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abstract
The EU Water directive requires cost effective achievement of predefined water quality targets at the drainage 
basin scales. It has been known among environmental economists for decades that this can be obtained only if 
each source is regulated according to its marginal cost and impact on recipients. The review presented in this 
paper indicates that such individual based regulation can imply high monitoring and information costs, so 
called transaction costs. Uniform policies, where the emission sources face the same emission charge or regu­
latory requirement, may therefore result in lower total cost for society although they do not give cost effective 
solutions. However, empirical studies of policies for Swedish water quality targets show that efficiency losses of 
uniform economic instruments can be significantly lower than for uniform command and control systems.

key words – Water directive, cost effectiveness, heterogeneous emission sources, transaction costs, policies

Sammanfattning
Vattendirektivet ställer krav på kostnadseffektivitet för uppfyllelse av mål på vattenkvalitet. Ett problem är 
svårigheterna att fastställa samband mellan utsläpp av föroreningar och effekt på en eller flera recipienter för 
alla källor. Vilket eller vilka styrmedel ger då lägsta kostnaden för att uppnå en viss nivå på vattenkvalitet? Syftet 
med detta papper är att kortfattat sammanfatta de förslag till lösningar som förts fram av miljöekonomer under 
ca fyra decennier. Sammanfattningen pekar på att det sannolikt inte finns något styrmedel som ger kostnads­
effektiva lösningar. Istället utgörs val mellan styrmedel och dess utformning av en balansgång mellan trans­
aktionskostnader och effektivitetsförluster. Empiriska studier av Sverige indikerar att effektivitetsförlusterna av 
enhetliga ekonomiska styrmedel kan vara betydligt lägre än av enhetliga administrativa styrmedel.
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1. inledning

Enligt EU’s vattendirektiv ska olika mål förknippade 
med vattenkvalitet och kvantitet genomföras kostnads­
effektivt, d.v.s. uppnås till lägsta möjliga kostnad. Det är 
sedan lång tid väl känt bland praktiker och forskare från 
flera olika discipliner att detta är betydligt lättare sagt än 
gjort. Viktiga orsaker till svårigheter är den spridning i 
rum och tid av källor till vattenpåverkan och biologisk 
respons i de olika vattenrecipienterna. Ett exempel utgö­

ras av Stockholms skärgård vilken mottar näringsämnen 
från Mälaren och flera länder runt Östersjön. Biologisk 
respons kan visa sig först 30 år efter det att fosfortill­
förseln ändrats (e.g. Wulff m.fl., 2001). Med tanke på 
dessa komplexa samband mellan vattenkvalitet och 
människans påverkan på näringsämnen kan man fråga 
sig om, och i så fall hur, det är möjligt att uppfylla EU’s 
vattendirektiv kostnadseffektivt. 
 I princip kan man skilja på två olika typer av styrme­
del, ekonomiska och administrativa. Med ekonomiska 
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styrmedel avses sådana som via incitament gör det kost­
samt att förorena, såsom avgift på handelsgödselkväve, 
eller lönsamt att minska föroreningar, såsom stöd för 
fånggrödor i vissa delar av Sverige. Ytterligare ekono­
miska styrmedel är marknader för utsläppsrätter, där ett 
tak för utsläpp, eller så kallad bubbla, sätts för ett visst 
område och inblandade företag får sedan handla ut­
släppsrätter med varandra. Exempel på sådana system 
för vattenutsläpp är marknad för fosforutsläpp i Lake 
Dillon, Colorado, USA, och marknad för utsläpp av 
både fosfor och kväve till Hawkesbury­Nepean River i 
Australien (se Kraemer m.fl. (2004) för en översikt av 
marknader för vattenutsläpp). Administrativa styrmedel 
anger direkt vilka åtgärder som ska genomföras såsom 
reningskrav vid reningsverken eller viss lagringskapacitet 
för stallgödsel. 
 Ekonomiska styrmedel såsom föroreningsavgifter el­
ler marknad för utsläppsrätter har sedan 1960­talet för­
fäktats av nationalekonomer p.g.a. deras förmåga att 
skapa kostnadseffektiva lösningar (se t.ex. Kneese, 1964; 
Dahmen, 1968; Baumol och Oates, 1971). Detta gäller 
under alla omständigheter när nivån på en avgift eller 
värdet på utsläppsrätter inte skiljer sig mellan olika ut­
släppskällor, s.k. enhetligt eller uniformt system. Emel­
lertid kan det vara svårt att implementera dessa när 
 effekterna på vattendragen av en viss utsläppsnivå vid 
källan skiljer sig mellan olika företag och regioner. An­
ledningen är att kostnadseffektivitet då ställer krav på 
differentiering av styrmedel mellan företag eller regioner 
efter dessas effekter på vattenrecipienter, ett s.k. differen­
tierat system (t.ex. Herzog, 1976; Braden m.fl. 1989). 
Huvudsyftet med denna artikel är att beskriva hur synen 
på och kunskaper om uniforma och differentierade eko­
nomiska styrmedels förmåga att ge kostnadseffektiva 
lösningar utvecklats under de senaste ca 40 åren. 
 Första kapitlet innehåller en kort beskrivning av inne­
börden i begreppet kostnadseffektivitet. Därefter följer 
en presentation av den miljöekonomiska debatten om 
uniforma och differentierade ekonomiska styrmedel, 
och en kort presentation av dagens forskning kring nya 
generationens styrmedel. Vi funderar avslutningsvis på 
om och hur dessa ackumulerade erfarenheter kan vara 
användbara för vattendirektivets krav för kostnadseffek­
tivitet vid uppnående av vattenkvalitetsmål.

