i Östersjön år 
1982 till 1993 (Carstensen et al. 2014). Men eftersom Östersjön ofta är tydligt stratifierat 
(Schinke & Matthäus 1998) utan någon större vertikal omblandning och det faktum att 
syrgasförbrukningen ökar till följd av eutrofiering kommer syrgasbristen fortfarande att vara 
ett problem (Carstensen et al. 2014). Dessutom gör ökad temperatur, till följd av 
klimatförändringar, att syrgas blir mindre lösligt i vattnet, vilket också är en bidragande faktor 
till syrgasbristen. Under de senaste 115 åren har syrgasmättnaden i Bornholms- och 
Gotlandsbassängen minskat med ca 0,5 mg⋅L-1 bara som följd av den ökade temperaturen. 
Man tror att klimatförändringar kan komma att störa balansen mellan syrgasförbrukning och 
syrgastillförsel i många vatten i världen, eftersom det medför ökad nederbörd och större 
sötvattensinflöde och därmed ökar också tillförseln av näringsämnen som bidrar till 
eutrofiering och ökad syrgasförbrukning på bottnen (Carstensen et al. 2014). Idag är ca 25 % 
av hela Östersjöns bottnar drabbade av syrgasbrist vilket motsvarar ca 100000 km2 (Bonsdorff 
et al. 2002). Enligt Carstensen et al. (2014) är huvudorsaken till den utbredda syrgasbristen i 
Östersjön antropogen inverkan genom utsläpp av näringsämnen.  
 
Syrgasbristens fysiologiska skadeeffekter påverkar olika organismer på olika sätt. Variationer 
i fysiologi och anpassningsförmåga gör att vissa organismer kan vara mer toleranta än andra. 
Dessutom spelar olika beteendemekanismer in, en del kan uppfatta förändringen och flytta sig 
från den drabbade miljön medan andra tvingas stanna. Beroende på vilka beteenden och 
anpassningsförmågor som finns hos predatorer och byten som interagerar med en viss 
organism kan syrgasbristen också indirekt påverka denna organism då dess egen överlevnad 
beror på förekomsten av dess byten och predatorer (Breitburg et al. 2001). I en studie av 
Breitburg (1992) visades att syrgasbristen har olika effekter på organismer som är mobila och 
mindre mobila. Om syrgasbristen är allvarlig nog och pågår under tillräckligt lång tid är den 
värsta fysiologiska konsekvensen att syrgasberoende organismer dör. Hur mycket syrgasbrist 
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en organism kan klara av kan också bero på vilken ålder organismen har, hur aktiv den är, hur 
habitatet ser ut och om det samtidigt finns andra faktorer som också kan orsaka stress 
(Breitburg et al. 2001).  
 
Syrgasbristen påverkar till exempel fiskpopulationer. Fiskar som rör sig mer fritt i 
vattenmassorna kan ofta klara sig bättre vid låga syrgaskoncentrationer än bottenlevande 
fiskar, eftersom de är mer anatomiskt anpassade för smidiga simrörelser och lättare kan nå 
delar av vattenmassan som är mer syrgasrika (Breitburg 2002). Bottenlevande fiskar, som inte 
alltid har en simblåsa, är mer sårbara för syrgasbrist då de är mer bundna till att leva vid 
bottnen. Några som inte heller har möjlighet att fly till syrgasrikare områden är fiskyngel och 
fiskägg. De kan vara extra sårbara då de, för sin tillväxt, ofta är i behov av högre 
syrgaskoncentrationer än fullvuxna fiskar (Breitburg 2002). I Östersjön är det ett stort 
problem att torskägg (Gadus morhua) sjunker till bottnen där de tar skada av syrgasbristen 
(Breitburg 2002). För att undkomma de syrgasfattiga bottnarna är flytförmågan hos 
torskäggen av stor betydelse (Nissling et al. 1994). Dock är det först när äggen sjunkit till 
bottenområdena som de uppnår sin optimala flytförmåga eftersom salthalten där är den mest 
gynnsamma för detta (Nissling et al. 1994). Salthalten vid bottnen är dessutom den ideala för 
att uppnå en god torskutveckling (Wieland et al. 1994). I ett försök av Wieland et al. (1994) 
visades att torskägg behöver en syrgashalt på minst 2 ml ⋅ L-1 för att utvecklas, samtliga 
torskägg som i försöket utsattes för lägre syrgashalter dog. Vid syrgashalter lägre än 5 ml ⋅ L-1 
överlevde vissa ägg, men dödligheten ökade drastiskt (Wieland et al. 1994). Under Östersjöns 
senaste stagnationsperiod har man sett att den huvudsakliga orsaken till att torsken fått svårare 
att reproducera sig är syrgasbristen. Syrgasbrist som uppstår under äggens utveckling kan 
senare också ge effekter på bland annat födosöksinlärning hos fiskynglen (Wieland et al. 
1994).  
 
