@ DIREKTORATET FOR
NATURFORVALTNING

O)
Z
Z
()
(I1]
o
-
-

DN-utredning 8-2012

Kunnskapsstatus for spredning
og effekter av fremmede bartraer
pa biologisk mangfold




Kunnskapsstatus for spredning
og effekter av fremmede bartraer
pa biologisk mangfold

DN-utredning 8-2012

Utgiver:
Direktoratet for naturforvaltning

Dato: September 2012

Antall sider: 44

Emneord:

Fremmed art, invaderbarhet,
invasjonspotensial, koniferer,
spredningshastighet, ekologisk effekt

Keywords:
Alien species, conifers, ecological effect,
invasibility, invasiveness, spread velocity

Bestilling:

Direktoratet for naturforvaltning,
postboks 5672 Sluppen, 7485 Trondheim
Telefon: 73 58 05 00

Telefaks: 73 58 05 01
www.dirnat.no/publikasjoner

Refereres som:

H. Sandvik 2012. Kunnskapsstatus for
spredning og effekter av fremmede
bartraer pa biologisk mangfold.
DN-utredning 8-2012

ISBN (Trykt): 978-82-8284-073-6
ISBN (PDF): 978-82-8284-072-9
ISSN (Trykt): 978-82-8284-074-3
ISSN (PDF): 1891-4616

Layout: Guri Jermstad AS
Trykk: Skipnes AS

Foto forside: © Kim Abel/Naturarkivet.no

EKSTRAKT:

Fremmede bartreer har lenge veert en
integrert del av det norske skogbruket. Siden
fremmede arter kan gjore stor skade pd den
stedegne naturen, er det et stort behovet for
en palitelig risikovurdering av fremmede tre-
slag. Her presenteres kunnskapsstatusen pa
feltet i form av en litteraturgjennomgang.

Det mest betydningsfulle resultatet
angaende invasjonspotensialet er at
spredningsevnen til et treslag i mye starre
grad determineres av langdistansespredning
enn av kortdistansespredning. Utredninga
gir en oversikt over innsiktene som meka-
nistiske (dvs. fluiddynamiske) modeller har
gitt pa dette omradet, og anvender dem
pa de norske treslagene. Basert pa disse
modellene blir det tydelig at avstanden
mellom bestander av fremmede treslag og
sarbare omrader bor veere flere kilometer.
Planting i vindutsatte omrader (loskraninger
og bakketopper) ber unngas. Arter med
sterst spredningsevne er hgye traer med
lette fro.

Nar det gjelder invaderbarhet av ulike
habitater og naturtyper, er dpne landskap
mest utsatt for & bli invadert. De fleste
fremmede bartreslag som brukes i Norge
er r-strateger, som lett etablerer seg i enger
og heier.

Bortsett fra gjengroing av apne land-
skap har fremmede bartraer for det meste
sma til moderate effekter pa norsk natur.
Pavirkninga av det stedegne biologiske
mangfoldet er ofte svakt negativt, men til
dels i samme eller mindre sterrelsesorden
enn den naturlige variasjonsbredden. Kunn-
skapsgrunnlaget pa dette feltet er imidlertid
fremdeles veldig tynt og dapenbarer flere
tydelige forskningsbehov.

ABSTRACT:

Alien conifers have long been an integrated
part of forestry in Norway. Non-native
species can be extremely harmful to
native biota, and so there is a great need
for reliable risk assessments of alien tree
species. This report summarises the current
knowledge base by means of a literature
survey.

The single most important result regarding
invasiveness is that the spread velocity
of trees is determined by long-distance
dispersal (LDD) rather than short-distance
dispersal. An introduction to mechanistic
(i.e., fluid dynamic) models of seed dispersal
is presented and applied to Norwegian data.
Based on these models, it is recommended
that the minimum distance between an alien
tree plantation and vulnerable areas should
be several kilometres. Plantations should not
be allowed in wind-exposed areas such as
windward slopes and hilltops. The species
with the greatest LDD potential are tall
trees with light seeds.

In terms of invasibility, open landscapes are
most vulnerable to tree invasions. Most alien
conifers planted in Norway are r-selected
species and establish readily in grassland.

Besides the transformation of open land-
scapes, alien conifers have mostly small to
intermediate effects on Norwegian biota.
In several cases, the impact on native
biodiversity is weakly negative, although
partially within the limits of natural
variability. The knowledge base in this area
is still unsatisfactory and reveals several
research needs.



Forord

Pa verdensbasis regnes fremmede arter som en av de sterste truslene mot naturmangfoldet. Fremmede eller
invasive arter kan fungere som predatorer pa, hybridisere med eller parasitterer pd andre arter, og saledes
konkurrere ut et vidt spekter av stedegen europeisk flora og fauna. Som felge av dette reduseres det biologiske
mangfoldet, samtidig som trusselen mot allerede truede arter gker. P4 denne maten er fremmede arter med
pa a endre gkosystemenes struktur, inkludert de tjenestene som disse ivaretar (skosystemtjenester). Dette
betyr at fremmede arter ikke bare kan ha store gkologiske effekter, men ogsa potensielt gi store skonomiske
kostnader.

Mennesket har opp igjennom historien gjentatte ganger bade med og uten hensikt introdusert arter til steder
utenfor sitt naturlige utbredelsesomrade. En del fremmede arter har derfor over tid utviklet seg til a bli et
viktig element i mange primaernaeringer, bl.a. innenfor skogbruket. Fremmede bartraer og spesielt bartraer av
utenlandsk opprinnelse har vaert mye brukt av skogbruket i forbindelse med skogreising i omrader som far ikke
var tresatt, eller tresatt av andre ikke-gkonomiske treslag. Aktiviteten for skogreising av fremmede treslag
var spesielt stor mellom 60 og 80-tallet, men bruken av disse treslagene har aktualitet ogsa i vare dager.

Konvensjonen om biologisk mangfold (CBD) forplikter de landene som har underskrevet avtalen til &; "forhindre
innfarsel av, kontrollere eller utrydde fremmede arter som truer gkosystem, livsmilje eller arter.” Den nye
naturmangfoldloven er det viktigste redskapet i forvaltningen av fremmede arter i Norge, og en nylig vedtatt
forskrift vil na regulere utsetting av utenlandske treslag til skogbruksformal, herunder produksjon av juletrzer
og pyntegront.

Kunnskapsbasert forvaltning forutsetter at forvaltningen far en regelmessig statusoppdatering seerlig pa det
vitenskapelige omradet. Denne utredningen gir en god litteraturgjennomgang og analyse av spredning og
effekter fremmede bartrzer kan ha pa biologisk mangfold i Norge. Utredningen er finansiert av Direktoratet
for naturforvaltning.

Trondheim, november 2012

Yngve Svarte
direktor, avdeling for artsforvaltning



Forfatternes forord

Denne utredninga er basert pa en litteraturgjennomgang som ble gitt i oppdrag og finansiert av Direktoratet
for naturforvaltning, og gjennomfort ved Senter for bevaringsbiologi, NTNU. Jeg takker begge institusjonene
for stette. Ana Trakhtenbrot (Movement Ecology Laboratory, Hebrew University of Jerusalem) satte meg inn
i spredningsekologiens mysterier og delte de nyeste, fremdeles upubliserte innsiktene pa dette feltet - jeg
er veldig takknemlig for hennes hjelp.

Trondheim, september 2012

Hanno Sandvik
Senter for bevaringsbiologi, Institutt for biologi, NTNU
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1 Innledning

Fremmede treslag har i lang tid blitt planta ut i norsk
natur. Etter 1950 gkte introduksjonen av fremmede
bartreer til Norge kraftig, og det som omtales som
den norske skogreising nadde sin topp pa 1960-tallet
med et skogreist areal pa rundt 100 km? per ar, for
sa a avta sterkt etter 1990 (Nygaard & Stabbetorp
2006). Skogreisinga berarte hovedsakelig de norske
kyststrgkene fra Vestlandet til Nord-Norge og
benytta fremfor alt norsk gran (Picea abies), men
innebar og innebaerer altsa ogsa utplanting av en
rekke utenlandske treslag. | dag dekker de frem-
mede bartraerne et areal pad omlag 800 km?, noe
som tilsvarer 1 % av Norges produktive skogareal
(@yen m.fl. 2009). Samtidig er andelen som frem-
mede bartraer utgjer lokalt, til dels mye starre, f.eks.
15 % av skogs- og utmarksarealene langs kysten
(Stabbetorp & Nygaard 2005). Sitkagran alene star
for ca. 500 km?, fulgt av vrifuru (80 km?), berg/
buskfuru (60 km?) og lutzgran (50 km?).

| de senere tiar har det blitt tydelig at innferinga
av fremmede arter ikke bare betyr en gkonomisk
gevinst for den bergrte naeringa, men kan medfere
store gkologiske risikoer for naturmiljeet, risikoer for
folkehelsa samt gkonomiske tap for andre nzeringer
(for en oversikt se Mooney & Hobbs 2000; Sax,
Stachowicz & Gaines 2005; Cadotte, McMahon &
Fukami 2006; Davis 2009; Elven m.fl. 2012). Globalt
sett er treslag blant noen av de mest skadebringende
fremmede arter, men dette er fremfor alt et alvorlig
problem pa Serhalvkula, der invaderende akasier
(Acacia spp.), eukalyptuser (Eucalyptus spp.) og furuer
(Pinus spp.) peker seg ut som verstingene (Richard-
son, Williams & Hobbs 1994; Tucker & Richardson
1995; Richardson 1998a; Richardson & Higgins
1998). Pa Nordhalvkula har ikke fremmede treslag
skapt like store problemer (Mortenson & Mack 2006),
og en litteraturoversikt over situasjonen i Europa
har vist at det er forholdsvis fa publikasjoner om
invaderende bartreer, og enda faerre som eksplisitt
omtaler dem som problematiske (Carrillo-Gavilan
& Vila 2010).

Na er det selvfalgelig ikke slik at Europa ma godta
problemene som fremmede treslag matte medfere,
bare fordi problemene er enda mye stgrre pa Ser-
halvkula. Det ligger heller ingen garanti for fremtida
i at fremmede treslag hittil ikke er omtalt som noen
stor risiko i europeisk sammenheng. Myking, @yen
& Seetersdal (2005:18) vurderer at «dagens niva

[dvs. andel fremmede arter av skogarealet i Norge]
ikke kan anses a representere en trussel mot bio-
logisk mangfold pa regional skala», men papeker
samtidig at den fremtidige situasjonen «i stor grad
[er] avhengig av spredningsevnen til disse artene.»
Derfor er det viktig & gi en oversikt over hva som
er sikker kunnskap om artenes spredningsevne og
gkologiske effekter.

| Norge vil innfering og utsetting av fremmede
arter bli regulert gjennom en ny forskrift under
naturmangfoldloven (2009). Denne suppleres for
treslagenes vedkommende gjennom forskrift om
utsetting av utenlandske treslag (2012). En forsvar-
lig handheving av lovens intensjon og forskriftens
prinsipper forutsetter et godt kunnskapsgrunnlag.
Risikovurderinga av fremmede arter i norsk natur
(Gederaas m.fl. 2012) har veert et viktig skritt i denne
retning. Her er bartraer representert i alle risikoka-
tegorier fra «ingen kjent risiko» (NK) til «svaert hoy
risiko» (SE; jf. tab. 1).

Formalet med denne utredninga er & oppsummere og
vurdere den tilgjengelige vitenskapelige litteraturen
om spredningsegkologien til fremmede treslag (med
hovedvekt pa utenlandske arter). Spredningsgkologi
omfatter i denne sammenheng bade artenes spred-
ningsevne og deres effekter pa jordsmonn, flora,
fauna og naturtyper. Litteraturen som ble funnet,
er sammenstilt i anhang 1, mens viktige enkelt-
funn, generelle menstre og vurderinga av funnene
diskuteres i kapitlene om invasjonspotensial (kap. 2),
invaderbarhet (kap. 3) og okologiske effekter (kap. 4).

1.1 Avgrensninger og
definisjoner

Med fremmede bartreer menes her fremmede arter
av koniferer i Norge. Koniferer eller bartrzer (Pinales;
ogsa Coniferae, Coniferales, Coniferopsida, Coni-
ferophyta, Pinopsida, Pinophyta) er en plantegruppe
med rundt 600 arter pa verdensbasis. Fire av disse
er stedegne i Norge (einer Juniperus communis, gran
Picea abies, furu Pinus sylvestris og barlind Taxus bac-
cata), hvorav bare gran og furu er skogdannende. Alle
andre bartrearter betraktes som fremmede i Norge.

Fremmed art brukes her i trad med IUCNs definisjon
og Artsdatabankens avgrensninger. Definisjonen
lyder: «fremmede arter er arter [..] som opptrer
utenfor sitt naturlige utbredelsesomrade (tidligere
eller ndvaerende) og spredningspotensial (utenfor det
omradet den kan spres til uten hjelp av mennesket,



aktivt eller passivt) og inkluderer alle livsstadier eller
deler av individer som har potensial til & overleve og
formere seg» (Gederaas m.fl. 2012:12 etter IUCN
2000:3).

Artsdatabankens avgrensninger innebzerer at frem-
mede arter bare omfatter (i) arter som (ii) ikke fra
for fantes innen Norges politiske grenser (dvs. uten-
landske arter) og som (iii) ble introdusert/forvilla eller
etablert etter 1800 (Gederaas m.fl. 2012:12-14).
Dette ekskluderer altsa (i) underarter og eventuelle
lavere taksonomiske nivaer (f.eks. utenlandske prove-
nienser av stedegne arter); (i) arter som er stedegne
i Norge, men introdusert til landsdeler der de ikke
er stedegne (f.eks. gran planta pa Vestlandet eller
i Nord-Norge); og (iii) arter som ble introdusert og
etablert i norsk natur for 1800 (f.eks. ble europalerk
planta fer 1800, men er ikke dokumentert forvilla
far mye senere). Utredninga tar ogsa opp effekter
av norsk gran som ble planta i omrader der arten
ikke er stedegen, men hovedvekta ligger pa frem-
mede arter.

Fremmede arter i Norge kan vaere introdusert,
naturalisert eller invaderende. For bartraers vedkom-
mende er samtlige fremmede arter introdusert, dvs.
planta eller sadd bevisst (egenspredning fra nabo-
land eller utilsikta innfering som «blindpassasjerer»
er ikke dokumentert for noen bartraer). Naturaliserte
arter er introduserte arter som har reprodusert (eller
evner a reprodusere) i norsk natur over flere genera-
sjoner. Invaderende arter er naturaliserte arter som
produserer store mengder avkom i norsk natur, og
som sprer dette avkommet over betydelige omra-
der. Richardson og Rejmanek (2004) operer med
en spredningsavstand pa 100 m for & skille mellom
invaderende og ikke-invaderende arter.

Tabell 1 gir en oversikt over alle fremmede bartreer
som er dokumentert i Norsk flora (Lid, Lid & Elven
2005) og/eller FremmedArtsBasen (Artsdatabanken
2012) pluss gran og furu. Utvalget inkluderer
samtlige fremmede bartrearter som er dokumen-
tert a reprodusere i norsk natur samt et utvalg av
ikke-reproduserende arter. Vitenskapelige navn
er bare gitt i tabell 1, mens resten av utredninga
benytter de norske navnene. Tabeller i resten av
utredninga sorterer treslagene i samme rekkefolge
som tabell 1 (dvs. sortert etter slektsnavnet og der-
etter artsepitetet).

For ikke-reproduserende arter er oversikten i tabell
1 ikke uttemmende; det fins f.eks. ingen komplett
oversikt over prydtreer i privathager. De meste
vanlige av disse er tatt med i tabell 1, men langt
flere forekommer. Jostedt (1975) kartla f.eks. frem-
mede treslag i Bergen og omegn og rapporterte ape-
skrekk (Araucaria araucana), kalifornisk rekelsesseder
(Calocedrus decurrens), atlasseder (Cedrus atlantica),
himalaiaseder (C. deodora), hinokisypress (Ch. obtusa),
sawarasypress (Chamaecyparis pisifera), japansk
seder (Cryptomeria japonica), orientgran (Picea
orientalis), mammuttre (Sequoiadendron giganteum)
og hiba (Thujopsis dolabrata) fra bl.a. privathager,
gardstun og kirkegarder.

1.2 Sokekriterier

Litteraturgjennomgangen bestod i a identifisere
den tilgjengelige nasjonale og internasjonale viten-
skapelige litteraturen om spredningsekologien til
artene som er lista opp i tabell 1. Sekemotorene
og soketermene som ble brukt, er fgrt opp i detalj
i anhang 2.

