
 

 

Masteroppgave 2024    30 stp  

Fakultetet for miljøvitenskap og naturforvaltning (MINA) 

 

 

Langtidseffekter av flatehogst på 

nedbrytning av strø 
  

Long-term effects of clear-cutting on litter 

decomposition 

Halvor Lønnum  

Skogfag  



 I 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 II 

Forord 
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Sammendrag 
På første halvdel av 1900-tallet i Norge, skjedde en omstilling fra plukkhogst og 

dimensjonshogst av gran (Picea abies), og over til bestandsskogbruk, bestående av flatehogst 

etterfulgt av planting med foredlet plantemateriale. Tidligere studier har funnet forskjellige 

økologiske effekter av flatehogst på kort sikt, men langtidseffekter av flatehogst på 

nedbrytning er det imidlertid forsket lite på. Denne studien er en del av forskningsprosjektet 

EcoForest, og undersøkte om det fantes forskjeller i nedbrytningshastighet av organisk 

materiale mellom tidligere flatehogd skog (produksjonsskog) og ikke-flatehogd (nær-

naturskog) ved hjelp av et strøposeforsøk. Nedbrytning regnes i denne studien som masse- og 

nitrogentap fra blader og nåler fra henholdsvis blåbær (Vaccinium myrtillus) og gran. Forsøket 

inkluderte 10 par av tidligere flatehogd skog og ikke-flatehogd skog på 10 lokaliteter på 

Østlandet. For å studere påvirkning av forskjellig jordfauna, hadde strøposene to forskjellige 

maskestørrelser; stor maskestørrelse vs liten maskestørrelse. Halvparten av prøvene ble samlet 

inn etter 6 måneder mens andre halvdel ble samlet inn etter 12 måneder. Massetap og 

nitrogentap ble analysert for totalt 960 prøver av blåbærblader og grannåler.  

 

Resultatene indikerer at skogtype alene, hverken påvirket massetap eller nitrogentap. 

Blåbærblader hadde høyere massetap enn grannåler etter 6 mnd, og det var en økning i 

nitrogenkonsentrasjon etter både 6 og 12 måneder. Grannåler hadde lavere massetap, og en 

økning i nitrogenkonsentrasjon etter 6 måneder, men et nitrogentap etter 12 måneder. 

Strøposene med stor maskestørrelse hadde større massetap enn liten maskestørrelse, noe som 

trolig skyldes effekter av forskjellig jordfauna, i tillegg til tap av fragmenter mellom maskene. 

Årsaken til de små eller fraværende forskjellene mellom skogtypene kan tyde på at 

sammensetningen av nedbrytersamfunnet og andre faktorer som påvirker 

nedbrytningshastigheten av blåbærblader og grannåler er relativt likt mellom skogtypene 60 

til 70 år etter hogst. 
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Abstract 
In the middle of the 20th century, there was a transition in Norway from singletree cutting to 

clear-cutting of spruce (Picea abies) followed by planting. Earlier studies have found different 

short term ecological effects of clear-cutting, however there is limited research on the long-

term effects on litter decomposition. This study is a part of the research project EcoForest, 

where managed forest is compared with near-nature forests, to see if there are differences in 

litter decomposition between the forest types through a litter-bag experiment. Decomposition 

in this study is considered as mass loss and nitrogen loss from leaves from bilberry 

(Vaccinium myrtillus) and needles from spruce. The experiment included 10 pairs of managed 

forest and near-nature forest on 10 locations in Østlandet (Norway). The litter bags had two 

different mask size to study the effects of different soil fauna. Half of the samples were 

collected after 6 months, and the other half after 12 months. Mass loss and nitrogen loss were 

analyzed on a total of 960 samples of leaves from bilberry and needles from spruce.  

 

The results indicates that forest type neither have effects on mass loss or nitrogen loss. Leaves 

from bilberry had higher mass loss than needles from spruce after 6 months, and an also 

increase in the nitrogen contents for both 6 and 12 months. Needles from spruce however had 

a less mass loss, in addition to nitrogen increase after 6 months, but a nitrogen loss after 12 

months. The large mask-size had higher mass loss than the small mask-size, something that 

probably due to effects of different soil fauna and loss of fragments trough the masks. The 

reason for the small and absent differences between the forest types indicates that the 

composition of the decomposer society and other factors who affect the decomposition of 

bilberry leaves and spruce needles, is relatively similar between the forest types after 60 to 70 

years since the clear-cutting. 
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1.0 Innledning 

Boreale skoger er et av de viktigste karbonlagrene vi har globalt sett, hvor karbon blir lagret i 

stående biomasse over bakken og som jordkarbon under bakken. Mesteparten av de norske 

skogene er en del av det boreale barskogbeltet, som strekker seg langs polarsirkelen og dekker 

omtrent 30% av skogarealet på global skala (Crowther et al., 2015; Kausrud et al., 2022). 

Nærmere 60-80 prosent av karbon i boreale skoger er lagret i jorden (Bartlett et al., 2020; Pan 

et al., 2011). Karbonsykluser i skog er kompliserte, og vurderinger av i hvilken grad skogbruk 

bidrar til netto karbonutslipp eller karbonlagring er blant annet avhengig av 

forvaltningsregime og substitusjonseffekter (Eriksson et al., 2007). I dag dekker de boreale 

skogene mer enn halvparten av tømmervolumet på global skala (Gauthier et al., 2015), og 

innehar i tillegg viktige økosystemtjenester for befolkningen (Mery et al., 2010). Betydningen 

av et aktivt skogbruk er stor, noe som fører med seg behov for økt kunnskap omkring hvordan 

skogbruk påvirker økosystemet. Uvissheten om hvordan produksjonsskog påvirker 

jordsmonnet er intet nytt tema, i 1938 tok Agnar Barth opp problemstillingen og stilte seg 

kritisk til hvordan ensjiktet skog påvirket jordsmonnet negativt (Nygaard & Øyen, 2020). I 

ettertid har fokuset på hvordan skogbruk påvirker biologisk mangfold og økosystemet fått 

mye oppmerksomhet, noe som blant annet gjenspeiles med innføringen av Levende Skog 

Standarden i 1998 og utviklingen frem til den nyreviderte PEFC Norsk Skogstandard som 

tredde i kraft 2023 (PEFC-Skogstandard, 2022).  

 

I Norge er 37,7 prosent av arealet til lands dekket av skog, hvorav 67,7 prosent anses som 

produktiv skog, mens resterende er uproduktiv skog (SSB, 2024). Av det produktive 

skogarealet regnes 35 prosent som dominert av gran (Picea abies), 29 prosent dominert av 

furu (Pinus sylvestris) og resterende som lauvdominert (NIBIO, 2019). Mer eller mindre all 

skog i Norge har vært påvirket av menneskelig aktivitet i en eller annen form gjennom tiden, 

slik som skogbruk, beitebruk, lauving, svedjebruk, skogbrenning, oppdyrking og 

mineralutvinning (Nygaard & Øyen, 2020; Selsing, 2016). På slutten av 1800-tallet økte 

avsetning av trelast og massevirke som følge av etablering av treforedlingsindustri og skogene 

ble dimensjonshogd for å imøtekomme etterspørselen (Storaunet & Rolstad, 2020). Etter 

perioden med dimensjonshogst, ble plukkhogst vanlig frem til midten av 1900-tallet (Nygaard 

& Øyen, 2020). Rundt 1940 ble flatehogst med planting av foredlet plantemateriale den 

dominerende avvirkning- og foryngelsesmetoden og bestandsskogbruk ble en realitet. I dag er 

disse skogene det vi ofte forbinder med produksjonsskog eller kulturskog.  
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Skogstrukturen i områdene som ikke er berørt av bestandsskogbruk er kanskje det nærmeste 

vi kommer naturskog i dag, foruten om de områdene som har vært urørt i all tid. Definisjonen 

av naturskog har variert gjennom tiden, innad i land og for hvilke treslag det er snakk om. 