Den främsta effekten av syrgasbristen som kan få en hel fiskpopulation att minska tros vara 
fisk som dör vid ägg- eller yngelstadiet och det faktum att fisken lämnar sitt habitat (Breitburg 
2002) då den känner av den låga syrgashalten och rör sig mot vatten med högre 
syrgaskoncentration (Wannamaker & Rice 2000). Habitatet är viktigt till exempel som skydd 
mot predatorer och därför kan risken att bli uppäten öka (Breitburg 2002). Vissa fiskar rör sig 
uppåt för att ytandas, vilket gör dem mer tillgängliga för fågelpredation (Kersten et al. 1991). 
För de som är mer anpassade att leva nära bottnen kan det också vara extra kostsamt när de 
måste emigrera till ytvattnen eftersom de inte alltid har en funktionell simblåsa. Eftersom 
fiskar också använder sina habitat för att äta, och för andra livsviktiga aktiviteter som att 
reproducera sig kan flykt från habitatet leda till minskad diversitet och förändrad 
populationsdensitet (Breitburg 2002).  
 
Förändringar i artdiversitet och populationsdensitet till följd av eutrofiering och syrgasbrist 
påverkar inte bara de lokala områdena där syrgasbristen finns. När arter emigrerar från sina 
habitat för att finna syrgasrikt vatten kan effekterna av syrgasbristen även spridas längre bort 
genom att näringsvävar och interaktioner mellan olika trofiska nivåer påverkas även i de 
syrgasrika områdena (Breitburg 2002). När organismer tar fysisk skada av syrgasbristen och 
lämnar sina habitat för nya okända områden kan de också bli mer mottagliga och sårbara för 
andra miljörelaterade störningar (Breitburg 2002) som till exempel giftiga föroreningar 
(Bonsdorff et al. 2002) vilket i sin tur också påverkar hela ekosystemet (Breitburg 2002). 
Syrgasbristen kan också leda till fler sjukdomar hos fisk. Det har till exempel visats att 
sjukdomarna lymfocystis och epidermalt papillomvirus, som ger hudskador, ökar hos 
sandskädda (Limanda limanda) i områden med syrgasbrist. Detta sker troligen på grund av 
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den stress som syrgasbristen orsakar, vilken gör fisken mer mottaglig för sjukdomarna 
(Mellergaard & Nielsen 1997). 
 
Vissa grupper av zooplankton som Ctenophores och Scyphomedusae kan lättare motstå 
stressen från syrgasbristen än andra organismer. För dem kan syrgasbristen bli en fördel då de 
inte har någon nackdel av att leva i den syrgasfattiga miljön. Dessutom blir det lättare för dem 
att fånga byten som tagit skada av syrgasbristen och därmed inte är lika benägna att fly från 
sina predatorer. Detta är ett exempel på hur syrgasbristen kan orsaka förändringar i 
näringsvävar (Breitburg et al. 1999). De som är mest känsliga för syrgasbrist är fisk följt av 
kräftdjur (Crustacea) förutsatt att de inte kan fly från sitt habitat. Därefter kommer 
ringmaskar (Annelida) och musslor (Bivalvia) som klarar lite lägre syrekoncentrationer än 
fisk och kräftdjur (Grey et al. 2002). 
 