2. principer för kostnadseffektiva 
styrmedel

Kostnadseffektivitet definieras som att ett eller flera mil­
jömål uppnås till lägsta kostnad, vilket innebär att ingen 
omfördelning av åtgärder kan genomföras utan att kost­
naderna för att uppnå det fastställda målet(n) ökar. Vill­

koret för kostnadseffektivitet är att marginalkostnaden 
ska vara lika för alla möjliga åtgärder. Med marginalkost­
nad avses den ökning av kostnaderna för en åtgärd när 
reningen ändras med en enhet. När så inte är fallet kan 
man minska reningen vid en källa med relativt hög 
 marginalkostnad, och öka med samma mängd vid en 
källa med låg marginalkostnad och få pengar över. Be­
sparingen sker genom att minskade utgifter vid högkost­
nadsåtgärden överstiger kostnadsökningen för den billi­
gare åtgärden. 
 Kostnaden för en åtgärd bestäms av kostnaden för 
dess genomförande och dess effekt på recipienten. Om 
t.ex. marginalkostnaden för att minska fosforutsläppen i 
ett uppströms reningsverk är 50 kr/kg P reduktion och 
effekten på vattenrecipienten är 0.5 kg/kg P reduktion 
vid verket, blir marginalkostnaden vid recipienten 100 
kr/kg P reduktion eftersom det behövs 2 kg minskning 
vid verket för att uppnå 1 kg reduktion vid vattenreci­
pienten. Ju mindre effekt av en given utsläppsminskning 
vid källan desto högre blir marginalkostnaden för att 
uppnå målet vid recipienten. Det kan därför vara av stor 
vikt att göra noggranna beräkningar av effekter av åtgär­
der. Förutom den effekt som nämndes i exemplet där 
viss föroreningsminskning sker under transporten från 
källan till recipienten kan vi skilja på ytterligare katego­
rier av effektpåverkan, vilka kan relateras till dels tids­
aspekter och dels multifunktionell och –regional påver­
kan.
 Tidsaspekten innefattar den tidsfördröjning som kan 
uppstå mellan en åtgärds genomförande och dess effekt. 
Ju längre denna tid är desto högre marginalkostnad, vil­
ket beror på att kapital binds upp som annars skulle 
kunna utnyttjats för andra ändamål. Vid långsiktiga in­
vesteringar som reningsverk kan en annan aspekt vara 
kostnader av inlåsningseffekt, d.v.s. svårigheter med att 
ändra den tekniska lösning man valt. Kostnaden består 
av skillnaden i utgifter mellan den installerade, dyrare, 
och nyare, billigare, tekniken. 
 Med multifunktionella åtgärder avses här sådana som 
minskar belastning till en recipient med flera förore­
ningar, och/eller generar ytterligare ekosystemtjänster 
förutom rening. Anläggning av våtmarker utgör en så­
dan multifunktionell åtgärd genom att transporter av 
flera föroreningar till recipienten fördröjas och biodiver­
siteten kan gynnas. Multiregionala effekter innebär att 
positiva miljöeffekter uppstår i fler områden än för vilka 
vattenkvalitetsmål utformats. Uppströms placerade åt­
gärder kan ha en fördel i detta avseende då förbättringar 
av vattenkvalitet kan uppstå på t.ex. grundvatten för 
 vilket det inte finns ett tydligt kvalitetsmål. Övriga åt­
gärder med denna multiregionala effekt är sådana som 
reducerar luftutsläpp, t.ex. minskade utsläpp av kväve­
dioxider från trafik och ammoniak för stallgödsel. 
 Det ska medges att det inte finns någon studie som 
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beaktat samtliga dessa effekter vid beräkning av kost­
nadseffektiva lösningar för definierade kvalitetsmål. Den 
hittills mest omfattande studien är Gren et al. (1997), 
vilken också pekar på vikten av att beakta flera mål sam­
tidigt när åtgärder är multifunktionella och ­regionala. I 
det specifika fallet med reduktioner av kväve och fosfor 
till Östersjön visar man på betydande kostnadsbespa­
ringar av samtida reduktion av dessa ämnen jämfört 
med att först minska tillförseln av det ena och sedan det 
andra. Orsaken till en sådan relativ avsaknad av studier 
är inte brist på metoder utan istället på data. Dock pekar 
både teoretiska analyser och den begränsad empiri som 
finns på att multifunktionella åtgärder med relativt stor 
effekt på recipienter med definierade mål har kostnads­
fördelar. Det innebär vanligen att multifunktionella och 
­regionala åtgärder, såsom minskade utsläpp från trafik, 
blir relativt dyra p.g.a. deras begränsade effekt på vat­
tenrecipienterna.
 Vi bortser tillsvidare från den vetenskapliga svårighe­
ten att finna kostnadseffektiva lösningar där samtliga 
åtgärder och effekter är inkluderade, och övergår till att 
diskutera hur de åtgärder som valts kan implementeras 
kostnadseffektivt. Eftersom villkoret för en kostnadsef­
fektiv lösning innebär att marginalkostnaderna ska vara 
lika för alla åtgärder kan vi dra slutsatsen att styrmedel 
som åstadkommer en sådan fördelning av rening ger en 
kostnadseffektiv allokering av åtgärder. Det är väl känt 
att sådana lösningar genereras av ekonomiska styrmedel 
och marknader för utsläppsrätter. Vid t.ex. en avgift på 
20 kr/kg P utsläpp till en recipient kommer berörda före­
tag att minska sina utsläpp tills marginalkostnaden är  
20 kr/kg P rening. Man renar, och undviker därmed av­
giften så länge marginalkostnaden för rening är lägre än 
20 kr/kg P. När däremot marginalkostnaden överstiger 
avgiften blir det billigare för företaget att betala avgiften. 
Eftersom samtliga företag reagerar på detta sätt på en 
given avgift om 20 kr/kg P uppstår en fördelning av re­
ning mellan olika åtgärder där marginalkostnaden är lika 
för samtliga företag, d.v.s. den är lika med 20 kr/kg P 
reduktion. En marknad för utsläppsrätter till recipienten 
åstadkommer samma lösning därför att de som har 
 högre marginalkostnader kommer att köpa rätter av de 
som har lägre marginalkostnader, och inga vinster från 
köp och försäljning kan göras när marginalkostnaderna 
är lika för alla åtgärder. Eftersom denna anpassning är 
central för kostnadseffektiva styrmedel, illustreras den 
med hjälp av ett exempel med två företag, A och B, i 
 figur 1.
 Kurvorna Mka och MkB illustrerar hur reningskost­
naden för företag a respektive B ökar när reningen ökar 
med en enhet, t.ex. utsläppsminskning med 1 ton koldi­
oxid. Vanligen blir det successivt dyrare ju högre re­
ningsnivå ett företag har eftersom man börjar med de 
billigaste åtgärderna och därefter övergår till dyrare så­

