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1. Inledning 
Sötvattenmiljöer tillhör de mest hotade habitaten i världen. Dessa kan vara allt ifrån en enkel 

pöl, som bildats av en regnskur, till stora sjöar, sammankopplade av små rinnande vattendrag 

och enorma älvar. Dessa miljöer innehåller naturligt en outsinlig ström av energier. Dock kan 

en ständig påverkan av människan i form av punktutsläpp (såsom utsläpp från ett enskilt 

hushåll eller en fabrik) eller av icke-punktkällor (såsom näringsläckage från jordbruksmark 

eller skogsmark) göra att dessa miljöer sakta försämras i kvalitet. Idag räknas eutrofiering och 

organisk förorening av Europas sötvattenekosystem till våra viktigaste och tyngsta 

miljöproblem (Stanner & Bordeau 1995). Båda dessa kan genom ökade näringshalter och 

igenslamning orsaka försämring av habitat, följt av en förlust i biodiversitet. Mänskliga 

aktiviteter är den största boven i denna miljöförstöring. Ett annat miljöproblem, ett av de 

största vi har i Sverige idag, är antropogen försurning av sjöar och vattendrag 

(Miljödepartementet 1996). Problemen med försurning i Sverige upptäcktes först i början på 

1990-talet, då det rapporterades om storskaliga biologiska skador på, i huvudsak, vattendrag 

som var orsakade av surt nedfall (Ahlström & Isaksson 1990). 

 

 För att eventuell kvalitetsförsämring inte skall förvandla våra sjöar och vattendrag till 

förorenade, artfattiga miljöer som är svåra att reparera bör man övervaka dessa miljöer. EU:s 

ramdirektiv för vatten kräver att alla länder i Europa skall säkerställa en god status i 

vattenresurserna senast i december 2015. För att detta skall vara möjligt ska 

övervakningsprogram vara i funktion senast i december 2006 och förvaltningsplaner för 

avrinningsområden vara publicerade i december 2009.  För att i de initiala stegen klara av 

övervakningen måste man också ha verktyg för detta. Frågan är då vilka verktyg som är 

lämpliga för detta ändamål? Först bör man veta vad man ska mäta och sedan bör man ha en 

metod för att mäta detta. Denna litteratursammanställning fokuserar på olika metoder för att 

indikera mänsklig påverkan i vattendrag och sjöar med hjälp av bottendjursamhällen (bentiska 

makroevertebrater). De olika metoderna som kommer att diskuteras är bl a enkla index, 

multimetriska index och multivariata metoder.  

 

2. Bottendjur i miljöövervakningen 
Studien av rinnande vatten har sina rötter i Europa och från början låg fokus på utbredningen, 

mängden och taxonomisk sammansättning av olika organismer förekommande i vattendrag 

(Cummins et al. 1995). Idag har fokus flyttats mot övervakning av vattenkvalitet med hjälp av 
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bottendjur, vilket påbörjades i Tyskland redan i slutet av 1800-talet med det saprobiska 

systemet (Kolkwitz & Marsson 1909). Det saprobiska systemet fokuserar på organiska 

föroreningar och dess koppling till minskning av koncentationen löst syrgas i vattnet. Sedan 

Kolkwitz och Marssons dagar har utvecklingen gått framåt och bottendjurs respons på 

organiska föroreningar har blivit väl dokumenterad (Hellawell 1978; Hellawell 1986; Mason 

1991). 

 

 Vid bedömning av vattenkvalitet är alger och bottendjur de två organismgrupper som 

rekommenderats mest (Hellawell 1986), och idag är studier av bottendjurssamhällen den mest 

vidspridda biologiska metoden för denna bedömning i sötvattenkopplade ekosystem (Whitton 

1979; Wiederholm 1980; Sladecek et al. 1982; Metcalfe 1989). Bottendjur, eller korrektare 

benämnt bentiska makroevertebrater, refererar till de organismer som bor i eller på 

bottensubstratet i sötvattenhabitat, under åtminstone delar av sin livscykel (Rosenberg & Resh 

1993) och kan infångas i nät eller håv med en maskstorlek på 200 till 500 µm (Slack et al. 