Rolstad et al. (2002) foreslo en generell definisjon av naturskog i Norge som: «naturskog er 

skog fremkommet ved naturlig foryngelse av stedegent genmateriale. Menneskelig påvirkning 

har funnet sted i så liten utstrekning, for så lang tid tilbake, eller utført på en slik måte, at 

skogens naturlige struktur, sammensetning og økologiske prosesser ikke er endret i vesentlig 

grad». Naturskog skiller seg på flere måter fra produksjonsskog, hvor skogstrukturen blir 

påvirket av skjøtsels- og behandlingsmetoder. Med det blotte øye vil man kunne se at 

bestandsskogbruk påvirker landskapsbilde og danner romlige mønstre i naturen. Det vi 

imidlertid ikke kan se like enkelt er forskjeller i miljøforhold mellom naturskog og 

produksjonsskog. Etter en flatehogst vil man blant annet få større lokale miljøendringer som 

konsekvens av økt vind- og lyseksponering og endret fuktighetsforhold i jorda (Økland et al., 

2003). Viktige livsmiljøer kan forsvinne som direkte konsekvens av treuttaket (Gjerde et al., 

2022), men dette er også sterkt avhengig av indirekte faktorer som topografi, tresjikt og 

klimatiske forhold (Rydgren et al., 1999). Naturskog har i motsetning til produksjonsskog i 

mange tilfeller utviklet et mer variert tresjikt med aldersforskjeller, hvor små og store 

forstyrrelsesdynamikker skaper åpne glenner hvor ny skog etableres (Yamamoto, 2000). I 

tillegg til større andel biologisk viktig død ved og artsdiversitet i feltsjiktet (Asplund et al., 

2024). Glennedynamikken fører blant annet til endringer i mikroklima, hvor lys, fuktighet og 

temperatur kan variere i stor grad innenfor samme område, noe som påvirker økosystemet 

over og i jorden (Yamamoto, 2000). Strukturelle forskjeller mellom naturskog og 

produksjonsskog kan med andre ord være betydelige, og påvirker antageligvis de ulike 

prosessene i økosystemet, slik som nedbrytning. 

 

Mesteparten av organisk materiale i skog tilføres av overjordiske planter som mister blader og 

tilfører jordnedbrytere næring slik at omdanningen begynner (Gessner et al., 2010).  

Nedbrytning av organisk materiale er en tidkrevende prosess hvor både kjemiske og 

strukturelle sammensetninger endres (Berg, 2000). Nitrogen, en viktig del av næringsstoffene 

i organisk materiale er essensiell for mikrobers vekst, reproduksjon og overlevelse (Booth et 

al., 2005). Forholdet mellom karbon og nitrogen (C/N) er et mål på sammensetningen av 

karbon- og nitrogenkonsentrasjon i jord. Lavt C/N forhold, som indikerer høy 

nitrogenkonsentrasjon relativt til karbon (Chapin et al., 2011), fører til høyere 

nedbrytningshastighet enn ved et høyt C/N forhold (Booth et al., 2005). Denne effekten er 
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imidlertid avhengig av tid. Tidligere studier har vist at nedbrytningshastigheten akselererer 

raskere i den tidlige fasen av nedbrytning dersom materialet er nitrogenrikt enn hvis det er 

nitrogenfattig, men at nedbrytningen ved senere faser går raskere med nitrogenfattig materiale 

(Berg & McClaugherty, 2008; Enríquez et al., 1993). Videre er nedbrytningshastighet høyest 

for organisk materiale med høy nitrogenkonsentrasjon og lavt innhold av sekundære 

forbindelser (Moorhead & Sinsabaugh, 2006). Mikrober som lever av karbon fra strø har 

evnen til å hente nitrogen fra andre deler av jordmiljøet. Dette kan føre til at nitrogeninnholdet 

i strøet øker i de innledende delene av nedbrytningsfaen (Berg & Staaf, 1981). I tillegg kan 

heterotrofe nitrogenfikserende bakterier benytte atmosfærisk nitrogen til fordel for deres 

reproduksjon, noe som også kan gi økt nitrogeninnhold i strøet (Crews et al., 2000; Purahong 

et al., 2016). Med økt nitrogentilgang vil det skje en endring i sammensetningen av 

nedbrytere, hvor bakteriesamfunnet blir styrket på bekostning av soppsamfunnet (Maaroufi et 

al., 2018; Shaw et al., 2019; Tonjer et al., 2023). Dette kan resultere i økt akkumulering av 

organisk materiale og reduksjon i mikrobiell biomasse (Treseder, 2008). Oppsummert, 

understreker tidligere studier at nitrogeninnhold er essensielt for nedbrytning og påvirker 

sammensetningen av mikrobielle samfunn og nedbrytningshastighet, noe som er viktig når 

man skal studere utviklingen av nitrogenkonsentrasjon mellom forskjellige skogtyper. 

 

Nedbrytning av organisk materiale kan deles inn i tre faser; først har man en utvaskingsfase 

av lettløselige forbindelser, deretter en fragmenteringsfase hvor større deler av organisk 

materiale blir brutt ned og blandet i jord av jordlevende dyr, og til slutt kjemisk nedbrytning 

hvor sopp og bakterier bryter ned tyngre nedbrytbare forbindelser (Chapin et al., 2011). Sopp 

og bakterier er de viktigste driverne for kjemisk nedbrytning av organisk materiale i jord, og 

kan stå for nærmere 95% av all nedbrytning og respirasjon utført av nedbrytere (Chapin et al., 

2011). Sopp har ulike funksjoner, og overordnet skiller man gjerne mellom generalistiske 

sopper som bryter ned lettløselige forbindelser, og spesialiserte sopper som bryter ned tyngre 

nedbrytbare forbindelser (Moorhead & Sinsabaugh, 2006).   

 

Nedbrytere av organisk materiale i skog deles gjerne inn etter størrelse. Mikrofauna består av 

organismer mindre enn 0,1 mm slik som encellede organismer (protozer) og flercellede 

organismer (nematoder) som livnærer seg på sopp og bakterier (Vickerman, 1992). 