dana. Kurvorna visar också att företag a har en högre 
marginalkostnad än företag B vid alla reningsnivåer. 
 Vid en avgift/jämviktspris på t kr/enhet utsläpp kom­
mer båda företagen att rena så länge det är billigare än 
att släppa ut föroreningar. Detta sker vid reningsnivåer­
na Qa och QB för företag a respektive B. Vid högre re­
ningsnivåer kostar det mindre för företagen att släppa ut 
föroreningar och betala avgiften t per enhet än att rena 
eftersom marginalkostnaderna överstiger avgiften. Efter­
som B har en lägre marginalkostnad blir QB större än 
Qa. Avgiften leder med andra ord till att reningen förde­
las så att företag med relativt låga reningskostnader renar 
mer än de med höga.
 Varför skulle det då vara problem när ekonomiska 
styrmedel och marknad för utsläppsrätter åstadkommer 
kostnadseffektiva lösningar? Det stora problemet är när 
avgiftsbetalningar eller byte av utsläppsrätter utförs av 
företag och eventuellt hushåll där effekterna på recipien­
ten skiljer sig åt. En kostnadseffektiv avgift vid hetero­
gena utsläppskällor skulle t.ex. innebära att två närlig­
gande jordbruksfastigheter möter olika avgiftsnivåer på 
handelsgödsel. Den med relativt stor påverkan på reci­
pienten får en högre avgift än den med lägre påverkan. 
Detta kan illustreras med ovannämnda exempel med två 
källor för fosforutsläpp, där ett visst utsläpp från en 
 källa, säg A, är dubbelt så stor som från en annan källa, 
säg B, blir avgiften dubbelt så hög för A när åtgärderna 
har samma marginalkostnad vid källan. På motsvarande 
vis kan inte dessa två källor byta rätter med varandra hur 
som helst på en utsläppsmarknad. I samma illustrativa 
exempel blir byteskvoten eller växelkursen ½ mellan 
källa A och B. Det innebär att A måste köpa två rätter 
från B för att få öka sina utsläpp av fosfor med en en­
het.

