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Sammendrag 

Forsuring av norske vassdrag som følge av sur nedbør har vært et problem gjennom hele 

1900-tallet. Dette har fått fatale konsekvenser for mange fiskebestander spesielt i Sør-Norge. 

Kombinasjonen av lave pH-verdier og høye verdier av labilt aluminium er spesielt giftig for 

fisken i ulike livsstadier. Kalking av norske vassdrag har hjulpet til med å øke pH-verdien i 

vassdragene igjen og ført til at mange fiskebestander er kommet tilbake i god tilstand. Likevel 

er surt vann fortsatt et problem for fiskebestander i mange elver og innsjøer. Spesielt under 

snøsmelting om våren og ved kraftig regnfall har vannkvaliteten vist seg å være veldig dårlig 

mange steder. I denne oppgaven undersøkte jeg derfor hvordan ørreten (Salmo trutta L.) 

tilpasset seg til det ulike kalkingsregimet i fire bekker, som renner ut Råsjøen, som er en 

innsjø på Østlandet. Her har Norges Jeger- og Fiskerforbund (NJFF) hatt et 

overvåkningsprosjekt av ørreten siden 2015. Jeg ville derfor kombinere bruken av allerede 

eksisterende merke- og gjenfangstdata med egen innsamling av data for å se nærmere på 

ørretens liv og tilpasninger i denne innsjøen. Jeg brukte PIT-teknologi (Passive Integrated 

Transponder) for merking og gjenfangst, og dermed for å se ørretens bruk av bekkene. I 

tillegg samlet jeg inn egg fra gytemoden hunnfisk og skjell fra samtlige fisk for å gjøre 

undersøkelser på henholdsvis eggstørrelser og førsteårsvekst. Ved bruk av temperatur- og pH-

loggere, samt gjennom vannprøver, fikk jeg oversikt over viktige kjemiske variabler i 

bekkene som temperatur, pH, labilt aluminium, syrenøytraliseringskapasitet, kalsium og totalt 

organisk karbon. Forventningene var at vannkjemien skulle gjenspeile seg i de ulike 

kalkingsregimene og at ørretens livshistoriestrategi igjen skulle gjenspeile seg i den ulike 

vannkjemien i bekkene. Jeg fant at: (I) Vannkjemien i stor grad kunne gjenspeile seg i de 

ulike kalkkingsregimene i bekkene. Bekken som var fullkalket hadde best vannkjemi (pH, 

ANC og LAl), og bekken som hadde vært lengst uten kalktilsetninger, hadde dårligst 

vannkjemi. (II) De ulike kalkingsregimene hadde ikke effekter på variasjonen i eggdiameter 

eller eggtørrvekt. Derimot var eggdiameteren svakt positivt korrelert med fiskelengde. (III) 

Førsteårsveksten (lengden etter første vekstsesong) var ikke veldig ulik mellom bekkene, men 

var negativt korrelert med gjennomsnittlig fisketetthet og gjennomsnittlig årlig innen-bekk 

variasjon i pH (pH-differanse). (IV) Variasjonen i tid brukt på gyting var noe forskjellig 

mellom bekkene, der den gjennomsnittlige gytetiden var kortere i bekkene med dårligere 

vannkjemi. (V) Overlevelsen var negativt korrelert med både fiskelengde og med 

gjennomsnittlig årlig pH-differanse. (VI) Ørreten i bekken med dårligst vannkjemi, og i 

bekken med best vannkjemi, hadde de største sannsynlighetene for å bytte bekk fra et år til det 
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neste, og denne sannsynligheten var sterkt positivt korrelert med fiskelengde. Ørreten i de 

øvrige to bekkene med middels god vannkjemi hadde gjennomgående lave årlige 

sannsynligheter for å migrere til annen bekk for alle fiskelengder. Dette var noe overraskende 

da jeg forventet at sannsynligheten for å bytte bekk skulle være minst i bekken med best 

vannkjemi. Det var også overraskende å ikke finne noen korrelasjoner mellom egg og 

vannkjemi. Funnene indikerer uansett at ørreten i Råsjøen viser ulike grader av tilpasninger 

og effekter, som i flere livsstadier kan kobles til vannkjemi. Forholdene, spesielt i bekkene 

med minst kalktilsetninger, er dårlige. Her burde det tas i vurdering å gjenopprette kalkingen i 

nedbørsfeltet. Forholdene i bekken som er fullkalket, virker gode og bekrefter tidligere 

dokumentasjon på at kalking har gode effekter på vannkjemiske faktorer. Det virker også som 

de biologiske forholdene er bra for fisken i denne bekken i sammenlikning med de ukalkede 

bekkene. Bekken som kun var delvis kalket hadde også tilsynelatende gode forhold med tanke 

på yngeltetthet, og viser at rekrutteringen kan være bra også i bekker som kun har begrensede 

kalktilsetninger. 

 

Abstract 

Acidification of Norwegian surface waters, caused by acid rain, has been a problem 

throughout the entire 20th century. This acidification led to fatal consequences to many fish 

stocks, especially in southern Norway. The combination of low pH and high concentrations of 

labile aluminum is toxic to fish in different life stages. Liming of Norwegian surface waters 

has contributed to increase the pH, leading to recovery of many fish stocks. Nevertheless, 

acidified water is still a problem, and affects the fish stocks in several lakes and rivers to this 

day. Especially during spring snowmelt and heavy rainfalls occurring the rest of the year, the 

water quality has proved to be very poor in several places. In this thesis I wanted to study if 

brown trout (Salmo trutta L.) have adapted to their respective liming regimes in four 

tributaries, which has their outlet into the same lake (Lake Råsjøen) in Eastern Norway. This 

thesis is a part of an ongoing monitoring project of brown trout since 2015, where the 

Norwegian Association of Hunters and Anglers (NJFF) has the management. I therefore 

aimed to combine existing mark and recapture data, with own data, to explore the brown 

trout’s life histories and adaptions in this system. I used PIT-telemetry (Passive Integrated 

Transponder) for among-stream migration and survival estimation. In addition, I collected 

eggs form spawning female brown trout, and scales from all individuals, to measure egg sizes 
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and first year growth, respectively. I managed to get an overview of some important chemical 

variables in the tributaries by measuring temperature, pH, labile aluminum, acid neutralizing 

capacity, calcium, and total organic carbon. My expectations were that the water chemistry 

would reflect in the different liming regimes, and that brown trout’s life history traits would 

correlate with the water chemistry in the different tributaries. I found that: (I) The water 

chemistry reflected the liming regimes of the tributaries. The tributaries that were fully limed 

also had the best water quality, while the tributary with the longest time without supplements 

of lime, had the poorest water quality. (II) The different liming regimes did not correlate with 

variation in neither egg diameter nor egg dry weight. However, the egg diameter was 

positively correlated with fish length. (III) The first year growth (fish-scale based back-

calculated length after first growth season) varied little between tributaries, but was negatively 

correlated with both average fish density and annual pH fluctuations. (IV) The variation in 

time spent in tributaries during the spawning period was somehow different between the 

tributaries, where the average time spent was shorter in tributaries with poorer water quality. 

(V) The annual survival was negatively correlated with fish length and annual pH 

fluctuations. (VI) The brown trout in the tributary with the poorest water quality and in the 

tributary with the best water quality, had the highest yearly probability of migrating to other 

tributaries. This probability was also strongly correlated with fish length. The brown trout in 

the last two tributaries, which had mediocre water chemistry, had predicted low yearly 

probability of migrating to other tributaries throughout all fish lengths. This was somewhat 

surprising, as I expected the probability of migration to be the lowest in the tributary with the 

best water quality. It was also surprising to find no correlation between egg diameter or egg 

dry weight and water quality. Anyhow, the findings in this study indicates that the brown trout 

in Lake Råsjøen shows certain degrees of adaptions and effects, that in several stages and 

aspects of its life history can be linked to water quality. The findings in this study also 

indicates that the conditions in the tributaries without supplements of lime, is poor. To resume 

the liming regimes in those tributaries should be considered. The condition of the fully limed 

tributary seems good and confirms earlier documentation that liming has good effects on 

water quality. It also seems like the biological conditions for fish is good in this tributary, in 

comparison with the tributaries that’s without lime supplements. The partly limed tributary 

also had good juvenile densities, which shows that even partly limed tributaries can have 

decent recruitment.               
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1. Innledning 
 

Langtransportert luftforurensning i form av sur nedbør, fra industri lenger sør i Europa, var et 

stort problem gjennom hele 1900-tallet. Det ble oppdaget at dette førte til massiv fiskedød, 

særlig sør i Norge (Henriksen m.fl., 1989). Etter at dette problemet toppet seg utover 70-tallet 

har effektene av sur nedbør vært høyt prioritert i norsk miljøpolitikk. Internasjonale avtaler 

for å begrense utslippet av disse sure gassene (nitrogenoksid - NOx og svoveldioksid SO2) har 

vært med på å dempe problemet kraftig. Likevel kan en fremdeles se flere spor av denne sure 

nedbørsperioden i dag, både i akvatiske og terrestriske miljøer (Lier-Hansen m.fl., 1986, 

Mathismoen, 1995). Det er i kraftige nedbørsperioder, samt under snøsmeltingen om våren at 

de største avrenningene av sure forbindelser drenerer ut i vassdragene fra nedbørsfeltene. 

Disse episodene er derfor de mest kritiske for de akvatiske økosystemene (Lier-Hansen m.fl., 

1986).  

Laksefisk er utsatt ved lav pH, og da spesielt i kombinasjon med aluminium (Al) som kan bli 

reaktivt og giftig for fisken i ulike livsstadier (Sayer m.fl., 1993, Malcolm m.fl., 2014). Al 

forekommer naturlig i relativt store mengder i grunnfjell og jordsmonn, men er ved normal 

pH bundet i stabile forbindelser i jorda. Likevel kan sur nedbør over tid løse opp Al-

forbindelsene og drenere disse ut i nedbørsfeltets vassdrag, der de kan forkomme som 

reaktive og toksiske former for fisk (Lier-Hansen m.fl., 1986). Økt inkubasjonstid for egg, 

små larver og deformasjon i fiskeskjellet, i tillegg til redusert produksjon av egg, redusert 

fertilitet og gytesuksess er noen av effektene av giftig Al (Sayer m.fl., 1993, Malcolm m.fl., 

2014). I verste fall kan reaktivt Al som polymeriserer seg på gjellene til fisken føre til 

ubalanse i ionereguleringen, samt respirasjonsproblemer som igjen kan forårsake akutt 

kvelning og død (Booth m.fl., 1988, Poléo, 1995, Sparling og Lowe, 1996, Kroglund m.fl., 

2008). Prosessen skjer ved at løse og positivt ladde Al-forbindelser i surt vann binder seg til 

negativt ladde overflater, som på fiskens gjeller, når pH øker fra lave verdier. Effekten er 

spesielt kritisk i pH-intervallet 5–6, og effekten blir sterkere desto raskere pH-økningen skjer 

(Poléo m.fl., 1994, Poléo, 1995). Dette fenomenet er spesielt vanlig i blandsoner der mer 

basisk vann møter surt vann, f.eks. der to vassdrag møter hverandre (Poléo m.fl., 1994, 

Borgstrøm og Hansen, 2000, Malcolm m.fl., 2014). Giftigheten av Al er også 

temperaturavhengig da giftigheten øker med stigende temperatur (Poléo m.fl., 1991, Poléo og 

Muniz, 1993). En studie har vist at dødeligheten er høy, spesielt for laksesmolt, når pH lå på 5 

ved temperaturer over 10℃ (Poléo og Muniz, 1993). Trolig er effekten av giftig Al mer 
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kritisk for yngel og småfisk enn for større fisk. Relativt gjelleareal i forhold til 

kroppsstørrelse, er større hos mindre fisk, og de skadelige ionefluksene går dermed raskere i 

utvekslingsområdet hos småfisk i kontakt med surt vann (Schofield, 1976, Reimers og 

Døving, 1992).  

Det er flere kjemiske faktorer som kan påvirke giftigheten av Al og hvordan Al påvirker 

fisken. Studier har sett på ørretens overlevelse i forhold til både kalsium (Ca), pH, organisk 

karbon og syrenøytraliseringskapasitet (ANC – Acid-Neutralizing Capacity) i sure vassdrag 

med labilt aluminium (LAl) (McCartney m.fl., 2003, Malcolm m.fl., 2014, Hesthagen m.fl., 

2016, Gensemer m.fl., 2018). Med LAl menes løst (monomerisk), uorganisk og positivt ladd 

aluminium (Hindar m.fl., 2015). Dette er formen for aluminium som er antatt å være viktigst i 

forbindelse med giftighet hos fisk (Driscoll, 1984). Både kalsium og totalt organisk karbon 

kan redusere giftigheten av LAl (Baker, 1981, Booth m.fl., 1988, Henriksen m.fl., 1989, 

Kroglund m.fl., 2008). Kalsium øker pH slik at LAl går tilbake til ikke-reaktive (ikke 

toksiske) forbindelser (Booth m.fl., 1988, Kroglund m.fl., 2008), mens totalt organisk karbon 

(TOK) binder til seg LAl når den er reaktiv og gjør den om til stabile forbindelser (Baker, 

1981, Henriksen m.fl., 1989). ANC er også en viktig faktor, fordi den sier noe om 

bufferevnen til vannet og hvor mye sur tilførsel som skal til før pH synker (Hesthagen m.fl., 

2016).  

Kalking av vassdrag har hatt godt dokumenterte effekter for å kompensere for effektene av 

sur nedbør og sur avrenning fra nedbørsfeltet, og er i dag den vanligste og viktigste metoden 

for å avbøte for sur nedbør (Lier-Hansen m.fl., 1986). Kalkingspraksisen i Norge ble igangsatt 

i det offentlige for alvor på starten av 80-tallet og i 1984 ble den første handlingsplanen for 

kalking vedtatt av Direktoratet for naturforvaltning (DN). Kalking fra båt har tidligere vært 

den mest brukte metoden, men i senere år har det blitt mer vanlig å kalke fra helikopter. I 

elver er også kalkdoseringsanlegg vanlig. Vanligvis kalkes det hvert år, men i 

vannforekomster med lang oppholdstid, kan det forekomme lengre tidsintervaller. Ulike 

former for kalksammensetninger har blitt brukt gjennom tidene, men i dag kalkes det helst 

med finmalt kalsiumkarbonat (CaCO3), da dette hverken gir biprodukter eller skadelige pH-

verdier ved overdosering (Lier-Hansen m.fl., 1986, Jürgens og Lier-Hansen, 1995).  

I 2006 ble vannforskriften vedtatt, med mål om å gi rammer for fastsettelse av miljømål som 

skal sikre helhetlig beskyttelse og bærekraftig bruk av vannforekomster. Hensikten er å sikre 

minst god kjemisk og økologisk tilstand i vannforekomstene (Vannforskriften, 2006). 

Miljødirektoratet og Statsforvalteren i Oslo og Viken er i dag ansvarlig for kalkingsplanen i 
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Norge, og setter opp denne planen etter målene i vannforskriften (Hegseth, 2016). Studier fra 

flere land har vist at kalkingen har hatt positiv virkning på vannkjemien og fått vannkjemien 

tilbake til opprinnelig status. Derimot har færre studier sett på økologiske effekter av kalking. 

De få studiene som har sett på dette viser likevel at gjenoppretting at biologiske aspekter, 

spesielt i henhold til fisk, har hengt langt etter sammenliknet med det kjemiske (Rosseland 

m.fl., 2005, Hesthagen m.fl., 2011, Malcolm m.fl., 2014, Lund m.fl., 2018). 

Ørreten er den mest utbredte fiskearten på Norges fastland og kystlinje. Den har også 

varierende livshistorie med tanke på levested, noe som er godt dokumentert (Klemetsen m.fl., 

2003, Jonsson og Jonsson, 2011, Lobón-Cerviá og Sanz, 2017). Ørreten lever i innsjøer, elver 

og bekker, der den enten kan leve stasjonært, eller som anadrom sjøørret ved at den foretar 

næringsvandringer ut til saltvann (Klemetsen m.fl., 2003). Til felles har de at de gyter i 

rennende ferskvann på grusbunn om høsten (Scott og Irvine, 2000). Ørreten kan også 

unntaksvis gyte i innsjøen (Brabrand m.fl., 2002). Det er kjent at laks (Salmo salar L.) og 

anadrome populasjoner av ørret ofte gyter i samme elv eller bekk som de ble født, og dette er 

også observert hos resident innsjølevende ørret (Tilzey, 1977, Hindar, 1992). Hunnen graver 

gytegrop til eggene, og hannene konkurrerer om å befrukte disse (Largiader m.fl., 2001). 

Eggene klekker om våren og yngelen lever nede i grusen til plommesekken med næring er 

brukt opp (Crisp, 1988). Deretter lever de som frittlevende yngel der de konkurrerer om plass 

og mat med artsfrender (Lahti m.fl., 2001). Ørreten lever da av insekter (Jonsson og Gravem, 

1985, Steingrímsson og Gíslason, 2002), og kan også etter hvert gå over til å spise småfisk når 

den blir større (L'Abée‐Lund m.fl., 1992, Jonsson m.fl., 1999). Hos resident innsjølevende 

ørret lever fisken som regel i gytebekken eller elven til den er 1–3 år, før hovedvekten som 

regel vandrer ut til innsjøen ved fylte 2 år (Craig, 1982, Jonsson m.fl., 1999). Noen lever 

stasjonært i rennende vann hele livet (Jonsson, 1985). Alder og størrelse for gytemodning 

varierer med næringstilgang og miljø, men generelt blir hannfiskene gytemodne tidligere enn 

hunnene (Jonsson, 1989, Hesthagen og Jonsson, 2002). 

Blant de viktigste driverne i utformingen av livshistorietrekk hos ørret er dødelighetsrate, 

vekstforløp, samt størrelse og alder ved førstegangsgyting. I tillegg er ørretens allokering av 

energi til vekst, reproduktiv investering og overlevelse en viktig faktor, samt de mulige 

avveiningene (trade-offs) de forskjellige strategiene medfører (Roff, 1984, Stearns og Koella, 

1986, Roff m.fl., 2006). Det finnes også studier som har sett på ørretens livshistoriestrategi i 

forhold til vannkvalitet og hvordan vannkjemi kan påvirke ørretens livsløp (Hesthagen og 

Jonsson, 2002). Av laksefiskene er ørreten blant de mer tolerante artene ovenfor forsuring 
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(Grande m.fl., 1978, Poléo m.fl., 1997). En studie av Gjedrem og Rosseland (2012) har 

likevel vist at det er stor genetisk variasjon i hvor tolerante ulike ørretstammer er mot 

forsuring og effektene av dette. I tillegg påvirker forsuring de ulike livsstadiene på forskjellig 

måte. Generelt er plommesekkstadiet mest utsatt og sårbart for effektene av høye LAl-verdier 

ved lav pH (Hesthagen og Jonsson, 2002). ANC kan også påvirke ørretbestanden i stor grad. 