Mye av den relevante litteraturen setter funnene i
en annen enn en invasjonsbiologisk sammenheng.
Det har derfor vist seg vanskelig a finne palitelige
soketermer. Anhang 1 gir derfor sikkert ingen utfyl-
lende liste over kunnskapen om de berarte artenes
spredningsekologi. Jeg valgte d seke pa termen
«fremmed» (med tallrike synonymer, se anhang 2)
og/eller pa land (Sentral- og Nord-Europa) heller
enn pa navngitte effekter. Grunnen er ikke bare at
en listen over potentielle effekter hadde vaert noksa
lang og vilkarlig, men at mye av forskninga berarer
de aktuelle artene i sine (hovedsakelig nordameri-
kanske) hjemtrakter. Konkurranse- og andre egen-
skaper i artenes stedegne flora forteller imidlertid
veldig lite om deres rolle i norsk natur. Derfor ble
soket i den internasjonale faglitteraturen begrensa
til artikler som eksplisitt omtaler artene som «frem-
mede», «introduserte» e.l., noe som kan ha fort til
at enkelte studier ble oversett.



Tabell 1. Oversikt over fremme bartraer i Norge. Tabellen gjengir bare informasjonen som er tilgjengelig i
Norsk flora (Lid m.fl. 2005) og FremmedArtsBasen (Artsdatabanken 2012). Antall forvilla forekomster er i
disse kildene hovedsakelig basert pa herbariebelegg ved norske museer. Norsk gran og furu er fert opp for
fullstendighetas skyld, selv om de er definert som stedegne.

x L. kaempferi)

Vitenskapelig norsk navn opprinnelse risiko- invasjons- | okologisk | beplanta forvilla forekomster
navn kategori potensial* | effekt? areal
Abies alba vanlig Mellom- og hoy 4bs 2e,2g 16 fylker, 9 fylker, 77 fore-
edelgran Ser Europa 20 km? komster (merketall
10), 15 000 individer
Abies balsamea | balsam- ostlige Nord lav 1bs 1 9 fylker, 1 fylke, 1 forekomst
edelgran Amerika flekkvis, 5 (Kongstein/Ak)
000 individer
Abies concolor kolorado- vestlige Nord | potensielt hoy | 3bs 1 4 fylker, 2 fylker, 10 fore-
edelgran Amerika 0,05 km? komster (merketall
10), 500 individer
Abies grandis kjempe- vestlige Nord | potensielt hoy | 3bs 1 4 fylker, 3 fylker, 5 fore-
edelgran Amerika 0,03 km? komster, 250 individer
Abies koreana «korea- Sor Korea lav 2a 1 noe dyrka 1 fylke, 1 forekomst
edelgran» som prydtre | (Flaivik/Ro; merketall
2), 1 individ
Abies lasiocarpa | fjelledelgran Rocky lav 2bs 1 16 fylker, 2 fylker, 2 forekomster
Mountains 2 km? (Fyresdal/Te, Asta/He),
2 individer
Abies mariesii mariesedel- Ser Japan ingen kjent 1bn 1 sveert sjelden | 1 fylke, 1 forekomst
gran planta (Tomte/Ak)
Abies nordmann- Kaukasus ikke repro- — — nesten bare | ingen
nordmanniana sedelgran duserende til juletre-
(nordmanns- produksjon
gran)
Abies procera nobel- vestlige Nord | lav 2bs 1 13 fylker, 1 fylke, 1 forekomst
edelgran Amerika 0,4 km? (Hurdal/Ak), 1 individ
(nobelgran)
Abies sibirica sibir-edelgran | Sibir potensielt hoy | 3bs 1 10 fylker, 4 fylker, 6 forekomster
0,3 km? (merketall 10), 300
individer
Chamaecyparis lawsonsy- vestlige Nord | lav 33, 2bs 1 hovedsakelig | 5 fylker, 7 fore-
lawsoniana press Amerika som prydtre | komster, 20 individer
Chamaecyparis nutkasypress | vestlige Nord | lav 33, 2bs 1 hovedsakelig | 3 fylker, 4 forekomster
nootkatensis Amerika som prydtre | (merketall 5), 50
individer
Juniperus kinaeiner @st Asia ikke vurdert — — dyrkes i stort | 1 fylke, 1 forekomst
chinensis omfang (Svaney/SF), 1 individ
Larix dahurica dahurialerk Sibir ikke vurdert — — ukjent, lite ingen
(bare som
hagetre?)
Larix decidua europalerk Mellom- sveert hay 3bs 3f, 2g 18 fylker, 18 fylker, 90 fore-
Europa 12 km? komster (merketall
20), 36 000 individer
Larix kaempferi | japanlerk Japan lav 2bs 1 11 fylker, 2 fylker, 2 forekomster
8 km? (Larvik/Vf, Oslo;
stort, men uspesif.
morketall)
Larix x marsch- | hybridlerk Skottland lav 2bs 1 5 fylker, ingen palitelige belegg
linsii (L. decidua 9 km?




Larix sibirica sibirlerk Sibir lav 2b3 1 15 fylker, 5 fylker, 7 forekomster
42 fore- (uspesifisert morketall)
komster,

10 km?

Picea abies gran stedegen — — — — —

Picea engelmanns- | vestlige Nord | lav 2b2 2e 10 fylker, 0,4 | forekommer, men i

engelmannii gran Amerika km? liten grad

Picea glauca kvitgran nordlige Nord | hay 3b2 2e,2g 19 fylker, 7 fylker, 14 fore-

Amerika 1 km? komster (merketall 20)

Picea x lutzii lutzgran nordlige Nord | lav 2bs 2e 5 fylker, 200 | 1 fylke, 1 forekomst

(P. glauca x P. Amerika fore-komster | (Vesteralen/No)

sitchensis) (merke-tall
500), 5 km?

Picea mariana svartgran nordlige Nord | ikke vurdert — — 3 forsoksfelt® | ingen

Amerika
Picea omorika serbergran Balkan ingen kjent 1bn 1 lite planta 1 fylke, 1 forekomst
(Ringsaker/He),
2 individer
Picea pungens bldgran Rocky lav 1bs 1 18 fylker, 2 fylker, 2 forekomster
Mountains mest som (Oslo, Tingvoll/MR;
prydtre uspesifis. morketall)

Picea sitchensis | sitkagran vestlige Nord | sveert hoy 4bs 3f,2e,2g | 15 fylker, 10 fylker, 3000

Amerika 500 km? forekomster (inkl.
marketall), 140 000
individer

Pinus banksiana | banksfuru nordlige Nord | ikke vurdert — — ikke angitt ingen

Amerika
Pinus cembra sembrafuru Alpene potensielt hoy | 4bs 1 dyrkes bare | 8 fylker, 19 fore-
som prydtre | komster (merketall 8),
1500 individer
Pinus contorta vrifuru vestlige Nord | potensielt hoy | 3bs 1 17 fylker, 4 fylker, 5 forekomster
(kontortafuru) | Amerika flekkvis, (stort, men uspesifisert
60 km? marketall)
Pinus mugo ssp. | buskfuru Ser Europa sveert hoy 4bs 3f, 2g 19 fylker, 30 | 16 fylker, 30 fore-
mugo km? komster (merketall
20), 12 000 individer

Pinus mugo ssp. | bergfuru Vest Europa lav ikke 1 16 fylker, 30 | 1 forekomst

uncinata vurdert?! km? (upalitelig opplysning;

uspesifisert morketall)

Pinus nigra svartfuru Middelhavet lav 3bs 1 dyrkes bare | 5 fylker, 8 forekomster
som prydtre | (merketall 5),

30 individer
Pinus peuce silkefuru Balkan hoy 1bs 4 mest som 3 fylker, 3 forekomster
(makedonia- hage- og (Oslo, Voss/Ho, As/Ak)
furu) parktre
Pinus sibirica sibirsk Sibir lav 2bs 1 8 fylker, 2 fylker, 2 forekomster
sembrafuru 1 km? (Holtefjell/Bu, Jarfjord/
Fi)
Pinus strobus weymouth- ostlige Nord sveert hoy 2bs 4i nesten bare i | 3 fylker, 4 fore-
furu Amerika hager, < 100 | komster, 20 individer
individer

Pinus sylvestris vanlig furu stedegen — — — — —

Pseudotsuga douglasgran vestlige Nord | lav 43, 2bs 1 18 fylker, 4 fylker, 10 fore-

menziesii Amerika 1,5 km? komster (merketall 5)

Thuja ostamerikansk | ostlige Nord lav 2bs 2g dyrkes bare 8 fylker, 9 forekomster

occidentalis tuja Amerika som prydtre | (merketall 10), 900

individer




Thuja plicata kjempetuja vestlige Nord | lav 2bs 1 14 fylker, 2 fylker, 2 forekomster
Amerika 0,8 km? (Balestrand/SF,
Rauma/MR)
Tsuga canadensis | kanada- ostlige Nord ingen kjent 1bn 1 mest som 1 fylke, 1 forekomst
hemlokk Amerika prydtre (Hurdal/Ak; merketall
2), 30 individer
Tsuga vest- vestlige Nord | sveert hoy 43, 3bs 3e 14 fylker, 7 fylker,
heterophylla amerikansk Amerika 2 km? 10 forekomster
hemlokk
Tsuga fjellhemlokk vestlige Nord | ikke vurdert — — lite planta ingen
mertensiana Amerika

2 Invasjonspotensial og okologisk effekt er angitt med delkategori (tall) og kriterium (bokstav) i trad med Gederaas m.fl. (2012).
Kriteriene som er benytta for bartreer, er A (populasjonens forventa levetid), B1 (spredningshastighet), B2 (gkning i forekomstareal),
Bs (gkning av enkeltforekomster), E (effekter pa stedegne arter), F (effekter pa trua eller sjeldne naturtyper),

G (effekter pa ovrige naturtyper), | (overfering av parasitter eller patogener).

b Svartgran er ikke oppfart i Norsk flora eller FremmedArtsBasen, men er ifglge Borset (1985) aktuell for norsk skogbruk og har ifelge

Stetvig & Skatter (2001) blitt planta i tre forseksfelt i Norge.

2 Invasjons-
potensial

Invasjonspotensialet til en fremmed art er sammen-
satt av etableringssannsynlighet og sprednings-
hastighet (Sandvik 2012; Sandvik m.fl. i trykk). Begge
er pavirka av artens egenskaper og av andre biotiske
og/eller abiotiske faktorer. Etableringssuksessen er
f.eks. avhengig av miljgforholdene ved stedene der
froene faller til bakken (jf. kap. 3). Spredningshas-
tigheta er en funksjon av spredningsdistanse og
generasjonstid, der sprednings-distansen hos planter
bestemmes av frgets beskaffenhet, landskapsstruk-
turen og tilstede-veerelsen av og egenskapene ved
spredningsvektorene, dvs. hovedsakelig vind eller dyr.

Kapitlet er delt i tre underkapitler. Det forste
presenterer noen viktige fallstudier som belyser
invasjonspotensialet til en bestemt art (eller noen
arter) pa et bestemt sted. Deretter diskuteres ulike
modeller som har blitt brukt for & generalisere
innsikter om invasjons-potensial pa tvers av arter
og steder. Det fins to ulike tilnaerminger til dette
problemet, som hver har sine fordeler og ulemper.
Underkapittel 2.2 omhandler fenomenologiske model-
ler, dvs. forklaringer som har blitt tilpassa de obser-
verte dataene om invasjoner, og prever a trekke ut
fellestrekk fra disse. Underkapittel 2.3 presenterer
innsikter fra mekanistiske modeller, som forsgker a
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predikere spredningsmenstre ut fra kunnskapen om
grunnprinsipper, i dette tilfellet fra aerodynamikk
og de atmosfeeriske vitenskapene. Avslutningsvis
sammenlignes og integreres funnene som er gjort
pa de ulike matene (kap. 2.4).

2.1 Fallstudier

Her gjennomgas noen fallstudier i detalj, mens andre
omtales noe mer summarisk. Det er gjort et forsek
pa a dekke alt som er publisert om spredning av
fremmede treslag i Norge. For fallstudier fra utlandet
ma det nadvendigvis presenteres et ufullstendig
utvalg. Her ble studier fra land med sammenlignbare
gkoklimatiske forhold prioritert.

Lerkeallé pd Tingvoll. - Sandviksalleen pa Tingvoll/
MR er et godt undersgkt eksempel pa spredning
av europalerk (Nygaard & Brean 2001; Nygaard
& Stabbetorp 2006; samt flere populariseringer:
Nygaard & Brean 2002; Stabbetorp & Nygaard 2005;
Nygaard 2007). Alleen ble i 1789 beplanta med 74
traer av europalerk hvis frg var henta fra Skottland.
Den forste dokumenterte nevnelsen av foryngelse
fra alleen vari 1912. Ivar Tollan kartla i 1932 lerke-
spredninga i Gylfjella nord for alleen (Tollan 1937).
Han fant 54 lerketreer i en avstand pa 1,8 til 6,2
km fra alleen, som er den eneste kildeforekomsten
i omradet. Alderen til traerne tilsa at latensperioden
for spredninga ikke kan ha veert mye mer enn 50 ar.




Nygaard og Brean synfor Gylfjella pa nytt i 2001 og
fant 270 lerkeforekomster (Nygaard & Brean 2001),
inkludert 21 gjenfunn av Tollans registreringer. Fore-
komstene omfatta til sammen nesten 1500 traer
(ikke medregnet traer lavere enn 0,5 m). Bestanden
pa Gylfjella ble altsa 27-dobla pa de 70 ara mellom
de to registreringene. Utbredelsesomradet (det mini-
male konvekse polygonet) til lerka hadde okt fra 7,4
km? i Tollans tid til 11,7 km? i 2001. Mesteparten av
tilveksten etter 1932 har altsa fert til en fortetning,
og bare i mindre grad til arealgkning. Mange av de
nye forekomstene ser ut til & veere avkom av traerne
som ble registrert av Tollan, med en aldersfordeling
som tilsier at det na fins fire eller fem generasjoner
av lerketraer pa Gylfjella.

Nesten samtlige forekomstene ligger over skogs-
grensa, 92 % av dem over 400 moh. Det er et
pafallende gap pa 2 km mellom alleen og det naer-
meste avkommet, som nok skyldes at lerka ikke
har klart & etablere seg i den mellomliggende furu-
skogen. Retninga av spredninga - nordnordvest fra
alleen — er sammenfallende med hovedvindretninga
mens lerka sprer sine fre (mars/april).

En lognormal spredningsmodell som ble tilpassa til
funnene, viste at den mediane spredningsdistansen
var pa 343 m fra mortreet (Nygaard & Stabbetorp
2006). Ifelge denne modellen vil fem prosent av
rekruttene ha blitt spredd med mer enn 1320 m,
og et av tusen fre vil kunne spres mer enn 2 km.

Andre fallstudier fra Norge. — Norske fallstudier pa
spredning av fremmede treslag er sa langt hoved-
sakelig beskrevet i rapporter og upubliserte avhand-
linger. De folgende avsnittene gir en oversikt over
denne litteraturen.

Nygaard (1999; 2000) rapporterte spredningsinten-
siteten og -distansen til flere fremmede bartreer fra

en rekke lokaliteter (tab. 2). Spredningsintensiteten
var storst hos nobel-edelgran, hemlokk, europalerk
og sitkagran. Hemlokk ble vurdert til & ha den sterk-
este spredningsevnen, siden den stiller sma krav til
lys og jordsmonn (jf. @yen 2001). Nobel-edelgran
utgjer tross sin haye observerte foryngelse ikke
noen stor spredningsfare, fordi den er utsatt for
sterkt beitepress og bare er planta pa beskjedne
arealer. Sitka ble identifisert som «det mest kritiske
og krevende treslaget», basert pa hey sprednings-
intensitet og avstandsspredning, store beplanta
arealer, tidlig blomst og sterk konkurranseevne. Det
var pafallende at sitkagrana hadde hgy sprednings-
intensitet serpd, med 2200 planter per dekar, men
avtagende intensitet mot nord, med 300 planter
per dekar i Nordland.

Lerkene hadde hey spredningsintensitet og stor
spredningsavstand, men kan pga. sine haye lys-
krav ikke konkurrere i bestand med andre treslag
(Nygaard m.fl. 1999). Vrifuru hadde liten sprednings-
intensitet og -avstand.