Figur 1. Optimal rening för två företag, a och B, med marginal-
kostnader för rening, Mka och MkB vid avgift/jämviktspris på 
utsläppsrätter motsvarande t.
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 Det är mycket möjligt att olikheter i avgifter eller 
värde på rätter, s. k. differentierade system, skulle upple­
vas som orättvist, och man skulle kanske försöka undvika 
att betala avgiften eller priset på rätter. Om t.ex. priset 
på handelsgödselkväve skulle variera i olika regioner, är 
det sannolikt att en del jordbrukare, som har sin fastig­
het i en region med relativt hög avgift, skulle införskaffa 
gödselmedel i någon annan region till ett lägre pris orsa­
kat av den lägre avgiften eller pris på utsläppsrätter. Kon­
trollbehovet av efterlevnad skulle därför troligen vara 
större i ett system med heterogena avgifter/marknaden 
för utsläppsrätter jämfört med ett uniformt system,  
d.v.s. där alla betalar samma avgift eller pris på utsläpps­
rätter. Detta ger upphov till s.k. transaktionskostnader, 
d.v.s. alla kostnader förknippade med införande och 
upprätthållande av ett styrmedel som inte direkt hänförs 
till kostnaden för minskade utsläpp av föroreningar. 
 Sammanfattningsvis kan man alltså säga att när kost­
nadsbegreppet inkluderar både renings­ och transak­
tionskostnader är valet mellan differentierade, där styr­
medlet anpassas efter varje källas eller regions påverkan 
på recipienterna, och uniforma, där alla möter samma 
avgift eller övriga villkor, inte självklart. I det följande 
ska vi beskriva vad miljöekonomer har sagt om detta un­
der ca fyra decennier.

3. Uniforma eller differentierade 
styrmedel: en historisk återblick

Diskussionen om uniforma eller differentierade styrme­
del har, som sagt, pågått i närmare 40 år. Huvuddelen av 
diskussionerna har berört frågan om vilket styrmedel 
som kan uppnå en visst recipientmål till lägsta möjliga 
kostnad i närvaron av heterogenitet, d.v.s. när det är 
skillnader i effekter på målet(n) mellan olika åtgärder. I 
syfta att kvantifiera kostnadsskillnaderna mellan olika 
system har oftast ekonomiska styrmedel, såsom avgifts­
system, jämförts med krav på proportionella reduktio­
ner av föroreningar från olika källor eller regioner. Ett 
exempel på sistnämnda är att alla länder runt Östersjön 
ska minska utsläppen med t.ex. 30 procent. Parallellt 
med dessa analyser har det också förts en diskussion om 
för­ och nackdelar med handel med utsläppsrätter. Då 
utsläppsmarknad i princip fungerar på samma vis som 
ett avgiftssystem, ges en kort historisk återblick av teore­
tiska insikter och empiriska resultat av framför allt dif­
ferentierade och uniforma reduktioner och avgifter.
 Kneese (1964) kan sägas vara pionjär både när det 
gäller ekonomiska analyser av vattenrening och intro­
duktion av avgiftssystem. Redan då fastställdes att ut­
släppsavgifter bör sättas så att de genererar rening så 
länge som marginalkostnaden av denna rening är min­
dre än marginalskadekostnaden som uppstår nedströms, 