I Östersjöns olika delar finns olika sedimentlevande och nedbrytande organismer, så kallade 
detrivorer. Arterna Saduria entomon och Monoporeia affinis är exempel på sådana 
organismer (Karlson et al. 2002) vilka är viktiga för sedimentomblandning, så kallad 
bioturbation (Solan et al. 2004) då transport av organiska och oorganiska partiklar 
transporteras av organismer mellan ytliga och djupare delar av sedimenten (Rumohr et al. 
1996). Därmed är detrivorerna också viktiga för syrgastillförsel till djupare delar av 
sedimenten där det också lever organismer (Solan et al. 2004). Vid syrgasbrist kan samhällen 
med dessa detrivorer förändras då bara de mest toleranta arterna klarar sig. Nästan alla 
organismer viktiga för transporten av organiska och oorganiska partiklar i sedimenten kan 
komma att elimineras och bioturbationen kan därmed minska drastiskt (Rumohr et al. 1996). 
Denna effekt kan ge allvarliga konsekvenser då systemet överbelastas av dött organiskt 
material som behöver brytas ned men som systemet inte klarar av att ta hand om. Därmed 
förstärks också de negativa effekterna av eutrofieringen och syrgasbristen förvärras ytterligare 
(Rumohr et al. 1996).  
 
Då sulfatreducerande bakterier bryter ned organiskt material i syrgasfria miljöer bildas den 
mycket giftiga gasen vätesulfid (H2S) (de Wit et al. 2001) som genom passiv diffusion kan ta 
sig in i celler (de Wit et al. 2001). I miljöer där vätesulfid bildats är döden att räkna med för 
de flesta levande organismer (Fonselius 1981). 
 
Toxiner från algblomningar 
Gifter från algblomningar frigörs till vattnet då fytoplanktonceller dör och lyserar eller bryts 
ned (Sivonen & Jones 1999, Korpinen et al. 2006). Toxinerna kan nå människan genom 
direkt hudkontakt, genom intag av vatten innehållande toxiner (till exempel då dricksvatten 
inte renats tillräckligt), genom inandning av toxiska substanser eller genom hemodialys 
(rening av blodet vid icke fungerande njurar) om vattnet som används innehåller toxiner 
(Codd et al. 1999). Två sätt genom vilka andra djur och organismer kan komma i kontakt med 
toxinerna är antingen genom att de giftiga cellerna konsumeras som föda, eller genom 
konsumtion av en annan organism som i sin tur ätit av de giftiga cellerna (Sivonen & Jones 
1999). Om djur också skulle kunna skadas genom hudkontakt med toxinerna precis som 
människan eller på andra sätt är en fråga som kräver ytterligare forskning (Codd et al. 1999). 
 
Gifter från algblomningar kan påverka celler hos alltifrån människor, fisk, fågel och plankton, 
vilket kan ge allvarliga symptom. Olika toxiner kan ge olika symptom (Sellner et al. 2003) 
och vissa organismer har högre tolerans mot gifterna än andra (Christoffersen 1996a). Hos 
däggdjur, fisk och fågel kan kontakt med toxiner från fytoplankton bland annat leda till 
problem i mag-tarmkanalen eller i luftvägarna. Andra allvarliga effekter är minnesförlust, 
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hudirritation, diarré, sår eller skador på organ, krampanfall eller i värsta fall döden (Sellner et 
al. 2003).  
 
Bland Östersjöns vanligaste kvävefixerande cyanobakterier är Nodularia spumigena den som 
producerar toxiner i Östersjön (Sivonen et al. 1989), och också den som är mest studerad (El-
Shehawy & Gorokhova 2013). De övriga kvävefixerande cyanobakterierna, Aphanizomenon 
sp. och Anabaena spp., är vanligen toxiska i sötvattenssjöar (Carmichael 1988 refererad av 
Sivonen et al. 1989). Giftet som N. spugimena bildar kallas nodularin (Rinehart et al. 1988) 
och är ett hepatotoxin, det vill säga ett leverskadande toxin, som kan ge skada bland annat hos 
däggdjur (El-Shehawy & Gorokhova 2013) där det framkallar cancer i levern (Ohta et al. 
1994). Bland de icke kvävefixerande cyanobakterierna finns Microcystis som producerar 
toxinet microcystin (Vahtera et al. 2007), vilket även det är ett cancerframkallande toxin 
(Nishiwakimatsushima et al. 1992). 
 