1973; Weber 1973; Wiederholm 1980; Suess 1982). Metcalfe (1989) sammanfattade i fem 

punkter fördelarna med att använda bottendjur som indikator: (1) Bottendjur är olika känsliga 

för föroreningar av olika slag, och reagerar på dessa snabbt; bottendjurssamhällen kan ha en 

graderad respons gentemot ett brett spektrum av typer och grader av påverkan. (2) Bottendjur 

är allmänt förekommande, ofta i riklig mängd och relativt enkla att fånga in. Dessutom är 

identifiering och räkning av djuren inte lika tidskrävande och svår som för t ex 

mikroorganismer eller plankton. (3) Bottendjur är relativt stillasittande, vilket innebär att de är 

representativa för den lokala miljön. (4) Dessa organismer har tillräckligt långa livscykler för 

att tillhandahålla en god registrering av miljöns kvalitet. (5) Slutligen, bottendjursamhällen är 

mycket heterogena, bestående av representanter från flera phylum. Sannolikheten för att 

åtminstone några av dessa organismer kommer att reagera för en enskild förändring av 

miljötillståndet är därför hög.  

 

 Det finns dock även svårigheter med att använda bottendjur i miljöövervakning. 

Rosenberg & Resh (1993) listade några av dessa problem: (1) Bottendjur reagerar inte på all 

påverkan. (2) Fördelningen och mängden av bottendjur kan påverkas av annat än 

vattenkvalitet. (3) Säsongsvariationer i mängd och fördelning kan skapa problem under vissa 

perioder eller i vissa habitat. (4) Driftbeteenden i strömmande vatten kan föra bottendjuren till 

områden där djuren normalt inte hör hemma. (5) Analys av vissa artgrupper är taxonomiskt 

komplicerat. 
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 För att på ett smidigt sätt kunna använda bottendjuren i miljöövervakningen brukar man 

studera olika relationer mellan djurens beteende, förekomst eller preferenser och den i 

sammanhanget intressanta föroreningsgradienten. Bottendjurens information kan sedan räknas 

om till ett index, t ex en påverkanspoäng på en skala mellan ett och fem, där ett är indikation 

på god status och fem på dålig status. Dessa index kan dock konstrueras på olika sätt och även 

välanvända index modifieras ständigt i hoppet om att bedömningen blir bättre. En ideal metod 

bör vara känslig över hela vattenkvalitetsgradienten (Cook 1976). Johnson (1998) påpekar att 

valet av indikatormetod för bedömning av påverkan bör göras noggrant och större fokus bör 

placeras på utvärderandet av stabiliteten hos dessa metoder genom att analysera deras varians, 

förväntad effektstorlek och statistisk styrka. Fore et al. (1996) påpekar också att en metod där 

ekologisk information ingår är mer passande i miljöövervakning än en metod som enbart lutar 

sig mot statistiska algoritmer. Dessa påståenden är dock inte motsatta eftersom även de 

metoder som lutar sig mot statistiska beräkningar ofta är uppbyggda av ekologisk information. 

Det är trots allt så att mer kunskap behövs gällande hur organismer reagerar på förändringar i 

miljön, både de förändringar genererade av människan och de som är naturliga, för att bättre 

förstå hur vi kan skydda och bevara strukturen och funktionen i våra vatten.  

 

 De vanligast använda bedömningsverktygen sträcker sig från relativt enkla algoritmer 

eller biotiska index till kombinationer av multipla index (så kallade multimetriska index) eller 

relativt komplexa, multivariata metoder för mönsterigenkänning eller prediktion. Alla dessa 

tre tillvägagångssätt är vanliga inom övervaknings- och bedömningsstudier för att upptäcka 

ekologiska förändringar (Johnson et al. 1993), men bara några få studier har gjorts för att 

jämföra dessa metoders styrka och pålitlighet (t ex Reynoldson et al. 1997; Hawkins 

submitted manuscript). 