Resultatene fra @straats (1999) undersgkelse av
spredning av ulike bartreer i Nordskogen/Ak og pa
Hirkjolen/Op er sammenfatta i tabell 3. Et inter-
essant funn (spesielt i lys av nyere mekanistiske
spredningsmodeller, jf. kap. 2.3) er dessuten at
spredningsmensteret er sveert ulik i forskjellige
retninger: | retninga med lengst spredning (langs
hovedvindretninga under freslippet) er det ingen eller
svak korrelasjon mellom antall planter og avstanden
fra bestandskanten. | de gvrige retningene tenderer
derimot antall planter & veere negativt korrelert
med avstanden. Man finner med andre ord fzerre
og feaerre foryngelser jo lenger bort man kommer
fra kildebestandet - bortsett fra langs hovedvind-
retninga, der denne sammenhengen er mye svakere
eller sagar fravaerende.

Tabell 2. Spredning av fremmede bartreslag i Norge (Nygaard m.fl. 1999).

Art maksimal observert foryngelse maksimal observert spredningsdistanse
(ungplanter per dekar, ekstrapoleringer)
Nobel-edelgran 38 000 20 m
Sibir-edelgran 1 500 100 m
Europalerk 2100 30 m
Japanlerk 4 600 80 m
Sitkagran 20 000 80 m
Vrifuru 165 20m
Vestamerikansk hemlokk 10 000 25m
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Tabell 3. Spredning av fremmede bartreslag i Nordskogen, As/Ak, og pa Hirkjelen/Op (@straat 1999).

Art maksimal observert foryngelse maksimal observert spredningsdistanse
(ungplanter per dekar, tellinger)

Vanlig edelgran 460 67 m

Kjempe-edelgran 190 32m

Fjelledelgran 170 57 m

Europalerk 2 om

Engelmannsgran 0 —

Vrifuru 80 9m

Vestamerikansk hemlokk 90 80m

Fjellhemlokk 0 —

Skre (2000) fant god foryngelse av bade sitkagran
og gran i Hordaland. Faren for spredning av sitka
ble vurdert som hay. Often (2007) oppdaga for-
villa vestamerikansk hemlokk i en skog pa Asmyra/
Ak, opptil 540 m fra narmeste bebyggelse med
potensielle kildetraer.

Tonjer (2011) rapporterte spredninga av sju frem-
mede bartreslag i Nordskogen i As/Ak (tab. 4). Den
storste spredningsdistansen ble registrert for vanlig
edelgran (440 m). Edelgrana sprer seg til alle vege-
tasjonstyper, men er sarbar for beite og derfor en
svak konkurrent mot stedegne arter.

Under litteraturseket har det blitt tydelig at noyaktig
informasjon om areal og plassering av bestander
med fremmede treslag er ytterst mangelfull. Det
ser ikke ut til & finnes noen landsomfattende over-
sikt over hvor det er planta fremmede treslag (og
hvilke), og selv eksisterende opplysninger ser ofte
ut til & veere mangelfulle. Skre (2000) fant flere
ganger at kartfesta opplysninger viste seg a ikke
stemme med terrenget — ett eksempel: | «dei to

bestanda der det skulle vera innslag av edelgran,
[...] var [det] ikkje spor etter edelgran [...]. Derimot
var det planta mykje sitka» (Skre 2000:14). Denne
situasjonen gjer det sveert vanskelig & vurdere den
samla sprednings- og pavirkningsrisikoen gjennom
fremmede treslag og bar utbedres.

Svartfuru ved Mount Barker, New Zealand. - Pa hey-
landet av den newzealandske Sergya ligger en godt
undersekt forekomst av svartfuru. Forekomsten har
sitt opphav i en lebeplantning (rundt 500 moh.),
som ble anlagt rundt 1910 og ligger nordvest for
et fjell (Mount Baker, 900 moh.). Svartfurua har
siden etablert seg pa Mount Bakers loside (vindsida)
samt i en lang hale sgrost for fjellet, som tilsvarer
hovedvindretninga i omradet (Buckley m.fl. 2005;
Caplat, Nathan & Buckley 2012). Bestandet som er
etablert i en radius pa 3 km fra kildebeplantninga, er
i dag noksa tett, men avtar gradvis i tetthet utover.
«Halespissen» hadde i 1965 en avstand fra kilde-
bestandet pa 5,5 km, og i 1980 pa 9,7 km.

Tabell 4. Spredning av fremmede bartreslag i Nordskogen, As/Ak (Tonjer 2011). Tabellen angir det totale
antallet funn av smaplanter i Nordskogen for hver art, den maksimale observerte spredningsdistansen, og
vegetasjonstypene for funnene. Spredningsdistansen ble malt pa kartene som den starste distansen mellom

et funn og det naermeste plantefeltet av samme art.

Art antall funn maks. distanse vegetasjonstype

Vanlig edelgran 525 440 m alle

Kjempeedelgran 98 138 m plantefelt, granskog, levskog, hogstfelt

Europalerk 1 24 m hogstfelt

Serbergran 1 24 m lovskog

Silkefuru 12 246 m alle

Douglasgran 3 Tm plantefelt

Vestamerikansk hemlokk 113 354 m plantefelt (54 %), blandingsskog (28 %), granskog (3 %)
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Treerne i halen faller i tre distinkte aldersgrupper,
som tilsier at halen har blitt danna gjennom tre
starre spredninger, én rundt 1960, den neste rundt
1975 og den forelgpig siste rundt 1980. Alders-
fordelinga tyder pa at alle disse treerne stammer
fra fro fra nordsida av Mount Baker, ikke fra de
tidligere spredningene (Grove m.fl. 2005). Spred-
ningsscenariet som har blitt lagt fram, er at svart-
furua ferst spredte seg sakte mot Mount Baker og
opp skraninga. Nar den var etablert i loskraninga,
stod traerne sterkt utsatt for nordvestlige vinder. |
enkelte ar var vindene sterke nok til & lefte froene
over fjellet; og hadde froene forst «tatt av», ble de
baret med luftstremningene i flere kilometer. Det ble
estimert at den negdvendige vindhastigheta for en
spredning pa 9 km under disse forholdene er 27 m/s,
en vindstyrke som opptrer sjelden i dette omradet,
men forekommer i enkelte ar (Grove m.fl. 2005).

| spredningas hale finner man flere sma drapeforma
bestander av ungtraer pa lesida av starre enkelttreer.
Formen tyder pa sekundzer spredning i vindretning,
utgdende fra pionertraerne.

Andre fallstudier fra utlandet. - Miinzbergova m.fl.
(2010) har estimert spredningsdistansen til wey-
mouthfuru i Den béhmiske Sveits og sammenstilt
litteraturverdier for en del andre arter: Den mediane
spredningsdistansen for weymouthfuru, beregna
ut fra avstanden til unge treer fra det naermeste
mortreet, var 52 m, mens 5 % av ungtraerne var blitt
spredt lenger enn 247 m og 1 % lenger enn 502 m.
Den maksimale registrerte spredningsdistansen var
757 m. Maksimale rapporterte spredningsdistanser
for en del andre arter var 671 m for nobel-edelgran,
475 m for engelmannsgran, 100 m for svartgran,
1036 m for douglasgran, 1265 m for kjempetuja og
1600 m for vestamerikansk hemlokk.

For vrifuru har Ledgard (1993:393) meddelt at
«Den lengste dokumenterte spredninga er 30 km i
vindretning fra forelderkilden». Dessverre er kilden
hans upublisert, slik at jeg ikke har kunnet verifisere
opplsyninga. (Kilden er sitert som «in press» i New
Zealand Journal of Ecology i 1993, men har apenbart
aldri kommet pa trykk).

En ung kvitgran har blitt funnet 50 km nord for
artens klimatiske tregrense i Alaska (Elsner &
Jorgenson 2009). Siden den vokste ved siden av
en vei, er imidlertid den mest sparsommelige for-
klaringa at frget utilsikta har blitt frakta med en bil.
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Lindholm og Tiainen (1982) har dokumentert spred-
ning av sibir-edelgran i Finland. De fant foryngelse
i en granskog frem til en distanse pa 380 m i opp-
overbakke fra morplantene. Selv om ungtraernes
tetthet avtok med gkende distanse, var denne ned-
gangen nesten utelukkende forarsaka av at arealet
gker kvadratisk med avstanden. Korrigert for denne
effekten (dvs. uttrykt i antall unge treer heller enn
tetthet) var nedgangen med distansen bare marginal:
Sannsynligheta for at et fro ble spredt 400 m vare
bare rundt 12 % lavere enn i umiddelbar naerhet
av morplantene.

Litteraturoversikten ved Carrillo-Gavilan og Vila
(2010) fant bare tolv artikler om egenskaper
ved fremmede bartrearter i Europa som pavirker
etableringssuksess. De fleste av disse omhandla
douglasgran, weymouthfuru eller montereyfuru
(Pinus radiata). Forfatterne konkluderer at «forskere
enna ikke har begynt a oppfatte fremmede bartraer
i Europa som problemarter» (Carrillo-Gavilan & Vila
2010:203) og diskuterer to arsaker til dette: Det kan
veere at fremmede bartreer er et mindre problem
i Europa enn pa Serhalvkula, fordi det fins nzert
beslekta arter fra for, slik at introduserte bartraer
ikke slipper unna planteskadegjerere. Pa den andre
siden kan det forholdsvis lave introduksjonspresset
forklare forskjellen. Europeiske skogforvaltere har
hatt og har et stort utvalg av europeiske arter a
velge mellom (undersgkelsen ekskluderte arter som
er stedegne i minst ett europeisk land), og behovet
for (og/eller ensket om) introduksjon kan rett og
slett ha veert mindre enn pa Serhalvkula.

2.2 Fenomenologiske
modeller

Fenomenologiske modeller er forklaringer som
generaliserer pa tvers av arter (og steder) ved a
identifisere fellestrekk i de observerte dataene.
Slike modeller bygges pa observasjoner fra fall-
studier, men er samtidig mer informative enn disse
ved at de ekstraherer mgnstrene som er felles for
enkeltstudiene. Fenomenologiske modeller beskriver
i utgangspunktet bare dataene som ble putta inn
i dem - om de i tillegg kan predikere menstre ut
over det opprinnelige utvalget, ma i et hvert tilfelle
bekreftes empirisk.



Rejmanék og Richardsons diskriminantfunksjon.
— Furuer (Pinus spp.) er en artsrik gruppe som
omfatter et uvanlig hoyt tall av invaderende arter,
men samtidig flere sjeldne og trua arter (Rejmanek
& Richardson 2003). Det har gjort den til en mye
brukt modellgruppe for a forsta planteinvasjoner
(Richardson 1998, 2006; Richardson & Higgins
1998; Richardson & Rejma-nek 2004; Rejmanek
m.fl. 2005b). Rejmanek & Richardson (1996) under-
sokte ved hjelp av en diskriminantanalyse om inva-
sjonspotensialet til 24 furu-arter kunne forutsies pa
grunnlag av morfologiske, demografiske, fysiologiske
og okologiske karakterer ved artene. Datasettet
deres inneholdt tolv arter som var dokumentert
som invaderende pa minst to kontinenter, og tolv
arter som var planta pa minst tre kontinenter, men
ikke dokumentert som invaderende pa noen. Ana-
lysen viste at tre karaktertrekk var tilstrekkelig for &
skille de invaderende fra de ikke-invaderende artene:
freamasse M (milligram), minste alder J ved forste
frosetting (ar) og intervall S mellom utprega frear
(&r). Diskriminantfunksjonen ble senere oppdatert
(Richard-son & Rejmanek 2004; Rejmanek, Richard-
son & Py3ek 2005a; merk at den ferstnevnte artik-
kelen feilaktig angir den siste koeffisienten som
10,09 istedenfor 1,09) og lyder:

7 =23,39-0,63vM —3,88/J —1,098. (1)

Furu-arter med en positiv Z-verdi er predikert til &
veere invaderende, furu-arter med en negativ Z-verdi
til & veere ikke-invaderende. Andre egenskaper som
ble testa, var treets gjennomsnittlige eller maksi-
male heyde, gjennomsnittlige levetid, fravingens
lastindeks (seed-wing loading index), gjennomsnittlig
spiredyktighet, serotinigrad (om / i hvor stor grad
freslipp er avhengig av skogbrann) og toleranse for
brann. Ingen av disse bidro til diskriminantfunksjonen
(Rejmanek & Richardson 1996).

Betydninga av minste alder ved fresetting og inter-
vall mellom frear ligger i at disse egenskapene maler
evnen til populasjonsvekst. Det er mao. furu-artene
pa r-sida av r/K-spekteret som tenderer til & veere
invaderende. Betydninga av fremasse kan ha flere
arsaker, som inkluderer at sma fro er korrelert med
en starre mengde frg, med starre spredningsdistanse,
kortere dvaleperiode, hayere spiringsevne og hayere
vekstrate (se referanser i Rejmanek & Richardson
1996).
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Diskriminantfunksjonen har blitt testa pa ytterligere
34 furu-arter (Rejmanek & Richardson 1996), 44
bartrearter i andre slekter (Rejmanek & Richardson
2003; Richardson & Rejmanek 2004) og 40 lovtre-
slag (Rejmanek & Richardson 1996). Disse testene
har vist at diskriminantfunksjonen har en brukbar
prediksjonsevne ogsa for andre enn furu-arter. For
bartreer er det flere naturaliserte og invaderende
arter blant demmed Z > 0 (G > 6, p < 0,01, n = 40;
Richardson & Rejmanek 2004).

Noen fa arter er invaderende, selv om de har nega-
tive Z-verdier. Dette gjelder f.eks. kjiempe-edelgran,
som er rapportert a veere invaderende i Storbritan-
nia (Richardson & Rejmanek 2004), men som bare
feilklassifiseres med 0,1 enheter (Z = -0,1). De fleste
andre dokumenterte unntakene er lgvtraer med beer,
som spres gjennom fugler, flaggermus eller andre
virveldyr. Rejmanek & Richardson (1996; Rejmanek
m.fl. 2005b) har derfor foreslatt et sett med regler
som skal hjelpe a klassifisere invasjonspotensialet
til treer (tab. 5). De papeker ogsa at traer med positiv
Z og lette fro spesielt er invaderende i fuktige habi-
tater. Sett i en global malestokk ma man imidlertid
anta at samtlige norske habitater er fuktige nok i
denne forstand.

Motsatt er det mange arter med positive Z-verdier
som ikke er dokumentert & vaere invaderende. Dette
kan ha en rekke arsaker. Ved siden av saertrekk i
artenes biologi (slik som serotini, f.eks. kongler som
bare apner seg etter en skogbrann) er det spesielt to
faktorer som man ikke ma mistes av synet: Grunnen
til at en art ikke er invaderende kan veere at den er
planta veldig fa steder og/eller at den har hatt for
lite tid pa seg til & etablere og spre seg. | sa fall
kan ikke invasjonshistoria brukes som indikasjon pa
at arten ikke er invaderende, men bare at den hittil
ikke har veert det. Gitt mange nok introduksjoner
og mange nok ar, kan arten godt bli invaderende
i fremtida (se under, avsnittet Invasjons- og intro-
duksjonshistorie).



Tabell 5. «Generelle regler for oppdagelsen av invaderende trzer basert pa diskriminantfunksjonens Z-verdi,
fro-masse og tilstedevaerelse eller fravaer av muligheter for spredning gjennom virveldyr» (Rejmanek m.fl.

2005b: table 6.1).