Giftiga cyanobakterier som N. spugimena kan ge minskade energireserver och minskad 
tillväxt hos påverkade organismer, vilket kan öka risken för svält och predation. Detta 
upptäcktes hos abborre (Perca fluviatilis) i en studie av Persson et al. (2011) och tros bero på 
att det är fysiologiskt kostsamt att ta hand om toxinet (Persson et al. 2011). Förutom detta 
insåg man att de cyanobakterier som inte utsöndrar något toxin ändå bidrar till samma effekter 
genom att öka grumligheten i vattnet. Detta kan göra det mer kostsamt för fisken att söka föda 
och orientera sig (Persson et al. 2011). 
 
Algblomningar tenderar ofta att driva till grunda kustområden i Östersjön, som har många 
skärgårdsmiljöer rika på öar och vikar. För de organismer som lever i dessa grunda vatten och 
inte kan ta sig till djupare områden kan det bli problem då cyanobakterierna med sina toxiner 
lätt ansamlas och tar upp hela habitatet (Korpinen et al. 2006). Ett exempel på en drabbad 
organism är Gammarus zaddachi, en märlkräfta (Amphipoda) som studerats av Korpinen et 
al. (2006). De fann att toxinet nodularin, om det förekommer i höga koncentrationer, kan 
försämra förmågan att få avkomma, minska överlevnad hos vuxna individer och ge negativa 
effekter på födosöksbeteenden. Fåglar och fiskar som lever i samma miljö och har G. 
zaddachi som föda kan vara under större hot om de får i sig nodularin eftersom vertebrater tar 
mer skada av gifter från cyanobakterier än märlkräftor och andra kräftdjur (Korpinen et al. 
2006). Om märlkräftor blir sämre på att söka föda och deras livskraftighet försämras påverkar 
det också fiskarna och fåglarna som får sämre födotillgång (Korpinen et al. 2006). 
 
Det som gör en organism mer eller mindre känslig mot toxiner har att göra med 
kroppsstorleken och förhållandet mellan yta och volym (Christoffersen 1996a). I tester med 
bland annat nodularin och microcystin visade protozoer och makrofyter (vattenväxter) störst 
känslighet, och i jämförelse med dessa hade hjuldjur (Rotifera), kräftdjur (Crustacea) och fisk 
en större motståndskraft mot toxiner (Christoffersen 1996a). I ett försök med hoppkräftorna 
Acartia bifilosa och Eurytemora affinis som betat på N. spumigena i kombination med annan 
föda, visade det sig att ingen av arternas äggproduktion misslyckades och alla individer 
överlevde. Man tror att arterna kan ha utvecklat motståndskraft mot toxinerna. På lång sikt 
kan dock den sämre födokvaliteten i cyanobakterierna möjligtvis ge negativa effekter på 
hoppkräftornas reproduktion. Även om hoppkräftorna själva inte påverkas direkt negativt, kan 
de fortfarande sprida toxinerna de fått i sig vidare i näringskedjan (Kozlowsky-Suzuki et al. 
2003).  
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Filtrerande organismer, som till exempel musslor (Bivalvia) kan drabbas av toxiska 
cyanobakterier då de inte kan avgöra om något är toxiskt eller inte. När vi människor sedan 
äter musslorna kan vi få i oss gifterna (Luckas et al. 2005). 
 
I en studie av Suikkanen et al. (2004) fann man att Östersjöns cyanobakterier, förutom att 
bilda toxiner, också kan utsöndra ämnen extracellulärt som påverkar andra mikroorganismer 
negativt, till exempel genom att inhibera deras tillväxt, så kallad allelopati. På så sätt kan 
cyanobakterier med allelopatisk förmåga påverka utbredningen av andra fytoplankton och öka 
sin egen dominans (Suikkanen et al. 2004). 
 