vilket garanterar en kostnadseffektiv rening. En sådan 
avgift skulle därför nå ett givet kvalitetsmål i recipienten 
till en lägre kostnad än styrmedel som innebär en enhet­
lig reduktion eller en och samma reningsmetod för varje 
utsläppskälla. Emellertid pekar Baumol och Oates 
(1971) på svårigheterna med att rent empiriskt fastställa 
den optimala uniforma utsläppsavgiften. Man föreslår 
därför ett system där den optimala utsläppsavgiften er­
hålls genom en upprepande process som är ledd av skill­
naderna mellan faktiska och önskade utsläpp. En grovt 
uppskattad avgift används initialt för att därefter få 
 variera över tiden tills den önskade föroreningsbelast­
ningen till recipient är nådd. Författarna medger att 
denna metod kanske inte resulterar i en kostnadseffektiv 
fördelning av åtgärder, men en fördel är att den ej kräver 
en stor mängd information, d.v.s. den har relativt låga 
transaktionskostnader.
 Tietenberg (1973a; 1973b) hävdar dock att en sådan 
uniform utsläppsavgift inte kan representera den lägsta 
möjliga kostnaden att uppnå de fastställda belastnings­
nivåerna när effekterna varierar mellan olika åtgärder 
och utsläppskällor. Som lösning till problemet så föreslår 
han en modifiering av Baumol och Oates’s modell 
(1971). Genom att applicera deras modell för varje en­
skild zon under ett rumsligt differentierat styrmedel för 
flera zoner istället för bara en, så kan ett önskat kvalitets­
mål för recipienten nås till en lägre kostnad än uniforma 
utsläppsavgifter. Ett annat argument mot uniforma ut­
släppsavgifter som författaren framför är att dessa ej 
 skapar incitament till förorenarna att flytta sin lokalise­
ring till områden i vilka deras utsläpp orsakar mindre 
skada på recipienten.
 Förutom dessa representativa studier har flertalet teo­
retiska studier pekat på effektivitetsförluster av uniforma 
system i och med att marginalkostnaderna inte är lika 
för alla åtgärder och på transaktionskostnader av diffe­
rentierade system genom högre krav på information och 
tillsyn (t.ex. Atkinson & Tietenberg (1982); Mendel­
sohn (1986); Braden m.fl., (1991); Helfand och House, 
(1995); Zylics, 2003). Beräkningar av skillnader i trans­
aktionskostnader mellan uniforma och differentierade 
styrmedel har dock ej genomförts. De empiriska studi­
erna har istället fokuserat på att beräkna effektivitetsför­
lusterna av uniforma system. Dessa har beräknats som 
skillnaden mellan totala reningskostnaden vid ett uni­
formt system och kostnaden vid en kostnadseffektiv 
 lösning. Resultat från svenska empiriska studier presen­
teras i tabell 1. 
 Samtliga studier har minskad eutrofiering av kust­
zoner som vattenkvalitetsmål, men skiljer sig med avse­
ende på avrinningsområde och beaktande av åtgärder 
utanför jordbrukssektorn. Fyra av studierna har svenska 
regioner som studieområden där Gren, (1993), och 
Scharin (2005a,b) är tillämpade på avrinningsområdet 
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till Stockholms skärgård, och Brady (2003) på avrin­
ningsområden till Götalands kustzoner. Brännlund och 
Gren (1999) beräknar skillnader i enhetlig och differen­
tierad kväveavgift på handelsgödsel för hela Sverige. 
Scharin (2005,a,b) jämför också olika styrmedel för 
handelsgödsel fast med tillämpning på Stockholm skär­
gård. De mest storskaliga studierna är Gren m.fl. (1997) 
och Elofsson (1999) som jämför differentierade och en­
hetliga styrmedel för minskade kväveutsläpp till Öster­
sjön. Elofsson (1999) inkluderar åtgärder inom jord­
bruk, medan Gren et al. (1997) också beaktar industri, 
reningsverk och transporter och fosforutsläpp. 
 Variationsintervall för enskilda studier visar på pro­
centuella kostnadsökningar för olika reningsnivåer. I 
allmänhet stiger effektivitetsförlusten med ökade totala 
reningskrav, men när detta blir så högt att de flesta åtgär­
der måste utnyttjas fullt ut minskar effektivitetsförlusten 
av uniforma system. Både Brady (2003) och Scharin 
(2005a) jämför faktiskt uniformt avgiftssystem med en 
kostnadseffektiv lösning där samma reduktion uppnås. 
Gren m.fl. (1997) och Elofsson (1999) beräknar skillna­
der i kostnader för en kväveminskning med 50 procent. 
Resultaten för de svenska studierna presenterade i  
tabell 1 tyder också på att uniforma reningskrav kan 
kosta betydligt mer än ett system med enhetlig avgift. 
Detta överensstämmer väl med internationella erfaren­
heter (t.ex. Helfand och House, 1995; Newell och Sta­
vins, 2003). När kostnaden av effektivitetsförlusten är 
hög kan den kompensera för de transaktionskostnader 
som uppstår av ett differentierat system i form av kon­
troll, administration mm. 
 I tabellen redovisas kostnadsskillnaderna mellan  
system som är antingen helt differentierade och eller 
uniforma. Emellertid kan effektivitetsförlusten av ett 
uniformt system minska vid en ökad grad av differentie­
ring. Tietenberg (1978) pekar på att »ett rumsligt diffe­
rentierat styrmedel kan implementeras på olika nivåer, 
och att ett uniformt styrmedel endast representerar det 