Mesofauna er jorddyr i størrelsesorden 0,1-2 mm og består blant annet av spretthaler og midd 

(Chapin et al., 2011). Spretthaler er i størrelsesorden 0,5-4 mm og spiser bakterier, 

planterester og mikroorganismer, sopphyfer- og sporer (Pommeresche & Fjellberg, 2011; 
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Walter & Proctor, 1999). Jordlevende midd er i størrelsesordenen 0,2-0,8 mm og bidrar til 

næringssirkulasjon mellom planter og andre mikroorganismer, de spiser og flytter sopp- og 

bakterier rundt i jorden og gjør næringsstoffer tilgjengelig for andre nedbrytere (Walter & 

Proctor, 1999). Makrofauna er gruppen med nedbryterne større enn 2 mm og omfavner blant 

annet meitemark, biller, edderkopper og snegler. Makrofaunaen har ulike funksjoner, de 

hjelper til med fragmentering av organisk materiale slik som de andra faunaene (Lavelle et al., 

1997), men kanskje viktigst bedrer de jordstrukturen ved å skape ganger i jorden som er 

viktige for luft og vannsirkulasjon (Beare et al., 1992; Chapin et al., 2011). For å studere 

hvordan nedbryterfaunaen påvirker nedbrytning, blir ofte strøposeforsøk med forskjellige 

maskestørrelser benyttet (Bokhorst & Wardle, 2013; Nanda et al., 2009). Forskjellige 

maskestørrelser fører til at nedbrytere med kroppsstørrelse større enn maskestørrelsen blir 

utelukket fra nedbrytningsstudiet, noe som kan bidra til å forstå nedbrytningsprosesser 

(Bocock, 1964; Bokhorst & Wardle, 2013; Nanda et al., 2009). Med andre ord innehar 

nedbrytere ulike funksjoner og sammensetningen av disse vil kunne påvirke 

nedbrytningshastigheten. 

 

Målet med denne studien var å studere langtidseffekter av flatehogst på nedbrytning av strø, 

som i dette tilfellet var blader og nåler fra henholdsvis blåbær (Vaccinium myrtillus) og gran. 

Det ble benyttet to forskjellige maskestørrelser for å se om utelukkelse av enkelte nedbrytere 

påvirket nedbrytningen. Strøet lå utendørs i felt i 6 og 12 måneder (mnd) før det ble gjort 

målinger for massetapet og nitrogentap for å undersøke forskjeller i massetap mellom 

skogtypene. For å undersøke dette satte jeg opp følgende hypoteser:  

 

1) Nedbrytning av strø går raskere i skog som ikke er flatehogd (NN), enn i skog som 

tidligere er flatehogd (CC).  

2) Blåbærblader har høyere massetap og nitrogentap enn grannåler ved 6 mnd. 

3) Strøposer med stor maskestørrelse har høyere massetap enn strøposer med liten 

maskestørrelse. 
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2.0 Material og metode 

2.1 Studieområde 

Min masteroppgave er gjennomført på prøveflater på det allerede etablerte EcoForest-

prosjektet som hadde oppstart i 2021. Prøveflatene er etablert på ti ulike lokaliteter på 

Østlandet i Norge, hvor hver lokalitet har parvise prøveflater på 225 m2 hver (totalt 20 

prøveflater). De parvise prøveflatene er delt inn etter skogtilstander som representerer ikke-

flatehogd skog (NN), og skog som tidligere er flatehogd (CC) (Tabell 1) etter gjeldende 

feltinstruks for EcoForest-prosjektet (Asplund et al., 2024). For hver parvise prøveflate ble det 

satt kriterier for utplukking og plassering av prøveflatene; boniteten skulle være mellom G14-

G17 på H40-systemet, det skulle være lik jorddybde, jordtype, vegetasjonstype, hellingsgrad 

og himmelretning. For lokalitetene som tidligere var flatehogd skulle det ikke være tegn til at 

det var utført grøfting, tynning eller billeangrep i bestandet, og den siste sluttavvirkningen 

skulle være fra mellom 1950 og 1960 tallet. Skogtilstanden i ikke-flatehogd skog 

representerte nær-naturskog hvor det ikke var tegn av menneskelig aktivitet fra nyere tid eller 

uttak av død ved.  

 

Dominerende treslag for alle lokaliteter var gran, med varierende innslag av furu, bjørk 

(Betula pendula) og rogn (Sorbus aucupaia). Dominerende vegetasjonstype for alle lokaliteter 

var blåbærskog, med et bunnsjikt dekket av furumose (Pleurozium schreberi), etasjemose 

(Hylocomium splendens) og fjærmose (Ptilium crista-castrensis). Prøveflatene ble fordelt 

over et stort geografisk område, i fylkene Innlandet, Buskerud, Akershus og Østfold. Den 

nordligste prøveflaten var lokalisert på Hemberget i Våler kommune, mens den sørligste 

prøveflaten var lokalisert i Halden kommune (Figur 1; Tabell 1).  
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Figur 1: Kart over hvor de parvise prøvefeltene er lokalisert, numrene samsvarer med parnumrene i Tabell 1 

(Illustrasjon: Johan Asplund) 

Tabell 1: Oversikt over lokaliteter med posisjon (kommune, fylke, breddegrad, lengdegrad og høyde 

over havet) samt skogtype. 

Par Lokalitet Kommune (Fylke) Skogtype 
Breddegrad 

(°N) 

Lengdegrad 

(°Ø) 
hoh 

1 
Skotjernfjell Lunner (Akershus) NN 60,2422 10,796 602 

Skotjernfjell Nannestad (Akershus) CC 60,2413 10,8084 577 

2 
Gullenhaugen Gran (Innlandet) NN 60,3526 10,7966 668 

Gullenhaugen Gran (Innlandet) CC 60,37 10,7872 590 

3 
Hemberget Våler (Innlandet) CC 60,9211 12,1889 580 

Hemberget Våler (Innlandet) NN 60,9151 12,2065 580 

4 
Braskereidfoss Våler (Innlandet) NN 60,7398 11,9285 426 

Braskereidfoss Våler (Innlandet) CC 60,7476 11,9264 333 

5 
Särkilampi Kongsvinger (Innlandet) NN 60,1877 12,508 360 

Särkilampi Kongsvinger (Innlandet) CC 60,2005 12,5281 378 

6 
Øytjernet Gjøvik (Innlandet) NN 60,8389 10,3812 644 

Øytjernet Gjøvik (Innlandet) CC 60,8432 10,409 663 

7 
Tretjerna Søndre Land (Innlandet) NN 60,5836 10,2265 469 

Tretjerna Søndre Land (Innlandet) CC 60,5773 10,2285 516 

8 
Halden Halden (Østfold) NN 59,0798 11,5465 213 

Halden Halden (Østfold) CC 59,0798 11,5595 205 

9 
Blåfjell Asker (Akershus) NN 59,7831 10,3813 290 

Blåfjell Asker (Akershus) CC 59,788 10,3865 322 

10 
Storås Krødsherad (Buskerud) NN 60,2591 9,7007 490 

Storås Krødsherad (Buskerud) CC 60,2615 9,7091 423 
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2.2 Feltdesign 
Hver prøveflate besto av seks tilfeldige plasserte subplot, og på hvert subplot ble to sett med 

fire strøposer per sett (n=960) lagt ned (Figur 2). Strøposene som ble benyttet hadde to ulike 

maskestørrelser hvorav stor maskestørrelse var 1 mm, mens liten maskestørrelse var 50 µm 

(0,05 mm). Dette for å kunne studere effekten av jordmesofauna opptil 1 mm. Blåbærblader 

og grannåler ble hentet fra Vardåsen i Ås (Ås kommune) og lufttørket ved romtemperatur. 