Rubbning av ekosystemets balans 
Påverkan från toxiner och syrgasbrist på en art kan leda till kedjeeffekter och påverkan på 
många fler arter högre upp i näringsväven (Breitburg et al. 1999, Kozlowsky-Suzuki et al. 
2003). Långt ned i näringsväven har vi till exempel protozoer som är mycket känsliga för 
påverkan från toxinet microcystin (Christoffersen 1996b). När dessa populationer minskar 
påverkas zooplankton genom att de får mindre föda (Christoffersen 1996b). Om toxinet även 
påverkar zooplankton ger det ytterligare en effekt som minskar artpopulationen på denna nivå 
(Christoffersen 1996a). Färre zooplankton kan ge sämre födotillgång för till exempel fisk 
(Korpinen et al. 2006) och de zooplankton som finns kvar kan sprida vidare toxiner (Sivonen 
& Jones 1999). Om fisken därav också minskar eller i sin tur sprider vidare toxiner kan det 
även leda till minskning av populationer som har fisk som huvudföda, vilket gör att effekten 
förs vidare genom hela den trofiska näringskedjan (Sivonen & Jones 1999). Färre 
zooplankton ger också ökad grumlighet i vattnet eftersom konsumtionen av fytoplankton 
minskar. Dessutom bidrar det till mer organiskt material som sjunker till bottnen för att brytas 
ned. De bottenlevande organismerna blir då desto mer utsatta för toxiner. Bottenlevande 
organismer har ofta utvecklat motståndskraft mot gifterna och kan därför överleva och således 
också vidarebefordra toxiner högre upp i näringsväven när de konsumeras av större 
organismer (Christoffersen 1996a). 
 
Ett annat problem förknippat med förändringar i näringskedjor är att det kan ge plats för 
främmande arter från andra ställen att immigrera till Östersjön (Bonsdorff et al. 2002). Ett 
exempel på detta är invasionen av rovvattenloppa (Cercopagis pengoi) som har visat sig 
utgöra en konkurrent för fisk som till exempel sill (Clupea harengus) när det gäller föda i 
form av zooplankton. Man har sett att denna främmande art orsakat stora förändringar i 
näringsvävar troligen då fiskpopulationer kan ha minskat till följd av den ökade 
konkurrensen. Samtidigt har man upptäckt att rovvattenloppan också utgör en ny födokälla 
för sillen vilket gör det hela mer komplicerat att förstå sig på. För att avgöra vilken slutlig 
effekt rovvattenloppans immigration till Östersjön har på näringsvävarna krävs därmed 
ytterligare kunskap om dess interaktioner med fiskpopulationer (Gorokhova et al. 2005). 
 
Ökade biomassor av fytoplankton orsakar, som tidigare nämnts, minskade siktdjup och sämre 
ljusgenomträngning (Sandén & Håkansson 1996). Detta leder också till att färre makrofyter 
klarar sig då de inte får tillräckligt med ljus. Ett exempel på en sådan växt är blåstång (Fucus 
vesiculosus) som har försvunnit helt på vissa ställen. Blåstången är viktig som föda för vissa 
organismer och fungerar även som uppväxthabitat för många arter. Således påverkar dess 
försvinnande även dessa arters förekomst (Wulff & Hallin 1994 refererat av Rönnberg & 
Bonsdorff 2004). Ett annat exempel är den minskning som har skett av fiskar som gädda 
(Esox lucius) och ål (Anguilla anguilla) i Gdanskbukten till följd av minskningen av ålgräs 
(Zostera marina) på grund av minskad ljusgenomträngning (Ciszewski et al. 1991, 1992 
refererat av Rönnberg & Bonsdorff 2004). En studie av Pihl et al. (2006) visade att man på 
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platser som är utarmade på ålgräs ser en tydlig minskning av artdiversiteten av fisk eftersom 
ålgräset har en viktig funktion som fiskhabitat. Minskningen av gädda och ål kan ge plats för 
andra arter att ta över som till exempel mört (Rutilus rutilus), vilket således ger en rubbning 
av ekosystemet (Ciszewski et al. 1991, 1992 refererat av Rönnberg & Bonsdorff 2004). 
Blåstångens utbredning kan, förutom genom minskad ljusgenomträngning, även minska som 
konsekvens av att ökade biomassor av fytoplankton utgör mer föda för tånggråsuggor (Idotea 
spp.) (Vogt & Schramm 1991). En del fytoplankton fäster sig på blåstången som epifyter 
vilket får tånggråsuggorna att beta på dessa och då även på blåstången. Fler fytoplankton 
leder alltså till ökad livskraftighet hos tånggråsuggor vilket leder till ökad betning av 
blåstången och därmed minskning av denna (Vogt & Schramm 1991). En annan organism 
som verkar gynnas av ökad föda i form av fler fytoplankton är blåmussla (Mytilus edulis). Vid 
ökad tillväxt kan blåmussellarver fästa på blåstångens yta och därmed tynga ner och orsaka 
skugga (Kangas et al. 1982 refererat av Vogt & Schramm 1991). Därmed är även detta ett 
exempel på hur blåstångens utbredning kan minska och följaktligen påverka och rubba 
balansen i hela ekosystemet.      
 
