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Sammendrag 

Siden slutten på andre verdenskrig har flatehogst vært den dominerende driftsformen i Norge. 

Det finnes en del forskning rundt effektene flatehogst har på de biologiske og økologiske 

prosessene i skogen det første tiåret etter avvirkning, men svært lite kunnskap om hvilke 

eventuelle langtidseffekter som følger av flatehogsten, etter at ny skog har etablert seg og 

vokst opp. Dette begynner vi først nå å få muligheten til å undersøke, ettersom den tidlig 

flatehogde skogen begynner å bli gammel. EcoForest er et større forskningsprosjekt med det 

formål å undersøke nettopp disse langtidseffektene av flatehogst, og hvordan det påvirker 

skogens evne til å binde og lagre karbon. Dette blir gjort ved å sammenligne grandominert 

skog (Picea abies) som ble flatehogd og plantet på 1950- og 60-tallet, med skog som aldri har 

blitt flatehogd, men som ellers er lik.  

 

I boreal skog lagres 60-80% av karbonet underjordisk, blant annet som organisk materiale i 

ulike nivåer av nedbrytning. Plantestrø fra trær er en svært viktig kilde til slikt organisk 

materiale. Plantestrø i boreale skoger er typisk rikt på lignin, et tungt nedbrytbart stoff som 

hovedsakelig finnes i plantenes cellevegger. Siden ligninet er tungt nedbrytbart, blir det 

liggende i skogjorden over lengre tid og er dermed en viktig del av karbonlagringsprosessen. 

For å undersøke potensielle langtidseffekter av flatehogst på nedbrytningen av lignin, har vi 

gjennomført et 365 dager langt strøposeforsøk. Strøposene inneholdt et standardisert 

plantemateriale av grannåler og ble fordelt utover 10 lokaliteter i Sørøst-Norge. På hver 

lokalitet var det anlagt to prøveflater, den ene i tidligere flatehogd skog og den andre i skog 

som aldri har blitt flatehogd. Det ble samlet inn 120 strøposer etter 6 måneder i felt og 120 

strøposer etter 12 måneder. Fra dette materialet ekstraherte jeg Klason-lignin.   

 

Jeg fant ingen langtidseffekt av flatehogst på hverken nedbrytningsraten av lignin, 

ligninkonsentrasjonen i plantestrøet, eller mengden lignin i forhold til nitrogen og generelt 

massetap. Dette kan indikere at flatehogst ikke fører til vesentlige langsiktige endringer i de 

forhold som påvirker nedbrytningen av plantestrø i skog. Dette kan være aspekter som for 

eksempel fuktighetstilgang, temperatur og solinnstråling, samt sammensetningen av 

nedbryter-samfunnet. Representativiteten til disse resultatene er imidlertid noe begrenset, da 

lokalitetene i forsøket ikke kan sies å være representative for flatehogd skog generelt, samt at 

nedbrytningen kun ble undersøkt over ett år. Videre undersøkelser bør granske nedbrytningen 

over lengre tid, samt se resultatene i sammenheng med de andre funnene fra EcoForest-

prosjektet.  
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Abstract 

Clear-cutting has been the most common forest management practice in Norway since the end 

of the second world war. Many studies have investigated the immediate effects of clear-

cutting, i.e. effects occurring within a decade after logging, on the biological and ecological 

processes in forests. There is however little knowledge about potential long-term effects of 

clear-cutting, and if the immediate effects following such operations persists after new forests 

have been established and fully grown. We are only now beginning to be able to empirically 

research such long-term effects, as the early clear-cut forests are getting old. EcoForest is a 

project that aims to study the long-term effects of clear-cutting on the forests ability to 

sequester and store carbon. To research this, spruce (Picea abies) forests that were clear-cut 

in the 1950s and 60s are being compared with forests that have never been clear-cut. These 

forests had the same characteristics, apart from the difference in management regimes. 

 

In boreal forests, 60-80% of the stored carbon stock is stored belowground, partly as organic 

matter in different stages of decomposition. Plant litter from trees is a very important source 

of such organic matter. Such litter is typically rich in lignin, a recalcitrant compound which is 

one of the main components in plant cell walls. Because lignin is recalcitrant, it is kept in the 

forest soil longer than many other compounds and thus constitutes an important part of the 

carbon storage in forests. To examine potential long-term effects of clear-cutting on the 

decomposition of lignin, a 365-day long litterbag experiment was established. The litterbags 

contained spruce litter collected from one location and were distributed amongst 10 locations 

in the southeastern part of Norway. On each locality, there were two plots established, one of 

which was placed in a forest that had previously been clear-cut, and the other in a forest that 

had never been clear-cut. 120 litterbags were collected after 6 months in situ, and another 120 

after 12 months. From this material I extracted Klason-lignin.  

 

I found no long-term effects of clear-cutting on the decomposition rate of lignin, the overall 

lignin content, nor on the relationship between the lignin quantity and the amount of either 

nitrogen or total mass loss. The results might indicate that the practice of clear-cutting does 

not produce significant lasting changes in the conditions that affect plant litter decomposition 

such as moisture availability, temperature, solar radiation, and the composition of the 

decomposer communities. The representativeness of this study is somewhat limited as the 

locations are not representative for clear-cut forests in general, and the decomposition was 

only examined over one year. Future research should investigate the decomposition over a 

longer time span and view these results in conjunction with the other findings of EcoForest.   
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1. Innledning 

I Norge har vi en mange hundre år lang tradisjon for skogbruk, som de seneste 150 årene har 

vært preget av en relativt intens utnyttelse av skogressursene. Frem til 1940-tallet ble 

avvirkningen i all hovedsak gjennomført som dimensjonshogst, plukkhogst eller andre former 

for selektive hogster (Nygaard & Øyen, 2020). Dette forvaltningsregimet beholdt mye av den 

strukturelle variasjonen som naturlig finnes i skog (Lie et al., 2012), men ble ofte gjennomført 

såpass kraftig at skogens stående volum ble forringet. Siden 1940-tallet har 

bestandsskogbruket, dominert av åpne foryngelseshogstformer som frøtrestillingshogst eller 

flatehogst med påfølgende planting, blitt gradvis mer dominerende. Dette skiftet i 

forvaltningsregime har hatt stor påvirkning på skogstrukturen, og har ført til at man i dag kan 

dra en skillelinje mellom begrepene «naturskog» og «kulturskog». Naturskog er etter Rolstad 

et al. (2002) definert som: «… skog framkommet ved naturlig foryngelse av stedegent 

genmateriale. Menneskelig påvirkning har funnet sted i så liten utstrekning, for så lang tid 

tilbake, eller er utført på en slik måte, at skogens naturlige struktur, sammensetning, og 

økologiske prosesser ikke er endret i vesentlig grad.» Ifølge denne definisjonen kan kun om lag 

30% av det produktive skogarealet i Norge defineres som naturskog, og majoriteten av det 

produktive arealet har i dag blitt flatehogd minst én gang (Storaunet & Rolstad, 2020). Mye av 

den eldre dimensjonshogde skogen som ikke senere er blitt flatehogd, kan i dag kategoriseres 

som naturskog eller naturnære skoger. Kulturskogbruket har på sin side som hensikt å skape 

tettere og mer homogene skoger, i form av både treslag og diameterfordeling samt vertikal og 

horisontal sjikting, enn det skogen naturlig har, og de åpne foryngelseshogstene skaper 

storskala forstyrrelser etter slutten av hvert omløp.   

 

Skogens evne til å binde og lagre karbon er en økosystemtjeneste det har blitt særlig fokus på 

med dagens karbonutslipp og et klima i endring. I 2016 ble det, basert på data fra 

Landskogstakseringen, estimert å være om lag 480 millioner tonn CO2 lagret i levende 

biomasse i Norske skoger, og nettokarbonopptak i skog i 2021 ble estimert å tilsvare 41% av 

Norges totale karbonutslipp i samme år (Søgaard et al., 2023). Det totale karbonlageret i Norge 

utgjør omtrent 0,18% av alt karbon lagret globalt, noe som er vesentlig for et land som kun 

utgjør om lag 0,07% av verdens areal (Bartlett et al., 2020). Av det totale karbonlageret i Norge 

utgjør skogen 32% (Bartlett et al., 2020) og spiller dermed en helt sentral rolle i Norges 

klimagassregnskap. Det er derfor viktig for de som forvalter skogen å forstå hvilke effekter 

skogbruk har på dens evne til å binde og lagre karbon. 

 

Det aller meste av skogsområdene vi har i Norge er boreal skog (Kausrud et al., 2022), der en 

estimerer at så mye som 60-80% av det lagrede karbonet er lagret under bakken (Kyrkjeeide 



2 
 

et al., 2020; Pan et al., 2011). Her er karbonet for det meste lagret i levende trerøtter og 

mikroorganismer tilknyttet disse (Clemmensen et al., 2013), i organisk materiale i ulike stadier 

av nedbrytning (Jurgensen et al., 1997) og som karbonholdige kjemiske forbindelser. 

Plantestrø fra trær og annen vegetasjon er en viktig kilde til organisk materiale. Særlig i boreal 

skog er dette viktig da korte vekstsesonger med lave gjennomsnittstemperaturer gir en lav 

nedbrytningsrate, noe som medfører at mye av strøet blir liggende over lengre tid og dermed 

lagrer karbon (Prescott, 2010). Nedbrytningsprosessen av plantestrø er en komplisert prosess 

bestående av tre interagerende deler; (1) utvasking av lettløselige forbindelser og abiotisk 

fragmentering av strøet, (2) biotisk fragmentering av strøet av artene i jordfaunaen og (3) 

mikrobiell kjemisk nedbrytning av de gjenværende og mer tungt nedbrytbare stoffene (Cotrufo 

et al., 2010). Denne nedbrytningsprosessen blir styrt av hovedsakelig tre elementer; de 

biotiske faktorene strøkvalitet og sammensetningen av det mikrobielle nedbrytersamfunnet, 

og abiotiske faktorer som inngår i habitatforholdene som for eksempel klima (Gessner et al., 

2010; Graça & Poquet, 2014; Wall et al., 2008). Her er både klimatiske forhold på stor skala, 

men også mikroklimatiske forhold viktige, og har stor effekt på mikroorganismene som 

bedriver nedbrytningen (Aerts, 2006). Av klimatiske forhold har spesielt temperatur og 

fuktighet stor påvirkning (Birch, 1953), der nedbrytningen generelt øker med økende 

temperatur og fuktighetsnivå (Dan et al., 2016).  

