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Förord 
 

Många läkemedel, som hjälper oss människor att bota sjukdom och hålla oss friska, kan vara 
mycket farliga för andra organismer. Läkemedel kan komma ut i miljön antingen genom att 
de hamnar i soporna eller spolas ner i avloppet. En många gånger stor andel av den medicin vi 
äter kommer också ut oförbrukad i urin och avföring och vidare via avloppet. 
 
De faktiska konsekvenserna av läkemedelsrester i miljön är mycket svåra att överblicka och 
till stor del okända. De senaste åren har dock problemet uppmärksammats och stora satsningar 
görs på skilda håll för att dels skapa en bild av föroreningssituationen och dels utröna hur 
potenta läkemedel är som miljögifter.  
 
Denna rapport är ett bidrag i sammanhanget. Det är en utvärdering av analysdata från 
provtagning under hösten 2005 vid skånska reningsverk.  
 
Vi vill passa på att tacka samtliga som på ett eller annat sätt hjälpt till att göra undersökningen 
och utvärderingen möjlig. 
 
 
Malmö, april 2007  
 
Fredrik Andreasson 
Miljöavdelningen
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Abstract 
 

Pharmaceuticals are widely used substances. In Sweden the amount of pharmaceuticals sold 
each year is equivalent to the amount of pesticides, but with hardly no regulation at all 
regarding the environmental impact of the pharmaceuticals. The objectives of this study were 
to determine if pharmaceuticals reach the environment and what risk they may pose to the 
environment and to human health.  
 
Measurements of pharmaceuticals were performed in 26 different samples of water and sludge 
from 12 sewage treatment plants (STPs) and two landfills in Scania as part of the regional 
screening program 2005. 14 different pharmaceuticals were analysed by IVL. There were five 
antibiotics: oxytetracycline, tetracycline, demeclocycline, chlortetracycline and doxycycline; 
four NSAID: ibuprofen, naproxen, ketoprofen and diclofenac; and five hormones: estriol, 
estradiol, ethinylestradiol, norethindrone and progesterone. The NSAID were the most 
frequently detected and occurred in the highest concentrations, followed by hormones and 
antibiotics. The results from Scania did not considerably differ compared to the results from 
other parts of Sweden.  
 
Based on the risk assessment (MEC/PNEC = risk quotient, where risk quotients > 1 indicate an 
elevated risk for the environment) all NSAID and all hormones obtained risk quotients > 1, 
with exception for ketoprofen, norethindrone, and progesterone for which it was impossible to 
perform a risk assessment due to lack of data. The substances that showed the highest risk 
quotients were ethinylestradiol and ibuprofen.  The risk quotas for the antibiotics were all < 1 
(data lacking for chlortetracycline and demeclocycline). Instead the antibiotics pose the most 
obvious risk for human health, due to development of resistant bacteria. 
 
The risk assessment of pharmaceuticals revealed an apparent risk for the aquatic environment 
in Scania and also concern for human health. There is need for more research concerning both 
occurrence and effects of pharmaceuticals in the Swedish environment. It is also necessary to 
reduce the revealed risks by, for example, informing physicians and patients about the risks 
and how to deal with excess pharmaceuticals; introduce better techniques in the STPs and 
focusing more on environmental issues in the pharmaceutical legislation. 
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1. Inledning 

1.1. Introduktion  
Användningen av läkemedel ökar hela tiden i Sverige1 och i världen2 och kan för Sveriges del 
i mängd aktiv substans jämföras med användningen av bekämpningsmedel, men till skillnad 
från bekämpningsmedel så kontrolleras läkemedel knappast ur miljösynpunkt3. Kunskaps-
bristen inom området gör det angeläget att uppmärksamma läkemedel ur ett miljöperspektiv. 
Man har i ett flertal studier påvisat rester av läkemedel ute i naturen i halter som faktiskt kan 
skada levande organismer.4 Läkemedel är dessutom designade för att vara biologiskt aktiva 
och kan därför ge effekter på djur och andra levande organismer när de kommer ut i miljön.5 
Läkemedel är avsedda att så specifikt som möjligt nå receptorer i människan, men andra 
organismer har liknande receptorer och kan därför också reagera på läkemedel6. Detta gör att 
det är nödvändigt att tydligare utreda förekomst och risker med läkemedel i miljön.  
 
Ord markerade med * finns upptagna i ordlistan, se bilaga 1.  

1.2. Miljömål 
Större kunskap om läkemedel i miljön är nödvändig för att uppnå några av de 16 miljö-
kvalitetsmål som riksdagen antog 1999 och 20057. Målsättningen är att dessa ska vara upp-
fyllda inom en generation (innan år 2020). Det miljömål som främst påverkas av läkemedels-
förekomst i miljön är Giftfri miljö som innebär att miljön ska vara fri från ämnen och metaller, 
som skapats i eller utvunnits av samhället, och som kan hota människors hälsa eller den 
biologiska mångfalden8. Kemikalieinspektionen anser att krav på kunskap om till exempel 
ekotoxikologiska effekter av läkemedel är en av de viktigaste åtgärderna för att nå miljö-
målet9, men utsikterna att detta mål ska nås inom den utsatta tiden är inte goda.10 Några del-
mål inom miljömålet Giftfri miljö som påverkas av läkemedel är delmål 1 som säger att det 
senast år 2010 ska finnas uppgifter om egenskaper för kemikalier som hanteras på marknaden; 
delmål 2 som säger att senast år 2010 ska varor vara försedda med miljöinformation om 
farliga ämnen som ingår; och delmål 3 som säger att nyproducerade varor ska vara fria från 
bland annat långlivade och bioackumulerande* ämnen och reproduktionstoxiska ämnen.11 
Även miljömålen Grundvatten av god kvalitet, Levande sjöar och vattendrag, Ett rikt växt- 
och djurliv och Hav i balans samt levande kust och skärgård kan motverkas när läkemedel 
sprids i naturen.  

1.3. Screening 
Som hjälp för att uppnå dessa miljökvalitetsmål har ett program för miljögiftssamordning 
upprättats av Naturvårdsverket, där ett viktigt verktyg är så kallad screening12. Screening går 

                                                 
1 Socialstyrelsen 2001 
2 WHO 2004 
3 Socialstyrelsen 2001 
4 Läkemedelsverket 2004 
5 Bengtsson et al 2005 
6 Apoteket 2002, s 28 
7 Miljömålsportalen 2006 
8 Miljömålsportalen 2006 
9 Kemikalieinspektionen 2003, s 49 
10 Miljömålsportalen 2006b 
11 Kemikalieinspektionen 2003b 
12 Naturvårdsverket 2006, ”miljöövervakning” 
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ut på att undersöka i vilka matriser och i vilka mänger olika kemiska ämnen förekommer i 
naturen för att kunna bedöma vilka av dessa som kan medföra hälso- och miljöproblem.13  
 
Screening består av fyra olika steg: val av ämne, förberedande teoretisk undersökning, mät-
studie och uppföljning av undersökningen. Vid val av ämne utgår ofta beslutande myndig-
heter från vad EU och andra internationella konventioner kräver för rapportering, men ämnes-
val baseras också på behov av information till riskbedömningar eller för att motivera en risk-
reducerande åtgärd. Screening kan också användas för att göra nya miljöföroreningar mer 
kända och för att uppmärksamma allmänhet och myndigheter på dessa.14 Sedan år 2000 har 
Naturvårdsverket tagit fram listor på ämnen som är prioriterade för nationell screening och år 
2005 studerades 15 olika ämnesgrupper av vilka tre var antibiotika, antiinflammatoriska 
ämnen och hormoner. Även 2006 fortsätter läkemedel att vara prioriterade vid screening.15 
Som komplement till den nationella screeningen erbjuds länsstyrelserna i Sverige att tillföra 
prov till regionala screeningar. Under år 2005 deltog 14 olika länsstyrelser med totalt 152 
prover för regional screening av läkemedel (5 antibiotika, 4 antiinflammatoriska, 5 hormon-
preparat). Länsstyrelsen i Skåne bidrog med 26 olika prov från lokaler runt om i länet.16 Det 
andra steget i screeningen, förberedande teoretisk undersökning, genomfördes för Skånes 
regionala studie av Belinda Jönsson under våren och hösten 2006.17 Denna studie är ännu ej 
publicerad. Den nationella studien, inklusive samtliga nationella och regionala analyser 
genomfördes av Svenska Miljöinstitutet, IVL18. Den regionala uppföljningen av under-
sökningen utgörs av denna rapport.  
 
Ett annat verktyg som kommer att vara användbart för att nå framförallt miljökvalitetsmålet 
Giftfri miljö är EU:s nya kemikalielagstiftning REACH som börjar träda i kraft 1 juni 2007.19 
REACH omfattar dock inte läkemedel och regleringen av dessa tar i dagsläget inte hänsyn till 
miljöaspekter.20  

1.4. Syfte med studien  
Syftet med denna rapport är att sammanställa och utvärdera resultatet från Skånes regionala 
screening år 2005, för 14 olika läkemedelssubstanser. Frågor som i möjligaste mån besvaras 
är: 
 

• Vilka av de undersöka ämnena har detekterats, på vilka lokaler, i vilka matriser och i 
vilka halter? 

• Vilka egenskaper har läkemedlen (kemiska, ekotoxikologiska)? 
• Hur förhåller sig de skånska halterna till halterna i övriga Sverige? 
• Utgör de påvisade halterna någon risk för miljön? Vilka kan konsekvenserna bli? 
• Utgör de påvisade halterna någon risk för människors hälsa? 
• Hur kan vi åtgärda eventuella problem med läkemedel i miljön? 

 

                                                 
13 Bremle 2003 
14 Bremle 2003 
15 Naturvårdsverket 2006, ”Miljöövervakning” 
16 Andersson et al 2006 
17 Jönsson 2006 (pers kom) 
18 Andersson et al 2006 
19 Miljödepartementet 2006 
20 Läkemedelsverket 2004 
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2. Bakgrund  

2.1. Läkemedel som miljöföroreningar 
Läkemedel skiljer sig en del från konventionella miljögifter eftersom läkemedel är 
konstruerade för att ge biologiska effekter på människor eller djur. De är till exempel ofta 
lipofila för att kunna passera membran och de är ofta persistenta för att den aktiva substansen 
ska hinna verka innan den bryts ned. Läkemedel har alltså många av de egenskaper som gör 
att ett ämne kan bioackumuleras och orsaka effekter i ekosystem.21 Problemen med läkemedel 
som miljöföroreningar är erkända och förra året (2006) skrev företrädare för sex stora läke-
medelsföretag en artikel där brister vid riskbedömning av läkemedel i miljön uppmärksam-
mades.22 Man påpekade att läkemedels speciella egenskaper gör att det kan vara svårt att 
miljöriskbedöma dessa ämnen. Vid bedömning av hur toxiskt ett ämne är så används ofta 
akuta* tester på olika organismer. Det har dock visat sig att läkemedel i allmänhet inte är 
särskilt akuttoxiska. Det börjar däremot bli mer och mer välkänt att många läkemedel utövar 
kronisk* toxicitet på organismer, vilket inte vanliga akuttoxiska tester kan mäta.23 Till 
exempel så har det visat sig att hormonet etinylöstradiol verkar vara 150 000 gånger mer 
toxiskt vid kroniska test jämfört med ett akut.24 Idag finns ingen allmänt vedertagen metod för 
att bedöma kroniska effekter av läkemedel, men forskare håller på att utveckla olika verktyg 
för att kunna göra detta, där man till exempel gör tester baserade på den farmaceutiska 
verkningsmekanismen.25 Detta är komplicerat då det inte är ovanligt att man inte känner till 
denna för ett läkemedel. En del läkemedel kan dessutom ha flera olika verkningsmekanismer 
och kan ge effekter på andra vävnader och organ än de det var avsett för.26  
 
Det saknas alltså information om kroniska effekter av läkemedel. Detta gör en riskbedömning 
osäkrare, särskilt som akvatiska organismer ofta under hela sin livscykel utsätts för dessa 
ämnen, även om ämnena är biologiskt nedbrytbara, på grund av en ständig tillförsel.27 Därtill 
saknas ekotoxikologisk information om många av läkemedlens metaboliter vilka kan vara 
minst lika potenta som ursprungssubstansen28 och dessutom är toxicitet för blandningar av 
olika läkemedel dåligt undersökta. Det har i några undersökningar emellertid visat sig att 
vissa blandningar av läkemedel ger högre toxicitet än för det enskilda läkemedlet vid samma 
koncentration. Därför kan ämnen som endast finns i miljön i koncentrationer under sitt No 
Observed Effect Concentration, NOEC* ändå bidra till den totala toxiciteten.29 
 
Ännu en svårighet vid bestämning av toxisk effekt (som inte är specifik för läkemedel), är att 
olika organismer är olika känsliga för ämnen och beroende på vilken testorganism som 
används så kan man få vitt skilda resultat.30 Man förstår ytterligare hur osäker riskbedömning 
baserat på få tester är när man studerar riskbedömningen av ibuprofen (se kapitel 4.3.1.) där 
två EC50-värden skiljer sig med cirka en tiopotens för samma art (Daphnia magna) utan 
någon uppenbar skillnad i testmetod. 

                                                 
21 Halling-Sørensen et al 1998 
22 Cunningham et al 2006 
23 Cunningham et al 2006 
24 Crane et al 2006 
25 Cunningham et al 2006 
26 Fent et al 2006 
27 Bound and Voulvoulis 2004 
28 Fent et al 2006 
29 Fent et al 2006 
30 Bound and Voulvoulis 2004 
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2.2. Spridningsvägar för läkemedel 
I Sverige använder vi över 1000 olika aktiva substanser som läkemedel och dessa finns i cirka 
7600 olika produkter.31  
 
Läkemedel kan nå miljön på några olika sätt (figur 1). De utsöndras från kroppen genom urin 
eller avföring, som ursprungssubstans, som metaboliter och/eller som konjugat (när 
substansen är bunden till en annan molekyl, oftast glukos). Metabolisering sker via Fas I eller 
Fas II-reaktion. Vid Fas I så oxideras, reduceras eller hydrolyseras ämnet. Denna metabolit är 
mer hydrofil och kan vara mer reaktiv och mer toxisk än ursprungsämnet. Fas II innebär att 
ämnet konjugeras vilket ofta betyder inaktivering av substansen. Denna kan sedan återgå till 
sin ursprungliga, aktiva form genom till exempel mikrobiella processer.32  
 
När läkemedlet har utsöndrats från kroppen når en stor del kommunala reningsverk. Där 
elimineras ämnena i olika grad från vattnet som sedan släpps ut i recipienten där kvarvarande 
läkemedel kan ge effekter på organismer.33 I reningsverk är det oftast två olika eliminerings-
processer som är viktiga för läkemedel: adsorption till suspenderade partiklar (slam) och bio-
nedbrytning. Adsorption beror både på hydrofoba och elektrostatiska egenskaper hos ämnet. 
Läkemedel som är syror, som till exempel de antiinflammatoriska, adsorberas inte i särskilt 
stor utsträckning till slam, medan mer hydrofoba ämnen elimineras från avloppsvatten genom 
denna process.34 För de läkemedel som främst förekommer lösta i vattenfasen är bioned-
brytning den främsta elimineringsvägen. Denna varierar kraftigt mellan olika ämnen, renings-
verk, men också mellan olika årstider och olika uppehållstid i reningsverket.35 När läke-
medlen väl kommer ut i miljön så kan bionedbrytning också ske, men där verkar det vara 
viktigare med abiotiska* reaktioner som till exempel fotonedbrytning.36  
 
Läkemedel kan också nå miljön via utsläpp från sjukhus, avloppsvatten från läkemedelstill-
verkare och läckage från deponier.37 Även överblivna läkemedel kan nå miljön om de inte 
samlas in till apoteken för förbränning.38 Med data från SIFO- undersökningar kan man upp-
skatta att cirka 65 % av svenskarna lämnar in överblivna läkemedel till Apoteket, övrigt 
hamnar troligtvis i soporna eller i avloppet.39  
 
I reningsverk finns också slam som kan innehålla läkemedelsrester som når miljön till 
exempel när slammet sprids på åkrar. Även veterinärmedicinska läkemedel når miljön och 
hamnar direkt på åkrar vid gödsling utan att ha genomgått någon rening. Läkemedel i slam 
och gödsel kan påverka terrestra organismer, till exempel olika mikroorganismer, men de kan 
också nå grundvattnet eller vattendrag.40  

                                                 
31 Bengtsson et al 2005  
32 Kümmerer 2004 
33 Fent et al 2006 
34 Fent et al 2006 
35 Fent et al 2006 
36 Fent et al 2006 
37 Fent et al 2006 
38 Socialstyrelsen 2001 
39 Socialstyrelsen 2004 
40 Halling-Sørensen et al 1998 
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Figur 1. Schematisk bild över flödet av läkemedelssubstanser till miljön.41 
 
I Sverige och många andra länder använder man sig av Defined Daily Dose (Definierad 
DygnsDos), DDD*, som måttenhet för läkemedel. Världshälsoorganisationen, WHO, började 
utveckla systemet i mitten av 70-talet och sedan 1996 är systemet internationell standard. 
DDD är den genomsnittliga dosen för ett läkemedel som en vuxen människa får i sig under en 
dag vid normal användning.42 För att visa hur måttenheten DDD kan användas följer här ett 
räkneexempel från Apoteket med ibuprofen, se tabell 1.43  
 
Tabell 1. Exempel på hur dygnsdoser (DDD) kan användas för att jämföra till exempel olika läke-
medelsanvändning i olika länder.  
Antal DDD ibuprofen, 2005 58 457 538 A 

Antal invånare i Sverige 2005 9 011 391 B 

Antal DDD/invånare 6,49 A/B 

Antal DDD/100 invånare 649 A/B·100 

Antal DDD/100 invånare/dag 1,78 A/B·100/365 

 
Dessa beräkningar visar alltså att den försålda mängden av ibuprofen i Sverige år 2005 
dagligen skulle räcka för att behandla 1,78 människor av 100, det vill säga nästan 2 % av 
Sveriges befolkning. För vissa läkemedel skiljer sig sålda mängder väldigt mycket mellan 
olika år. Det är dock inte säkert att mängden faktiskt skiljer sig åt, utan det kan vara skillnader 
i sättet att räkna. Den totala DDD:n verkar inte alltid anges, beroende på inom vilken 
läkemedelsgrupp ämnet används.44 
 

                                                 
41 Halling-Sørensen et al 1998; Bengtsson et al 2005 
42 WHO Collaborating Centre for Drug Statistics Methodology 2006 
43 Apoteket 2006 
44 Apoteket 2006 
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De i texten angivna DDD står enbart för humanläkemedel, och för vissa läkemedel som även 
används inom veterinärmedicinen kan försäljningen vara större. Dock står försäljningen av 
humanläkemedel för hela 98 % av den totala försäljningen av läkemedel.45 Trots detta ska 
man inte underskatta betydelsen av veterinärläkemedel för miljö och hälsa, dels kan en enda 
förpackning innehålla relativt mycket läkemedelssubstans och dels används de på små ytor. 
Vissa är också direkt miljöpåverkande (till exempel antiparasitära läkemedel) och används 
direkt i en livsmedelproducerande miljö.46  

2.3. Lagstiftning kring läkemedel 
Miljömålet Giftfri miljö säger bland annat att miljön skall vara fri från ämnen som skapats av 
samhället som kan hota människors hälsa eller den biologiska mångfalden47 och regeringen 
ansåg i proposition 2004/05:150 att samma skyddsnivå som för allmänkemikalier bör 
tillämpas för läkemedelssubstanser och deras nedbrytningsprodukter i den yttre miljön. Trots 
detta så nämns ordet miljö bara på ett fåtal ställen i läkemedelslagen (1992:859). Det kan 
dock vara problem för riksdagen att formulera nya lagar angående miljö och läkemedel 
eftersom man måste följa den gällande europeiska lagstiftningen på området.48 Det är främst 
två direktiv som styr bland annat godkännande och säkerhetsövervakning av läkemedel. 
Direktiven styr även bestämmelser rörande bedömning av miljörisker vid ansökan om 
godkännande av nya läkemedel. De två aktuella direktiven är: ”Europaparlamentets och rådets 
direktiv 2001/83/EG om upprättande av gemenskapsregler för humanläkemedel”, som ändrats 
genom ”Europaparlamentets och rådets direktiv 2004/27/EG”, motsvarande finns även för 
veterinärläkemedel. Det är enbart i det senare ändringsdirektivet som miljöfrågan tas upp. Där 
ändras direktivet i fråga om miljö bara på två ställen. Detta sker i artikel 8, punkt 3, där det 
framgår att vid ansökan ska en bedömning av läkemedels eventuella miljörisker göras och att 
åtgärder ska tas fram för att minska dessa i varje enskilt fall. Direktivet ändras också i 
inledningens 18:e punkt: 
 
”Miljöpåverkan bör studeras och särskilda bestämmelser för att minska den måste utarbetas 
för varje enskilt fall. Miljöpåverkan bör dock inte utgöra ett kriterium för en vägran att 
bevilja godkännande för utsläppande på marknaden.”49  
 
Av dessa två direktiv drar Läkemedelsverket slutsatserna att det ”medför legalitetsproblem” 
att efterfråga information om miljörisker för läkemedel som redan är godkända på den euro-
peiska marknaden, att man inte kan avslå en ansökan om godkännande av nytt läkemedel på 
grund av negativa miljöeffekter, samt att man inte kan ställa krav på receptförskrivning på 
grund av negativa miljöeffekter.50  
 
Fram tills alldeles nyligen har det varit oklart hur den obligatoriska bedömningen (enligt 
artikel 8) av nya läkemedels miljörisker ska genomföras, men 1 december 2006 började 
”Guideline on the environmental risk assessment of medicinal products for human use” att 
gälla i Europa.51 Det är ett dokument framtaget av den europeiska läkemedelsmyndigheten 
European Medicines Agency (EMEA) som kortfattat beskriver riskbedömning av läkemedel. 

                                                 
45 Läkemedelsindustriföreningen 2006 
46 Bengtsson et al 2005  
47 Miljömålsportalen 2006 
48 Bengtsson et al 2005 
49 Direktiv 2004/27/EG 
50 Läkemedelsverket 2004 
51 EMEA 2006 
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Det överrensstämmer i stort med det äldre ”Technical Guidance Document”52 framtaget av 
European Chemicals Bureau, ECB, som beskriver riskbedömning av kemikalier, se mer i kap 
3.2. Principer för miljöriskbedömning.  
 
Läkemedelsverket konstaterade alltså i en utredning 2004 att det inte är möjligt att kräva 
miljöklassificering av läkemedel som säljs i Sverige och samtidigt följa EU:s regelverk.53 
Därför har Läkemedelsindustriföreningen, LIF, tillsammans med Sveriges kommuner och 
landsting och Apoteket AB utarbetat ett system för frivillig miljöklassificering av läkemedel, 
med start år  2005.54 Hittills (december 2006) har man hunnit gå igenom bland annat hor-
moner och antibiotika. Trots detta har bara två av de fjorton läkemedel som ingår i 
screeningen miljöriskbedömts (tetracyklin och östradiol) på grund av att data saknas för 
övriga.55 Systemet är fortfarande under uppbyggnad, och från Fass sida förväntar man sig att 
alla läkemedelsföretag som ingår i Fass-samarbetet bidrar med data om sina produkter. Man 
påpekar dock att man inte tvingar företag att bidra med information och att alla företag inte 
heller har miljödata om sina produkter.56 Detta är ett steg på vägen för att uppnå delmål 2 i 
miljömålet Giftfri miljö som säger att senast år 2010 ska varor vara försedda med miljö-
information om farliga ämnen som ingår.57  

3. Material och Metod 

3.1. Regional screening 
Länsstyrelsen i Skåne valde att delta i den regionala screeningen av de läkemedel som Natur-
vårdsverket valde ut för 2005 (tabell 2).  
 