extrema fallet med noll rumslig differentiering» (p. 266, 
egen översättning). Den optimala graden av rumslig dif­
ferentiering bestäms av en balansgång mellan minskade 
effektivitetsförluster och ökade transaktionskostnader. 
Metoder har också utvecklats för empiriska beräkningar 
av kostnader för olika differentieringsgrader av uniforma 
system vid begränsad datatillgång (Mendehlsson, 1986; 
Newell och Stavins 2003; Scharin 2005a,b). 
 Parallellt med den internationella diskussionen om 
differentierade och uniforma avgifter har det förts en de­
batt om för­ och nackdelar med utsläppsrätter framför 
allt för luftföroreningar. Den som först framförde iden 
med ett sådant system var Montgomery (1972), som 
 visade att ett system med utsläppsrätter genererar en 
marknadsjämvikt som sammanfaller med den lägsta 
möjliga kostnadslösningen för att uppnå ett förbestämt 
miljökvalitetsmål oavsett den initiala fördelningen av 
rätter mellan utsläppskällorna. Tietenberg (1978) vida­
reutvecklar detta genom att analysera utformningen av 
ett system med belastningsrätter där källorna har olika 
effekt på recipienten och kommer till slutsatsen att ett 
sådant system för belastningsrättigheter har potentialen 
att uppnå recipientkvalitetsmål till lägsta kostnad under 
förutsättningen att vissa administrativa hinder kan över­
kommas. 
 Utsläpps­ och belastningsrätter jämförs också i Atkin­
son och Tietenberg (1982), som visar att ett system med 
belastningsrätter ger ett visst miljömål till lägre kostnad 
än ett där ingen åtskillnad görs mellan hur olika källor 
påverkan på recipienten. De pekar dock på nackdelen av 
de incitament som kan skapas genom att utsläppskällor 
flyttar till områden med lägre jämviktspriser på rätter 
och därigenom skapar ett s.k. »hot­spot» problem. Som 
ett svar på risker för ’hot­spots’ föreslår Krupnick m. fl. 
(1983) ett system där utsläppskällorna är fria att handla 
med utsläppsrättigheter under villkoret att det förbe­
stämda luftkvalitetsmålet vid en eller flera recipienter 
inte överskrids, s.k. ’pollution­offset’. 

4. nya generationens styrmedel
Den stora skillnaden mellan de ovan nämnda studierna 
och en stor del av nuvarande forskning är att sistnämnda 
har en explicit hantering av osäkerhet. Man kan urskilja 
två olika typer av osäkerheter. Den ena fokuserar på 
skillnader i information om reningskostnader mellan 
 företag och myndigheter och innebär därmed en utveck­
ling av informationsproblemet vid differentierade styr­
medel. Den andra berör svårigheterna att fastställa 
samband mellan olika källors utsläpp av föroreningar 
och effekt på recipienten. Litteraturen kan då delas upp 
i två klasser beroende på vilken typ av osäkerhet som är 
i fokus. 

Tabell 1. Procentuell kostnadsökning för uniforma styrmedel jäm-
fört med kostnadseffektiv lösning, resultat från svenska studier.

Studie
 Uniform  Uniformt

 avgift reningskrav

Gren (1993)  233
Gren m.fl. (1997)  40–110
Brännlund och Gren (1999) 10–15 
Elofsson (1999)  75
Brady (2003) 19 
Scharin (2005a) 56 5–61
Scharin (2005b) 10–30 25–120
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 För den första typen av osäkerhet, d.v.s. skillnader i 
information mellan en myndighet och företagare, före­
slås system med s.k. självurval (se Gren, 2004, och 
 Bontems et al., 2005, för tillämpningar på vattenförore­
ningar). Det innebär att t.ex. en myndighet kan utnyttja 
företagens informationsövertag om sina egna verksam­
heter utan att inhämta information från vart och ett av 
dem. Det sker genom att myndigheten ger företagen ett 
antal alternativa kontrakt där de väljer mellan renings­
nivå och skatt(subvention). Det liknar våra vanliga 
 försäkringssystem där de flesta väljer mellan försäkrings­
skydd och premiebetalning. Myndigheten eller för­
säkringsbolaget vet inte lika mycket om värdet av försäk­
ringsobjektet, t.ex. en villa, som försäkringstagaren. 
Genom val av premie och skydd anger vi indirekt värdet 
på försäkringsobjektet eftersom vi inte är beredda att be­
tala mer i premie än det förväntade försäkringsskyddet. 
 En fördel med sådan kontraktsbaserade system är att 
man med säkerhet uppnår en viss utsläppsminskning till 
recipienten kostnadseffektivt då kontrakten differentie­
rar reningskrav och avgifter/subventioner mellan företa­
gare beroende på deras reningseffekter. Systemet har 
därför en fördel när det är viktigt att uppnå en viss för­
väntad vattenkvalitet. Gren (2004) visar i ett exempel  
på kväverening genom anläggningen av våtmarker i La­
holmbuktens avrinningsområde att ett sådant system 
kan ge betydligt högre vinst för samhället jämfört med 
en enhetlig subvention per ha våtmark. 
 En nackdel med kontraktsbaserade system är att de 
inte skapar samma incitament för kunskapsinhämtning 
som de system vilka fokuserar på osäkerhet i samband 
mellan utsläpp och vattenkvalitet. Utgångspunkten för 
den litteratur som fokuserar på denna andra typ av osä­
kerhet är att osäkerheten i effekter av givna utsläppsre­
duktioner reduceras genom att styrmedlen baseras på 
faktiskt uppnådd vattenkvalitet. Ett annat gemensamt 
drag för samtliga dessa studier är deras försök att skapa 
incitament till att öka kunskap som reducerar osäker­
heten. 
 Pionjären med detta betraktelsesätt var Segerson 
(1988) som ifrågasatte den praktiska möjligheten av 
 direkta regleringar av utsläppsnivåer, såsom utsläppsav­
gifter, från diffusa källor p.g.a. svårigheterna med dels 
tillsyn av alla företag och dels osäkerheten i transport av 
föroreningar från varje källa till vattenrecipienten. Hon 
föreslår därför ett system baserat på uppnådd vattenkva­
litet i recipienten där en avgift betalas om kvaliteten 
överskrider gränsvärdet (som mäts i en högsta acceptabla 
nivå) och en subvention utbetalas när gränsvärdet un­
derskrids. Därigenom skapas incitament för företagarna 
att öka kunskaperna om transporter av föroreningar för 
att uppnå ett så lågt gränsvärde värde som möjligt. Base­
rad på företagsspecifik information såsom inköp av göd­
selmedel och markanvändning differentieras avgiften/