 

Strøkvalitet er betegnelsen på den kjemiske sammensetningen til planteavfallet og 

innebefatter blant annet innholdet av karbon, nitrogen og lignin i strøet, samt forholdene 

mellom dem, for eksempel forholdet lignin/nitrogen (Purahong et al., 2014). Strøkvaliteten 

påvirker både nedbrytningsraten av den totale massen til strøet, samt hvordan 

næringsstoffene mineraliseres og immobiliseres (Santa Regina & Tarazona, 2001). Videre 

bestemmer dette tilgjengeligheten av de ulike næringsstoffene for nedbryterne og dermed 

sammensetningen av det mikrobielle nedbrytersamfunnet (Graça & Poquet, 2014). Blant 

næringsstoffene er lignin regnet som ett av de mest motstandsdyktige mot nedbrytning 

(Austin & Ballaré, 2010; Swift et al., 1979). Lignin er en kompleks polymer og virker som limet 

i plantenes cellevegger, der det er bundet til cellulose og hemicellulose som lignincellulose og 

sørger for plantens stivhet og struktur (NIBIO, 2018).  

 

Hvordan lignininnhold i strø påvirker nedbrytningen er noe omdiskutert og i dag foreligger det 

to motstridende hypoteser (Hall et al., 2020). Tradisjonelt sett har lignin blitt sett på som den 

mest begrensende faktoren på den overordnede nedbrytningsraten av planteavfall (Hall et al., 

2020; Purahong et al., 2014; Steffen et al., 2007; Trum et al., 2010). Dette ble antatt å være 

som et resultat av ligninets binding til cellulosen og hemicellulosen. Etter at større mengder 
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lett nedbrytbare stoffer som nitrogen og ubeskyttede karbohydrater er blitt borte, vil 

nedbryterne begynne å bryte ned mer cellulose og hemicellulose. For å få tak i disse stoffene 

må imidlertid først ligninet brytes ned. Ligninet vil dermed virke begrensende på den 

overordnede nedbrytningsraten (Berg & Staaf, 1980; Talbot & Treseder, 2012). Denne 

hypotesen har med tiden blitt utfordret, og en alternativ hypotese sier at ligninet brytes raskest 

ned i begynnelsen av nedbrytningsprosessen som følge av ko-metabolsk nedbrytning med lett 

nedbrytbare karbohydrater. På denne måten er det tilgjengeligheten av karbohydrater som 

styrer nedbrytningsprosessen til lignin, og ikke omvendt (Klotzbücher et al., 2011). 

 

Flatehogst med påfølgende planting er den klart mest utbredte driftsformen i norske skoger i 

dag, og i 2021 ble 74% av alle gjennomførte drifter gjennomført som flatehogst 

(Landbruksdirektoratet, 2022). Den umiddelbare effekten av flatehogst på karbonlagrings-

prosessene i skog er relativt godt belyst, om noe omdiskutert. For det første fører hogst til et 

stort tilskudd av karbon til strølaget i form av hogstavfall (Falsone et al., 2012), samtidig som 

ektomykorrhizaen dør da de mister sin livsviktige symbiose med trærne. Videre blir de 

mikroklimatiske forholdene på flata vesentlig endret. Når trærne fjernes blir kronedekket 

borte, noe som fører til en vesentlig økning av direkte solinnstråling på flata og økte 

temperatursvingninger mellom natt- og dagtemperatur (Carlson & Groot, 1997; Kovács et al., 

2020). Den samme trenden kan sees i vanntilgangen og fuktighetsforhold, der vanntilgangen 

øker rett etter flatehogst ettersom trærne ikke lenger tar opp og transpirerer vann (Kovács et 

al., 2020). Over tid vil variasjonene i fuktighetsforhold øke da økte temperatursvingninger og 

direkte solinnstråling kan føre til uttørking på varme, solrike dager. Til sammen fører dette til 

en økt nedbrytning av det organiske materiale i årene direkte påfølgende flatehogst (Fujii et 

al., 2021), og dermed tap av lagret karbon. Denne effekten er som regel størst for karbon lagret 

i skogbunnen og i det øverste laget av mineraljorden (Mayer et al., 2020). 

  

Den umiddelbare effekten av flatehogsten avtar over tid ettersom nye trær og annen 

vegetasjon blir etablert. Langtidseffekter av flatehogsten, altså effekter som vedvarer etter at 

ny voksen skog er fullstendig etablert og den umiddelbare sjokkeffekten er borte, er det 

mindre kunnskap om. Hvor lang tid det tar før karbonlageret i jorden begynner å ta seg opp 

etter utslippet som følger flatehogst er usikkert, og kan variere med så mye som 10-50 år 

(Clayton & Kennedy, 1985; Mayer et al., 2020). Eventuelle langtidseffekter av flatehogst kan 

blant annet tenkes å henge sammen med den skogstrukturen man skaper og som vedvarer 

over tid. Når man flatehogger og planter vil man skape en homogen, ensjiktet skog bestående 

av like store trær i samme alder. Dette er en skogstruktur som skiller seg vesentlig fra det som 

er den naturlige strukturen i gammel grandominert skog. Slike skoger vil typisk være flersjiktet, 
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med trær i ulike aldre og høyder, og være dominert av glennedynamikk (Kuuluvainen & Aakala, 

2011). Glennedynamikken oppstår ettersom enkelttrær blir gamle og dør, og dermed åpner 

opp rom i skogen hvor lys slipper til og foryngelse kan finne sted. Man kan dermed tenke seg 

at det vil være en større nedbrytning av strø her sammenlignet med tettere og mørkere 

kulturskoger, da mer lys slipper til, noe som igjen for eksempel fører til økt mikrobiell aktivitet. 

Videre kan det være en langtidseffekt av ektomykorrhizasoppenes død. Etter en flatehogst vil 

både artsdiversiteten og den totale mengden ektomykorrhiza bli sterkt redusert. Dette fører 

til et skifte i det underjordiske soppsamfunnet fra å være dominert av ektomykorrhiza, til å bli 

dominert av saprofyttiske sopper (Kyaschenko et al., 2017; Prescott & Grayston, 2023). Et bredt 

spekter av ektomykorrhizasopper har evnen til å produsere enzymer som er effektive i 

nedbrytningen av lignin (Bödeker et al., 2009), og tapet av ektomykorrhizasoppene kan 

dermed ha negativ effekt på ligninnedbrytningen. Samfunnet av ektomykorrhiza bygger seg 

gradvis opp igjen etter hvert som ny skog vokser til, og det er lite forskning på hvor lenge 

effekten av flatehogst på samfunnet av ektomykorrhizasopper vedvarer.  

 

Et empirisk tallgrunnlag på innhold i, og nedbrytningsraten av strø er viktig for å få en dypere 

forståelse over hvor lenge karbon bundet i organisk materiale blir liggende som lagret karbon 

i strølaget. Hvilke langtidseffekter flatehogst eventuelt har på nedbrytningen er viktig å 

undersøke, slik at vi kan si noe om hvordan forvaltning påvirker karbonlagringsprosessene i 

skog. I Norge begynner vi nå å få tidligere flatehogd skog som er såpass gammel at vi kan 

undersøke dette. EcoForest er et større forskningsprosjekt som har som formål å «undersøke 

de langsiktige effektene av det moderne skogbruket på det biologiske mangfoldet i jord og død 

ved, og hvordan funksjonene disse små økosystemtjenerne utfører påvirker 

karbonlagringsprosessene» (www.ecoforest.no) (Asplund et al., 2024). Dette gjøres ved å 

sammenligne skoger som ble flatehogd på 1950- og 60 tallet og deretter plantet, med skoger 

som aldri har blitt flatehogd.  

 

I EcoForest-prosjektet er det blant annet blitt etablert et langsiktig strøposeforsøk. 

Strøposeforsøk er en veletablert praksis innen økologiforskning og er en praktisk metode å 

undersøke nedbrytning av planteavfall på. Her ble det brukt et standardisert plantemateriale 

av grannåler som lå ute i felt i 6 og 12 måneder. I min master anvendte jeg dette materiale til 

å undersøke følgende hypoteser: 

 

 



5 
 

1. I naturnære skoger vil lignin brytes raskere ned enn i skoger som tidligere har blitt 

flatehogd. 

2. Det vil brytes ned mer lignin i løpet av 12 måneder, enn det vil i løpet av de første 6 

månedene.  

3. På lokaliteter med høyere nivåer av nedbør og temperatur vil det være en raskere 

nedbrytning av lignin. 

4. Over tid vil forholdet lignin/nitrogen øke mer i naturnære skoger enn i skoger som aldri 

har blitt flatehogd.  
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2. Material & Metode 

2.1. Forskningsområde og lokaliteter 

Materialet som min masteroppgave baserer seg på er hentet inn fra prøveflater tilhørende 

EcoForest-prosjektet, og alt av feltarbeid var allerede gjennomført da jeg begynte med mine 

analyser. Totalt inngår det ti lokaliteter i oppgaven, spredt fra Våler kommune i Innlandet i nord 

til Halden kommune i sør, og fra Krødsherad kommune i vest til Kongsvinger i øst (Figur 1 og 

Tabell 1). Fra den nordligste lokaliteten til den sørligste er det om lag 208 km, og fra den 

vestligste lokaliteten til den østligste er det om lag 156 km. 