Tabell 2. Läkemedel som ingår i Skånes regionala screening 2005. 
 Substans CAS-nummer 
Antibiotika Doxycyklin 564-25-0 
 Demeklocyklin 127-33-3 
 Klortetracyklin 57-62-5 
 Oxitetracyklin 79-57-2 
 Tetracyklin 60-54-8 
Antiinflammatoriska ämnen Ibuprofen 15687-27-1 
 Ketoprofen 22071-15-4 
 Naproxen 22204-53-1 
 Diklofenak 15307-86-5 
Hormoner Etinylöstradiol 57-63-6 
 Noretisteron 68-22-4 
 Östradiol 50-28-2 
 Östriol 50-27-1 
 Progesteron 57-83-0 
 
Länsstyrelsen erbjöd Skånes samtliga kommuner att delta i den regionala screeningen och 12 
kommuner valdes ut med varierande egenskaper avseende bland annat storlek, geografiskt 

                                                 
52 ECB 2006 
53 Läkemedelsverket 2004 
54 Läkemedelsindustriföreningen 2005 
55 Fass 2006 
56 Näsman 2006 (pers kom) 
57 Kemikalieinspektionen 2003b 
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läge och om sjukhus är anslutet till reningsverket.58 Dessa kommuner bidrog med prover från 
utgående vatten i reningsverk, slam från reningsverk samt lakvatten från deponier.59 I de 
regionala screeningarna har man valt att främst ta prover från avloppsreningsverk (ARV) 
eftersom slam och avloppsvatten ger en bild av den diffusa spridningen av kemikalier i 
miljön.60 Se bilaga 2 för medverkande kommuner, information om storlek på reningsverk 
samt slamanvändning.  
 
En förstudie till screeningen av läkemedel i Skåne gjordes av Belinda Jönsson (2006) under 
våren och hösten 2006 för mer omfattande information om de ingående ämnena.  
 
Nedan följer (i kapitel 4.) en sammanställning av resultaten för Skånes regionala screening 
överskådligt i text, tabeller och diagram. De uppmätta halterna jämförs med uppgifter från 
övriga länsstyrelsers regionala screeningar samt med uppgifter från andra studier. För ämnen 
som finns i detekterbara halter genomförs en enkel riskbedömning baserad på maxvärden från 
den regionala screeningen i Skåne, och på ekotoxikologisk data. I de fall man inte lyckats 
detektera ett ämne görs riskbedömningen baserad på detektionsgränsen.  
 
I den regionala screeningen togs bara ett prov i varje matris från varje lokal vilket gör att det 
är svårt att säga hur pass bra de representerar de genomsnittliga halterna och proverna visar 
alltså bara halterna vid en viss tidpunkt. Proverna på slam visar säkrare värden än proverna på 
vatten eftersom proverna på vatten bara är ögonblicksbilder från matrisen, medan slammet är 
samlat under längre tid.  
 
Ursprungligen skulle antibiotikumet lymecyklin analyseras i screeningen. När IVL undersökte 
farmakokinetiska uppgifter för lymecyklin så fann man emellertid att detta omedelbart och 
fullständigt metaboliseras till tetracyklin vid intag. Man antog därför att ämnet inte skulle 
återfinnas i några prover. I stället för att analysera lymecyklin valde IVL att analysera två 
andra tetracykliner: klortetracyklin och demeklocyklin.61 Eftersom dessa ämnen tillkom 
senare i studien så finns de inte beskrivna i den ovan nämnda förstudien av Belinda Jönsson 
(2006). Analysresultaten för tetracyklin är alltså troligtvis summan av tillförseln av både tetra-
cyklin och lymecyklin. 

3.2. Principer för miljöriskbedömning  
Huruvida ett ämne utgör en miljörisk eller ej beror bland annat på vilken halt man kan 
förvänta sig hitta av ämnet i naturen. Denna uppskattas eller mäts direkt i någon matris (till 
exempel fiskfett eller grundvatten) och jämförs sedan med ämnets förmåga att orsaka skadliga 
effekter vid olika koncentrationer. Om den uppskattade eller verkliga halten överstiger den 
halt som anses kunna orsaka en skada så utgör ämnet en miljörisk. En sådan bedömning gäller 
bara för just den antagna eller verkliga miljötypen och för just den använda exponeringssitua-
tionen. En miljöriskbedömning som utförs på detta sätt kan alltså inte sägas vara en 
bedömning för alla miljöer.62 Andra faktorer som spelar in vid bedömning av faran med en 
kemikalie är bioackumulation och persistens, vilka förstärker exponeringen av ämnet, men 
även om ett ämne inte är särkskilt persistent så kan ett ekosystem påverkas på liknande sätt 
om ett ämne släpps ut kontinuerligt i miljön. 63  

                                                 
58 Andreasson 2006 (pers kom) 
59 Andersson et al 2006 
60 Andersson et al 2006 
61 Andersson et al 2006 
62 Läkemedelsverket 2004 
63 Bengtsson et al 2005 
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European Chemicals Bureau, ECB, har tagit fram dokumentet ”Technical Guidance Docu-
ment on Risk Assessment” (TGD*) som beskriver hur man gör riskbedömningar för människa 
och miljö för nya och befintliga kemikalier.64 Vid en sådan riskbedömning är det vanligt att 
man beräknar kvoten mellan Predicted Environmental Concentration (PEC*), som är den 
koncentration av ett ämne som man kan förväntas hitta i naturen baserat på antaganden och 
beräkningar, och Predicted No Effect Concentration (PNEC*), som är den koncentration av 
ämnet i fråga vid vilken en oönskad effekt på den känsligaste arten inte förväntas uppstå. Om 
denna kvot är högre än 1 så innebär det att ämnet i fråga utgör en risk.65 Riskbedömnings-
proceduren enligt EMEA:s riktlinjer är i stort sett överrensstämmande. Bedömningen av läke-
medel görs stegvis och mer detaljerad information krävs ju längre riskbedömningen 
framskrider. I exempelvis första steget beräknas Predicted Environmental Concentration 
(PEC), och om denna inte överstiger 0,01 µg/l i ytvatten så avslutas riskbedömningen och 
man antar att ämnet inte utgör någon risk för miljön. Om PEC däremot är högre än 0,01 µg/l 
så fortsätter riskbedömningen till nästa steg där det krävs data om spridning i miljön och 
effekter på organismer. Om ämnet anses vara bioackumulerande (log Kow > 4) så ska 
undersökningen av ämnet alltid fortsätta vidare till nästa steg.66 Om biokoncentrationsfaktorn 
(BCF) är större än 100 så betraktas värdet av Naturvårdsverket som högt och kan anses ha 
långtidseffekter i vattenmiljö.67   
 
I denna rapport redovisas en enkel riskbedömning av de studerade ämnena enligt ECB:s 
instruktioner i TGD.  

Exponering 
Predicted Environmental Concentration (PEC) används ofta vid bedömning av nya ämnen 
eftersom man inte har tillgång till några exponeringsdata för ett ämne innan det kommer i 
produktion.68 Om det däremot, som i den här rapporten, handlar om befintliga kemikalier så 
kan man istället för PEC-värden använda de verkliga, uppmätta värdena, så kallade Measured 
Environmental Concentration (MEC*). För ett säkrare resultat bör dessa kombineras/jämföras 
med PEC-värden eftersom de uppmätta värdena kan variera mycket beroende på till exempel 
årstid, tid på dygnet och på vilken plats provtagningen skedde.69  

Effekt 
När PNEC ska bestämmas används data från ekotoxikologiska studier för olika organismer. 
Ofta finns bara akuttoxiska data tillgängliga, till exempel LC50* och ibland finns bara data för 
en enda art. För att kunna uppskatta PNEC utifrån dessa används riskfaktorer för att sänka 
PNEC-värdet. Riskfaktorn blir lägre ju mindre osäkerheten är, vilket innebär att studier för 
flera trofiska nivåer och studier över kronisk toxicitet sänker riskfaktorn. ECB har tagit fram 
riktlinjer för riskfaktorer, se tabell 3.70  
 
Om man till exempel enbart har akuttoxiska data som LC50 så divideras värdet från den 
känsligaste arten med riskfaktorn 1000. Dessa riskfaktorer är dock bara rekommendationer 
och ska inte ses som absoluta, de kan ändras om man till exempel upptäcker att ett ämne har 

                                                 
64 ECB 2006 
65 ECB 2006 
66 EMEA 2006 
67 Naturvårdsverket 2003 
68 ECB 2006 
69 ECB 2006 
70 ECB 2006 
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endokrina effekter* eller om man har information från ett närbesläktat ämne som antyder att 
riskfaktorn bör höjas eller sänkas. När det finns flera olika data för samma organism och 
samma endpoint* så kan ett medelvärde användas om det inte är något uppenbart som skiljer 
de olika försöken åt (till exempel olika pH-värde).71  
 
Tabell 3. Riskfaktorer för beräkning av Predicted No Effect Concentration, rekommenderade av ECB.  
Tillgänglig data Riskfaktor 
Minst LC50 från tre trofinivåer (fisk/Daphnia/alg) 1000 
  
Ett kroniskt NOEC (fisk eller Daphnia, den känsligaste 
organismens värde ska användas) 

100  

  
Två kroniska NOEC från två olika trofinivåer 50 
  
Kroniska NOEC från minst tre trofiska nivåer 10 
 
Enligt ECB:s standardförfarande när det gäller riskbedömningar ökar alltså riskfaktorn med 
tio när akuta tester används istället för kroniska. Detta har visats vara en alltför liten skillnad 
för många läkemedel. Istället rekommenderar man från vissa håll en riskfaktor som är 10 
gånger högre än den man vanligen använder när man går från akuta till kroniska tester. Den 
ovan beskrivna metoden för riskbedömning har uppenbara svagheter. Exempel på detta är att 
riskfaktorerna inte alltid avspeglar en realistisk skillnad mellan kronisk och akut toxicitet72 
och att metoden bara visar toxicitet för ett visst antal individer istället för effekt på popula-
tions– eller ekosystemnivå som egentligen är det man är intresserad av vid bedömning av 
ekotoxikologi.73 Trots detta används metoden här eftersom denna sorts toxicitetsdata i princip 
är de enda som finns tillgängliga för läkemedel. 
 
Det är egentligen enbart om den toxiska skadeeffekten sker med samma verkningsmekanism 
vid kronisk och som vid akut exponering som man på ett någorlunda pålitligt sätt kan använda 
sig av standardbedömningar med riskfaktorer. Detta beror på att de akuta testerna är som en 
”acceleration” av en kronisk exponeringssituation, där en långvarig exponering ersätts av en 
intensiv exponering.74 
 
Orsaken till att man främst testar miljögifter på organismer i vattenmiljö är att förr eller senare 
riskerar föroreningarna att hamna där (se kapitel 2. Spridningsvägar för läkemedel). Eftersom 
vattenlevande organismer kan förväntas vara känsligare för främmande ämnen i sin om-
givning eftersom de lever i och andas genom vatten.75  
 
En kontroversiell fråga när man gör riskbedömningar på det här sättet gäller inverterad (u-
formad) dos-responskurva för gifter där den toxiska effekten minskar upp till en viss kon-
centration för att sedan börja öka igen,76 vilket alltså skulle innebära att höga doser inte kan 
användas för att utreda effekten vid låga doser och att man därmed bör testa toxicitet även vid 
mycket låga doser. Detta visas i en ny undersökning där ett kräftdjur utsattes för olika kon-
centrationer av bland annat ibuprofen. Vid koncentrationer på 10-100 ng/l (alltså i samma 

                                                 
71 ECB 2006 
72 Cunningham et al 2006 
73 Walker et al 2001 
74 Crane et al 2006 
75 Bengtsson et al 2005  
76 Daughton och Ternes 1999 
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storleksordning som man kan detektera i ytvatten nära reningsverk) visades minskad aktivitet 
hos testorganismen, medan aktiviteten vid högre koncentrationer (1µg/l - 1 mg/l) inte skilde 
sig från kontrollen.77 
 
En viktig faktor att ta hänsyn till när man avgör hur skadliga effekter ett ämne kan ge är 
huruvida ämnet bioackumuleras eller inte. För vissa ämnen finns det studier om bioacku-
mulation, men för många ämnen saknas detta. Det är då vanligt i många länder att man 
använder sig av log Kow*, antingen i stället för att göra en särskild studie, eller för att avgöra 
om man behöver göra en fördjupad studie. Ofta används log Kow ≥ 3 som kriterium för att ett 
ämne bioackumuleras,78 men i till exempel EMEA:s riktlinjer för riskbedömning av kemi-
kalier så är det log Kow ≥ 4 som gäller för att ett ämne ska gå direkt vidare till noggrannare 
undersökningar.79  

Fördelning i matriser 
För att göra en korrekt miljöriskbedömning är det viktigt att veta i vilka matriser man kan 
förvänta sig att hitta de ämnen man är intresserad av. I denna undersökning är detta viktigt för 
att kunna avgöra om man har provtagit i rätt matris eller om man kan förvänta sig att 
läkemedlet främst borde finnas i någon matris som man inte har analyserat. De egenskaper 
som har störst påverkan för hur ett ämne fördelar sig i olika matriser är80: 
 
Nedbrytning – om denna sker snabbt hinner inte ämnet komma långt från utsläppskällan. 
Vilka metaboliter som bildas vid nedbrytning är också viktigt eftersom även dessa kan 
påverka miljön. 
 
Flyktighet – avgör hur mycket som kommer att transporteras och reagera i atmosfären 
 
Vattenlöslighet – om vattenslösligheten är hög kommer ämnet att återfinnas i vattendrag, om 
den är låg så kommer ämnet att återfinnas i sediment, jord och även ansamlas i näringskedjor. 
 
Donald Mackay har tagit fram en modell som beskriver i vilka matriser organiska ämnen 
fördelar sig i miljön vid ett utsläpp.81 För att göra beräkningar i modellen behövs information 
om bland annat miljön (volymer och sammansättning), kemiska data för ämnena (till exempel 
ångtryck, fördelningskoefficienter för olika matriser och nedbrytningshastighet) och tillförsel 
för ämnena. I modellen beräknas fugaciteten för varje ämne. Fugacitet är en kemikalies flykt-
benägenhet från en matris. Därefter beräknas fördelningen av ämnet i varje matris. Man kan 
modellera på flera olika ”nivåer” och i den här används nivå 3 i modellen EQuilibrium 
Criterion (EQC), version 2.02., som finns att ladda hem gratis från Trent University.82 Vid 
modellering på nivå 3 antas att det sker ett utbyte av ämnet i fråga mellan olika matriser, att 
ämnet bryts ned olika snabbt i olika matriser samt att ämnet ”försvinner” från modellen 
genom advektion, allt för att komma så nära en verklig miljö som möjligt. Jämvikt* råder 
alltså inte vid beräkningar på nivå 3, däremot råder steady state*, vilket innebär att för-
hållandena inte ändras med tiden och man räknar med att det sker en kontinuerlig tillförsel vid 
en konstant hastighet som gör att input och output i modellen är lika stora.83 Vid modellering i 

                                                 
77 De Lange et al 2006 
78 OECD 2002 
79 EMEA 2006 
80 Bengtsson et al 2005  
81 Mackay et al 1996; Mackay 2001 
82 Trent University 2006 
83 Mackay 2001 
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den här rapporten används inte platsspecifika data. Resultatet av modelleringen visar alltså 
inte hur ett läkemedel kommer att bete sig vid utsläpp från till exempel just Lunds renings-
verk. Modellen är istället en grov förenkling av verkligheten som beskriver hur läkemedlet i 
en allmän/fiktiv miljö skulle bete sig. I modellen tillsätts alla läkemedel i lika stor mängd för 
att kunna jämföra till exempel uppehållstid i systemet. Ytterligare information om 
modelleringen och data som har använts vid modelleringen kan läsas i Mackay 2001 och i 
bilaga 3.  

3.3. Provtagning och analys  
Provtagning av vatten och slam vid reningsverken och av lakvatten från deponier utfördes av 
anställda på plats. Vattenprover förvarades i rena plastburkar från IVL, i kyl eller frys. En 
flaska med Milli-Q-vatten som exponerades för provtagningsmiljön användes som blank. 
Slamproverna kom från de anaeroba kamrarna och förvarades i plastburkar i kyl eller frys. En 
plastburk fylld med kiselgur som utsattes för den omgivande miljön vid provtagning 
fungerade som blank. De kemiska analyserna utfördes av IVL Svenska miljöinstitutet. Nedan 
följer en kort sammanfattning av analysmetoderna, för utförligare information se IVL:s 
rapport.84  

Antibiotika 
Vattenproverna filtrerades, surgjordes och extraherades med SPE-extraktion. Även filtren 
extraherades. Slamproverna spikades med internstandard (meclocyklin) och extraherades med 
jonparextraktion och SPE-extraktion.  Proven analyserades med en vätskekromatograf 
(Agilent 1100) kopplad till en masspektrometer med elektronjonkälla (HPLC-MS).85 
Detektionsgränser visas i tabell 4. 
 
Tabell 4. Detektionsgränser för antibiotika i den regionala screeningen, TS = torrsubstans.86 
Ämne  Detektionsgräns 

vatten 
Detektionsgräns slam Detektionsgräns 

deponi 
Oxitetracyklin 0,0003 µg/l 3-300 µg/kg TS 0,0003 µg/l 
Tetracyklin 0,0002 µg/l 2-40 µg/kg TS 0,0002 µg/l 
Demeklocyklin 0,0003 µg/l 3-300 µg/kg TS 0,0003 µg/l 
Klortetracyklin 0,0005 µg/l 6-600 µg/kg TS 0,0005 µg/l 
Doxycyklin 0,0004 µg/l 3-100 µg/kg TS 0,0004 µg/l 
  

Antiinflammatoriska ämnen 
Vattenproverna filtrerades, surgjordes och spikades med internstandard innan de extraherades 
med SPE-extraktion. Extraktet torkades, evaporerades och löstes sedan i hexan. Slutligen 
extraherades proven igen och derivatiserades på grund av mycket föroreningar i proven innan 
de analyserades med gaskromatograf 6890N kopplad till en 5973N masspektrometer (GC-
MS). Se tabell 5 för detektionsgränser.87 
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Tabell 5. Detektionsgränser för antiinflammatoriska ämnen i den regionala screeningen, TS = torr-
substans. Där detektionsgräns ej är angiven detekterades ämnet i samtliga prover i den nationella 
screeningen för aktuell matris88 
Ämne  Detektionsgräns 

vatten 
Detektionsgräns slam Detektionsgräns 

deponi 
Ibuprofen 0,0023 µg/l Ej angiven 0,005 µg/l 
Naproxen Ej angiven 2-4 µg/kg TS 0,003 µg/l 
Ketoprofen Ej angiven 4-12 µg/kg TS 0,003 µg/l 
Diklofenak 0,001 µg/l  3-15 µg/kg TS 0,002 µg/l 

Hormoner 
Vattenproverna filtrerades, surgjordes och extraherades med SPE-extraktion. Även filtren 
extraherades. Slamproverna spikades med internstandard (meclocyklin) och extraherades med 
jonparextraktion och SPE-extraktion. Proven analyserades med vätskekromatografi (Agilent-
1100), för detektion användes en Micromass LCT orthogonal-acceleration time-of-flight 
masspektrometer.89  
 
Hormoner kan ha effekter på biota vid väldigt låga koncentrationer och eftersom 
konventionella analysmetoder inte alltid kan kvantifiera dessa låga halter så analyserades 
deras förekomst indirekt genom att använda speciellt designade bioassays* där ämnena testas 
för effekter direkt på en organism. Bioassay för östrogena effekter genomfördes med en 
östrogenreceptor inkorporerad i jästsvamp (Saccharomyces cerevisiae). Vatten från renings-
verk tillsattes till jästen som fick inkubera i mörker i tre dygn. Varje test gjordes i tre 
exemplar och 17β-östradiol i etanol användes som positiv kontroll på varje platta. Därefter 
mättes absorbansen för varje prov vid 540 nm. En dos- responskurva gjordes med 
exponentiell passning till erhållen data och den östrogena effekten, EC50, beräknades med 
hjälp av kontrollen för de olika hormonerna. Vattenproverna analyserades även med en 
immunoassay (ELISA) med avseende på etinylöstradiol.90 Se tabell 6 för detektionsgränser. 
 
 Tabell 6. Detektionsgränser för hormoner i den regionala screeningen.91 TS = torrsubstans.  
Ämne  Detektionsgräns 

vatten 
Detektionsgräns slam Detektionsgräns 

deponi 
Östriol 0,0001-0,0005 µg/l 1-60 µg/kg TS 0,0001 µg/l 
Östradiol 0,0003-0,001 µg/l 1-80 µg/kg TS 0,0003 µg/l 
Etinylöstradiol 0,0005-0,002 µg/l 2-260 µg/kg TS 0,0005 µg/l 
Noretisteron 0,0007-0,004 µg/l 5-100 µg/kg TS 0,0007-0,002 µg/l 
Progesteron 0,0007 µg/l 10-200 µg/kg TS 0,0007 µg/l 
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4. Resultat och diskussion 

4.1. Resultat för olika provlokaler 
En förenklad sammanställning av Skånes resultat, baserad på IVL:s rapport visas i bilaga 4.92  
Samtliga analysdata finns i bilaga 5-7, och diagram över dessa i bilaga 8-10. 
 
Eftersom det bara togs ett slamprov och ett vattenprov från varje reningsverk i Skåne är det 
svårt att uttala sig om hur de skiljer sig från varandra. När den sammanlagda fyndfrekvensen 
från samtliga skånska lokaler studeras för respektive läkemedel så finner man att i slam 
varierar den mellan cirka 20 - 70 %, med högst fyndfrekvens vid Helsingborgs reningsverk 
och lägst i Landskrona. Detta avspeglas inte i fyndfrekvens av läkemedel i vatten där den i 
alla reningsverk varierar mellan cirka 30 – 50 %. Antal personer som försörjs av 
reningsverket verkar inte spela någon roll för fyndfrekvensen av läkemedel i det renade 
vattnet. Inte heller vid jämförelse av fyndfrekvens med antal invånare per flödesenhet visas 
något samband. Orsaken till skillnaden mellan reningsverken står eventuellt att finna i olika 
reningsmetoder eller olika förbrukningsvanor på olika lokaler, men kan också vara en 
tillfällighet. Prov vid fler tillfällen krävs för att kontrollera detta.  
 
Om man jämför fyndfrekvens av antibiotika i slam och vatten fördelat på de olika skånska 
lokalerna med fyndfrekvensen i reningsverk som ingått i regional screening i övriga län ser 
man att i de flesta proverna har antibiotikan renats från vattnet och istället bundits till slam 
(figur 2). De lokaler med högst fyndfrekvens i slam har generellt låga eller inga fynd i vatten. 
Det är svårt att dra några slutsatser vid jämförelse av resultatet från övriga Sverige. 
 

Fyndfrekvens av antibiotika

0

20

40

60

Kris
tia

ns
tad Eslö

v
Hörby

Häss
leh

olm

La
nd

sk
rona

Lu
nd

Malm
ö

Sve
dala

Trelle
bo

rg
Ysta

d

Äng
elh

olm

Helsin
gb

org

Natio
nell

t

%

Slam
Vatten

 
Figur 2. Fyndfrekvens av antibiotika (%) i slam och vatten i de skånska reningsverken jämfört med 
fyndfrekvensen i slam och vatten i övriga Sverige. 
 
Fyndfrekvensen för antiinflammatoriska ämnen i de olika skånska reningsverken är generellt 
hög i vatten, medan den varierar en del i slam (figur 3). Enbart Ystad har högre fyndfrekvens i 
slam än i vatten. Jämfört med resultatet från övriga Sverige ligger de skånska reningsverken i 
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samma storleksordning och de skånska lokaler som avviker har generellt lägre fyndfrekvenser 
i slam. 
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Figur 3. Fyndfrekvens av antiinflammatoriska ämnen (%) i slam och vatten i de skånska reningsverken 
jämfört med fyndfrekvensen i slam och vatten i övriga Sverige. 
 
Fyndfrekvensen för hormoner i slam och vatten i de skånska reningsverken är generellt låg 
(figur 4) (observera: totalt fem ämnen per prov från varje reningsverk, vilket ger att ett ämne 
motsvarar 20 %). Främst Helsingborg, men även Hässleholm, Landskrona och Malmö skiljer 
sig genom något högre fyndfrekvenser i slam jämfört med övriga Sverige. 
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Figur 4. Fyndfrekvens av hormoner (%) i slam och vatten i de skånska reningsverken jämfört med 
fyndfrekvens i slam och vatten i övriga Sverige.  
 