 

3. Enkla index 
Enkla index är, som det låter, relativt enkla metoder för bedömning av ekologisk status. Dessa 

metoder kan vara t ex kvantifiering av några enstaka samhällsparametrar, såsom artrikedom 

eller individantal (Norris & Georges 1993), eller beräkning av ett indexvärde. Enligt 

Washington (1984) finns det tre huvudkategorier av enkla index: (1) Diversitetsindex, som är 

numeriska uttryck baserade på artrikedom, sällsynthet och antal arter eller individer.            

(2) Biotiska index, som är ’poäng’-metoder där organismer får poäng beroende på hur 
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toleranta eller känsliga de är för en specifik förorening eller förändring. (3) Likhetsindex, 

vilka ger ett mått på likheten i struktur mellan två organismsamhällen. 

 

 Utvecklingen av indexen inom ovan nämnda kategorier har lett till att det idag finns ett 

stort antal index för många olika typer av påverkan. Även om nya index ständigt utvecklas 

betyder det inte att de alltid blir bättre. Detta innebär att många ’gamla’ index fortfarande 

används i stor utsträckning. Enligt Resh & Mc Elravy (1993) är t ex de två vanligaste 

diversitetsindex som används inom övervakning av vattendrag med hjälp av bottendjur 

relativt gamla index, nämligen Shannon-Wiener-indexet (Shannon & Weaver 1949), vilket är 

det vanligaste, och Simpson-indexet (Simpson 1949). Det vanligaste använda likhetsindexet 

är enligt Washington (1984) också relativt gammalt, dvs Jaccard-indexet (Jaccard 1908), som 

i procent uttrycker de gemensamma arter som finns hos två lokaler. Andra likhetsindex är 

också relativt gamla. De index som har använts inom akvatisk ekologi är t ex ’percentage 

similarity’ (PCS) (Whittaker 1952), Bray-Curtis index eller Bray-Curtis olikhetsindex (Bray 

& Curtis 1957), Sørensens index (Sørensen 1948), Pinkham och Pearsons index (Pinkham & 

Pearson 1976) och ’Euklidiskt eller ekologiskt avstånd’ (Williams 1971). 

 

 Som tidigare nämnts har Europa en lång historia för användandet av bottendjur i 

miljöövervakningsprogram. Medan diversitetsindex har varit vanliga i Nord-Amerika, så har 

de saprobiska och biotiska systemen varit vanligare i Europa. Det saprobiska systemet 

(Kolkwitz & Marsson 1902) bygger på att vattenkvalitet klassas i tio statuskategorier baserade 

på föroreningsrelaterade parametrar. Ingen indikatorart är i detta fall representant bara för en 

av dessa kategorier, utan representerar mer eller mindre flera av dessa kategorier längs med en 

normalfördelad kurva över flera toleranskategorier. Beroende på formen och ytan av 

fördelningskurvan, så definieras saprobiska värden för olika arter (Sladecek 1979). Ett flertal 

listor med saprobiska värden har under årens lopp publicerats (t ex Sladecek 1973; Moog 

1995). Dock finns det svårigheter med att använda det saprobiska systemet. Enligt Persoone 

& De Pauw (1979) är fem nackdelar med detta system följande: (1) Den taxonomiska 

kunskapen är inte tillräckligt avancerad. (2) Systemet kräver mer kunskap än vad som faktiskt 

finns. (3) Intensiva provtagningar krävs. (4) Artlistor och saprobiska värden är regions-

specifika och kan inte appliceras på andra geografiska regioner. (5) Systemet kan inte med 

pålitlighet användas för flera typer av föroreningar, utan är framför allt tänkt för organiska 

föroreningar. Förutom dessa fem punkter kan också nämnas att det kan uppstå matematiska 

problem med metoden, eftersom det saprobiska systemet bygger på en formel där alla arter 
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finns med i beräkningen. Det skulle vara bättre med ett system där enbart indikatorarter 

räknades med i formeln, vilket skulle ge en större styrka till de lokaler längs gradienten som 

ligger utanför gradientens medelpunkt. 