På hver av disse ti lokalitetene er det etablert parvise prøveflater (til sammen 20 prøveflater) 

der den ene er lagt i skog som ble flatehogd på 1950- og 60 tallet (CC), mens den andre er lagt 

i skog som aldri har blitt flatehogd (NN). På NN prøveflatene kan det ha foregått mer eller 

mindre intensiv lukket hogst med et uttak av enkelttrær lengre tilbake i tid, men ved 

etableringen av prøveflatene skulle skogstrukturen her være naturnær. Med naturnær menes 

skog med en vertikal og horisontal sjiktning med trær av ulike dimensjoner og høyder, samt 

forekomster av død ved. Utover denne forskjellen i forvaltningsregime, skulle prøveflate-

parene befinne seg i grandominert blåbærskog med bonitet mellom G14 og G17 (H40) (Tveite 

& Braastad, 1981). De skulle ha samme bestandstetthet, bonitet, jorddybde, jordtype, helning 

og høyde over havet. Prøveflatene skulle ikke inneholde mindre bekker eller områder med 

Tabell 1. Oversikt over lokalitetenes nøyaktige beliggenhet. 

Figur 1. Kart over lokaliteter i EcoForest-

prosjektet etter Asplund et al. (2024). 
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stående vann. NN og CC flatene i hvert prøveflate-par skulle ligge i nærheten av, men ikke 

direkte inntil hverandre, med en minimums avstand mellom de to på 500 meter. I gjennomsnitt 

var det en distanse mellom prøveflatene i parene på om lag 1300 meter. Dette ble gjort for å 

sørge for så like næringsforhold som mulig, samtidig som man forhindret direkte påvirkning 

mellom CC og NN prøveflatene. Den naturnære skogen skulle ikke bære noen preg av nyere 

menneskelige skjøtselsinngrep eller uttak av død ved, og den flatehogde skogen skulle ikke ha 

vært hverken tynnet eller grøftet. Ingen av skogene skulle bære preg av større barkbilleangrep.  

 

2.2. Prøveflater og datainnsamling 

Prøveflatene etablert i EcoForest-prosjektet er på 15×15 meter og innad i hver er 6 subplots 

tilfeldig fordelt (Figur 2). I hvert subplot er det anlagt flere langsiktige forsøk, blant annet 

strøposeforsøk hvor materialet for min masteroppgave ble samlet inn fra (Figur 3). 

Strøposeforsøket ble etablert høsten 2021. Posene ble da lagt ut på skogbunnen i hvert 

subplot, for å etterligne hvordan planteavfall naturlig faller fra trærne og legger seg på toppen 

av strølaget. Da strøposene ble lagt ut i felt inneholdt de ca. 1 g (målt med Sartorius ED224S 

Extend Analytical Balance med 0,001 g presisjon) med standardisert plantemateriale av 

grannåler hentet fra Vardåsen i Ås, Ås kommune i starten av oktober 2021. Posene hadde en 

maskestørrelse på 1 mm. Halvparten av strøposene ble så samlet inn over vinteren etter 6 

måneder i felt, og resten ble samlet inn høsten 2022 etter 12 måneder i felt. Ved første 

innsamling ble strøposene som skulle ligge 12 måneder i felt gravd ned 2 cm i strølaget, for å 

etterligne hvordan planteavfall over tid naturlig blander seg i det øverste jordlaget. Ved hvert 

innsamlingstidspunkt ble det samlet inn én strøpose fra hvert subplot (totalt 120 stk.), og for 

begge tidspunktene ble det samlet inn totalt 240 strøposer. Etter innsamling ble det 

gjenværende plantematerialet hurtigfryst i flytende N2 og lagret på -80 °C, inntil de kunne bli 

frysetørret i 48 timer med en LyoQuest -55 (Telstar, Barcelona, Spania), veid og videre 

oppbevart i fryser på -20 °C til videre analyser ble gjennomført. 

 

I løpet av perioden 17.08.2021-12.11.2021 ble det på hvert subplot utplassert en TMS-4 

temperatur og fuktighetslogger (TOMST, Praha, Tsjekkia) (Wild et al., 2019) for innsamling av 

klimatiske data (Figur 3). TMS-4 måler lufttemperatur 2 cm og 15 cm over bakken, 

jordtemperatur ved 8 cm dybde og jordfuktighet. TMS-4 ble programmert til å registrere hvert 

15-ende minutt. Fra loggeren ble det utledet temperatursummer der all daglig gjennomsnitts-

temperatur over 5 °C ble summert for periodene november 2021 – mai 2022 (6 måneder) og 

november 2021 – november 2022 (12 måneder). I mine analyser har jeg anvendt 

jordtemperatursum da denne er mest relevant for det klimatiske miljøet strøposene befant 

seg i, ettersom de ble begravd etter 6 måneder i felt.   
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I midten av hvert subplot ble det tatt sfæriske panoramabilder med en andre generasjons 

iPhone SE (Apple, Cupertino, California, USA) gjennom den nå utgåtte applikasjonen Street 

View (Google, Mountain View, California, USA). Bildene ble omgjort til hemisfæriske bilder og 

fra disse ble det generert en rekke lystransmisjonsindekser, som kunne bli brukt til å gi 

informasjon over lystilgangen på hvert enkelt subplot. Videre i mine analyser har jeg anvendt 

en årlig global lysindeks. Denne er utledet som et vektet gjennomsnitt av indeksene for 

indirekte (diffust) og direkte lystilgang (Asplund et al., 2024) 

 

For hvert subplot ble alle trærne innen 5 m av strøposene, med diameter i brysthøyde på mer 

enn 5 cm klavet, og treets geografiske posisjon på flata ble fastslått. Disse dataene ble brukt til 

å utvikle en avstandsavhengig konkurranseindeks for hvert subplot, etter formelen presentert 

i Økland et al. (1999). Konkurranseindeksene kan brukes til å si noe om hvilken konkurranse 

trærne på hvert subplot utøver på strøposene der. Konkurranseindeksen for tre i er utregnet 

slik: 

𝐼𝑖 = 0,0825 ∗ 𝑑0,6 ∗ exp⁡(−0,248 ∗ 𝑠2,2 ∗ 𝑑−1,52) 

 

 

Figur 2. Eksempel på layout av prøveflate i EcoForest-

prosjektet. Illustrasjon: Marie David.          

 

Figur 3. Layout på subplot i EcoForest-prosjektet, inkludert strøposer 

og TMS-4. Illustrasjon: Marie David. 
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Der:  d = diameter i brysthøyde (cm) 

s = avstand fra midten av treet til et gitt punkt (dm), i dette tilfellet 

strøposenes posisjon 

 

Det ble også samlet inn data over årlig nedbørsmengde fra seNorge v2.0 (Lussana et al., 2018). 

Dataene fra seNorge har i utgangspunktet en oppløsning på 1 km, men disse er i ettertid blitt 

modellert til en skala på 100 m (Horvath et al., 2019).  

 

2.3. Laboratorieanalyser   

2.3.1. Ligninanalyse og ekstraksjon  

Materialet fra strøposene ble knust til pulver med kulemølle (Blander Mill MM400, RETSCH, 

Haan, Tyskland). Fra det pulveriserte materialet fra hver strøpose ble nitrogenkonsentrasjonen 

analysert med en vario Micro Cube elemental analysator (Elementar Analysensysteme GmbH, 

Hanan, Tyskland) der den blir oppgitt som en prosentvis andel. Videre målte jeg opp prøver 

med det pulveriserte plantematerialet på 250 mg ± 1%, fra hver strøpose (målt med Sartorius 

ED224S Extend Analytical Balance med 0,001 g presisjon) i reagensrør av glass med lokk. Før 

ligninet kunne bli skilt ut måtte prøvene ekstraheres for andre kjemiske stoffer, som ellers ville 

bli ekstrahert ut sammen med lignin. Dette ble gjort ved å tilsette 4 ml 70% aceton til hver 

prøve, og deretter plassere dem på et ristebrett (KS 501 digital, IKA WERKE, Tyskland) på 200 

o/min i én time. Deretter ble prøvene sentrifugert i 10 minutter ved 1500×g med en Hettich 

Universal 16 sentrifuge (Hettich Lab, Tuttlingen, Tyskland) og supernatanten ble kastet. Denne 

prosessen ble gjentatt to ganger per prøve.  

 

2.3.2. Ligninanalyse 

De vaskede prøvene ble videre brukt i en modifisert versjon av den standardiserte metoden 

TAPPI T222 om-88 (Standard Tappi, 2004) for ekstrahering av Klason-lignin. I hver prøve ble det 

iblandet 5 ml kjølt 72% svovelsyre, før prøven ble satt i et 26 L VWB2 termostatisk vannbad 

(VWR, Radnor, Pennsylvania, USA) på 30 °C i 2 timer og blandet hvert tiende minutt. Jeg 

blandet først med en vortex-mikser (VWR, Radnor, Pennsylvania, USA) inntil syren var godt 

blandet med plantematerialet, og deretter med ristebrett (KS 501 digital, IKA WERKE, Tyskland) 

på 200 o/min i 5 min hver runde.  

 

Løsningen ble så overført til en 50-ml Schott flaske, hvor jeg hadde målt opp 16 ml destillert 

vann med en Multipipette E3 (Eppendorf, Hamburg Tyskland). Som regel ble det værende igjen 
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en del rester av løsningen i reagensrøret. For å sørge for at alt av løsningen ble overført målte 

jeg derfor opp 4 ml destillert vann med en 1-5 ml Finnpipette (Waltham, Massachusetts, USA), 

overførte dette til reagensrøret, blandet og helte innholdet over i Schott flasken. Dette ble 

gjort tre ganger til alle rester av løsningen var overført, og det til sammen var 28 ml destillert 

vann i Schott flasken. Konsentrasjonen av svovelsyren ble da fortynnet til 3%. 