Det är relativt stor skillnad i fyndfrekvens mellan de två deponierna. För Spillepengs deponi i 
Malmö är den 70 %, medan den endast är ca 15 % för deponin i Helsingborg.93 Detta kan 
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eventuellt förklaras med att deponin i Malmö tar emot avfall från nästan tre gånger så många 
invånare som deponin i Helsingborg.94 Det är intressant att notera att Spillepengs deponi i 
Malmö är den enda deponin i hela Sverige (totalt sju stycken) där antibiotika kunde 
detekteras. Eventuellt kan dock anläggningens egna avloppsvatten ha förorenat 
deponiproverna.95  

4.2. Antibiotika   
Antibiotika revolutionerade behandlingen av svåra infektioner när det började användas som 
läkemedel för cirka 60 år sedan. I Sverige säljs ett 60-tal olika antibiotikapreparat som har sitt 
ursprung i ämnen från svampar och ibland till och med från bakterier. Det finns flera olika 
grupper av antibiotika, till exempel penicilliner, cefalosporiner och tetracykliner96. I 2005 års 
screening tillhör alla antibiotikapreparat den senare gruppen. Tetracykliner tillverkas av 
mögelsvampar och verkar genom att hindra bakteriernas produktion av livsnödvändiga 
proteiner.97 Tetracykliner står för cirka 22 % av antibiotikaförbrukningen i Sverige och är 
alltså en relativt stor grupp antibiotika. Användandet av tetracykliner inom humanvården har 
legat relativt konstant med en ökning på cirka 5 % sedan 2000.98 Det är sedan 1986 förbjudet 
att i Sverige blanda in antibiotika i foder för att öka tillväxten hos djur, det är bara tillåtet att 
använda antibiotika för att bota sjukdomar.99 Sedan 2006 är det förbjudet inom hela EU att 
använda antibiotika i tillväxtfrämjande syfte.100  
 
Ett stort och välkänt problem med användningen av antibiotika är utvecklandet av resistens 
hos bakterier, vilket gör att antibiotikan förlorar sin effekt. Detta är ur klinisk synvinkel 
mycket olyckligt.101 Antibiotikaresistens kan också ha stor ekologisk relevans i och med att 
antibiotika kan påverka sammansättningen av mikroorganismer, genom till exempel 
funktionsrubbningar, om ämnet sprids i naturen. Det är möjligt att detta händer eftersom 
kroppen inte klarar av att metabolisera tetracykliner i någon större utsträckning och ämnet kan 
oförändrat spridas i naturen.102 Man har funnit antibiotikaresistenta bakterier i miljön, men det 
verkar dock troligare att dessa finns på grund av utsläpp av resistenta bakterier till miljön 
snarare än att resistensen har utvecklats i miljön till följd av läkemedelssubstanser där.103 Jäm-
fört med många andra länder är utvecklandet av resistenta bakterier låg i Sverige mätt som 
antal anmälda fall av MRSA (methicillin-resistent Staphylococcus aureus),104 som är bakterier 
som kan vara resistenta mot ett flertal antibiotika, bland annat tetracykliner.105 Men MRSA 
har ändå ökat kraftigt de senast åren, mellan år 2000 - 2005 har antal anmälda fall i Sverige 
ökat från cirka 300 till cirka 1000 per år.106  
 
Antibiotika är mikrobiologiskt aktiv tills den har brutits ned. För tetracykliner kan detta ta 
lång tid eftersom enzymsystem för nedbrytning av dessa ofta saknas även i mikroorganismer. 
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Det leder till att tetracyklinerna upplagras.107 Spridning av antibiotika är dessutom ett globalt 
miljöproblem, man har hittat antibiotikaresistenta bakterier till och med i Antarktis.108 Främst 
ser man dock antibiotikaresistens som ett allvarligt hälsoproblem, om resistensen sprids till 
sjukdomsalstrande bakterier så kan dessa allvarligt hota vår hälsa.109 Ett annat problem som 
det inte finns så mycket information om är att antibiotika kan störa reningsprocesser vid 
reningsverk som bygger på behandling med bakterier.110 Man har visat att antal bakterier och 
bakteriepopulationer förändras vid påverkan av antibiotika i reningsverk. Nitrifikations-
bakterier verkar dock inte vara särskilt känsliga, men för att kunna avgöra detta krävs det mer 
kroniska tester istället för de kortvariga som hittills gjorts.111 
 
Resultat från screeningen  
Om man jämför fyndfrekvens för antibiotika i slam från skånska reningsverk med resultatet 
från övriga svenska reningsverk ser man att fyndfrekvensen för Skåne är något högre (figur 
5). Det är dock inte särkskilt stora skillnader. Tetracyklin är vanligast förekommande. 
Klortetracyklin detekterades inte i slam på någon lokal i hela Sverige.  
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Figur 5. Fyndfrekvens av antibiotika i slam från 12 olika reningsverk i Skåne jämfört med fyndfrekvens 
i slam från 60 olika reningsverk i övriga Sverige.112  
 
För utgående vatten har Skåne något färre fynd av antibiotika jämfört med de övriga svenska 
reningsverken (figur 6). Det antyder att de skånska reningsverken är relativt bra på att rena 
bort antibiotika från avloppsvattnet. Demeklocyklin detekterades inte i vatten från någon lokal 
i Sverige och klortetracyklin detekterades inte i vatten från Skåne.113 
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Figur 6. Fyndfrekvens av antibiotika i utgående avloppsvatten från 12 skånska reningsverk jämfört 
med fyndfrekvens i slam från 54 reningsverk i övrig regional screening.114 
 
Om man jämför mediankoncentrationer för antibiotika i slam (µg/kg torrsubstans) i de 
skånska proven med prov från övriga Sverige ser man att koncentrationerna är jämförbara 
(figur 7), Enbart oxitetracyklin ligger högre i Skåne än den nationella medianen.  
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Figur 7. Mediankoncentrationer (µg/kg TS) för antibiotika i slam från 12 skånska reningsverk jämfört 
med mediankoncentrationer i slam från 60 reningsverk i övrig regional screening.115 
 
Vid motsvarande jämförelse för antibiotika i vatten (µg/l) ser man att koncentrationer från 
skånska reningsverk är i samma storleksordning som för övriga svenska verk (figur 8). 
Varken klortetracyklin eller demeklocyklin detekterades i vatten från Skånes reningsverk. 
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Tetracyklin, klortetracyklin och doxycyklin detekterades i lakvatten från Spillepengs deponi i 
Malmö i koncentrationerna 0,003 µg/l; 0,005 µg/l; 0,091 µg/l.116  
 

Mediankoncentration av antibiotika i vatten från reningsverk

0

0,04

0,08

0,12

0,16

Oxit
etr

acy
klin

Tetr
ac

yk
lin

Demeklo
cy

kli
n

Klor
tet

rac
yk

lin

Doxy
cy

klin

Ko
nc

en
tra

tio
n 

(m
ik

ro
g/

l)

Skåne
Nationellt

 
Figur 8. Mediankoncentrationer (µg/l) för antibiotika i utgående vatten från 12 reningsverk i Skåne 
jämfört med mediankoncentrationer från 54 olika reningsverk i övrig regional screening.117  
 
I övriga läns regionala screeningar deltog 20 av reningsverken i mätningar av läkemedel i 
ingående, orenat vatten till reningsverk. Med hjälp av dessa data och data för koncentrationer 
i utgående vatten från samma reningsverk beräknades reningsgraden för antibiotika. 
Reningsgraden beskriver hur stor andel av ämnet som har eliminerats från vattnet efter 
passage genom reningsverket. Ämnena behöver alltså inte ha brutits ned, utan kan eventuellt 
återfinnas i slammet. Man kan konstatera att tetracyklin har relativt hög reningsgrad (även 
demeklocyklin kan tyckas, men det detekterades enbart i ett prov118). Doxycyklin och 
oxitetracyklin renas till 60-80 %, medan mediankoncentrationen av klortetracyklin däremot 
ökar i utloppet från reningsverken (figur 9).  
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Figur 9. Reningsgrad för antibiotika i vatten i reningsverk, baserat på värden från 20 olika reningsverk i 
screeningen.119  
 
I screeningen mättes även koncentrationer av läkemedel i sex olika sjukhusavlopp (innan 
rening i kommunalt reningsverk). I figur 10 visas en jämförelse av mediankoncentrationer i 
sjukhusavloppen med mediankoncentrationer från övriga inlopp till reningsverk i screeningen, 
för att undersöka om sjukhusavlopp skiljer sig från övriga avlopp. I proven från de övriga 
inloppen ingår det dock i vissa fall också avlopp från sjukhus. I sjukhusavloppen detekteras 
bara två typer av antibiotika, tetracyklin och doxycyklin, och dessa återfinns i högre 
koncentrationer i sjukhusavloppen jämfört med övriga avlopp.120  
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Figur 10. Mediankoncentration (µg/l) av antibiotika i inloppsvatten från sjukhus (n=6), jämfört med 
övriga inloppsvatten i screeningen (n= 20).121   
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I den nationella screeningen detekterades klortetracyklin även i ett bakgrundsprov från sjön 
Tärnan. Oxitetracyklin, tetracyklin och klortetracyklin detekterades dessutom i vattendrag i 
närheten av djuruppfödning.122  

4.2.1. Oxitetracyklin 
Egenskaper  
Oxitetracyklin har CAS-nummer: 79-57-2123 och det kemiska namnet 
(4S,4aR,5S,5aR,6S,12aS)-4-dimetylamino-1,4,4a,5,5a,6,11,12a-oktahydro-3,5,6,10,12,12a-
hexahydroxi-6-metyl-1,11-dioxo-2-naftacenkarboxamid.124 Se figur 11 för strukturformel. 
 
 

 
Figur 11. Strukturformel för oxitetracyklin.125  
 
Oxitetracyklin används i Sverige för behandling av bland annat svår akne, svinkoppor och 
infekterade sår.126 Det används också i stor utsträckning inom veterinärmedicinen utomlands 
för att öka tillväxten hos djur och för att hålla dem friska.127 År 2005 såldes 250 kg (ca 
300 000 DDD128) oxitetracyklin.129  
 
Oxitetracyklin metaboliseras inte i någon större utsträckning, 10-25 % utsöndras i aktiv form 
med urinen och upp till 50 % utsöndras i aktiv form med avföringen.130 Reningsgraden i 
reningsverken i screeningen är cirka 67 % för oxitetracyklin.131 Ämnet har en halveringstid i 
jord och sediment på cirka 20-80 dagar och det verkar ha låg rörlighet i jord,132 uppgifter om 
Koc* varierar mycket, mellan cirka 100133 och 28000–93000.134 Andra uppgifter om 
halveringstid i sediment är upp till cirka 140 dagar och för bionedbrytning i anoxisk miljö är 
halveringstiden upp till 420 dagar.135 Log Kow-värdet på 1,22136 visar att oxitetracyklin inte 
har särskilt starka lipofila egenskaper. Trots detta så binds oxitetracyklin starkt till jord, detta 
kan bero på att det bildas jonbindningar mellan metalljoner, jorden och oxitetracyklin som 
minskar rörligheten för ämnet.137 Det är troligtvis dessa bindningar som gör att oxitetracyklin 
återfinns i slammet i reningsverken. Som andra tetracykliner har oxitetracyklin lågt ångtryck 
och hög löslighet i vatten.138 Det låga ångtrycket innebär att man inte behöver befara att 
ämnet sprids till atmosfären i någon större utsträckning.  
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En bioackumulationsfaktor på 2 indikerar att oxitetracyklin inte bioackumuleras i någon hög 
utsträckning i akvatiska organismer.139 I en studie av effekten av oxitetracyklin på jord-
organismer (ej bakterier) så verkar ämnet ha låg toxicitet för dessa. Effekt på reproduktion 
och tillväxt undersöktes, men EC50* understeg aldrig 2*106 µg/kg.140 Ekotoxicitetsstudier på 
mikroorganismer saknas i stort sett och man kan inte utesluta att det föreligger en risk för 
dessa i reningsverk och avloppsvatten.141  
 
Ekotoxikologiska data för ämnet som används vid riskbedömning visas i tabell 7. Den 
organism som är känsligast för oxitetracyklin är en cyanobakterie (Microcystis aeruginosa) 
med EC50 = 207 µg/l. Baserat på dessa data bedöms oxitetracyklin vara mycket giftigt för 
vattenlevande organismer i enlighet med föreskrifter från Kemikalieinspektionen.142  
 
Tabell 7. Ekotoxikologiska data för oxitetracyklin, känsligaste arten är cyanobakterien (Microcystis 
aeruginosa). 
Endpoint Koncentration Referens 
EC50, (Daphnia magna) 21 dygn 46,2*103 µg/l Wollenberger et al 2000 
EC50 alg (Selenastrum capricornutum) 4,5 *103 µg/l Halling-Sørensen 2000 
EC50 cyanobakterie (Microcystis 
aeruginosa) 

207 µg/l Halling-Sørensen 2000 

LC50 fisk (Morone saxatilis) akut 62,5*103 µg/l Läkemedelsverket 2004  
 
Spridning i miljön 
Oxitetracyklin detekterades endast i ett av de skånska vattenproverna (Ängelholm) och i två 
av slamproverna (Helsingborg och Eslöv). Den uppmätta koncentrationen i vattenprovet är 
0,061 µg/l. Ämnet detekterades inte i något av lakvattenproverna.143 Jämfört med beräknade 
PEC (10 µg/l) i förstudien144 så är den uppmätta koncentrationen betydligt lägre. I den 
nationella screeningen detekterades oxitetracyklin i ytvatten närbeläget betande boskap (0,01 
µg/l).145 Halterna från den skånska screeningen är i samma storleksordning som i andra 
reningsverk. I en undersökning i Kanada studerades koncentration oxitetracyklin i vatten från 
reningsverk där det detekterades i vattnet till 0,22 µg/l,146 och i en undersökning i USA 
detekterades ämnet upp till 0,1 µg/l.147 Vid andra undersökningar har oxitetracyklin även 
detekterats i vatten i närheten av svinfarmar (upp till 0,3 µg/l) och i havsbottensediment 
utanför fiskodlingar (upp till 4000 µg/kg).148 
 
Mackays fugacitetsmodell visar att ungefär hälften av det oxitetracyklin som tillförts 
modellen kommer att finnas i vatten och hälften i sediment (figur 12). Koncentrationen är 
cirka två tiopotenser högre i sediment jämfört med vatten (uttryckt i g/m3). Ämnet kommer 
främst att elimineras genom nedbrytning i vatten, men till viss del även genom advektion i 
vatten. I sediment sker varken advektion eller nedbrytning i någon stor utsträckning, vilket 
innebär att ämnet kan komma att upplagras där. Oxitetracyklin har en uppehållstid på 469 
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timmar i modellen, vilket är relativt kort jämfört med övriga antibiotika, men i mellanläge 
jämfört med samtliga läkemedel i screeningen (mellan 4-1680 timmar).  
 

 
Figur 12. Fördelning av oxitetracyklin i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell, störst andel 
hamnar i sedimenten och koncentrationen blir även högst där, uttryckt i g/m3.  Oxitetracyklin 
elimineras främst genom nedbrytning.  
 
Riskbedömning 
Vid beräkningar av riskkvoten för oxitetracyklin används maxvärdet i den skånska 
screeningen: 0,061 µg/l149 som MEC och för att beräkna PNEC används den känsligaste arten: 
Microcystis aeruginosa, en alg, med EC50 = 207 µg/l150 (tabell 8). Dessa toxicitetsdata visar 
att oxitetracyklin inte utgör någon risk för den akvatiska miljön vid skånska reningsverk. 
Eftersom ämnet inte detekterades i lakvatten från de två skånska deponierna och detektions-
gränsen är lägre än använd MEC151 så utgör inte heller där oxitetracyklin någon risk för 
akvatisk miljö.   
 
Tabell 8. Beräkning av riskkvot för oxitetracyklin. Rriskkvoten är lägre än ett, baserat på den 
känsligaste organismen (cyanobakterie) med EC50 = 207 µg/l.152 
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
Microcystis aeruginosa 207 µg/l 1000 0,207 µg/l 0,061/0,207 = 0,3 
 
Diskussion  
Mackays fugacitetsmodell visar att ämnet till stor del kommer att spridas i vatten och därför 
har screeningen utförts i lämplig matris och riskbedömningen med lämpliga organismer. En 
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stor del kommer också att finnas i sediment och det vore önskvärt med mer effektdata för 
sedimentlevande organismer. Mackaymodellen utfördes enbart med utsläpp till vatten. Om 
slam sprids på åkrar så som många kommuner har för avsikt att göra, se bilaga 2, så visar 
modellering att ämnet binds relativt hårt till jorden och att koncentrationen kommer att vara 
relativt hög där. Det skulle därför vara önskvärt med effektdata för terrestra organismer för att 
kunna göra en förbättrad riskbedömning. Detta saknas i stor utsträckning, men det finns dock 
en undersökning, nämnd ovan, där oxitetracyklin testades på mask. En riskbedömning baserat 
på data från studien (EC50 = 2*106)153, en riskfaktor på 1000 och maxhalten i slam som MEC 
(1400 µg/kg TS)154 visar inte på någon risk för terrestra organismer. Trots att riskkvoterna är 
låga är det svårt att utesluta risker för miljö och hälsa eftersom effektdata saknas för många 
organismgrupper och eftersom antibiotikaspridning bidrar till utvecklandet av resistens hos 
bakterier.  

4.2.2. Tetracyklin 
Egenskaper   
Tetracyklin har CAS-nummer: 60-54-8155 och det kemiska namnet (4S,4aS,5aS,6S,12aS)-4-
Dimetylamino-1,4,4a,5,5a,6,11,12a-oktahydro-3,6,10,12,12a-pentahydroxi-6-metyl-1,11-
dioxo-2-naftacenkarboxamid.156 Se figur 13 för strukturformel.  
 

 
Figur 13. Strukturformel för tetracyklin.157 
 
Tetracyklin är ett antibiotikum som används för att bota bland annat lunginflammation, 
klamydia, borrelia och akne.158 Det används också inom veterinärmedicinen utomlands för att 
bota och förebygga sjukdomar och för att öka tillväxten hos bland annat gris.159 I Sverige 
såldes 831 kg tetracyklin 2005160 (831 103 DDD161).  
 
Cirka 60 % av ämnet utsöndras via urinen i aktiv form.162 Enligt en studie från sju olika 
reningsverk i Wisconsin, USA, med olika storlek och reningsmekanismer renas tetracyklin till 
cirka 70 -100 %,163 vilket stämmer väl överrens med reningsgraden i screeningen på cirka 95 
%.164 Men eftersom tetracyklin har ett antal aktiva metaboliter så kan problemen ändå kvarstå. 
Anhydrotetracyklin är en biologiskt aktiv metabolit till tetracyklin som dessutom är mer 
toxisk än ursprungssubstansen, med EC50-värden för bakterier i slam som är tre gånger lägre 
än det för tetracyklin.165 Denna metabolit bildas dock enbart vid sura förhållanden (pH < 2,0). 
Vid pH 2,0-6,0 bildas istället 4-epitetracyklin som är en biologiskt inaktiv metabolit och den 
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vanligaste metaboliten för tetracyklin. 4-epitetracyklin är dock en reversibel metabolit och 
kan därför tillbakabildas till tetracyklin igen. Detta kan vara en förklaring till att tetracyklin 
detekteras relativt frekvent i svenska reningsverk jämfört med andra antibiotika. Det skulle 
också kunna bero på en relativt hög konsumtion av ämnet eller orsakas av att lymecyklin bryts 
ned till tetracyklin.166 I alkaliska lösningar bryts tetracyklin ner till olika iso-tetracykliner som 
jämfört med ursprungssubstansen har väldigt låg biologisk aktivitet.167 Fotonedbrytning är en 
känd nedbrytningsmekanism för tetracyklin. Halveringstiden är 15-30 dagar i vatten, den 
kortare tiden gäller om vattnet är syresatt.168  
 
Det visar sig att trots ett lågt Kow-värde (log Kow = -1,37169) och en relativt hög vattenlöslighet 
så adsorberas tetracyklin starkt till slam (Koc = 40000),170 vilket är en viktig eliminerings-
funktion i reningsverk, som visar sig i resultatet av screeningen som högre fyndfrekvens i 
slam än i vatten. Troligtvis kan antibiotika som är bundet till partiklar återlösas till vattnet171 
vilket skulle innebära att ämnets koncentration kan öka i vattnet efter passage genom renings-
verk. Bionedbrytning verkar inte spela någon roll för elimineringen, det är viktigt att tänka på 
att adsorberad tetracyklin kan bli tillgängligt i vattnet igen om de lokala förutsättningarna 
ändras.172 Kow-värdet indikerar att bioackumulation inte är aktuellt för tetracyklin. 
 
Tetracyklin klassificeras enligt ekotoxikologiska data som ”giftigt för vattenlevande 
organismer”173 (tabell 9). Den känsligaste organismen är Microcystis aeruginosa (cyanobak-
terie), med EC50 = 90 µg/l.174 
 
Tabell 9. Ekotoxikologiska data för tetracyklin. Cyanobakterien Microcystis aeruginosa är den 
känsligaste organismen.  
Endpoint Koncentration Referens 
EC50 (Daphnia magna) 21 d 46,2 *103 µg/l Wollenberger et al 2000 
LC50 fisk (Salvelinus namaycush) akut 22*104 µg/l Läkemedelsverket 2004 
EC50 alg (Selenastrum capricornutum) 3 d 2,2*103 µg/l Halling-Sørensen 2000 
EC50 cyanobakterie (Micorcystis 
aeruginosa) 7 d 

90 µg/l Halling-Sørensen 2000 

 
Tetracyklin har också visat sig vara genotoxiskt. I en studie på däggdjursceller in vitro* fram-
kom att tetracyklin vid en koncentration på 104 µg/l ökade mutationshastigheten i cellerna.175  
 
Spridning i miljön 
Tetracyklin detekterades i två av de skånska vattenproverna och i nio av slamproverna. Den 
högst uppmätta koncentrationen i avloppsvattnet är 0,071 µg/l (Hörby). Ämnet detekterades i 
lakvatten från Spillepeng i Malmö med en koncentration på 0,003 µg/l.176 Jämfört med 
beräknat PEC i förstudien (28 µg/l) ligger screeningens uppmätta värden betydligt lägre. 
Skånes värden ligger inte heller högre än uppmätta värden från reningsverk i andra studier, 
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där tetracyklin detekterats till 0,56 µg/l i utgående vatten.177 I den nationella screeningen var 
tetracyklin det enda antibiotikumet som detekterades i gödsel (400 µg/kg torrvikt).178  
 
Nedan visas hur tetracyklin sprider sig i miljön enligt Mackays fugacitetsmodell (figur 14). 
Till största delen kommer ämnet att finnas i sediment, men i ungefär lika stor utsträckning i 
vatten. Koncentrationen är cirka tre tiopotenser högre i sediment jämfört med vatten (uttryckt 
i g/m3). Tetracyklin kommer främst att försvinna från systemet genom nedbrytning och 
advektion i vatten. Nedbrytningshastigheten är relativt låg i sediment och därför tar det lång 
tid innan ämnet försvinner därifrån (och därför blir också koncentrationen hög där). 
Uppehållstiden i systemet är 1092 timmar, vilket är den näst högsta av alla läkemedel i 
screeningen.  
 

 
Figur 14. Fördelning av tetracyklin i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell, där störst andel av 
ämnet finns i sediment. Där är också koncentrationen högst, cirka tre tiopotenser högre än i vattnet, 
uttryckt i g/m3. Ämnet kommer att elimineras från modellen i ungefär lika stor utsträckning på grund av 
nedbrytning som av advektion.   
 
Riskbedömning 
Vid beräkningar av riskkvot för tetracyklin används maxvärdet i den skånska screeningen 
0,071 µg/l179 som MEC (tabell 10). För beräkning av PNEC används EC50 = 90 µg/l för 
Microcystis aeruginosa180 (cyanobakterie) som är den känsligaste organismen. Dessa data 
visar att tetracyklin inte utgör någon risk för den akvatiska miljön. Eftersom koncentrationen i 
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lakvatten från Spillepengs deponi i Malmö är lägre än använd MEC181 så utgör tetracyklin 
inte heller där någon risk för den akvatiska miljön.  
 
Tabell 10. Beräkningar för riskbedömning av tetracyklin. Känsligaste organismen är en cyanobakterie, 
med EC50 = 90 µg/l.182 Riskkvoten blir lägre än ett.  
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
Microcystis aeruginosa 90 µg/l 1000 0,09 µg/l 0,071/0,09 = 0,8 
 
Diskussion  
Tetracyklin kommer enligt Mackays fugacitetsmodell främst att förekomma i sediment och 
vatten. Det är alltså relevant med miljödata från slam och vatten. För en bättre riskvärdering 
hade man även önskat effektdata för sedimentlevande organismer på grund av förväntade 
höga koncentrationer i sediment. Även effektdata för terrestra organismer är önskvärt efter-
som ämnet detekterades i flera gödselprov i den nationella screeningen.183 Sådana data finns 
dock inte att tillgå så riskbedömningen har därmed tydliga brister. Trots att riskkvoten är lägre 
än 1 så kan man inte utesluta risk för bottenlevande eller terrestra organismer. Tetracyklin och 
andra antibiotika som används inom veterinärmedicinen tillförs miljön också genom att 
gödsel som kommer från antibiotikabehandlade djur sprids på åkrar.184 Man har detekterat 
tetracyklin i halter upp till cirka 200 µg/kg jord efter gödsling med urin från boskap,185 och 
ämnet verkar inte brytas ned i någon hög utsträckning i den aktuella miljön. Detta bidrar ytter-
ligare till osäkerheten av riskbedömningen för terrestra organismer.  