 

 Sedan det saprobiska systemets introduktion, har denna metod genomgått ett flertal, ofta 

förenklande, modifikationer och används idag flitigt i bl a flera öst-europeiska länder, i 

Tyskland (t ex Friedrich 1990) och i Österrike (t ex Zelinka & Marvan 1961; Moog 1995). 

Med argument som att det saprobiska indexet var taxonomiskt för krävande, utvecklade 

brittiska forskare förenklade biotiska index, såsom Trent Biotic Index (TBI) (Woodiwiss 

1964), vilket bygger på en taxonomisk upplösning till familje- och/eller genusnivå. Metcalfe 

(1989) visade att många av de vanligen använda biotiska indexen som används i europeiska 

övervakningsprogram härstammar från dessa två index (dvs. det saprobiska indexet och TBI). 

Efter att det till exempel framgått att en av nackdelarna med TBI är att bottendjurens 

abundans ignoreras, så har flera modifierade index utvecklats ifrån detta (t ex Chandler Biotic 

Index, utvecklat för skotska förhållanden (Chandler 1970), Belgian Biotic Index (BBI) (De 

Pauw & Vanhooren 1983), och Extended Biotic Index (EBI eller IBE), utvecklat italienska 

förhållanden (Ghetti 1997) innehåller alla den relativa abundansen av indikatortaxa). I 

Danmark har man modifierat TBI och inkluderat ett mått på diversiteten och konstruerat 

Danskt Faunaindex (DSFI) (Skriver et al. 2000) I Storbritannien modifierades också TBI till 

Biological Monitoring Working Party (BMWP) och Average Score Per Taxon (ASPT) 

(Armitage et al. 1983) för att användas i den nationella övervakningen av vattendrag (t ex ISO 

1979). Armitage et al. (1983) jämförde BMWP med ASPT och rekommenderade ASPT 

framför BMWP, eftersom dess värde är mindre känsligt för variationer i provtagning och 

årstidsförändringar. Dessutom används modifikationer av dessa två biotiska index i ett antal 

europeiska länder. Ett spanskt BMWP har t ex utvecklats för spanska förhållanden (Alba-

Tercedor & Sanchez-Ortega 1988). Vid en jämförelse av BMWP med några multivariata 

metoder (TWINSPAN och CCA) i avrinningsområdet till ett vattendrag påverkat av organiska 

föroreningar i södra Spanien kom Zamora-Munoz & Alba-Tercedor (1996) till slutsatsen att 

BMWP är ett enkelt och praktiskt verktyg för bedömningen av vattenkvalitet i vattendrag. 
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4. Multimetriska index 
På senare tid har det funnits en tendens mot mer komplexa bedömningsmetoder i Europa 

genom sammansmältning av informationen från flera enkla index till en multimetriskt ’poäng’ 

(t ex Hering et al. 2004) och prediktion (Wright et al. 1995). Det multimetriska konceptet 

utvecklades först av Karr (1981) som ett index för biotisk integritet (IBI) för att med hjälp av 

fiskpopulationer användas till bedömningar av vattenkvaliteten i vattendrag. Sedan dess har 

multimetriska index utvecklats för en mängd olika ändamål och för ett antal organismgrupper 

(t ex fisk, påväxtalger, och bottendjur), och de senaste decennierna har utvecklandet och 

användandet av multimetriska index ökad markant (Resh et al. 2000). I USA används 

multimetriska index i flertalet biologiska övervakningsprogram, men i Europa är fortfarande 

enkla index vanligare (Metcalfe 1989; De Pauw et al. 1992; Knoben et al. 1995). Detta håller 

dock troligen på att vända. Allt eftersom efterfrågan på säkra metoder för att upptäcka effekter 

av föroreningar ökar (t ex när problemen blir mer och mer vidsträckta och komplexa) kommer 

troligen mer komplexa tekniker vara efterlysta. Barbour et al. (1999) påpekar att en 

kombination av multipla mått borde minimera svagheterna hos enkla index, vilket skulle 

resultera i ett mer robust index. Nyligen föreslog det EU-finansierade projektet AQEM 

användandet av ett antal multimetriska index för Europeiska förhållande (AQEM-consortium 

2002). Mer om detta kan man läsa om på projektets hemsida (www.aqem.de). 