 

Løsningen ble autoklavert i én time på 125 °C og deretter nedkjølt ved 

å sette flasken i is. Etter at løsningen fullstendig hadde kjølt seg ned 

ble den filtrert gjennom en VitraPRO S4-medium porøst 

keramikkfilterdigel (ROBU, Hattert, Tyskland), som tidligere hadde 

blitt tørket på 103 °C og veid. Filtreringen ble gjort ved å sette 

filterdigelen på en filtreringsflaske (VWR, Radnor, Pennsylvania, USA) 

der det blir skapt et vakuumtrykk under filterdigelen som presser 

vannet gjennom filteret, mens Klason-ligninet blir liggende igjen i 

filterdigelen (Figur 4). Etter at løsningen var filtrert gjennom, filtrerte 

jeg 167 ml varmt destillert vann gjennom filterdigelen for å skylle den 

fri for syre, og satte digelen med ligninet i til tørk i ovnen på 103 °C i 

minst 2 timer. Til sist ble filterdigelen tatt ut av ovnen, nedkjølt i 

romtemperatur og veid (Sartorius ED224S Extend Analytical Balance 

med 0,001 g presisjon). Det prosentvise innholdet av lignin ble så 

beregnet med følgende formel: 

𝐿𝑖𝑔𝑛𝑖𝑛(%) = 𝐴 ∗
100

𝑊
 

Der: A = vekten av ligninet (g) 

 W = opprinnelig vekt av prøven (g)  

 

 

Denne prosessen ble gjort for hver prøve (totalt 244). Av disse var det materiale fra 119 

strøposer samlet inn etter 6 måneder i felt (materialet fra én prøve herfra ble borte under 

lagring), 120 etter 12 måneder og 5 prøver med det standardiserte startmateriale som ikke 

hadde blitt plassert ute i felt.    

 

 

Figur 4. 

Keramikkfilterdigel 

på filtreringsflaske.  
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Figur 5. Bilder av Ligninekstraheringsprosessen. 1: Ekstraherte prøver, 2: Prøver tilsatt 72% svovelsyre 

i vannbad, 3: Løsning overført til Schott flasker og tilsatt 28 ml destillert vann, 4: Filtre etter at 

løsningen ble filtrert igjennom, 5: Filtre til tørk på 125°C i 1 time, 6: Filtre etter de ble tørket og veid. 

 

2.4. Databehandling og utforming av variabler 

For å beregne prosentvis tap av lignin, begynte jeg med å estimere startvekten av lignin basert 

på gjennomsnittsverdien av de 5 startmaterialeprøvene, og multipliserte dette med 

startvekten av strøet i hver pose. Deretter kalkulerte jeg vekten av ligninet i hver strøpose etter 

innsamling ved å ta prosentvis ligninkonsentrasjon fra strøposens tilsvarende prøve, og 

multiplisere dette med strøets vekt ved innsamling. Dermed kunne prosentvis 

nedbrytningsrate av lignin bli utregnet som følgende: ((startvekt lignin – sluttvekt lignin) / 

startvekt lignin) x 100. For de prøvene der den prosentvise endringen i lignininnhold ble 

negativ, altså der vekten av ligninet hadde økt, ble verdien satt til 0%.   

 

Fra TMS-4 loggerne ble det som nevnt hentet temperatursum ved 8 cm jorddybde. For enkelte 

subplots var det ingen data tilgjengelig. Disse fylte jeg ut ved å sette inn gjennomsnittsverdien 

av temperatursummen for tilsvarende periode, fra de andre subplottene på samme prøveflate.    
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Jeg utledet et forholdstall mellom prosentvis ligninkonsentrasjon / prosentvis nitrogen-

konsentrasjon (L/N) for hver prøve. Jeg undersøkte også hvordan forholdet mellom prosentvis 

ligninnedbrytning og prosentvis massetap endret seg over tid. Prosentvis massetap ble 

utregnet som (strøposens startvekt – strøposens vekt ved innsamling) / strøposens startvekt. 

Forholdstallet ble så utledet som prosentvis ligninnedbrytning / prosentvis massetap (L/M).  

 

2.5. Statistiske analyser 

Alle statistiske analyser ble gjennomført i Rstudio, versjon 4.2.2.  

I arbeidet med datasettet dukket det opp noen utfordringer for hvordan jeg best skulle 

gjennomføre mine analyser for å svare på hypotesene jeg hadde satt meg. For det første var 

det mange prøver som ikke viste noen endring i mengde lignin, altså 0% ligninnedbrytning. 

Dette var særlig tilfellet for prøvene samlet inn etter 6 måneder, noe som gav en skjevhet i 

datamaterialet med mange nuller som jeg måtte ta hensyn til (Figur 6). For det andre var det 

en utfordring at innsamlingstidspunkt, som i seg selv var en variabel jeg ønsket å undersøke, 

interagerte med andre variabler, som for eksempel temperatur. Dette kommer av at 

temperatursummen naturlig nok varierer mye mellom de første 6 månedene der det kun har 

vært vinter, og temperatursummen gjennom hele året. Jeg valgte derfor å først undersøke 

hypotese 2 ved å lage en zero-inflated generalisert lineær blandet modell med beta-

distribusjon (Model1) i R-pakken glmmTMB (Template Model Builder) (Brooks et al., 2017), der 

prosentvis nedbrytningsrate av lignin ble brukt som responsvariabel og kun forvaltningsregime 

og innsamlingstidspunkt ble brukt som forklaringsvariabler. I tillegg ble lokalitet, prøveflate og 

subplot brukt som tilfeldig effekt. Dette fordi man må anta at det er likheter i forholdene 

innenfor samme lokalitet, prøveflate og subplot som vil påvirke resultatene.  

 

Etter utformingen av Model1 delte jeg opp datasettet etter de to innsamlingstidspunktene. På 

denne måten kunne jeg undersøke effekten av andre responsvariabler, uten at effekten av tid 

interagerte. For å undersøke hypotese 1 og 3 lagde jeg totalt 4 modeller (Model2, Model3, 

Model4 og Model5). Variablene «konkurranseindeks» og «lystilgang» som jeg her har brukt, 

omhandler begge i stor grad tilgjengeligheten av lys på subplottet og forklarer mye av den 

samme variasjonen. I et forsøk på å få så tydelige resultater som mulig, har jeg derfor kun brukt 

en av disse i hver av modellene. Dette utvalget ble gjort med utgangspunkt i Anova tester, der 

den variabelen med størst forklaringsgrad eller eventuelle signifikante effekter ble valgt.   

 

Model2 hadde prosentvis nedbrytningsrate av lignin som responsvariabel og 

forvaltningsregime, temperatursum, nedbørsmengde og konkurranseindeks som forklarings-
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variabler. Denne modellen ble brukt på datamateriale fra strøposene hentet inn etter 6 

måneder. I likhet med Model1 lagde jeg derfor også Model2 som en zero-inflated generalisert 

lineær blandet modell med beta-distribusjon for å ta hensyn til alle nullverdiene. Siden det her 

bare var hentet inn én strøpose fra hvert subplot vil ikke subplot ha noen tilfeldig effekt, og jeg 

brukte derfor kun lokalitet og prøveflate som tilfeldig effekt. Model3 hadde samme respons- 

og forklaringsvariabler som Model2, men ble anvendt på datamateriale fra strøposene samlet 

inn etter 12 måneder. Det var derfor færre 0-verdier å forholde seg til og jeg utformet modellen 

derfor som en standard lineær blandet effekt modell.  

 

I tillegg til å se på den prosentvise nedbrytningsraten av lignin, var den prosentvise lignin-

konsentrasjon jeg fant gjennom mitt labarbeid i seg selv en interessant variabel å undersøke, 

da det her ikke er noen 0-verdier. Jeg lagde derfor Model4 og Model5 med prosentvis 

ligninkonsentrasjon som responsvariabel. Model4 hadde forvaltningsregime, temperatursum, 

nedbørsmengde og konkurranseindeks som forklaringsvariabler, og tok utgangspunkt i data fra 

strøposene samlet inn etter 6 måneder. Model5 hadde forvaltningsregime, temperatursum, 

nedbørsmengde og lystilgang som forklaringsvariabler, og tok utgangspunkt i data fra 

strøposer samlet inn etter 12 måneder. Begge hadde lokalitet og subplot som tilfeldig effekt 

og var utformet som standard lineære blandede effekt modeller.  

 

Jeg lagde også en Model6 som en global modell med prosentvis nedbrytningsrate av lignin 

som responsvariabel, der alle forklaringsvariabler var inkludert. I likhet med Model1 tok denne 

også utgangspunkt i hele datasettet og jeg lagde derfor også denne som en zero-inflated 

generalisert lineær blandet modell med beta-distribusjon. Lokalitet, prøveflate og subplot var 

inkludert som tilfeldig effekt.  

 

For å undersøke hypotese 4 lagde jeg totalt tre modeller (Model7, Model8 og Model9). Den 

tidligere beskrevne tidseffekten var også her svært stor og interagerte med andre 

forklaringsvariabler. Jeg lagde derfor Model7 som en lineær blandet effekt modell som tok for 

seg hele datasettet under ett. Jeg brukte her forholdet L/N som responsvariabel med 

forvaltningsregime og innsamlingstidspunkt som forklaringsvariabler. Siden datasettet da 

inneholdt to strøposer samlet inn fra samme subplot (én fra hvert innsamlingstidspunkt) 

brukte jeg her både lokalitet, prøveflate og subplot som tilfeldig effekt. Etter dette delte jeg 

igjen datasettet i to beroende på innsamlingstidspunkt og lagde Model8 og Model9. I Model8 

brukte jeg temperatursum, nedbørsmengde og konkurranseindeks som forklaringsvariabler, 
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mens jeg brukte temperatursum, nedbørsmengde og lystilgang i Model9. Jeg lagde begge som 

lineære blandede effekt modeller, og med lokalitet og prøveflate som tilfeldig effekt.  

 

Jeg kjørte ANOVA-tester på alle modellene, plottet signifikante effekter (p-verdi <0,05) i ggplot 

og signifikante interaksjonseffekter (p-verdi <0,05) med funksjonen ggpredict fra pakken 

ggeffects (Lüdecke, 2018).  

 

For å undersøke forholdet L/M lagde jeg ingen modeller, men jeg brukte ggplot til å plotte L/M 

opp mot prosentvis massetap, med datasettet fra strøposene samlet inn etter 12 måneder. Jeg 

så her bort fra strøposene samlet inn etter 6 måneder, grunnet de ovenfornevnte nullene i 

denne delen av datasettet. I tillegg plottet jeg L/M opp mot innsamlingstidspunkt for å 

undersøke hvordan forholdstallet endret seg over tid.   
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3. Resultater  

3.1. Nedbrytningsraten av lignin 

Det var ingen forskjell på nedbrytningsraten av lignin mellom de to forvaltningsregimene. 