Strøposene ble fylt med henholdsvis et gram blåbærblader (n=480) eller grannåler (n=480). 

Begge maskestørrelser ble benyttet for begge strøtyper, altså endte jeg opp med fire ulike 

posetyper; gran-stor maske, gran-liten maske, blåbær-stor maske og blåbær-liten maske. 

Strøposene ble lagt ut i alle subplot mellom 2-13. november 2021. På hver prøveflate ble 

temperatur registrert med intervaller på 15 min ved hjelp av temperatur-logger (TOMST s.r.o, 

Praha, Czech Republic). Denne registrer temperatur 8 cm ned i jorda, samt 2 cm og 15 cm 

over jorda. I denne oppgaven benyttes data fra temperatur registrert 2 cm over bakken 

ettersom dette er temperaturen nærmest strøposene. 

 

 

Figur 2: Illustrasjon av oppsett for plot og subplott (Illustrasjon: Marie David) 

 

2.3 Prøvetaking 

I min oppgave har jeg analysert innholdet fra strøposene hentet inn ved 6 og 12 mnd. Ved 

utlegging ble strøposene lagt oppå det organiske strølaget for å simulere en mest mulig 

naturlig startfase på nedbrytningsprosessen. Ved 6 mnd ble strøposene gravd ned 2 cm i det 

organiske jordsjiktet for å etterligne den naturlige utviklingen og som beskyttelse mot 

påvirkninger fra dyr. Mellom 13-24. mai 2022 (ved 6 mnd) ble det samlet inn prøver fra 120 

subplot med 2 sett strøposer, mellom 22. oktober til 2. november 2022 (ved 12 mnd) ble 
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prosessen gjentatt og prøver fra 120 subplot med 2 sett strøposer ble samlet inn på nytt, totalt 

ble det samlet inn 960 prøver. Etter strøposene var samlet inn ble de fryst i flytende N2 

(nitrogengass) og oppbevart ved -80 °C inntil de ble frysetørket i 48 timer. Prøvene ble så lagt 

til lagring ved -20 °C og uten lyseksponering. 

 

2.4 Innveiing 

Strøposene ble deretter klippet opp og veid parvis for hvert plott i en randomisert rekkefølge 

for skogtype og strøtype for å sikre seg mot eventuelle systematiske feil som kan påvirke 

resultatet skjevt. For å ta høyde for endringer av luftfuktighet i rommet under veiing, ble det 

benyttet fem eksterne kontrollprøver for hver strøtype (n=10). Disse lå i samme rom som 

veiingen ble gjennomført i, og ble veid daglig før og etter innveiing (råvekt). Etter endt 

innveiingsøkt ble kontrollprøvene tørket på 70 °C i 48 timer (tørrvekt). Disse to vektene 

dannet grunnlaget for en kontrollfaktor per strøtype per dag, faktoren var; tørrvekt dividert på 

råvekt. Etter innveiingen ble prøvene lagt i små papirposer og oppbevart i fryseskap frem til 

den videre behandling.  

 

2.5 Karbon og nitrogenanalyse 

Etter innveiingen ble prøvene hentet fra fryseskapet og akklimatisert i en eksikator før de ble 

pulverisert ved hjelp av kulemølle (RETSCH Blander Mill MM400). Jeg kjørte 

blåbærbladene i kulemøllen på 2000 o/min over 3 minutter, mens grannålene ble kjørt på 

2000 o/min over 5 minutter for at begge strømassene skulle få tilnærmet lik fraksjonsstørrelse. 

For å hindre forurensing av prøvene, vasket og rengjorde jeg utstyret med vann og etanol 

mellom hver rotasjon for oppmaling. De oppmalte prøvene ble deretter oppbevart i fryseskap 

frem til veiing for nitrogen- og karbonanalyse. Prøvene ble oppbevart i eksikator før 5 mg 

(±0.5 mg) av prøvene ble veid opp og plassert i en tinnbåt. Tinnbåten ble brettet sammen og 

lukket før den ble komprimert for å fjerne eventuell luftbobler inne i prøven. Prøvene på 5 mg 

ble deretter analysert ved hjelp av vario Micro Cube elemental analysator (Elementar 

Analysensysteme GmbH, Hanau, Tyskland) der resultatene blir presentert som prosentvist 

innhold av nitrogen og karbon for hver enkelt prøve. 
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2.6 Dataanalyse 

Jeg testet mine hypoteser i R-studio (Versjon 2023.12.0+369) ved å benytte lme4-pakken, 

hvor jeg valgte en «mixed effects» logistisk regresjonsmodell gjennom «glmmTMB» pakken i 

R-studio for å teste hypotese 1 og 3. For hypotese 2 benyttet jeg en lineær blandet modell 

gjennom «LMM» pakken i R-studio. For å teste hypotese 1 og 3 ble massetap i prosent av 

startvekt benyttet som responsvariabel. Forklaringsvariablene var skogtype, maskestørrelse, 

innsamlingstidspunkt, strøtype og temperatursum (growing degree days, GDD). 

Temperatursum brukes for å beregne akkumulert temperatur, hvor temperatur over 5 °C for 

hver dag blir summert for en periode, som i dette tilfellet tilsvarer temperatursum for 6 mnd 

og 12 mnd. For hypotese 2 testet jeg om blåbærblader har høyere nitrogeninnhold enn 

grannåler for begge skogtyper. Nitrogentap benyttes som responsvariabel og regnes her som 

prosent av startvekt. Videre gjennomførte jeg visuell vurdering av residualer for modellene og 

bekreftet normalfordeling før jeg vurderte signifikansen av alle variabler ved hjelp av en 

toveis Anova-analyse, nærmere bestemt chi-kvadrat test. Skogtype, strøtype, maskestørrelse, 

innsamlingstidspunkt og temperatursum benyttes som forklaringsvariabel. Lokalitet, plot-ID 

og subplot ble benyttet som tilfeldige variabler for alle hypotesene. 
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3.0 Resultater 

3.1 Skogtypens påvirkning på massetap 

Skogtype alene hadde ingen signifikant effekt på massetap (Tabell 2, Figur 3a), mens 

maskestørrelse, innsamlingstidspunkt og strøtype alle hadde effekter (Tabell 2). 

Temperatursum hadde ingen effekt på massetap.  

 

Tabell 1: Chisq og P-verdier (i parentes) for mixed-effects logistisk regresjonsmodell og lineær 

blandet modell med henholdsvis massetap og nitrogentap som responsvariabler, og skogtype, 

maskestørrelse, innsamlingstidspunkt, strøtype og temperatursum som forklaringsvariabler, lokalitet, 

plot-ID og subplot er tilfeldig effekter. Signifikante forskjeller (P-verdi<0,05) er uthevet i fet skrift. 