Låg syrgashalt har visat sig hämma predationen hos ishavsgråsugga (Saudaria entomon) på 
bottenlevande organismer i Östersjön (Sandberg 1994). Om syrgasbrist negativt påverkar 
predatorers förmåga att söka föda eller om predatorer undviker miljöer med låg syrgashalt där 
dess byte fortfarande stannar kvar kan det ge en minskning av predation. Om predatorer och 
byte ansamlas i mindre vattenvolymer, som när de flytt de syrgasfattiga områdena, kan 
predationen istället öka om syrgasbristen ger mer skada på bytets förmåga att fly än på 
predatorns förmåga att attackera (Breitburg et al. 2001). 
 
 
Diskussion 
Effekterna av eutrofieringen på Östersjöns ekosystem är många. Bland de viktigaste är 
syrgasbristen som orsakar bland annat försämrad fortplantningsförmåga, förändrat 
födosöksbeteende och förändrade populationsdensiteter hos vissa organismer, samt toxiska 
fytoplankton som ger minskad tillväxt, minskade energireserver, och fysiologiska skador. En 
effekt kan i sig leda till en annan vilket gör det hela till en stor och komplex kedja av effekter 
där balansen i hela ekosystemet kan rubbas. Påverkan på interaktioner mellan predatorer och 
dess byten, immigration av främmande arter och anrikning av toxiner högre upp i 
näringskedjan är exempel på effekter som kan orsaka obalans i ekosystemet. Många 
organismer dör, många populationer minskar och återhämtningen från algblomningens 
effekter i Östersjön kan ta lång tid.  
 
Det faktum att Östersjön består av många olika geografiska delar som skiljer sig åt i till 
exempel artdiversitet, salthalt och topografi gör att vissa platser påverkas starkare än andra av 
eutrofieringens effekter (Karlson et al. 2002, Rönnberg & Bonsdorff 2004). Som exempel har 
Kattegatt och Skagerrak ofta organismer av större storlek och högre artdiversitet än andra 
områden i Östersjön (Karlson et al. 2002). Att Östersjön på detta sätt inte kan ses som en 
sammanhållen enhet är något som kan vara bra att ha i åtanke när man tittar på effekterna av 
eutrofieringen. Att Östersjön samtidigt också har många andra miljöproblem som till exempel 
utsläpp av miljögifter gör det ibland också komplicerat att förstå vilken faktor som leder till 
vilken effekt, det vill säga det är svårt att fastställa om det är bara eutrofieringens effekter som 
till exempel får en population att minska när det också finns andra miljöproblem som skulle 
kunna inverka. 
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Det kan, när man tittar på Östersjön som en större enhet, också vara svårt att bedöma vilka 
konsekvenser förändringar i näringstillförsel skulle kunna få. Brackvattnets många 
geografiskt åtskilda områden gör att det kan vara lättare att se konsekvenserna på lokal nivå. 
Det behövs därför mer kunskap om hur Östersjön fungerar som helhet för att kunna sätta in 
rätt åtgärder när det gäller vilket eller vilka näringsämnen som bör reduceras. I allmänhet bör 
vi reducera både kväve och fosfor. Att Östersjöns ekosystem också är under förändring gör att 
det är svårt att komma fram till ett konkret svar på frågan om vilket näringsämne som är det 
mest begränsande (Granéli et al. 1990). 
 