Derimot var det en 23 ganger så høy nedbrytning av lignin etter 12 måneders nedbrytning 

sammenlignet med etter 6 måneder (Tabell 2 og Figur 6), da hele datasettet ble sett under ett. 

Medianen for nedbrytningsraten ved 6 måneder var på 0,6 % og 12,5 % ved 12 måneder. 

Nedbrytningsraten er her, og videre, vist med utgangspunkt i medianverdiene. Dette kommer 

av at det er stor spredning i datasettet og stor påvirkning av uteliggere på gjennomsnitts-

verdiene.   

 

 

Tabell 2. Model1: Effekt av forvaltningsregime og innsamlingstidspunkt på nedbrytningsraten av 

lignin. Signifikant direkte effekt av innsamlingstidspunkt er uthevet.  

 Chisq P 

Forvaltningsregime 0,06 0,804 

Innsamlingstidspunkt 106,12 <0,001 

 

 

Figur 6. Effekten av innsamlingstidspunkt og forvaltningsregime på den prosentvise 

nedbrytningsraten av lignin ved 6 og 12 måneder. 
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Det var heller ingen forskjell i nedbrytningsraten av lignin mellom forvaltningsregimene da de 

to innsamlingstidspunktene ble analysert separat (Tabell 3 og Tabell 4). Det var imidlertid noen 

andre forklaringsvariabler som viste seg signifikante. For strøet som ble samlet inn etter 6 

måneder hadde nedbør en positiv effekt på nedbrytningsraten av lignin (Tabell 3). Her var det 

også en signifikant interaksjonseffekt mellom forvaltningsregime og nedbør (Tabell 3 og Figur 

7), der nedbrytningsraten av lignin økte mer i den naturnære skogen med økende 

nedbørsmengde, sammenlignet med i den flatehogde skogen. Det var ingen 

forklaringsvariabler som hadde en signifikant direkte effekt på nedbrytningsraten av lignin for 

strøet som ble samlet inn etter 12 måneder i felt (Tabell 4). Derimot var det en signifikant 

interaksjonseffekt mellom forvaltningsregime og lystilgang, der nedbrytningsraten økte med 

økende lystilgang i den flatehogde skogen og sank i den naturnære (Figur 8).   

 

Tabell 3. Model2: Effekten av ulike forklaringsvariabler på nedbrytningsraten av lignin ved 6 måneder. 

Signifikant direkte effekt av nedbør og signifikant interaksjonseffekt mellom forvaltningsregime og 

konkurranse er fremhevet.  

 Chisq P 

Forvaltningsregime 1,66 0,198 

Temperatursum 0,96 0,328 

Nedbør 11,33 <0,001 

Konkurranseindeks 0,52 0,473 

Forvaltningsregime: Temperatursum 2,31 0,128 

Forvaltningsregime: Nedbør 3,96 0,047 

Forvaltningsregime: Konkurranseindeks 2,08 0,150 
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Figur 7. Interaksjonseffekten mellom forvaltningsregime og nedbør på nedbrytningsraten av lignin 

ved 6 måneder. 

 

 

Tabell 4. Model3: Effekten av ulike forklaringsvariabler på nedbrytningsraten av lignin ved 12 

måneder. Signifikant interaksjonseffekt mellom forvaltningsregime og lystilgang er uthevet.  

 Chisq P 

Forvaltningsregime 0,40 0,528 

Temperatursum 0,07 0,796 

Nedbør 0,01 0,917 

Lystilgang 0,05 0,818 

Forvaltningsregime: Temperatursum 0,74 0,391 

Forvaltningsregime: Nedbør 0,15 0,697 

Forvaltningsregime: Lystilgang 4,42 0,036 
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Figur 8. Interaksjonseffekten mellom forvaltningsregime og lystilgang på nedbrytningsraten av lignin 

ved 12 måneder.  

 

Det var relativt liten variasjon i nedbrytningsraten av lignin ved 6 måneder mellom 

lokalitetene, og med en medianverdi på 9,1%, var Skotjernfjell her lokaliteten med høyest 

nedbrytningsrate (Figur 9). Variasjonen i nedbrytningsraten mellom lokalitetene var større 

etter 12 måneders nedbrytning. Lokalitetene med den største nedbrytningen var da Särkilampi 

og Hemberget med henholdsvis 21,4% og 19,8%, og lokalitetene med den minste var 

Braskereidfoss og Storås med henholdsvis 2,9% og 5,9%. Tross den signifikante effekten vist av 

Model2, var det ved 6 måneder ingen tydelige sammenhenger mellom nedbrytningsraten på 

de ulike lokalitetene (Figur 9) og nedbørsmengden der (Tabell 5).  
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Figur 9. Nedbrytningsrate etter 6 og 12 måneder på lokalitetene Blåfjell (BLA), Braskereidfoss (BRA), 

Gullenhaugen (GUL), Halden (HAL), Hemberget (HEM), Øytjernet (OYT), Särkilampi (SAR), Skotjernfjell 

(SKO), Storås (STR) og Tretjerna (TRE)   

 

Tabell 5. Årlig nedbørsmengde (mm), gjennomsnittlig temperatursum (C°) for de første 6 månedene 

og for hele året på lokalitetene Blåfjell, Braskereidfoss, Gullenhaugen, Halden, Hemberget, Øytjernet, 

Särkilampi, Skotjernfjell, Storås og Tretjerna 

Lokalitet Nedbørsmengde 

(mm) 

Temperatursum 6 

måneder (C°) 

Temperatursum 12 

måneder (C°) 

Blåfjell 1045 18,5 949 

Braskereidfoss 684 1,3 636 

Gullenhaugen 861 0,55 580 

Halden 1054 41,1 1079 

Hemberget 765 0,2 554 

Øytjernet 819 1,2 496 

Särkilampi 762 5,8 727 

Skotjernfjell 973 9,2 712 

Storås 886 1,1 718 

Tretjerna 821 2,3 666 
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Den globale modellen viste også en tydelig positiv effekt av innsamlingstidspunkt på 

nedbrytningsraten av lignin, men ingen andre signifikante direkte- eller interaksjonseffekter 

(Tabell 6).   

 

Tabell 6. Model6: Global modell med effekten av samtlige forklaringsvariabler på nedbrytningsraten 

av lignin ved 6 og 12 måneder. Signifikant direkte effekt av innsamlingstidspunkt er uthevet.  

 Chisq P 

Forvaltningsregime 0,30 0,587 

Innsamlingstidspunkt  89,30 <0,001 

Temperatursum 2,44 0,118 

Nedbør 0,75 0,388 

Konkurranseindeks 0,86 0,355 

Lystilgang 0,00 0,999 

Forvaltningsregime: Innsamlingstidspunkt 1,89 0,170 

Forvaltningsregime: Temperatursum 0,68 0,411 

Forvaltningsregime: Nedbør 0,05 0,818 

Forvaltningsregime: Konkurranseindeks 0,53 0,466 

Forvaltningsregime: Lystilgang 1,11 0,293 

 

 

3.2. Ligninkonsentrasjonen 

Det var heller ingen forskjell i gjennomsnittlig ligninkonsentrasjon mellom forvaltnings-

regimene, da hele datasettet ble sett under ett. Innsamlingstidspunkt hadde også her en 

positiv effekt på ligninkonsentrasjonen, med en gjennomsnittlig ligninkonsentrasjon på 37,3% 

ved 6 måneder og 44,6% ved 12 måneder (Figur 10).  
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Figur 10. Effekten av innsamlingstidspunkt og forvaltningsregime på den prosentvise 

ligninkonsentrasjonen ved 6 og 12 måneder. 

 

Hverken for strøet samlet inn etter 6 måneder eller 12 måneder, var det noen 

forklaringsvariabler som viste seg å ha en signifikant direkte effekt på ligninkonsentrasjonen 

(Tabell 7 og Tabell 8). For strøet samlet inn etter 12 måneder var det derimot en interaksjons-

effekt mellom forvaltningsregime og lystilgang, der ligninkonsentrasjonen i strø fra den 

flatehogde skogen minket med økende lystilgang, mens ligninkonsentrasjonen i strø fra den 

naturnære skogen økte med økende lystilgang (Tabell 8 og Figur 11). 

 

Tabell 7. Model4: Effekten av ulike forklaringsvariabler på ligninkonsentrasjonen ved 6 måneder. 

 Chisq P 

Forvaltningsregime 0,34 0,561 

Temperatursum 2,34 0,126 

Nedbør 1,14 0,285 

Konkurranseindeks 0,31 0,577 

Forvaltningsregime: Temperatursum 1,06 0,304 

Forvaltningsregime: Nedbør 0,35 0,553 

Forvaltningsregime: Konkurranseindeks 1,03 0,310 
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Tabell 8. Model5: Effekten av ulike forklaringsvariabler på ligninkonsentrasjonen ved 12 måneder. 

Signifikant interaksjonseffekt av forvaltningsregime og lystilgang er uthevet.  

 Chisq P 

Forvaltningsregime 0,32 0,574 

Temperatursum 0,16 0,691 

Nedbør 0,00 0,954 

Lystilgang 0,98 0,322 

Forvaltningsregime: Temperatursum 0,20 0,656 

Forvaltningsregime: Nedbør 0,01 0,939 

Forvaltningsregime: Lystilgang 4,51 0,034 

 

 

Figur 11. Interaksjonseffekten mellom forvaltningsregime og lystilgang på ligninkonsentrasjonen ved 

12 måneder. 

 

3.3. Forholdet lignin/nitrogen 

Innsamlingstidspunkt hadde en negativ påvirkning på forholdet L/N, der det gjennomsnittlige 

forholdstallet sank fra 46,6 ved 6 måneder til 42,9 ved 12 måneder (Tabell 9 og Figur 12). Det 

var ingen forskjell i forholdet L/N mellom forvaltningsregimene. Forholdet L/N sank også med 

økende prosentvis totalt massetap (Figur 13).  
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Tabell 9. Model7: Effekten av forvaltningsregime og innsamlingstidspunkt på forholdet L/N. 