Forklaringsvariabler Massetap Nitrogentap 

Skogtype 

Maskestørrelse 

Innsamlingstidspunkt 

Strøtype 

Temperatursum 

Skogtype : Maskestørrelse 

Skogtype : Innsamlingstidspunkt 

Skogtype : Strøtype 

Skogtype : Temperatursum 

Maskestørrelse : Innsamlingstidspunkt 

Maskestørrelse : Strøtype 

Maskestørrelse : Temperatursum 

Innsamlingstidspunkt : Strøtype 

Innsamlingstidspunkt: Temperatursum 

Strøtype : Temperatursum 
 

0.14 (0.712) 

5.72 (0.017) 

3267.68 (<0.001) 

141.56 (<0.001) 

0.37 (0.543) 

2.89 (0.089) 

5.45 (0.020) 

0.03 (0.863) 

0.93 (0.336) 

23.41 (<0.001) 

4.23 (0.040) 

3.76 (0.053) 

258.90 (<0.001) 

2.82 (0.093) 

0.75 (0.386) 
 

0.58 (0.447) 

0.43 (0.511) 

4.13 (0.042) 

118.61 (<0.001) 

0.02 (0.878) 

0.49 (0.485) 

0.08 (0.782) 

7.03 (0.008) 

0.28 (0.596) 

6.71 (0.009) 

5.84 (0.015) 

4.57 (0.032) 

111.31 (<0.001) 

3.92 (0.047) 

4.91 (0.026) 
 

 

Blåbærblader hadde gjennomsnittlig 4 prosentpoeng høyere massetap enn grannåler (Tabell 2, 

Figur 3b).  
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Figur 3: Effekter av (a) skogtype og (b) strøtype på massetap. 

Massetapet var som forventet, høyere etter 12 mnd med et gjennomsnitt på 36,2% 

sammenlignet med 15,7% etter 6 mnd (Tabell 2, Figur 4). Ved 6 mnd var massetapet 0,75 

prosentpoeng større i tidligere flatehogd skog, enn for ikke-flatehogd skog. Ved 12 mnd var 

forskjellen motsatt og enda mindre (Figur 4). Noe som ga en liten, men signifikant interaksjon 

mellom skogtype og innsamlingstidspunkt (Tabell 2). 

 
Figur 4: Effekt av innsamlingstidspunkt og interaksjonseffekt mellom skogtype og 

innsamlingstidspunkt på massetap. 
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3.2 Strøets påvirkning på nitrogentap og massetap 

Ved 6 og 12 mnd hadde det i all hovedsak vært en økning i nitrogenkonsentrasjon for begge 

strøtyper (et negativt nitrogentap). Det var ingen signifikant effekt av skogtype alene på 

nitrogentap, men derimot en signifikant interaksjon mellom skogtype og strøtype (Tabell 2, 

Figur 5). Nitrogenopptaket for blåbærblader i tidligere flatehogd skog var gjennomsnittlig 2,0 

prosentpoeng høyere enn i ikke-flatehogd skog og opptaket økte ved 12 mnd. Grannåler 

hadde imidlertid høyest nitrogenopptak i ikke-flatehogd skog ved 6 mnd, men et nitrogentap 

ved 12 mnd (Figur 5). Nitrogentapet for grannåler ved 12 mnd var gjennomsnittlig 0,9 

prosentpoeng høyere i tidligere flatehogd skog sammenlignet med ikke-flatehogd skog. 

 

Figur 5: Effekt av innsamlingstidspunkt og strøtype på nitrogentap og interaksjonseffekt mellom 

skogtype og strøtype på nitrogentap. 

Videre viser interaksjonen mellom maskestørrelse og innsamlingstidspunkt at liten 

maskestørrelse ved 6 mnd ga gjennomsnittlig 1,6 prosentpoeng større nitrogenopptak enn stor 

maskestørrelse (Figur 6a), mens ved 12 mnd ga stor maskestørrelse gjennomsnittlig 0,9 

prosentpoeng større nitrogenopptak enn liten maskestørrelse (Figur 6a). Interaksjonen mellom 

maskestørrelse og strøtype ga blåbærblader med liten maskestørrelse gjennomsnittlig 0,9 

prosentpoeng større nitrogenopptak enn stor maskestørrelse (Figur 6b). Grannåler med stor 

maskestørrelse førte til gjennomsnittlig 1,55 prosentpoeng høyere nitrogentap enn liten 

maskestørrelse (Figur 6b).  
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Figur 6: Interaksjonseffekt mellom (a) maskestørrelse og innsamlingstidspunkt og (b) maskestørrelse 

og strøtype på nitrogentap. 

Maskestørrelse og temperatursum hadde en svak, men signifikant interaksjon på nitrogentap. 

Stor maskestørrelse ga en reduksjon i nitrogenopptak med økt temperatur, mens liten 

maskestørrelse ga en mindre reduksjon i nitrogenopptak med økt temperatur (Figur 7). 

 

 
Figur 7: Interaksjonseffekt mellom maskestørrelse og temperatursum på nitrogentap. 
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Nitrogenopptaket ble redusert med økende temperatur ved 6 mnd, mens nitrogenopptaket økte 

litt med økende temperatur ved 12 mnd (Figur 8), noe som resulterte i en signifikant 

interaksjon mellom innsamlingstidspunkt og temperatursum. 

 

 
Figur 8: Interaksjonseffekt mellom innsamlingstidspunkt og temperatursum på nitrogentap. 

Nitrogenopptaket for blåbærblader ble redusert som følge av økt temperatur, mens for 

grannåler førte økt temperatur til økt nitrogenopptak (Figur 9), noe som resulterte i en 

interaksjon mellom strøtype og temperatursum. 

 
Figur 9: Interaksjonseffekt mellom strøtype og temperatursum på nitrogentap. 



 16 

Ved 6 mnd hadde blåbærblader gjennomsnittlig 7,7 prosentpoeng høyere massetap enn 

grannåler, ved 12 mnd var effekten motsatt og grannåler hadde gjennomsnittlig 0,3 

prosentpoeng høyere massetap enn blåbærblader (Tabell 2, Figur 10). Noe som førte til en 

interaksjon mellom innsamlingstidspunkt og strøtype. 

 
Figur 10: Interaksjonseffekt mellom strøtype og innsamlingstidspunkt på massetap.  

3.3 Maskestørrelse  

Stor maskestørrelse ga gjennomsnittlig 0,9 prosentpoeng høyere massetap enn liten 

maskestørrelse (Figur 11), noe som ga en liten, men signifikant effekt på massetapet (Tabell 

2) 

 

Figur 11: Effekt av maskestørrelse på massetap. 
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Stor maskestørrelse ga gjennomsnittlig 2,2 prosentpoeng høyere massetap enn liten 

maskestørrelse ved 6 mnd (Figur 12a). Ved 12 mnd var effekten mindre, men liten 

maskestørrelse ga likevel gjennomsnittlig 0,2 prosentpoeng høyere massetap enn stor 

maskestørrelse (Figur 12a), noe som førte til en signifikant interaksjon mellom maskestørrelse 

og innsamlingstidspunkt (Tabell 2). Blåbærblader med stor maskestørrelse hadde 

gjennomsnittlig 1 prosentpoeng høyere massetap enn liten maskestørrelse (Figur 12b). 

Grannåler med stor maskestørrelse ga 1,3 prosentpoeng høyere massetap enn med liten 

maskestørrelse (Figur 12b). Noe som førte til en liten, men signifikant interaksjon mellom 

maskestørrelse og strøtype (Tabell 2). 