Lavere ANC fører til høyere dødelighet, lavere rekruttering og endring i alder for 

kjønnsmodning, der sjansen for å være kjønnsmoden ved en gitt størrelse og alder er mindre 

ved lavere ANC, og motsatt (Haugen m.fl., 2007a). Ulike ørretpopulasjoner kan også 

respondere ulikt på forsuring. Forsuringsrelatert dødelighet kan endre aldersstrukturen i 

ørretpopulasjoner som følge av rekrutteringssvikt. Bestanden kan da ende opp med å ha flest 

eldre individer. I tillegg kan vekstrate og alder for kjønnsmodning endres. Vekstraten kan 

både gå opp og ned som følge av forskjellig toleranse overfor forsuring, i tillegg til endringer i 

populasjonstetthetsavhengige faktorer som også spiller inn (Hesthagen og Jonsson, 2002).  

Det er gjort flere studier av eggstørrelse og -antall knyttet til effekter av miljøfaktorer. 

Antallet og størrelsen på eggene som hunnen investerer i har mye å si for hvor mange avkom 

som overlever ungfiskstadiene og blir store nok til å videreføre genene. Blant annet er det vist 

at den reproduktive suksessen til videre generasjoner (fitnessen) hos yngelen etter klekking 

tenderer til å stige med økt eggstørrelse (Einum m.fl., 2002, Stearns, 2003). Det er også gjort 

studier på hvordan surt vann påvirker eggstørrelsen (Dalziel, 1991, Sayer m.fl., 1993). Dalziel 

(1991) fant at egg av mindre størrelse kunne forventes i surt vann. Det viste seg også at disse 

eggene overlevde bedre enn større egg i et surt miljø. På en annen side finnes det også studier 

som ikke har funnet korrelasjon mellom eggstørrelse og vannkvalitet hos ørret (Milner og 

Varallo, 1990). Likevel er det flere faktorer som spiller inn på eggstørrelse som oksygen og 

temperatur (Heming, 1982, Einum m.fl., 2002). Det er blant annet vist at lave oksygennivåer 

selekterer for større egg (Einum m.fl., 2002). Det kan videre tenkes at høye nivåer av LAl kan 

ha ulike effekter på oksygenopptak i egg med store eller små overflater. Likevel finnes det få 

studier på LAls påvirkning på seleksjon av eggstørrelse, med tanke på overlevelse og 

oksygenopptak. Videre viser en studie på bekkerøye (Salvelinus fontinalis L.) at gytefisk 

unngår å gyte i vann med lav pH om den får mulighet (Johansson m.fl., 1977). Det er ikke 

utenkelig at ørreten også kan gjøre dette, da det er vist at den unngår å svømme opp passasjer 

med surt vann om den får muligheten (Ikuta m.fl., 2003). Likevel er det få studier som har sett 

på gytefiskens oppholdstid i bekken, bekkebytte, årlig dødelighet, samt indirekte påvirkning 

på eggstørrelse som følge av stress hos gytefisk i surt og LAl-rikt vann.  
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Studien av hvordan ulike livsstadier av ørret tilpasser seg til ulik vannkvalitet er relevant i 

forvaltningssammenheng. Ørreten er viktig, ikke bare som en del av biomangfoldet i seg selv, 

men også som matfisk og for sportsfiske. Derfor er den nok også fisken med størst 

forvaltningsfokus i Norge, sammen med laks. Forvaltningen av ørret og forståelsen for dens 

levesett og tilpasninger, samt kunnskapen om dens leveområde, blir nok ikke mindre viktig 

med tiden som kommer.  

I denne oppgaven presenteres en studie av ørret fra fire gytebekker med ulikt kalkingsregime, 

som har sitt utløp i den samme innsjøen på Østlandet. Målet med denne studien er å se om 

kalkingen av disse gytebekkene og tilhørende nedbørsfelt er nødvendig, eller om systemene 

kan klare seg selv nå som sur nedbør ikke er et like stort problem som tidligere. Fokuset vil 

være på ørretens livshistoriestrategi, spesielt med tanke på reproduktiv investering. Mange 

studier har kun sett på enkelte livsstadier. Målet her er å se på flere av livsstadiene, fra 

eggstadiet til gytefisk, i et forsøk på å få et mer helhetlig perspektiv på ørretens liv og 

tilpasninger i forhold til spesielt vannkjemi, på måter få studier har gjort tidligere.  

Ved å bruke merketeknologi som gir informasjon om fiskens bruk av bekker, samt når den 

vandrer inn og ut av disse, kan en få tallfestet f.eks. tid brukt på bekk i gytetiden. Her vil jeg 

bruke PIT-merker (Passive Integrated Transponder) og stasjonære antenner i tillegg til 

ordinære gjenfangster i merkestasjoner. Dette har gjort det mulig å spore fiskens vandringer i 

bekkene og få et innblikk i dens atferd, samt dens overlevelse (Ombredane m.fl., 1998). 

Sammen med ørretens oppholdstid på bekken under gyteperioden, skal jeg også studere 

eggdiameter og -vekt, som mål på reproduktiv innsats og strategi. Jeg vil også studere 

individuell vekst, og da spesielt førsteårsvekst, da dette er kjent som en viktig driver av 

livshistorietilpasningene sammen med overlevelsesmønsteret. Målet er å se om ørreten i ulike 

livsstadier viser tegn til å tilpasse seg den ulike vannkvaliteten som forventes mellom 

studiebekkene.  

Jeg forventer spesielt å finne følgende: 

I. Vannkjemien gjenspeiler seg i kalkingshistorikken til de fire studiebekkene, og er 

dårligere i bekkene som kalkes mindre eller som er uten kalktilsetninger.  

II. Eggstørrelser påvirkes av vannkjemien i de forskjellige bekkene, og det forventes 

mindre gjennomsnittsstørrelse på egg fra hunnfisk i bekkene der vannkvaliteten er 

dårlig.  
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III. Vannkvalitet påvirker førsteårsvekst negativt, på samme måte som yngeltetthet der 

vannkvaliteten er dårlig. 

IV. Årlig overlevelse er dårligere i bekker med lav pH enn i bekker med høyere pH-

verdier.  

V. Gytefisk har kortere oppholdstid i surere vann og gyter i annen bekk enn 

oppvekstbekk. 

 

Forutsetninger og avgrensninger: 

Forholdene under kan også påvirke livshistorien til ørreten, men drøftes ikke i 

masteroppgaven. 

1. Forsuring kan også påvirke zooplankton og benthos, samt vannlevende insekter og 

insekter som har larve- og nymfestadiet i vann. Dette er en viktig del av næringen til 

ørret og fravær av disse kan påvirke populasjonen i stor grad. 

  

2. I og med at fisken tilhører samme innsjø vil også næringsmessige, interspesifikke og 

intraspesifikke konkurranseforhold være like for alle under oppholdstid i innsjøen, og 

dermed er det kun forholdene i bekken som avgjør ulik seleksjon og 

livshistoriestrategi for ørreten.  

 

3. Røye (Salvelinus Alpinus L.), abbor (Perca fluviatilis L.) og ørekyte (Phoxinus 

phoxinus L.) finnes også i studieinnsjøen. Det er ikke observert at røye og abbor 

bruker bekkene, og disse artene går derfor under forventningene i punkt 2. Ørekyte er 

observert i bekkene, men de eventuelle interspesifikke konkurranseforholdene mellom 

denne og ørreten, drøftes likevel ikke i denne oppgaven. 

 

 

 

 



15 
 

2. Materiale og metode 

2.1 Bakgrunnen for dette prosjektet 

Denne masteroppgaven er en del av et overvåkningsprosjekt av ørreten i Råsjøen som har gått 

siden 2015. Ansvarlige for prosjektet er Norges Jeger- og Fiskerforbund, avdeling Akershus. I 

tillegg til egen innsamling av data i perioden 13. august – 02. november 2020, har jeg brukt 

merke- og gjenfangstdata for ørret fra hele perioden 2015 –2019. Disse dataene er samlet inn 

under samme metodebruk som er beskrevet i kapittel 2.3.1, 2.3.2 og 2.3.4. I tillegg til disse 

merke- og gjenfangstdataene har jeg også brukt pH-data fra vannprøver som er samlet inn i 

forbindelse med dette prosjektet i perioden 2015–2019. Disse prøvene ble samlet inn og 

analysert under samme metodebruk som er beskrevet i kapittel 2.4.1.   

2.2 Områdebeskrivelse 

2.2.1 Råsjøen og nedbørsfeltet 

Råsjøen er en innsjø i Nannestad kommune, Viken fylke. Innsjøen ligger 436 moh. sentralt på 

Romeriksåsene, som er et større skogsområde på Østlandet (Askheim, 2020). Råsjøen og fire 

av innløpsbekkene utgjør studieområdet. Bekkene er gitt bokstaver fra A-D: A = Elsjøbekken, 

B = Stårsjøbekken, C = Botnetjernsbekken og D = Trasletjernsbekken (figur 1B). Bekkene er 

delt opp i fem stasjoner hver (100 m2) som er nummerert fra 1-5, hvor tallet 1 er første 

stasjonen nærmest innsjøen. I tillegg til disse fem stasjonene hvor el-fiske, fangst og merking 

har foregått, har alle bekkene en ekstra stasjon øverst (100 m2) for å se om fisken beveger seg 

lengre opp i bekken. Bekkene er under ulikt kalkingsregime: Bekk A er fullkalket i 

nedbørsfeltet, bekk B er delvis kalket. I bekk C og D har kalking opphørt i henholdsvis 2014 

og 2007 (figur 4). Det totale nedbørsfeltet til innsjøen er på ca. 15,8 km2. De ulike bekkenes 

nedbørsfelt er presentert i figur 1A. 

Det er til sammen elleve bekker som drenerer inn i Råsjøen, men det er kun de fire utvalgte 

bekkene for dette studiet som har noenlunde årssikker vannføring. Det vil si at bekkene ved 

naturlige årsaker ikke tørker ut oftere enn gjennomsnittlig hvert tiende år ved 

middeltemperatur over frysepunktet (NVE, 2018). Unntaket er år med ekstrem tørke, som 

f.eks. i 2018. De fire bekkene i studien gir lik mulighet for ørret til å gå opp å gyte, men har 

variasjon i antall vandringshindre og vandringsbarrierer, samt variasjon i mengde med egnet 

gytesubstrat og antall gyteplasser (se appendix kap. A1). Nedbørsfeltet til de ulike bekkene 
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varierer i størrelse, antall innsjøer, samt størrelse på innsjøene (tabell 1). I og med at bekkene 

er relativt små, er det stor variasjon i vannføringen i forhold til mengden nedbør. Vannivået 

kan dermed raskt øke og synke. Oversikt over nedbør i perioden 2015–2020 og nedbør i 

perioden for feltarbeidet 2020 er presentert i henholdsvis figur 2 og figur 3. 

 

Figur 1A: Studiebekkenes nedbørsfelt. A = Elsjøbekken (lilla), B = Stårsjøbekken (rosa), C = Botnetjernsbekken 

(grønn), D = Trasletjernsbekken (gul). Tallene innenfor nedbørsfeltet representerer nedbørfeltets størrelse i km2 

(Kart laget i QGIS og informasjon om nedbørsfelt er hentet fra nevina.nve.no). Figur 1B: Kart over 

studieområdet med de fire studiebekkene og utløpet markert med piler. A = Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = 

Botnetjernsbekken, D = Trasletjernsbekken, utløp = Rotua (Råsjøens utløp) (grunnkart fra Statens kartverk). 

 

Tabell 1: Størrelse og plassering av innsjøer i studieområdet og i nedbørsfeltetene til bekk A (Elsjøbekken), bekk 

B (Stårsjøbekken), bekk C (Botnetjernsbekken), bekk D (Trasletjernsbekken) og Råsjøen (NVE, 2021). Se 

Appendix kap. A2, tab A1 for innsjøkoordinater. 
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Figur 2: Nedbør (mm) per døgn i perioden 1. jan. 2015 – 31. des. 2020, målt ved Hakadal jernbanestasjon 

(Norsk Klimaservicesenter, 2021) 

 

Figur 3: Nedbør (mm) per døgn i perioden 13. aug. – 1. des. 2020, målt ved Hakadal jernbanestasjon (Norsk 

Klimaservicesenter, 2021). 
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2.2.2 Detaljert om studiebekkene og kalkingsstrategi  

Miljødirektoratet og statsforvalteren i Oslo og Viken har utarbeidet en plan for kalking av 

forsurede vassdrag i Norge. Planen for 2016–2021 har siktet inn på å sikre eller gjenskape 

minst «god økologisk tilstand» etter vannforskriften med hensyn til forsuring, samt sikre god 

tilgang til fritidsfiske i forsuringsrammede områder (Hegseth, 2016). Hvis surt vann fører til 

svikt i naturlig rekruttering og utsetting av fisk mislykkes, kan kalking igjen gjøre vannmiljøet 

godt nok til å støtte en stabil fiskebestand. I tillegg til å bufre vannet og øke pH, reduserer 

også kalken giftvirkningen av LAl. Hvor ofte og hvor mye det kalkes avgjøres blant annet av 

nedbørsfeltets areal, årlig avrenning, innsjøens volum og vannets pH (Lier-Hansen m.fl., 

1986). Det er laget flere modeller som regner ut riktig mengde kalk i forhold til disse 

faktorene, blant annet TPKALK som er utviklet av NIVA (Hindar m.fl., 1996, Hindar og 

Enge, 1999) og QUAL2E som er amerikansk, men som også er videreutviklet av NIVA og 

brukt i Norge (Tjomsland, 1998). Historiske data for kalking i de ulike studiebekkenes 

nedbørsfelt er presentert i figur 4.  

 

 

Figur 4: Mengde kalk (CaCO3) i tonn supplert i hver av de fire bekkenes nedbørsfelt pr. år (1995–2020). Bekk 

A: Elsjøbekken (rød graf), Bekk B: Stårsjøbekken (grønn graf), Bekk C: Botnetjernsbekken (turkis graf), Bekk D: 

Trasletjernsbekken (lilla graf) (Dataene er hentet fra Statsforvalteren i Oslo og Viken). 
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En upublisert rapport fra 2019 viser tilstanden i studiebekkene med tanke på målte verdier av 

LAl og pH. Basert på vannprøver tatt i perioden 2016–2018 er bekkene klassifisert etter gitte 

måleverdier for kjemisk tilstand i vannforskriften (tabell 2) (Pettersen og Wold, 2019, 

vanndirektivet, 2018). Bekk A var i «svært god» tilstand med tanke på verdier av pH og LAl, 

mens bekk B var i «god tilstand» for disse verdiene. Bekk C var i «god tilstand» med tanke på 

pH-verdi, mens verdiene for LAl viste at tilstanden var «moderat». I bekk D var tilstanden 

dårlig både for pH- og LAl-verdier (tabell 2) (Pettersen og Wold, 2019). 

 

Tabell 2: Tabellen er hentet fra (Pettersen og Wold, 2019) og viser bekkenes tilstand for pH og labilt aluminium 

(LAl) i forhold til vannforskriftens veileder. Verdiene er regnet som et snitt av målinger gjort i perioden 2016–

2018 (vanndirektivet, 2018). 

 

 

2.3 Materiale og metode i felt 

2.3.1 PIT-merker (Passive Integrated Transponder) 

For å kunne overvåke ørretens vandringer inn og ut av bekken har vi merket fisken med PIT-

merker av typen half-duplex (HDX) (figur 5 og 6). Merkene består av en integrert kretsbrikke, 

kondensator og en antennespole laget av kobber, innkapslet i en bionøytral glasshylse 

(Roussel m.fl., 2000). PIT-merket er passivt i den forstand at den kun aktiveres og registreres 

i nærheten av antenne (se kapittel 2.3.2) (Gibbons og Andrews, 2004). Bruken av PIT-merker 

har vist seg å være en effektiv og pålitelig metode for å analysere bevegelsesmønster og 

populasjonsdynamikk hos ørret i studier av dens individuelle livshistorie (Ombredane m.fl., 

1998).  
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Figur 5 og 6: PIT-merker (Passive Integrated Transponder) av typen half-duplex (HDX). 

 

2.3.2 PIT-stasjoner og antennesystemer 

Alle antennesystemer, verifikasjonsbokser og PIT-merker ble levert av Oregon Rfid® 

(www.oregonrfid.com).  

Det er montert en PIT-antenne i eller nær utløpet av alle de fire bekkene. Disse registrerer 

PIT-merkene hos ørret når disse passerer antenneledningen på vei inn eller ut av bekken. 

Antennesystemet består av en PIT-merke-registreringsboks (ORSR Single Antenne Reader), 

et stort batteri (AGM batteri AGM solar 350, 12V), en laderegulator (EP Solar Tracer MPPT 

4210AN, laderegulator 40A) og en avfukter med hensikt å beskytte det elektroniske utstyret 

mot fuktskader. Alt dette er plassert i en stor aluminiumsboks med lokk (figur 7). Videre 

består stasjonene av et solcellepanel (310 watt, hot spot free, mono) som skal drive stasjonen 

(figur 8), en strømreguleringsboks (EasyTuner tuner box) som stiller inn riktig strømfrekvens 

til antennen (figur 9), og selve antenneledningen (2,5 mm2) som ligger i en dobbel løkke på 

tvers av bekken langs med bunnen (figur 10). 

  

http://www.oregonrfid.com/
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Figur 7 (t.v.): Aluminiumsboks med batteri, PIT-tag-registreringsboks, ladreregulator, solcellepanel-

reguleringsboks og avfukter.  

Figur 8 (t.h.): Solcellepanel som forsyner PIT-systemet med strøm. 

 

 

Figur 9 (t.v.): Strømreguleringsboks (Antenna tuner box) som sørger for riktig og jevn strømfrekvens i antennen.   

Figur 10 (t.h.): Antenneledning som ligger i to løkker på tvers av bekken.  

 

2.3.3 Back Pack-Reader 

I tillegg til de stasjonære antennene, er det brukt en portabel PIT-merkeleser, også kalt for 

Back Pack Reader (heretter omtalt som BPR) (figur 11). Denne består av et batteri 
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(lightweight lithium polymer battery, 14,8V), og en registreringsboks (High performance 

HDX reader) som bæres i en ryggsekk. Koblet til ryggsekken med en ledning, er en stang med 

en rund antennering i enden. Denne er laget av plast og beskytter ledningen på innsiden. Med 

dette apparatet er det mulig å skanne bekken for fisk. Bekkene ble skannet stasjonsvis fra 

utløpet og oppover i alle el-fiskestasjonene, samt den ekstra stasjonen på toppen av 

studiestrekket til bekken. Ved utløpet, samt i enden av alle stasjonene, er det festet et PIT-

merke med kjent ID i en plasthylse til nærmeste tre (figur 12). Denne skannes når en passerer 

med BPR. Dette gjør at en kan få en indikasjon på hvor i bekken fisken står, samt at det gjør 

det lettere å knytte registreringer opp mot lokalitet senere. I løpet av høsten 2020 er det gått 

sju runder i hver bekk med BPR, for å se hvor fisken står til forskjellig tid og på forskjellig 

vannføring.   