V4 fro mulighet for spredning gjennom virveldyr
fruktkjott masse fravaerende til stede
>0 nei >3mg invasjon sannsynlig invasjon veldig sannsynlig
>0 nei <3mg invasjon sannsynlig (i fuktige habitater)
>0 ja invasjon usannsynlig invasjon veldig sannsynlig
<0 ikke invaderende muligens invaderende
(hvis ikke spredning gjennom vann)

Uansett har Z-verdiene sine begrensninger.
Diskriminantfunksjonen er basert pa et utvalg av
arter og gjenspeiler disse artenes invasjonspotensial.
Helt generelt beskriver ikke diskriminantfunksjoner
noen naturlover, men gjengir egenskapene til det
analyserte utvalget. Selv om en prediksjon basert pa
funksjonen ut over det opprinnelige utvalget ofte vil
vaere bedre enn en ren gjetning, er det ingenting som
garanterer dette. Selv om diskriminant-funksjonen
har blitt testa empirisk og vist seg a ha noe gyldig-
het utover det opprinnelige utvalget, gjor den bare
probabilistiske utsagn om enkelte arter. Det er ogsa
viktig & presisere at en diskriminantfunksjon bare
uttrykker det den ble definert til & skjelne mellom.
Hvis man f.eks. sammenligner to arter med Z-verdier
pa +2 og +12, innebeerer ikke den andre artens starre
Z-verdi (negdvendigvis) et storre invasjonspotensial.
Det eneste diskrimantfunksjonen uttrykker, er at
arten med storre Z har en sterre sannsynlighet for
a veere invaderende pa minst to kontinenter (siden
det var dette som inngikk i definisjonen i utgangs-
punktet). Om denne arten f.eks. ogsa har en sterre
spredningshastighet eller etableringsrate, kan ikke
besvares ut fra Z-verdien. Man kan anta en slik
sammenheng, men den er sa langt verken testa eller
bekrefta empirisk. Richardson og Rejmanek (2004)
fant som sagt en sammenheng mellom Z-verdiens
fortegn og artens sannsynlighet for naturalisering og
invasjon. Men ifelge deres eget tallmateriale eksi-
sterer det for de samme artene f.eks. ingen korrela-
sjon mellom verdien pa Z og antallet dokumenterte
naturaliseringer eller invasjoner (naturalisering, alle
arter med positiv Z: r2 = 0,02, p = 0,56, n = 24; bare
arter med minst én naturalisering: r2 = 0,02, p = 0,60,
n = 18; invasjon, alle arter med positiv Z: r2 = 0,00,
p = 0,95, n = 24; bare arter med minst én invasjon:
r2=0,06,p=048,n=11).
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Nar man er klar over disse begrensningene, kan
imidlertid diskriminantfunksjoner vaere et viktig hjel-
pemiddel. Tabell 6 viser Z-verdiene og de underlig-
gende parameterne for fremmede bartrzer i Norge.
Sa langt mulig er verdiene henta fra Rejmaneks og
Richardsons original-publikasjoner. For arter som
ikke ble nevnt der, er parameterverdiene henta fra
andre kilder og Z-verdien estimert etter ligning 1.
Noen av parameterverdiene matte baseres pa et
gjennomsnitt av beslekta arter. Z-verdiene fra de
sistnevnte artene ma anses som noe usikre. Med
tanke pa begrensningene i tolkninga av Z-verdier har
jeg motstatt fristelsen & sortere artene etter Z og
istedenfor benytta samme rekkefglge som i tabell 1.

New Zealand Wilding Conifer Management. — Spred-
ning av innferte europeiske og nordamerikanske
bartreer er et alvorlig problem i deler av New
Zealand (Ledgard & Langer 1999; Ledgard 2001).
Ved forskningsinstituttet Scion (og dets forgjenger,
New Zealand Forest Research Institute) har det
blitt utvikla et «beslutningsstettesystems (decision
support system, DSS) for risikovurderinga av bartre-
plantinger (Ledgard 1994, 2008; NZWCMG 2012).
Systemet bestar av to skjemaer som evaluerer hhv.
spredningsrisikoen fra et bestand (DSS 1) og til
et omrade (DSS 2). Mens det farste kvantifiserer
invasjonspresset som gar ut fra et bestand (tab.
7), maler det andre invaderbarheta av et spesifikt
fokusomrade (det sistnevnte systemet behandles
i kapittel 3).



Tabell 6. Invasjonspotensial ifelge Rejmanek og Richardsons (1996) diskriminantfunksjon. Tabellen viser
fremasse M, juvenilperiode J, frgintervall S, Z-verdi samt antall landa der artene er dokumentert & vaere natu-
ralisert og invaderende (der invasjonene ogsa er telt med blant naturaliseringene). Parameterne er samla fra
ulike kilder®<. Z-verdiene er delvis henta fra originalkilden® og delvis estimert etter diskrimantfunksjonen<e. For
noen arter er parameterne ekstrapolert fra beslekta arter®e. Prikker indikerer fravaer av publisert informasjon.

Art fremasse | juv.-periode (J i ar) | frgintervall (S i ar) V4 naturaliseringera | invasjonera
(M img)

Vanlig edelgran® 43 25 2,5 -2,9 | *5(GB, IE, NZ) *0

Balsam-edelgran® 8 20 3 +1,0 | 3 (i/a)

Kolorado-edelgran® 29 <40 3 -7,8 | *1(US)

Kjempe-edelgran® 20 20 3 -0,1 *4 (FR, IE, SE) 1 (GB)

Korea-edelgran 5¢ 23d 44 -1,0

Fjelledelgran® 13 20 3 +0,5 |2 (i/a) 0

Mariesedelgran 20¢ 23d 6¢ -4,6

Nordmannsedelgran® 63 30 2,5 -5,6 | 4(FR, GB, LT) 0

Nobel-edelgran® 33 12 4,5 +1,5 | 1(GB) 1 (GB)

Sibir-edelgran *1 (FI) 0

Lawsonsypress® 5 4 +9,9 | 6 (GB, IE, N2Z) 0

Nutkasypress® 4 =5 4,5 +8,5 0

Kinaeiner 0

Dahurialerk 4 14¢ 3d +4,3

Europalerk® 6 10 6 +5,2 | *9 (CA, IE, LT) *3(CZ, GB, N2)

Japanlerk® 4 15 3 +3,8 | 5(GB, IE, PL) 1(P)

Hybridlerke 5 12,5 4,5 +3.4 | 2 (CA GB) 0

Sibirlerk® 10 12 4 +3,6 | *2(i/a) 0

Gran® 7 30 4 -3,8 | 14(CZ GB, IE) 0

Engelmannsgran® 3 16 2,5 +2,4 |1 (i/a) 0

Kvitgran® 2 30 7,5 -6,9 | *3 (LT, PL, US) 0

Lutzgran® 2 25 35 -0,7

Svartgran® 1 10 4 +6,1 1 (i/a) 0

Serbergran 3¢ 19¢ 3d +2,1 1 (i/a) 0

Blagran® 4 20 2,5 +1,8 | 2 (US) 0

Sitkagran® 20 35 +1,8 | *4 (GB, IE, N2) *3 (GB, IE, NZ)

Banksfurue 3 35 +12,0 | 6 (BY, PL, RU) 2 (LT, N2)

Sembrafuruc 233 18,5 7 -10,5 | * *0

Vrifurue 2 35 1 +14,2 | *13 (AR, RU, SE) 6 (GB, IE, SE)

Berg- og buskfuru* 7 10 1 +8,4 | *5(GB, LT, RU) *1 (N2)

Svartfuru® 13 14 35 +2,8 | 16 (CZ LT, RU) 6 (GB, HU, N2)

Silkefurue 41 12 35 +2,1 | 3 (FI, RU, SK)

Sibirsk sembrafuruc 250 25 55 -12,0 | O

Weymouthfuru® 21 4,5 6 +5,7 | 10 (GB, PL, RU) 4 (CZ, DE, HU)

Vanlig furuc 4 4,5 35 +10,1 | 10 (AR, IE, US) 3 (CA, CL, N2)

Douglasgran® 11 12 5 +5,6 | *26 (CZ, DE, IE) 8 (US, AU, AR)

@stamerikansk tuja® 1 20 4 +0,9 | *4 (AT, LT, US) 0

Kjempetuja® 1 15 35 +4,4 | 3 (GB, NZ, PL) 1 (GB)

Kanadahemlokk® 2 20 2,5 +2,3 | 3 (GE, PL, US) 0

Vestamerikansk hemlokk® 2 20 35 +1,4 | *3 (DK, IE, GB) 1 (GB)

Fjellhemlokk® 4 20 3 +1,5 | 1(SE) 0
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@ Antall naturaliseringer og invasjoner fra ulike kilder (Rejmanek & Richardson 1996, 2003; Richardson & Rejmanek 2004; Ric-
hardson 2006; Essl m.fl. 2011; Nuiez, Moretti & Simberloff 2011). Asterisker (*) kjennetegner arter som er naturalisert eller
invaderende i Norge ifelge definisjon til Richardson & Rejmanek (2004) og informasjonen fra tab. 1 (Norge er derimot ikke regna
med i antall land, fordi kildene bare hadde fatt med seg noen av de norske naturaliseringene). Der mer enn tre land er berart,
viser tabellen de landa som geografisk og/eller klimatisk ligger naermest Norge. Det er brukt 1ISO-3166-forkortelser pa landa
(AR = Argentina, AT = @sterrike, AU = Australia, BY = Kviterussland, CA = Canada, CL = Chile, CZ = Tsjekkia, DE = Tyskland, DK
= Danmark, FI = Finland, FR = Frankrike, GE = Georgia, GB = Storbritannia, HU = Ungarn, i/a = land ikke angitt, IE = Irland, JP =
Japan, LT = Litauen, NO = Norge, NZ = New Zealand, PL = Polen, RU = Russland, SE = Sverige, SK = Slovakia, US = USA).

b Parameterne M, J og S er fra Rejmanek & Richardson (2003); Z-verdier fra Richardson & Rejmének (2004).

¢ Parameterne M, J og S er fra ulike kilder (Rejmanek & Richardson 1996; Rejmanek, Richardson & Py3ek 2005; Richardson 2006;

Bonner & Karrfalt 2008); Z-verdier er estimert etter ligning 1.

4 Gjennomsnitt av de andre artene i samme slekt; Z-verdier er estimert etter ligning 1.

e

Gjennomsnitt pa de to artene som inngar i krysset; Z-verdier er estimert etter ligning 1.

Tabell 7. «Beslutningsstattesystemet» DSS 1, som brukes i New Zealand for & vurdere invasjonstrykket av en
(planlagt) planting av fremmede bartreer (forenkla etter NZWCMG 2012). Det brukes fem kriterier, hvorav to
evaluerer treslaget, ett vindeksponeringa av plantestedet, og to forholdene pa lesida av bestandet. Scorene

summeres for den totale risikovurderinga.

treslagets egenskaper lesidas beskaffenhet
Score | etablering fordeyelighet bestandets beliggenhet beite vegetasjon
0? gran m.fl. beskytta mot vind intensiv skogsplantefelt, intensiv
sauebeite

1 lawsonsypress ulike furuarter flate omrader (< 10°) delvis regelmessig tett skogs- eller
m.fl. eksponert for vind busksjikt

2 lerker m.fl. europalerk og skraninger i le for vinden uregelmessig ikke helt tett skogs- eller

vrifuru busksjikt

3 berg/buskfuru, berg/buskfuru flate omrader (< 10°) fullt eksponert | ekstensiv dpen skog eller busker
svartgran m.fl. og douglasgran | for vind

4 douglasgran® svartgran bakketopper, skraninger som er ingen dpen vegetasjon uten
m.fl. eksponert for vind traer og busker

5 vrifuru

@ En score pa O pa etablering eller lesidas beite eller vegetasjon gir en totalscore pa 0, uavhengig av de andre kriteriene.
® Douglasgran vurderes som 4 bare i torkeutsatte omrader, ellers som 1.

DSS 1 er basert pa fem kriterier som skal besvares
med en score mellom O og 5 (tab. 7). Hvert bestand
evalueres sa med summen av de fem enkeltscorene,
som kan anta verdier mellom O og 19. Oppnar
bestandet en score pa 12 eller mer, defineres spred-
ningsrisikoen som hay. Svaret er kun veiledende.
Skogeiere oppfordres til & evaluere sprednings-
risikoen fer fremmede treslag plantes. Ved hoy risiko
bes skogeieren om a vurdere et annet treslag, en
annen beliggenhet eller (der dette er mulig) et annet
beiteregime pa lesida av bestandet. Alternativt opp-
fordres skogseieren til a ta ansvar for fjerninga av
eventuell foryngelse.

Systemet er ikke direkte sammenlignbart med norske
forhold, men kan muligens tilpasses disse. DSS ble
tilpassa forholdene i omrdadene der spredning av
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fremmede treslag er det sterste problemet, som
er spesielt hgyslettene og asene est pa den new-
zealandske Seroya. Disse omradene er forholdsvis
terre og domineres av gressletter og i mindre grad
krattskog, som har en hayere invaderbarhet enn de
fuktige delene av landet.

New Zealands DSS er basert pa flere tiars erfaring
og fallstudier, men dessverre er mesteparten av
dette kun dokumentert i upubliserte eller interne
rapporter (den mest systematiske oversikta gis av
Ledgard 2004; se ogsa Ledgard & Belton 1985).
Rekkefalgen til treslagene (kolonne «etablering» i tab.
7) er f.eks. ikke begrunna eksplisitt i internasjonalt
tilgjengelige vitenskapelige publikasjoner, og det
er ikke angitt hvilke kriterier som har blitt brukt og
hvordan de evt. har blitt vekta. Dette trekker ikke




systemets kvaliteter i tvil, men gjor det vanskelig &
sammenligne de newzealandske anbefalingene med
norske forhold, nar premissene forblir noe uklare.

Effekten av beite for & begrense spredning av svart-
furu ble dokumentert av Ledgard og Norton (2008).
Allerede ved et beitetrykk pa én sau per 2 hektar var
antall furufreplanter omtrent halvert. Forfatterne
papekte at froplantene ikke lenger blir beita ned nar
de har nadd todrsalderen, og at sauer er mer effek-
tive enn kyr. Det ble ikke gjort noe anslag hvor hayt
beitepresset ma vaere for a forhindre spredning helt.

En metodisk svakhet ved DSS er dessuten at de
ulike kriteriene simpelthen adderes. Risikoen for
invasjon er imidlertid ikke summen av kriteriene,
men produktet av sprednings- og etableringsevne;
samtidig ber man innenfor sprednings- og etable-
ringsevne bruke maksimalverdien og ikke summen
av kriteriene (jf. Sandvik m.fl. i trykk).

Andre interspesifikke modeller av invasjonspotensial.
- Det fins en rekke forsgk pa a predikere invasjons-
potensialet til en fremmed art basert pa dens bio-
logiske egenskaper (demografi, gkologi, fysiologi,
morfologi e.l; f.eks. Dawson, Burslem & Hulme
2009; van Kleunen, Weber & Fischer 2010; Davidson,
Jennions & Nicotra 2011). Dessverre har ikke denne
komparative grenen av invasjonsbiologien gitt noen
palitelige resultater sa langt. Noen generaliseringer
lar seg likevel gjare, spesielt hvis man begrenser seg
til mindre grupper. Her har spesielt furuer (Pinus
spp.) blitt grundig undersgkt (jf. Richardson 1998b).

Pionérarter er ofte spesielt invaderende, dvs.
r-strateger med hoy tidlig vekstrate og middels
til lav skyggetoleranse (Dodet & Collet 2012). En
fylogenetisk kontrollert studie av furuer har vist at
froplantenes relative vekstrate kunne predikere inva-
sjonspotensial (Grotkopp, Rejmanek & Rost 2002).
Arter med fortvoksende froplanter var generelt mer
invaderende. Furuartene som forekommer i Norge,
kan rangeres i folgende rekkefolge etter gkende
relativ vekstrate (og ekende r-strategi):

sembra < weymouth < svart < vri < banks < vanlig
(-furu).

Av parameterne som bidrar til vekstraten og er
enklere & male, var det det spesifikke bladarealet
(specific leaf area, nalens areal per masse i cm2/g)
som var sterkest korrelert med invasjonspotensialet
(Grotkopp m.fl. 2002). Betydninga av fremasse og
generasjonstid ble ogsa bekrefta. Funnene har bare
i begrensa grad kunnet overfores til andre treer:
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Froplantenes relative vekstrate (og nettoassimila-
sjonsrate), men ikke deres spesifikke bladareal kunne
predikere invasjonspotensial (Grotkopp, Erskine-
Ogden & Rejmanek 2010).

En metaanalyse av ulike hypoteser om invasjonspo-
tensial (Lamarque, Delzon & Lortie 2011) har funnet
stotte til alle fire hypotesene som ble undersgkt:
allelopati (Callaway & Aschehoug 2000), introduk-
sjonspress (Lonsdale 1999), evolusjon av gkt kon-
kurranseevne (Blossey & Notzold 1995) og frafall
av fiender (Keane & Crawley 2002). Av disse er
kun to potensielt relevante for fremmede treslag i
Norge, nemlig introduksjonspress (propagule pres-
sure, se avsnitt Invasjons- og introduksjonshistorie
under) og muligens frafall av fiender. Den sistnevnte
innebzerer at invasjonspotensialet er sterre for arter
som i sitt nye milje unnslipper de viktigste preda-
torene og parasittene som regulerte bestanden i
opphavsregionen.

Et viktig funn er at bruk av treslag i skogbruket i seg
selv ma regnes som en risikofaktor, fordi artene og
proveniensene velges helt bevisst ut fra at de skal
klare seg, vokse fort og veere sunn i det klimaet og pa
det jordsmonnet de introduseres til. Valget av frem-
mede treslag til skogbruksformal kan altsa ses pa
som en seleksjon av egenskaper som predestinerer
artene for en senere invasjon (Alpert 2006; Dodet
& Collet 2012). Det har da ogsa blitt dokumentert
at flere treslag fra skogbruket enn fra hagebruket
blir naturalisert og invaderende, selv om hagebru-
ket introduserer flere ulike arter enn skogbruket
(KFivanek, Pysek & Jarosik 2006; Essl m.fl. 2010).