 

 Enkla index, såsom artrikedom, antal EPT taxa (Dagsländor, Bäcksländor och 

Nattsländor), ASPT och DSFI kan ha hög effektstorlek och hög statistisk styrka (t ex Sandin 

& Johnson 2000), men utvecklandet av ett multimetriskt index har i vissa fall setts som det 

slutliga steget mot operationell miljökvalitetsbedömning (t ex USEPA 1998). När man 

konstruerar enkla biotiska index för störningsbedömningar i vattendrag baserade på bottendjur 

kräver det ofta att varje art ges ett nummer som indikerar dess känslighetsnivå. Ett problem är 

dock att varje art kan variera ganska kraftigt i känslighet beroende på naturen hos den 

specifika störningen. En tänkbar lösning på detta skulle kunna vara att använda en 

multimetrisk metod och koppla ihop flera enkla index, vilka var och en kan ha känslighet för 

en specifik störning. Multimetriska index har framgångsrikt använts i bedömningen av 

bottendjur i vattendrag (t ex Ohio EPA 1987; USEPA 1989; Barbour et al. 1995; Yoder & 

Rankin 1995) och har även visat sig vara statistiskt robusta (t ex Fore et al. 1994). Fore et al. 

(1996) kom till slutsatsen att eftersom komponenterna hos ett bra multimetriskt index baseras 
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på testade hypoteser kan det därför användas för att ge en god vetenskaplig bedömning av en 

vattendragslokal. 

 

 Inom EU-projektet AQEM (AQEM-consortium 2002) konstruktruerades multimetriska 

index för ett flertal Europeiska ekoregioner och påverkansgradienter. På grund av bl a 

taxonomiska, geografiska och geologiska skillnader mellan olika regioner var det nödvändigt 

att konstruera specifika index för varje ekoregion. Denna nödvändighet i regionsuppdelning 

ger även andra studier stöd för (t ex Robinson & Minshall 1998). 

 

5. Multivariata metoder 
Förutom enkla index och multimetriska metoder, så har också mer komplexa multivariata 

metoder ökat i användning när man ska bedöma kvalitetsstatusen i sjöar och vattendrag. 

Klassifikation, ordination och diskriminantanalys är några av de vanligaste multivariata 

tekniker man använder i bedömningen av vattenkvalitet när den är baserad på bottendjur 

(Norris & Georges 1993). Multivariata metoder är idag mycket välanvända inom 

miljöövervakningen av vattendrag (Norris & Georges 1993; Norris & Norris 1995). 

Klassifikation sammanfattar de metoder där undersökta objekt är arrangerade i små homogena 

grupper eller kluster (Everitt & Dunn 1991). Exempel på välanvända klassifikationsmetoder 

är ’Two Way INdicator SPecies ANalysis’ (TWINSPAN) (Hill 1979) eller ’Unweighted Pair 

Groups Using ArithMetic Average’ (UPGMA) (Sneath & Sokal 1973). 

 

 Ordination är en procedur för att anpassa en flerdimensionell svärm av datapunkter på så 

sätt att eventuella mönster tydligt kan framträda när den projiceras på en två-dimesionell yta. 