 

Figur 11 (t.v.): Feltassistent med back pack reader (BPR - bærbar PIT-antenne) i aksjon.    

Figur 12 (t.h.): Stasjonsmarkør, som markerer start for skanningen, samt enden av hver stasjon i bekkene. 

 

2.3.4 Merking av ørret 

I denne studien ble PIT-merker i størrelse 12 mm og 23 mm brukt til å merke ørret 

henholdsvis i lengder på 80–120 mm og >120 mm. Fangst og merking av ørret ble gjort i 

august (0+ og øvrig ungfisk) og oktober (gytefisk) 2020. 0+ og øvrig ungfisk ble fanget ved 

hjelp av el-fiskeapparat, dette med tillatelse av Fylkesmannen i Oslo og Viken (2019/6719). 

Alle fem stasjonene i hver bekk ble fisket over tre ganger, med en pause på 30 min mellom 
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hver runde, etter norske standarder for el-fiske (figur 13) (Bohlin m.fl., 1989). Til gytefisk ble 

det brukt ruser med ledegarn, i tillegg til el-fiskeapparat. Disse var plassert i utløpet av 

bekkene (figur 14). Rusene ble sjekket og tømt i keep-net minst en gang i døgnet. Fisken ble 

deretter satt i bøtter med luftpumper, der 0+ og ungfisk < 80 mm og > 80 mm ble holdt 

adskilt. Gytefisken ble holdt i keep-net frem til merking.   

 

Figur 13 (t.v.): Forfatteren i aksjon med el-fiskeapparat. 

Figur 14 (t.h.): Ruser med ledegarn i utløpet av bekken. Et keep-net kan sees til høyre i bildet. 

 

Ørret > 80mm ble bedøvet ved bruk av benzokain blandet i en bøtte med vann i 

blandingsforholdet 1,5–2,5 mL benzokain / 8 L vann. Dette med tillatelse fra Mattilsynet 

(FOTS ID 23989). Fisken ble oppholdt i bøtten til den ikke lenger responderte på forsiktig 

klemming på haleroten. Dvs. fravær av spinalrefleks.  

Etter bedøvelse (i anestesi) ble fisken målt (totallengde, mm) og veid (g) (figur 15). Videre 

ble en skalpell brukt til å lage et stort nok snitt i buken til å sette inn et PIT-merke av aktuell 

størrelse (figur 16). Dette utstyret ble desinfisert ved bruk av etanol (96%). Alle fiskene ble 

registret med unike PIT-merke-nummere, ved hjelp av en håndskanner av typen Oregon Rfid 

Datatracer FDX/HDX (figur 17). I tillegg ble det gitt en ID-kode for aktuell bekk og stasjon 

(for 0+ og ungfisk). Til slutt ble en saks og en pinsett benyttet til å ta henholdsvis 

fettfinneklipp for DNA-analyse, og skjellprøve for aldersbestemmelse. Fettfinneklipp ble lagt 
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på sprit i små beholdere og skjellprøver ble lagt i konvolutter av papir. Alle prøver ble 

markert med ID-kode for bekk og stasjon. Etter implantering ble fisken satt tilbake i bøtter 

med luftpumper for oppvåkning, før de ble satt tilbake i bekkene. Ved gjenfangster ble samme 

prosedyrer fulgt, men her registrerte vi stort sett bare PIT-nummer. Om individet likevel 

hadde mistet tidligere implantert PIT-merke, ble et nytt PIT-merke implantert. Fisken fikk da 

tildelt nytt PIT-nummer og ny ID-kode for aktuell bekk og stasjon. Totalt er ca. 3350 ørreter 

merket i studiebekkene i perioden 2015–2020. 

 

Figur 15 (t.v.): Ørret i anestesi til måling, veiing, merking og prøvetakning. 

Figur 16 (t.h.): innsettelse av PIT-merke i ørretens bukhule. 
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Figur 17: Håndskanner for registrering av unike PIT-nummer. 

  

2.3.5 Måling av abiotiske faktorer i bekkene 

I tillegg til antennestasjoner er det satt ut målestaver, trykkloggere og temperatur- og pH-

loggere i bekkene. Målestavene viser vannstand som ble notert hver gang det ble gått med 

BPR, tatt vannprøver, eller under saltmålinger. Målestaven er montert på en tykk planke av tre 

som er festet med borhammer i berget på gunstige steder (kulper) i bekkene (figur 18). På 

målestavplanken ble også trykk-, temperatur- og pH-loggere montert inne i perforerte plastrør 

for beskyttelse. Trykkloggere og temperatur- og pH-loggere ble satt til å ta målinger 

automatisk en gang hvert 30 minutt. Loggerne sto ute fra august til november 2020 og pH-

loggerne ble kalibrert med pH-løsninger på 4, 7 og 10 ca. hver andre uke underveis i 

måleperioden. Med disse målingene er det mulig å koble sammen abiotiske faktorer som 

vannføring, pH og temperatur med fiskens bruk av bekken, spesielt med tanke på 

gytevandringer. 
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Figur 18: Målestav med påmontert temperatur- og pH-logger i et perforert rør på venstre siden og en 

trykklogger på høyresiden (under vann). 

 

2.4 Labarbeid  

2.4.1 Vannprøver 

Det ble tatt ni vannprøver i alle bekkene i løpet av høsten 2020. Vannprøvene ble tatt i 0,5 L 

plastikkflasker, som ble skylt en gang med prøvevannet før den ble fylt. Vannprøvene ble 

sendt inn til VestfoldLAB AS for analyser (se appendix kap. A3, tab. A2 for analysemetoder).  

 

2.4.2 Skjellprøver 

Skjellprøvene som ble tatt i felt ble puttet, lagret og tørket i papirkonvolutter. Videre ble en 

mikrofilmavleser på lab brukt til å få et forstørret og detaljert bilde av skjellene (figur 19). Ut 

ifra bildet av skjellet ble det talt opp antall vinter- og sommersoner, for å se alderen til fisken. 

Videre ble fiskens vekst for hvert år tilbakeregnet ved hjelp av følgende formel: 

 

𝐹𝑖𝑠𝑘𝑒𝑙𝑒𝑛𝑔𝑑𝑒(𝐴𝑙𝑑𝑒𝑟 = 𝑥) =
𝑆𝑡𝑟𝑢𝑘𝑡𝑢𝑟𝑠𝑡ø𝑟𝑟𝑒𝑙𝑠𝑒(𝐴𝑙𝑑𝑒𝑟 = 𝑥)

𝑆𝑡𝑟𝑢𝑘𝑡𝑢𝑟𝑠𝑡ø𝑟𝑟𝑒𝑙𝑠𝑒(𝑇𝑜𝑡𝑎𝑙)
∗ 𝐹𝑖𝑠𝑘𝑒𝑙𝑒𝑛𝑔𝑑𝑒 (𝑇𝑜𝑡𝑎𝑙) 

(Dahl, 1910) 
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Figur 19: Skjellprøve avbildet på mikrofilmavleser. 

 

2.4.3 Diametermåling av egg 

Det ble samlet inn egg fra gytemoden hunnørret i alle fire bekkene i gyteperioden. Vi strøk 

hunnene når de hadde rennende rogn, og gjorde dette parallelt med merking. Det ble målt opp 

diameter på ti egg fra hver fisk med et digitalt skyvelære fra merket Cocraft, med en 

målenøyaktighet på 0,03 mm. Alle eggmålinger ble oppført i millimeter med to desimaler 

(figur 20). Det ble målt opp egg fra minst ti fisk i alle bekkene, med unntak av bekk B, der vi 

kun fikk ut ti egg fra seks fisk. Eggene ble lagt på oppbevaringsrør og lagret i fryser ved -18 

℃ etter måling.  
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Figur 20: Diametermål av ørretegg ved hjelp av digitalt skyvelære. 

 

2.4.4 Vektmålinger av egg 

Eggene som tidligere ble målt i diameter og lagt i fryseren, ble tint i romtemperatur (ca. 20 

℃) for individuell veiing i både våt og tørrvekt (figur 21). Målet med dette var å kunne si noe 

om energi lagt inn i eggproduksjon i de ulike bekkene. Issjokoladeformer fra Toppits i 

aluminium i fire forskjellige farger (rød, grønn, sølv og gull) ble brukt som vektskåler både 

for våt- og tørrvekt (figur 22). Egg fra hvert fiskeindivid fikk tildelt en farge (avhengig av 

bekk) for lettere å holde egg fra de ulike individene adskilt. Eggene lå også i disse skålene 

under tørkeprosessen. Først og fremst ble vektskålene nummerert fra 1–453 for antall egg, og 

deretter veid uten innhold. Vekten som ble brukt var digital og oppga vekt i milligram (mg) 

med 3 desimaler. Da formen var veid, ble ett egg lagt oppi. Her ble vekten rundet av til 

nærmeste mg, da bruk av flere desimaler ikke gjorde målingene mer nøyaktige. Dette fordi 

fuktighet fra egget fordampet underveis i veiingen. Etter veiingen med egget i skålen, ble 

skålens vekt subtrahert fra den totale vekten for å få eggets våtvekt.  

Etter våtvektsveiingen ble eggene satt i en tørkemaskin på 60 ℃ i seks døgn for å få ut mest 

mulig fuktighet. Deretter ble eggene på nytt veid i skålene, og igjen ble skålens vekt 
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subtrahert fra den totale vekten for å gi tørrvekt på eggene. Her var det lettere å oppgi en mer 

nøyaktig vekt med flere desimalers sikkerhet, da fordamping ikke lenger førte til ustabile tall. 

 

 

Figur 21 (t.v.): Våt- og tørrvektsveiing av egg i issjokoladeform fra Toppits. 

Figur 22 (t.h.): Egg i veieformer fra Toppits etter seks dager i tørkemaskin ved 60 ℃. 

 

For å få et innblikk i nøyaktigheten av veiingene, ble 43 egg kontrollveid et døgn senere og 11 

egg ble målt etter 8 og 21 dager i tørkemaskin. Dette for å se hvor mye mer fuktighet det var å 

hente ut av eggene ved å la de stå lengre. I tillegg ble 10 egg fra hver fargetype av vektskåler 

(rød, grønn, sølv og gull) lagt på vekten uten skålen. Dette for å se om det ga et annet svar enn 

når vekten av skålen ble subtrahert fra totalvekten. Til slutt ble gjennomsnittet av de ulike 

kontrollveiingene regnet ut for å gi en indikasjon på usikkerhet knyttet til nøyaktigheten av 

veiedataene (tabell 3). Det ekstra vekttapet hos eggene 1, 2 eller 15 dager etter veiingen 

(tabell 3) til analysene, var ikke stort nok til at jeg anså dette til å være utslagsgivende for 

resultatene av analysene. Derfor korrigerte jeg heller ikke eggvektene i forhold til disse 

avvikene. Et mulig bias lå likevel i de forskjellige fargene på vektformene. Eggene fikk 

overraskende nok en noe høyere gjennomsnittlig tørrvekt da de ble veid uten formene, og 

denne gjennomsnittlige vektdifferansen var også ganske forskjellig mellom formene. De 
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gullfargete formene hadde minst avvik der eggene i gjennomsnitt veide 0,028 mg (0,11 %) 

ekstra, mens eggene som lå i røde former veide i gjennomsnitt 0,539 mg (1,88 %) ekstra uten 

skål (tabell 3). Dette var likevel et forholdsvis lite bias, og eggvektene ble derfor ikke 

korrigert for dette i analysene. 

 

Tabell 3: Øverste del av tabell viser oversikt over gjennomsnittlig vekttap (mg og %) hos egg 1, 2 og 15 dager 

etter at eggene original ble tatt ut av tørkemaskinen (60 ℃) for veiing på dag 6. Nederste del av tabellen viser 

vektdifferansen (mg og %) mellom egg målt uten form og egg målt i rød-, grønn-, sølv-, eller gullfarget form.  

 

 

2.5 Kvantitative analyser 

2.5.1 Data og databehandling 

Dataene for denne oppgaven kan i all hovedsak deles in i tre ulike grupper: vannkjemidata, 

merke- og gjenfangstdata og fiskedata. Alle dataene ble lagt inn i MS-Excel før de eventuelt 

ble brukt videre for analyser i de statistiske analyseprogrammene R (R Core Team, 2013) og 

Mark (White og Burnham, 1999) (se kapittel 2.5.5 og 2.5.9). Videre følger en nærmere 

gjennomgang av hvordan dataene er behandlet i forbindelse med forberedelser til fremstilling 

av resultater.  

2.5.2 Vannkjemidata 

For vannkjemidata ble det laget tabeller og grafer ut fra tallene som ble fremkalt fra analyser 

av vannprøver på lab. Dette ble kun gjort for de kjemiske parameterne jeg antok var viktigst 

med tanke på forsuring og relevans for ørreten, herunder: ANC, pH, LAl, TOK og Ca. pH-

grafen fra vannprøvene ble ekskludert fra resultatdelen (se appendix kap. A7, fig. A13) da 

grafer for pH ble presentert fra pH-loggerne. pH var for øvrig den eneste variabelen som det 
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fantes årlige verdier for, og derfor brukte jeg dette som et mål på vannkvalitet i analysene som 

gikk over flere år. Her fylte jeg også ut med pH-data hentet fra Miljødirektoratet (2021). For 

LAl, som også er en essensiell faktor, var det kun tilgjengelig rådata fra vannprøvene som ble 

tatt under feltarbeidet i 2020. Derfor ble LAl kun tatt med i analysene som gjelder for 2020.  

2.5.3 Merke- og gjenfangstdata 

Merke- og gjenfangstdata består av all informasjon om merking og gjenfangst i perioden 

2015–2020, med PIT-numre, dato og bekk. Informasjon om fysiske faktorer for tilhørende 

fiskeindivid som lengde, vekt og kjønn ligger også i denne filen. For 2020-dataene ligger i 

tillegg informasjon om egg og skjellprøver med tilbakeberegnet vekst også i denne filen. Med 

alt samlet i en oversiktlig fil som dette, er det enklere å gjøre analyser der en kobler sammen 

flere ulike faktorer som kan gi utslag i resultatene.     

2.5.4 Fiskedata 

Fiskedataene utgjorde all datainformasjonen vi har på vandringshistorien til fiskene. Herunder 

PIT-antennedata, BPR-data, og merke- og gjenfangstinformasjon fra merke-

gjenfangstdataene.  

2.5.4.1 PIT-antenner, BPR og merke-gjenfangst-data 

Av de fire PIT-antennene i bekkene fikk vi data fra alle bekkene bortsett fra bekk D, hvor 

PIT-antennen sviktet. BPR-dataene var fullstendige for alle bekkene. Sammen med merke-

gjenfangstdataene ble alle disse dataene i første omgang lagt inn i, eller transportert til 

separerte rådatafiler i Excel. 

2.5.4.2 Datavask 

I dataene fra PIT-antennene ble alle overflødige registreringer fjernet. Herunder 

dobbeltmerkinger og registreringer av PIT-numre som ikke finnes i systemet, såkalte 

spøkelsesdeteksjoner. Ved dobbeltmerkinger, der tilsynelatende to fisk var merket med 

samme PIT-nummer, ble konsekvent den første merkingen fjernet fra dataene. Dette fordi det 

samme merket kan ha ligget i nærheten under registrering av andre numre, og derfor blitt slått 

inn ved en feiltakelse. Skrivefeil i feltnotatene kan også være en årsak. Ved dobbeltmerkinger 

der PIT-nummeret også var registrert på antennene i etterkant, fjernet vi merkingen som 

hadde en avvikende lokalitet i forhold til hvilken antenne nummeret var registrert på flest 

ganger.  
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I BPR-dataene koblet jeg alle registreringer gjort 18. august – 5. november 2020 opp mot 

studiebekk. Dette var mulig fordi tidsintervallene for bruken av BPR var notert, og lett kunne 

korreleres med de kjente numrene til PIT-merkene som var plasser ut som stasjonsmarkører i 

bekkene. All BPR-data utenom dette, samt registreringene av stasjonsmarkørene, ble fjernet 

fra datasettet.  

Merke og gjenfangstdata fra 2015–2020 ble også benyttet. Her fjernet jeg PIT-numre som 

ikke hadde oppført merkedato og den første av dobbeltregistrerte PIT-merker.  

I og med at merking foregår manuelt over flere år med ulike personer ute i felt, er det ikke til 

å unngå at noen feil oppstår. Datavasken gjøres for å fjerne eventuelle feilkilder slik at 

datasettet og resultatet kan fremstilles så nøyaktig som mulig.  

2.5.4.3 Sammensveising og ferdigstilling av fiskedata (PIT- BPR-, og merke-gjenfangst-

data) 

De ferdigstilte BPR- og PIT-antennedataene ble til slutt lagt i én fil sammen med merke- og 

gjenfangstdataene. På denne måten fikk vi et utfyllende datasett, der vi samtidig fikk benyttet 

all informasjonen som var tilgjengelig. Dataene ble samkjørt og sortert etter individuelle PIT-

nummer og tid, slik at registreringshistorikken for hvert enkelt registrerte fiskeindivid ble lagt 

i rekkefølge for best mulig visuell oversikt. For gytetidsdataene som gjelder 2020 tok vi også 

hensyn til «pauser» fra gytingen der fiskene var ute av gytebekken > 1 døgn. I tillegg vi jeg på 

om fiskene migrerte fra oppvekstbekk til andre bekker i løpet av 2015–2020. Vi ga hver av 

disse faktorene en egen kolonne, hvor en tallverdi ble tildelt dersom en av disse hendelsene 

inntraff. For dataene som skulle brukes i CMR-analysene ble det laget pivottabeller der disse 

tallverdiene videre ble delt inn etter år. Før dataene ble importert til analyseprogrammene, ble 

Excel-filen konvertert til en CSV-fil (Comma Separated Values), noe som gjør det enklere for 

analyseprogrammene å lese og kjøre analyser av dataene.  

2.5.5 Statistikk  

For å kjøre analyser av dataene som var samlet inn, benyttet jeg R (versjon i386 3.6.3), som er 

et program og programmeringsspråk for statistiske analyser og modeller (De Vries og Meys, 

2015). Her gikk jeg fram ved å tilpasse en rekke ulike modeller (kandidatmodeller) der jeg 

knyttet responsvariabler jeg ønsket å analysere opp mot en eller flere faktorer/prediktorer som 

kunne tenkes å påvirke variasjonen i nettopp disse responsvariablene. Responsvariablene jeg 

ønsket å finne forklaring i variasjon for, var eggdiameter, eggenes tørrvekt, tilbakeberegnet 

fiskelengde etter første vekstsesong og gytefiskens oppholdstid på gytebekken. For å finne 
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modellene som forklarte disse variasjonene mest effektivt, brukte jeg AIC (Akaike 

Information Criterion), som er det mest kjente informasjonskriteriet som brukes innenfor 

modellseleksjon i statistikk (Anderson, 2008).  