 
Figur 12: Interaksjonseffekter mellom (a) maskestørrelse og innsamlingstidspunkt og (b) 

maskestørrelse og strøtype på massetap.  
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4.0 Diskusjon 

I denne studien har jeg undersøkt langtidseffekter av flatehogst på strønedbrytning i 

grandominert skog, ved å studere forskjeller i massetap og nitrogentap for blåbærblader og 

grannåler i tidligere flatehogd skog og ikke-flatehogd skog. Tidligere studier har funnet 

forskjellige økologiske effekter av flatehogst på kort sikt, blant annet både positive og 

negative endringer i flora (Hannerz & Hånell, 1997; Pykälä, 2004), økt karbonutslipp (Vestin 

et al., 2020), kortsiktige endringer i næringsbalansen (Palviainen et al., 2005; Waldrop et al., 

2003) og forskjeller i bunnvegetasjon, miljøforhold, skogstruktur og feltsjikt mellom 

naturskog og produksjonsskog (Asplund et al., 2024; Gjerde et al., 2022; Økland et al., 2003). 

I tillegg har det blitt funnet at ektomykorrhizale sopper, en viktig bidragsyter til nedbrytning 

(Kyaschenko et al., 2017), kan ha omtrent samme tilstedeværelse i produksjonsskog som i 

naturskog 30-50 år etter hogst (Varenius et al., 2016), mens artsdiversiteten i 

ektomykorrhizasamfunnet øker med trealder (Kyaschenko et al., 2017). Langtidseffekter av 

flatehogst på nedbrytning finnes det imidlertid lite forskning på, så min studie kaster lys over 

temaet og drøfter interessante funn. 

 

I motsetning til min første hypotese, fant jeg ingen forskjell i massetapet mellom tidligere 

flatehogd skog og ikke-flatehogd skog. En av grunnene til dette kan være at det ikke er 

spesielt stor variasjon i strømangfoldet mellom skogtypene og at forskjeller i miljøforhold er 

små. Begge skogtyper var grandominert med blåbærskog som dominerende vegetasjonstype, 

hvor en stor andel av naturlig strø består av grannåler, dermed kan forskjeller i dominerende 

nedbrytersamfunn mellom skogtypene være små. Forskjeller i sammensetning av 

bakteriesamfunn mellom skogtyper har tidligere blitt funnet å variere. Denne effekten 

skyldtes i hovedsak forskjellig undervegetasjon snarere enn effekten av skogtype i seg selv 

(Xiao et al., 2022). Asplund et al. (2024) studerte forskjeller i skogstruktur og andel død ved 

med samme prøveflater som meg. Forfatterne fant større dekning av karplanter i feltsjiktet, 

høyere andel biologisk viktig død ved, større variasjon i tresjiktet og større variasjon i 

lysforhold i den ikke-flatehogde skogen enn i den tidligere flatehogde skogen (Asplund et al., 

2024). Dette er effekter man skulle tro bidro til raskere nedbrytning i ikke-flatehogd skog, 

men de gjenspeiler seg kanskje ikke i et strøposeforsøk. Effekten av «Home field advantage» 

kan i mitt tilfelle være forklarende. Tidligere studier har vist at nedbrytersamfunnet har evnen 

til å spesialisere seg på nedbrytning av strø som allerede eksisterer naturlig innenfor samme 

område (Asplund et al., 2018; Ayres et al., 2009). Dette faktum, og at begge skogtyper i mitt 

tilfelle er grandominert med blåbærskog som vegetasjonstype kan forklare hvorfor jeg ikke 
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ser tydeligere forskjeller mellom skogtypene. Mine resultater står i motsetning til et lignende 

forsøk av Purahong et al. (2014), som fant at produksjonsskog bidro til høyere 

nedbrytningshastighet av strø enn i urørt skog. I dette tilfellet forklarte imidlertid forfatterne 

resultatene med et større treslagsmangfold som bidro til bedre strøkvalitet i produksjonsskog. 

En blanding av bartrær og lauvtrær kan føre til en strøsammensetning med både høyt og lavt 

C/N-forhold, noe som totalt sett kan gi høyere nedbrytningshastighet. I motsetning til min 

studie benyttet Purahong et al. (2014) stedegent strømateriale, som kan ha gitt forskjeller i 

startkonsentrasjon av C/N-forhold og andre næringsforhold som kan ha påvirket resultatene. 

Dette kan forklare hvorfor jeg ikke oppnådde liknende resultater. Selv om skogtype alene ikke 

viser effekt på massetapet, kan sammensetningen av nedbrytersamfunnet belyse viktige 

egenskaper for nedbrytning mellom skogtypene. 

 

Ektomykorrhizale og saprotrofe sopper er viktige drivere for nedbrytning av organisk 

materiale (Kyaschenko et al., 2017). Tidligere studier har funnet en kortsiktig reduksjon av 

ektomykorrhiza som direkte konsekvens av flatehogst (Grebenc et al., 2009), og at saprotrofe 

sopper øker i omfang som følge av økt næringstilgang og mindre konkurranse (Bödeker et al., 

2016). Dette skiftet kan føre til økt nedbrytningshastighet (Kyaschenko et al., 2017). Med 

økende bestandsalder blir imidlertid denne effekten reversert, altså økt omfang av 

ektomykorrhiza, og redusert omfang av saprotrofe sopper (Kyaschenko et al., 2017). Tidligere 

studier har funnet at tilstedeværelsen av ektomykorrhizasamfunnet i 30-40 år gammel 

produksjonsskog kan være den samme som i naturskog (Varenius et al., 2016). I tillegg endres 

ektomykorrhizasamfunnet med trealder, hovedsakelig med en økning i artsdiversitet, mens 

artsdiversitet i soppsamfunnet avtar med trealder (Kyaschenko et al., 2017). Ettersom jeg ikke 

har analysert hvilke sopper som var til stede i min studie, kan jeg ikke med sikkerhet fastslå 

hvordan tilstedeværelsen av sopp og ektomykorrhiza mellom skogtypene påvirket massetapet. 

Men med hensyn til tidligere funn er det naturlig å tro at ektomykorrhizasamfunnet er høyere i 

ikke-flatehogd skog enn i den tidligere flatehogde skogen, men at dette kanskje ikke påvirket 

nedbrytningshastigheten i like stor grad som soppmangfoldet. Selv om artsdiversitet i 

soppsamfunnet kan avta med økt trealder, ser det ikke ut som om dette har påvirket 

nedbrytningshastigheten, kanskje kan andre deler av jordsamfunnet forklare sammenhengen. 
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Toverud (2023) studerte nematoder i de samme feltene som jeg benyttet, og fant at ikke-

flatehogd skog hadde et mer komplekst næringsnett enn tidligere flatehogd skog, og at 

tidligere flatehogd skog hadde høyere forekomst av bakterieetende nematoder enn ikke-

flatehogd skog. Sopp var likevel den dominerende driveren for nedbryting av det organiske 

materiale i begge skogtyper (Toverud, 2023). Nematoder har viktige funksjoner for 

næringssirkulasjon i skogsjord (Wilschut & Geisen, 2021) og er blant annet en god indikator 

på mikrobiell aktivitet i jord (Neher, 2001; Van Den Hoogen et al., 2019). Økologiske 

indekser for nematodesamfunn er en anerkjent metode for å måle tilstand på økosystemet i 

jord (Bongers, 1990; Ferris et al., 2001). Funnene til Toverud (2023) gir likevel ikke utslag på 

nedbrytningshastigheten i min studie, noe jeg hadde forventet ettersom hennes funn viser at 

det er forskjeller i jordsamfunnet mellom skogtypene. Forklaringen på dette kan kanskje være 

relatert til tid, det er derfor mulig at jeg ville sett effekt av skogtype dersom forsøket hadde 

strukket seg over en lengre tidshorisont. 