Signifikant direkte effekt av innsamlingstidspunkt er uthevet.  

 Chisq P 

Forvaltningsregime 1,13 0,289 

Innsamlingstidspunkt 52,11 <0,001 

 

 

 

Figur 12. Effekten av innsamlingstidspunkt og forvaltningsregime på forholdet L/N ved 6 og 12 

måneder.  
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Figur 13. Forholdet L/N beroende på prosentvis massetap for hele datasettet sett under ett.  

 

For strøposene samlet inn etter 6 måneder viste forholdet L/N seg å øke med økende 

temperatursum og økt konkurranse (Tabell 10). Etter 12 måneder var det ingen signifikant 

påvirkning av noen av forklaringsvariablene (Tabell 11). Det var derimot en interaksjonseffekt 

mellom forvaltningsregime og lystilgang, der L/N forholdet i strø som hadde ligget i flatehogd 

skog minket med økende lystilgang, mens forholdet økte i strø som hadde ligget i naturnær 

skog (Tabell 11 og Figur 14).  

 

Tabell 10. Model8: Effekten av ulike forklaringsvariabler på forholdet L/N ved 6 måneder. Den 

signifikante direkte effekten av temperatursum og konkurranse er uthevet.  

 Chisq P 

Forvaltningsregime 2,85 0,091 

Temperatursum 6,98 0,008 

Nedbør 1,05 0,306 

Konkurranseindeks 8,27 0,004 

Forvaltningsregime: Temperatursum 0,95 0,330 

Forvaltningsregime: Nedbør 0,03 0,873 

Forvaltningsregime: Konkurranseindeks 2,20 0,138 
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Tabell 11. Model9: Effekten av ulike forklaringsvariabler på forholdet L/N ved 12 måneder. Den 

signifikante interaksjonseffekten av forvaltningsregime og lystilgang er uthevet.  

 Chisq P 

Forvaltningsregime 3,68 0,055 

Temperatursum 0,07 0,794 

Nedbør 0,05 0,817 

Lystilgang 0,93 0,336 

Forvaltningsregime: Temperatursum 0,19 0,663 

Forvaltningsregime: Nedbør 0,78 0,377 

Forvaltningsregime: Lystilgang 12,12 <0,001 

 

 

 

Figur 14. Interaksjonseffekten mellom forvaltningsregime og lystilgang på forholdet L/N ved 12 

måneders nedbrytning. 
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3.4. Forholdet lignin/totalt massetap 

Forholdet L/M viste seg å øke med økende totalt prosentvis massetap (Figur 15) og over tid 

(Figur 16).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figur 15. Forholdet lignin/totalt prosentvis massetap 
sett opp mot totalt prosentvis massetap for strø 
samlet inn etter 12 måneder i felt. Data fra strø samlet 
inn etter 6 måneder er her utelatt grunnet alle nullene 
i den delen av datasettet.  

Figur 16. Forholdet lignin/totalt prosentvis massetap 
over tid.  
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4. Diskusjon 

I plantestrø regnes lignin som ett av de mest motstandsdyktige stoffene mot nedbrytning 

(Austin & Ballaré, 2010), og tradisjonelt sett som den mest begrensende faktoren på den 

overordnede nedbrytningsraten (Hall et al., 2020; Steffen et al., 2007). Det finnes en god del 

studier på effekten av flatehogst på nedbrytningen av plantestrø det første tiåret etter 

avvirkning, men som regel er dette gjort ved å sammenligne nedbrytningen av strø på åpne 

hogstflater, med strø i fullvoksen skog (for eksempel: Ishikawa et al. (2007); Palviainen et al. 

(2004); Prescott et al. (2000)). Slik forskning er derimot ikke veldig sammenlignbar med mine 

undersøkelser, da jeg har sett på effekten av flatehogst 45-80 år etter at den ble gjennomført 

og dermed kun sammenligner nedbrytningen i etablerte, voksne skoger. Studier av slike 

langtidseffekter av flatehogst på nedbrytningen av plantestrø er svært begrenset, og det er en 

tydelig mangel på kunnskap rundt temaet.  

 

4.1. Effekt av forvaltningsregime på nedbrytningen av lignin 

I motsetning til hva jeg antok i min første hypotese var ikke nedbrytningen av lignin raskere i 

den naturnære skogen enn i den flatehogde, og etter ett års nedbrytning var det ingen tegn på 

hverken en positiv eller negativ langtidseffekt av flatehogst på nedbrytningen av lignin. Det var 

heller ingen langtidseffekt av forvaltningsregime på den prosentvise ligninkonsentrasjonen.  

 

Purahong et al. (2014) er den eneste studien jeg har klart å finne som har undersøkt langtids-

effekten av flatehogst på nedbrytningen av lignin. De sammenlignet fire ulike forvaltnings-

regimer med et 473 dager langt strøposeforsøk. Forvaltningsregimene de undersøkte var 80 

år gammel, tidligere flatehogd og plantet ensjiktet granskog (P. abies), 30 år gammel, tidligere 

flatehogd og naturlig forynget ensjiktet bøkeskog (Fagus sylvatica), selektivt hogd og naturlig 

forynget flersjiktet bøkeskog og naturlig forynget flersjiktet bøkeskog hvor det ikke hadde vært 

noen skogbruksaktivitet de seneste 60 årene. I likhet med meg forventet Purahong et al. (2014) 

en raskere nedbrytning i de urørte og selektivt hogde skogene der skogstrukturen var 

flersjiktet, sammenlignet med den ensjiktede og tidligere flatehogde skogen.  

 

Mine resultater stemmer ikke overens med Purahong et al. (2014), som overraskende nok fant 

at effekten av forvaltning var motsatt enn først antatt, der nedbrytningsraten av lignin var 

størst i den intensivt forvaltede skogen. Det er derimot to aspekter som gjør det vanskelig å 

direkte sammenligne min ikke-eksisterende effekt av forvaltningsregime, med Purahong et al. 

(2014) sin observerte positive effekt. For det første sammenlignet de skoger med ulike 

dominerende treslag, mens jeg kun har undersøkt grandominerte skoger. For det andre brukte 
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de ulike stedegne strøtyper i sitt forsøk, mens mitt plantemateriale kun bestod av granstrø, 

samlet inn på ett sted (standardisert strø). Inkluderingen av ulike dominerende treslag kan 

påvirke nedbrytningen ettersom treslagene blant annet har ulik skogstruktur, noe som kan 

medføre ulike mikroklimatiske forhold. Det har for eksempel blitt vist at nedbrytningen av 

plantestrø generelt sett er større i bøkedominert skog, sammenlignet med granskog (Asplund 

et al., 2018). I og med at Purahong et al. (2014) brukte stedegent plantemateriale, vil 

variasjonen i dominerende treslag også ha medført ulike artssammensetninger av strøet de 

undersøkte. De forklarte selv at dette kunne være en mulig årsak til den større 

nedbrytningsraten observert i skogen med intensiv forvaltning. I den tidligere flatehogde 

granskogen fant de nemlig en bedre strøkvalitet enn i den urørte bøkeskogen, antageligvis på 

grunn av innslag av strø fra pionertreslag etablert etter flatehogsten. Dersom de kun hadde 

sammenlignet lokaliteter med samme dominerende treslag, ville det vært lettere å isolere 

effekten av kun forvaltningsregime, og kanskje ville effekten av flatehogst observert av 

Purahong et al. (2014) vært mindre tydelig, i likhet med mine resultater. 

 

Rett etter en flatehogst vil det følge et mikroklimatisk sjokk ettersom trærne blir borte. Blant 

annet blir det en enorm økning i direkte solinnstråling og større svingninger i temperaturen 

(Carlson & Groot, 1997; Kovács et al., 2020). Ettersom den homogene, plantede skogen vokser 

seg større vil det motsatte være tilfellet som medfører at man får en skogstruktur som er 

tettere og mørkere enn i naturlig skog. Dette er særlig tilfellet dersom man planter gran, som 

er skyggetålende (Caudullo et al., 2016) og dermed kan vokse tett. Slike ulike skogstrukturen, 

var en viktig grunn for at jeg forventet en lavere nedbrytning i den tidligere flatehogde skogen.  

Asplund et al. (2024) undersøkte blant annet skogstrukturen på prøveflatene i EcoForest-

prosjektet, og fant som forventet at denne var ulik i den naturnære og tidligere flatehogde 

skogen. De fant en større variasjon i trærnes høyde, diameter i brysthøyde og kronelengde i 

den naturnære skogen. Det var ingen forskjeller i totalt stående volum eller grunnflate, men 

en større bestandstetthet i den tidligere flatehogde skogen. Overraskende nok førte ikke 

forskjellene i skogstrukturen til noen større forskjeller i lystilgangen på skogbunnen. Asplund 

et al. (2024) foreslår selv at dette kan være fordi lystilgangen i snitt ikke var forskjellig mellom 

forvaltningsregimene, tross i at den i naturnær skog var mer heterogen. Dette kan være en 

viktig del av forklaringen på hvorfor forvaltningsregime heller ikke hadde noen effekt på 

nedbrytningsraten av lignin.  

 

Den flatehogde skogen var antageligvis ikke så mørk som jeg først antok, noe som kan ha 

sammenheng med det lange tidsforløpet siden flatehogsten og plantingen ble gjennomført. 

Over tid vil trærne i den tette, plantede skogen begynne å konkurrere med hverandre og 
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enkelttrær vil begynne å dø som følge av selvtynning (Reineke, 1933; Vospernik & Sterba, 

2015). Det var en god del toppbrekk som følge av snø, samt trær drept av barkbilleangrep som 

Asplund et al. (2024) fant i sin undersøkelse av prøveflatene. I kombinasjon kan dette ha 

medført at den flatehogde skogen over tid har åpnet seg opp til et punkt der de 

mikroklimatiske forholdene mellom forvaltningsregimene ikke lengre er vesentlig forskjellig. 