4.2.3. Demeklocyklin 
Egenskaper  
Demeklocyklin har CAS-nummer: 127-33-3 och det kemiska namnet 7-kloro-4-
(dimetylamino)-1,4,4a,5,5a,6,11,12a-oktahydro-3,6,10,12,12a-pentahydroxy-1,11-dioxo-2-
naftacenkarboxamid,186 se figur 15 för strukturformel. 
 

 
Figur 15. Strukturformel för demeklocyklin.187 
 
Demeklocyklin får inte användas i Sverige idag188 och det är mycket svårt att hitta infor-
mation om egenskaper och ekotoxikologiska studier. Ämnet är inte heller upptaget i Fass. I 
screeningen detekterads demeklocyklin i endast ett vattenprov (ingående vatten), men i sju 
slamprov189, vilket tyder på att ämnet har hög affinitet för partiklar, precis som övriga tetra-
cykliner. Det låga ångtrycket och den höga vattenlösligheten för demeklocyklin (9*10-20 Pa190 
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respektive 1520 mg/l191) pekar på att ämnet främst kommer att finnas i vattenfasen och inte 
avges till luften om det släpps ut miljön.  

Spridning i miljön 
Trots att det inte är tillåtet att använda demeklocyklin i Sverige så detekteras ämnet i tre slam-
prov i Skåne, men inte i något av de skånska vattenproverna. Ämnet detekterades inte heller i 
något av proverna från lakvatten. I den nationella screeningen är demeklocyklin den enda av 
antibiotikan som detekterades i ett av de tre sedimentprover som analyserades.192 Fugacitets-
modellering för demeklocyklins spridning i miljön kunde inte genomföras på grund av brist 
på data. Men det verkar rimligt att ämnet fördelar sig som övriga tetracykliner som alla får 
relativt lika resultat av modelleringen.  

Riskbedömning 
För demeklocyklin saknas ekotoxikologisk data och någon riskbedömning kan inte genom-
föras.  
 
Diskussion 
Det är anmärkningsvärt att demeklocyklin detekteras i slam trots att det är förbjudet att 
använda detta läkemedel. Demeklocyklin detekterades inte i något vattenprov i hela Sverige. 
Det innebär inte att ämnet inte finns i avloppsvatten och det innebär inte heller att man kan 
utesluta att effekter uppstår.  

4.2.4. Klortetracyklin  
Egenskaper  
Klortetracyklin har CAS-nummer 57-62-5 och det kemiska namnet, 7-kloro-4-
(dimetylamino)-1,4,4a,5,5a,6,11,12a-oktahydro-3,6,10,12,12a-pentahydroxy-6-metyl-1,11-
dioxo-, (4S,4aS,5aS,6S,12aS)- 2-naftacenkarboxamid,193 se figur 16 för strukturformel för 
ämnet.  

 
Figur 16. Strukturformel för klortetracyklin.194.  
 
I Sverige finns inget försäljningstillstånd för klortetracyklin, men det används inom veterinär-
medicinen som ett licensläkemedel och ingår i statistiken för tetracykliner. På grund av att det 
inte finns något försäljningstillstånd så finns ingen information om ämnet i Fass.195 Eftersom 
klortetracyklin inte ingår i någon godkänd produkt i Sverige så anser Läkemedelsverket att det 
inte är intressant att göra miljöriskbedömningar över ämnet.196  
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Enligt en studie renas klortetracyklin i reningsverk till cirka 80 % med aktivslamrening,197 
vilket skiljer sig från resultatet i screeningen där ämnet ökar med cirka 7 % (ämnet detek-
terades dock enbart i två prov).198 Halveringstiden i vatten under aeroba förhållanden varierar 
mellan cirka 25-65 dagar, med kortast halveringstid om nedbrytning får ske under inverkan av 
ljus.199 En dansk studie rapporterar att klortetracyklin har en halveringstid i jord på cirka 25-
35 dagar. En annan studie visar på att det inte sker någon nedbrytning alls i jord och man drar 
slutsatsen att klortetracyklin är persistent i miljön.200 I samma undersökning fann man också 
koncentrationer av klortetracyklin i jordar som gödslats på upp till 1,44*103 µg/kg, vilket 
överstiger gränsen för minimum inhibitory concentration, MIC*, för vissa bakterier i den 
aktuella miljön.  
 
Det låga Kow-värdet (log Kow = -0,62201) indikerar att ämnet är hydrofilt och därför borde vara 
lättrörligt i jord. Ämnet adsorberar trots detta hårt till jord och risken för att det ska nå grund-
vattnet borde därför inte vara så stor.202 Log Kow för klortetracyklin antyder också att ämnet 
inte har potential att bioackumuleras, men ämnet kan komplexbinda till kalcium och 
deponeras i benvävnad och därmed ackumuleras i organismer.203 
 
Ekotoxikologisk data för klortetracyklin (tabell 11) klassificerar ämnet som mycket giftigt för 
vattenlevande organismer.204 Den känsligaste organismen är Microcystis aeruginosa 
(cyanobakterie), med EC50 = 50 µg/l.205 
 
Tabell 11. Ekotoxikologiska data för klortetracyklin, där den känsligaste arten är en cyanobakterie 
(Microcystis aeruginosa).  
Endpoint Koncentration Referens 
EC50 andmat (Lemna gibba) 7d 219 µg/l Brain et al 2004 
EC50 grönalg (Selenastrum 
capricornutum) 3d 

3,1*103 µg/l Halling-Sørensen 
2000 

EC50 cyanobakterie (Microcystis 
aeruginosa) 7 d 

50 µg/l Halling-Sørensen 
2000 

EC50 (Daphnia magna) 3d 88000 µg/l Ecotox EPA 2006 
 
Spridning i miljön  
Förbudet mot försäljning av klortetracyklin i Sverige avspeglas i resultatet från den skånska 
screeningen där man inte detekterade ämnet i vare sig slam eller vatten från reningsverk, 
däremot detekterades ämnet i ett prov från Spillepengs deponi med en koncentration på 0,005 
µg/l,206 vilket till exempel skulle kunna orsakas av kasserade veterinärläkemedel. I 
screeningen i övriga Sverige detekterades klortetracyklin i sex av vattenproverna, med en 
maxhalt på 0,68 µg/l. Det detekterades också, som enda antibiotikum, i bakgrundsprov från 
sjön Tärnan. Klortetracyklin detekterades också i ytvatten nära betande boskap.207 
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För klortetracyklin gjordes ingen PEC-beräkning i förstudien eftersom beslutet att analysera 
klortetracyklin togs efter förstudiens genomförande. Däremot har klortetracyklin detekterats i 
reningsverk i andra undersökningar i halter upp till 0,05 µg/l.208  Man har också detekterat 
klortetracyklin i koncentrationer på upp till cirka 7 µg/kg i jord på åkrar som gödslats med 
urin från boskap.209 
 
Mackays fugacitetsmodell visar fördelningen som klortetracyklin får i olika matriser när 
ämnet kommer ut i miljön, se figur 17. Modellen visar, precis som förväntat att mycket av 
ämnet kommer att finnas i vatten. På grund av att ämnet binder till partiklar så förekommer 
det i stor utsträckning även i sediment. Koncentrationen av ämnet kommer att vara cirka tre 
tiopotenser högre i sediment jämfört med i vatten (i g/m3). Klortetracyklin kommer främst att 
försvinna från systemet genom advektion i vatten, medan resten bryts ned i vatten. Den totala 
uppehållstiden i systemet är 1680 timmar, vilket är den längsta av alla läkemedel i 
screeningen.  

 
Figur 17. Fördelning av klortetracyklin i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell. Störst andel av 
ämnet finns i sedimenten där också koncentrationen är högst, cirka tre tiopotenser högre än i vattnet, 
uttryckt i g/m3. Klortetracyklin elimineras främst från modellen genom advektion i vatten.  
 
Riskbedömning 
Det finns inte effektdata från tre trofiska nivåer och därför kan ingen riskbedömning enligt 
TGD:s riktlinjer genomföras. En riskkvot beräknas trots detta baserad på tillgänglig data 
(tabell 12). Som MEC används koncentrationen i lakvatten från Spillepengs deponi: 0,005 
µg/l210 och för att beräkna PNEC används EC50 = 50 µg/l från den känsligaste arten, Micro-
cystis aeruginosa (cyanobakterie).211 Beräkningarna visar att det inte finns någon risk för den 
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akvatiska miljön vid skånska deponier och inte heller vid reningsverk eftersom 
detektionsgränsen för dessa är lägre än använd MEC.212 
  
Tabell 12. Beräkning av riskkvot för klortetracyklin. Riskkvoten blir lägre än ett, baserat på EC50 = 50 
µg/l för cyanobakterie.213   
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
Microcystis aeruginosa 50 µg/l 1000 0,05 µg/l 0,005/0,05 = 0,1 
 
Diskussion 
Observera att riskbedömningen är gjord med otillräcklig datamängd. Riskkvoten hamnar dock 
i samma storleksordning som för övriga tetracykliner. Klortetracyklin detekteras inte i 
reningsverk i Skåne. Detta är väntat eftersom ämnet inte används som humanläkemedel. 
Eftersom det däremot används inom veterinärmedicinen så vore det relevant att ha tillgång till 
miljö- och effektdata även från miljöer som åkrar, hagar och vattendrag.  
 
Trots att ämnet inte detekteras i vatten eller slam från skånska reningsverk så innebär det inte 
med säkerhet att det inte finns där, det innebär heller inte att inte effekter kan uppstå.  

4.2.5. Doxycyklin  
Egenskaper  
Doxycyklin har CAS-nummer: 564-25-0 och det kemiska namnet (4S,4aR,5S,5aR,6R,12aS)-4-
Dimetylamino-1,4,4a,5,5a,6,11,12a-oktahydro-3,5,10,12,12a-pentahydroxi-6-metyl-1,11-
dioxo-2-naftacenkarboxamid.214 Se figur 18 för strukturformel.  
 

 
Figur 18. Strukturformel för doxycyklin.215  
 
Doxycyklin används mot många olika sorters bakterier och behandlar till exempel sjukdomar 
som lunginflammation, underlivsinfektioner och bihåleinflammation när inte vanligt penicillin 
hjälper. Det kan också användas av personer som är allergiska mot vanligt penicillin och i 
förebyggande behandling mot malaria.216  
 
År 2005 såldes 705 kg doxycyklin217 (7 046 802 DDD218). Efter intag metaboliseras ungefär 
hälften av ämnet. Cirka 40 % utsöndras som aktiv substans med urinen och cirka 5 % med 
avföring, övrigt utsöndras inaktivt som konjugat.219  En undersökning från fem svenska 
reningsverk visar att doxycyklin renas till 70 % i reningsverk.220  Detta är dock ett median-
värde från olika prover och vissa analysresultat visade väldigt höga halter av doxycyklin. I sju 
av tjugo prover var halterna i det renade vattnet högre än i ingående vatten till reningsverken. 
Detta förklaras av att doxycyklin kan ha varit bundet till partiklar i högre utsträckning i 
                                                 
212 Andersson et al 2006 
213 Halling-Sørensen 2000 
214 ChemIDplus 2006 ”doxycycline” 
215 Fass 2006, ”doxycyklin” 
216 Sjukvårdsrådgivningen 2006, ”doxycyklin” 
217 Jönsson 2006 (pers kom) 
218 Apoteket 2006 
219 Fass 2006, ”doxycyklin” 
220 Lindberg et al 2005 



 40

ingående vatten än i utgående. I reningsverken i screeningen renas doxycyklin till 76 %.221 
Screeningens resultat visar också att ämnet binds till partiklar med en högre fyndfrekvens i 
slam än i vatten trots att ämnet borde vara hydrofilt (log Kow = -3,66222). Kow visar att det inte 
borde föreligga någon risk för ämnet att bioackumuleras. Enligt Naturvårdsverket har doxy-
cyklin en hög stabilitet i miljön, med en halveringstid som är längre än 365 dagar.223  
 
Doxycyklin bedöms som skadligt för vattenlevande organismer224 baserat på ekotoxikologisk 
data för ämnet (tabell 13). Den känsligaste arten är vattenväxten Lemna gibba (andmat) med 
EC10 = 55 µg/l.225 
 
Tabell 13. Ekotoxikologiska data för doxycyklin. Den känsligaste organismen är vattenväxten andmat 
(Lemna gibba), med kroniskt EC10 = 55 µg/l.  
Endpoint Koncentration Referens 
IC50 alg (Chlorella vulgaris) 48 h 15,2*103 µg/l Fernández et al 2004 
LC50 (Daphnia magna) 48 h 156,14*103 µg/l Fernández et al 2004 
LC50 fisk (Danio rerio) 96 h >50*103 µg/l Fernández et al 2004 
EC10 andmat (Lemna gibba) kroniskt 55 µg/l Brain et al 2004  
 
Spridning i miljön 
Doxycyklin detekterades i slam från fem olika skånska lokaler, men enbart från en lokal i 
vatten (Malmö). Koncentrationen i vattenprovet är 0,091 µg/l. Ämnet detekterades även i lak-
vattenprov från Spillepengs deponi i en koncentration på 0,091 µg/l.226 I förstudien beräk-
nades PEC för doxycyklin till 14 µg/l, alltså betydligt högre än de i screeningen uppmätta 
koncentrationerna. Screeningens koncentrationer av doxycyklin ligger inom samma storleks-
område som för andra mätningar av ämnet i avloppsvatten. Ämnet detekterades i utgående 
avloppsvatten från fem olika svenska reningsverk vid flera tillfällen i koncentrationer på 0,06-
0,9 µg/l.227  
 
För doxycyklin görs ingen fugacitetsmodellering på grund av att antagna data är samma som 
för klortetracyklin, se kapitel 4.2.4. Klortetracyklin för att förstå hur doxycyklin sprider sig i 
miljön.  
 
Riskbedömning 
Beräkningar för riskbedömning visas i tabell 14. Som MEC används maxvärdet (lika för 
deponi och reningsverk) 0,091 µg/l228 och för att beräkna PNEC används EC50 = 15,2*103 
µg/l från Chlorella vulgaris229 (alg). Beräkningarna visar att doxycyklin inte utgör någon risk 
för den akvatiska miljön. Om man istället räknar med EC10-värdet för Lemna gibba (andmat) 
så blir riskkvoten 1,65, vilket visar på en förhöjd risk för den akvatiska miljön. Denna bedöm-
ning är dock inte i enlighet med riktlinjerna i TGD, som ska baseras på EC50.  
 

                                                 
221 Andersson et al 2006 
222 Jjemba 2006 
223 Naturvårdsverket 2003b 
224 KIFS 2005:7 
225 Brain et al 2004 
226 Andersson et al 2006 
227 Lindberg et al 2005 
228 Andersson et al 2006 
229 Fernández et al 2004 



 41

Tabell 14. Vid riskbedömning av doxycyklin blir riskkvoten större än ett, baserat på den känsligaste 
organismen, andmat, med ett kroniskt EC10 = 55 µg/l.230 Vid användning av känsligaste EC50-värdet = 
15,2*103 µg/l231 (alg) istället (enligt TGD:s riktlinjer), blir riskkvoten betydligt lägre än ett. 
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
Lemna gibba 55 µg/l 1000 0,055 µg/l 0,091/0,055 = 1,65 
Chlorella vulgaris 15,2*103 µg/l 1000 15,2 µg/l 0,091/15,2 = 0,006 
 
Diskussion 
Doxycyklin är det enda antibiotikumet med en riskkvot större än ett. Denna bedömning är 
dock inte gjord enligt TGD:s riktlinjer där EC50 bör användas. Man bör ändå påvisa den stora 
skillnaden i riskkvot, som kan bero på att det är en annan art som testas men också på att det 
är känsligare att testa EC10 jämfört med EC50. Den ovan nämnda studien av Hamscher (2002) 
tyder på att antibiotika som är bundet till slam och partiklar kan återlösas i vatten. Detta gör 
att riskbedömningen blir osäker eftersom det är troligt att koncentrationen i vattnet på grund 
av detta varierar med tiden.  

4.3. Antiinflammatoriska ämnen  
De antiinflammatoriska ämnena som ingår i screeningen lindrar smärta, feber och inflamma-
tioner (antiinflammatoriska) och verkar alla på samma sätt. De antiinflammatoriska ämnena 
kallas cox-hämmare eftersom de hämmar ett enzym i kroppen som heter cyklooxygenas (för-
kortas cox). Det är detta enzym som bidrar till att det bildas prostaglandiner som i sin tur är 
det ämne som framkallar smärta, inflammation och feber. Cox-hämmare kallas ofta för 
NSAID* (Non Steroid Anti Inflammatory Drugs). I Sverige är ibuprofen, ketoprofen och 
diklofenak receptfria läkemedel, medan naproxen är receptbelagt.232  
 
Resultat från screening 
Om man jämför fyndfrekvens för antiinflammatoriska ämnen i slam från skånska reningsverk 
med fyndfrekvenser i slam från hela Sverige ser man att samtliga antiinflammatoriska ämnen 
detekterades i slam. De har dessutom relativt höga fyndfrekvenser jämfört med andra läke-
medelsgrupper (figur 19). Ibuprofen detekterades i slam från samtliga skånska reningsverk. I 
slam följer de skånska fyndfrekvenserna de nationella väl, men med en avvikelse i form av 
färre fynd av ketoprofen i Skåne.  
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Figur 19. Fyndfrekvens av antiinflammatoriska ämnen i slam från 12 reningsverk i Skåne jämfört med 
fyndfrekvensen i slam från 59 reningsverk i övrig regional screening.233   
 
Vid jämförelse av fyndfrekvens för antiinflammatoriska ämnen i utgående vatten från skånska 
reningsverk med fyndfrekvenser från hela Sverige ser man att även i denna matris detekteras 
samtliga antiinflammatoriska ämnen i Skåne (figur 20). Samtliga ämnen, utom diklofenak, 
detekterades i samtliga prover i den skånska screeningen. Fyndfrekvenserna i Skåne följer väl 
fyndfrekvenser från övriga Sverige. 
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Figur 20. Fyndfrekvens av antiinflammatoriska ämnen i utgående vatten från 12 reningsverk i Skåne 
jämfört med fyndfrekvensen i vatten från 54 reningsverk i övrig regional screening.234   
 
Mediankoncentrationer för antiinflammatoriska ämnen i slam i skånska reningsverk följer det 
nationella mönstret, men med en något förhöjd halt av ibuprofen (figur 21).  
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Figur 21. Mediankoncentration (µg/kg TS) av antiinflammatoriska ämnen i slam från 12 reningsverk i 
Skåne jämfört koncentrationen i slam från 59 reningsverk i övrig regional screening.235  
 
Mediankoncentrationer för antiinflammatoriska ämnen i utgående vatten i skånska 
reningsverk ligger klart lägre än för övriga svenska verk (figur 22), med undantag för 
diklofenak där koncentrationerna är jämförbara. Ibuprofen (0,3 µg/l) och ketoprofen (0,1 µg/l) 
detekterades också i lakvatten från Spillepengs deponi i Malmö.236 
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Figur 22. Mediankoncentration (µg/l) av antiinflammatoriska ämnen i utgående vatten från 12 skånska 
reningsverk jämfört med koncentrationen i vatten från 54 reningsverk i övrig regional screening.237   
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I övriga läns regionala screeningar deltog 20 av reningsverken med mätningar av läkemedel i 
ingående, orenat vatten till reningsverk. Med hjälp av dessa data, och data för utgående vatten 
från samma reningsverk, beräknades reningsgraden för antiinflammatoriska ämnen. 
Reningsgraden beskriver hur stor andel av ämnet som har eliminerats från vattnet efter 
passage genom reningsverket. Ämnena behöver alltså inte ha brutits ned, utan kan eventuellt 
återfinnas i slammet. Reningsgraden för de antiinflammatoriska ämnena i screeningen visas i 
figur 23. Trots mycket höga fyndfrekvenser av ämnena så elimineras samtliga, utom 
diklofenak, från vattnet med minst 70 %.238 Detta innebär inte nödvändigtvis en total 
eliminering, ämnena kan återfinnas i slam, vilket de höga fyndfrekvenserna i slam tyder på.  
 
 

Reningsgrad för antiinflammatoriska ämnen i vatten

0

20

40

60

80

100

Ibuprofen Naproxen Ketoprofen Diclofenac

 
Figur 23. Reningsgrad för antiinflammatoriska ämnen i vatten i reningsverk, baserat på 20 reningsverk 
i Sveriges regionala screening.239   
 
Jämförelsen av avloppsvatten från sjukhus och övriga avlopp in till reningsverk visas i figur 
24 nedan. Koncentrationerna i sjukhusavloppen följer samma mönster som övriga avlopp, 
eventuellt med en förhöjd koncentration av ibuprofen.  
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Figur 24. Mediankoncentration av antiinflammatoriska ämnen i vatten från sex sjukhusavlopp jämfört 
med övriga inloppsvatten till reningsverk (n=20) i screeningen.240 
 
 I den nationella screeningen analyserades också bakgrundsprover från olika sjöar. Samtliga 
antiinflammatoriska ämnen detekterades i Lilla Öresjön. Detta tror man orsakas av kring-
liggande sommarstugor som inte är kopplade till något reningsverk. De antiinflammatoriska 
ämnena, utom ibuprofen, detekterades dessutom i låga halter i en dricksvattenkälla i Kristine-
hamn. Samtliga antiinflammatoriska ämnen detekterades i den nationella screeningen i prover 
tagna i anknytning till djuruppfödning i till exempel gödsel och diken.241 

4.3.1. Ibuprofen  
Egenskaper  
Ibuprofen har det kemiska namnet 2-(4-isobutylfenyl)propionsyra och CAS-nummer: 15687-
27-1.242

 Se figur 25 för strukturformel. 
 

 
Figur 25. Strukturformel för ibuprofen.243 
 
Ibuprofen används bland annat för akuta smärttillstånd, mot feber och vid reumatisk verk.244  
 
Ibuprofen elimineras i stor utsträckning från vatten i reningsverk jämfört med andra läke-
medelssubstanser. Reningsgraden ligger ofta mellan 66-100 %245 och reningen verkar främst 
ske genom biologiska processer.246 Reningsgraden stämmer väl överrens med resultaten från 
screeningen där ibuprofen renades från vattnet med cirka 90 %. Trots detta är ibuprofen ett 
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läkemedel som vanligen återfinns i höga halter och i stora andelar av proverna vid olika 
undersökningar.247 Detta visar även den regionala screeningen med höga fyndfrekvenser både 
i slam och i vatten. Man har till och med funnit detekterbara halter av ämnet ute till havs, med 
högst koncentration utanför Tromsö (3,08 µg/l).248 Detta kan bero på att ibuprofen säljs i 
väldigt stora kvantiteter, år 2005 var det det fjärde mest sålda receptfria läkemedelssubstansen 
i Sverige249 med en försäljning på 70149 kg250 (DDD mer än 58 457 534,251 eller 68200 kg år 
2002252). 
 