Modellering av effekten av klimaendringer. — En annen
klasse modeller forsgker a predikere fremtidige end-
ringer i utbredelsen til arter som en konsekvens av
global oppvarming. Prediksjonene bygges pa artenes
naveerende krav til klimaet kombinert med ulike
scenarier for klimaendring pa en regional skala.

En slik bioklimatisk modell predikerer at arealet der
vrifuru forefinner gode vekstbetingelser i Sverige,
vil gke gjennom global oppvarming (Sykes 2001).
Slike modeller uttaler seg imidlertid bare om det
potensielle arealet der arten klimatisk sett trives
gitt at den er til stede, dvs. de ignorer sprednings-
mekanismene og om arten i det hele tatt kan na
de modellerte arealene. De er derfor av begrensa
interesse i utredningas sammenheng.

Invasjons- og introduksjonshistorie. - Introduksjons-
historia til en art er viktig informasjon nar dens
invasjonspotensial skal evalueres. Fremmede treslag



har en starre sannsynlighet for a bli naturalisert
jo oftere de har blitt planta, jo sterre areal de har
blitt planta pa, og jo lenger de har veert i et land
(Richardson m.fl. 1994; K¥ivanek m.fl. 2006; Wilson
m.fl. 2007; Bucharova & van Kleunen 2009; Py3ek,
Krivanek & Jarosik 2009; men se f.eks. Nufiez m.fl.
2011).

Ogsa kunnskap om arten fra andre land er uvurder-
lig. Det har f.eks. blitt vist at sannsynligheta for
naturalisering gker med sterrelsen pa artenes natur-
lige utbredelsesomrade (Bucharova & van Kleunen
2009). For furuartene foreligger det en oversikt over
deres naturlige og naturaliserte utbredelsesomrader
(Proches m.fl. 2012).

Til slutt er dokumenterte invasjoner i andre land
muligens den mest verdifulle informasjonen om en
arts invasjonspotensial. USAs National Research

Council konkluderer f.eks. at «oversikten over en
plantes invasjoner i andre geografiske omrader uten-
for sitt naturlige utbredelsesomrade fremdeles er
den mest palitelige variabelen for a forutsi dens evne
til & etablere seg og invadere» (National Research
Council 2002:112). For de fremmede bartreslagene
som forekommer i Norge viser tabell 6 antall land der
artene har naturalisert seg eller blitt invaderende.

2.3 Mekanistiske modeller

Mekanistiske modeller kan brukes pa a predikere
hendelser nar mekanismene som forer til hendelsen,
er tilstrekkelig godt forstatt. | spredningsekologiens
tilfellet bygger prediksjonene bl.a. pa de aerodyna-
miske egenskapene til fre og pa de fysiske egen-
skapene til luftstremninger og -turbulenser (jf. fig. 1).

Open landscape  Height (2) Dense forest
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\-‘ ﬁ
1 ~ Uz
- \ .
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Figur 1. Vindhastighet i apne landskap kontra skoger. De tykke pilene symboliserer den horisontale vindhastig-
heta (parameter U i boks 1) avhengig av heyden over bakken. Mens vindhastigheta gker logaritmisk med ekende
heyde over vegetasjonen (til venstre), synker den eksponentielt under trekronetaket (til hayre). Forholdene
over kronetaket tilsvarer forholdene i et dpent landskap. (Kilde: Nathan m.fl. 2002a; © CAB International,
gjengitt med utgiverens og forfatternes vennlige tillatelse)



Kortdistansespredning kontra langdistansespredning.
- At forholdsvis sjeldne hendelser av langdistanse-
spredning er av den sterste betydning, har veert
kjent lenge: Charles Darwin (1859) papekte f.eks.
betydninga (og demonstrerte muligheta) av lang-
distansespredning for bl.a. kolonialiseringa av oyer.
Man har derfor lenge operert med et skille mellom
kort- og langdistansespredning, men uten a forsta
arsaken til dette skillet.

| lang tid antok man at de to formene pa spredning
matte veere styrt av to ulike mekanismer, «vanlig»
frospredning og noe man omtalte som «sjeldne
hendelser», som f.eks. tornadoer (jf. Carlquist
1981; Bullock & Clarke 2000; Cain, Milligan &
Strand 2000; Higgins, Nathan & Cain 2003). Det
var likevel vanskelig & fa den lave hyppigheta av slike
hendelser til & stemme med det store omfanget av
langdistansespredning som man observerte.

Nyere forskning har dessuten vist at langdistanse-
spredning er av overproporsjonal betydning for bl.a.
spredningshastigheta og populasjonsdynamikken
(Kot, Lewis & van den Driessche 1996; Clark 1998;
Clark m.fl. 1999; Cain m.fl. 2000; Levin m.fl. 2003;
Trakhtenbrot m.fl. 2005). Antagelsen om at forsta-
elsen av spredning star og faller med a forsta hva
som skjer med flertallet av froene, er altsa feilaktig.
De fa freene som spres veldig langt, har en storre
pavirkning pa populasjoners ekspansjonsrate enn
freenes andel skulle tilsi — og enn alle kortdistanse-
spredningene til det store froflertallet til sammen.

Problemet: urealistiske standardmodeller. - En meka-
nistisk forstaelse av spredning forutsetter antagelser
om spredningsdistansene statistiske fordeling.
Denne er imidlertid ikke bare ukjent, den er i prak-
sis umulig @ male (Higgins & Richardson 1999;
Poschlod, Tackenberg & Bonn 2004). Problemet
er at spredningsdistansene ikke folger noen av de
kjente fordelingene (som lognormal- eller eksponen-
tialfordeling), men idiosynkratiske fordelinger som
bestemmes av freets form og masse, tidspunkt og
maten freet slippes pa og egenskapene ved vek-
toren (f.eks. dyret eller vinden). Disse fordelingenes
momentgenererende funksjoner er derfor ukjente;
og selv om fordelingas sentrale deler kan estimeres
f.eks. ved hjelp av feltdata for en gitt art pa et gitt
sted, er ikke fordelingas heyre hale, dvs. hyppigheta
av de lengste distansene, tilgjengelig for empiriske
malinger (Nathan 2006). Antallet frg avtar fort med
avstand fra morplanten, samtidig som arealet gker
kvadratisk med avstanden. Selv hos planter med
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enorm freproduksjon steter altsa datainnsamlinga
pa store problemer. Genetiske analyser (Bacles,
Lowe & Ennos 2006) og anekdotiske enkeltfunn
(jf. Sandviksalleen, kap. 2.1) har pavist sprednings-
distanser pa flere kilometer, som er en avstand der
ingen innsamlingsmetode kan gi palitelige estimater.

En viktig konklusjon fra dette er at den gjennom-
snittlige spredningsdistansen er naermest irrele-
vant for & beskrive spredningsmensteret til fra.
Den gjennomsnittlige spredningsdistansen trenger
ikke en gang a veere korrelert med langdistanses-
predninga (Greene & Johnson 1989). For a forsta
spredning ma man altsa forsta halen til sannsyn-
lighetsfordelinga (fig. 2). Leptokurtiske («uttrukne»)
sannsynlighetsfordelinger betegnes som tykkhala
om de har en «tykkere hale» (dvs. avtar saktere)
enn eksponentialfordelinga (fig. 2; Clark 1998). Pro-
blemet er at alle tykkhala standardfordelinger gir
et feil bilde av kortdistansespredning (og har en
rekke andre matematiske svakheter, Clark, Lewis
& Horvath 2001), sa mye av forskninga har gatt ut
pa a finne en realistisk beskrivelse av sprednings-
fordelingenes heyre hale.

Selv ved korte gjennomsnittlige spredningsavstander
kan spredning forega over lange avstander og med
stor hastighet, bare fordelingas hale er tykk nok
(Clark 1998; Skarpaas & Shea 2007). Heri ligger
f.eks. ogsa forklaringa for den raske postglasiale
spredninga av treslag (dvs. etter den siste istida),
som paleobotanikere har dokumentert. Treslag
spredde seg med hastigheter pa 50 til 1500 meter
per ar (MacDonald 1993). Sa heye hastigheter har
lenge veert uforklarlige, all den tid man la «vanlige»
sannsynlighetsfordelinger til grunn. Antar man deri-
mot tykkhala fordelinger, er ikke disse hastighetae
noen overraskelse (Clark 1998). Faktisk vil spred-
ningshastigheta kunne tidobles hvis sa lite som 1
%o av freene utsettes for spredning over distanser
som er lenger enn en vanlig sannsynlighetsfordeling
ville ha estimert (Higgins & Richardson 1999).

| tillegg kan stokastiske hendelser gi enorme utslag
pa fordelingas hale (Nathan m.fl. 2003). Ifelge en
sakalt «to-dimensjonal t-fordeling» (2Dt dispersal
kernel; Clark m.fl. 1999) med en gjennomsnittlig
spredningsdistanse pa 50 m ville f.eks. en vellykka
spredning pa 250 km skje én gang per million ar.
Stokastiske avvik fra denne deterministiske modellen
kan imidlertid fare til en vellykka spredning pa 415
km sa ofte som hvert 25. ar (Nathan 2006).
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Figur 2. Eksempler pa tynnhala og tykkhala sannsynlighetsfordelinger pa aritmetisk (t.v.) og logaritmisk skala
(t.h.). Den gjennomsnittlige spredningsdistansen pa 0,5 km er identisk for alle tre fordelingene. Forskjellen
ligger i halens tykkelse: Mens en spredningsdistanse pa 10 km er ytterst usannsynlig ifelge normalfordelinga
(tynn linje), skjer den mye oftere ifglge en tykkhala fordeling (tykk linje) Den prikkete linja viser eksponen-
tialfordelinga. Fordelinger som avtar langsommere enn denne, kalles tykkhala. Spredningsdistanser for fro

folger ukjente tykkhala fordelinger.

Losninga: fluidmekaniske modeller. - Mekanistiske
modeller av frespredning bygger pa fluidmekaniske
beskrivelser av adferden til det sdkalte overflate-
sjiktet (som er den nedre delen av atmosfaerens
sakalte planetariske grenseflate), dvs. pa fysisk og
meteorologisk kunnskap om ikke-viskese stremninger
og luftturbulenser (f.eks. Cionco 1965; Raupach
1989; Finnigan 2000). Kortdistansespredning har
man i lengre tid kunnet modellere med tilstrekkelig
presisjon (Okubo & Levin 1989; Greene & Johnson
1996; Tufto, Engen & Hindar 1997; Nathan, Safriel &
Noy-Meir 2001): Den forventa spredningsdistansen
ligger i samme storrelsesorden som trekronehgyden,
og spredningsdistanser over hundre meter er sveert
sjeldne. Disse modellene har imidlertid liten til ingen
verdi for & forstd langdistansespredning (Nathan
m.fl. 2003).

Et gjennombrudd i forstdelsen av langdistanse-
spredning var innsikten at forskjellen mellom
lang- og kortdistansespredning skyldes om froet
loftes opp over kronetaket eller ikke (Horn, Nathan
& Kaplan 2001; Tackenberg, Poschlod & Kahmen
2003). Nathan m.fl. (2002b) har vist at fordelinga
pa spredningsdistanser er bimodal, der fordelingas
forste topp tilsvarer kortdistansespredninga (fig. 3).
Jo lenger ned fraet synker i luftseyla, desto mindre er
vindhastigheta (fig. 1). Loftes froet over trekronene,
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spres det imidlertid mye lenger, i sterrelsesorden
noen hundre meter til titalls kilometer (fig. 3).
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Figur 3. Fordelinga pa spredningsdistanser er
bimodal. Den venstre delen av kurva med distanser
mellom ca. 1 m og 150 m, viser flertallet av froene
som ikke ble lafta over kronetaket. Den hayre delen
av kurva utgjer langdistansespredning, med distan-
ser mellom ca. 1 km og 10 km. De fleste frogene spres
bare noen titalls meter, men det er faktisk flere fro
som transporteres 1 km enn 100 m. (Kilde: Nathan
m.fl. 2002b; © Nature Publishing Group, gjengitt
med utgiverens og forfatternes vennlige tillatelse)



Pa grunnlag av denne forstdelsen har det siste tiaret
sett utviklinga av de forste brukbare mekanistiske
modeller for langdistansespredning. Katul m.fl.
(2005) har f.eks. beskrevet noe de har dept «Wald-
fordelt analytisk langdistansespredningsmodell»,
som gir prediksjoner som genereres uavhengig av,
men som har vist seg & stemme forbausende godt
med de observerte spredningsforlepene (Katul m.fl.
2005; Caplat m.fl. 2012). Spredningsdistansenes
sannsynlighetsfordeling kan ifelge denne modellen
beskrives ved hjelp av seks parametere (boks 1)
gjennom ligninga

(2)

P(d)= | L gt o)

der fordelingas formparameter y er definert som

Y=hU/(2xkoC) (3)

og fordelingas skaleringsparameter y som

u=hU/v- (4)

Sannsynligheta for at et fre unnslipper kronetaket
(slik at det gjennomgar langdistansespredning, Ids)
kan utrykkes gjennom de samme parameterne (boks
1; Katul m.fl. 2005):

(5)

eZY/H -1

lds — ezyc/(”h) 1 -

ehv/(KGC) _ 1

ev/(m) 1

Beregningene viser at langdistansespredning er mye
vanligere enn tidligere antatt: Andelen av fre som
opplever langdistansespredning ligger rundt 1 til 5 %
(Nathan m.fl. 2002b). Tar man med i betraktning at
traer med vindspredning produserer i en storrelses-
orden pa 10 000 frg per tre per ar, kan det fort vaere
snakk om enorme antall.
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Boks 1.
Forklaring av parameterne i ligningene 2-5.

d spredningsdistanse [m]

P sannsynlighet [dimensjonslgs]
Artsegenskaper

C heyden pa trekronetaket [m]

h heyde over bakken som freet slippes i [m]

v freets (terminale) vertikale fallhastighet
[m/s]

Meteorologiske parametere

U gjennomsnitt for den horisontale
vindhastigheta [m/s]

K turbulenskoeffisient [dimensjonslgs]

o standardavvik for den vertikale
vindhastigheta [m/s]

Ligning 2 kan ogsa kombineres med demografiske
parametere (etableringsrate, alder ved kjennsmod-
ning, juvenil- og voksenoverlevelse samt fruktbarhet)
for a estimere ekspansjonsraten til en invaderende
populasjon (Caplat m.fl. 2012). En sensitivitetsana-
lyse viste at ekspansjonsraten fremfor alt pavirkes
av parameterne i boks 1 (med unntak av C), mens de
demografiske egenskapene var noksa uvesentlige
for spredningsfrontens hastighet (Caplat m.fl. 2012).

Ligningene kan altsd brukes for alle arter med
vindspredde frg og for alle steder. Problemet er
a parameterisere modellen. Hayden pa kronetaket
og fraslippet er enkelt & male i et bestand. Froets
vertikale fallhastighet ma imidlertid bestemmes i
labmalinger. | litteraturen fant jeg noen estimater
pa fallhastighet for bartreartene som forekommer
i Norge (tab. 8), og ekstrapolert noen av de evrige
(fig. 4, tab. 8; se anhang 3 for detaljer).



Tabell 8. Litteraturverdier og ekstrapoleringer (*) for freenes fallhastighet, treheyde, freproduksjon og spred-
ningsperiode. Disse parameterne har blitt brukt for & gi et grovt estimat pa spredningsdistanse ved to ulike
vindhastigheter. Spredningsdistansen er angitt som 0,999-kvantil. Asterisker (*) i kolonnen fallhastighet viser

at verdien er ekstrapolert ut fra regresjonslinja i figur 4 (se anhang 3). Referanser er oppfert i anhang 1.