Mine resultater kan dermed indikere at både den opprinnelige, umiddelbare sjokkeffekten 

påfølgende flatehogst, samt den mer langsiktige effekten av skogstrukturen, på de 

mikroklimatiske forholdene, er borte 45-80 år senere. Det er derimot verdt å nevne at 

representativiteten til disse resultatene er noe begrenset. Ifølge Asplund et al. (2024) var det 

svært vanskelig å finne to lokaliteter til EcoForest med like forhold foruten forvaltningsregime, 

noe som resulterte i det relativt lave antallet på 10 prøveflate-par. Variasjonen blant tidligere 

flatehogd skog er svært stor, og vil variere beroende på for eksempel hvor god boniteten er og 

hvor nærme bebyggelse skogen ligger. I tillegg er det en rekke skjøtselstiltak etter flatehogst 

og planting som kan påvirke skogens struktur og som er utelukket i dette forsøket. For 

eksempel kan tynning endre de mikroklimatiske forholdene betraktelig (Ma et al., 2010), og 

kan gjennomføres på så mange ulike måter at det blir vanskelig, om ikke umulig, å fastslå 

hvordan skogstrukturen i kulturskog generelt sett er.  

 

Dersom flatehogst fører til vedvarende endringer i soppsamfunnet kan det påvirke 

nedbrytningen av organisk materiale, ettersom ektomykorrhizasopper kan produsere enzymer 

som bryter ned tungt nedbrytbare stoffer som lignin mer effektivt enn saprofyttiske sopper 

(Bending & Read, 1997; Bödeker et al., 2009; Sterkenburg et al., 2018). Vi har imidlertid lite 

kunnskap om langtidseffekten av flatehogst på sammensetningen av soppsamfunnet. Det er 

påvist at mengden ektomykorrhiza blir redusert de påfølgende årene etter en flatehogst, da 

de mister sin symbiose med trærne (Harvey et al., 2018; Luoma et al., 2004). Videre blir 

artssammensetningen av ektomykorrhiza-samfunnet som overlever og rekoloniserer 

foryngelsen endret, sammenlignet med samfunnet i symbiose med eldre trær (Jones et al., 

2003). Utover endringen av ektomykorrhiza-samfunnet, vil det være en endring i det generelle 

soppsamfunnet fra å være dominert av ektomykorrhiza i eldre skog, til saprofyttiske sopper i 

yngre skog (Kyaschenko et al., 2017; Prescott & Grayston, 2023). Varenius et al. (2016) 

undersøkte naturlig furuskog (Pinus sylvestris) med 50 år gammel flatehogd og plantet 

furuskog. De fant ingen tydelig forskjell i artssammensetningen, artsrikheten eller mengden av 

de vanligste ektomykorrhizasoppene mellom skogstypene. Det eneste sammenlignbare 

langsiktige forsøket de selv fant, viste at det er et fåtall ektomykorrhizasopper som dominerer 

i 5 til 90 år gammel skog, men at artsrikheten øker over tid (Wallander et al., 2010). Jeg kan 

ikke si noe om sammensetningen av soppsamfunnet som helhet, eller spesifikt om 

artsrikheten av ektomykorrhizasopper mellom den naturnære og tidligere flatehogde skogen i 
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mitt forsøk, da disse resultatene fra EcoForest-prosjektet ikke er publisert enda. Om det var en 

forskjell så har det imidlertid ikke gjort utslag på den tidlige nedbrytningen av lignin, noe som 

muligens kan indikere at soppsamfunnets evne til å drive nedbrytning av tungt nedbrytbare 

stoffer, har stabilisert seg 45-80 år etter hogst.  

 

4.2. Effekt av innsamlingstidspunkt på ligninnedbrytningen  

Etter 6 måneder var medianen for tapt mengde lignin 0,6 % og ved 12 måneder 12,5%, 

sammenfallende med min andre hypotese. Hvor lenge strøet lå ute viste seg dermed å ha den 

desidert største påvirkningen på nedbrytningen av lignin, blant alle påvirkningsfaktorene jeg 

undersøkte. Innholdet i strøposene som ble samlet inn etter 12 måneder ble nedbrutt over en 

dobbelt så lang tidsperiode, sammenlignet med strøposene samlet inn etter 6. Derimot, siden 

nedbrutt mengde lignin etter 12 måneder var omtrent 21 ganger så stor som etter 6 måneder, 

indikerer dette at tiden i felt ikke var den eneste påvirkende faktoren, men at nedbrytningen 

av lignin går sakte i starten, og flere interagerende faktorer fører til en akselerasjon av lignin-

nedbrytningen over tid (Chomel et al., 2016). 

 

Hvordan nedbrytningsprosessen av plantestrø naturlig forløper, kan være en viktig del av 

forklaringen på den store forskjellen i nedbrutt mengde lignin etter 6 og 12 måneder. I 

begynnelsen av nedbrytningsprosessen er det hovedsakelig lettløselige forbindelser som 

brytes ned (Swift et al., 1979) av grupper av opportunistiske mikroorganismer (Moorhead & 

Sinsabaugh, 2006). Strøkvaliteten vil påvirke nedbrytningsraten gjennom hele prosessen, og i 

denne tidlige fasen vil aspekter som strøets lignin/nitrogen forhold ha negativ påvirkning 

(Loranger et al., 2002). I denne fasen vil det også være en del mekanisk nedbrytning av 

plantestrøet der celler kollapser og væske med oppløste planteforbindelser flyter ut, samt at 

strøet fragmenteres i mindre deler som skaper et større overflateareal for nedbrytere å 

angripe (Giweta, 2020). Etter at mye av de lettløselige forbindelsene er borte, blir mer cellulose 

og hemicellulose nedbrutt (Swift et al., 1979) av mikroorganiske nedbryterspesialister 

(Moorhead & Sinsabaugh, 2006). 

 

Det var først i perioden mellom innsamlingstidspunktene at ligninet begynte å bli nedbrutt i 

noe særlig grad. Dette kan skyldes at lett tilgjengelig cellulose og hemicellulose var borte på 

dette tidspunktet, og resterende cellulose og hemicellulose var bundet til ligninet som 

lignincellulose. For å få tilgang til disse stoffene måtte ligninet brytes ned av svært 

saktevoksende mikroorganismer, spesialisert i nedbrytning av tungt nedbrytbare stoffer 

(Moorhead & Sinsabaugh, 2006). Antakeligvis tar det mer enn 6 måneder før nedbrytningen 
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når punktet der ligninet virker hemmende på den overordnede nedbrytningen, samt at 

kolonien av de spesialiserte nedbryterne får etablert seg skikkelig.  

 

At det tok over 6 måneder før ligninets begrensende effekt ga utslag, kan også ha en 

sammenheng med at de klimatiske forholdene begrenset den totale nedbrytningen. De første 

6 månedene strøposene lå ute i felt var november – april, en periode preget av lave 

temperaturer. Tross i at det mikrobielle nedbrytersamfunnet i boreale skoger er kuldetolerante 

(Kähkönen et al., 2001), er det svært liten nedbrytningsaktivitet i denne perioden (Jorgensen 

& Fath, 2008), og det er først utover våren og sommeren at den mikrobielle aktiviteten øker. 

Ligninkonsentrasjonen vil øke ettersom lettere nedbrytbare stoffer enn ligninet blir borte, og 

ligninet følgelig utgjør en større prosentandel av strøets totale vekt. Ligninkonsentrasjonen til 

startmaterialet og strøet samlet inn etter 6 og 12 måneder, var på henholdsvis 35,7%, 37,3% 

og 44,6%. Gitt den lave nedbrytningen av lignin de første månedene, kan den begrensede 

endringen i ligninkonsentrasjonen mellom startmaterialet og materialet samlet inn etter 6 

måneder, sammenlignet med den store endringen fra 6 til 12 måneder, derfor indikere en 

generelt liten nedbrytning over vinteren.  

 

Tidshorisonten på 12 måneder er en svakhet ved mine analyser, og det kan stilles 

spørsmålstegn ved representativiteten til mine resultater. Å ekstrapolere resultater fra kortere 

strøposeforsøk på 1 år eller mindre til å si noe om den langsiktige nedbrytningen av plantestrø 

er noe risikabelt. Resultatene kan da være utsatt for bias fra årlige variasjoner i klimatiske 

forhold, samtidig som den tidlige nedbrytningen ikke er representativ for nedbrytningen over 

flere år (Prescott, 2005). Strøposeforsøkets korte varighet er spesielt viktig å ta i betrakting da 

jeg har undersøkt nedbrytningen av lignin, som er et tungt nedbrytbart stoff.  

 

4.3. Effekt av nedbør og temperatur på ligninnedbrytningen   

Jeg forventet at nedbrytningsraten av lignin skulle være raskere på lokaliteter med høyere 

temperaturer, men fant overraskende nok ingen effekt av temperatursum. Lokalitetene i 

forsøket strekker seg over en relativt lang nord/sør-gradient, og det var vesentlige forskjeller i 

temperatursummen mellom for eksempel den sørligste lokaliteten Halden, og de to nordligste 

lokalitetene Øytjern og Hemberget etter 12 måneder (Tabell 5). Halden hadde også desidert 

størst temperatursum etter 6 måneder, og her var variasjonen mellom lokalitetene relativt sett 

større enn ved 12 måneder. Det kan hende at temperaturene generelt var så lave over vinteren 

at forskjellene mellom lokalitetene uansett ikke ga noe utslag. Det er derimot mindre forståelig 

hvorfor det ikke var noen effekt etter 12 måneder, da temperatursummene på dette 

tidspunktet var vesentlig høyere. Mikrobiell aktivitet øker som regel med økende temperatur 
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(Jorgensen & Fath, 2008). Det er blitt vist at den generelle nedbrytningsraten av organisk 

materiale øker med økende temperaturer (Davidson & Janssens, 2006; Salah & Scholes, 2011), 

og at tungt nedbrytbare stoffer som lignin faktisk er mer sensitive ovenfor temperatur-

endringer, sammenlignet med andre lettløselige stoffer (von Lützow & Kögel-Knabner, 2009). I 

og med at nedbrytningsprosessen som tidligere beskrevet er en sammensatt prosess 

bestående av ulike interagerende faktorer, kan det derimot være vanskelig å si noe isolert sett 

om den ikke-eksisterende effekten av temperatur. Det kan for eksempel hende at 

nedbrytningen heller var begrenset av tilgang på vann eller oksygen (von Lützow & Kögel-

Knabner, 2009), da særlig tilgang på tilstrekkelig fuktighet har vist seg som en potensielt 

begrensende faktor (Aerts, 2006).  