I luften bryts ibuprofen ned med hjälp av hydroxylradikaler och halveringstiden för ibuprofen 
i luft är cirka 32 timmar. Även torr- och våtdeposition kan eliminera ibuprofen från luften. 253 
Om ibuprofen finns i marken så förväntas låg rörlighet, baserat på Koc-värdet (3400).254 Detta 
värde antyder också att ibuprofen i vattenmiljö kommer att bindas till partiklar och sediment. I 
resultaten från screeningen 2005 visar det sig att ibuprofen är vanligt förekommande i både 
slam och vatten.255 Biokoncentrationsfaktorn* (BCF) på 3 indikerar att biokoncentreringen i 
akvatiska organismer kan förekomma.256  BCF beräknades med hjälp av log Kow som är 
3,97257, vilken överstiger den gräns som i många länder används för att avgöra om ett ämne 
bioackumuleras.258  
 
Ibuprofen har visat sig vara skadligt för svamp och bakterier.259 Ämnet har också testats för 
toxicitet i blandningar och det har visat sig att effekten kan vara högre för blandningar än för 
enskilda substanser.260 Baserat på ekotoxikologisk data för ibuprofen (tabell 15) klassificeras 
ämnet som giftigt för vattenlevande organismer (baserat på Daphnia magna).261 Den käns-
ligaste organismen är Gammarus pulex (kräftdjur) med LOEC* = 0,01 µg/l.262 
 
Tabell 15. Ekotoxikologiska data för ibuprofen där den känsligaste organismen är ett kräftdjur 
(Gammarus pulex) med LOEC = 0,01 µg/l.  
Endpoint Koncentration Referens 
NOEC fisk (Lepomis macrochirus) 4 d 1*104 µg/l Halling-Sørensen et al 1998 
LC50 fisk (Lepomis macrochirus) 4 d 173*103 µg/l Halling-Sørensen et al 1998 
EC50 alg (Skeletonema costatum) 4 d  7,1*103 µg/l Halling-Sørensen et al 1998 
EC50 (Daphnia magna) 2 d 9,06*103 µg/l Halling-Sørensen et al 1998 
EC50 (Daphnia magna) 2 d 101,2*103 µg/l Cleuvers 2004 
EC50 nässeldjur (Hydra vulgaris) akut 1 µg/l Pascoe et al 2003 
LOEC kräftdjur (Gammarus pulex) 1,5 
h 

0,01 µg/l De Lange et al 2006 
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Spridning i miljön 
Ibuprofen detekterades i samtliga slam- och vattenprov i Skånes reningsverk. Den högst 
uppmätta halten i vatten är 1,65 µg/l (Ystad). I lakvatten från Spillepengs deponi var kon-
centrationen av ämnet 0,3 µg/l, ämnet detekterades ej i lakvatten från Helsingborgs åter-
vinningsanläggning.263 I förstudien av Belinda Jönsson beräknades PEC för ibuprofen till 585 
µg/l,264 vilket är långt högre än de uppmätta värdena. I flera andra studier över ibuprofen i 
vatten från reningsverk har ämnet detekterats i koncentrationer på cirka 0,05- 7 µg/l265, vilket 
visar att resultatet från screeningen ligger på ungefär samma nivå som resultat från andra 
undersökningar.  
 
Hur ibuprofen fördelas i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell visas i figur 26. 
Ämnet kommer främst att finnas i vatten, men en stor andel kommer även att finnas i sedi-
menten. Koncentrationen i sediment kommer att vara cirka två tiopotenser högre än kon-
centrationen i vatten (i g/m3). Jorden kommer att tillföras en liten del av ämnet genom deposi-
tion från luften. I praktiken är det också möjligt att ibuprofen tillförs jorden genom slam-
spridning, men det är enbart en liten andel av ämnet som hamnar i slammet i reningsverken 
(baserat på data från Hässleholmsvatten 2005).  Ibuprofen har dock relativt långsam ned-
brytningshastighet i jord så om ämnet förekommer där så finns det kvar under en lång tid. 
Ibuprofen försvinner från systemet främst genom advektion och nedbrytning i vatten, samt i 
betydligt mindre utsträckning genom nedbrytning och advektion i sediment. Ibuprofen har en 
uppehållstid i systemet på 719 timmar, vilket är längst av de antiinflammatoriska ämnena.  
 

 
Figur 26. Fördelning i av ibuprofen i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell. Störst andel av 
ämnet finns i vattnet, medan koncentrationen är cirka två tiopotenser högre i sediment jämfört med 
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vatten. Ibuprofen kommer att elimineras från systemet i ungefär lika stor utsträckning på grund av 
advektion som på grund av nedbrytning.  
 
Riskbedömning 
För riskbedömningen används effektdata från De Lange et al (2006) som kombineras med 
riskfaktorn 100 eftersom LOEC anges istället för EC50. Som MEC används maxvärdet i den 
skånska screeningen: 1,65 µg/l.266 Beräkningar till riskbedömning baseras på den känsligaste 
organismen, Gammarus pulex (kräftdjur) med LOEC = 0,01 µg/l267 (se tabell 16). Beräk-
ningarna ger en mycket hög riskkvot och man kan alltså dra slutsatsen att ibuprofen utgör en 
risk för den akvatiska miljön vid skånska reningsverk. Om man använder koncentrationen i 
lakvattnet från Spillepengs deponi (0,3 µg/l268) som MEC blir riskkvoten = 3000, och även i 
lakvatten utgör alltså ibuprofen en risk.  
 
Tabell 16. Beräkningar av riskkvot för ibuprofen. Riskkvoten blir betydligt högre än ett baserat på den 
känsligaste organismens (kräftdjur) LOEC = 0,01µg/l.269 
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
Gammarus pulex 0,01 µg/l 100 10-4 µg/l 1,65/10-4 = 16500 
 
Diskussion 
Mackays fugacitetsmodell visar att ibuprofen kommer att ha relativt hög koncentration i sedi-
ment. Det vore därför önskvärt att göra en riskbedömning baserad på organismer som lever 
där. Men ämnet kommer också i stor utsträckning att förekomma i vatten och därför är den 
aktuella riskbedömningen med effektdata från akvatiska organismer relevant. Ibuprofen har 
den näst högsta riskkvoten i screeningen och även vid beräkning med effektdata för Hydra 
vulgaris (nässeldjur) istället för som ovan med Gammarus pulex (kräftdjur) blir riskkvoten 
högre än ett. 

4.3.2. Naproxen  
Egenskaper  
Det kemiska namnet för naproxen är (S)-2-(6-metoxi-2-naftyl)propansyra270 och CAS-numret 
är 22204-53-1271, se figur 27 för strukturformel.   
 

 
Figur 27. Strukturformel för naproxen.272 
 
Läkemedlet används främst vid akuta smärttillstånd, inflammatoriska ledsjukdomar och 
migrän.273 2005 såldes i Sverige 11999 kg naproxen 274(23 997 217 DDD275). Det innebär en 
liten minskning sedan 2003.276 Omkring 30 % av naproxen metaboliseras i kroppen till den 
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inaktiva substansen 6-desmetylnaproxen, medan resterande utsöndras som oförändrad nap-
roxen eller som naproxenkonjugat, främst via urin.277 Naproxen renas från avloppsvatten med 
cirka 40-90 % i reningsverk. En del av ämnet binds till partiklar i slam, men detta kan inte 
förklara hela reningsmekanismen som i övrigt är okänd.278 Reningsgraden i screeningen ligger 
i den högre delen med cirka 82 %.279 Ute i naturen verkar det som om fotonedbrytning och 
bionedbrytning är troliga elimineringsvägar, men detta är inte heller riktigt utrett.280 Enligt 
Halling-Sørensen så sker ingen bionedbryting av naproxen.281 Log Kow är 4,4282 vilket tyder 
på att ämnet kan bioackumuleras. 
 
Ämnet klassificeras utifrån data i tabell 17 som mycket giftigt för vattenlevande orga-
nismer.283 Den känsligaste organismen är Ceriodaphnia dubia (räka) med EC50 = 330 µg/l. 
 
Tabell 17. Ekotoxikologiska data för naproxen. Den känsligaste organismen är en räka (Ceriodaphnia 
dubia) med EC50 = 330 µg/l.  
Endpoint Koncentration Referens 
EC50 alg (Pseudokirchneriella 
subcapitata) 96 h 

32*103 µg/l Isidori et al 2005b 

EC50 djurplankton (Brachionus 
calyciflorus) 48 h 

560 µg/l Isidori et al 2005b 

EC50 räka (Ceriodaphnia dubia) 7 d 330 µg/l Isidori et al 2005b 
 
Spridning i miljön 
Naproxen detekterades i nio slamprover och i samtliga vattenprover i Skånes regionala 
screening. Den högst uppmätta halten i vatten är 1,94 µg/l (Trelleborg). Ämnet detekterades 
även i lakvatten från Spillepengs deponi i en koncentration på 0,04 µg/l.284 I förstudien till 
detta arbete beräknades PEC till 600 µg/l för naproxen,285 vilket klart överstiger de uppmätta 
värdena. I andra undersökningar har naproxen detekterats i halter upp till 0,52 µg/l,286 och 
mellan ca 0,2-1,9 µg/l i sju finska reningsverk.287 Resultaten från den skånska screeningen är i 
samma storleksordning som dessa resultat. 2005 undersöktes orenat och renat dricksvatten 
från tre vattenverk i Stockholm (undersökningen är ännu ej publicerad). Naproxen detek-
terades i samtliga vattenprov med en maxhalt på 0,6*10-3 µg/l i renat vatten.288  
 
I figur 28 nedan visas hur naproxen fördelar sig i olika matriser enligt Mackays fugacitets-
modell. Ämnet kommer nästan uteslutande att finnas i vatten och sediment, med cirka 80 % i 
vattnet. Koncentrationen blir klart högst i sediment (cirka två tiopotenser högre än i vatten 
uttryckt i g/m3). Ämnet kommer främst att försvinna från systemet i vattenfasen, framför allt 
genom nedbrytning, men också genom advektion. I sediment kommer troligtvis naproxen att 
finnas kvar under lång tid eftersom det knappast sker vare sig nedbrytning eller advektion, 
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och transporten tillbaka till vattnet är inte heller särskilt stor. Uppehållstiden för naproxen i 
systemet är 410 timmar, vilket är mitt i intervallet jämfört med övriga läkemedel.  
 

 
Figur 28. Fördelning av naproxen i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell. Cirka 4/5 av ämnet 
finns i vattnet, men koncentrationen blir ändå cirka två tiopotenser högre i sediment. Till störta delen 
försvinner naproxen från systemet genom nedbrytning i vattnet.  
 
Riskbedömning 
Vid beräkningar av riskkvot för naproxen (tabell 18) används maxvärdet i den skånska 
screeningen: 1,94 µg/l289 som MEC och för beräkning av PNEC används EC50 = 330 µg/l från 
den känsligaste organismen, Ceriodaphnia dubia290 (räka). Beräkningar visar att ämnet utgör 
en risk för den akvatiska miljön. Om koncentrationen i lakvatten från Spillepengs deponi 
(0,04 µg/l) används som MEC blir riskkvoten lägre än ett och naproxen utgör alltså ingen risk 
i denna miljö.  
 
Tabell 18. Beräkningar av riskkvot för naproxen. Riskkvoten är större än ett baserat på den 
känsligaste organismens (räka) EC50 (330 µg/l).291  
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
Ceriodaphnia dubia 330 µg/l 1000 0,33 µg/l 1,94/0,33 = 6 
 
Diskussion 
Beräkningarna visar att naproxen utgör en ekologisk risk, särkskilt eftersom ämnet troligtvis 
bioackumuleras. Mackays fugacitetsmodell visar att naproxen främst kommer att förekomma i 
vattenmiljö och det är därför lämpligt att göra riskbedömningen på akvatiska organismer. 
Dock kunde man önska sig en riskbedömning inriktad på sedimentlevande organismer på 
                                                 
289 Andersson et al 2006 
290 Isidori et al 2005b 
291 Isidori et al 2005b 
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grund av att koncentrationen enligt Mackays fugacitetsmodell förväntas bli hög där, men 
eftersom data saknas så är detta inte möjligt. Det är extra oroande att ämnet har detekterats i 
svenskt dricksvatten.292    

4.3.3. Ketoprofen 
Egenskaper  
Det kemiska namnet för ketoprofen är 2-(3-bensoylfenyl)propansyra och CAS-numret är 
22071-15-4.293 Se figur 29 för strukturformel. 
 

 
Figur 29. Strukturformel för ketoprofen.294 
 
Ketoprofen används främst vid reumatiska sjukdomar och menstruationssmärtor. 2005 
konsumerades i Sverige 1656 kg ketoprofen295 (mer än 11 043 049 DDD296 eller 62700 kg 
2002297). Ketoprofen metaboliseras till 85 % och utsöndras via njurarna, främst som kon-
jugat,298 som lätt transformeras tillbaka till den ursprungliga substansen. Ketoprofen har inga 
kända biologiskt aktiva metaboliter.299 
 
Enligt en svensk undersökning renas ketoprofen med cirka 65 % i reningsverk,300 medan 
undersökningar från andra reningsverk visar en reningsgrad på endast 15 %.301 I screeningen 
elimineras ketoprofen från avloppsvattnet med 72 %.302 Men det finns data som tyder på att 
ketoprofen bryts ned relativt snabbt i öppet vatten, dock är den exakta mekanismen för detta 
inte känd.303 Log Kow är 3,16304 vilket antyder att ämnet kan bioackumuleras. 
 
Det är svårt att hitta information om ämnet och effektdata består enbart av beräknade QSAR-
värden* som visas i tabell 19. Den känsligaste organismen är fisk med EC50 = 32*103 µg/l.305 
Från dessa data bedöms ketoprofen vara skadligt för vattenlevande organismer.306  
 
Tabell 19. Ekotoxikologiska data för ketoprofen. Effektdata från levande organismer saknas. Den 
känsligaste organismen enligt QSAR-bedömning är en fisk, med EC50 = 32*103 µg/l.  
Endpoint Koncentration Referens 
EC50 fisk (QSAR) 32*103 µg/l Sanderson et al 2003 
EC50 Daphnid (QSAR) 248*103 µg/l  Sanderson et al 2003 
EC50 alg (QSAR) 164*103 µg/l  Sanderson et al 2003 

                                                 
292 Wennmalm 2007 (pers kom) 
293 ChemIDplus 2006, ”ketoprofen” 
294 Fass 2006, ”ketoprofen” 
295 Jönsson 2006 (pers kom) 
296 Apoteket 2006 
297 Läkemedelsverket 2004 
298 Fass 2006, ”ketoprofen” 
299 Rx-list 2006, ”ketoprofen” 
300 Bendz et al 2005  
301 Tauxe-Wuersch et al 2005 
302 Andersson et al 2006 
303 Bendz et al 2005 
304 Avdeef et al 2002  
305 Sanderson et al 2003 
306 KIFS 2005:7 
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Spridning i miljön  
Ketoprofen detekterades i 6 slamprover och i samtliga vattenprover i Skåne. Den högst upp-
mätta halten i vatten är 2,27 µg/l (Trelleborg). Ämnet detekterades i också i lakvatten från 
Spillepeng i en koncentration på 0,1 µg/l.307 PEC för ketoprofen beräknades i förstudien till 
74 µg/l,308 vilket är högre än de uppmätta värdena. I en undersökning från sju finska renings-
verk detekterades ketoprofen i upp till ca 1,2 µg/l,309 och i en annan undersökning i upp till 
0,38 µg/l.310 Dessa resultat är något lägre än de från den aktuella screeningen. I andra studier 
har ämnet detekterats till och med i dricksvatten i koncentrationer upp till 0,003 µg/l.311  
 
Mackays fugacitetsmodell visa fördelningen av ketoprofen i olika matriser när det kommer ut 
i miljön, se figur 30. Ketoprofen kommer nästan uteslutande att stanna kvar i vattnet. En liten 
del avgår dock till sedimenten, där koncentrationen kommer att vara ungefär hälften så hög 
som i vattnet (i g/m3). Nedbrytning i vatten står för mer än 90 % av elimineringen av keto-
profen. Ketoprofen har en uppehållstid i systemet på cirka 6 timmar, vilket är den näst 
kortaste tiden av alla läkemedel som ingår i screeningen.  
 

 
Figur 30. Fördelningen av ketoprofen enligt Mackays fugacitetsmodell. Ämnet förekommer i väldigt 
stor andel i vatten, det är också där koncentrationen är högst (koncentrationen är ungefär häften så 
stor i sediment, uttryckt i g/m3). Ketoprofen kommer främst att försvinna från modellen genom ned-
brytning i vatten.  
 
 
 

                                                 
307 Andersson et al 2006 
308 Jönsson 2006 (pers kom) 
309 Lindqvist et al 2005 
310 Läkemedelsverket 2004 
311 Rabiet et al 2006 
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Riskbedömning 
Som MEC används maxvärdet från den skånska screeningen: 2,27 µg/l.312 Det finns inga 
experimentella effektdata för ämnet, här används istället data beräknade med QSAR. För 
beräkning av PNEC används EC50 = 32*103 µg/l från fisk som är den känsligaste organismen 
(tabell 20). Riskkvoten är lägre än ett och risken för akvatisk miljö verkar därför vara liten. 
Eftersom koncentrationen i lakvatten från Spillepengs deponi i Malmö (0,1 µg/l313) är lägre än 
använd MEC så är alltså risken i denna miljö ännu mindre än vid reningsverk.  
 
Tabell 20. Beräkning av riskkvot för ketoprofen. Den känsligaste organismen enligt QSAR-bedömning 
är fisk, med EC50 = 32*103 µg/l. Beräkning med dessa värden ger en riskkvot lägre än ett. Denna 
bedömning är dock inte gjord i enlighet med TGD:s riktlinjer och är  mycket osäker på grund av att 
experimentella data saknas.     
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
fisk 32000 µg/l 1000 32 µg/l 2,27/32 = 0,07 
 
Diskussion 
Beräkningen av riskkvot är ytterst osäker eftersom inga experimentella effektdata finns att 
tillgå. Övriga antiinflammatoriska ämnen som ingår i studien har samtliga fått riskkvoter 
högre än 1 varför man bör vara extra försiktig med riskkvoten för ketoprofen. Eftersom kon-
centrationen av ketoprofen enligt modellering kommer att vara lika hög i sediment som i 
vatten så är det önskvärt med effektdata från organismer som lever i sediment. Det är emeller-
tid svårt att alls finna några effektdata för ketoprofen så detta kan inte genomföras.  

4.3.4. Diklofenak  
Egenskaper 
Diklofenak har det kemiska namnet (o-(2,6-dikloroanilin)fenyl)ättiksyra och CAS-nummer: 
15307-86-5314, se figur 31 för strukturformel.  
 

 
Figur 31. Strukturformel för diklofenak.315  
 
Diklofenak används främst vid behandling av inflammation och smärta vid reumatiska sjuk-
domar.316 År 2005 såldes i Sverige 3353 kg diklofenak317 (mer än 33 526 354 DDD diklo-
fenak eller 3960 kg 2002318), och försäljningen har ökat med ca 16 % sedan 2003.319 Diklo-
fenak elimineras från kroppen genom metabolism, mindre än 1 % av modersubstansen 
utsöndras oförändrad. Cirka 65 % av läkemedlet utsöndras genom urinen och 35 % genom 
gallan.320 Fem olika metaboliter av diklofenak har identifierats i urin och en av dem, 4’-
hydroxy-diklofenak, är svagt farmakologiskt aktiv.321 Reningsgraden för diklofenak i avlopps-

                                                 
312 Andersson et al 2006 
313 Andersson et al 2006 
314 ChemIDplus 2004, ”diclofenac” 
315 Fass 2006, ”diclofenac” 
316 Fass 2006, ”diklofenak”  
317 Jönsson 2006 (pers kom) 
318 Läkemedelsverket 2004 
319 Apoteket 2006 
320 Fass 2006, ”diklofenak”  
321 Rx-list 2006, ”diclofenac”  
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reningsverk varierar mellan olika studier, från 17 %322 och 69 %323 till 100 %324. 
Reningsgraden i screeningen är cirka 20 %. Trots att diklofenak metaboliseras väl i kroppen 
så är det ett av de läkemedel som oftast detekteras vid olika undersökningar i vatten325 och 
man har funnit halter på upp till 0,38 µg/l i dricksvattenbrunnar med grundvatten.326 
Resultatet från screeningen visar också på höga fyndfrekvenser av ämnet.327  
 
Diklofenak förväntas ha låg rörlighet i jord på grund av att Koc = 830328, detta värde säger 
också att diklofenak kommer att adsorberas till partiklar och sediment om det befinner sig i 
vatten. I resultaten från den regionala screeningen ser man dock att diklofenak är vanligt före-
kommande i både slam och vatten.329 Ämnet verkar inte vara bionedbrytbart i jord eller 
vatten, istället är det fotolys som står för den främsta nedbrytningsprocessen i vatten, 
halveringstiden uppskattas till 8 dagar.330 Det är svårt att utifrån beräknade biokoncentrations-
faktorer säga om diklofenak biokoncentreras eftersom det förekommer olika uppgifter i 
litteraturen, mellan 3331- 2732332. Om den lägre faktorn stämmer så bör ämnet ej biokon-
centreras,333 men om den högre faktorn är korrekt så är biokoncentrering i akvatiska organis-
mer trolig.334 Log Kow-värdet (4,51)335 stöder antagandet att ämnet bioackumuleras. Att bio-
koncentration faktiskt förekommer visades år 2004 när diklofenak blev uppmärksammat som 
ett allvarligt miljögift. Man sammankopplade då en nästan total utrotning av en av Indiens och 
Pakistans gamarter med användningen av diklofenak som läkemedel för boskap.336  
 
I tabell 21 visas ekotoxikologiska data för diklofenak, den känsligaste arten är Oncorhynchus 
mykiss (regnbågslax) med LOEC = 5 µg/l.337 Giftigheten ska enligt Kemikalieinspektionen 
bedömas med hjälp av EC50,338 detta saknas dock för diklofenak.  
 
Tabell 21. Ekotoxikologiska data för diklofenak. Den känsligaste arten är en regnbågslax 
(Oncorhynchys mykiss) vars LOEC = 5 µg/l.  
Endpoint Koncentration Referens 
NOEC alg (Pseudokirchneriella 
subcapitata) 4 d 

10*103 µg/l Ferrari et al 2003 

NOEC kräftdjur (Cerodaphnia dubia) 7d 1000 µg/l Ferrari et al 2003 
NOEC fisk (Danio rerio) 10 d 4000 µg/l Ferrari et al 2003 
LOEC fisk (Oncorhynchus mykiss) 28 d 5 µg/l Schwaiger et al 2004 
 
 
 

                                                 
322 Heberer et al 2002 
323 Ternes 1998 
324 Thomas and Foster 2004 
325 HSDB 2006, ”diclofenac” 
326 Heberer et al 1998 
327 Andersson et al 2006 
328 HSDB 2006 
329 Andersson et al 2006 
330 HSDB 2006, ”diclofenac” 
331 HSDB 2006 
332 Schwaiger et al 2004 
333 HSDB 2006, ”diclofenac” 
334 Schwaiger et al 2004 
335 HSDB 2006 
336 Oaks et al 2004 
337 Schwaiger et al 2004 
338 KIFS 2005:7 
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Spridning i miljön 
Diklofenak detekterades i alla skånska slamprover utom ett och i alla vattenprover utom ett. 
Den högst uppmätta halten i vatten är 0,6 µg/l (Svedala). Ämnet detekterades även i lakvatten 
från Spillepeng i en koncentration på 0,01 µg/l.339 I förstudien beräknades PEC till 112 
µg/l,340 vilket ligger långt över resultatet från screeningen. Resultaten från screeningen ligger i 
samma storleksområde som fynd från andra undersökningar.  I andra studier av utgående 
vatten från reningsverk detekteras diklofenak i upp till 0,3 µg/l,341 och i Läkemedelsverkets 
genomgång av sju olika undersökningar var den högst detekterade halten 5,45 µg/l.342.  
 
Resultatet av modellering enlig Mackays fugacitetsmodell visas i figur 32. Diklofenak 
kommer nästan uteslutande att finnas i vatten och sediment på grund av dess låga ångtryck. 
Störst andel finns i sediment. Koncentrationen kommer att vara cirka två tiopotenser högre i 
sediment jämfört med vatten (uttryckt i g/m3). Ämnet kommer främst att försvinna från 
systemet genom nedbrytning i vatten. Uppehållstiden för diklofenak i systemet är 576 timmar 
vilket är ungefär mitt i intervallet för nedbrytning jämfört med övriga läkemedel.  
 
 

 
Figur 32. Fördelning av diklofenak i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell. Cirka två  tredje-
delar av ämnet kommer att finnas i sediment och cirka en tredjedel i vatten. Koncentrationen är cirka 
två tiopotenser högre i sediment jämfört med vatten, uttryckt i g/m3. Diklofenak kommer främst att 
elimineras från modellen genom nedbrytning i vatten.  
 
 
 
                                                 
339 Andersson et al 2006 
340 Jönsson 2006 (pers kom) 
341 Lindqvist et al 2005 
342 Läkemedelsverket 2004 
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Riskbedömning 
Vid riskbedömning av diklofenak används LOEC = 5 µg/l från Oncorhynchus mykiss (fisk) 
vid beräkning av PNEC343 (tabell 22). Som MEC används maxvärdet i den skånska 
screeningen: 0,6 µg/l.344 Riskkvoten blir högre än ett och därför utgör diklofenak en risk för 
den akvatiska miljön. Om koncentrationen i lakvatten från Spillepengs deponi i Malmö (0,01 
µg/l345) istället används som MEC blir riskkvoten lägre än ett och diklofenak utgör alltså 
ingen risk för akvatiska organismer i aktuell miljö.    
 