 

Temperatur har viktig betydning for nedbrytning, og flere studier har funnet at økt temperatur 

øker nedbrytningshastigheten (Kirschbaum, 1995; Philben et al., 2016; Sierra et al., 2017), så 

jeg forventet en effekt av temperatur på massetapet. Tidligere studier har funnet at økt 

temperatur øker mikrobiell aktivitet (Kirschbaum, 1995), men at tilstrekkelig tilgang på 

fuktighet og oksygen er viktig i denne sammenhengen (Sierra et al., 2017). Siden tiden fra 

inkubasjon til 6 mnd (vinterhalvåret) består av lave temperaturer forventet jeg lite 

nedbrytning, men at spesielt høye temperaturer om vinteren kunne gitt en effekt med økt 

nedbrytning. I tiden mellom 6 mnd og 12 mnd (sommerhalvåret) burde jeg sett en positiv 

effekt på massetapet grunnet høye temperaturer. Det er likevel kanskje ikke så overraskende 

at jeg ikke fant effekt av temperatur på massetapet, ettersom jeg benyttet standardisert 

strømateriale fremfor stedegent strømateriale. Joly et al. (2023) fant at makroklimatiske 

forhold som temperatur, først og fremst påvirket strøkvaliteten, snarere enn nedbrytningen i 

seg selv. Denne effekten førte til høyere nedbrytningshastighet for stedegent strømateriale enn 

standardisert strømateriale. Videre understreker forfatterne at man mister disse effektene ved 

å bruke standardisert strømateriale. Hovedsakelig skyldtes dette kompliserte sammenhenger 

mellom miljøforhold og nedbrytersamfunn, og hvordan nedbryterne reagerer på disse 

forskjellene (Joly et al., 2023; Vivanco & Austin, 2008). Dette er interessante funn som kan 

tyde på at det er andre indirekte faktorer som er viktigere for nedbrytningen enn temperaturen 

i seg selv. 

 



 21 

I samsvar med deler av andre hypotese fant jeg at blåbærblader hadde signifikant høyere 

massetap enn grannåler etter 6 mnd. Effekten av tid var generelt viktig for begge strøtyper, 

blåbærblader hadde omtrent 8% større massetap enn grannåler ved 6 mnd. Dette kommer 

sannsynligvis av strøets kjemiske sammensetning og utlekking av lett løselige forbindelser 

kort tid etter inkubasjon (Bokhorst et al., 2010). Ransedokken et al. (2024) fant blant annet at 

blåbærblader inneholdt høyere andel lavmolekylære fenolforbindelser enn grannåler, og at 

lavmolekylære fenolforbindelser utgjorde 48% av massetapet hos blåbærblader etter 14 dager 

inkubasjon. For grannåler utgjorde dette massetapet 14% etter 14 dager inkubasjon, deretter 

var det små forskjeller i massetapet mellom strøtypene. Dette er en gruppe fenoler som 

mikrober effektivt bruker som energikilde og resulterer i økt nedbrytningen i starten av 

nedbrytningsfasen (Chomel et al., 2016). Oppsummert støtter tidligere studier resultatene 

mine, og viser at kjemisk sammensetning og endringer i nedbrytersamfunnet kan forklare 

forskjellene mellom de to strøtypene. 

 

Andre faktorer som påvirker nedbrytning, er forskjeller i bladstruktur og bladseighet mellom 

strøtypene. En generell regel er at bladfellene arter har høyere nedbrytningshastighet enn arter 

med eviggrønne blader (Cornelissen, 1996). Dette skyldes blant annet at bladfellende arter har 

høyere innhold av fosfor og kalium, mindre lignin, lavere C/N-forhold og lav bladseighet 

(Eichenberg et al., 2015; Krishna & Mohan, 2017; Taylor et al., 1989). Blåbærblader har 

myke og brede blader med høyt innhold av tanniner, men lavere C/N-forhold enn grannåler 

(Ransedokken et al., 2024), som er harde og med høyere innhold av lignin (Hättenschwiler & 

Vitousek, 2000). Tanniner har en negativ effekt på nedbrytere på grunn av dens toksisitet og 

fordøyelsesenzymer som kan virke skremmende for nedbrytere (Coq et al., 2010; Coulis et al., 

2009). Ved 12 mnd var forskjellene i massetap mellom strøtypene små, dette kan ha 

sammenheng med at blåbærbladene allerede hadde mistet mye av de lettløselige forbindelsene 

slik at det var mindre forskjeller i strøkvalitet mellom strøtypene. I tillegg hadde 

blåbærbladene trolig igjen innhold av tanniner, noe som reduserte nedbrytningshastigheten 

mellom 6 mnd og 12 mnd. Endringer i sammensetningen av nedbrytersamfunnet kan også ha 

påvirket denne forskjellen. Fonseca et al. (2014) fant blant annet at soppdiversiteten i 

temperert skog økte frem til 4-8 mnd inn i forsøket, men at diversiteten etter dette flatet ut. 

Det totale massetapet på gjennomsnittlig 36% for begge strøtyper ved 12 mnd stemmer 

imidlertid godt overens med tidligere funn; Purahong et al. (2016) hadde massetapet på 

nærmere 40% etter 15 mnd, Ransedokken et al. (2024) og (Asplund et al., 2018) hadde 
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omtrent 30-40% massetap etter 12 mnd for henholdsvis grannåler og blåbærblader, og 

grannåler. 

 

I motsetning til deler av andre hypotese, fant jeg ikke høyere nitrogentap for blåbærblader enn 

for grannåler etter 6 mnd. I hovedsak skjedde det en økning i nitrogenkonsentrasjon for 

blåbærblader ved 6 og 12 mnd, mens grannåler hadde et lite nitrogentap etter 12 mnd. En 

økning i nitrogenkonsentrasjon for strø er ikke uvanlig  (Chen et al., 2014; Staaf & Berg, 

1982). Organisk nitrogen er bundet i strø og må frigjøres som uorganisk nitrogen før røtter 

kan ta det opp og man oppnår nitrogentap (Ashton et al., 2010), noe mikrober bidrar til 

(Schimel & Bennett, 2004). I denne prosessen binder mikrober selv noe av nitrogenet og 

benytter det som energikilde til vekst, reproduksjon og overlevelse (Booth et al., 2005). Andre 

mikrober livnærer seg på karbon fra strøet og henter nitrogen fra andre deler av jordmiljøet 

(Berg & Staaf, 1981; Purahong et al., 2016). Tidligere studier har vist at bakterier som kan 

fiksere atmosfærisk nitrogen, også kan bidra til økning av nitrogen i strøet (Crews et al., 2000; 

Purahong et al., 2016). Død mikrobiell biomasse kan øke nitrogen- og karbonkonsentrasjonen 

i det organiske materialet (Hu et al., 2020; Miltner et al., 2012), som igjen kan øke 

næringstilgang til andre mikrober. En annen kilde til økning i nitrogenkonsentrasjon kan også 

skyldes tilføring av nitrogenholdige ekskrementer fra pattedyr. Denne effekten vil i tilfelle 

være størst frem til strøposene ble gravd ned i det organiske sjiktet ved 6 mnd. Likevel anser 

jeg den eventuelle påvirkningen som liten ettersom dette gjaldt et fåtall av prøvene. 