AIC er summen av forklart varians (deviansen) og antall parametere, der sistnevnte 

multipliseres med en straffefaktor på 2,0, som er det vanligst forekomne. Ved å finne fram til 

kandidatmodellen som har lavest AIC, har en funnet modellen som mest effektivt forklarer 

variasjonen i dataene, dvs. modellen som best balanserer prediksjon og avvik i 

parameterestimatene som inngår i modellen (McElreath, 2016). I kandidatmodellene ble 

forklaringsfaktorene som f.eks. bekk, fiskelengde og pH, satt opp både individuelt og i 

kombinasjoner i de ulike kandidatmodellene. Dette for å se i hvilken grad disse faktorene, 

alene eller sammen, kunne forklare variasjonen i nettopp egg, tilbakeberegnet fiskelengde 

etter første vekstsesong og gytetid. Både interaksjonsmodeller med ulike skjæringspunkt og 

stigningstall, og additive modeller med likt stigningstall og ulikt skjæringspunkt ble benyttet 

for de ulike faktorene og modellene. For å få oversikt over de ulike modellene og deres 

effektivitet i forklaringen av de aktuelle datasettene ble det frembrakt komplette AIC-tabeller 

der modellene var rangert etter AIC-verdi, lavest til høyest. Da dataene var noe begrenset ble 

ANCc benyttet. Videre kjørte jeg en variansanalyse eller ANOVA (Analysis Of Variance) for 

de utvalgte modellene med lavest AICc-verdi. Dette for å få fram om effektene i de tilpassede 

modellene var statistisk signifikante. Videre ble forklaringskoeffisienten R2 estimert for å 

fastsette andel forklart variasjon for den aktuelle modellen.  

Til slutt laget jeg prediksjonsplott for grafisk fremstilling av de beste modellene 

(toppmodellene). Prediksjonsplottet viser en modell basert på predikterte data som R fyller 

inn basert på de reelle dataobservasjonene. Dette er nyttig når de reelle dataobservasjonene er 

noe begrenset.  

Denne fremgangsmetoden med bruk av modellseleksjon (AIC og ANOVA), samt fremstilling 

av prediksjonsplott for de beste modellene, ble benyttet for analysene av både førsteårsvekst, 

eggdiameter og -tørrvekt, og gytetid. 

I tillegg til R ble programvaren Mark versjon 9.0 brukt i merke-gjenfangstanalysene (CMR), 

da dette programmet er mer rettet mot denne typen analyser (se kapittel 2.5.9) (White og 

Burnham, 1999). De samme prinsippene ble brukt her som i R, med modellseleksjon.  
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2.5.6 Analyser av egg 

AIC og ANOVA for eggdiameter var basert på snittdiameteren av egg (n = 10) målt fra 49 

fisk. AIC og ANOVA for tørrvekt var basert på snittvekt av egg (n = 10) veid fra 48 fisk. Et 

gjennomsnitt av eggene ble brukt for å se på variasjonen mellom ulike fiskeindivider og 

mellom bekker. Et fåtall egg som punkterte i måle- og fryseprosessen ble tatt ut av analysene 

for å unngå støy, da dette påvirket tørrvektsmålingene i stor grad. Av denne grunnen ble n < 

10 i snittene av tørrvektsmålingene hos noen av fiskene i de forskjellige bekkene. Jeg laget 

også et plott der jeg korrelerte eggdiameter med tørrvekt for så se på sammenhengen mellom 

overflate og masse i eggene (se appendix kap. A4, fig. A11). 

2.5.7 Tetthetsestimater og analyser av førsteårsvekst 

Ut ifra el-fiskerundene som har blitt gjort i bekkene i august hvert år, etter metodene 

beskrevet av Bohlin m.fl. (1989), samt fra merke- og gjenfangstdataene, kunne tettheten av 

ungfisk (0+ og 1+) regnes ut for hver stasjon i bekkene (figur 23). Gjennomsnittstetthetene for 

alle stasjonene per bekk for hvert år ble regnet ut for å bruke dette i analysene av 

tilbakeberegnet lengde etter første vekstsesong hos gytefisk. Dette fordi vi vet at konkurranse 

både innenfor og mellom årsklasser kan påvirke veksten i første år.  

Videre koblet jeg opp pH-verdier, som er målt i bekkene hvert år, opp mot tilbakeberegnet 

lengde etter første vekstsesong hos gytefisk, og brukte dette som et mål på vannkjemi. pH-

dataene ble hentet fra vannprøver og fra Miljødirektoratet (2021). Jeg brukte da min-, snitt- og 

differanseverdi for pH-målingene fra de ulike årene. 

Da mye av gytefisken var fanget for første gang i 2020, og vi ikke hadde data på 

oppvekstbekk, kan vi ikke være sikre på at de er født i den samme bekken som de gyter. I 

dette tilfelle må vi derfor bare bruke dette som en antagelse. Videre i kapittel 2.5.9 beskrives 

metoden for å finne sannsynligheten for å bytte gytebekk underveis i livsløpet. I og med at 

gytefisken som er fanget i 2020 også er av ulik alder, vet vi at det er snakk om ulike årskull. 

Jeg brukte her aldersberegningene fra skjellprøvene for å regne tilbake til hvilket årskull 

gytefiskene hørte til. Dette ble gjort i R. Jeg fant gytefisk fra årskull 2013–2018, men utelot 

2013 og 2014 da vi ikke har gode vannkjemidata eller tetthetsestimater fra disse årene.  
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Figur 23: Tetthetsestimater for 0+ og 1+ yngel i alle bekkene og stasjonene for hvert år 2015–2020. A = 

Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = Botnetjernsbekken, D = Trasletjernsbekken. Yngeltettheten (0+ og 1+) i 

bekkene er varierende mellom bekker og stasjoner fra år til år. Enkelte år er det ikke funnet yngel på 

enkeltestasjoner, som f.eks. i bekk C i 2018 der det kun ble funnet yngel i nederste stasjon. Bekk D er bekken med 

generelt lavest yngeltetthet, spesielt i stasjonene over stasjon D1, som da også ligger ovenfor vandringshinder 

(se appendix kap. A1, fig. A9). Samlet gjennomsnittlig yngeltetthet (2015–2020) for hver bekk: A = 0,25/m2, B = 

0,35/m2, C = 0,18/m2, D = 0,11/m2.   

 

2.5.8 Analyser av gytetid 

De ferdigstilte fiskedataene (BPR-, PIT- og merke-gjenfangstdataene) ble tatt inn i R-studio. 

Vi selekterte bort all ørret under 25 cm i analysen og beholdt de som var 25 cm eller større, da 

vi mente at dette skulle dekke det aller meste av gytefisken og selektere bort all umoden fisk 

som også ferdes i bekken. Deretter fant vi første og siste registrering av fisken innenfor det vi 

valgte å betegne som aktuell gyteperiode for området, ut ifra egne observasjoner: 10. 

september – 5. november 2020. Vi antok at dette skulle dekke det aller meste av 

gyteaktiviteten med god margin, og kun fisk som ble registrert innenfor denne perioden ble 

med i analysen. Vi tok også bort all fisk som kun hadde én registrering på antennene, siden 

dette ga en gytetid lik null, noe som ikke ga mening for gytetidsmodellen. Etter denne 

filtreringen falt for øvrig en del individer bort, noe som førte til at dataene for bekk D ble 

ganske svake, med kun fem registrerte gytefisk. Vi tok også bort alle registreringer av PIT-

merker som hadde vært på bekken i hele perioden, da dette mest sannsynlig i all hovedsak var 

utgytte eller «døde» PIT-merker uten vert.  
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2.5.9 Merke-gjenfangstanalyser (CMR) 

Merke-gjenfangstanalysene ble analysert i MARK (White og Burnham, 1999). Her laget vi 

PIM-tabeller der vi knyttet årlig overlevelse og årlig sannsynlighet for bekkebytte opp mot 

bekk, fiskelengde (mm) og differanse i pH-verdier. Vi brukte her fiskedataene bestående av 

PIT-antenne-, BPR- og merke-gjenfangstdataene for hvert år og slo disse sammen i årevise 

registreringer som dekket merking og gjenfangster fra 2015–2020. Dataene ble da bestående 

av seks fangst-gjenfangstomganger, en for hvert år (kmax = 6, der k = gjenfangstomgang). 

Dataene for omgangene ble for hvert enkelt år samlet til én fiksert midt-dato. Dette fordi vi i 

disse analysene kun skulle se på årlige overlevelser og ikke trengte informasjon om antall 

deteksjoner innenfor samme år. Tilsvarende tilnærminger er blant annet gjort i en studie av 

Haugen m.fl. (2007b). Samtidig ble bekkebytte registrert for fisk som hadde blitt registrert én 

eller flere ganger innenfor samme år, i annen bekk enn der den ble merket. 

Da en viktig del av problemstillingen rettet seg mot overlevelse og bytte av bekk, ble en 

multistate-tilnærming valgt der parameteriseringen fulgte en Conditional Arnason-Schwartz-

modellstruktur (CAS) (Neil Arnason, 1972, Neil Arnason, 1973, Schwarz m.fl., 1993). Denne 

modelltypen estimerer tre typer parametere; sannsynlighet for gjenfangst/registrering (p), 

overlevelse (S) og vandring mellom bekker (ψ). Det ble skilt mellom to tilstander, der én 

utgjorde vandring mellom bekker og én tilstand der fisken holdt seg til samme bekk fra et år 

til det neste, og var såkalt resident (figur 24). Disse tilstandene ble gitt kodene 1 for «bli i 

samme bekk» og 2 for «bytte bekk». Det ble videre satt sammen individuelle 

registreringshistorier for fiskeindividene bestående av en tallrekke med seks tall, et tall for 

hvert år, der 0 ble lagt inn dersom individet ikke ble registrert i det aktuelle året. F.eks. vil en 

registreringshistorie som «001012» bety at individet ble merket i år tre (første 1-tall) og blitt 

fanget igjen i samme bekk som den ble merket, i år 5 (kode 1). Videre ble den registrert i en 

annen bekk i år 6 (kode 2). Selv om «0» i år 4 indikerer manglende registrering innenfor det 

året, bekreftes individet i livet på nytt i senere år. I figur 25 er parameteriseringen av en annen 

registreringshistorie vist. I tillegg til hvert enkelt individs registreringshistorie ble det lagt til 

info om hvilken bekk den var merket i (bekketilhørighet) (som dummy-variabel) og individets 

lengde ved merking (som kovariat). All denne informasjonen ble lagt inn i en text-fil som 

videre ble importert til MARK (se appendix kap. A6, tab. A4). 
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De ulike parameterne (p, S, ψ) ble estimert i MARK ved hjelp av maximum-loglihood-

metoden. Alle parameterne kan i utgangspunktet modelleres som tids- og gruppeavhengige 

(f.eks. bekk), samt som funksjon av omgangsspesifikke kovariater, f.eks. pH eller temperatur, 

eller som individkovariater, f.eks. størrelse.   

Resultatene av analysene i MARK ble eksportert til Excel, der de videre ble importert til R-

studio. I R ble det laget prediksjonsplott for både årlig overlevelse og årlig sannsynlighet for 

bekkebytte, basert på toppmodellen fra CMR-analysene, på lik linje som det ble laget 

prediksjonsplott for toppmodellene i de øvrige analysene.  

 

 

 

 

Figur 24: Skjebnediagram med tilhørende registreringshistorier (i {}) for en tre runders (tre år) sekvens av CAS-

data. De respektive CAS-parameterne er angitt ved hver prosess (markert som piler). Minustegn i 

registreringshistoriene betyr at dataene brukes frem til dette gitte tidspunktet, men ekskluderes i videre runder 

(fordi individet er dødt).  
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Figur 25: Parameteriseringsfigur som et eksempel på en registreringshistorie (oppgitt nederst i figuren) under 

parameteriseringen brukt i de fire studiebekkene i perioden 2015–2020. Røde ringer angir 

merking/gjenfangst/registrering. De aktuelle parameterestimatene for bekkeskift (ψ) er oppgitt kun for 

eksempelets forløp for å forenkle fremstillingen. 
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3. Resultater 

3.1 Vannkjemi 

Vannkjemien var stort sett som forventet etter de ulike kalkingsregimene i bekkene, der 

bekkene i alfabetisk rekkefølge fra A-D, hadde gradvis dårligere vannkjemi med tanke på 

målte parametere. Vannkjemien viste en generell trend i samtlige bekker der den ble noe 

dårligere i løpet av måleperioden 13. august – 2. november, høsten 2020.  

3.1.1 Vannprøver 

LAl hadde relativt lave verdier frem til siste halvdel av september med mellom 14 og 34 µg/L 

i alle bekkene. Deretter hadde nivåene av LAl en stigende trend i bekk B, C og D. Målingene 

30. september viste verdier mellom 60–80 µg/L LAl i disse bekkene, mens bekk A holdt seg 

på lave verdier. Verdiene i bekk B og C falt noe igjen etter toppen 30. september, men i bekk 

D fortsatte LAl å stige opp til 107 µg/L ved den siste målingen 2. november. Ellers hadde 

også bekk A, B og C økte verdier igjen 2. november, og bekk A hadde for første gang i 

måleperioden registrert verdi av LAl på over 40 µg/L (figur 26). ANC varierte mellom 40 og 

258 µekv/L i måleperioden, der bekk D hadde laveste verdier, og bekk B hadde høyeste 

verdier. Bekk B hadde likevel et stort fall fra 257,5–106 µekv/L mellom 14. og 27. september 

og holdt seg på lave verdier ut måleperioden (figur 27). Ca hadde en svakt synkende trend 

gjennom måleperioden, men bekk B pekte seg ut med å starte høyt på 3–3,7 mg Ca/L i starten 

av perioden, for deretter å falle til 1,78 mg Ca/L i løpet av perioden 14–27. september. 

Deretter lå bekkenes Ca-nivå som forventet etter de forskjellige kalkingsregimene i bekkene, 

med høyeste verdier av Ca i bekk A, og laveste Ca-verdier i bekk D (figur 28). TOK-verdien 

varierte mellom 4–8 mg/L i bekkene i starten av måleperioden, men økte i alle bekkene utover 

høsten. TOK hadde det største hoppet i samtlige bekker i siste halvdel av september, med den 

høyeste registrerte verdien i bekk D, som var 13,1 mg/L 25. september. Øvrige bekker 

varierte mellom 6 – 10,6 mg/L TOK fra 27. september og ut måleperioden (figur 29).  
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Figur 26: Oversikt over målte verdier (9 målinger) av LAl (Labilt Aluminium) i µg/L fra studiebekkene 2020, 

hentet ut fra de analyserte vannprøvene. A = Elsjøbekken (rød graf), B = Stårsjøbekken (grønn graf), C = 

Botnetjernsbekken (turkis graf), D = Trasletjernsbekken (lilla graf). En måling som ble borte fra bekk A førte til 

at det ble et brudd i grafen for denne bekken.  

 

 

 

Figur 27: Oversikt over målte verdier (9 målinger) av ANC (syrenøytraliseringskapasitet) i µckv/L fra 

studiebekkene 2020, hentet ut fra de analyserte vannprøvene. A = Elsjøbekken (rød graf), B = Stårsjøbekken 

(grønn graf), C = Botnetjernsbekken (turkis graf), D = Trasletjernsbekken (lilla graf). En måling som ble borte 

fra bekk A førte til at det ble et brudd i grafen for denne bekken.  
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Figur 28: Oversikt over målte verdier (9 målinger) av Ca (Kalsium) i mg/L fra studiebekkene 2020, hentet ut fra 

de analyserte vannprøvene. A = Elsjøbekken (rød graf), B = Stårsjøbekken (grønn graf), C = Botnetjernsbekken 

(turkis graf), D = Trasletjernsbekken (lilla graf). En måling som ble borte fra bekk A førte til at det ble et brudd i 

grafen for denne bekken.  

 

 

 

Figur 29: Oversikt over målte verdier (9 målinger) av TOK (total organisk karbon) i mg/L fra studiebekkene 

2020, hentet ut fra de analyserte vannprøvene. A = Elsjøbekken (rød graf), B = Stårsjøbekken (grønn graf), C = 

Botnetjernsbekken (turkis graf), D = Trasletjernsbekken (lilla graf). En måling som ble borte fra bekk A førte til 

at det ble et brudd i grafen for denne bekken.  
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3.1.2 pH og temperatur 

Temperaturtrendene var noenlunde like i alle bekkene utover høsten 2020, mens pH-verdiene 

varierte som forventet etter de ulike kalkingsregimene. Både temperatur og pH hadde generelt 

synkende trender utover høsten. Bekk A hadde de høyeste og mest stabile pH-verdiene i løpet 

av høsten, med bekk B ikke så langt etter. Bekk C og D hadde de laveste og mest ustabile pH-

verdiene med flest svingninger.  

3.1.2.1 Bekk A  

Både temperatur og pH sank utover høsten i bekk A. pH sank fra ca. 7,1 i august til en veldig 

ustabil pH mellom ca. 5,3–5,7 i oktober. De to høyeste toppene (ca. 1. og 15. september) 

skyldes mest sannsynlig kalibreringer som ble gjort underveis i måleperioden (figur 30).  

Temperaturen i bekk A lå mellom 15–19 ℃ i starten av måleperioden, og droppet kraftig 

rundt 20.–25. august til 10–13 ℃. I september droppet den ytterligere, men hadde store 

svingninger inntil slutten av måleperioden rundt 15. oktober, der temperaturen hadde 

noenlunde stabil nedgang til i 6–7 ℃ (figur 30). 
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Figur 30: Tidsmessig variasjon i pH (blå graf) og temperatur (svart graf) i bekk A (Elsjøbekken) gjennom høsten 

2020. På grunn at tekniske årsaker mangler data for siste del av måleperioden (12.okt. – 1. nov.). Eksepsjonelt 

høye eller lave enkeltmålinger av pH som skiller seg ut som hopp i grafen, skyldes mest sannsynlig målinger som 

er gjort i kalibreringsvæske mens pH-loggerne har blitt kalibrert i løpet av høsten.  

 

3.1.2.2 Bekk B  

I bekk B lå pH-en mellom 6,8–7,2 fra 13. august til siste halvdel av september. Deretter lå den 

rundt 4,5–5,4 fra 30. september til 16. oktober, der den gikk opp til 6,2 og varierte mellom 

dette og 5,2 ut måleperioden (figur 31).  