 

I likhet med temperaturen antok jeg at nedbrytningen av lignin skulle være raskere på 

lokaliteter med større nedbørsmengder. Økt nedbørsmengde førte til økt nedbrytning av lignin 

etter 6 måneder, men hadde ingen effekt etter 12 måneder. I likhet med den ikke-eksisterende 

effekten av temperatur, er dette også overraskende og noe vanskelig å tolke. Fuktighet og 

temperatur er to faktorer som sammen utgjør den største klimatiske påvirkningen på 

nedbrytningsraten, og bør bli sett i sammenheng med hverandre (Aerts, 2006). Som regel er 

temperatur ansett som den viktigste som driver av nedbrytning, men i enkelte tilfeller kan 

tilgangen på fuktighet bli den begrensende faktoren og medføre at nedbrytningsraten ikke 

øker, tross i økende temperatur (Murphy et al., 1998). Når temperaturen blir så stor at 

evapotranspirasjonen øker, medfører dette et tørrere klima der nedbrytningsraten til og med 

kan synke med økende temperatur, og øke igjen med økt vanntilgang (Robinson et al., 1995). 

Dette kan muligens bety at det kunne vært en tydeligere effekt, dersom de to variablene hadde 

blitt sett under ett og ikke som to separate forklaringsvariabler. Den positive effekten av 

nedbørsmengde på nedbrytningen av lignin etter 6 måneder, kan også skyldes en svakhet i 

nedbørsvariabelen. Jeg brukte gjennomsnittlig nedbørsmengde gjennom hele året for hver 

lokalitet, noe som åpenbart ikke er et like godt estimat for nedbørsmengden de første 6 

månedene, som for perioden på 12. I motsetning til temperaturen, som ble målt på 

mikroklimatisk nivå og ga gode data for de faktiske temperaturene strøposene ble utsatt for, 

var nedbørsmengden også et grovere estimat. Denne variabelen sier ingenting om hvordan de 

faktiske fuktighetsforholdene var, noe som avhenger av mer enn kun nedbørsmengde. For 

eksempel kan en lokalitet med lave nedbørsmengder, men dårlig drenering, være fuktigere 

sammenlignet med lokaliteter med mer nedbør der dreneringen er god. Den tar heller ikke 

hensyn til om nedbøren kom som snø eller som regn, noe som vil påvirke nedbrytningen 

forskjellig, og som antakelig har variert vesentlig mellom periodene på 6 og 12 måneder.  
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Ved 6 måneder økte nedbrytningen av lignin mer i den naturnære skogen med økende 

nedbørsmengden, sammenlignet med den tidligere flatehogde skogen. Denne forskjellen kan 

spekuleres å ha sammenheng med at mye av nedbøren i denne perioden kom som snø, og at 

den ulike skogstrukturen førte til ulikheter i hvordan snøen la seg på skogbunnen. I den 

naturnære skogen med heterogen skogstruktur, kan man tenke seg at det ble større 

snømengder i åpne glenner, og mindre i tettere deler av skogen. Den høyere bestandstettheten 

i den tidligere flatehogde skogen, kan ha ført til at mindre snø falt gjennom kronetaket og ned 

på skogbunnen. Utover våren da snøen smeltet, kan dette ha ført til mer tilgjengelig fuktighet 

i den naturnære skogen, noe som muligens kan forklare den økte nedbrytningen.  

 

4.4. Effekt av forvaltning på forholdet lignin/nitrogen 

Jeg forventet at forholdet lignin/nitrogen skulle øke mer i den naturnære skogen enn i den 

tidligere flatehogde, men fant ingen forskjell i forholdet lignin/nitrogen mellom forvaltnings-

regimene. Med den tidligere diskuterte ikke-eksisterende effekten av forvaltningsregime på 

ligninnedbrytningen er ikke dette særlig overraskende, da man kan anta at effekten av 

forvaltning på nitrogennedbrytningen også var minimal. Derimot var det en effekt av 

innsamlingstidspunkt, der forholdet interessant nok sank over tid. Denne trenden var lik da 

forholdet lignin/nitrogen ble sett opp imot totalt massetap.  

 

Som tidligere diskutert økte ligninkonsentrasjonen over tid, tross i at nedbrutt mengde lignin 

også økte. Økningen i ligninkonsentrasjon kom derfor antagelig av at andre lettere nedbrytbare 

stoffer ble borte i en større grad enn ligninet. For at trenden med synkende lignin/nitrogen 

forhold kunne forekomme, må følgelig nitrogenkonsentrasjonen ha økt mer i forhold til det 

opprinnelige nitrogeninnholdet, enn det ligninkonsentrasjonen gjorde. En mulig forklaring er 

dermed at det har vært en forholdsmessig større nedbrytning av lignin enn av nitrogen. Dette 

er derimot tvilsomt ettersom lignin som nevnt er svært motstandsdyktig mot nedbrytning 

(Ruiz-Dueñas & Martínez, 2009), mens nitrogen er anerkjent som lettere nedbrytbart og 

plantestrø med lavere opprinnelig lignin/nitrogen forhold er vist å ha en raskere nedbrytning 

(Holdsworth et al., 2008). En annen mulig forklaring kan være at nitrogennedbrytningen faktisk 

var stor, men at tilførsel av nitrogen fra eksterne kilder har maskert den faktiske nedbrytningen 

(Berg & Staaf, 1981). Når flere mikrober kommer til over tid og koloniserer plantematerialet, 

øker nitrogenkonsentrasjonen da disse som regel har en større nitrogenkonsentrasjon enn 

strøet selv (Berg & Söderström, 1979), samt at en del nitrogen blir immobilisert i strøet inni 

mikrobene. Mikrobene knuses sammen med strøet, blir regnet med som strøets 

nitrogeninnhold og på den måten maskerer den reelle nedbrytningen. I tillegg har det blitt vist 

at særlig sopp, men også insekter, mikrofauna og bakterier, har evnen til å overføre nitrogen 
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fra mer næringsrike deler av jordlaget til for eksempel næringsfattig strø, der de kan bruke 

nitrogenet til å hente ut lett nedbrytbart karbon (Filipiak, 2018; Frey et al., 2003). Min 

antagelse om at det synkende lignin/nitrogen forholdet skyldes et netto-opptak av nitrogen i 

strøet støttes av for eksempel Spohn og Berg (2023), som fant at nitrogeninnholdet i 

nedbrytende grannåler i boreal skog økte med 30% de første 365 dagene i felt.  

 

Utviklingen av forholdet lignin/totalt massetap over tid var motsatt sammenlignet med 

forholdet lignin/nitrogen. Dette betyr at det etter 12 måneder er en større andel av strøet 

bestående av lignin enn ved 6 måneder. Dette skyldes antagelig igjen at lignin brytes saktere 

ned enn andre stoffer og følgelig utgjør en større andel av strøets totale vekt over tid. I løpet 

av de første 6 månedene var det som tidligere diskutert en generelt lav nedbrytning, og 

antakelig mest lekkasje av lett nedbrytbare stoffer med en lav molekylær vekt (Swift et al., 

1979). Økningen i forholdet lignin/totalt massetap etter 12 måneder kan komme av at 

nedbrytningen av tyngre stoffer som cellulose og hemicellulose av mer spesialiserte 

nedbrytere her har begynt (Moorhead & Sinsabaugh, 2006). Dermed ble den totale vekten til 

strøet raskere redusert, og vekten av ligninet ble større i forhold.   
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5. Konklusjon  

Mine resultater viste ingen forskjell i nedbrytningen av lignin mellom de naturnære og tidligere 

flatehogde skogene i EcoForest-prosjektet. Utvalget av lokalitetene gjorde at man til en viss 

grad klarte å isolere effekten av kun flatehogst med påfølgende planting. Ulempen er at de 

strenge kriteriene som var nødvendig for å få dette til, og et relativt lavt antall prøveflater, også 

har medført at jeg ikke kan konkludere med at mine resultater er representative for tidligere 

flatehogd skog generelt. Tross i den begrensede representativiteten er resultatene viktige, da 

de belyser et tema som er svært lite undersøkt. Effekter av skogsdrift og forvaltning på 

skogøkosystemet må sees i et langtidsperspektiv, da både forvaltningen av, og de økologiske 

prosessene i boreal skog skjer over lange tidshorisonter. Flatehogst som skjøtselstiltak blir mer 

og mer omdiskutert, og det har vært mye fokus på den umiddelbare negative sjokkeffekten 

som følger et slikt inngrep. Mine resultater kan derimot indikere at denne effekten ikke 

nødvendigvis vedvarer ettersom den plantede skogen blir voksen.    

 

Det ble samlet inn strøposer etter 24 måneder i felt, men disse ble samlet inn da jeg begynte 

med mitt laboratoriearbeid, og om jeg skulle inkludert disse i mine analyser hadde 

arbeidsmengden blitt for omfattende. Siden lignin er tungt nedbrytbart og nedbrytningen som 

vist øker over tid, vil det være svært interessant å analysere dette materialet og undersøke om 

forvaltningsregime har en effekt på nedbrytningen av lignin etter 24 måneder. Resultatene fra 

det toårige strøposeforsøket bør så bli sett opp imot de andre funnene fra EcoForest-

prosjektet, som for eksempel nedbrytningen av andre næringsstoffer og sammensetningen av 

nedbrytersamfunnet. Sammen kan dette gi et mer helhetlig bilde på langtidseffektene av 

flatehogst på nedbrytningen av plantestrø i seg selv, samt drivere av den.  
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