Oppsummert understreker funnene at en økning i nitrogenkonsentrasjon er naturlig i den 

innledende delen av forsøket.  

 

Den svake interaksjonseffekten mellom skogtype og strøtype på nitrogentapet er det vanskelig 

å finne en god forklaring på. Dette tror jeg i hovedsak skyldes forskjeller i næringsinnhold og 

kjemisk forhold mellom strøtypene, samt sammensetningen av nedbrytersamfunn mellom 

skogtypene. Videre fant jeg ingen direkte effekt av temperatursum på nitrogentap, men flere 

små interaksjonseffekter mellom temperatursum, maskestørrelse, strøtype og 

innsamlingstidspunkt. Disse effektene er det imidlertid vanskelig å finne en god forklaring på. 

En studie av Lükewille og Wright (1997) fant at økt temperatur bidro til økt nitrogentap, og 

antydet at dette kunne skyldes at økt temperatur bidro til økt mikrobiell aktivitet. Jeg fant i 

hovedsak en økning i nitrogenkonsentrasjon for blåbærblader ved 6 og 12 mnd, men et 

nitrogentap ved 12 mnd for grannåler. Forskjellen kan skyldes at mikrobiell aktivitet hos 

grannåler avtok når det lave innholdet av lavmolekylære fenolforbindelser var brukt opp og 
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biomassen besto av andre gjenstridige forbindelser. Dette kan være en god forklaring på 

hvorfor grannåler hadde et nitrogentap ved 12 mnd. Oppsummert viser resultatene at økt 

massetap ikke nødvendigvis betyr økt nitrogentap, men at det er en sammenheng i 

utviklingen. En økning i nitrogenkonsentrasjon vil som regel øke nedbrytningshastigheten i 

starten av forsøket hvis nitrogentilgangen i jordmiljøet ellers er begrenset, men vil ved senere 

tidspunkt forsinke nedbrytningen (Moorhead & Sinsabaugh, 2006). Dette kan forklare 

sammenhengen mellom massetapet og økningen i nitrogenkonsentrasjon for blåbærblader. 

 

For å kunne forstå hvordan jordfauna påvirker nedbrytningen i et strøposeforsøk er 

betydningen av maskestørrelse viktig (Bokhorst & Wardle, 2013). I samsvar med min tredje 

hypotese, fikk jeg bekreftet at stor maskestørrelse hadde signifikant høyere massetap enn liten 

maskestørrelse. Dette indikerer at mikro- og mesofauna inntil 1 mm bidro til høyere 

nedbrytningshastighet enn mikrofauna under 50 µm (0,05 mm) gjorde alene. Tidligere studier 

har funnet at mesofaunaen alene, ikke hadde signifikant effekt på massetapet hos gran- og 

bøkestrø (Asplund et al., 2018; Wise & Schaefer, 1994). Selv om det i min studie var effekt 

av maskestørrelse på massetapet, var effektene små. Dette kan tyde på at den kjemiske 

nedbrytningen utført av sopp og bakterier utgjør en stor andel av nedbrytningen i min studie, 

noe som bekreftes av tidligere studier der en har funnet andeler på nærmere 95% (Chapin et 

al., 2011; Krishna & Mohan, 2017).  

 

En annen forklaring på høyere massetap ved bruk av stor maskestørrelse kan være at 

fragmenter kan ha forsvunnet ut av strøposen (Bokhorst & Wardle, 2013; Kheirallah, 1990). I 

tillegg kan det tenkes at lettløselige forbindelser blir lettere utvasket med stor maskestørrelse. 

Disse effektene er det vanskelig å bekrefte om har påvirket mine resultater, men det kan 

hende interaksjonen mellom maskestørrelse og innsamlingstidspunkt er et resultat av dette; 

hvor stor maskestørrelse hadde høyere massetap enn liten maskestørrelse ved 6 mnd, mens 

forskjellene mellom maskestørrelsene ved 12 mnd var små. Videre kan en annen forklaring 

være at mesofaunaen har hatt større innflytelse på massetapet ved 6 mnd når strøposene lå 

over jorden, eller en kombinasjon av effektene med utvasking av lettløselige forbindelser og 

tap av fragmenter grunnet mikrobiell mineralisering.  

 

I tillegg til mikrobiell påvirkning, fant Bokhorst og Wardle (2013) en liten effekt av økt 

temperatur og økt vanninntrengning inne i strøposen for liten maskestørrelse. Effekten av 

temperatur hadde imidlertid kun betydning når strøposene ble direkte eksponert for sollys. 
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Dette er effekter som potensielt kan øke nedbrytningen. I min studie lå imidlertid strøposene 

direkte eksponert for klimaforhold frem til 6 mnd før de ble gravd ned 2 cm i det organiske 

jordsjiktet, noe de ikke gjorde i ovennevnte forsøk. Dette kan ha påvirket massetapet, men på 

en annen side etterlignet min studie en nærmere naturlig utvikling slik strø ville hatt. Med 

hensyn til de små effektene som tidligere er funnet, anser jeg derfor effekten av 

temperaturpåvirkning mellom maskestørrelsene i min studie som ubetydelige. Oppsummert 

viser funnene at stor maskestørrelse bidro til en beskjeden økning i nedbrytningshastighet, 

men at forskjellene mellom maskestørrelse er små og trolig kan skyldes tap av fragmenter 

fremfor effekten av å inkludere mesofauna. 
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5.0 Konklusjon 

Min masteroppgave belyser hvordan forskjellig skogtype kan påvirke nedbrytning av organisk 

materiale i skogsjord, noe som vil kunne bli viktig i en tid med økt oppmerksomhet på 

hvordan skogbruk påvirker økologiske funksjoner. Mine funn understreker at 

nedbrytningshastighet påvirkes av strukturelle- og næringsinnholdige forskjeller mellom ulike 

strøtyper, men at dette er tilnærmet uavhengig av skogtype. Endringer i sopp- og 

bakteriesamfunn antas også være forklaringen på dette. Strøposer med forskjellig 

maskestørrelse påvirket nedbrytningshastigheten, trolig grunnet tap av fragmenter snarere enn 

effekten av å inkludere mesofauna. Pågående forskning i EcoForest-prosjektet studerer blant 

annet nedbrytning over en lenger tidshorisont og hvordan sammensetningen av nedbrytere 

påvirker massetapet mellom skogtypene. Deres funn vil bli interessant å se i sammenheng 

med mine funn, ettersom dette kan avsløre hittil ukjente økologiske funksjoner som påvirker 

nedbrytning i skogsjord. 
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