Ordination kan delas upp i två typer: indirekt och direkt gradientanalys. Indirekt 

gradientanalys konstrueras utifrån variationen hos de bottendjurssamhällen man har tagit prov 

ifrån och sedan kan man tolka ut olika gradienter i dessa data. Exempel på indirekta 

gradientanalyser är principalkomponentanalys (PCA) eller korrespondensanalys (CA) (Hill 

1974). Direkt gradientanalys är en metodgrupp där arternas abundans eller sannolika 

förekomst beskrivs som en direkt funktion av den mätta miljövariabeln. Exempel på direkta 

gradientanalyser är redundansanalys (RDA) (Rao 1964; van den Wollenberg 1977) eller 

canonisk korrespondensanalys (CCA) (ter Braak 1986, 1987). Reynoldson et al. (1995) 

föreslog att man enkelt kunde använda ordination av organismsamhällets sammansättning i 

bedömningen genom att de lokaler som ligger utanför en förutbestämd spännvidd av 
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referenslokaler (t ex utanför 95% konfidensintervallet) kan helt enkelt räknas som avvikande 

(och kanske därigenom eventuellt vara påverkade av en förorening).  

 

 Multivariata metoder kan användas för att tydligt visa likheter och skillnader mellan 

olika lokaler. I en studie (Cao et al. 1996) jämfördes multivariata analyser med enkla index (t 

ex artrikedom, BMWP, ASPT, Chandler-indexet) och man fann att multivariata metoder 

tydligt visualiserade förändringen i samhällsstruktur längs med en föroreningsgradient, medan 

enkla index kunde detektera effekter av i huvudsak kraftiga föroreningar. Fore et al. (1996) 

drog dock slutsatsen att multivariata analyser mest var lämpade för förklarande analyser, t ex 

när en undersökning har begränsad vetskap om de ekologiska systemen och man vill kunna få 

fram testbara hypoteser. Reynoldson et al. (1997) jämförde procedurer för att skapa 

referensförhållanden och bedömde därför styrkan hos multimetriska index och multivariata 

metoder (AusRivAS och BEAST). Deras slutliga rekommendation blev att man borde 

använda multivariata metoder komplementerat med multimetriska metoder för att få ut så 

stark och tydlig information som möjligt. 

 

 Användandet av prediktiva modeller ökar också inom miljöövervakningen av vatten. 

Arter uppträder ofta inom karakteristiska och relativt begränsat antal habitat inom sitt 

geografiska område och tenderar till att vara mest frekvent förekommande i närheten av sitt 

eget optimum för en specifik miljöparameter. Därför används prediktiva modeller av 

förväntad artförekomst för att säkerställa referensförhållanden i hypotetisk frånvaro av 

mänsklig påverkan. Det finns redan ett antal olika metoder för att prediktera taxaförekomst: 

generaliserade linjära modeller (t ex Nicholls 1989), logistisk regression (Agresti 1990), 

Gaussisk logistisk regression eller den förenklade ’weighted averaging regression’ (t ex ter 

Braak & Looman 1986), Bayesiska modeller (t ex Brzeziecki et al. 1995), ’partial least 

squares’ regression (Wold 1982), β-funktioner (Austin et al. 1994), och taxa-specifika 

modeller (Bio et al. 1998). Dessa modeller predikterar oftast taxaförekomst direkt längs med 

en enkel miljögradient. Eftersom arter brukar påverkas av flera gradienter samtidigt, så är 

dock dessa modeller inte alltid ultimata.  

 

 En typ av prediktiv modell som löst detta problem är RIVPACS (eller River 

InVertebrate Prediction And Classification System) (Wright et al. 1984) och denna modell 

använder sig av diskriminantanalys, vilken innebär att den kan inkorporera flera miljöfaktorer 

(Johnson 2000). RIVPACS utvecklades först i Storbritannien, men tekniken har spritt sig 
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utanför de brittiska öarna (t ex Wright 1995; Hawkins et al. 2000; Simpson & Norris 2000). 