Att extra fosfor kan tillföras ekosystemet dels genom intern belastning, och dels genom 
sammankopplade biogeokemiska kretslopp för fosfor och kväve, kan ge förståelse för att 
åtgärder som reducerar tillförseln av bara fosfor till Östersjön inte alltid är tillräckligt för att 
få bukt med eutrofiering och syrgasbrist. En minskning av både fosfor och kväve kan vara 
nödvändig för att utvecklingen ska kunna gå i rätt riktning (Tamminen & Anderssen 2007, 
Vahtera et al. 2007). 
 
Precis som andra organismer i Östersjön påverkas även vi människor negativt av 
eutrofieringens effekter. Massor av fytoplankton kan ansamlas på badplatser vid strandkanter 
och i vattnet vilket gör dessa områden ogästvänliga med minskat rekreationsvärde (Stal et al. 
2003). Detta kan leda till ekonomisk förlust (Stal et al. 2003) då inga turister vill besöka 
badstränderna (El-Shehawy & Gorokhova 2013). Vattenkvaliteten kan också försämras på 
grund av de stora biomassorna av fytoplankton. Om organismer, till exempel fisk, dör kan 
vattnet bli illaluktande, vilket kan försämra vattenkvaliteten ytterligare (Stal et al. 2003). En 
minskning av fiskbestånden kan dessutom försämra födotillgången för oss människor i 
framtiden.  
 
Mycket görs idag för att minska problemen med algblomningar. Vi människor har till 
exempel minskat gödsling av fosfor och försökt förhindra kväve i marken från att läcka ut till 
havet (Naturvårdsverket 2006). Som det ser ut idag har näringstillförseln till Östersjön 
minskat med 16 % kväve och 18 % fosfor under åren 1994 till 2010, men observationer visar 
trots detta att eutrofieringen fortskrider i nästan hela brackvattenområdet (HELCOM 2014). 
Detta kan bero på att Östersjöns återhämtning bromsas av de olika feedbackmekanismer som 
förekommer. Kombinationen av vattnets långa omsättningstid, bibehållandet av 
kvävetillförsel via kvävefixerande cyanobakterier och intern tillförsel av fosfor från sediment 
vid bristfälliga syrgashalter kan göra det extra svårt för ekosystemet att ge snabbt gensvar på 
antropogen näringsreducering (HELCOM 2014). Reducering av gödsling med näringsämnen 
kommer som exempel inte att visa resultat i Östersjön förrän efter mycket lång tid eftersom 
marken vid det här laget redan är fylld med stora mängder kväve och fosfor (Naturvårdsverket 
2006). Därför är det också viktigt att åtgärder sätts in så tidigt som möjligt (HELCOM 2014). 
 
Aktionsplaner har satts upp med mål för att reducera näringsutsläpp till Östersjön, till 
exempel BSAP, Baltic Sea Action Plan, som Helsingforskommissionen (HELCOM) är 
ansvariga för (Tynkkynen et al. 2014) och som har som mål att uppnå en god miljö år 2021 
(Naturvårdsverket 2009). Aktionsplanen bildades år 2007 (Naturvårdsverket 2009). Man har 
räknat ut att om målen i BSAP uppnås kommer man att kunna se en minskning av 
näringstillförseln till Östersjön i framtiden och därmed visa positiva resultat för ekosystemet 
(HELCOM 2014). För att skydda Östersjöns miljö har EU och HELCOM ökat sitt samarbete 
de senaste åren (Tynkkynen et al. 2014). HELCOM gör regelbundet datainsamlingar där de 
mäter syrgashalt, siktdjup, koncentrationen av klorofyll a och mängden oorganiskt kväve och 
fosfor, för att bedöma Östersjöns eutrofieringsstatus (HELCOM 2014). För att minska 
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tillförseln av kväve och fosfor kan bönder som aktivt jobbar för att minska sina utsläpp få 
ekonomisk ersättning (Tynkkynen et al. 2014). HELCOM och EU har gett rekommendationer 
för hur mycket kväve och fosfor varje land bör reducera genom rening i avloppsreningsverk. 
HELCOM rekommenderar 90 % medan EU rekommenderar 80 % reducering av 
fosfortillförseln och båda myndigheterna rekommenderar en minskning av kvävetillförseln på 
70 %. Tyskland och Danmark är idag de länder som genom avloppsrening är bäst på att 
minska utsläpp av kväve och fosfor medan Litauen, Estland, Lettland, Ryssland och Polen har 
sämst rening. Sverige och Finland behöver göra mer för att minska kvävetillförseln, men har 
en bra fosforreducering. För att uppnå en nivå av reducering av kväve med 70 % skulle det 
för alla dessa länder tillsammans kosta 310 miljoner euro, varav Polen skulle stå för den 
största kostnaden på 210 miljoner euro. Även vid reducering av fosfor med 80 % som för alla 
länder tillsammans skulle kosta 95 miljoner euro, utgör Polen det land som har den högsta 
kostnaden, i detta fall 79 miljoner euro (Hautakangas et al. 2014). 
 