Art fallhastig- | trehoyde | froproduksjon frospredning spredningsdistansens 0,999-kvantil (m)

het (m/s) (m) (per tre per ar) (maneder)

ved 10 m/s ved 20 m/s

Vanlig edelgran 1,07 35 sep-okt 1001 2004
Balsam-edelgran 0,84* 15 sep-okt 745 1490
Kolorado-edelgran 1,74 42 5200 sep-okt 323 645
Kjempe-edelgran 1,74 50 aug-okt 384 768
Fjelledelgran 0,63 22 sep-okt 2011 4022
Mariesedelgran 1,02* 17 sep-okt 545 1089
Nordmannsedelgran 1,31* 50 sep-okt 867 1735
Nobel-edelgran 1,14* 62 oktober 1525 3049
Lawsonsypress . 60 sep-okt
Nutkasypress . 40 sep-okt
Dahurialerk 0,72* 25 sep-nov 1730 3460
Europalerk 1,00 25 sep-des 838 1676
Japanlerk 0,72* 35 sep-okt 2422 4844
Sibirlerk 0,89* 30 sep-nov 1311 2621
Gran 0,58 32 sep—apr 3464 6928
Engelmannsgran 0,64 27 3700 sep-okt 2390 4780
Kvitgran 0,62 23 7 200 aug-mai 2173 4347
Svartgran 0,62 18 hele aret 1701 3401
Serbergran 0,69* 30 . . 2271 4541
Blagran 0,73* 35 . . 2353 4705
Sitkagran 0,94 45 aug-sep 1739 3477
Banksfuru 0,74 18 september 1175 2351
Sembrafuru? / 16 . — — —
Vrifuru 0,81 22 6 600 aug-okt 1183 2365
Berg- og buskfuru 0,81 7 2 500 nov-des 377 753
Svartfuru 0,85 + 0,07 11 11 000 okt-nov 532 1064
Silkefuru 1,20* 20 sep-nov 433 867
Sibirsk sembrafuru® / 40 . — — —
Weymouthfuru 0,90 25 65 000 aug-sep 1065 2131
Vanlig furu 0,60 32 3400 des-mrs 3233 6467
Douglasgran 0,94 36 420 aug-mrs 1391 2781
Kjempetuja 1,40 52 . . 757 1513
Kanadahemlokk 0,66* 24 sep—feb 1993 3987
Vestamerik. hemlokk 0,69 35 . . 3482 6964
Fjellhemlokk 0,73* 26 . . 1748 3495

2 Konglene til (sibirsk) sembrafuru slipper ikke froene.
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Tabell 8 viser ogsa to estimater av sprednings-
distanser, angitt som 0,999-kvantil, som vil si at 1
%o av freene vil forventes a spres lenger enn dette.
Estimatet for en vindhastighet pa 20 m/s ber legges
til grunn ved spredning i hovedvindretninga, esti-
matet for 10 m/s for spredning i andre retninger.
Fordelinga av spredningsdistansene - bade kort- og
langdistansespredning - er illustrert for sitkagran
(fig. 5). Det er viktig & papeke at estimatene i tabell
8 er tentative, siden det er brukt litteraturverdier
for bl.a. trehoyde og delvis ekstrapoleringer for
fallhastighet. En mer neyaktig maling av parame-
terne under norske forhold er pa denne bakgrunn
sannsynligvis det mest akutte forskningsbehovet
Fremasse (mg) for & fremme forstdelsen av spredningsrisikoer og
-menstre.

Fallhastighet (m/s)

| | |
0 10 100 1000

Figur 4. Froenes fallhastighet er en viktig parameter De meteorologiske parameterne ber ideelt sett males
for & forsta langdistansespredning, og er i sin tur pa de relevante stedene ved hjelp av vindmalere
sterkt korrelert med fremasse. Figuren viser regre- (anemometre). Den horisontale vindhastigheta kan
sjonen av fallhastighet pa fremasse i furufamilien muligens ogsa baseres pa eksisterende langtids-
(logaritmisk skala pa begge aksene; n = 51, r’= 0,60, malinger, hvis det fins en veerstasjon i umiddel-
p < 107'% se anhang 3 for detaljer). bar naerhet. For den vertikale vindhastigheta og
turbulenskoeffisienten kan man eventuelt bruke
litteraturverdier, men det er viktig & papeke at alle
tre parameterne kan variere sterkt pa noksa korte
avstander. Feltmalinger av den vertikale vindhastig-
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Figur 5. Sannsynlighetsfordelinga pa sitkagranas spredningsdistanse pa aritmetisk (t.v.) og dobbeltlogarit-
misk skala (t.h.). Modellen er basert pa ligning 2-5 og parameteriseringa i tab. 8 (vindhastighet 20 m/s). Den
stiplete linja er kortdistansespredning (fre som ikke loftes over kronetaket); den tynne gjennomtrukne linja
er lang-distansespredning (fre som laftes over kronetaket); summen av begge er den tykke linja (samtlige
fre). Store distanser har en markert hayere sannsynlighet enn forventa ut fra kortdistansespredning alene.
Den mediane spredningsdistansen er 64 m for kortdistansespredning, 465 m for langdistansespredning og
93 m for alle fro.
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hetas standardavvik har gitt estimater pa 0,8 m/s
over en banksfuruskog (Amiro 1990), samme verdi
over en svartgranskog (Amiro 1990) og 1,9 m/s over
en svartfuruskog (spennvidde 0,6-7,7 m/s; Caplat
m.fl. 2012). Den vertikale vindhastighetas stan-
dardavvik er betydelige lavere under kronetaket, der
den ligger i en sterrelsesorden pa 0,3 m/s og synker
mot skogbunnen (Katul & Albertson 1998; Stoy m.fl.
2006). Verdien pa turbulenskoeffisienten ligger for
en skog et sted mellom 0,3 og 0,6, avhengig av bl.a.
kronetakets tetthet (Raupach 1989; Katul m.fl. 2005;
Thompson & Katul 2008; Caplat m.fl. 2012).

Perioden for fraspredning er tatt med i tabell 8, men
de angitte intervallene utgjor ofte bare starten (og
hovedvekten) av fraspredninga. Mange bartrearter
har fraspredning over store deler av - eller sagar
hele - aret. Dette kan illustreres med data fra flere
treslag over tre sesonger (tab. 9; Pickford 1929; Kerr
m.fl. 2008). | de to manedene med mest fraspredning
spres samla sett likevel mindre enn halvparten av
freene, og det skjer noe frespredning i nesten alle
maneder. Dette har betydning bl.a. fordi fre kan spres
mye lenger pa sng enn pa bar mark. Sprednings-
modellene antar at frget blir liggende sa snart det
har kommet an i bakken. P& sng (og muligens en
rekke andre underlag) kan vinden imidlertid blase
froet mye lenger ogsa etter at det har falt ned.

Mekanistiske spredningsekologiske modeller er for
tida i en rivende utvikling, noe som bare i beskjeden
grad har funnet veien til den forstfaglige litteraturen
(jf. tab. 10). Noen av resultatene fra de senere ar er:

« Vindtransporterte fre spres mye lenger i apent
landskap enn i en skog, fordi det er lavere vind-
hastighet og starre turbulens i et lukka bestand
(Nathan m.fl. 2002a). Under ellers like forhold vil
derfor frg fra enkeltstaende treer i et dpent land-
skap spres mye lenger enn frg fra skogstreer.

- Enkeltstaende treer kan selv ha sitt opphav
i langdistansespredning. For arter som ikke
gnskes spredt er det derfor avgjerende a opp-
dage langdistansespredte traer og a fjerne disse
for de selv setter kongler. | motsatt tilfelle vil
spredninga akselereres i den etterfalgende gene-
rasjonen.

- Lebeplantninger vil derfor bidra uforholdsmessig
mye til spredning: De er per definisjon anlagt pa
vindfulle plasser, dvs. star eksponert for sterk
vind, og star i et ellers forholdsvis apent land-
skap. Det er pa denne bakgrunn problematisk
at forskrift om utsetting av utenlandske treslag
(2012) ikke omfatter lebeplantninger.

Blaser vind over aser og daler, oppstar det resir-
kulasjonsregioner pa lesida av asen, dvs. luften
gar i ring (Poggi & Katul 2007; Patton & Katul
2009). Fra i disse omradene har mindre sannsyn-
lighet for & oppleve langdistansespredning. Sterst
sannsynlighet er det for freene pa asens loside,
spesielt rett for askammen. Mens gjennomsnittet
for spredningsdistansen her gker med 35 %, opp-
lever sannsynligheta for langdistansespredning
en tidobling (Katul & Poggi 2012).

| lesida av en skogskant kan det oppsta en virvel
med en lengde pa 2-5 kronehgyder, som funge-
rer som en felle for fro (fig. 6; Detto m.fl. 2008).
Treer i skogskanten bidrar altsa ikke mer til lang-
distansespredning (jf. Cremer m.fl. 2012), men
sannsynligvis mindre enn traer midt i skogen.

- Hvor allmenngyldig dette funnet er, er ikke
avklart ennd. Det kan f.eks. tenkes at det ikke
gjelder hvis skogskanten star eksponert til, f.eks.
pa en bakketopp (Trakhtenbrot pers. medd.)

Tabell 9. Fordeling av fraspredningstidspunktet for fire bartraer over tre sesonger (Pickford 1929; Kerr m.fl.
2008). Méneder der mer enn det dobbelte av forventninga (1> = 8 %) ble spredd, er halvfeite. Maneder der
mindre enn halvparten av forventninga ble spredd, er kursivert.

Art prosentandel av fre som ble spredd i en gitt maned

sep okt nov des jan feb mrs apr mai jun jul aug
Svartfuru 8 6 8 5 4 5 27 20 6 6 2 4
Douglasgran 29 16 8 4 3 6 20 12 1 1 0 0
Kjempetuja 26 22 10 8 8 5 8 10 1 1 0 0
Vestamerik. hemlokk 23 14 11 9 10 11 8 5 3 5 0 0
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+ Derimot kan skogskanter som er vendt mot vinden
ha sterre kort- og langdistansespredning enn traer
midt i skogen (Trakhtenbrot pers. medd.).

« Planter har en viss «kontroll» over nar de slipper
freene sine. Det har blitt vist hos flere arter at
vindhastigheta ma overstige en bestemt terskel
for at plantene slipper frg, og at freslippet deretter
gker med ekende vindstyrke (Greene & Johnson
1992). Modeller som tar heyde for at det slippes
mer fre i sterk vind, har generert sprednings-
hastigheter som er omtent dobbelt sd haye som
ifolge modeller som antar at freslipp er tilfeldig
(Soons & Bullock 2008).

+ Ujevn hayde i kronetaket gker sannsynligheta for
virvler, som igjen fremmer langdistansespredning
(Bohrer m.fl. 2008).

De mekanistiske modellene tillater ogsa et kritisk
blikk pa anbefalingene som sirkulerer i den forst-
faglige litteraturen. Jeg har veert sa heldig & fa Ana
Trakhtenbrot til & kommentere noen av disse anbe-
falingene (tab. 10). Hun er forsker ved et av verdens
ledende fagmiljeer i spredningsekologi, Movement
Ecology Laboratory ved Hebrew University of Jerusa-
lem (jf. Nathan & Muller-Landau 2000; Nathan m.fl.
2001, 20024, 2002b, 2003, 2011; Levin m.fl. 2003;
Katul m.fl. 2005; Trakhtenbrot m.fl. 2005; Nathan
2006; Bohrer m.fl. 2008; Caplat m.fl. 2012). Noen
sentrale anbefalinger finner stotte gjennom meka-
nistiske modeller, mens andre ber modifiseres sterkt.

Et beslekta spgrsmal som har blitt reist i ulike
sammenhenger (f.eks. Engelmark m.fl. 2001) gjelder
starrelsen pa plantefeltene. Er det bedre med fa
store eller flere sma bestander av fremmede traer?
Flere sma bestander har en stgrre samla kantlengde

enn fa store, slik at omfanget av kortdistansespred-
ning vil eke med gkende oppsplitting av bestandene
(tab. 10). Med tanke pa langdistansespredning er
det derimot hovedsakelig det totale beplanta arealet
som er av betydning, ikke dets fordeling. En tredje
og avgjorende faktor er imidlertid det invaderbare
arealet: Ved en oppsplitting pa mange sma omrader
oker det fremmede treslagets utbredelsesomrade
(selv ved konstant forekomstareal). Flere sma plante-
felt vil altsa oke det totale arealet som kan bli utsatt
for spredning. Dette hensynet taler for & minimere
utbredelsesomradet til fremmede treslag i Norge
ved 3 aggregere plantefeltene. Det kan imidlertid
hende at dette hensynet ma avveies mot ulemper
ved store bestander (se kap. 4, gkologiske effekter).

Mekanistiske modeller for fuglespredning. — Spredning
gjennom dyr felger helt andre lover enn vindspred-
ning. Utviklinga av mekanistiske modeller for
fuglespredning er en forskningsgren i startgropa,
men noen funn indikerer at spredningsdistansen
kan predikeres ut fra landskapsegenskaper (Levey,
Tewksbury & Bolker 2008). Hvorvidt disse funnene
er praktisk anvendbare, er for tidlig & sla fast.

| Norge er spredning av bartrefre gjennom fugler
fremfor alt relevant for sembrafuru. Prestg, Hagen
og Vange (i arbeid) har dokumentert at det er stor
spredning av sembrafuru innenfor et begrensa areal
i Trondheim/ST. Basert pa kartfesta potensielle mor-
planter kan det ogsa vaere mulig & estimere spred-
ningsdistanser. Vektoren for sembrafra er nottekraka
(Nucifraga caryocatactes; Lanner 1998), som har gkt
sin tilstedeveerelse i Midt-Norge de senere ara. |
Sverige har sembrafuru blitt spredt til fjells «miltals»
fra nermeste bestand, og de farste individer har
begynt a sette kongler selv (Kullmann 2003:216).
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Figur 6. Effekten av en skogkant pa fraspredning. Lesida av et bestand er ikke noe utflygingssted, men kan
tvert imot tjene som en sinke for fre. (Kilde: Detto m.fl. 2008; © Ecological Society of America, gjengitt med

utgiverens og forfatternes vennlige tillatelse)

26



Tabell 10. En vurdering av anbefalingene som gis i den forstvitenskapelige litteraturen for & minimere spred-
ning. Anbefalingene er henta fra Engelmark m.fl. (2001:6), Ledgard (2008:96) og Dodet & Collet (2012:1773).
Vurderingene er basert pa nyere spredningsgkologiske innsikter (bl.a. Poggi & Katul 2007; Detto m.fl. 2008;
Patton & Katul 2009; Cremer m.fl. 2012; Katul & Poggi 2012; Trakhtenbrot pers. medd.).

Anbefaling

Vurdering

Ikke tillat planting pa askammer/bakke-topper og pa skraninger
som er eksponert for vind.

Korrekt — dskammer, bakketopper og loskraninger er
«utflygings»-posisjoner. Det mest utsatte stedet er faktisk den
overste delen av en skrdning, dvs. for selve bakketoppen.

Ikke tillat planting pa losida av sarbare omrader.

Korrekt — spredning skjer hovedsakelig i den dominerende
vind-retninga. Spersmalet er heller hvilken avstand som ber
ivaretas til sarbare omrader, siden langdistansespredning kan
skje over flere kilometer.

Spar eller plant 2-3 rader med stedegne arter rundt bestandet.

Noe usikkert, men sannsynligvis fanyttes - det ser ikke ut som
om mesteparten av spredninga skjer fra skogskanten, antakelig
tvert imot. Hvis slik planting har en effekt, vil den veere sterst
pa bestandets loside, ikke pa lesida.

Reduser den samla lengden av kantene ved & aggregere
plantefeltene

Bade/og - tiltaket vil sannsynligvis redusere kortdistansespred-
ning, mens langdistansespredning er upavirka av kantlengden.

Utform bestandet slik at kanter som star i rett vinkel til
hovedvindretninga minimeres.

Meningslost - bade fordi kanter sannsynligvis ikke utgjor utfly-
gingsposisjoner og fordi kantens vinkel mot vinden er irrelevant.

Plasser bestandet slik at den grenser mot arealer som ikke er
sarbar for spredning (intensiv beite, aker, veier o.l.).

| og for seg korrekt — men langdistansespredning kan enkelt
passere en dker og i hvert fall en vei. Det er derimot et brukbart

tiltak mot kortdistansespredning.

2.4 Konklusjon

Det er presentert tre ulike klasser av innsikt i spred-
ningsevnen til fremmede treslag - fallstudier, feno-
menologiske modeller og mekanistiske modeller.
Hver av dem er en viktig kilde til innsikt, og ingen
ber ses bort fra, men man ma samtidig vaere klar
over begrensningene til de ulike tilnaermingene.

Fallstudier leverer verdifull grunnlagsmaterial
for videre modellering, men kan isolert gi sveert
villedende resultater. Det fins klare metodiske
begrensninger for & kvantifisere langdistanse-
spredning i felt, hvorav den mest dapenbare er at
man ikke finner foryngelse der man ikke leter. De
fleste nevnte fallstudiene lette etter foryngelse i
naerheta av morbestandet og fjerna seg suksessivt
fra denne. Metoden er velegna for & kvantifisere
omfanget av kortdistansespredning, men helt uegna
for a kvantifisere den romlige skalaen for lang-
distansespredning. Eventuelt var undersekelsesarea-
let gitt pa forhand, noe som selvfolgelig begrenser
den maksimalt observerbare spredningsdistansen.
Hadde slike metoder blitt brukt for a kvantifisere
spredning fra Sandviksalleen, hadde ikke foryngelsen
pa Gylfjella blitt oppdaga i det hele tatt, og spred-
ninga blitt angitt som fravaerende.
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En ytterligere grunn til at fallstudier underestimerer
spredningsdistansen er at distansen av foryngelsen
vanligvis regnes fra det naermeste mulige mortreet.
Det er imidlertid vist ved genetiske analyser at traer
flere hundre meter inne i bestandet bidrar med fro
som havner utenfor skogen (Cremer m.fl. 2012).