Temperaturen var noe lavere i bekk B enn bekk A. Temperaturen lå her i starten av 

måleperioden mellom 13–17 ℃. Temperaturen sank dermed raskt til 6–12 ℃ i perioden fra 

slutten av august til 16. oktober. Etter dette lå temperaturen på 3–6 ℃ frem til måleslutt (figur 

31). 
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Figur 31: Tidsmessig variasjon i pH (blå graf) og temperatur (svart graf) i bekk B (Stårsjøbekken) gjennom 

høsten 2020. Eksepsjonelt høye eller lave enkeltmålinger av pH som skiller seg ut som hopp i grafen, skyldes 

mest sannsynlig målinger som er gjort i kalibreringsvæske mens pH-loggerne har blitt kalibrert i løpet av 

høsten. 

 

3.1.2.3 Bekk C  

Pga. tekniske vansker underveis, blir målingene fra bekk C presentert i to grafer som følger 

hverandre. Merk at skalaene er noe forskjellig på de to grafene (figur 32).  

pH-en i bekk C startet stabilt rundt 6,5–6,9 i starten av måleperioden, men var preget av store 

svingninger etter dette. Først hadde pH-en et dropp i perioden 7–14. september der pH var 

nede i 5. Etter dette gikk den opp igjen til 6,7 rundt 15. september, før det var er nytt dropp til 

pH under 5 rundt 23. september. Rundt 30. september var verdiene tilbake på pH 6. Et tredje 

dropp til 4,7 kan likevel sees 4. oktober, med følgende svært ustabile pH-verdier med mange 
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svingninger ut måleperioden. Likevel hadde svingningene i denne siste perioden en stigende 

trend frem til siste måledag 16. oktober, der pH var oppe på 5,8 (figur 32).  

I starten av måleperioden lå temperaturen i bekk C på 13–18 ℃. Mellom 21. august og 1. 

september droppet temperaturen til 5–11 ℃. Temperaturen gikk noe opp igjen og holdt seg 

oppe på en noe mer stabil temperatur rundt 8,5–9,5 ℃ mellom 30. september – 8. oktober. 

Etter dette gikk temperaturen ned til 4–5 ℃ i slutten av måleperioden (figur 32).  

 

 

Figur 32: Tidsmessig variasjon i pH (blå graf) og temperatur (svart graf) i bekk C (Botnetjernsbekken) gjennom 

høsten 2020. På grunn at tekniske årsaker mangler data for siste del av måleperioden (16. okt. – 1. nov.). I 

tillegg er pH- og temperaturforløpet presentert i to grafer som følge av tekniske problemer underveis. Likevel 

følger grafene hverandre med få eller ingen manglende data imellom, men vær obs på at skalaene er noe ulike. 

Eksepsjonelt høye eller lave enkeltmålinger av pH som skiller seg ut som hopp i grafen, skyldes mest sannsynlig 

målinger som er gjort i kalibreringsvæske mens pH-loggerne har blitt kalibrert i løpet av høsten.  

 

3.1.2.4 Bekk D  

Pga. tekniske vansker underveis, blir målingene fra bekk D presentert i to grafer som følger 

hverandre. Merk at skalaene er noe forskjellig på de to grafene (figur 33).  

pH-en i bekk D hadde en stigende trend i starten av måleperioden fra 13. august – 23. 

september, der den steg fra 6–6,5. Unntaket var et lite dropp rundt 21.–25. august der pH gikk 
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tilbake til 6 igjen. Etter 23. september droppet pH kraftig ned til ca. 4,2. Den gikk noe opp 

igjen før den igjen droppet 4. oktober helt ned til 4. Etter dette lå pH-en ustabilt mellom 4–4,6 

frem til den steg oppover til 5 ved måleslutt (figur 33).  

Temperaturen i bekk D lå mellom 12,5–18,5 ℃ i starten av måleperioden. Rundt 21. august 

begynte temperaturen å droppe og nådde 5 ℃ 1. september. Deretter varierte temperaturen 

mellom 4–11 ℃ frem til siste måledag 16. oktober (figur 33).     

 

 

Figur 33: Tidsmessig variasjon i pH (blå graf) og temperatur (svart graf) i bekk D (Trasletjernsbekken) gjennom 

høsten 2020. På grunn at tekniske årsaker mangler data for siste del av måleperioden (15.okt. – 1. nov.). I tillegg 

er pH- og temperaturforløpet presentert i to grafer som følge av tekniske problemer underveis. Likevel følger 

grafene hverandre med få eller ingen manglende data imellom, men vær obs på at skalaene er noe ulike. 

Eksepsjonelt høye eller lave enkeltmålinger av pH som skiller seg ut som hopp i grafen, skyldes mest sannsynlig 

målinger som er gjort i kalibreringsvæske mens pH-loggerne har blitt kalibrert i løpet av høsten.  

 

3.2 Egg 

Diameteren for individuelle egg varierte mellom 4,02 og 6,34 mm, mens snittdiameteren på 

egg (n = 10) fra ulike fiskeindivider varierte mellom 4,39 og 6,045 mm (se appendix kap. A4, 

fig. A10). Tørrvekten for individuelle egg varierte mellom 18,89 og 62,11 mg. Snittvekten for 
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alle eggene var 32,36 mg, med en standardfeil på 1,03 mg. Tørrvekten var positivt korrelert 

med eggdiameter (se appendix kap. A4, fig. A10). 

 

3.2.1 Eggdiameter 

3.2.1.1 Korrelasjoner med eggdiameter 

Blant kandidatmodellene som modellerte effekter på variasjon i eggdiameter fikk en modell 

med fiskelengde som eneste prediktor mest støtte i dataene (tabell 4). AICcWt for 

toppmodellen var på 0,393, noe som vil si at modellen hadde 39,3 % støtte i dataene (AICcWt 

= 0,393, tabell 4). Dette var nesten dobbelt så mye som modellen på 2. plass (AICcWt = 

0,231, tabell 4). R2 for toppmodellen var 0,1555, noe som betyr at fiskelengden kunne 

forklare 15,55 % av variasjonen i eggdiameter og at effekten var statistisk signifikant (p = 

0,005, tabell 5). Bekk og LAl som også var inkludert som faktorer blant de tre toppmodellene 

i kombinasjon med fiskelengde ga ingen signifikante utslag i seg selv.  

 

Tabell 4: AIC-tabell. Rangert oversikt over modeller som ble tilpasset for å forklare variasjonen i eggdiameter. 

Forklaring av viktigste faktorer i tabellen: K = antall parametere i modellen, AICc = tall som representerer 

hvor god modellen er for det gitte datasettet (desto lavere AICc-tall i forhold til andre modeller i tabellen, desto 

bedre er modellen), Delta_AICc = modellens AICc-differanseverdi i forhold til modellen med lavest AICc, 

AICcWt = Hvor mange prosent (%) støtte modellen har i det aktuelle datasettet.  
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Tabell 5: Parameterestimater for modellen som hadde mest støtte i dataene for forklaringen av variasjon i 

eggdiameter (Tabell 4). Estimatene er på ln-skala. Forklaring av viktigste verdiparametere i tabellen: Estimatet 

er den estimerte effekten (gjennomsnittet) av den gitte faktoren. Interceptet øverst er skjæringspunktet. SE 

(Standard Error) er standardfeilen og dette er det gjennomsnittlige avviket eller variasjonen fra estimatet hos de 

ulike faktorene.  

 

 

Toppmodellen viste at gjennomsnittlig eggdiameter hos hunnfisk var positivt korrelert med 

fiskelengden (figur 34). Dette vil si at modellen predikterte at den gjennomsnittlige 

eggdiameteren øker med lengden hos ørreten.  
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Figur 34: Prediksjonsplott for modellen som hadde mest støtte i dataene for forklaringen av variasjon i 

eggdiameter (tabell 4). Modellen inkluderer kun fiskelengde som prediktor. Hvert punkt representerer et målt 

snitt av 10 egg fra et fiskeindivid. Den sorte linjen viser et prediktert totalt snitt av eggdiameter (mm) (y-akse) 

fra samtlige bekker, korrelert med fiskelengde (mm) (x-akse). Den grå skraveringen i bakgrunnen viser 95 % 

konfidensintervall. A = Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = Botnetjernsbekken, D = Trasletjernsbekken.   

 

Modellen på 2. plass hadde fiskelengde og bekk som prediktorer (tabell 4). AICcWt for denne 

modellen viste at modellen hadde 23,1 % støtte i dataene (tabell 4). Dette var drøyt halvparten 

av støtten som toppmodellen hadde. Likevel lå R2 til denne på 0,259, noe som var en del 

høyere enn R2 til toppmodellen. Denne modellen var ellers ganske lik toppmodellen, men 

bruker også bekk som faktor i tillegg til fiskelengden. Likevel var det kun fiskelengden som 

var statistisk signifikant (p = 0,004, tabell 6), mens bekkeeffekten ikke var signifikant (p = 
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0,121, tabell 6). Dette kan bety at valg av gytebekk og gytebekkens miljøforhold har liten til 

ingen prediktert effekt på eggstørrelsen.  

 

Tabell 6: Parameterestimater for modellen som hadde nest mest større i dataene for forklaringen av variasjon i 

eggdiameter (tabell 4). Estimatene er på ln-skala. Dette var en additiv modell som inkluderte fiskelengde og 

lokasjon (bekk). Forklaring av viktigste verdiparametere i tabellen: Estimatet er den estimerte effekten 

(gjennomsnittet) av den gitte faktoren. Interceptet øverst er skjæringspunktet, og estimatene som oppgis for 

faktorene under dette oppgir differansen fra denne (enten positivt eller negativ). SE (Standard Error) er 

standardfeilen og dette er det gjennomsnittlige avviket eller variasjonen fra estimatet hos de ulike faktorene. A = 

Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = Botnetjernsbekken, D = Trasletjernsbekken. 

 

 

 

I likhet med toppmodellen var det en relativt sterk positiv korrelasjon mellom gjennomsnittlig 

eggdiameter og fiskelengde i modellen som kom på 2. plass. Bekkeeffekten var ikke like 

tydelig. Selv om linjene kan skilles fra hverandre, er alle tilhørende 95 % konfidensintervall 

overlappende med hverandre (figur 35). Dette betyr at bekkenes innvirkninger på eggstørrelse 

er usikker.  
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Figur 35: Prediksjonsplott for modellen som hadde nest mest støtte i dataene for forklaringen av variasjon i 

eggdiameter (tabell 4). Modellen er additiv og inkluderer fiskelengde og bekk som prediktorer. Hvert punkt 

representerer et målt snitt av 10 egg fra et fiskeindivid. De ulikt fargede linjene viser et prediktert gjennomsnitt 

av eggdiameter (y-akse) i de ulike bekkene, korrelert med fiskelengde (x-akse) for hver bekk. De tilhørende 

fargede skraveringene i bakgrunnen viser 95 % konfidensintervall. A = Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = 

Botnetjernsbekken, D = Trasletjernsbekken.   

 

3.2.2 Egg tørrvekt 

3.2.2.1 Korrelasjoner med tørrvekt hos egg 

De samme modellene som ble tilpasset for eggdiameter ble også brukt for analysene av 

tørrvekt. Modellene her fikk en noe annen rangering enn de gjorde for eggdiameter (tabell 7). 

Blant annet ble ikke fiskelengde en like sterk faktor. Toppmodellen var også den enkleste 

modellen som kun viste et prediktert gjennomsnitt for tørrvekt (mg) av alle eggene fra 
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samtlige bekker. Denne modellen hadde 27,8 % støtte i dataene (AICcWt = 0,278, tabell 7). 

En ren bekkeeffektmodell oppnådde 11,7 % støtte i dataene (AICcWt = 0,117 tabell 7). 

 

Tabell 7: AIC-tabell. Rangert oversikt over modeller som ble tilpasset for å forklare variasjonen i tørrvekt hos 

egg. Forklaring av viktigste faktorer i tabellen: K=antall parametere i modellen, AICc=tall som representerer 

hvor god modellen er for det gitte datasettet (desto lavere AICc-tall i forhold til andre modeller i tabellen, desto 

bedre er modellen), Delta_AICc = modellens AICc-differanseverdi i forhold til modellen med lavest AICc, 

AICcWt = Hvor mange prosent (%) støtte modellen har i det aktuelle datasettet. 

 

 

Modellen som kom på 2. plass, hadde fiskelengde som eneste prediktor og er den samme type 

modell som fikk best utfall i forklaringen av variasjon i eggdiameter. Denne modellen hadde 

her 25,1 % støtte i dataene (AICcWt = 0,251, tabell 7). R2 var likevel bare 0,042 og modellen 

hadde ikke statistisk signifikans (p = 0,161, tabell 8). Tross lite forklaring og signifikans i 

modellen, var dette den nest beste forklaringen av variasjon i tørrvekt etter toppmodellen som 

kun regnet ut snitt.  

 

Tabell 8: Parameterestimater for modellen som hadde nest mest støtte i dataene for forklaring av variasjon i 

tørrvekt hos egg (tabell 7). Estimatene er på ln-skala. Forklaring av viktigste verdiparametere i tabellen: 

Estimatet er den estimerte effekten (gjennomsnittet) av den gitte faktoren. Interceptet øverst er skjæringspunktet. 

SE (Standard Error) er standardfeilen og dette er det gjennomsnittlige avviket eller variasjonen fra estimatet 

hos de ulike faktorene.  

 

 

Tross ikke statistisk signifikant effekt av fiskelengde som faktor for variasjon i tørrvekt hos 

egg, viste modellen likevel en svak positiv korrelasjon for fiskelengde (figur 36). Videre var 
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det noen sett med egg som skilte seg ut fra resten. To fiskeindivider fra bekk D hadde svært 

høy gjennomsnittlig tørrvekt hos eggene i forhold til øvrige fisk og et fiskeindivid fra bekk C 

hadde ganske lav gjennomsnittlig tørrvekt på sine egg (figur 36). Dette kan komme av 

målefeil eller at eggene med høy vekt hadde slim og blod på seg under veiing og at eggene 

med lav tørrvekt kom fra en fisk som ikke var helt gyteklar.  

 

Figur 36: Prediksjonsplott for modellen som hadde nest mest støtte i dataene for forklaringen av variasjon i 

tørrvekt hos egg (tabell 7). Modellen inkluderer kun fiskelengde som prediktor. Hvert punkt representerer et målt 

snitt av 10 egg fra et fiskeindivid. Den sorte linjen viser et prediktert totalt snitt av eggvekter (y-akse) fra 

samtlige bekker, korrelert med fiskelengde (x-akse). Den grå skraveringen i bakgrunnen viser 95 % 

konfidensintervall. A = Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = Botnetjernsbekken, D = Trasletjernsbekken. 

3.3 Fiskevekst og lengdefordeling 
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Lengdedataene for all registrert ørret (merket og umerket) i bekkene i perioden 2015–2020 

kunne vise at det var et relativt skarpt lengdeskille mellom ungfisken i bekken ved rundt 60 

mm (figur 37). Det er nærliggende å anta at dette er skillet mellom 0+ og 1+ yngel. Det er 

også tydelig forskjell i hvor mange registrerte fisk det er fra hver bekk. Bekk A hadde flest 

registrerte fisker, mens bekk D hadde færrest registrerte fisker. Bekk B og C hadde ca. like 

mange registrerte fisk (figur 37).  

 

Figur 37: Oversikt over lengdefordelingen på all ørret (merket og umerket) fanget i bekkene 2015–2020. Den 

gjennomgående røde streken viser et slags skille i lengdeklasser ved rundt 60 mm. A = Elsjøbekken (totalt 3166 

registreringer), B = Stårsjøbekken (totalt 1783 registreringer), C = Botnetjernsbekken (totalt 1778 

registreringer), D = Trasletjernsbekken (totalt 433 registreringer). 
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3.3.1 Tetthetsestimater og fiskelengde etter første vekstsesong 

(førsteårsvekst) 

Det var ikke noen signifikant effekt av bekk på tilbakeberegnet lengde etter første vekstsesong 

hos gytefiskene født 2015–2018 (p = 0,445). I noen bekker var det likevel flere enkeltfisk som 

hadde større førsteårsvekst, enn i øvrige bekker. Bekk A hadde fiskene med høyest 

førsteårsvekst, med flere fisker i intervallet 75–100 mm enn øvrige bekker. Det ble også 

funnet fisker innenfor dette intervallet i bekk B og C. I bekk D ble det ikke funnet noen fisker 

innenfor dette lengdeintervallet (figur 38).    

 

Figur 38: Oversikt over tilbakeberegnet lengde etter første vekstsesong hos gytefisk i de ulike bekkene (regnet ut 

fra skjellprøver). A = Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = Botnetjernsbekken, D = Trasletjernsbekken.   
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3.3.2 Korrelasjoner med førsteårsvekst hos gytefisk 

Toppmodellen for forklaring av variasjon i førsteårsvekst var en interaksjonsmodell som 

inkluderte gjennomsnittlig differanse i pH (svingninger i pH) og gjennomsnittlig yngeltetthet 

som prediktorer. Denne modellen hadde 98 % støtte i dataene sammenliknet med de andre 

kandidatmodellene (AICcWt = 0,98, tabell 9). Øvrige modeller hadde mye lavere støtte og 

modellen som kun inkluderte bekk som faktor, havnet nederst i tabellen med høyest AICc-

verdi (Delta_AICc = 24,247, tabell 9). Toppmodellen hadde en R2 på 0,142, noe som betyr at 

modellen kan forklare 14,16 % av variasjonen i førsteårsveksten. Den utvalgte modellen 

hadde en sterkt signifikant interaksjonseffekt mellom yngeltetthet og differanse i pH (p < 

0,0001, tabell 10). Modellen predikterte at tilbakeberegnet lengde etter første vinter avtok 

med økende yngeltetthet og økende pH-differanse. Videre predikterte modellen at 

tilbakeberegnet førsteårsvekst var desidert størst når både pH-differanse og tetthet var lave, og 

at førsteårsvekst var minst når enten pH-differanse var høy og tettheten lav, eller når tettheten 

var høy og pH-differansen lav (figur 39).  

 

Tabell 9: AIC-tabell. Rangert oversikt over modeller som ble tilpasset for å forklare variasjonen i førsteårsvekst. 

Forklaring av viktigste faktorer i tabellen: K = antall parametere i modellen, AICc = tall som representerer 

hvor god modellen er for det gitte datasettet (desto lavere AICc-tall i forhold til andre modeller i tabellen, desto 

bedre er modellen), Delta_AICc = modellens AICc-differanseverdi i forhold til modellen med lavest AICc, 

AICcWt = Hvor mange prosent (%) støtte modellen har i det aktuelle datasettet. 
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Tabell 10: Parameterestimater for modellen som hadde mest støtte i dataene for forklaring av variasjon i 

førsteårsvekst (tabell 9). Forklaring av viktigste verdiparametere i tabellen: Estimatet er den estimerte effekten 

(gjennomsnittet) av den gitte faktoren. Interceptet øverst er skjæringspunktet, og estimatene som oppgis for 

faktorene under dette oppgir differansen fra denne (enten positivt eller negativ). SE (Standard Error) er 

standardfeilen og dette er det gjennomsnittlige avviket eller variasjonen fra estimatet hos de ulike faktorene.  