Tabell 22. Beräkning av riskkvot för diklofenak. Riskkvoten blir högre än ett baserat på den känsligaste 
organismens (fisk) LOEC (5 µg/l).346   
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
Oncorhynchus mykiss 5 µg/l 10 0,5 µg/l 0,6/0,5 = 1,2 
 
Diskussion 
För att få en mer relevant bedömning av risken så borde riskbedömningen baseras på eko-
toxikologisk data även från sedimentlevande organismer. Detta finns tyvärr inte att tillgå. 
Riskbedömningen borde också kompletteras med data från terrester miljö eftersom det har 
visat sig att just diklofenak har haft en förödande effekt för några gamarter i Pakistan. Detta 
visar hur viktigt det är att undersöka flera matriser och göra en utökad riskbedömning. Det 
faktum att biokoncentration faktiskt har påvisats för diklofenak gör att faran med ämnet är 
ännu större än vad riskkvoten visar.  

4.4. Hormoner  
I början av 90-talet observerades dubbelkönade mörtar utanför kommunala reningsverk i 
England. Detta blev startskottet för forskning om hormoner som miljöstörande ämnen. 
Hormonella läkemedel är ofta mycket potenta även i andra organismer än den det är avsett 
för. Detta beror på att våra hormonsystem evolutionärt sett är mycket gamla och därför är 
identiska för många arter. Men trots att själva hormonerna är lika mellan olika arter så kan de 
ha olika funktioner och styra olika fysiologiska processer. Ett exempel på detta är östrogen 
som hos äggläggande ryggradsdjur som till exempel fiskar och fåglar styr produktionen av 
ägguleproteiner (vitellogenin), medan denna funktion helt saknas hos placentala däggdjur, till 
exempel människan, eftersom de saknar äggula. Det råder kunskapsbrist om hormoners olika 
funktioner i olika organismer och det kan därför vara svårt upptäcka effekterna och därmed 
svårt att göra en riskbedömning.347 Hormoner är den enda läkemedelsgruppen som det gjorts 
mer omfattande ekotoxikologiska studier över, särskilt när det handlar om kroniska effekter 
på fisk. I en reviewartikel av Mills och Chichester (2005) visas på ett flertal undersökningar 
som övertygar om att hormoner påverkar reproduktionen hos fisk vid mycket låga halter. 
Trots att denna påverkan är bevisad så är det svårt att hitta information om hur hormoner (och 
andra hormonstörande ämnen) påverkar reproduktion i en naturlig akvatisk miljö, troligtvis på 
grund av att det saknas bra metoder för att göra en direkt koppling av en viss kemikalie till 
effekter på en population.348  
 
Den största andelen av de hormoner som når vår miljö är kroppsegna hormoner, medan 
andelen hormoner som kommer från läkemedel är relativt liten. Det har dock visat sig att 

                                                 
343 Schwaiger et al 2004 
344 Andersson et al 2006 
345 Andersson et al 2006 
346 Schwaiger et al 2004 
347 Larsson et al 2005 
348 Mills och Chichester 2005 
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syntetiska hormoner bryts ned betydligt långsammare än naturliga.349 Av de hormoner som 
ingår i denna studie tillhör etinylöstradiol och noretisteron den syntetiska gruppen, medan 
östriol, östradiol och progesteron är kroppsegna hormoner som är nödvändiga för kroppens 
funktioner. Även kroppsegna hormon kan framställas syntetiskt och ingå i läkemedel.350   
 
Resultat från screening 
Om man jämför fyndfrekvens av hormoner i slam i skånska reningsverk med övriga svenska 
reningsverk ser man att Skåne följer det nationella mönstret (figur 33). Skåne har dock 
generellt något fler fynd av de olika hormonerna i slam.351  
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Figur 33. Fyndfrekvens av hormoner i slam från 12 reningsverk i Skåne jämfört med fyndfrekvensen i 
slam från 59 reningsverk i övrig regional screening.352  
 
Fyndfrekvens av hormoner i utgående avloppsvatten från skånska reningsverk visar på något 
färre fynd av hormoner jämfört med övriga Sverige (figur 34), med undantag för noretisteron. 
Östradiol och etinylöstradiol detekterades inte alls i vatten från något skånskt reningsverk.353 
 

                                                 
349 Hauffman 2003 
350 Nationalencyklopedien 2006 
351 Andersson et al 2006 
352 Andersson et al 2006 
353 Andersson et al 2006 
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Fyndfrekvens för hormoner i vatten från reningsverk
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Figur 34. Fyndfrekvens av hormoner i utgående vatten från 12 reningsverk i Skåne jämfört med fynd-
frekvensen i vatten från 54 reningsverk i övrig regional screening.354   
 
Mediankoncentrationer för hormoner i slam i Skånska reningsverk visar att de skånska kon-
centrationerna av progesteron och särskilt östriol är högre än de nationella värdena (figur 35). 
För övriga hormoner är koncentrationerna är lägre.355  
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Figur 35. Mediankoncentration (µg/kg TS) av hormoner i slam från 12 reningsverk i Skåne jämfört med 
koncentrationen i slam från 59 reningsverk i övrig regional screening.356  
 
En jämförelse av mediankoncentrationer för hormoner i utgående avloppsvatten visar att 
halterna av hormoner i de skånska verken är lägre än för övriga reningsverk (figur 36). 
Noretisteron och progesteron detekterades i lakvattnet från Helsingborgs deponi i 
koncentrationer på 0,01 µg/l respektive 0,002 µg/l, samt progesteron (0,01 µg/l), etinyl-
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östradiol (0,03 µg/l) och noretisteron (0,01 µg/l) i lakvatten från Spillepengs deponi i 
Malmö.357 
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Figur 36. Mediankoncentration (µg/l) av hormoner i utgående avloppsvatten från 12 skånska renings-
verk jämfört med koncentrationen i vatten från 54 reningsverk i övrig regional screening.358   
 
I övriga läns regionala screeningar deltog 20 av reningsverken i mätningar av läkemedel i 
ingående, orenat vatten till reningsverk. Med hjälp av dessa data och data för utgående vatten 
från samma reningsverk beräknades reningsgraden för hormoner. Reningsgraden beskriver 
hur stor andel av ämnet som har eliminerats från vattnet efter passage genom reningsverket. 
Ämnena behöver alltså inte ha brutits ned, utan kan eventuellt återfinnas i slammet. Det är 
enbart koncentrationen av östradiol och noretisteron som uppvisar någon minskning efter 
genomgång i reningsverk (33 % respektive 63 %), se figur 37. Koncentrationer av övriga 
hormoner ökar, i synnerhet etinylöstradiol som ökar med mer än 600 %.359 Detta skulle kunna 
bero på att hormoner kan lösas ut från organiskt material (slam) till vattnet. Att detta sker i 
reningsverk finns ingen information kring, men det förekommer i naturen360 och borde därför 
kunna vara en förklaring till ökningen i reningsverkens vatten. 
 

                                                 
357 Andersson et al 2006 
358 Andersson et al 2006 
359 Andersson et al 2006 
360 Lange et al 2002 



 60
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Figur 37. Reningsgrad för hormoner i vatten i reningsverk baserat på 20 reningsverk i screeningen. 
Enbart för noretisteron och östradiol sker en minskning i utgående vatten jämfört med ingående.361  
 
I figur 38 visas en jämförelse av koncentrationer av hormoner från sex sjukhusavlopp med 
alla övriga orenade avlopp. För östriol, etinylöstradiol och noretisteron är koncentrationerna 
betydligt högre i sjukhusavloppen än i övriga avlopp, men å andra sidan detekteras inte östra-
diol alls i något sjukhusavlopp.362 
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Figur 38. Mediankoncentration (µg/l) av hormoner i vatten från sex sjukhusavlopp jämfört med övriga 
inloppsvatten till reningsverk (n=20) i screeningen.363  
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4.4.1. Östriol 
Egenskaper  
Östriol har det kemiska namnet Estra-1,3,5(10)-trien-3,16α,17β-triol364 och CAS-nummer: 
50-27-1.365 Se figur 39 för strukturformel. 
 

 
Figur 39. Strukturformel för östriol.366 
 
Östriol är ett naturligt förekommande hormon, men används också som läkemedel till kvinnor 
som får besvär när den egna östrogenproduktionen minskar vid menopausen. År 2005 såldes 4 
kg östriol367 (2002 = 38 kg368). Efter intag utsöndras östriol främst genom urinen och då 
huvudsakligen i konjugerad form.369 I reningsverk med aktivslambehandling renas östriol till 
95 % enligt en italiensk undersökning,370 och i ett flertal studier är östriol inte ens detekterbart 
i utgående avloppsvatten.371 Detta överensstämmer inte alls med resultatet från screeningen 
där östriol ökade med cirka 38 % i vattnet efter genomgång i reningsverk. Resultaten av 
screeningen visar dock också att östriol är relativt ovanligt i både det renade vattnet och i 
slammet.372 Visserligen är konsumtionen av östriol relativt liten, men eftersom det produceras 
naturligt så beror troligtvis den låga fyndfrekvensen/koncentrationerna på att ämnet bryts ned 
relativt lätt. Koc = 802373 vilket innebär att ämnet lätt binds till partiklar. Det finns olika upp-
gifter om hur ämnet biokoncentreras, i en undersökning beräknades med hjälp av en 
näringsväv-modell biokoncentrationsfaktorn (BCF) till 16 för akvatiska invertebrater.374 BCF 
beräknades också för olika fiskar och plankton, men BCF för dessa understeg värdet för 
invertebraterna.375 Ämnet kan enligt Naturvårdsverkets riktlinjer betraktas som ej bioacku-
mulerande till moderat bioackumulerande (gränsen går vid BCF = 10).376 För östriol är log 
Kow = 2,81377 vilket antyder att ämnet inte bioackumuleras i någon stor utsträckning. 
 
Man har i en undersökning visat att miljöstörande ämnen med östrogen effekt (de läkemedel 
som är aktuella här ingick ej i studien), kan ha synergistisk* verkan på biologiska system. 
Flera ämnen som verkar tillsammans, med samma biologiska mekanism, kan ge 1000 gånger 
större effekt än ämnena var för sig.378 Denna studie är dock mycket diskuterad och det finns 
ännu ingen konsensus kring vad som faktiskt gäller.379  Det är svårt att hitta effektdata för 
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östriol, i tabell 23 visas vad som är tillgängligt, vilket är LOEL = 0,01 µg/l för Oryzias latipes 
(fisk).380 
 
Tabell 23. Ekotoxikologiska data för östriol. Det finns enbart effektdata för fisk, med LOEL = 0,01 µg/l.  
Endpoint Koncentration Referens 
LOEL fisk (Oryzias latipes) 90 d 0,01 µg/l Metcalfe et al 2001 
 
Spridning i miljön  
Östriol detekterades i två slamprover (Hässleholm och Landskrona) och i ett vattenprov 
(Ängelholm). I vattenprovet var halten 0,017 µg/l. Ämnet detekterades inte i något av lak-
vattenproverna.381 PEC beräknades i förundersökningen till 1,4 µg/l,382 vilket är högre än det 
uppmätta värdet. I andra undersökningar från reningsverk har östriol detekterats i koncentra-
tioner på upp till 0,099 µg/l,383 vilket resultatet från screeningen i Skåne inte överstiger. Man 
har till och med detekterat östriol i dricksvatten i Spanien.384  
 
Fördelningen av östriol i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell visas i figur 40. 
Ämnet kommer främst att finnas i vatten, som kommer att ha cirka en tiopotens högre 
koncentration jämfört med sediment (i g/m3). Ämnet försvinner främst från modellen genom 
nedbrytning i vatten. På grund av att varken nedbrytning eller advektion sker i någon stor 
utsträckning i sedimenten så kommer halveringstiden för ämnet att vara längst i sedimenten. 
Uppehållstiden för östriol i modellen är cirka fyra timmar, vilket är den kortaste tiden av alla 
läkemedel i screeningen, beroende på relativt korta halveringstider.  
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Figur 40. Fördelning av östriol i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell. I väldigt stor ut-
sträckning kommer ämnet att finnas i vatten, där också koncentrationen kommer att vara högst (cirka 
en tiopotens högre än i sediment). Östriol elimineras främst genom nedbrytning i vatten.  
 
Riskbedömning 
Det finns för lite effektdata för östriol för att göra en riskbedömning enligt TGD:s riktlinjer. 
För att ändå få en uppfattning om risken så används den information som finns (tabell 24). 
LOEL = 0,01 µg/l från Oryzias latipes385 (fisk) används vid beräkning av PNEC. Som MEC 
används värdet som uppmättes i avloppsvatten i den skånska screeningen: 0,017 µg/l.386 
Dessa data visar på att östriol i utgående avloppsvatten utgör en stor risk, även i låga kon-
centrationer, för vattenlevande organismer. Östriol detekterades inte i lakvatten från de två 
skånska deponierna, men vid beräkning med detektionsgränsen (0,0001 µg/l387) som MEC blir 
riskkvoten = 10 och man kan därför inte utesluta att östriol utgör en risk för organismer i 
akvatiska miljöer vid deponier.  
 
Tabell 24. Beräkningar av riskkvot för östriol. Endast effektdata för fisk finns, med LOEL = 0,01µg/l.388 
Riskkvoten blir högre än ett389.  
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
Oryzias latipes 0,01 µg/l 1000 10-5 µg/l 0,017/10-5 = 1700 
 
Diskussion 
Trots brist på effektdata för östriol kan man dra slutsatsen att ämnet utgör en risk i vatten-
miljö. Att ämnet dessutom befaras ha både synergistiska och bioackumulerande egenskaper 
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gör det extra viktigt att vara uppmärksam på riskerna. En kort halveringstid i miljön mot-
verkar dock riskerna med ämnet.   

4.4.2 Östradiol 
Egenskaper  
Östradiol har det kemiska namnet Estra-1,3,5(10)-trien-3,17β-diol390 och CAS-nummer 50-
28-2.391 Se figur 41 för strukturformel.  
 

 
Figur 41. Strukturformel för östradiol.392 
 
Östradiol är ett naturligt östrogen som produceras i alla kvinnor under menscykel och 
graviditet, som läkemedel används det för östrogenbehandling vid klimakteriet.393 År 2005 
såldes 5 kg östradiol394 (26425411 DDD östradiol,395 eller 153 kg år 2002396).  
 
Det är svårt att avgöra hur väl östradiol renas i reningsverk eftersom det förekommer i så låga 
koncentrationer (alternativt eftersom detektionsgränserna är så höga). I en kanadensisk under-
sökning från 13 kommunala reningsverk fann man östradiol i ingående vatten med en medel-
koncentration på 0,008 µg/l, men man kunde inte mäta några halter i något utgående vatten 
(LOQ* = 0,005 ng/l).397 I en italiensk undersökning från 6 stora reningsverk fann man att 
östradiol eliminerades till 87 % (LOQ = 0,002 ng/l).398 Resultaten från screeningen visar att 
östradiol elimineras från avloppsvattnet med cirka 33 % efter genomgång i reningsverk.399 En 
av östradiols metaboliter är det biologiskt aktiva ämnet östriol,400 se kapitel 4.4.1. Östriol. 
Halveringstiden i jord varierar mellan 10-28 dagar beroende på vilken jordtyp det handlar 
om.401 Halveringstiden i anaeroba miljöer kan dock vara upp till 67 dagar.402  
 
En undersökning visar att östradiol bioackumuleras i flera olika akvatiska organismer. För till 
exempel fisk så är den högsta BCF = 61, för invertebrater fann man BCF på 326, beräknad 
med hjälp av en näringsväv-modell.403 Att ämnet bioackumuleras verkar också troligt med 
tanke på att log Kow = 4,01.404 
 
Enligt Läkemedelsverket är det svårt att bedöma miljörisken med östradiol eftersom det i stort 
sett saknas effektdata och eftersom data skiljer sig mycket åt när det gäller uppgifter om ned-
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brytning, från persistent till fullständigt nedbrytbart. Man har dock sett att östradiol kan för-
ändra könsfördelningen och de inre könsorganen hos japansk risfisk (Oryzias latipes).405 Det 
finns inte särskilt mycket effektdata för östradiol (tabell 25). Där är den känsligaste 
organismen Oryzias latipes, med NOEL = 0,0004 µg/l.406  
 
Tabell 25. Ekotoxikologiska data för östradiol. Data saknas för mer än två trofinivåer. Den känsligaste 
organismen är Oryzias latipes (fisk), med NOEL = 0,0004 µg/l.  
Endpoint Koncentration Referens 
NOEL fisk (Oryzias latipes) 90 d 0,0004 µg/l Metcalfe et al 2001 
LOEC fisk (Oryzias latipes) 30 d 0,01 µg/l Nimrod och Benson 1998 
NOEC kräftdjur (Nitocra spinepes) 18 d 160 µg/l Breitholtz och Bengtsson 2001 
 
Spridning i miljön 
Östradiol detekterades i ett slamprov i Skåne (Ängelholm), men inte i något vattenprov. 
Ämnet detekterades inte heller i något av lakvattenproverna.407 PEC beräknades i förstudien 
till 2,1 µg/l.408 I den nationella screeningen detekterades östriol i ett av bakgrundsproverna 
(Stensjön), och även i en dricksvattenkälla (Kristinehamn).409 I andra undersökningar har man 
funnit östradiol i halter upp till cirka 0,009 µg/l,410 och 0,055 µg/l.411 Man har också detekterat 
östradiol i grundvatten i koncentrationer upp till 0,066 µg/l, som man tror orsakas av gödsel-
spridning i området.412 I en ännu ej publicerad undersökning i tre vattenverk i Stockholm 
2005 detekterades etinylöstradiol i låga halter i renat dricksvatten (0,4*10-3 µg/l).413  
 
I figur 42 visas fördelningen av östradiol i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell. 
Ämnet förekommer främst i vatten, men även en del i sediment. Beroende på att ned-
brytningshastigheten är relativt hög i vatten och mycket liten i sediment så är koncentrationen 
cirka en tiopotens högre i sediment (i g/m3). Östradiol elimineras främst genom nedbrytning i 
vatten. Uppehållstiden för ämnet i systemet är 41 timmar, vilket är relativt kort.  
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Figur 42. Fördelning av östradiol i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell. Den största andelen 
av ämnet finns i vatten, och en betydligt mindre andel i sediment. Koncentrationen blir trots detta cirka 
en tiopotens högre i sediment. Östradiol kommer främst att elimineras från modellen genom ned-
brytning i vatten.   
 
Riskbedömning 
Eftersom ämnet inte detekterades i vatten i något skånskt reningsverk så används detektions-
gränsen för vatten från reningsverk och deponi, 0,0003 µg/l414 istället för MEC (tabell 26). 
Riskfaktorn 50 används eftersom det finns kronisk effektdata från två trofiska nivåer. Vid 
beräkning av PNEC används NOEL = 0,0004 µg/l från den känsligaste organismen Oryzias 
latipes (fisk). Riskkvoten är större än ett och visar att koncentrationer som är mer än en 
tiopotens lägre än detektionsgränsen kan utgöra en risk för akvatisk miljö.  
 
Tabell 26. Beräkningar av riskkvot för östradiol. Den känsligaste organismen är en fisk med NOEL = 
0,0004 µg/l.415 Detta ger en riskkvot som är större än ett.  
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
Oryzias latipes 0,0004 µg/l 50  8*10-6 µg/l 0,0003/8*10-6 = 38 
 
Diskussion 
Den beräknade riskkvoten visar på en risk för akvatiska organismer. Eftersom östradiol 
detekterades i screeningens slamprov så vore det önskvärt att även göra en riskbedömning 
baserad på terrestra organismer, i synnerhet som försök att modellera i Mackays modell med 
östradiol tillsatt även till jord visar att koncentrationen kommer att vara högst i jord. Data 
saknas dock för att göra detta.  
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Att ämnet inte detekterades i något vattenprov i Skåne innebär inte att ämnet inte finns här, 
det innebär inte heller att man kan utesluta att effekter kan uppstå. Riskkvoten är klart högre 
än ett och ämnet har i vissa studier detekterats i grundvatten,416 vilket gör att man bör vara 
bekymrad över riskerna med ämnet trots att ämnet inte detekterades i de skånska renings-
verken.  

4.4.3. Etinylöstradiol  
Egenskaper  
Etinylöstradiol kallas också etinylestradiol och har det kemiska namnet 19-Nor-17α-pregna-
1,3,5(10)-trien-20-yn-3,17-diol417 och CAS-nummer 57-63-6418, se figur 43 för 
strukturformel.  
 

 
Figur 43. Strukturformel för etinylöstradiol.419 
 
Etinylöstradiol används i preventivmedel och fungerar främst genom att hämma ägg-
lossningen.420 År 2002 såldes det 6,4 kg etinylöstradiol.421 Etinylöstradiol är ett syntetiskt 
östrogen som har samma farmakologiska effekter som naturliga östrogener.422 Etinylöstradiol 
är dock betydligt mer svårnedbrytbart än de naturliga östrogenerna. En undersökning av flod-
vatten i Storbritannien visar att det naturliga östrogenet östradiol har en halveringstid i vattnet 
på 1,2 dagar, medan etinylöstradiol har en halveringstid på 17 dagar genom bionedbrytning.423 
Den högre stabiliteten för etinylöstradiol gäller även för bakteriell nedbrytning i aktivt 
slam.424 Resultaten från screeningen visar att reningsverken har mycket svårt att bryta ned 
etinylöstradiol, koncentrationen är mer än 600 % högre i utgående vatten jämfört med 
ingående.425  
 
Förutom mindre nedbrytning har man dessutom konstaterat att etinylöstradiol visar på en 
mycket högre toxicitet än till exempel östradiol i försök in vivo*.426 Man kan därför anta att 
etinylöstradiol är ett mycket potent miljögift relativt naturliga östrogener även om det finns i 
mycket lägre halter. Man har dock visat att etinylöstradiol bryts ned genom fotolys, om än i 
en långsam hastighet. Halveringstiden i vatten för etinylöstradiol är minst 10 dygn under 
ideala förhållanden (sol 12 timmar/dag och ingen minskning av solstyrka på grund av 
turbiditet eller smutsigt/färgat vatten).427  
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Bioackumulationsfaktorn är beräknad till 191 för en bentisk mask (Lumbriculus varie-
gatus).428 För fisk beräknades BCF i en undersökning till 332 med hjälp av en näringsväv-
modell.429 Dessa värden betraktas av Naturvårdsverket som höga och man kan anta att ämnet 
bioackumuleras.430 Detta antagande stöds också av log Kow = 4,15.431 
 
Femininisering av fiskar på grund av hormoner i ytvatten har varit känd sedan mitten av 80-
talet432 och sedan 1999 har etinylöstradiol varit ett känt svenskt miljöproblem, då man på-
visade ämnet i så höga halter i utloppsvatten från reningsverk (0,0045 µg/l) att det gav upphov 
till östrogena effekter hos regnbågslax nedströms reningsverket.433 Den organism som är 
känsligast för etinylöstradiol är Oryzias latipes (fisk) med LOEL = 0,00003 µg/l434 (tabell 27). 
Ämnet bedöms från dessa data vara mycket giftigt för vattenlevande organismer.435  
 
Tabell 27. Ekotoxikologiska data för etinylöstradiol. Den känsligaste organismen är Oryzias latipes 
(fisk), med LOEL = 0,00003 µg/l.  
Endpoint Koncentration Referens 
NOEC fisk (Pimephales promela) 305 
d 

0,001 µg/l Länge et al 2001 

LOEL fisk (Oryzias latipes) kronisk 0,00003 µg/l Metcalfe et al 2001 
EC50 djurplankton (Brachionus 
calyciflorus) 72 h 

1,3 mg/l Radix et al 2002 

EC50 alg  840 µg/l Halling-Sørensen et al 1998 
 
Spridning i miljön 
Etinylöstradiol detekterades i tre skånska slamprover, men inte i något vattenprov. Däremot 
detekterades ämnet i lakvatten från Spillepengs deponi i Malmö med en koncentration på 0,03 
µg/l.436 PEC beräknades i förundersökningen till 0,2 µg/l.437 I Läkemedelsverkets samman-
ställning av andra undersökningar med fynd från utgående vatten i reningsverk är den högst 
uppmäta koncentrationen 1,78 µg/l, medan det verkar vanligare att koncentrationen ligger i 
storleksordningen 0,001-0,010 µg/l.438 Trots att etinylöstradiol har egenskaper som gör att 
man kan anta att ämnet adsorberas till partiklar, sediment och jord så har det nyligen 
detekterats i grundvatten och dricksvatten i Tyskland i koncentrationer upp till 0,0024 µg/l.439 
I den nationella screeningen detekterades ämnet i gödsel och i ytvatten nära betande boskap. 
Som enda läkemedel i screeningen detekterades etinylöstradiol i de livsmedel som under-
söktes. I både vild och odlad lax uppmättes koncentrationer på 0,90 µg/kg våtvikt.440 
 
I figur 44 visas spridningen av etinylöstradiol i olika matriser enligt Mackays fugacitets-
modell. Till största delen kommer ämnet att förekomma i vatten, men även en del i sediment. 
Koncentrationen blir cirka en tiopotens högre i sediment jämfört med vatten (uttryckt i g/m3) 
på grund av långsam nedbrytning i sediment. Ämnet kommer främst att elimineras från 
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modellen genom nedbrytning i vatten, men också genom advektion i vatten. Uppehållstiden 
för etinylöstradiol i systemet är 272 timmar.  