Ogsa de to typer modeller bidrar med vidt for-
skjellige innsikter: Mens fenomenologiske model-
ler tilpasses til (nedvendigvis ufullstendige) data,
evner mekanistiske modeller & predikere et bestemt
resultat (Nathan & Muller-Landau 2000). Fenome-
nologiske modeller gir mao. ikke noe grunnlag for &
generalisere utover modellens opprinnelige utvalg
av studieobjekter (arter, steder osv.). Mekanistiske
modeller er pa den annen side aldri bedre enn kunn-
skapsgrunnlaget om de underliggende prosessene,
men her har det skjedd mye i lgpet av det siste
tidret nar det gjelder fluidmekaniske beskrivelser av
fraspredning. Innsiktene fra mekanistiske modeller
gir ogsa mening til enkelte funn fra fallstudier og
fenomenologiske modeller som tidligere virka ufor-
klarlig.

Hovedkonklusjonen fra de mekanistiske modellene
er at det er langdistansespredninga som er avgjor-
ende for invasjonspotensialet til fremmede treslag.



Mens kortdistansespredning skjer med maks. 50-200
meter per generasjon (i sterrelsesordenen 10 m/a),
skjer langdistansespredning rundt én sterrelsesorden
hurtigere (40-120 m/a for europalerk pa Tingvoll,
130 m/a for svartfuru pa New Zealand).

Som funnene fra New Zealand har vist, kan det
gd mange tiar for langdistansespredning slar til.
Konklusjonen som bor trekkes fra dette er at man-
glende spredning i fortida ikke er bevis nok for at
slik spredning ikke kan skje («at det har gatt bra sa
langt, er ingen sovepute»).

Det hittil beste anslaget av risikoen knytta til lang-
distansespredning i Norge er 0,999-kvantilene i
tabell 8. Selv om disse verdiene er tentative og bar
testes og justeres ved feltstudier, er det viktig a
papeke at de ikke kan tolkes som maksimumsanslag.
Trehaydene vil nok i mange tilfeller vaere for store
for norske forhold, noe som vil redusere sprednings-
distansen. Flere faktorer kan imidlertid fare til hoyere
spredningsdistanser. For det forste kan et bestand
produsere millioner av frg, slik at den promillen som
spres langt kan besta av noksa mange fro per ar. For
det andre opptrer det regelmessig vindhastigheter
som er betraktelig heyere enn 20 m/s, noe som har
spesiell betydning med tanke pa at treer kan slippe
fra fortrinnsvis ved heye vindstyrker. @kt spredning
av frg pa snedekke er heller ikke tatt med i modellen.

En ytterligere betydningsfull faktor er at fre som
spres langt kan ha staerre overlevelsessjanser. Man vil
selvfolgelig ofte finne mest foryngelse i umiddelbar
naerhet av et bestand, siden mesteparten av freene
bare opplever kortdistansespredning. Det viktige er
imidlertid at etableringsraten som males ved skog-
kanten ikke trenger & vaere representativ for de fa
freene som spres mye lenger. Frg som utsettes for
langdistansespredning vil oppleve svakere tetthets-
regulering, dvs. mindre konkurranse, predasjon og
sykdom. Ifglge den sdkalte Janzen-Connell-effekten
vil man derfor forvente en gkning i fraplantenes
overlevelsessannsynlighet med gkende distanse fra
morplanten (Janzen 1970; jf. Nathan m.fl. 2011).
Dette bidrar ytterligere til en gkning i invasjons-
potensial.

De mekanistiske modellene kan ogsa brukes til a
teste anbefalinger som gis i den forstfaglige littera-
turen. Det viser seg da at flere «etablerte sannheter»
i beste fall er sannheter med modifikasjoner (tab.
10). Andre anbefalinger er derimot noksa ukontro-
versielle (Ledgard 1993:396; Engelmark m.fl. 2001):
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+ Kortdistansespredning kan holdes i sjakk
gjennom f.eks. beite inntil skogskanten, eller
ved 4 plassere bestander inntil lite sarbare
omrader (akrer, boligomrader o.l.).

+ Let etter unge treer rundt alle bestander og
dokumenter foryngelsen.

« Fjern ugnska foryngelse i god tid far den vil
kunne sette fra. Dette gjelder i seerdeleshet for

- treer i vindutsatte posisjoner (loskraninger og
bakketopper) og

- enkeltstaende treaer i apent landskap / lav
vegetasjon.

3 Invaderbarhet

Mens invasjonspotensialet er en egenskap (eller
skyldes egenskaper) ved artene som sprer seg (eller
ikke sprer seg), forutsetter en vellykka spredning
ogsa et egna habitat innenfor spredningsdistansen.
Habitatets egenskaper som avgjer om eller i hvor
stor grad det kan invaderes av fremmede arter,
omtales som invaderbarhet (engelsk invasibility - i
motsetning til invasiveness; jf. Lonsdale 1999).

Det er forholdsvis fa publikasjoner som gir hand-
fast informasjon om invaderbarhet (sammenfatta i
anhang 1). Et gjennomgaende trekk er imidlertid at
apne landskap (enger, hei, myr, stepper) er spesielt
utsatt for invasjoner av koniferer.

| en gjennomgang av en rekke fallstudier fra hele
verden lister Richardson og Bond (1991) opp vegeta-
sjonstyper som har blitt invadert av ulike furuarter:
Den vanligste er gressletter (inkludert subalpine
enger). Av artene som forekommer i Norge, ble dette
dokumentert for banks-, vri- og weymouthfuru, den
sistnevnte ble ogsa funnet pa gamle jordbruksa-
realer. For furuer angir Richardson m.fl. (1994; jf.
Richardson & Bond, 1991; Richardson 2006) fal-
gende rekkefplge av habitater (sortert etter gkende
invaderbarhet):

skog < buskas < enger << sanddyner < bar mark.

Skoger blir vanligvis bare invadert av furuer hvis
de fra for er utsatt for forstyrrelser. Resultater fra
Norge og Danmark bekrefter dette mensteret for
buskfuru pa lynghei, sanddyner, kystberg og myr
(@yen 1999; Christensen & Johnsen 2001; @yen
m.fl. 2009).



Blant bartreslagene som invaderer montane
og subalpine enger i Nord-Amerika er kolorado-
edelgran, kjempe-edelgran, fjelledelgran, nobel-
edelgran, engelmannsgran, vrifuru, douglasgran,
vestamerikansk hemlokk og fjellhemlokk (Vale
1981; Miller & Halpern 1998). Nobel-edelgran og
weymouthfuru etablerte seg overveiende i skog-
kantene (Magee & Antos 1992). Disse invasjonene
skjer i omrader der artene er stedegne, noe som
har begrensa overferingsverdi pa norsk natur. Det
illustrerer likevel at det er apen vegetasjon som
boreal hei, fjellhei eller lynghei som vil vaere mest
utsatt for etablering av disse artene.

Den svenske skogsvardslagen har fra 2010 hatt en
bestemmelse om at "Frammande tradarter [...] inte
[far] anvandas som skogsodlingsmaterial i fjallnara
skog” (skogsvardslag 1979:86b). Arsaken er nok
at fjellnzere bestander fort kan fra seg til fjellhei.
Etableringa av europalerk pa Gylfjella illustrerer
det samme.

Men heller ikke uforstyrra skoger er helt resistente
mot invasjoner (Dodet & Collet 2012), spesielt for
klimaksarter (K-strateger), som vestamerikansk
hemlokk eller fjelledelgran (Shea 1985). Ogsa
douglasgran og weymouthfuru er funnet etablert i

et stedegne skogbestander (vanlig furu resp. gran;
Essl & Stohr 2006; Essl 2007).

En metaanalyse av ulike hypoteser om invasjons-
potensial (Lamarque m.fl. 2011) har funnet statte til
tre av fire hypotesene som ble undersgkt: fasilitering
(Bruno, Stachowicz & Bertness 2003), forstyrrelse
(Mack m.fl. 2000) og fluktuerende ressurstilgang
(Davis, Grime & Thompson 2000), men ikke ledig
nisje (Levine & D’Antonio 1999). Av disse er kun to
potensielt relevante for fremmede treslag i Norge,
nemlig forstyrrelse og ledig nisje. Forstyrra habitater
(f.eks. omrader med nylig bruksendring) er spesielt
invaderbare.

New Zealand Wilding Conifer Management. - «Beslut-
ningsstottesystemet» som har blitt utvikla i New
Zealand (se over) har ogsa en modul «DSS 2» som
evaluerer invaderbarheta til et omrade (Ledgard
1994, 2008; NZWCMG 2012). DSS 2 er basert pa
seks kriterier som skal besvares med en score mellom
0 og 5 (tab. 11). Hvert fokusomrade evalueres sa
med summen av de seks enkeltscorene, som kan
anta verdier mellom O og 23. Oppnar bestandet
en score pa 14 eller mer, defineres risikoen for at
fokusomradet vil bli invadert, som hay.

Tabell 11. «Beslutningsstettesystemet» DSS 2, som brukes i New Zealand for & vurdere invaderbarheta av et
fokusomrade gjennom fremmede bartraer (forenkla etter NZWCMG 2012). Det brukes seks kriterier, hvorav
to evaluerer kildebestandets treslag, to forholdene i fokusomradet, og to beliggenheta av fokusomradet i
forhold til kildeomradet. Scorene summeres for den totale risikovurderinga.

Score kildebestand fokus- i forhold til kildeomradet fokusomrade
treslag beliggenhet retning avstand beite vegetasjon
02 gran m.fl. beskytta mot vind pa losida, >5km intensiv skogsplantefelt,
avstand > 1 km intensiv sauebeite
1 lawsonsypress flate omrader (< 10°) | pa losida, 1-5 km regelmessig tett skogs- eller
m.fl. delvis eksponert for avstand < 1 km busksjikt
vind
2 lerker m.fl. skraninger i le for ved sida av 0,2-1 km uregelmessig ikke helt tett
vinden (sidevind) skogs- eller
busksjikt
3 berg/buskfuru, flate omrader (< 10°) | pa lesiden <200 m ekstensiv apen skog eller
svartgran m.fl. fullt eksponert for busker
vind
4 douglasgran® bakketopper, ingen dpen vegetasjon
m.fl. skraninger som er uten treer og
eksponert for vind busker
5 vrifuru

2 En score pa 0 pa et av kriteriene gir en totalscore pa 0, uavhengig av de andre kriteriene.
® Douglasgran vurderes som 4 bare i torkeutsatte omrader, ellers som 1.
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4 Okologiske
effekter

@kologiske effekter av fremmede arter omfatter
pavirkning av stedegne arter og endring av natur-
typer. Pavirkning av stedegne arter kan skje gjennom
bl.a. konkurranse (f.eks. om lys eller naeringsstoffer),
allelopati («kjemisk krigfering»), overfering av pato-
gener, hybridisering og indirekte effekter, f.eks. at
et fremmed tre fortrenger en stedegen art, som
i sin tur er habitat for mange dyr. Endringer av
naturtyper kan ta form av at f.eks. jordsmonnet
eller vegetasjonssjiktninga forandres.

Litteraturgjennomgangen fant forbausende lite
publisert dokumentasjon pa effekter av inva-
derende treslag i Europa. P4 den nasjonale siden
var det mange rapporter med lovende titler, men
som omhandla treslagenes miljgkrav mer enn deres
effekter pa den stedegne naturen (Magnesen 2000;
@yen 2000; Myking m.fl. 2005; Nygaard 2007; Qyen
m.fl. 2009). Ogsa i andre land handla mesteparten
av den potensielt relevante litteraturen bare om
okologiske parametere i den grad de kunne gi en
pekepinn pa hvor en fremmed art kan plantes (f.eks.
Mason 1997). Tilsvarende fant heller ikke Carrillo-
Gavilan og Vila (2010) mange artikler som hadde
studert effekter av fremmede bartraer i et inva-
sjonsbiologisk perspektiv.

Tabell 12 gir en oversikt over funnene sortert pa
art (se anhang 1 for utfyllende informasjon). | den
grad studiene tillater noen form for generalisering,
bestar denne av forholdsvis fa og forsiktige punkt:

+ Endringer i mangfoldet av skoglevende organismer
(karplanter, bunnfauna, insekter, fugler) er vanligvis
svakt negative. Mangfoldet tenderer mao. til &
synke i bestander av fremmede traer, men

- forskjellene er sjelden store og ma ofte betegnes
som forholdsvis uvesentlige.

« Den hyppigst rapporterte og samtidig mest
graverende effekten er gjengroing av apne land-
skap (jf. kap. 3).
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Det folger en kort oppsummering av resultatene
etter effektkategori:

Fortrengning av stedegne arter. - Det fins bare studier
for fa av treslagene, men de som foreligger finner
oftest svakt negative effekter av fremmede treslag
pa stedegne arter, enten ved direkte konkurranse
(sjelden), ved & endre vekstbetingelsene for planter
eller ved tap av dyrearter som lever av, pa eller
under treer. | tillegg til studiene i tabell 12 kan man
nevne en metaanalyse (de Groot og Turgeon 1998),
som har funnet et lavere mangfold av insekter pa
introduserte enn stedegne furuer. Dette var resul-
tatet av studier pa tvers av ulike treslag og gjaldt
uansett hvilket taksonomiske niva man I til grunn
for insektenes diversitet.

En viktig, men darlig undersekt effekt er forekomsten
av terskelverdier. Gjerde, Saetersdal og Nilsen (2005)
fant f.eks. at antall arter av spetter (Picidae) sank
med okende andel av gran-plantinger i et skogs-
omrade. En slik effekt er ikke nedvendigvis malbar i
et enkelt fremmed trebestand, men blir forst synlig
pa landskapsniva. Jeg har ikke funnet noen studier
som har kunnet kvantifisere slike terskler. Her ligger
mao. et stort fremtidig forskningsbehov.

Effekter pd landskapsniva eller abiotiske forhold. —
Som omtalt over (kap. 3) er gjengroing av apne
landskap et utbredt problem knytta til fremmede
treslag. Dette kan vurderes som en effekt pa land-
skapsniva (siden det tilsvarer en tilstandsendring i en
tilstandsekoklin ifelge Naturtyper i Norge; Halvorsen
m.fl. 2009), men er her subsumert under fortrengning
av stedegne arter.

Forandringer i jordsmonnet er en annen type effekt
som fremmede treslag kan medfere. Flere studier
har undersgkt dette, men forskjellene mellom
introduserte og stedegne arter er stort sett sma
til uvesentlige. Det mest vanlige funnet er nedsatt
nedbrytbarhet av naler og en etterfelgende forsuring
av jordsmonnet, om enn i liten grad.



Tabell 12. Gkologiske effekter av fremmede treslag pa den stedegne naturen.
(Se anhang 1 for enkeltstudiene samt tilhgrende referanser.)