 

 

Modelleringen av hvilke faktorer som påvirket den gjennomsnittlige førsteårsveksten viste at 

førsteårsvekst var negativt korrelert med yngeltetthet og svingninger i pH (figur 39). Den 

høyeste førsteårsveksten ble funnet der både pH-differansen og yngeltettheten var lav (figur 

39).  
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Figur 39: Konturplott for toppmodellen som mest effektivt forklarte variasjonen i tilbakeberegnet lengde etter 

første vekstsesong (tabell 9). Modellen inkluderer en interaksjon mellom gjennomsnittlig pH-differanse (y-akse) 

og gjennomsnittlig yngeltetthet (x-akse) som prediktor. konturlinjene inne i plottet viser predikterte 

tilbakeberegnede lengder (tall i mm oppgitt ved linjene) etter første vekstsesong. De svarte prikkene viser målte 

gjennomsnittlige lengder etter første vekstsesong i bekkene.  

 

3.4 Bekkebruk og overlevelse 

3.4.1 Oppholdstid på bekken under gyting 

Bekk hadde ingen signifikant effekt på individuell oppholdstid i gytebekken (p = 0.084, tabell 

11). R2 var veldig lav med 0,025, noe som vil si at modellen kunne forklare 2,5 % av 

variasjonen. På tross av at bekkefaktoren ikke var helt statistisk signifikant, bør differansen på 
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4,872 døgn mellom bekk C og bekk A nevnes. En post-hoc-test med justert p-verdi for 

differansen i gytetid mellom disse to bekkene viste at forskjellen nærmet seg signifikant (p = 

0,065, tabell 12), men ingen av de andre parvise sammenlikningene var i nærheten av å være 

signifikante (tabell 12).  

 

Tabell 11: Parameterestimater for variasjon i gytetid mellom bekkene. Forklaring av viktigste verdiparametere i 

tabellen: Estimatet er den estimerte effekten (gjennomsnittet) av den gitte faktoren. Interceptet øverst er 

skjæringspunktet, og estimatene som oppgis for faktorene under dette oppgir differansen fra denne (enten 

positivt eller negativ). SE (Standard Error) er standardfeilen og dette er det gjennomsnittlige avviket eller 

variasjonen fra estimatet hos de ulike faktorene. A = Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = Botnetjernsbekken, D 

= Trasletjernsbekken.  

 

 

Tabell 12: Post-Hoc-test for signifikans i variasjonen mellom gjennomsnittlig tid brukt av gytefisk i bekkene 

under gyteperioden. Tabellen viser parvis gjennomsnittlig differanse i gyteperiode mellom alle bekkene, med 95 

% konfidensintervall og med justert p-verdi for hver sammenlikning. Forklaring av viktigste verdiparameter i 

tabellen: diff = differanse i gjennomsnittlig antall gytedager mellom de to aktuelle bekkene, lwr og upr: 

Henholdsvis nedre og øvre 95 % konfidensintervall, p adj: Sier noe om hvor signifikant forskjellen mellom de to 

aktuelle bekkene er (hvis p adj < 0,05 er forskjellen signifikant). A = Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = 

Botnetjernsbekken, D = Trasletjernsbekken. 

 

 

Plottet for fordeling av tid brukt blant gytefisk i de forskjellige bekkene viste at det var en 

relativt stor variasjon i antall dager brukt på bekkene, med en spredning fra 1 til over 40 dager 

(figur 40). Plottet viser også hvor mange gytefisk som gikk i hver bekk. Bekk D skilte seg ut 

ved at det var svært få registrerte gytefisk (n = 5, figur 40), noe som delvis kan ha skyld i at 

PIT-antennen i denne bekken sviktet underveis i perioden. Gjennomsnittlig tid brukt i de ulike 

bekkene lå jevnt mellom 15 og 20 dager (figur 40).  
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Figur 40: Fiolinplott med oversikt over gytetid (dager)i bekkene, samt individuell variasjon i dager brukt på 

bekken. De små ringene viser individuelle fisker. Hvitt punkt viser gjennomsnittlig antall dager brukt på bekken. 

Midterste strek viser median. Øvrige streker viser 25 og 75 % persentil og 90 og 10 % persentil. Tykkelsen på 

fiolinen øker med hvor mange fisk som har stått en gitt tid (y-aksen) på bekken. Hensikten er å bruke antall døgn 

på bekken som er mål for gyteinnsats. A = Elsjøbekken (n = 106), B = Stårsjøbekken (n = 59), C = 

Botnetjernsbekken (n = 67), D = Trasletjernsbekken (n = 5*). *Få registrerte gytefisk i bekk D skyldes mest 

sannsynlig svikt i PIT-antennen.   

 

Blant kandidatmodellene som modellerte effekter på variasjon i tid brukt på gytebekken fikk 

en additiv modell, med bekk og fiskelengde som prediktorer, mest støtte i dataene. AICcWt 

for denne toppmodellen var 0,447, noe som vil si at modellen hadde 44,7 % støtte i dataene 

(tabell 13). På 2. plass kom en modell som kun inkluderte fiskelengde som prediktor. Denne 

hadde ca. halvparten så mye støtte i dataene som toppmodellen med 23,2 % støtte i dataene 

(AICcWt = 0,232, tabell 13). Kjønnseffekten som også ble tatt med i modelleringen var svak 
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og den eneste modellen med noe særlig støtte i dataene var den additive modellen som også 

inkluderte bekk og fiskelengde som prediktorer. Denne kom på 3. plass og hadde 15,2 % 

støtte i dataene (AICcWt = 0,152, tabell 13). Ellers viste dataene at det var en stor overvekt av 

hunnfisk i samtlige bekker (se appendix kap. A5, tab. A3). Modellene utenom de tre beste 

modellene var elles veldig svake (AICcWt < 1 %, tabell 13). 

R2 for toppmodellen var 0,048. Noe som betyr at modellen kun forklarte 4,78 % av 

variasjonen i gytetid. Fiskelengdeeffekten var ikke statistisk signifikant i denne modellen (p = 

0,867, tabell 14). Bekkeeffekten nærmet seg likevel å være nesten statistisk signifikant (p = 

0,051, tabell 14). Dette betyr at forskjellen mellom bekkenes miljø var det som mest påvirket 

fiskenes oppholdstid på bekken i gyteperioden blant de målte faktorene. 

 

Tabell 13: AIC-tabell. Rangert oversikt over modeller som ble tilpasset for å forklare variasjonen i gytetid. 

Forklaring av viktigste faktorer i tabellen: K = antall parametere i modellen, AICc = tall som representerer 

hvor god modellen er for det gitte datasettet (desto lavere AICc-tall i forhold til andre modeller i tabellen, desto 

bedre er modellen), Delta_AICc = modellens AICc-differanseverdi i forhold til modellen med lavest AICc, 

AICcWt = Hvor mange prosent (%) støtte modellen har i det aktuelle datasettet. 
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Tabell 14: Parameterestimater for modellen som hadde mest støtte i dataene for forklaringen av variasjon i 

gytetid (tabell 13). Forklaring av viktigste verdiparametere i tabellen: Estimatet er den estimerte effekten 

(gjennomsnittet) av den gitte faktoren. Interceptet øverst er skjæringspunktet, og estimatene som oppgis for 

faktorene under dette oppgir differansen fra denne (enten positivt eller negativ). SE (Standard Error) er 

standardfeilen og dette er det gjennomsnittlige avviket eller variasjonen fra estimatet hos de ulike faktorene. A = 

Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = Botnetjernsbekken, D = Trasletjernsbekken. 

 

 

Toppmodellen for prediktert gytetid på bekken viste at fiskelengde var svakt positivt korrelert 

med oppholdstid i gytebekken, med stor usikkerhet knyttet til dette (figur 41). En kan likevel 

se en noe klarere forskjell i tid brukt imellom de ulike bekkene, der bekk A hadde prediktert 

lengst gjennomsnittlig oppholdstid og bekk D hadde prediktert kortest gjennomsnittlig 

oppholdstid. Øvrige bekker (B og C) fulgte ellers også denne trenden (figur 41). Det store 

konfidensintervallet i bekk D (figur 41) skyldes at det ble registrert få gytefisk i denne 

bekken, noe som nevnt tidligere kan skyldes en sviktende PIT-antenne.  

 

Figur 41: Prediksjonsplott for modellen som hadde mest støtte i dataene for forklaring av variasjon i gytetid 

(Tabell 13). De ulike boksene representer de ulike bekkene: A = Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = 

Botnetjernsbekken, D = Trasletjernsbekken. Den fargede linjen i hver boks viser gjennomsnittlig prediktert 

gytetid (y-akse) for gitt bekk korrelert med fiskelengde (x-akse). Tilhørende farget skravering rundt linjen viser 

95 % konfidensintervall.  
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3.4.2 Overlevelse og vandring mellom bekker (CAS-analysene) 

Modellseleksjonen for overlevelse og bekkebytte fikk en modell med en interaksjonseffekt 

mellom bekk og fiskelengde, samt en additiv effekt av pH-differanse som prediktorer som 

toppmodell (se appendix kap. A6, tab. A5). Alle tre faktorene var inkludert i den predikterte 

årlige overlevelsen, mens bekkebytte kun hadde interaksjonseffekten mellom bekk og 

fiskelengde som prediktor (se appendix, kap. A6, tab. A5). Denne modellen hadde 38,7 % 

støtte i dataene (AICc vekt = 0,387, appendix kap. A6, tab. A6).  

Den utvalgte CAS-modellens predikterte årlige overlevelse hos ørret på 15,3 cm, som er den 

gjennomsnittlige fiskelengden hos all merket fisk, var negativt korrelert med økt differanse i 

pH. Denne effekten var relativt sterk, der pH-differanser < 0,5 ga prediktert årlig overlevelse 

på > 0,55 %, mens pH-differanser > 1,75 ga årlige overlevelser på < 0,37 % (figur 42). I et 

treårsperspektiv vil dette gi overlevelser på henholdsvis 17 % og 5 % (0,553 og 0,373).  
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Figur 42: Prediksjon av årlig overlevelse hos gjennomsnittlig lang ørret (snittlengde av all merket ørret i 

bekkene 2015–2020). Snittlengde = 15,3 cm, standardavvik = 8,38 cm. Prediksjonene stammer fra den utvalgte 

CAS-modellen (se appendix kap. A6, tab. A5). Den sorte linjen viser prediktert prosentvis årlig overlevelse hos 

15,3 cm ørret (y-akse) korrelert med økning i gjennomsnittlig pH-variasjon (pH-differanse). Den grå 

skraveringen rundt viser 95% konfidensintervall. pH-differanse er oppgitt i antall standardavvik fra 

gjennomsnittlig pH-differanse. 

 

Den utvalgte CAS-modellen inkluderte også, i tillegg til den additive effekten fra pH-

differansen, en interaksjonseffekt mellom fiskens lengde og hvilken bekk den kom fra (se 

appendix kap. A6, tab. A5). I bekk B, C og D var prediktert årlig overlevelse negativt 

korrelert med ørretens lengde ved merking og bekkens gjennomsnittlige pH-differanse, med 

sterkest negativ effekt i bekk D (figur 43). I bekk A var det ingen tydelig korrelasjon mellom 

disse prediktorene, da årlig overlevelse mer eller mindre lå stabilt på litt under 60 % for alle 

fiskelengder ved bekkens gjennomsnittlige pH-differanse (figur 43). Bekk B og C hadde 
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prediktert relativt lik negativ korrelasjon mellom fiskelenge og årlig overlevelse ved 

gjennomsnittlig pH-differanse (figur 43).  

 

Figur 43: Prediksjonsplott for modellen som hadde mest støtte i dataene for forklaringen av variasjonen i årlig 

overlevelse. Prediksjonene stammer fra den utvalgte CAS-modellen (se appendix kap. A6, tab. A5). De ulike 

boksene representerer de ulike bekkene; A = Elsjøbekken, B = Stårsjøbekken, C = Botnetjernsbekken, 

D=Trasletjensbekken. De fargede linjene viser predikert årlig prosentvis overlevelse (y-akse) korrelert med 

fiskelengde ved merking (x-akse) for hver bekk, korrelert med den aktuelle bekkens gjennomsnittlige pH-

variasjon (pH-differanse). Tilhørende fargeskraveringer rundt linjene viser 95% konfidensintervall. 

Gjennomsnittlig pH-differanse i bekkene: A = 0,52, B = 1,17, C = 0,76, D = 1,18.  

 

Den utvalgte CAS-modellen predikterte stor forskjell i lengdespesifikk sannsynlighet for å 

svømme til en annen bekk i løpet av et år mellom individer fra de forskjellige bekkene (figur 

44). I bekk B og C var prediktert sannsynlighet for å bytte bekk på et stabilt lavt nivå med 2–7 

% årlig sannsynlighet, dvs. uavhengig av fiskens lengde (figur 44). I bekk A økte 

sannsynligheten for å bytte bekk dramatisk etter fisken hadde nådd ca. 20 cm. 

Sannsynligheten økte fra rett over 0 %, til prediktert ca. 25 % årlig sannsynlighet ved 

fiskelengde på 30 cm og ca. 50 % årlig sannsynlighet ved fiskelengde på 35 cm (figur 44). 

Bekk D hadde likevel den mest signifikante effekten, der ørreten hadde sterkt økende årlig 

sannsynlighet for å bytte bekk fra fylte 10 cm. Sannsynligheten gikk fra å ligge på litt over 0 

% frem til denne lengden, til prediktert over 90 % årlig sannsynlighet for å bytte bekk ved 30 

cm, og ca. 97 % prediktert årlig sannsynlighet for å bytte bekk ved 35 cm (figur 44). 
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Figur 44: Prediksjonsplott for modellen som hadde mest støtte i dataene for forklaringen av variasjonen i årlig 

sannsynlighet for å bytte bekk (migrere fra oppvekstbekk). Prediksjonene stammer fra den utvalgte CAS-

modellen (appendix kap. A6, tab. A5). De ulike boksene representerer de ulike bekkene; A = Elsjøbekken, B = 

Stårsjøbekken, C = Botnetjernsbekken, D = Trasletjensbekken. De fargede linjene viser prediktert årlig 

prosentvis sannsynlighet for å bytte bekk (y-akse), korrelert med fiskelengde ved merking (x-akse), for hver bekk. 

Tilhørende fargeskraveringer viser 95 % konfidensintervall.  

Sannsynligheten for at ørret som hadde byttet gytebekk, eller vært innom en annen bekk i 

løpet av gytesesongene, kom tilbake til opprinnelig bekk, ble også prediktert. Her var den 

predikterte årlige sannsynligheten den amme for alle bekkene: 55,72 %, med øvre og nedre 

konfidensintervall på henholdsvis 79,36 og 29,16 %.  

3.5 Andre viktige observasjoner 

Natten 29.–30. september 2020, ble ni fangede gytefisk fra bekk D satt i keep-net i denne 

bekken over natten, for merking påfølgende morgen. I løpet av natten hadde fem av fiskene 

omkommet. Da vi så på data fra pH-loggerne, så vi at det hadde vært en periode i løpet av 

natta med surt vann der pH < 5. I etterkant kunne vi også se ut fra vannprøvene at LAl hadde 

hatt stigende verdier i forkant, og at det 30. september ble målt 79 µg/L LAl. Ellers er det 

også kun funnet én 0+ ovenfor stasjon 1 i bekk D i løpet av årene 2015–2020.  

Under gyteperioden observerte vi at de største samlingene av gytefisk gikk opp i bekkene i 

forbindelse med regnskyll og påfølgende økt vannstand i bekkene. Dette har vi likevel ikke 

gode nok data for, eller gjort statistikk for. Derfor nevnes det her som en observasjon.    
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4.  Diskusjon 

4.1 Vannkjemi 

For høsten 2020 var temperaturtrendene ganske like mellom bekkene, mens pH har variert 

slik som forventet i forhold til kalkingsregimet i de ulike bekkene. Bekk C og D hadde de 

laveste målte pH-verdiene, med flere episoder der pH var under 5. Disse to bekkene hadde 

også de mest ustabile pH-verdiene med flest svingninger i form av kortvarige sure støt. Det er 

også i disse to bekkene at kalking ble avsluttet i 2007 (bekk D) og 2014 (bekk C). Bekk A og 

B, som henholdsvis fremdeles er fullkalket og delvis kalket i nedbørsfeltet, hadde jevnere og 

høyere pH-verdier i løpet av høsten. Som forventet ut fra tidligere målinger gjort av Pettersen 

og Wold (2019), kunne også øvrige kjemiske parametere som Ca og ANC i stor grad 

gjenspeile seg i kalkingsregimet, da disse hadde lavere verdier der pH var lavere. Mengden 

LAl gjenspeilet seg også i kalkingsregimet, og hadde høyere verdier der pH var lav. For 

nivåene av LAl, viste det seg at spesielt bekk D var i dårlig tilstand med tanke på målene i 

vannforskriften, og med målte nivåer av LAl på godt over 95 µg/L, kan tilstanden 

klassifiseres som svært dårlig (vanndirektivet, 2018). Videre hadde bekk C og D verdier av 

LAl over 65 µg/L, som tilsvarer dårlig tilstand, mens bekk A hadde over 40 µg/L, som 

tilsvarer moderat tilstand (vanndirektivet, 2018). Disse verdiene tyder på at bekkene hadde 

høyere nivåer av LAl i 2020 enn det som ble målt av Pettesen og Wold (2019) i årene 2016–

2018. Det er ikke utenkelig at kombinasjonen av svingninger i pH i disse bekkene, i 

intervallet pH 5–6, som omtales som det mest kritiske intervallet i studiene til Poléo m.fl. 

(1994) og Poléo (1995), sammen med mengden LAl, kan ha hatt negative effekter på både 

yngel og gytefisk. En studie av Poléo og Muniz (1993) viste at dødeligheten hos laksesmolt 

var svært dødelig ved temperaturer over 10 ℃. Selv om Poléo og Muniz (1993) så på laks, er 

det ikke utenkelig at ørret påvirkes på liknende måte. Både bekk B, C og D hadde perioder der 

pH var rundt 5 samtidig som vanntemperaturen lå rundt 10 ℃. Hvor giftige de målte verdiene 

av LAl er for ørreten er likevel vanskelig å si da tidligere studier stort sett har sett på høyere 

målte verdier av aluminium (Rosseland og Skogheim, 1984, Reader m.fl., 1991, Poléo m.fl., 

1997). Rosseland og Skogheim (1984) viste uansett at mortaliteten hos laksefisk steg med 

økte konsentrasjoner av aluminium. En studie fra Skottland viste at ørretyngel ikke kunne 

overleve lenger enn 180 dager i vann med pH 4,5 og LAl-verdi på 60 µg/L (Turnpenny m.fl., 

1988). Dette er nok en av studiene som er nærmest sammenliknbar med mine funn når det 
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gjelder pH- og LAl-verdier. Studien viste også at disse forholdene var akutt toksiske for egg- 

og plommesekkstadiet, men samtidig at den toksiske effekten opphørte når pH ble økt til 5,4 

(Turnpenny m.fl., 1988). ANC var lavest i bekk C og D, og gjør disse bekkene ekstra sårbare 

overfor forsuring i forhold til bekk A og B. Videre hadde Bekk D de høyeste verdiene av 

TOK, som binder seg til LAl og gjør den mindre toksisk for fisk (Baker, 1981, Henriksen 

m.fl., 1989). Uansett var LAl-verdiene høye i bekk D. En studie har videre vist at abbor tålte 

en pH-verdi på ca. 0,5 lavere når mengden med TOK økte fra ca. 2–6 mg/L (Henriksen m.fl., 

1989). Det er ikke utenkelig at TOK også kan ha hatt en positiv virkning på overlevelsen hos 

ørret, da TOK-verdiene i alle bekkene var over 6 mg/L utover høsten. Fiskens overlevelse 

diskuteres for øvrig videre i kapittel 4.5. 