Nu finns även svenska varianter av RIVPACS, nämligen SWEPACS (Johnson & Sandin 

2001; Johnson 2003). SWEPACS har kanske inte kommit fullt till användning ännu, men 

visar ändå att utveckling inom detta område sker också i Sverige. Andra välanvända 

prediktiva modeller är t ex AUStralian RIVer Assessment Scheme (AusRivAS) (Simpson & 

Norris 2000) och den kanadensiska modellen BEnthic Assessment of SedimenT (BEAST) 

(Reynoldson et al. 1995; Reynoldson et al. 1997). Över huvud taget är modeller mycket 

användbara i bedömningsarbete eftersom de ofta inte kräver lika mycket expertkunskap för att 

användas som många andra metoder (Johnson et al. 1993). 

 

6. Diskussion 
Det finns ju en mängd index och metoder man kan använda när man vill bedöma 

vattenkvaliteten i ett vattendrag eller en sjö. Frågan man ställer sig då är: Vilken metod ska 

jag använda? Frågan är inte helt enkel att besvara. I Sverige har riktlinjer tagits fram och 

presenterats som bedömningsgrunder för miljökvalitet i sjöar och vattendrag (SEPA 1999). I 

dessa riktlinjer rekommenderas Shannons diversitetsindex (Shannon & Weaver 1949), ASPT 

(Armitage et al. 1983), Danskt faunaindex (Skriver et al. 2000) och ett surhetsindex 

(Henrikson & Medin 1986) för bedömning av vattnets ekologiska status i sjöar och 

vattendrag. För dessa index har en klassindelning i fem statusklasser (klass ett innebär god 

status och klass fem innebär dålig status) gjorts grundad på förarbete till EU:s ramdirektiv för 

vatten (Nixon et al. 1996). Alla dessa index kan sägas tillhöra kategorin enkla index. Dessa 

index är relativt enkla att hantera, men har kanske inte den statistiska precision som man kan 

önska sig. Dock håller för närvarande nya riktlinjer på att författas för svenskt 

miljöbedömningsarbete och kanske kommer dessa att även innehålla rekommendationer som 

sträcker sig in i den multimetriska eller multivariata sfären.   

 

 I EU:s ramdirektiv för vatten står att alla vattenresurser skall kunna klassas som god 

status år 2015. Det är därför mycket viktigt att verktygen för att bedöma vilken status ett 

vatten har är precisa och har små felmarginaler. En viktig frågeställning är i detta fall var 

gränsen mellan god och måttlig status går? Klassgränsen mellan klass två och tre får då en 

betydande vikt i bedömningen. Denna måste vara så precis som möjligt för att inte hela 

bedömningen skall bli felaktig. För detta arbete krävs troligen att mer komplexa metoder 

används. Reynoldson et al. (1997) och Dahl (2004) föreslår att multimetriska och multivariata 
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metoder bör användas parallellt. Detta är troligen nödvändigt om man skall ha en hög 

precision i bedömningen. De multivariata metoderna (t ex CA) kan användas för att visuellt 

ge en bild av förhållanden mellan olika lokaler och multimetriska index (t ex DJ index (Dahl 

& Johnson 2004)) kan användas för att ge en enkel statuspoäng, som sedan kan ligga till 

grund för den slutliga statusklassningen. Detta låter förhållandevis enkelt på pappret, men 

tyvärr saknas det ofta datormjukvara för att enkelt beräkna dessa index. Att räkna ut 

multimetriska index för hand kan nämligen vara mycket tidskrävande och komplicerat.  

 

 Ett annat problem kan också vara vad som skall räknas som referensförhållande (dvs. 

klass ett)? Många länder i Europa har så pass påverkade vattensystem att naturligt ostörda 

förhållanden inte existerar, vilket innebär att man inte har ett referensförhållande att relatera 

till när man gör sin statusbedömning. I dessa fall kan prediktiva modeller vara till stor hjälp, 

eftersom dessa modeller kan ta fram ett hypotetiskt referensförhållande. I Sverige kalkas idag 

ett stort antal sjöar och vattendrag som en följd av den försurning som skett i och med den 

sura nederbörd som fallit över Sverige under många år. Även naturligt sura vatten har ibland 

blivit ’offer’ för kalkningen på grund av okunskapen om hur man skiljer naturligt sura ifrån 