Art

effekter pa floraen og sopp

effekter pa faunaen

jordsmonn

andre/indirekte
effekter

Vanlig edelgran

fortrengning av stedegne
arter ikke observert

Kolorado-edelgran

kan overfere en
soppsykdom (Phoma
abietella-sibirica)

Kjempe-edelgran

lite frosttolerant og derfor
trolig lite konkurransesterk

i Sverige; uvesentlige
forskjeller fra vanlig furu i
bunnfloraen (a-diversitet),
men noe fzerre arter totalt
enn under vanlig furu
(B-diversitet); feerre sopp-
arter enn i bjorkeskog

insekter enn pa vanlig
furu, men ikke noen
mindre andel spesia-
lister; det er ikke doku-
mentert noen forskjeller
i virveldyrs bruk av
vrifurutreer og -skoger
som nzering og/eller
habitat sammenligna
med vanlige furutraer
og -skoger

sammligna med vanlig
furu, men nedbrytings-
hastighet redusert

Lawsonsypress lavere mangfold av
sommerfugllarver
sammenligna med furu
og gran
Europalerk ingen vesentlige fremmede sopparter
forskjeller mellom lerke- | som er spesialisert pa
og bjorkebestand lerk har etablert seg pa
egenhand etter lerkas
introduksjon
Sibirlerk artstallet pa karplante- og ingen forskjell i antall ingen vesentlige
sopparter lavere enn under arter av insekter, men i | forskjeller mellom lerke-
bjerk artssammensetninga og bjorkebestand
Blagran kan overfere miner-
mell (Coleotechnites
picaeella)
Sitkagran artsantallet pa karplanter ingen forskjell i antall ingen vesentlige
redusert fra 120 eller 16 arter av spretthaler forskjeller mellom
(under bjerk resp. gran) til eller fugler, men i sitkagran- og furu-
én; faerre lavarter, men flere | artssammensetninga; bestand
sopparter enn stedegen lavere biomasse av
furuskog i Skottland; feerre meitemakk; feerre og/
sopparter enn stedegen eller andre fuglearter
bjerkeskog pa Island
Gran feerre lav- og sopparter, flere insektarter enn
men flere karplantearter enn | i stedegen eikeskog
stedegen eikeskog i England | i England; antall
spettarter synker
med okende andel
granplantinger per
skogsomrade
Vrifuru utkonkurrerer vanlig furu mindre mangfold av ingen vesentlig endring

Berg- og buskfuru

kan overfere sopp-
sykdom (Mycosphaerella
dearnessii); mulig hybri-
disering med vanlig
furu?
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Svartfuru

noe mindre hekkefugl
enn i vanlig furuskog

(7 vs 9 arter, 35 vs 39
individer); i de fleste
vintre ca 30 % mindre
invertebrater (og til-
svarende fzerre fugler),
men i enkeltar reversert

kan overfore
redbandsopp
(Mycosphaerella pini)

redusert mot kontrollen,
antall mosearter redusert
mot sitkagran og kontrollen

Weymouthfuru danner tette bestander, der | ikke undersokt forsuring kan overfere sopp-
den muligens kan fortrenge sykdommer (filtrust
skogbunnsvegetasjon og Cronartium ribicola) til
forhindre foryngelse av stedegne arter
stedegne traer

Vanlig furu antall karplantearter

Douglasgran ikke undersokt

ikke undersgkt

redusert nedbrytings-
hastighet

Kjempetuja

og gran

lavere mangfold av
sommerfugllarver
sammenligna med furu

Vestam. hemlokk mulighet for fortrengning av

stedegen vegetasjon

og gran

larver av omtrent
like mange sommer-
fuglarter som pa furu

Overfering av patogener. — Soppen Gremmeniella
abietina har infisert vrifuru i Sverige og fort til syk-
domsutbrudd i tidsrommet 1988-1994 etter en
periode med kalde vintre og vate somre (Karlman
2001). Soppen er stedegen i Europa, men vanlig furu
og gran far sjelden sykdomsutbrudd. Ved et slikt
utbrudd i et svekka fremmed treslag bestar en risiko
for okt tilbakefering av sykdommen til stedegne
treslag. Dette ble ikke registrert i Sverige, men kan
ikke utelukkes ved fremtidige sykdomsutbrudd.

Andre soppsykdommer som ble funnet pa fremmede
bartraer var Phoma abietella-sibirica pa kolorado-
edelgran (Russland; Kalko 2011), Mycosphaerella
dearnessii pa buskfuru (Litauen; Markovskaja,
Kacergius & Treigiené 2011), Mycosphaerella pini
pa svartfuru (Tsjekkia; Jankovsky, Bednarova &
Palov¢ikova 2004) og Cronartium ribicola pa wey-
mouthfuru (Tyskland; Starfinger m.fl. 2010). Miner-
mellen Coleotechnites picaeella ble funnet pa bldgran
i Osterrike (Holzschuh 1987).

Hybridisering. — | Litauen er det funnet mellom-
former mellom vanlig og buskfuru som kan veaere
tegn pa hybridisering (Danusevicius m.fl. 2012). Det
er sa langt ikke dokumentert at fremmede bartraer
hybridiserer i Norge. De to hybridene som fore-

32

kommer i Norge, har blitt introdusert som sadanne
(hybridlerk = europa- x japanlerk; lutzgran = kvit- x
sitkagran). Det er imidlertid «ekstremt vanskelig &
forutsi risikoen for hybridisering» (Dodet & Collet
2012:1767), slik at det ikke er mulig & gi noen gene-
relle rad.

Anbefalinger og svakheter. - Litteraturen har ogsa
inneholdt konkrete anbefalinger pa hvordan pavirk-
ning av den stedegne naturen kan minimeres. Engel-
mark m.fl. (2001) lister opp disse radene:

« lvareta artsheterogenitet mellom og innen de
planta bestandene.

+ Lovtreer mellom bestander av bartraer vil kunne
redusere faren for sykdomsutbrudd.

- Konsentrer bestander i omrader som er lett a
overvake.

« Iverksett et overvakningsprogram.

« Bevar omrader som er fri for fremmede treslag
i et bredt spekter av naturtyper.

« Definer et maksimumsareal for fremmede
treslag pa nasjonalt og landskapsniva.

» Statt forskning som kan redusere
usikkerhetsmomentene.



Nar det gjelder starrelsen av det beplanta arealet,
foreligger det dermed motstridende anbefalinger:
For & minimere risikoen for spredning av patogener,
bor det heller plantes flere sma bestander enn fa
store. @nsket om & bevare fremmedarts-frie omrader
og a begrense spredning, taler derimot heller for &
anlegge fa, men storre bestander. Hvordan terskel-
effekter pavirker svaret pa dette problemet er ogsa
uavklart, og vil sannsynligvis veere avhengig av den
romlige skalaen til de berorte artenes habitatbruk.

Med det navaerende kunnskapsgrunnlaget er det ikke
mulig & angi en optimal sterrelse pa en fremmed
treplanting (i hektar). Denne vil sannsynligvis ogsa
variere avhengig av arten som plantes og land-
skapet den plantes i. Anbefalinga ma derfor inntil
videre forbli kvalitativ: En oppstykking av arealet
som er beplanta med fremmede treslag ber for all
del unngas, samtidig som altfor store monokulturer
ogsa er uheldige.

En svakhet ved mange studier er at metodikken
er inadekvat eller i beste fall forblir uklar. Det var
spesielt tre fallgruver som viste seg a vaere noksa
utbredt. Fremtidig forskning ber derfor prove a ta
hoyde for de felgende momentene:

1) Mdling av mangfold. - Mange studier presenterer
sine resultater som en oppsummering av artstal-
let pa/under et fremmed treslag og i en kontroll.
Slike tall er ikke veldig informative i seg selv, fordi
ikke alle arter har samme betydning. Hvis f.eks.
sjeldne, trua, endemiske eller ansvarsarter forsvin-
ner, kan ikke dette tapet veies opp av at det lokalt
blir flere generalister. Dette kan ogsa formuleres
som et skala-problem: Selv om a-diversitetet (lokalt)
er konstant eller sagar okende, kan B-diversitetet
(regionalt) synke gjennom introduksjonen av et frem-
med treslag.

Noen stedegne arter profitterer pa innfarselen av
fremmede trzer. «Profiterene» er imidlertid vanligvis
generalister og andre arter som allerede er tallrik i
forstyrra og vanlige habitater (f.eks. Engelmark m.fl.
2001). En lokal gkning av det biologiske mangfoldet
trenger altsa ikke a veere noe godt tegn hvis det
innebaerer at en sjelden art forsvinner og erstattes
av en metropolitt.

Det ble f.eks. funnet at det var like mange arter
av spretthaler under sitkagran som under gran i
Norge, men at det var snakk om ulike arter (Nygaard
& Stabbetorp 2006). Det kan (men trenger ikke &)
bety at begge bestandene er like verdifulle for det
biologiske mangfoldet. For a avgjere det, ma man
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vite om det har blitt faerre trua arter, endemister
e.l. Denne typen informasjon er ofte fravaerende fra
studiene. To unntak kan nevnes her:

Lindeléw og Bjorkman (2001) fant at det i absolutte
tall var faerre insektarter pd vrifuru enn pa vanlig furu
(undersgkte grupper var biller, bladlus, sommerfugler,
teger, tovinger, arevinger). Siden de tok heyde for
forskjellen mellom spesialister og generalister, kunne
de imidlertid pdpeke at andelen spesialister faktisk
var starre pa vrifuru enn pa vanlig furu.

Motsatt fant Nilsson m.fl. (Nilsson m.fl. 2008) at
det ikke var noen forskjell i antall arter i bunn-
vegetasjonen under enkelte bestand av vri- og vanlig
furu (lik a-diversitet). Alle bestander sett under ett,
forekom det derimot et mindre samla repertoar av
arter under vrifuru (lavere B-diversitet).

2) Kvantifisering av variasjonsbredden. - Nar effekter
presenteres som tall (antall eller malinger) uten
angivelse av variasjonsbredden (standardavvik eller
konfidensintervall), inneholder ikke tallet noen nyttig
informasjon. Nar f.eks. antall fugler i et svartfuru-
og et vanlig furubestand angis som hhv. 35 og 39
individer (Lack & Lack 1951), er det forste tallet
apenbart lavere, men forteller likevel ingenting. Hvis
den vanlige variabiliteten fra dag til dag ligger pa 20
individer fra eller til, er forskjellen mellom treslagene
fullstendig ubetydelig. Er variasjonsbredden pa 1
individ, er forskjellen graverende. Dessverre gjor en
stor andel av studiene den feilen a ikke rapportere
variansen, og er dermed nesten verdilgs.

En kvantifisering av den naturlige variasjonsbredden
i tid og rom ber vaere en selvskreven del av slike
studier. Der variansen har blitt undersgkt, viser den
seg ikke sjelden a vaere starre enn forskjellen mellom
introduserte og stedegne treslag. Fuller (1997:137)
fant f.eks. i en undersokelse av ressurstilgangen for
fugler at «stedegne og fremmede traer overlapper
betydelig innenfor et bredt kontinuums. Bestandets
alders har ofte mer a si for f.eks. fuglefaunaen og
lav- og mosemangfoldet enn treslaget (Rose 1979;
Nilsson m.fl. 2008).

Ogsa jordbunnen ser ut til & veere sterkere pavirka
av regionale miljeforskjeller enn av treslaget som er
planta. Det ble f.eks. funnet at jordsmonnet under
introdusert vrifuru og stedegen vanlig furu i Sverige
var likere enn under introdusert vrifuru i Sverige og
stedegen vrifuru i Canada (MclIntosh, Macdonald &
Gundale 2012).



Disse monstrene bekrefter inntrykket av at det er
fa dramatiske effekter av fremmede treslag pa ste-
degne skoglevende arter. Mgnsteret er imidlertid
ikke allmenngyldig, siden enkelte studier har vist
tydelige forskjeller (tab. 12).

3) Sammenligningsgrunnlaget. - | enkelte tilfeller
forble det uklart hva som er det mest meningsfulle
sammenligningsgrunnlaget for de rapporterte ver-
diene. Planting av fremmede treslag kan fore til
en reduksjon av mangfoldet som er forarsaka av
skogreisinga per se - og ikke av at det er benytta
fremmede treslag (Peterken 2001):

« erstatning av levtraer med bartraer
(landskapsbildet),

« erstatning av blandingsskog med monokulturer
(lokalt mangfold),

« erstatning av stratifisert med ustratifisert
vegetasjon (vegetasjonssjiktning),

« erstatning av en blanda aldersfordeling med et
ensaldra bestand (aldersstruktur),

- erstatning av flekkvise habitater med store
ensforma bestander (regionalt mangfold),

« erstatning av gradvise overganger (gkotoner)
med skarpe grenser (regionalt mangfold).

Det var slett ikke noen selvfelge i den vitenskape-
lige litteraturen at slike faktorer ble korrigert for.
Fremtidige studier av effekter av fremmede treslag
bor ideelt sett ta heyde for disse variablene.
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5 Anbefalinger

Litteraturgjennomgangen gir grunnlag for flere
konkrete anbefalinger om planting av fremmede
bartreslag. | tillegg har den identifisert omrader
med et prekaert kunnskapsbehov.

1 Vurdering av plantinger md bygge pd en kombinert
evaluering av arten og stedet. Om (eller i hvilken
grad) et treslag utgjer en risiko, er avhengig
bdde av artens egenskaper og av hvor det star.

2) For bestanders beliggenhet er lesider d fore-
trekke fremfor losider og topper av dser. Dette
vil redusere omfanget av langdistansespredning.

3) Det bor opprettes soner som er helt fri for bestan-
der med fremmede treslag. Disse ber vaere til-
strekkelig store og dekke mange ulike naturtyper
og habitater - ikke bare de som er mest ugun-
stige for skogbruket.

4) Minsteavstanden til sdrbare omrader ma ta
utgangspunkt i langdistansespredning, ikke i
kortdistansespredning. Basert pa estimatene i
tabell 8 og erfaringene fra andre land (spesielt
New Zealand) bgr minsteavstanden ligge rundt
5 km i hovedvindretninga og rundt 2 km i andre
retninger. Noe avhengig av treslaget det er
snakk om, ber sarbare omrader omfatte (men
ikke nadvendigvis vaere begrensa til):

« apne landskap (boreal hei, kystlynghei, fjell-
hei m.m.) i den grad de har kulturhistorisk
eller gkologisk verdi (f.eks. sarbare eller trua
naturtyper);

- verneomrader;

< soner som er vedtatt & vaere fri for
fremmede treslag.

5) Bestander bor plasseres inntil lite invaderbare
omrdder. Selv om langdistansespredning lett kan
passere et beite, en dker eller et boligomrade,
vil slike omrader begrense omfanget av kort-
distansespredning.

6) Bestander bar aggregeres. De ber for det forste
konsentreres i omrader der foryngelse lett kan
overvakes. For det andre ma en oppsplitting i
mange sma bestander unngds for & minimere
(i) muligheta for kortdistansespredning og (ii)
arealet av stedegne naturtyper som potensielt
pavirkes av fremmede treslag.



7)

Plantinga ber ivareta landskapenes heterogenitet.
Dette gjelder bade pa arts- og pa landskapsniva.
For det farste er blanda bestander a foretrekke
fremfor monokulturer. For det andre er det -
selv om aggregering er en fordel - uheldig med
altfor store arealer som domineres av frem-
mede treslag. Innslag av levtraer mellom bestan-
dene vil ogsa redusere faren for spredning av
sykdommer.

Foryngelse ber kartlegges og dokumenteres. Dette
kan muligens til en viss grad palegges skog-
eier. Det er imidlertid viktig at kartlegginga
ikke stopper f.eks. 100 m fra skogkanten, men
ogsa omfatter sarbare omrader i en mye starre
omkrets.

Fjerning av foryngelse ma skje i god tid for alder
ved farste mulige frosetting. Dette er spesielt
viktig for foryngelse i posisjoner som selv er
sterkt vindutsatt, dvs.

« treer i loskraninger og bakketopper og

«  enkeltstaende trzer i dpent landskap / lav
vegetasjon.

10) Lebeplantninger bar reguleres og helst ikke basere

seg pd fremmede treslag. Selv om lebeplantninger
per i dag ikke omfattes av forskrift om utset-
ting av utenlandske treslag, er det nettopp slike
vindutsatte posisjoner som forer til omfattende
langdistansespredning.

11) Det trengs kunnskap om hvor det per i dag fins

bestander av fremmede treslag. Samtlige bestan-
der med fremmede treslag ber bli kartlagt for &
fa et helhetlig bilde av situasjonen i hele landet.
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12) Det er flere omrdder med akutte forskningsbehov.

De folgende omradene har blitt identifisert her:

« parametere for modelleringa av langdis-
tansespredning ber males i noen utvalgte
bestander (frgenes fallhastighet, trekrone-
hoye, konglehayde, meteorologiske parame-
tere);

+ ved kartlegging av effekter er det essensielt
(i) at den naturlige romlige og temporale
variasjonsbredden av de malte effektene
kvantifiseres; (ii) at endringer i biologisk
mangfold ikke bare males i antall arter, men
ogsa i hvilke artsgrupper som blir sjeldnere
eller mer vanlige (med spesiell vekt pa ende-
mister, redlista arter og ansvarsarter); og
(iii) at sammenligningsgrunnlaget velges
med omhu fer datainnsamlinga og gjores
eksplisitt ved rapporteringa;

- tilstedeveerelsen av terskelverdier er et lite

forstatt fenomen som fortjener mer opp-
merksomhet.
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Vedlegg

Anhang 1 - 3:

Anhangene er samla i en open office fil (.ods) pa
www.dirnat.no/fremmedebartraer-database og
omfatter:

1) Sammenstilling av relevant litteratur
2) Sekestreng

3) Fallhastigheter og spredningsdistanser
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