 

4.2 Egg 

Det ble ikke funnet noen støtte for at gjennomsnittlig eggstørrelse var forskjellig mellom 

bekkene, eller at eggene var mindre i surt vann enn i vann med høyere pH, slik det ble 

foreslått av Dalziel (1991). Dette betyr at det var vanskelig å påvise noen effekter på egg som 

kunne knyttes til vannkvalitet. Det var fiskelengden som best kunne forklare variasjonen i 

diameteren på egg, der eggstørrelse var positivt korrelert med fiskelengde. Dette gir mening 

siden større fisk får plass til større egg, samt at større fisk kan allokere mer energi til egg enn 

mindre fisk, noe som også er i tråd med hva som ble funnet i studiene til Jonsson og Jonsson 

(1997,1999). 

Stearns (2003) viste at økt eggstørrelse tenderer til å resultere i økt reproduktiv suksess i 

videre generasjoner (fitness) hos ørret. Dette kan gi mening da større larver og avkom har en 

fordel i konkurranse om plass og mat. Derav får ørreten større sannsynlighet for å overleve de 

første livsstadiene, noe som også er vist av blant annet Elliot (1984), og Einum og Fleming 

(1999). Effekten av overlevelsen hos større i forhold til små avkom, har også vist seg å være 

mer definert i dårligere oppvekstmiljø (Einum og Fleming, 1999). Det ville i så fall, som følge 

av dette, vært fornuftig å forvente større egg under omstendigheter der det hovedsakelig er 

tetthetsavhengige faktorer som spiller inn (Gregersen m.fl., 2006). Likevel finnes det en 

nødvendig avveiing mellom noen store, eller mange små egg (Jonsson og Jonsson, 1999). Noe 

av bakgrunnen for dette er at enkelte studier har foreslått at eggstørrelsen er selektert for å 

maksimere morens reproduktive suksess fremfor yngelens (Smith og Fretwell, 1974, Einum 
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og Fleming, 2000). Smith og Fretwell (1974) og Einum og Fleming (2000) mente derfor at en 

mellomstor eggstørrelse kunne forventes, da morens reproduktive suksess er et resultat av 

antall avkom og deres gjennomsnittlige reproduktive suksess til videre generasjoner. Med den 

påstanden i bakgrunnen mente Roff (1992) derfor at større egg, med kostnaden av færre 

avkom, ville være negativt for morens optimale reproduktive suksess.  

En annen teori er at det er en fordel å legge mange egg hvis dødeligheten er høy i tidlige 

livsstadier (Stearns, 1992). En studie av Krogh (1959) indikerte også at det fantes en seleksjon 

for mindre eggstørrelse, siden større egg skulle ha større vanskeligheter med å ta opp nok 

oksygen. Dette har likevel en nyere studie motbevist (Einum m.fl., 2002). Einum m.fl. (2002) 

fant at lave oksygennivåer selekterte for større egg og at oksygenbehovet steg relativt sakte 

med økte eggstørrelser. Likevel er det gjort få studier på hvordan LAl direkte påvirker 

oksygenopptaket i egg under sure forhold.  

LAl hadde for øvrig ikke noen signifikant påvirkning på eggstørrelse. Det skal likevel sies at 

det kun ble tatt høyde for indirekte påvirkning av eggene. Noe som videre kunne kommet som 

et resultat av stress hos gytefisken i LAl-rikt vann med turbulent vannkjemi, noe for øvrig få 

studier har sett på. En studie gjort av Lee og Gerking (1980) indikerte at eggene kan være 

sårbare for lave pH-verdier de første timene etter at de er lagt, da de ytterste membranene som 

skal beskytte embryoet fortsatt ikke har stivnet og fremdeles har høy permeabilitet. Lacroix 

(1985) viste at klekkesuksessen til egg som først var befruktet før de ble plantet i surt vann, 

var sterkt negativt korrelert med pH (4,5–5,0), der dødeligheten var på 50 % rundt pH- 4,7. 

Dette indikerer at eggene kan risikere å dø som følge av lav pH etter at de er lagt i bekken. 

Spesielt ved surt smeltevann om våren før klekking, der det er vist at pH og LAl kan nå 

kritiske verdier i vann med lav bufferkapasitet (Jeffries m.fl., 1979, Sharpe m.fl., 1984, 

Wigington Jr m.fl., 1992). Det er samtidig vist at LAl kan redusere giftvirkningen av lav pH i 

eggstadiet, muligens gjennom å redusere permeabiliteten i membranene i eggene og redusere 

opptaket av H+ (Sayer m.fl., 1993). En studie av Beamish m.fl. (1975) har samtidig funnet at 

hunnfisk hos noen fiskearter ungår å slippe egg i surt vann, og at eggene som slippes har 

dårlig kvalitet og lavere overlevelse. Hvordan overlevelsesraten hos egg er i forhold til LAl, 

etter at eggene er gytt ut, samt under hvilke pH-verdier ørreten eventuelt ungår å slippe egg, 

må likevel studeres nærmere.  

I modelleringen av effekter på tørrvekt hos egg var det en modell som kun viste snittvekten av 

alle eggene som ble toppmodellen, noe som kan tyde på mye uforklart variasjon i eggtørrvekt. 

Likevel fantes den positive korrelasjonen med fiskelengde, som ble funnet for eggdiameter, 
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også i forklaringen av variasjonen i tørrvekt hos egg, men var ikke signifikant. En positiv 

korrelasjon mellom tørrvekt hos egg og fiskelengde ble også funnet av Ojanguren m.fl. 

(1996). Her viste det seg også at yngelen fra kullene med egg med høyere tørrvekt hadde 

bedre svømmeferdigheter og klarte seg bedre under sulteperioder (Ojanguren m.fl., 1996). 

Einum og Fleming (1999) viste også at eggenes tørrvekt var sterk positivt korrelert med 

eggstørrelse. Det gjaldt også eggene i min studie (se appendix kap. A4, fig. A11). Dette kan 

dermed indikere at økt tørrvekt, kan kobles til de samme fordelene hos yngel som økt 

eggdiameter i et konkurransemessig perspektiv.       

 

4.3 Førsteårsvekst og yngeltetthet  

Tilbakeberegnet fiskelengde etter første vekstsesong (førsteårsvekst) var ikke statistisk 

signifikant forskjellig mellom bekkene, men likevel hadde bekk A, som er fullkalket, og som 

har høyeste pH-verdier og laveste verdier av LAl, de største førsteårslengdene med flere 

fisker i lengdeintervallet 75–100 mm. Bekk D som ikke kalkes, og som har de laveste 

verdiene av pH og høyeste verdier av LAl, hadde ingen fisker over 75 mm etter første 

vekstsesong. Videre viste det seg at interaksjonen mellom gjennomsnittlig yngeltetthet og pH-

differanse hadde en sterkt signifikant negativ effekt på fiskelengden etter første vekstsesong, 

slik det var forventet. Det er kjent at yngeltetthet påvirker førsteårsveksten hos ørret gjennom 

både intra- og interkohort konkurranse, der spesielt høyere tetthet av 1+ yngel undertrykker 

veksten hos 0+ yngel. Dette er vist i flere studier (Zavorka m.fl., 2016, Louhi m.fl., 2014, 

Kaspersson og Höjesjö, 2009, Lahti m.fl., 2001). Når det kommer til pH, har en studie av 

Sadler og Turnpenny (1986) vist at pH-verdier på 4,3–4,4, ved fravær av LAl, reduserte 

veksten, og ga høy dødelighetsrate hos 1+ ørretyngel. Den samme studien viste samtidig at 

nivåer av LAl fra 20 µg/L og oppover, var nok til å redusere vekst og være svært giftig for 

ørretyngelen ved pH-verdier mellom 4,4 og 5,2, der den mest kritiske effekten var ved pH 5,1 

(Sadler og Turnpenny, 1986). Ved pH 5,9–6,3 var disse negative effektene imidlertid kraftig 

redusert (Sadler og Turnpenny, 1986). Selv om Sadler og Turnpenny (1986) så på 1+ yngel, 

som er ørret i sin andre vekstsesong, er det ikke utenkelig at liknende effekter også kan gjelde 

veksten hos 0+ yngel i min studie.  

Det kan være nærliggende å tro at kombinasjonen av lav pH og høy LAl, på lik linje med 

yngeltetthet, kan være årsaken til den korrelerte negative effekten på førsteårsvekst. Dette 
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spesielt med tanke på hvordan LAl opptrer ved svingninger i pH. Riktig nok har jeg ikke gjort 

analyser for LAls påvirkning på førsteårsvekst direkte, men samtidig ble det vist av Sadler og 

Turnpenny (1986) at pH alene, ved fravær av LAl, ikke reduserte veksten (eller økte 

mortaliteten) hos 1+ yngel før pH var under 4,4. Det er kun i bekk D registrert tilsvarende 

lave pH-verdier. I denne bekken er det samtidig funnet kun én 0 + yngel ovenfor stasjon 1 i 

løpet av årene 2015-2020. Videre hadde både bekk B, C og D skarpe svingninger i pH-verdier 

rundt 5,1 i løpet av høsten 2020, der samtlige bekker også hadde målte verdier av LAl på godt 

over 20 µg/L. Dette tilsvarer det som ble funnet å være de mest kritiske verdiene for vekst 

samt overlevelse hos yngel i Sadler og Turnpenny (1986). Om disse målte verdiene av pH og 

LAl fra høsten 2020 er representative for resten av året, kan ikke fastslås. Likevel viser disse 

målingene at verdiene av pH og LAl, i det minste periodevis, har potensiale for å ha negative 

virkninger på ungfisken i bekkene.  

 

4.4 Gytetid 

Det var stor variasjon i antall oppholdsdager på bekken av gytefisk i gyteperioden. Det ble 

observert alt fra 1 til over 40 dager. Likevel var det lite variasjon i gjennomsnittlig antall 

dager brukt på gytebekken mellom de forskjellige bekkene. Bekk A og C var de som hadde 

størst differanse med nesten fem døgn, og denne differansen nærmet seg statistisk signifikant. 

På tross av at det ikke var noen signifikant effekt av bekkefaktoren, ble en modell som 

inkluderte bekk og fiskelengde, den modellen som mest effektivt forklarte variasjon i gytetid. 

Dette på tross av at heller ikke fiskelengde hadde noen signifikant effekt. Forskjellen mellom 

hunn- og hannfisk viste heller ikke noe særlig grad av betydning når det kom til differanse i 

gytetid. Klemetsen m.fl. (2003) omtaler det som vanlig at hannfisk blir stående i gytebekken i 

lengre perioder, for muligheten til å gyte med flere hunner, mens hunnene ofte forlater 

gytebekken så snart eggene er lagt. Klemetsen m.fl. (2003) mener også at det er vanlig at 

hannene kan bli stående i gyteområdet i lange perioder etter at alle hunnene har forlatt 

bekken. Dette fant jeg likevel ingen støtte for her. Alt i alt var variasjonen som jeg så mellom 

ulike fiskeindivider når det kom til gytetid, tilsynelatende i stor grad uforklart. Noe av skylden 

kan ligge i at det kun ble registrert fem gytefisk i bekk D, etter at all fisk som kun ble 

registrert én gang i løpet av perioden ble fjernet fra dataene. Usikkerhetsmomentet rundt 

denne delen av modellen ble derfor stort. For øvrig var alle de fem registrerte gytefiskene i 

bekk D hunnfisk. Et stort bias var det også i øvrige bekker, der det var en stor overvekt av 
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hunnfisk (se appendix kap. A5, tab. A3). Dette kan ha påvirket resultatene for kjønn som 

faktor i modellseleksjonen.  

På tross av at den utvalgte modellen for gytetid ikke hadde statistisk signifikante funn, og 

etterlot mye uforklart variasjon, kunne det likevel sees en trend i plottet av modellen, der den 

gjennomsnittlige gytetiden mellom bekkene var noe negativt korrelert med kalkingsregimet, 

og derav den gradvis dårligere vannkjemien i de ulike bekkene. Bekk A, som hadde best 

vannkjemi, hadde også prediktert lengst gjennomsnittlig gytetid, mens bekk D, som hadde 

dårligst vannkjemi, hadde prediktert kortest gjennomsnittlig gytetid. Til gjengjeld er 

usikkerheten som nevnt stor i bekk D pga. få data. Det er likevel ikke utenkelig at om dataene 

for bekk D var mer utfyllende, og at om denne delen av modellen hadde hatt et smalere 

konfidensintervall, at bekkeeffekten likevel kunne blitt en statistisk signifikant faktor. Da 

kunne det videre vært nærliggende å tro at det ulike kalkingsregimet, samt den ulike 

vannkjemien i de forskjellige bekkene, kunne vært en faktor for forskjellen i gytetid, der 

fisken oppholdt seg kortere i bekkene med lavere pH og høyere verdier av LAl. Dette gir 

mening siden fisken blir fortere sliten og stresset av å stå i slikt vann (Ikuta m.fl., 2000). Det 

er viktig å være kritisk til statistiske modeller og p-verdier, spesielt når dataene er 

mangelfulle. En må også tenke på at statistisk signifikans og biologisk signifikans ikke 

nødvendigvis er det samme.   

Blant andre faktorer som spiller inn på gytetid, er breddegrad og gyteområdets høyde over 

havet. Dette har videre vist seg å være nært relatert til vanntemperatur, der sørligere 

breddegrader med varmere vann er forventet å ha lengre gytesesonger enn i de kaldere 

miljøene lenger nord (Klemetsen m.fl., 2003, Gortázar m.fl., 2007). Bekkene fulgte i stor grad 

samme temperaturtrend i løpet av høsten 2020, og det kan derfor ikke antas at dette skulle ført 

til noen variasjon i gytetid mellom bekkene. En annen faktor som kan spille inn på gytetiden 

er ustabile gyteforhold, som kanskje er den viktigste faktoren her, med tanke på ulik 

vannkjemi i de forskjellige studiebekkene. Gortázar m.fl. (2007) foreslo at lengre 

gyteperioder kunne forventes i ustabile miljø. Selv om Gortázar m.fl. (2007) så på ustabile 

miljø som følge av et uforutsigbart vannføringsregime nedenfor et vannreservoar og 

habitatfragmentering, er det er ikke utenkelig at ustabil vannkjemi kan ha liknede effekt, der 

gytefisken er mer selektiv på når den går opp i bekken for å gyte. Eventuelt kan det tenkes at 

hunnfisken bruker lengre tid på å slippe eggene i påvente av mindre surt vann i bekkene med 

de laveste pH-verdiene med størst svingninger. Dette er vist hos enkelte fiskearter av Beamish 

m. fl (1975). I så fall burde modellen for oppholdstid i de forskjellige bekkene hatt motsatt 
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rangering av det den fikk i min modellering, der bekk D med dårligst vannkjemi, hadde 

prediktert kortest gjennomsnittlig gytetid.   

 

4.5 Overlevelse  

Overlevelsen hos gjennomsnittslengden (15,3 cm) av alle merkede ørreter var sterkt negativt 

korrelert med økt gjennomsnittlig pH-differanse og i likhet med resultatene for gytetid, der en 

kunne se en trend som kunne korreleres med de ulike kalkingsregimene i bekkene, kunne en 

se en liknende rangering for prediktert årlig overlevelse. Bekk A, som er fullkalket, hadde 

prediktert lik overlevelse for alle fiskelengder ved gjennomsnittlig pH-differanse. Bekk D 

derimot, som har vært lengst uten kalktilsetninger, hadde en tydelig nedgang i overlevelse 

med økt fiskelengde ved gjennomsnittlig pH-differanse. Bekk B som er delvis kalket, og bekk 

C som i likhet med bekk D ikke er kalket, hadde også negativ årlig prediktert overlevelse, 

men ikke i like stor grad som bekk D. Dette var som forventet. Det er nærliggende å tro at den 

dårligere vannkjemien med lavere og mer svingende pH-verdier, samt de høyere nivåene av 

LAl, kan ha noe med den reduserte overlevelsen i bekkene som ikke er fullkalket å gjøre. En 

observasjon under feltarbeidet av gytefisk som ble satt i keep-net i bekk D over natten for 

merking påfølgende dag, indikerte at denne hypotesen bør tas i nærmere ettersyn. Dette fordi 

en stor prosentandel av disse fiskene døde i løpet av natten. Et registrert støt av surt vann i 

løpet av natten, med pH nede i under 5 og målt LAl-verdi på 79 µg/L samme døgn, kan 

indikere bakgrunnen for mortaliteten som ble observert. Selv om denne hendelsen ikke var 

intensjonell, kan det likevel være en viktig observasjon å ha med seg videre.   

En studie på bekkerøye i en sur innsjø viste at det var høy mortalitet blant gytefisk etter gyting 

(Frenette og Dodson, 1984). Dette kan ha noe med at gyting krever mye energi og at fisken 

kan være ekstra sårbar for dårlig vannkjemi når den allerede er utslitt. Ørret kan tenkes å være 

mer sensitiv for surt vann etter gyting, da det er vist at denne er mindre tolerant overfor 

forsuring enn bekkerøye (Gjedrem og Rosseland, 2012).  