antropogent försurade vatten. Med hjälp av prediktiva modeller är det möjligt att modellera 

fram hur bottendjurssamhällets sammansättning skulle kunna se ut under förhållanden där 

människan inte varit med och påverkat vattenkvaliteten. Därigenom kan man också bestämma 

vilken effekt kalkningen har haft på bottendjurssammansättningen (Johnson 1995). Prediktiva 

modeller har även använts för andra ändamål. Hawkins et al. (2000) använde t ex dessa för att 

undersöka skogsavverkningens påverkan på bottendjurssamhällen i vattendrag i Kalifornien 

och i Hawkins & Carlisle (2001) användes dessa för att prediktera fiskars påverkan på 

bottendjursamhällen. Modeller av olika slag kan alltså användas inom miljöövervakningen av 

sjöar och vatten både för att upptäcka avvikelser från förväntade värden och för att 

diagnostisera tänkbara orsaks- och verkansförhållanden. 

 

 Svaret på frågan om vilka metoder som bör rekommenderas för miljöövervakning av 

våra sjöar och vattendrag är alltså inte entydig. Dock bör det finnas tydliga riktlinjer som gör 

att man kan jämföra bedömningar från olika lokaler. Man bör ha standardmetoder för hela 

hanteringskedjan, dvs. ända från att provet tas i sjön eller vattendraget till och med att en 

kvalitetsbedömning skall göras utifrån dessa grunder. När man vill ha pålitliga svar, så bör 

man använda pålitliga metoder. Multimetriska och multivariata metoder har visat sig vara mer 

pålitliga än enkla index, vilket innebär att en kombination av multimetriska och multivariata 
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metoder borde vara det bästa som finns att tillgå just nu. Multivariata metoder är ofta 

oberoende av geografiska skillnader, medan multimetriska index ofta måste anpassas till 

regionen där de skall användas. Man ska alltså inte vara rädd för att konstruera ett nytt 

multimetriskt index för en region eller ett avrinningsområde om man tycker att man saknar ett 

pålitligt verktyg. Om man anser att bottendjur inte är en bra indikator för en specifik 

påverkan, så går det att tillverka multimetriska index också för andra organismgrupper (t ex 

fisk, påväxtalger, makrofyter). Fördelen med bottendjur är dock att det redan finns en ansenlig 

mängd kunskap om deras reaktion på påverkan av olika slag. Det kan därför vara enklare att 

verifiera de slutsatser man kommer fram till i en bedömning av vattnets ekologiska status om 

man använder sig av denna organismgrupp. 

 

7. Sammanfattning 
De sötvattenresurser vi har i världen är ständigt hotade och det krävs att man övervakar dessa 

så att man snabbt kan rycka in och hjälpa till om deras ekologiska status försämras. Verktygen 

för detta är inte alltid självklara. Bottendjur kan i många fall vara en lämplig organismgrupp 

att arbeta med eftersom de har en lång historia inom miljöövervakningen av sjöar och 

vattendrag. Denna litteratursammanställning drar slutsatsen att man bör använda sig av 

pålitliga metoder om man vill ha pålitliga svar, vilket i detta fall innebär att en kombination av 

multimetriska och multivariata metoder är att föredra. Om ett multimetriskt index saknas för 

den region eller det avrinningsområde man undersöker bör man fundera på att konstruera ett 

nytt index för detta ändamål. Enkla index bör man enbart använda då kraven på precision i 

bedömningen är lågt ställda. När man jobbar med bedömningar av ekologisk status i sjöar och 

vattendrag är det många gånger viktigt att ha tillgång till ett opåverkat referensförhållande 

som jämförelse. När man saknar opåverkade lokaler i en region kan man använda sig av 

prediktiva modeller. Med dessa modeller kan man ta fram referensförhållanden, som 

hypotetiskt skall motsvara de förhållanden då människan inte har varit närvarande. 

Sammanfattningsvis kan nämnas att den slutliga bedömningen blir mest robust med pålitliga 

modeller och en god ekologisk kunskapsbas. 
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