I Polen byggdes under åren 1999-2008 närmare 900 nya avloppsreningsverk med utökad 
reningskapacitet vid floderna Vistula och Oder, som följd av att den ekonomiska och politiska 
situationen i landet förändrades. Detta ledde till märkbara minskningar av både fosfor- och 
kvävetillförseln till Östersjön. I floden Vistula minskade den totala kvävetillförseln med ca 20 
% och den totala fosfortillförseln med ca 15 %. I floden Oder utgjorde minskningen 25 % 
respektive 65 %. Oder hör till de jordbruksområden som har egenskaper för att lättare 
upprätthålla en god ekonomi och drar således större fördel av finansiella stöd från till exempel 
EU än jordbruksområden kring Vistula, vilka har sämre ekonomiska förutsättningar. 
Kapaciteten för att minska näringstillförseln till Östersjön ökar därmed i jordbruksområden 
kring Oder när ekonomiskt stöd erhålls (Pastuszak et al. 2012). Fler avloppsreningsverk 
bidrar alltså till kraftigare reduceringar av näringstillförseln till Östersjön. 
 
En intressant fråga är om åtgärder som att bygga fler avloppsreningsverk i Östersjöns 
omgivande länder skulle kunna vara mer kostnadseffektivt för att minska utsläpp av kväve 
och fosfor än om man skulle satsa på att minska användningen av näringsämnen direkt i 
jordbruksområden. Näringsreducering av kväve i jordbruk jämfört med avloppsreningsverk 
har visat sig medföra kostnader som inte skiljer sig så mycket åt, medan jämförelser när det 
gäller reducering av fosfor har visat på mycket lägre kostnader för rening i 
avloppsreningsverk (Hautakangas et al. 2014). Eftersom kostnaderna för 
avloppsreningsverkens effektiva minskning av näringstillförseln till Östersjön också har visat 
sig vara lägre än väntat (Hautakangas et al. 2014) kan det i framtiden vara en bra investering 
att satsa på utbyggnad av fler avloppsreningsverk snarare än att satsa på näringsreducering i 
jordbruksområden. Det är också en svår fråga om varje land bör ansvara för sina egna utsläpp 
av kväve och fosfor eller om kostnader för näringsreducering bör fördelas mellan länder. Om 
kostnader för vissa länder är mycket höga, som till exempel för Polen, kan det vara svårt att 
motivera landet att på egen hand stå för hela kostnaden. Samtidigt kan det också vara svårt att 
motivera andra länder att stödja reducering av utsläpp som de själva inte orsakat 
(Hautakangas et al. 2014). Det är en komplicerad fråga som kräver att alla Östersjöns länder 
enas.  
 
Eutrofieringens effekter påverkar alltså hela Östersjöns ekosystem på många olika sätt och 
många åtgärder har redan satts in för att stoppa den negativa utvecklingen. Forstsatt samarbete 
mellan involverade myndigheter och Östersjöns angränsande länder samt ökad kunskap om 
vilka åtgärder som fortsättningsvis bör sättas in är viktigt för att Östersjön ska kunna uppvisa 
en positiv framtidsutveckling. 
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