Et aspekt ved overlevelsesmodellen som også bør nevnes, er at den kun har tatt hensyn til 

merkede fisk, som i hovedsak er fra 80 mm og oppover. Modellen inkluderer dermed ikke 

dødelighetsraten hos yngre livsstadier, der effekten av dårlig vannkjemi er omtalt som mest 

kritisk (Schofield, 1976, Baker og Christensen, 1991). Snøsmeltingen om våren, i tillegg til 

kraftige regnfall, er som tidligere nevnt de mest kritiske periodene med tanke på verdier av 
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pH og LAl (Jeffries m.fl., 1979, Sharpe m.fl., 1984, Lier-Hansen m.fl., 1986, Wigington Jr 

m.fl., 1992). Leivestad og Muniz (1976) dokumenterte høy mortalitet for både ørret og laks 

under nettopp slike episoder. Wright m.fl. (1976) viste videre at majoriteten av mortaliteten lå 

hos 0+ yngel. Det kan tenkes at den lave forekomsten av 0+ yngel i bekk D kan ha bakgrunn i 

nettopp slike episoder med surt vann som kommer med smeltevann om våren, eller med 

kraftige regnfall ellers i året. Dette spesielt med tanke på variasjonen i pH som ble observert i 

denne bekken. Som nevnt i kapittelet om førsteårsvekst (se kapittel 4.3), hadde bekk D 

kritiske verdier av pH og LAl, noe som muligens ikke bare begrenset veksten første året, men 

som også kan ha medført at mye av produksjonen i denne bekken har gått tapt på grunn av 

høy mortalitet i tidlige livsstadier. Nettopp mortaliteten i tidlige livsstadier er i flere studier 

omtalt som hovedårsaken til at enn rekke fiskebestander har gått tapt pga. forsuring (Jensen 

og Snekvik, 1972, Rosseland, 1986).  

 

4.6 Bekkebytte 

Resultatene for prediktert årlig sannsynlighet for bekkebytte viste, i likhet med prediktert årlig 

overlevelse, store forskjeller i signifikans mellom bekkene. Likevel var resultatene uventet i 

forhold til forventningene, der jeg hadde sett for meg at migrasjonen ut av bekkene burde vært 

høyere i bekkene med surest vann. Riktignok var det bekk D, som ikke er kalket og som har 

dårligst vannkjemi, som hadde den mest signifikante effekten. Likevel hadde samtidig bekk A 

en tilnærmet like signifikant effekt i sannsynligheten for bekkebytte med økt fiskelengde som 

bekk D. Dette på tross at denne bekken har best vannkjemi. Her kan det diskuteres om det er 

to ulike grunner til den store sannsynligheten for bekkebytte i disse to bekkene. Bekk A, som 

har den beste vannkjemien, kan potensielt også ha mest konkurranse om plass og mat. Derfor 

kan det av den grunn være en teori at ørreten benytter andre bekker der konkurransen er 

mindre. Dataene for gjennomsnittlig yngeltetthet viser likevel at bekk A ikke har den høyeste 

tettheten, da den forekommer i bekk B. Prediktert årlig sannsynlighet for bekkebytte var for 

øvrig på et jevnt et lavt nivå både i bekk B og C. Konkurransen i tidlige livsstadier er derfor 

nødvendigvis ikke årsaken til den høye graden av bekkebytte i bekk A. Ifølge modellen er det 

etter at ørreten har nådd 200 mm, at den sterke økningen i sannsynlighet for bekkebytte 

starter. Det var i bekk A det ble registrert desidert mest gytefisk (se appendix kap. A5, tab. 

A3), altså fisk som oftest er over 200 mm. Det kan derfor være en teori at konkurransen rundt 

gyting kan være årsaken til at ørreten velger å gyte i andre bekker der konkurransen er 
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mindre. Dette på tross av at bekk A er bekken med flest gyteplasser og mest gytegrus (se 

appendix kap. A1.1). Likevel finnes det etter min erfaring lite litteratur om bekkebytte som 

følge av intraspesifikk konkurranse i forbindelse med gyting hos ørret.  

I bekk D, der den predikterte årlige sannsynligheten for bekkebytte allerede økte sterkt fra 

ørreten var litt over 100 mm, kan det være andre årsaker for bekkebytte. En studie på 

bekkerøye viste at denne arten unngår å gyte i bekker med surt vann, om det er mulighet for 

det (Johansson m.fl., 1977). Det er ikke utenkelig at ørreten i Råsjøen migrerer til de andre 

studiebekkene som har bedre vannkvalitet, ettersom det er vist at ørret foretrekker å svømme 

opp passasjer med mer nøytral pH-verdi (Ikuta m.fl., 2003). Likevel skal heller ikke i bekk D 

muligheten for konkurransemessige forhold fraskrives, da denne bekken har svært begrenset 

med egnet gytesubstrat og gyteplasser (se appendix kap. A1.4). Likevel øker sannsynligheten 

for bekkebytte lenge før ørreten når lengder som vi har observert hos gytemoden fisk. Vi 

observerte at mange gytefisk i bekk D kun hadde vært registrert én gang i denne bekken i 

2020-sesongen. Det kan tenkes at disse fiskene var førstegangsgytere med opprinnelse fra 

bekk D som var innom for å sjekke forholdene, men som heller valgte å gyte i andre bekker 

på grunn av dårlig vannkvalitet og lite egnede gyteforhold. Det er samtidig ikke utenkelig at 

den sviktende PIT-antennen i denne bekken også kan ha vært en årsak til at flere fisk kun ble 

registrert én gang i løpet av perioden. Ikuta m.fl. (2003) observerte uansett at flere arter av 

laksefisk, herunder også brunørret, prefererte å svømme opp passasjer med nøytralt vann 

fremfor forsuret vann når den fikk mulighet. Allerede ved pH 6 viste det seg at ørreten heller 

prefererte nøytralt vann, og ved pH 5,5 valgte alle ørretindividene (100%) i testen å svømme 

opp passasjen med nøytralt vann (Ikuta m.fl., 2003). Likevel kan vi ikke være helt sikre på at 

det var pH-en som var grunnen til at en stor prosentandel unngikk å gyte i bekk D, da vi ikke 

fikk igjennom noen modeller som koblet bekkebytte opp mot pH da vi kjørte de statistiske 

analysene. En teori kan likevel være at kombinasjonen av lave pH-verdier og dårlige 

gyteforhold kan ha hatt innvirkning. Dette bør uansett etterprøves og studeres nærmere.  

En relativt ny studie av Mikheev m.fl. (2021) fra en stor elv i New Zealand, viste at en stor 

prosentandel av gytemoden ørret som ble fanget i elva, hadde opprinnelse fra andre steder. 

Dette på tross av at det er kjent at ørreten ofte gyter i samme bekk eller elv som den ble født 

(Tilzey, 1977, Hindar, 1992). Mikheev m.fl. (2021) foreslo at den store andelen av gytefisk 

som kom fra andre elver, eller andre deler av elven, kunne knyttes opp mot geomorfologien i 

nærliggende områder. At dette aspektet kan spille inn også i min studie er ikke helt utenkelig, 

da bekkene varierer noe i geomorfologiske trekk, som igjen kan påvirke fremkomsten for 
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gytefisken i de ulike bekkene (se appendix kap. A1). Dette spesielt med tanke på bekk D som 

har vandringshinder nære utløpet til innsjøen (se appendix kap. A1, fig. A9). 

  

5. Konklusjon og videre anbefalinger  
 

Leivestad og Muniz (1976) var tidlig ute med å konkludere at dødelighet hos egg og 

plommesekkyngel var hovedgrunnen til svikten i reproduksjonen hos ørret i norske vassdrag. 

Wright m.fl. (1976) foreslo videre at denne svikten i rekruttering var hovedårsaken til at 

fiskebestander ble drevet mot utryddelse under forsuringen av vassdragene som nådde sin 

topp på 70-tallet. I min studie av bekkene ved Råsjøen fant jeg ulike grader av tilpasninger og 

effekter av vannkjemi hos ørreten i ulike livsstadier. Jeg fant at eggstørrelsen var lite påvirket 

av vannkjemien før de ble sluppet i bekken. Til gjengjeld fant jeg at førsteårsveksten var 

sterkt negativt korrelert med svingninger i pH, sammen med fisketetthet. Den 

gjennomsnittlige tiden brukt på bekkene viste en trend mot at tiden investert på gyting var 

kortere i bekkene med dårligere vannkjemi. Her burde jeg likevel hatt mer utfyllende data, 

spesielt i bekk D, for å kunne si noe sikkert. Den predikterte årlige overlevelsen var sterkt 

negativt korrelert med svingninger i pH-verdi, der den predikterte årlige overlevelsen også var 

negativt korrelert med fiskelengde i bekk B, C og D. Bekkeeffekten var også sterk, der 

effekten av økt pH-differanse og fiskelengde viste sterkere negative effekter på overlevelsen i 

bekkene med dårligere vannkjemi. Samtidig har vi ikke sett på overlevelsen hos ørret fra 

eggene blir lagt i bekken til ørreten har fylt 8 cm, som har vist seg å innebære de mest kritiske 

stadiene i andre studier. Vi så videre at den årlige sannsynligheten for å migrere til annen 

bekk var sterkt positivt korrelert med økt fiskelengde i bekk A og D. Effekten var også nesten 

like stor i bekk A med best vannkjemi, som i bekk D med dårligst vannkjemi, uten å kunne 

forklare grunnen til dette. Her kreves det mer målrettede studier.  

Dette studiet indikerer at forholdene i spesielt bekk D er dårlige med tanke på tanke på 

vannkjemi og rekruttering. Det bør tas i vurdering å gjenoppstarte kalkingen av denne bekken, 

spesielt i henhold til målene i Vannforskriften (2006). Dette kan også vurderes i bekk C. Det 

anbefales likevel å gjøre et prøvefiske i innsjøen, for å kartlegge bestandsstrukturen hos ørret, 

før eventuelt nåværende kalkingsregime endres. Forholdene i bekk A virker gode, og 

bekrefter tidligere dokumentasjon på at kalking har god effekt på vannkjemiske faktorer. Det 

virker også som at de biologiske forholdene er bra for fisken i denne bekken i sammenlikning 
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med bekk C og D. Bekk B har også tilsynelatende gode forhold, spesielt med tanke på 

yngeltetthet, og viser at rekrutteringen kan være bra også i bekker som kun er delvis kalket. 

Likevel kan det være aktuelt for fremtidige studier å se nærmere på overlevelsen hos ørreten 

fra eggstadiet i bekken til den er forbi yngelstadiene (8 cm), da overlevelsen hos disse 

stadiene ikke er studert nærme her.   
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Appendix 

A1. Beskrivelse av bekkene 

A1.1 Bekk A: Elsjøbekken 

Elsjøbekken renner nordover fra Lille Elsjøen og ender i sørvest-enden av Råsjøen. Bekken 

har et fall på 62 meter fordelt på ca. 1,3 km (målt i UT.no) og har få vandringshindre 

underveis. Den nederste stasjonen (stasjon A1) er dominert av sandbunn, med mosaikk av 

grus og småstein (figur A1). De to neste stasjonene (stasjon A2 og A3), har noe høyere 

strømhastighet og er mer preget av grovere materiale som grus og stein. Mellom stasjon A3 

og A4 går bekken gjennom en kulvert under en grusvei (figur A2). Denne kulverten opererer 

sannsynligvis ikke som noe vandringshinder, med mindre vannstanden er svært lav. Stasjon 

A4 – A6 er brattere enn de nedenforliggende stasjonene og er preget av større blokker og 

stein, men har kulper innimellom med finere materiale (figur A3). Potensielle gyteplasser 

finnes oppover langs alle stasjonene. Bekken bærer preg av menneskelig aktivitet da det ser ut 

til at den kan være rettet ut i forbindelse med tømmerfløting.  

  

Figur A1(t.h.): Overgangen mellom stasjon A1 og A2. Stasjon A1 er dominert av sandbunn, med mosaikk av grus 

og småstein. 

Figur A2 (t.v.): Kulvert mellom stasjon A3 og A4. 
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Figur A3: Stasjon A4-A6 er preget av brattere partier og større stein og blokker, med kulper med finere 

materiale innimellom. 

A1.2 Bekk B: Stårsjøbekken 

Stårsjøbekken renner nordover fra Stårsjøen og renner ut ved sørbredden av Råsjøen. Bekken 

har et fall på 40 meter fordelt på 1,1 km (målt i UT.no). Bekken har to mulige 

vandringshindre: Et naturlig fosseparti med to fosser rett etter hverandre (stasjon B4) (figur 

A4 og A5), og en kulvert som går under veien mellom stasjon B5 og B6 (figur A6). Stasjon 

B4 inneholder kun fossen og opererer som en «død» stasjon, selv om det muligens kan 

passere fisk her på høy vannføring. Kulverten kan muligens også forseres på høy vannføring. 

Bekkens morfologi ved stasjon B1-B5 er ellers ganske lik stasjon A4-A6 i Elsjøbekken. 

Stasjon B6 er mer dyp og stilleflytende med mudderbunn. På grunn av at stasjon B4, som 

utgjøres kun av fossen, er relativt kort og ansett som «død», har bekken fått en ekstra stasjon 

(B7) i forhold til de andre bekkene. Denne stasjonen består av mye småstein og er begrodd av 

en del alger. Det er flere egnede gyteplasser langs hele bekken.  
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Figur A4 og A5: Fosser ved stasjon B4 som virker som vandringshinder på lav vannføring. 

 

 

Figur A6: Kulvert mellom stasjon B5 og B6. 
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A1.3 Bekk C: Botnetjernsbekken 

Botnetjernsbekken renner sørvestover fra Botnetjern og renner ut i østenden av Råsjøen. 

Bekken har et fall på 24 meter fordelt på ca. 1,2 km (målt i UT.no). Botnetjernsbekken har en 

del lik morfologi med Bekk A og B, men har et mindre nedbørsfelt og er mer utsatt for tørke. 

Bekken renner under en betongbru mellom stasjon C3 og C4, men dette opererer ikke som 

noe vandringshinder (figur A7). Stasjon C1–C4 har et noenlunde jevnt fall, med en del 

småstryk og kulper preget av grus, småstein og noen større steiner innimellom. Stasjon C5–

C6 er noe mer flatt og sakteflytende, med større og dypere kulper innimellom. Her er også 

rikelig med gytesubstrat. For øvrig finnes det gode gytemuligheter i alle stasjonene. Ovenfor 

stasjonene derimot renner bekken svært sakte gjennom myrområder, med mudderbunn som 

gir dårligere gyteforhold enn ved studiestrekket (figur A8).  

  

Figur A7 (t.h.): Bekken renner under betongbru mellom stasjon C3 og C4.  

Figur A8 (t.v.): Områdene ovenfor stasjon C6 (ovenfor studiestrekket) er preget av myr og mudderbunn med 

dårlige gyteforhold.  

 

A1.4 Bekk D: Trasletjernsbekken 

Trasletjernsbekken renner sørover fra Trasletjern og ender opp i nordvest-enden av Råsjøen 

ved en vik som munner ut i utløpet at Råsjøen. Bekken har et fall på 37 meter fordelt på ca. 
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1,8 km (målt i UT.no). Stasjon D1 og D2 er bratte med mye hastighet på vannet, og er preget 

av store blokker og fossefall. Et fossefall mellom stasjon D1 og D2 kan operere som et 

vandringshinder, spesielt på lav vannstand og for småfisk (figur A9). Det er begrenset med 

egnet gyteareal i forhold til i de andre bekkene. Nederst der bekken renner ut i Råsjøen, 

splitter bekken opp og renner ut i en vifteformasjon. I denne vifteformasjonen er det rikelig 

med gytesubstrat i motsetning til resten av bekken.   

  

Figur A9: Foss mellom stasjon D1 og D2 utgjør en vandringsbarriere ved lav vannføring. 
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A.2. Koordinater til innsjøer i nedbørsfeltet 

Tabell A1: Koordinater for innsjøene i nedbørsfeltet til studiebekken. X og Y er koordinater i UTM WGS 84 

(tallene er hentet fra NVE sin innsjødatabase). 

 

 

 

 

A.3. Analysemetoder på lab 

 

Tabell A2: Oversikt over analysemetoder brukt for de forskjellige kjemiske parameterne som ble målt på 

VestfoldLAB AS. * LAl = RAl – ILAl ** ANC =(Ca+Mg+Na+K) – (SO4+Cl+No3)  
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A4. Egg 

 

Figur A10: Scatterlott av målte gjennomsnittlige eggstørrelser (mm) mot fiskelengde (mm) med fargekode etter 

bekketilhørighet. Bekk A (Elsjøbekken): n = 16, Bekk B (Stårsjøbekken): n = 6, Bekk C (Botnetjernsbekken): n = 

15, Bekk D (Trasletjernsbekken): n = 12. Hvert punkt representerer et snitt av 10 egg fra et fiskeindivid. 
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Figur A11: Plott som viser eggdiameter korrelert med tørrvekt. To «uteliggere» er markert med ring. 

Uteliggerne viser at et sett med egg fra Trasletjernsbekken (Bekk D) hadde høy tørrvekt i forhold til diameter, 

mens et annet sett egg fra Botnetjernsbekken (Bekk C) hadde høy diameter i forhold til tørrvekt. Forklaringen 

kan være at settet med egg fra Trasletjernsbekken (Bekk D) hadde svellet i kontakt med vann, og at settet med 

egg fra Botnetjernsbekken var fra en fisk som enda ikke var i rennende stadium. 
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A5. Kjønnsfordeling hos registrert gytefisk i bekkene 2020 

Tabell A3: Oversikt over registrert gytefisk og kjønnsfordeling hos gytefisk innenfor gyteperioden. Legg merke til 

at det er en overvekt av hunner i samtlige bekker og at det ikke er registrert gytende hannfisk i bekk D.    

 

 

A6. CAS-analyser 

 

Tabell A4: Utdrag av input-fila som ble brukt i CAS-analysene.  
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Tabell A5: AIC-tabell for CAS-analysene.  
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Tabell A6: Parameterestimater for toppmodellen i CAS-analysene for prediktert årlig overlevelse og prediktert 

årlig sannsynlighet for å migrere til annen bekk (tab. A5).  
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A7. Vannprøver for alkalitet og pH høsten 2020 

Alkalitet viste en stabilt lav trend med verdier mellom 0,038 (bekk D) og 0,3 mmol/L (bekk 

B) i alle bekkene, men hadde et stort hopp i samtlige bekker mellom 14. og 30. september der 

nivåene nådde over 0,8 mmol/L i alle bekkene bortsett fra bekk A som ikke hadde noen målte 

verdier over 0,5 mmol/L (figur A12). 

 

 

Figur A12: Oversikt målte verdier (9 målinger) av alkalitet (basestyrke) i mmol/L fra studiebekkene 2020, hentet 

ut fra de analyserte vannprøvene. A = Elsjøbekken (rød graf), B = Stårsjøbekken (grønn graf), C = 

Botnetjernsbekken (turkis graf), D = Trasletjernsbekken (lilla graf). En måling som ble borte fra bekk A fører til 

et brudd i grafen for denne bekken.  

 

pH-målingene viste en synkende trend i bekk B, C og D utover høsten. pH-en i bekk A holdt 

seg mer stabil og var den eneste bekken der pH ikke sank under 6 (figur A13). 
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Figur A13: Oversikt over målte verdier (9 målinger) av pH (surhetsgrad) fra studiebekkene 2020, hentet ut fra 

de analyserte vannprøvene. A = Elsjøbekken (rød graf), B = Stårsjøbekken (grønn graf), C = Botnetjernsbekken 

(turkis graf), D = Trasletjernsbekken (lilla graf). En måling som ble borte fra bekk A fører til et brudd i grafen 

for denne bekken.  

 



 

 

 