subventionen mellan företag beroende på deras förvän­
tade effekter på vattenrecipienten. Fördelarna är, enligt 
författaren, lite statlig inblandning, garanterad effektivi­
tet på lång sikt, och endast kräva tillsyn av förorenings­
nivån i recipienten. Segerson understryker emellertid 
svårigheterna med att relatera kvaliteten i recipienten till 
en enskild förorenares aktiviteter när antalet förorenare 
är relativt många. 
 Horan m.fl. (1998) och (2002) vidareutvecklar 
Segerson’s system genom att ta hänsyn till skillnader i 
kunskap mellan företagare och myndigheter. Avgiften/
subventionen differentieras därför istället med hänsyns­
tagande till företagens egna bedömningar av förväntade 
effekter på recipienten (Horan m. fl. 1998) och på deras 
riskaversion (Horan m. fl. 2002). Ett sådant system ger 
relativt låga avgifter(höga subventioner) för företag med 
god prognosförmåga och låg riskaversion. Härigenom 
skapas större incitament för företagen att öka sina kun­
skaper om samband mellan deras föroreningsutsläpp 
och effekt på recipienten än i Segerson’s system. 
 En svårighet med systemen föreslagna av Segerson 
(1988), Horan m. fl. (1998) och (2002) kan dock vara 
behovet av företagsspecifik information, såsom använd­
ning av mark eller gödselmedel, för differentiering av 
avgift/subvention mellan företag i syfte att ta hänsyn till 
skillnader i effekter. Det innebär att de kan fungera rela­
tivt bra när inte ett stort antal företag ingår i systemet. 
Ett problem som uppstår istället är att systemet blir 
känsligt för hur olika företag betraktar varandras re­
ningsaktiviteter. Vid ett fåtal förorenare kan nämligen 
vattenkvaliteten påverkas av ett enskilt företags utsläpp 
och utsläppsminskningar. Antag för illustrativa syften 
att ett vattendrag förorenas av två företag; A och B. Före­
tag A, som vet att företag B reducerar sina utsläpp, kom­
mer då att göra en mindre rening eftersom en viss kvali­
tetsförbättring redan uppnåtts av företag B. Företag B 
resonerar på samma sätt. Det blir på så vis mindre total 
rening jämfört med när enskilda företag har negligerbar 
inverkan på vattenkvaliteten.
 Experiment har pekat på att sannolikheten för sådana 
beteenden kan vara hög och att avvikelser från samhäl­
lets önskvärda reningsnivå blir större vid högre korrela­
tion mellan företagens reningseffekter (e.g. Cohard et al. 
2005). Förslag har därför förts fram för att reducera de 
ineffektiviteter som uppstår när det finns ett fåtal före­
tag. Ett gemensamt syfte med dessa är att reducera öm­
sesidigheten i reningseffekter på recipienten mellan in­
blandade företag (se bl.a. Hansen (2002) och Romstad 
(2003) ). Ibland kan de dock vila på antaganden som gör 
dem svåra att tillämpa, till exempel att risker för vatten­
påverkan inte är korrelerade mellan företagen.
 Sammanfattningsvis kan sägas att valet mellan de två 
typer av styrmedel som åtgärdar antingen skillnader i 
information mellan myndigheter och företag eller ska­
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par incitament till kunskapsinhämtning beror dels på 
vilken typ av osäkerhet som uppfattas som mest angelä­
gen att reducera och dels på hur många företag som på­
verkas. Styrmedel anpassade till reduktioner i osäkerhet 
i samband mellan utsläpp och effekt på recipient funge­
rar relativt bra vid reglering av relativt få företag. Styr­
medel som fokuserar på att minska kostnader av olikhe­
ter i information mellan myndigheter och företag har en 
fördel när relativt många företag är inblandade. 