 
Figur 44. Spridning av etinylöstradiol i olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell. Störst andel av 
ämnet finns i vatten, men även en del i sediment. Koncentrationen är nästen en tiopotens högre i sedi-
ment jämfört med vatten (uttryckt i g/m3). Etinylöstradiol kommer främst att elimineras genom ned-
brytning i vatten.  
 
Riskbedömning 
Eftersom NOEC och LOEC enbart finns från en trofisk nivå så används riskfaktorn 100  
(tabell 28). Oryzias latipes (fisk) med LOEL = 0,00003 µg/l441 används vid beräkning av 
PNEC, som MEC används koncentrationen i lakvatten från Spillepengs deponi: 0,03 µg/l.442 
Detta ger en riskkvot på 100 000 vilket indikerar att etinylöstradiol utgör en stor risk för 
akvatiska miljöer vid läckage från deponier. För att undersöka om ämnet utgör någon risk vid 
utsläpp från reningsverk beräknas riskkvoten även med detektionsgränsen för etinylöstradiol 
(0,002 µg/l443) som MEC. Detta ger en riskkvot högre än 6000, vilket visar att även om de 
faktiska halterna är en 6000-del lägre än detektionsgränsen så kan de utgöra ett hot mot den 
akvatiska miljön.  
 
Tabell 28. Beräkningar av riskkvot för etinylöstradiol. Den känsligaste organismen är en fisk (Oryzias 
latipes) med LOEL = 0,00003 µg/l.444 Riskkvoten blir mycket hög.  
Känsligaste organism Koncentration Riskfaktor PNEC MEC/PNEC 
Oryzias latipes 0,00003 µg/l 100 3*10-7 µg/l 0,03/3*10-7 = 100000 
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Diskussion kring riskbedömning 
Etinylöstradiol får en mycket hög riskkvot baserat på värden både från reningsverk och från 
deponi. I själva verket så kan man dra slutsatsen att etinylöstradiol kan orsaka skadliga 
effekter på akvatiska organismer utan att använda någon riskfaktor eftersom ämnet är toxiskt i 
mycket låga doser. Det skulle vara önskvärt att göra en riskbedömning för sedimentlevande 
och terrestra organismer eftersom koncentrationen av ämnet kommer att vara hög i sediment 
och eftersom man i den nationella screeningen fann ämnet i närheten av boskapsupp-
födning.445 Det saknas dock data för att genomföra detta.  
 
Att ämnet inte detekterades i vatten från reningsverk innebär alltså inte att det inte finns där, 
det innebär inte heller att det inte kan orsaka någon effekt. Extra oroande är att ämnet är bio-
ackumulerande och att det i den nationella screeningen kunde detekteras i både vild och odlad 
lax.446 

4.4.4. Noretisteron 
Egenskaper  
Noretisteron har det kemiska namnet 17-Hydroxi-19-nor-17α-pregn-4-en-20-yn-3-on447 och 
CAS-nummer: 68-22-4.448 Ämnet kallas också norethindron. Se figur 45 för strukturformel. 
  

 
Figur 45. Strukturformel för noretisteron.449 
 
Noretisteron används i preventivmedel för kvinnor. Det har gestagen verkan (vilket innebär 
att det fungerar som det kroppsegna hormonet progesteron) och används både i kombinerade 
p-piller tillsammans med ett hormon med östrogen verkan (till exempel etinylöstradiol), och i 
minipiller. Till skillnad från etinylöstradiol så förhindrar inte noretisteron ägglossning i sär-
skilt stor utsträckning, istället fungerar det genom att hämma progesteronproduktionen och 
genom att förändra livmoderhalssekretet så att spermier får svårt att tränga igenom.450   
 
Läkemedelsverket räknar med att det år 2002 såldes 50 kg noretisteron i Sverige451 (och 2005 
såldes 6223318 DDD452 ). Resultaten från screeningen visar att noretisteron är det hormon 
som reningsverken lyckas eliminera mest från vattnet (reningsgrad = 63 %),453 det är dock 
inte säkert att ämnet har brutits ned i processen, det kan istället ha adsorberats till slam.  
 
För noretisteron är Koc = 2690454 vilket innebär att ämnet binds till partiklar. Enligt Fass 
saknas data både över huruvida ämnet bioackumuleras och hur det bryts ned.455 Läkemedels-
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verket anser dock att ämnet ej är nedbrytbart och att det finns risk för bioackumulation.456 Log 
Kow = 2,97457 och det finns alltså en möjlighet att ämnet bioackumuleras. 
 
Läkemedelsverket bedömer att noretisteron är mycket giftigt för vattenlevande organismer 
och att det kan orsaka långtidseffekter i miljön, men man påpekar att data saknas för att kunna 
göra riktiga bedömningar.458 Det verkar som om noretisteron kan omvandlas till etinylöstra-
diol med hjälp av mikrober i avloppsvatten.459 
 
Spridning i miljön 
Noretisteron detekterades i fem slamprov och i sju vattenprov i Skåne. Den högst uppmätta 
halten i vatten är 0,004 µg/l (Hässleholm). Ämnet detekterades i lakvatten från både Spille-
peng och Helsingborg, i båda fallen var koncentrationen 0,01 µg/l.460 PEC beräknades i för-
undersökningen till 72,6 µg/l461 vilket är klart högre än de uppmätta värdena. I andra under-
sökningar om noretisteron i utgående vatten från reningsverk är ämnet inte detekterbart, trots 
detektionsgränser lägre än 0,002 µg/l462 respektive 0,001 µg/l.463 Därför verkar det som om 
halterna i screeningens undersökning i Skåne och Sverige är något förhöjda jämfört med 
övriga undersökningars. Det finns dock inte mycket material att jämföra med och det är svårt 
att dra några slutsatser. I den nationella screeningen detekterades noretisteron i ett av bak-
grundsproven från en sjö och i åtskilliga prover tagna i vatten i närheten av djuruppfödning.464  
 
På grund av databrist görs ingen fugacitetsmodellering för noretisteron.  
 
Riskbedömning 
Någon riskbedömning kan inte genomföras på grund av brist på data. Det är oroande att 
noretisteron detekterades i cirka hälften av de skånska slam- och vattenproverna.465 Med tanke 
på att det är ett könshormon så är det troligt att det kan påverka organismer med liknande 
effekt som andra könshormon. Noretisteron kan dessutom omvandlas till etinylöstradiol av 
bakterier i avloppsvatten.466  

4.4.5. Progesteron 
Egenskaper  
Progesteron har det kemiska namnet Pregn-4-en-3,20-dion467 och CAS-nummer: 57-83-0.468 
Se figur 46 för strukturformel.  
 

                                                 
456 Läkemedelsverket 2004 
457 HSDB 2006 
458 Läkemedelsverket 2004 
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460 Andersson et al 2006 
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Figur 46. Strukturformel för progesteron.469 
 
Progesteron är detsamma som gulkroppshormon och bildas naturligt i äggstocken efter ägg-
lossning. Dess funktion är att förbereda livmodern på att ta emot ett befruktat ägg genom att 
öka tillväxten av blodkärl och körtlar i livmoderns slemhinnor.470 Ämnet används som läke-
medel för kvinnor med infertilitetsproblem.471 År 2005 såldes 1064 kg progesteron.472 
 
Det finns inte många undersökningar över vad som händer med progesteron i reningsverk, 
men i en fransk studie drogs slutsatsen att progesteron bryts ned effektivt och man fann inte 
ämnet i något av de utgående vattnen i tre olika reningsverk (LOQ = 0,0017-0,008 µg/l).473 
Detta stämmer dock ej för screeningresultaten där progesteron inte renas alls utan tvärtom 
ökar i koncentration med cirka 7 %, ämnet är också vanligt förekommande i både slam och 
vatten.474 Detta kan bero på en relativt stor försäljning av progesteron jämfört med andra 
hormoner, eller olika reningssystem. Kow = 3,87475 vilket visar på en risk för progesteron att 
bioackumuleras. 
 
Spridning i miljön  
Progesteron detekterades i Skåne i alla slamprov utom ett och i nio vattenprov. Den högst 
uppmätta halten i vatten är 0,11 µg/l (Svedala). Ämnet detekterades även i lakvattenprov från 
Spillepeng med en koncentration på 0,002 µg/l och från Helsingborg med en koncentration på 
0,01 µg/l.476 PEC för progesteron beräknades i förundersökningen till 41 µg/l,477 vilket är 
högre än de koncentrationer som detekterades i den skånska screeningen. I en annan under-
sökning av utgående vatten från tre olika reningsverk vid flera olika tillfällen hamnar proges-
teronkoncentrationen under detektionsgränsen (0,0017-0,008 µg/l) i alla prov.478 Jämfört med 
dessa resultat så är resultaten från den skånska screeningen klart högre, men resultat från fler 
undersökningar är önskvärt för att kunna dra några slutsatser. I den nationella screeningen 
detekterades progesteron i bakgrundsprov från en sjö och även i prov från en dricksvattenkälla 
(Kristinehamn). Ämnet detekterades också i flera prover tagna i till exempel gödsel och vatten 
i närheten av djuruppfödning.479  
 
I figur 47 nedan visas fördelningen av progesteron mellan olika matriser enligt Mackays 
fugacitetsmodell. Ämnet kommer främst att förekomma i vatten, men en del kommer att 
överföras från vatten till sediment. Den högsta koncentrationen finns i sediment (cirka två 
tiopotenser högre än i vatten i g/m3). Ämnet elimineras från systemet genom både advektion 
och nedbrytning i vatten. Varken nedbrytning eller advektion sker i någon stor utsträckning i 
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sediment och därför kan ämnet lagras upp där. Uppehållstiden för progesteron i systemet är 
636 timmar, vilket är den längsta av alla hormoner och även högre än genomsnittet för 
samtliga läkemedel i screeningen.  
 

 
Figur 47. Fördelning av progesteron mellan olika matriser enligt Mackays fugacitetsmodell. Störst 
andel av ämnet finns i vatten och en mindre andel i sediment. Koncentrationen är cirka två tiopotenser 
högre i sediment jämfört med vatten (g/m3). Nedbrytning och advektion står för ungefär lika stor del av 
elimineringen av progesteron från modellen.  
 
Riskbedömning 
En studie på Daphnia magna visar att progesteron påverkar könsfördelningen vid koncentra-
tioner på 100 µg/l.480 Det finns dock för lite data för att kunna göra en korrekt riskbedömning 
enlig TGD. För att ändå få en uppfattning om risken används en säkerhetsfaktor på 1000 och 
0,11 µg/l som MEC (maxvärdet från den skånska screeningen).481 Detta ger en riskkvot på 
1,1, vilket visar på att det finns en risk för akvatisk miljö.  
 
Diskussion 
Riskkvoten skulle troligtvis bli högre om det fanns tillgång till effektdata på fisk, eftersom det 
i övriga riskbedömningar för hormoner verkar vara den känsligaste organismgruppen, men 
data saknas alltså för att göra en korrekt riskbedömning. Mackays fugacitetsmodell visar att 
koncentrationen av ämnet kommer att vara högst i sediment och det vore därför önskvärt att 
studera de ekotoxikologiska effekterna även för organismer som främst lever i denna miljö.  
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4.5. Läkemedel i miljön – en hälsorisk? 
Det finns ytterst få studier som berör hälsoeffekter hos människa orsakade av läkemedels-
rester i miljön och det finns ingen möjlighet att göra en hälsoriskbedömning för varje läke-
medel som ingår i screeningen. Orsaken till att det finns så lite information om detta kan vara 
att halterna i miljön är väldigt låga jämfört med vad vi utsätter oss för vid behandling av läke-
medel. Risken för biverkningar på människa är också mindre än för andra organismer efter-
som läkemedlen är utformade just för att ge så små biverkningar på oss människor som 
möjligt.482 En av de mest uppenbara riskerna är utveckling av resistenta bakteriestammar på 
grund av antibiotikaanvändning. Detta innebär att möjligheten att effektivt behandla 
bakteriesjukdomar med antibiotika hotas.483  
 
Trots att halterna i miljön som människan kan utsättas för är väldigt låga så är det vanskligt att 
ignorera risken för att hälsoeffekter kan uppstå. En livslång exponering av låga doser skulle 
kunna påverka människans hälsa negativt. Om en människa dricker ytvatten med normal föro-
reningshalt under hela sitt liv så kan hon totalt få i sig mer än 1000 gånger större läkemedels-
mängd än den hon utsätts för vid en enskild läkemedelsbehandling.484 Att man dessutom hittar 
läkemedelsrester i dricksvatten485 och andra livsmedel486 gör faran än mer påtaglig. 
 
Man har konstaterat att antalet spermier hos mannen har minskat de senaste 50 åren, och antal 
fall av testikelcancer har ökat. Dessutom har antalet fall av pojkar födda med missbildade 
könsorgan samt manlig bröstcancer ökat. Detta kopplas av många forskare samman med 
hormonstörande ämnen i miljön och man tror att de flesta skadorna orsakas väldigt tidigt i 
livet eller i fosterstadiet.487  
 
5. Sammanfattande diskussion   
Det är uppenbart att koncentrationen av läkemedel i skånska reningsverk har potential att 
skada vattenlevande organismer. Samtliga läkemedel utom klortetracyklin detekterades i slam 
i de skånska reningsverken och samtliga läkemedel utom demeklocyklin, klortetracyklin, 
östradiol och etinylöstradiol detekterades i vatten i de skånska reningsverken. I lakvatten från 
Helsingborgs deponi detekterades progesteron och noretisteron. Samtliga läkemedel utom 
oxitetracyklin, demeklocyklin, östriol och östradiol detekterades i lakvatten från deponin i 
Malmö. Sammanfattningsvis detekterades samtliga läkemedel i screeningen i någon matris i 
Skåne, vilket måste anses som allvarligt.  
 
Det går inte att skilja ut något av de skånska reningsverken i fråga om fyndfrekvens eller 
mediankoncentrationer av de olika läkemedlen, och inte heller skiljer sig de skånska värdena 
uppenbart från värdena i screeningen i övriga Sverige. Den enda tydliga skillnaden man ser är 
mellan de två deponierna i Skåne, där deponin i Malmö (Spillepeng) har betydligt högre fynd-
frekvens av läkemedel än den i Helsingborg, troligtvis på grund av större försörjningsbörda i 
Malmö. Det är svårt att från screeningen dra några generella slutsatser kring hur koncentra-
tioner av läkemedel skiljer sig i sjukhusavlopp jämfört med övriga avlopp. Vissa ämnen har 
förhöjda koncentrationer i sjukhusavloppen, medan andra läkemedel helt saknas där. Ingen 
särskild grupp utmärker sig och man kan inte dra slutsatsen att läkemedelskoncentrationerna 
är förhöjda i sjukhusens avlopp.  
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För de ämnen där det finns tillräckligt med data (sju stycken) för att göra en bedömning av 
toxiciteten, enligt Kemikalieinspektionens riktlinjer,488 bedöms flera vara ”mycket giftiga för 
vattenlevande organismer”, ett ämne bedöms som ”skadligt” och övriga som ”giftiga”.  
 
Alla antiinflammatoriska ämnen och alla hormoner, för vilka det finns tillräckligt med data 
för att göra en riskbedömning, får riskkvoter som är högre än ett. För dessa ämnen är dess-
utom bioackumulation högst trolig (tabell 29). Vid beräkning av riskkvoter för koncentra-
tioner i lakvatten från deponier framkommer att ibuprofen och de tre östrogena ämnena utgör 
en risk för akvatiska organismer i denna miljö. Inga antibiotika har riskkvoter som är högre än 
ett i någon matris (för demeklocyklin och klortetracyklin saknas bedömningsdata). Trots de 
relativt låga riskkvoterna för antibiotika i miljön så är det troligtvis dessa som utgör det mest 
uppenbara hotet mot människans hälsa, genom spridning och utveckling av antibiotika-
resistenta bakterier. En orsak till att antibiotika har låga riskkvoter kan vara att effektdata för 
dessa enbart utgörs av EC50 (relativt okänslig endpoint) och att det enbart finns akuta tester. 
För ämnen med höga riskkvoter finns ofta effektdata från många olika organismer, känsligare 
endpoint (NOEC, LOEC) eller kroniska data. Riskerna med ett ämne framstår alltså som 
större ju mer information det finns om det.  
 
Tabell 29. Sammanställning av riskkvoter för läkemedel. * = data saknas för att göra en bedömning 
enligt TGD; d.s. = bedömningsdata saknas helt; B = bioackumulation trolig, baserad på BCF eller Kow. 
Inga antibiotika har riskkvoter som är högre än ett. Samtliga övriga ämnen, där det finns tillräckligt 
med data för att göra en korrekt bedömning, har riskkvoter som är högre än ett.  
Antibiotika Riskkvot Antiinflammatoriska Riskkvot Hormoner Riskkvot 
Oxitetracyklin 0,3 Ibuprofen 16500(B) Östriol 1700* 
Tetracyklin 0,8 Naproxen 6 (B) Östradiol 38 (B) 
Demeklocyklin d.s. Ketoprofen 0,07* (B) Etinylöstradiol 100000(B)
Klortetracyklin 0,1* Diklofenak 1,2 (B) Noretisteron d.s. (B) 
Doxycyklin 0,006   Progesteron d.s. (B) 
 
Det är svårt att avgöra vilka ämnen som bör vara mest prioriterade för åtgärder och fortsatta 
studier eftersom det är svårt att utesluta risker för något av ämnena. Läkemedel med hög risk-
kvot bör prioriteras genom att försöka minska halterna av dessa i reningsverk och i miljön. 
Ämnen med stora informationsluckor bör också prioriteras inom forskningen för att kunna 
göra bättre riskbedömningar. De ämnen som främst saknar ekotoxikologisk data är demeklo-
cyklin, progesteron och noretisteron, men nära hälften av ämnena i screeningen saknar data 
för att göra en korrekt riskbedömning enligt TGD:s riktlinjer. För att sammanfatta kan man 
säga att läkemedel är ett stort och otvetydigt hot mot miljön. Hormoner och antiinflamma-
toriska ämnen förekommer i så pass höga halter i skånska reningsverk och i lakvatten att de 
troligtvis kan skada olika organismer, att de dessutom kan bioackumuleras gör risken ännu 
större.  
 
När det gäller hälsoeffekter på människan så finns det fler frågor än svar. Vid sidan om 
utveckling av resistenta bakterier finns det inte mycket information om hur läkemedel i miljön 
kan påverka oss. Problemet med resistenta bakterier kan dock bli ett mycket allvarligt hot mot 
vår hälsa och vi bör försöka motverka detta genom att hindra antibiotika från att nå miljön. Vi 
vet att läkemedelsrester återfinns i dricksvatten.489 Även i svenska dricksvatten har etinyl-
östradiol och naproxen påvisats,490 det finns därför en uppenbar risk att människor utsätts för 
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låga koncentrationer av dessa under hela sin livstid. Oroväckande är också att man i den 
nationella screeningen detekterade etinylöstradiol i både vild och odlad lax.491 Frågan är hur 
människan påverkas av en långvarig exponering av läkemedel i dessa låga koncentrationer? 
Det är det ingen som vet.    
 
Med dessa resultat är det tydligt att miljömålet Giftfri miljö kommer att vara mycket svårt att 
nå inom tidsramen. Läkemedelsspridning i miljön kommer att hindra alla tre delmål, som tas 
upp i kapitel 1.2. Miljömål, från att uppnås inom en överskådlig framtid. Det är högst otroligt 
att uppnå kravet på information om egenskaper för ämnena och kravet på miljöinformation för 
varje ämne före 2010. Fass har visserligen initierat ett frivilligt system för miljöinformation 
för läkemedel, men detta verkar tyvärr inte räcka särskilt långt ännu. Det tredje delmålet är 
troligtvis det svåraste att uppnå eftersom många läkemedel är både bioackumulerande och 
reproduktionstoxiska.  
 
Åtgärder som kan minska miljöpåverkan från läkemedel är bland annat att: 
  

• sälja mindre förpackningar av läkemedel så att det inte blir över efter behandling  
• införa aktiv miljöinformation till förskrivare och konsumenter så att man eventuellt 

kan välja en mindre miljöfarlig medicin  
• läkare informerar patienter om hur överblivna läkemedel ska tas omhand 
• undvika läkemedel där endast en liten del av substansen används 
• inventera och utveckla effektivare reningsmetoder för läkemedel i reningsverk  
• ta ökad miljöhänsyn i lagstiftningen – särkskilt på EU-nivå  
• politiker bör driva frågan om att minska antibiotikaanvändningen internationellt  
• satsa mer på forskning inom miljöeffekter av läkemedel för att bättre kunna bedöma 

riskerna och därmed vilka åtgärder som bör prioriteras.    
 
De från förstudien beräknade PEC-värdena492 ligger i samtliga fall högre än de uppmätta 
värdena. Troligtvis är de beräknade värdena överskattade eftersom resultatet från screeningen 
ligger i samma storleksordning som resultat från andra studier. De förhöjda PEC-värdena kan 
bero på att man vid beräkning av PEC antar att alla dygnsdoser som säljs konsumeras och att 
ämnet utsöndras fullständigt ometaboliserat från kroppen. En annan faktor som kan spela in är 
en för lågt uppskattad reningsgrad i reningsverken. Man ska dock komma ihåg att de upp-
mätta värdena från screeningen bara är ögonblicksvärden och att de kan variera över dagen 
och över året.493 
 
Effektdata för terrestra organismer är nästan helt obefintliga, men hade varit intressant att 
jämföra med läkemedelskoncentrationerna i slamproverna. Visserligen lagras slammet oftast i 
många år innan det sprids ut i naturen och man kan tänka sig att ämnena hinner brytas ned. 
Det är ändå angeläget att undersöka eftersom flera av ämnena har långa halveringstider i jord 
(se bilaga 3) och eftersom läkemedlen koncentreras i jord om de tillförs denna (enligt 
modellering i Mackays EQC-modell).  
 
Något som mer genomgående saknas vid riskbedömningarna är information om ämnenas 
olika metaboliter. För de flesta ämnen finns ingen information om dessa och i screeningen 
sökte man inte efter dem. Detta är en stor brist då metaboliter i vissa fall kan vara mer toxiska 
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än sina ursprungssubstanser494 och att risken därmed mycket väl kan vara större än förväntat. 
Samma databrist gäller tyvärr även för toxicitet av ämnens blandningar. I vissa fall finns 
indikationer om att synergism kan föreligga, men informationen är mycket knapp.  
 
Områden där information saknas är bland annat följande: 
 

• Hur blandningar av läkemedel påverkar toxiciteten 
• Kroniska effekter av läkemedel  
• Effekter på terrestra organismer och därmed vilka effekter slam- och gödselspridning 

har i jordbrukslandskapet 
• Hur långvarig exponering av låga halter påverkar människans hälsa 
• Miljö- och effektdata för metaboliter 
• Relevanta testmetoder och - organismer 

 
Det behövs stora satsningar från läkemedelsindustrin, myndigheter och oberoende forskare för 
att öka kunskapen inom dessa områden. 
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7. Bilagor  
Bilaga 1. 

Ordlista - ord som är upptagna i ordlistan är markerade med * i texten.  
Abiotisk Icke levande 
Akut test Test med hög koncentration under kort tid, motsats: kronisk 
Bioackumulation När ämnen lagras i levande vävnad på grund av att ämnet tas upp fortare än det kan 

brytas ned eller utsöndras. Bioackumulationsfaktorn bestäms som ämnets koncentration i 
en organism/koncentrationen i dess föda 

Bioassay Metod för att bestämma effekten av ett ämne genom att mäta dess inverkan på en 
organism. 