5. Sammanfattning och slutsatser
Som framgår av denna kortfattade översikt är ekono­
merna överens om att kostnadseffektivitet i praktiken är 
svår att uppnå när effekter på vattenkvalitet för en given 
utsläppsmängd skiljer sig mellan olika utsläppskällor. 
När så är fallet blir det nödvändigt med differentierade 
styrmedel mellan olika källor beroende på deras effekt 
på vattenkvalitet. Ju högre effekt, ceteris paribus, desto 
högre reningskrav, avgift eller värde på en utsläppsrätt. 
Ca 40 års analyser och empiriska beräkningar av skillna­
der i kostnader mellan differentierade och enhetliga sys­
tem visade dock att omfattningen av kostnaden med ett 
uniformt system beror på fördelning av kostnader och 
effekter mellan olika källor. Empiriska resultat pekar 
dock på att enhetliga administrativa styrmedel kan vara 
betydligt mer kostsamma än uniforma ekonomiska styr­
medel. 
 Emellertid utgör svårigheter i tillgång på data på kost­
nader och effekt för samtliga utsläppskällor och åtgärder 
ett problem för samtliga studier. Därför är senare date­
rad forskning fokuserad på att utveckla metoder för 
kostnadsberäkningar av uniforma system vid begränsad 
datatillgång. En intressant slutsats från denna forskning 
är att relativt omfattande kostnadsbesparingar kan göras 
genom en liten ökning av differentieringen. Det vill säga 
att även om det i praktiken är omöjligt att anpassa styr­
medel efter varje källa, vilket krävs för att kostnadsef­
fektivitet skall uppnås, kan man komma relativt nära en 
minsta möjliga kostnad genom att dela upp en större 
region, t.ex. ett land, i mindre regioner. 
 Ett annat nämnvärt resultat är den avsaknad av empi­
riska studier på transaktionskostnader som översikten 
pekat på. Trots att ca 40 års forskning visat på att val 
mellan enhetliga och differentierade system till stor del 
är ett val mellan renings­ och transaktionskostnader har 
vi inte kunnat hitta någon studie som gjort en sådan 
jämförelse. En anledning till denna avsaknad kan vara 
att området som sådant är relativt nytt och metoder för 
kvantitativa beräkningar har ännu inte utvecklats (se  
t.ex. Eggertsson, 1990). 
 Hur kan då dessa miljöekonomiska analyser under­

lätta vattenpolitiken i praktiken, t.ex. Vattendirektivets 
genomförande? En slutsats som kan dras är att vatten­
kvalitetsmål sannolikt inte kommer att uppnås kost­
nadseffektivt p.g.a. dels svårigheter med tillgång på rele­
vanta data och dels, att även om data skulle finnas, höga 
transaktionskostnader då styrmedlen behöver anpassas 
till varje källas effekt på vattenkvalitet. Studierna stöder 
den indelning av länder i olika vattendistrikt som nu 
 genomförts i Sverige genom att det kan innebära ett steg 
närmare kostnadseffektivitet jämfört med en högre 
 aggregeringsnivå. Detta kan dock bara uppnås om re­
ningskrav, avgifter och subventioner tillåts variera mel­
lan distrikten, t.ex. en varierad handelsgödselavgift eller 
ytterligare differentiering av stöd för fånggrödor. 
 För Sveriges del, och övriga för Europa, kan det också 
vara intressant att närmare studera potentialen av kost­
nadsbesparingar med marknader för vattenutsläpp. En 
sådan implementerades redan 1981 for utsläpp av BOD 
till Fox River, Wisconsin, USA. Marknader finns nu 
också för utsläpp av näringsämnen till Tar­Pamlico, 
North Carolina, Lake Dillon och Cerry Greek, Colora­
do, och Chesapeake Bay (Kraemer m.fl. 2004). Det är 
intressant att notera att utsläppsmarknader är det enda 
system där man i praktiken genomfört differentiering av 
rätter mellan punktkällor och diffusa källor (Lake Dillon 
och Tar­Pamlico). Utbyteskvoten mellan punktkällor 
och diffusa utsläpp av fosfor till Lake Dillon är ½, d.v.s. 
en punktkälla måste köpa två rätter från en diffus källa 
för att få öka sina utsläpp med en enhet. Motsvarande 
differentiering mellan källor beroende på dess effekter 
på en vattenrecipient finns inte för något avgiftssystem 
(OECD, 2003). 
 Möjligen kan också nya den generationens styrmedel 
som baseras på uppnådd vattenkvalitet spela roll i fram­
tiden. Dessa ger bl.a. förslag på hur man kan skapa inci­
tament för ökad kunskap om samband mellan företags 
aktiviteter och deras effekt på en eller flera recipienter. 
Även om inte heller dessa styrmedel är perfekta i den 
meningen att de ger kostnadseffektiva lösningar till låga 
transaktionskostnader har de en potential genom att på 
olika sätt reducera samhällets kostnader av kunskaps­ 
och informationsbrist som traditionella styrmedel inte 
har. 
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