Biokoncentration När halten av ett ämne i en organism ökar i förhållande till dess omgivning. 
Biokoncentrationsfaktorn bestäms som koncentrationen i organismen/koncentrationen i 
omgivningen 

DDD Definierad DygnsDos – genomsnittlig dygnsdos av ett läkemedel vid normal användning 
EC50 Effect Concentration 50 % - den koncentration av ett ämne som ger effekt på 50 % av 

testorganismerna 
ECB European Chemicals Bureau – Europeiska byrån för kemiska ämnen 
Endokrina effekter Hormonella effekter 
Endpoint Ett i förväg bestämt effekt-/responsmått för organism, till exempel död eller 

vitellogeninproduktion 
in vitro Experiment är gjorda i en konstgjord miljö och inte i en levande kropp 
in vivo Experiment är gjorda på levande organismer 
Jämvikt Fördelningen av ämnet mellan olika matriser är konstant – de olika matrisernas 

koncentrationer har ingen tendens till förändring  
LC50 Lethal Concentration 50 % - den koncentration av ett ämne som dödar 50 % av 

testorganismerna inom en viss tid 
LOEC Lowest Observed Effect Concentration – den lägsta koncentration av ett ämne som ger 

effekt på en organism 
LOQ Limit Of Quantification - kvantifieringsgräns 
Koc Fördelningskoefficient för ett ämne mellan jordens organiska kol och vatten, beskriver 

om ämnet främst förekommer adsorberat till jordpartiklar eller i vatten 
Kow Fördelningskoefficient för ett ämne mellan oktanol och vatten, där oktanol simulerar 

fettvävnad 
Kroniskt test Test under längre tid, med lägre koncentration, motsats: akut 
MEC Measured Environmental Concentration – uppmätta koncentrationer av ett ämne i miljön 
MIC Minimum Inhibitory Concentration – den lägsta koncentration av ett ämne som hämmar 

tillväxt av mikrob 
NOEC No Observed Effect Concentration – Den koncentration av ett ämne som inte ger någon 

observerbar effekt på en organism 
NSAID Non Steroid AntiInflammatory Drug – antiinflammatoriska läkemedel som ej innehåller 

steroider (kortison) 
PEC Predicted Environmental Concentration – Den förväntade/beräknade koncentrationen av 

ett ämne i miljön 
PNEC Predicted No Effect Concentration – den högsta koncentration av ett ämne vid vilken 

negativa effekter på organismer ej förväntas uppstå 
QSAR Quantitative structure-activity relationship – ett ämnes kemiska struktur korreleras med 

till exempel toxicitet  
Steady State Ett tillstånd där förhållandena inte ändras med tiden 
Synergistisk Samverkan mellan minst två ämnen som gör att den sammanlagda effekten blir större än 

summan av effekterna för ämnena var för sig.  
TGD Technical Guidance Document – Vägledning till genomförandet av riskbedömningar av 

kemikalier framtaget av ECB 
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Bilaga 2.  
 
Kommuner som deltog i den regionala screeningen 2005; i vilka matriser proverna har 
tagits för respektive avloppsreningsverk (ARV);495 dygnsflöde i varje reningsverk; antal 
personer som försörjs samt hur slammet används.  
Kommun Matris Flöde (m3/dygn) Antal personer 
  Användning av slam som försörjs 
Eslöv Vatten – Ellinge ARV 190000 17800496 
 Slam - Ellinge ARV gödning av åker  
    
Helsingborg Vatten – Öresundsverket 67000 110000 
 Slam – Öresundsverket Komposteras  
 Lakvatten – återvinningsanläggning   
    
Hässleholm497 Vatten – ARV 13300 27100 
 Slam - ARV Vassbädd 10 år, sen 

gödning av åker 
 

    
Hörby Vatten – Lyby ARV   
 Slam – Lyby ARV (not digested)   
    
Kristianstad Vatten – Centrala reningsverket 230000 53000 
 Slam – Centrala reningsverket jordtillverkning  
    
Landskrona498 Vatten – ARV 12627 35000 
 Slam – ARV Deponitäckning  
    
Lund Vatten – ARV 267800 79500 
 Slam – ARV jordtillverkning  
    
Malmö499 Vatten – Sjölunda ARV 130000 287000 
 Slam – Sjölunda ARV gödning av åker  
 Lakvatten – Spillepeng   
    
Svedala500 Vatten – ARV 2600 11000 
 Slam – ARV (not digested) vassbädd i 8 år   
    
Trelleborg Vatten – ARV 11335 27376 
 Slam – ARV Vassbäddar, sen 

gödsling 
 

    
Ystad Vatten – ARV 10500 20000 
 Slam – ARV gödning av åker  
    
Ängelholm Vatten – ARV 10000 30000 
 Slam - ARV gödning av åkrar  

                                                 
495 Andersson et al 2006, information om reningsverk kommer från kommunernas hemsidor om ej annat anges. 
496 Horstmark 2006 (pers kom) 
497 Hässleholmsvatten 2005 
498 Petersson 2006 (pers kom) 
499 Lundberg 2006 (pers kom) 
500 Pedersen 2006 (pers kom) 
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Bilaga 3.  

Beräkningar och data till modellering i Mackays EQC-modell.  
Miljödata för modell  
Miljön i modellen är indelad enligt följande: 

• Luft 1*1014 m3 
• Vatten 2*1011 m3 
• Jord 1,8*1010 m3 
• Sediment 5*108 m3 

 
Tillförsel av kemikalie 
Tillförsel är den mängd kemikalie som tillförs miljön i Mackay-modellen. Inga verkliga 
mängder används vid modellering eftersom modellen inte är platsspecifik. I modellen anges 
att läkemedel enbart tillförs modellen via vatten (1000 kg/timme), spridning direkt till luft 
ignoreras alltså. Inte heller tas slamspridning på åker med i modellen. Detta beror på att 
modellen blir mer komplicerad, men också på att många reningsverk i dagsläget planerar för 
att sprida slam i framtiden och sparar det tillsvidare i flera år (se bland annat Eslöv, 
Hässleholm och Malmö kommuners hemsidor), varför läkemedlen troligtvis hinner brytas 
ned.   
 
Indelning i kemikalietyp 
För beräkning i modellen måste man avgöra vilken av kemikalietyperna 1-4 som den aktuella 
kemikalien tillhör. Detta har jag gjort genom att följa den schematiska bilden i figur a.  
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Figur a. Kriterier för indelning av kemikalierna i olika typer vid användning av Mackays fugacitets-
modell.501 
 
Formler och beräkningar till modellering 
För kemikalier av typ 2 krävs följande fördelningskoefficienter: 
 

• Luft-vatten: Kaw = H/R*T.  
• Jord-vatten: Kd =Koc*foc  
• Sediment-vatten: Kd  
• Suspenderade partiklar-vatten: Kp = Kd 
• Fisk-vatten: Kf = 0,048*Kow (enl s 96 Mackay 2001,  räknar på fiskfetthalt på 4,8 %) 

                                                 
501 Mackay et al 1996 
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• Aerosol-vatten: Antar det hypotetiska värdet 100 för alla ämnen enligt Mackay et al 
(1996b) 

• H = Henrys konstant = P/C = ångtryck (Pa)/molmassa (g/mol) 
• R = allmänna gaskonstanten (8,31 J/mol*K) 
• T = temperatur (298 K) 
• Koc = 0,41*Kow; foc = ”organic carbon content of soil” (0,02 g/g för jord enl EQC, 0,04 

g/g för sediment ), för antibiotika använder jag experimentellt framtagna Kd när det är 
möjligt eftersom dessa binder till jord/sediment trots sina låga Kow. 

• BCF = biokoncentrationsfaktorn, där inte annan referens anges uppskattas BCF från 
Kow enligt: logBCF = 0,8*logKow -0,52 (Isnard och Lambert 1988) 

 
Halveringstid för ämnen i olika matriser finns mycket lite information om. Där referens inte 
anges utgår jag från de data jag har för respektive läkemedel och ökar halveringstiden med en 
tiopotens från luft till vatten och från vatten till jord och med tre gånger från jord till sediment 
enligt Mackay et al (1996). Ändringen av halveringstid bygger på att jag antar att ämnet bryts 
ned snabbast i luft på grund av stor tillgång till ljus, och långsammast i jord och sediment på 
grund av liten tillgång till ljus och ibland anoxa förhållanden. 
 
Antibiotika – kemikalietyp 2 
Kemiska egenskaper  
 Molmassa 

(g/mol) 
Log 
Kow 

Ångtryck 
(Pa) 

Vattenlöslighet
(g/m3) 

Smältpunkt 
(˚C)  

Henrys K 
(Pa*m3/mol) 

BCF 

Doxycyklin 462,46a -3,66b 2*10-21d 630 201c 4,09*10-24 4*10-

4 
Klortetra-
cyklin 

515,34h -0,62d 8*10-22d  630d 168,5d 1,55*10-24 0,1 

Demeklo- 
cyklin 

464,86a -1,14d 7*10-22e  1520e  1,4*10-24  0,04 

Oxitetra-
cyklin 

460,44a -0,9d 8*10-28g  1000g 184,5d 1,74*10-30 2i 

Tetracyklin 444,43a -1,37a 4*10-21e  1700g 172,5e 9,00*10-24 0,02 
a HSDB 2006; bJjemba 2006; cDrugBank 2006; dChemIDplus 2006; ePhysProp 2006; fBoleas et al 2005; gSarmah 
et al 2006; hAllaire et al 2006; iLe Bris and Pouliquen 2004 
 
Fördelningskoefficienter 
 luft/vatten jord/vatten sediment/vatten Suspenderade 

partiklar/vatten 
fisk/vatten 

Doxycyklin 1,65*10-27 782* 1564 1564 1,05*10-5 
Klortetracyklin 6,26*10-28 782* 1564 1564 0,012 
Demeklocyklin 5,65*10-28 5,94*10-4 0,0012 0,0012 0,00348 
Oxitetracyklin 7,03*10-34 417a l/kg 663a l/kg 663 0,0060 
Tetracyklin 3,63*10-27 1147a l/kg 2294 2294 0,0020 
aSarmah et al 2006; *binds till jord trots låga Koc, beräknas istället som medelvärde av oxitetracyklins och 
tetracyklins experimentellt framtagna Koc.  
 
Halveringstider i miljön (timmar).  
 T1/2 luft T1/2 vatten T1/2 jord T1/2 sediment 
Doxycyklin     
Klortetracyklin 160 1560b persistenta persistent 
Demeklocyklin     
Oxitetracyklin 19 190 1896c 3408d 
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Tetracyklin 72 720e 7200 21600 
aHamscher et al 2002; bSøeborg et al 2004; cSarmah et al 2006; dHalling-Sørensen et al 1998; eKühne et al 2000 
 
Antiinflammatoriska ämnen – kemikalietyp 1. 
Kemiska egenskaper 
 Molmassa Log Kow Ångtryck 

(Pa) 
Vattenlöslighet
(g/m3) 

Smältpunkt 
(˚C)  

Henrys K 
(Pa*m3/mol) 

Ibuprofen 206,28a 3,97a 0,006a 21a 76b 2,91*10-5 
Ketoprofen 254,29b 3,12c 5*10-5c  51c 94b 1,97*10-7 
Naproxen 230,26a 4,4d 3*10-4b  15,9b 153b 1,30*10-6 
Diklofenak 296,15a 4,51a 8*10-6a  2,37a 157a 2,70*10-8 
aHSDB 2006; bPhysProp 2006; cChemIDplus 2006; dCleuvers 2003 
 
Halveringstider i miljön (timmar).  
 T1/2 luft T1/2 vatten T1/2 jord T1/2 sediment 
Ibuprofen 77 768c 7680 23040 
Ketoprofen 0,4 4a 40 120 
Naproxen 34 336c 3360 10080 
Diklofenak 19 58b /192c 1920 5760 
aLin och Reinhard 2005, bAndreozzi et al 2003; cTixier et al 2003 
 
Hormoner – typ 1 och 2. 
Samlingstabell för hormoner, noretisteron och progesteron är typ 1, övriga typ 2. 
 Molmassa Log 

Kow 
Ångtryck 
(Pa) 

Vattenlöslighet
(g/m3) 

Smältpunkt 
(˚C)  

Henrys K 
(Pa*m3/mol) 

BCF 

Etinylöstradiol 296,41a 4,15b 6*10-9b  4,8b 183c 2,01*10-11 332d

Noretisteron 298,43a 2,97a  1*10-6 c 7,04a 203,5c 3,35*10-9 72 
Östradiol 272,39a 4,01a 3*10-8b  3,6a  178,5c 1,10*10-10 326d

Östriol 288,39b 2,81b 9*10-13b  13b 282c 3,12*10-15 16d 
Progesteron 314,47a 3,87a 2*10-4c  8,81a 121c 6,36*10-7 377 
aHSDB 2006; bLai et al 2002; cPhysProp 2006; dLai et al 2002 
 
Halveringstider i miljön (timmar) 
 T1/2 luft T1/2 vatten T1/2 jord T1/2 sediment 
Etinylöstradiol 24 240a 2400 7200 
Noretisteron     
Östradiol 3 28,8a 672b 2000 
Östriol  3c 30 90 
Progesteron 2d 912d 912d 3600d 
aJürgens et al 2002; bLucas and Jones 2006; cLin och Reinhard; dZukowska et al 2006 (från EPIWIN models) 
 
Fördelningskoefficienter för hormoner, typ 2.  
 luft/vatten jord/vatten sediment/vatten suspenderade 

partiklar/vatten 
fisk/vatten 

Etinylöstradiol 8,1*10-15 115,83 231,66 115,83 678,02 
Östradiol 4,44*10-14 83,91 167,82 83,91 491,18 
Östriol 1,26*10-18 5,29 10,59 5,29 30,99 
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      Bilaga 4. 
 
Sammanställning av resultaten från den regionala screeningen i Skåne 2005. Totalt 
undersöktes 12 prov vardera för slam och vatten. 
 
 Fyndfrekvens Medel Median Max 
Oxitetracyklin 2/12 1160 1160 1400 
Tetracyklin 9/12 1257 1400 3600 
Demeklocyklin 3/12 520 500 800 
Klortetracyklin 0    
Doxycyklin 5/12 387 340 860 
Ibuprofen 12/12 75 85 140 
Naproxen 11/12 7,4 8 13 
Ketoprofen 6/12 14,5 13,5 23 
Diklofenak 11/12 23 26 53 
Östriol 2/12 105 105 130 
Östradiol 1/12   4,3 
Etinylöstradiol 3/12 14,8 7,8 30 
Noretisteron 5/12 54 42 130 
Progesteron 9/12 97 66 270 
Sammanfattande data från den regionala screeningen i Skåne över fyndfrekvens, medel- median- och max-
värden för de olika läkemedlen (µg/kg torrsubstans) i slam från reningsverk.  
 
 
 Fyndfrekvens Medel Median Max 
Oxitetracyklin 1/12   0,061 
Tetracyklin 2/12 0,054 0,0 0,071 
Demeklocyklin 0    
Klortetracyklin 0    
Doxycyklin 1/12   0,091 
Ibuprofen 9/12 0,5 0,1 2 
Naproxen 11/12 0,4 0,2 1,9 
Ketoprofen 12/12 0,79 0,45 2,3 
Diklofenak 10/12 0,25 0,25 0,6f 
Östriol 1/12   0,017 
Östradiol     
Etinylöstradiol     
Noretisteron 5/12 0,0022 0,002 0,004 
Progesteron 9/12 0,022 0,007 0,11 
Sammanfattande data från den regionala screeningen i Skåne över fyndfrekvens, medel- median- och max-
värden för de olika läkemedlen (µg/l) i utloppsvatten i reningsverk.  
  
 
 



Bilaga 5 
Data från IVL för antibiotika. 
 

County/National City Site Information Matrix Unit Oxytetracycline Tetracycline Demeclocycline Chlorocycline Doxycycline 
Skåne Kristianstad Centrala Reningsverket  sludge µg/kgTS <3 63 <5 <11 <5 
Skåne Eslöv Ellinge ARV  sludge µg/kgTS 1400 <3 <6 <12 <6 
Skåne Hörby Lyby STP not digested sludge µg/kgTS <5 1700 <5 <10 860 
Skåne Hässleholm STP  sludge µg/kgTS <3 14 <3 <7 24 
Skåne Landskrona STP  sludge µg/kgTS <5 1300 260 <9 340 
Skåne Lund STP  sludge µg/kgTS <3 <2 <3 <6 <3 
Skåne Malmö STP  sludge µg/kgTS <4 1400 <4 <8 <4 
Skåne Svedala STP not digested sludge µg/kgTS <7 240 <7 <14 140 
Skåne Trelleborg STP  sludge µg/kgTS <4 3600 800 <8 <4 
Skåne Ystad STP  sludge µg/kgTS <4 1500 500 <7 570 
Skåne Ängelholm STP  sludge µg/kgTS <4 <2 <4 <7 <4 
Skåne Helsingborg Öresundsverket  sludge µg/kgTS 920 1500 <4 <9 <4 
       
       
Skåne Kristianstad Centrala Reningsverket effluent water µg/l <0.0003 <0.0002 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Eslöv Ellinge ARV effluent water µg/l <0.0003 <0.0002 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Hörby Lyby STP effluent water µg/l <0.0003 0,071 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Hässleholm STP effluent water µg/l <0.0003 <0.0002 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Landskrona STP effluent water µg/l <0.0003 <0.0002 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Lund STP effluent water µg/l <0.0003 0,037 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Malmö STP effluent water µg/l <0.0003 <0.0002 <0.0003 <0.0005 0,091 
Skåne Svedala STP effluent water µg/l <0.0003 <0.0002 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Trelleborg STP effluent water µg/l <0.0003 <0.0002 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Ystad STP effluent water µg/l <0.0003 <0.0002 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Ängelholm STP effluent water µg/l 0,061 <0.0002 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Helsingborg Öresundsverket effluent water µg/l <0.0003 <0.0002 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
           
           
Skåne Helsingborg Helsingborg landfill leachate water µg/l <0.0003 <0.0002 <0.0003 <0.0005 <0.0004 
Skåne Malmö Spillepeng landfill leachate water µg/l <0.0003 0,003 <0.0003 0,005 0,091 



Bilaga 6 
Data från IVL för antiinflammatoriska ämnen. 
 
County/National City Site Information Matrix Unit Ibuprofen Naproxen Ketoprofen Diclofenac 
Skåne Kristianstad Centrala Reningsverket  sludge µg/kgTS 110 13,10644 23,3336817 34,60858633
Skåne Eslöv Ellinge ARV  sludge µg/kgTS 32,630273 <4 <9 15,89184421
Skåne Hörby Lyby STP not digested sludge µg/kgTS 22,316421 5,556783 <10 <4
Skåne Hässleholm STP  sludge µg/kgTS 91,064801 <3 <6 5,275210749
Skåne Landskrona STP  sludge µg/kgTS 140 11,89221 <8 55,3097304
Skåne Lund STP  sludge µg/kgTS 54,409213 <3 <6 14,61649019
Skåne Malmö STP  sludge µg/kgTS 120 8,687989 16,8689946 29,25379487
Skåne Svedala STP not digested sludge µg/kgTS 9,5793486 3,270118 <8 15,06433204
Skåne Trelleborg STP  sludge µg/kgTS 37,764276 4,010626 9,752521 3,635355524
Skåne Ystad STP  sludge µg/kgTS 78,178829 3,725571 10,2965996 26,39683788
Skåne Ängelholm STP  sludge µg/kgTS 110 7,990928 18,4354245 29,01510443
Skåne Helsingborg Öresundsverket  sludge µg/kgTS 92,424434 8,463213 9,34099749 28,23006985
     
     
Skåne Kristianstad Centrala Reningsverket effluent water µg/l 0,003632 0,050208 0,0936051 0,142009369
Skåne Eslöv Ellinge ARV effluent water µg/l 0,0851914 0,30131 0,22269999 0,257577814
Skåne Hörby Lyby STP effluent water µg/l 0,112193 0,201179 0,85220607 0,106943034
Skåne Hässleholm STP effluent water µg/l 1,1158503 0,527597 1,1822987 0,047414816
Skåne Landskrona STP effluent water µg/l 0,0192412 0,030432 0,12494092 0,25846771
Skåne Lund STP effluent water µg/l 0,1321351 0,151044 0,09057184 0,145056683
Skåne Malmö STP effluent water µg/l 1,0060228 1,199467 1,81815794 0,271468077
Skåne Svedala STP effluent water µg/l 0,0844328 0,138542 1,89099462 0,634948729
Skåne Trelleborg STP effluent water µg/l 0,0880014 1,937461 2,2724738 0,197406504
Skåne Ystad STP effluent water µg/l 1,6478713 0,117085 0,02401734 <0.001
Skåne Ängelholm STP effluent water µg/l 0,0226441 0,202413 0,46849598 0,159068236
Skåne Helsingborg Öresundsverket effluent water µg/l 0,0797156 0,098684 0,35056554 0,258044483
     
     
Skåne Helsingborg Helsingborg landfill leachate water µg/l <0.005 <0.003 <0.003 <0.002
Skåne Malmö Spillepeng landfill, SYSAV leachate water µg/l 0,3032938 0,038672 0,07002493 0,011913053



Bilaga 7 
Data från IVL för hormoner.  

County/National City Site Information Matrix Unit Estriol Estradiol 17alfa-Etinylestradiol Noretisterone Progesterone 
Skåne Kristianstad Centrala Reningsverket  sludge µg/kgTS <2 <2 <4 <8 73 
Skåne Eslöv Ellinge ARV  sludge µg/kgTS <2 <2 <4 <9 53 
Skåne Hörby Lyby STP not digested sludge µg/kgTS <3 <3 <4 36 intf 
Skåne Hässleholm STP  sludge µg/kgTS 80 <1 <2 55 48 
Skåne Landskrona STP  sludge µg/kgTS 130 <3 <4 130 87 
Skåne Lund STP  sludge µg/kgTS <1 <1 <2 <5 36 
Skåne Malmö STP  sludge µg/kgTS <2 <3 30 42 230 
Skåne Svedala STP not digested sludge µg/kgTS <2 <3 <5 <10 66 
Skåne Trelleborg STP  sludge µg/kgTS <1 <2 7,8 <6 46 
Skåne Ystad STP  sludge µg/kgTS <2 <2 <3 intf 140 
Skåne Ängelholm STP  sludge µg/kgTS <2 <2 <3 intf 270 
Skåne Helsingborg Öresundsverket  sludge µg/kgTS <2 4,3 6,5 8,7 17 
           
           
Skåne Kristianstad Centrala Reningsverket effluent water µg/l <0.0005 <0.001 <0.002 <0.004 0,013 
Skåne Eslöv Ellinge ARV effluent water µg/l <0.0005 <0.001 <0.002 <0.004 0,007 
Skåne Hörby Lyby STP effluent water µg/l <0.0001 <0.0003 <0.0005 0,001 <0.0007 
Skåne Hässleholm STP effluent water µg/l <0.0001 <0.0003 <0.0005 0,004 intf 
Skåne Landskrona STP effluent water µg/l <0.0005 <0.001 <0.002 <0.004 0,0085 
Skåne Lund STP effluent water µg/l <0.0001 <0.0003 <0.0005 0,002 0,001 
Skåne Malmö STP effluent water µg/l <0.0005 <0.001 <0.002 <0.004 0,049 
Skåne Svedala STP effluent water µg/l <0.0005 <0.001 <0.002 <0.004 0,11 
Skåne Trelleborg STP effluent water µg/l <0.0001 <0.0003 <0.0005 0,002 0,004 
Skåne Ystad STP effluent water µg/l <0.0001 <0.0003 <0.0005 0,002 <0.0007 
Skåne Ängelholm STP effluent water µg/l 0,017 <0.0003 <0.0005 0,002 0,001 
Skåne Helsingborg Öresundsverket effluent water µg/l <0.0001 <0.0003 <0.0005 0,003 0,001 
           
           
Skåne Helsingborg Helsingborg landfill leachate water µg/l <0.0001 <0.0003 <0.0005 0,01 0,002 
Skåne Malmö Spillepeng landfill leachate water µg/l <0.0001 <0.0003 0,025 0,005 0,01 



Bilaga 8 
 

Koncentration av antibiotika i skånska reningsverk och deponier fördelat på ämne.  
 

Koncentration av antibiotika i slam från reningsverk 
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Koncentration av antibiotika i avloppsvatten från reningsverk och i lakvatten från deponi
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Koncentration av antiinflammatoriska ämnen i skånska reningsverk och deponier 
fördelat på ämne.  
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Koncentration av anitiinflammatoriska ämnen i vatten från reningsverk 
och i lakvatten från deponi
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Koncentration av hormoner i skånska reningsverk och deponier fördelat på ämne.  
 

Koncentration av hormoner i slam från reningsverk
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Koncentration av hormoner i vatten från reningsverk och i lakvatten från 
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Många läkemedel som vi människor använder är farliga 
för andra organismer. Läkemedelsrester som kommer ut i 
miljön fungerar som miljögifter och kan orsaka stor skada 
i olika ekosystem. Denna rapport är en utvärdering av 
analysdata från prover tagna 2005 i skånska reningsverk. 
Den visar att läkemedelsrester är vitt spridda i den skånska 
miljön. 
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