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Formalet med dette prosjektet er & studere egenskapene til be-
standsdynamikken til smé bestander, og bruke denne innsikten
til & utarbeide forslag til prinsipper for forvaltningen av sma be-
stander slik at det biologiske mangfoldet kan opprettholdes.
Populasjonsdynamikken til sma bestander er karakterisert av at
tilfeldigheter spiller en sterre rolle for bestandssvingningene enn
i store bestander. To typer stokastisitet er spesielt viktig.
Demografisk stokastisitet skyldes variasjon mellom individer i de-
res evne til & reprodusere og overleve. Miljgstokastisitet skyldes
tilfeldig variasjon som pavirker alle individer likt p4 et bestemt
tidspunkt. Vi m& derfor benytte stokastiske bestandsmodeller
som inkluderer bade demografisk og miljgstokastisitet i studiet
av egenskapene til slike sma bestander.

Teoretiske analyser viser at sjansen for at en bestand der ut i fer-
ste rekke er bestemt av bestandssterrelsen og vekstraten i be-
standen. Selv med positiv vekstrate kan sannsynligheten for at
en liten bestand der ut vaere stor. Denne utdeelsesrisken gker
med gkende demografisk varians og miljgvarians.

For & kunne foreta levedyktighetsberegninger utviklet vi en meto-
de for & estimere bade demografisk, stokastisitet og miljestokasti-
sitet fra data. Denne metoden baserer seg pa data over antall av-
kom som hvert enkelt individ rekrutterer til neste generasjon.
Med i utgangspunkt i slike data kan man estimere bade demo-
grafisk varians og miljgvarians sammen med effekten av tetthets-
regulering. Dessverre tar metoden ikke hensyn til effekten av al-
dersstruktur.

Kiattmeisbestanden | Wytham Wood utenfor Oxford, England er
en av verdens lengst studerte fuglebestander hvor individbaserte
data foreligger helt tilbake til 1947. Gjennom et samarbeid med
forskere fra Edward Grey Institute i Oxford har vi benyttet disse
dataene til & beregne demografisk varians og miljgvarians,
Vekstraten i bestanden var svaert hay, r = 0.97. Miljgvariansen
(0,) var signifikant sterre enn 0 (0.0793 + 0.017(se)), mens den
demografiske variansen (o) var sterre (0.569 + 0.042). Arsvaria-
sjonen i g, var uavhengig av tettheten, mens o, avtok signifikant
med skende tetthet. Forventetet levetid av denne bestanden vil
veere svaert lang, hele = 10'% &r.

Disse dataene kan benyttes til & underseke hvilke faktorer som
pavirker levedyktigheten til denne kjgttmeisbestanden. Analys-
ene viste at den forventede levetiden til bestanden avtok sterkt
med avtagende bestandsstarrelse. For en gitt bestandsstarrelse
gkte sjansen for at bestanden skulle dg ut sterkt med avtagende
vekstrate, For en gitt vekstrate sank bestandens levetid med
opkende miljgvarians og demografisk varians.

| mange tilfeller har man behov for & fjerne individer ogséa fra
sméa bestander. Et slikt uttak ma skje pa en méte at den minima-

liserer sjansen for at en uheldig hendelse skal opptre, f.eks. at
bestanden der ut. Vare analyserer viser at den optimale strategi-
en for & oppnd dette er & gjennomfere sakalt terskelhasting,
hvor individer tas ut bare nar antall individer overstiger en viss
terskel. Denne terskelen er bestemt av flere faktorer. For eksem-
pel ma man ha hayere terskel (neermere baereevnen) nar has-
tingseffektiviteten er hay og ndr miljgvariansen er stor. P4 sam-
me mate m& man ved usikre bestandsanslag veere langt mer
forsiktig med & redusere bestandssterrelsen gjennom hasting
enn i de tilfellene hvor man kjenner bestandsstarrelsen relativt
n@yaktig. | slike tilfeller med usikre bestandssterrelser foreslar vi
en ny hestingsstrategi, proporsjonal terskelhesting. Dette inne-
baerer at nar den estimerte bestandssterrelsen er sterre enn ter-
skelen hgster man bare en viss andel av den overskytende be-
standssterrelsen.

Mace & Lande (1991) foreslo at man innfarte kvantitative kriterier
i vurderingen av sarbarheten til en bestand. De foreslo at i en di-
rekte truet bestand skal sannsynligheten for at bestanden der ut
innen 5 ar veere minst 50 %, mens i truet bestand skal den tilsva-
rende sannsynligheten vaere minst 20 % i lgpet av en 20 &rs peri-
ode. | den minst utsatte sarbarhetskategorien (sarbar) er sannsyn-
ligheten for at bestanden der ut i lepet av 100 ar minst 10 %.
IUCN har seinere akseptert disse standardene.

Vare resultater fra kjottmeisbestanden i Wytham Wood viser at
bestanden ma ned til svaert lave tettheter for at den skal anses
som sarbar, mens overgangen mellom direkte truet og truet
skjer over et svaert kort intervall av bestandstettheter. Kravet for
at en art skal anses som truet eller sarbar ber derfor skjerpes i
forhold til dagens IUCN-standard. Vi foresldr at en art anses
som truet dersom sannsynligheten for at den der ut i lepet av
20 arer 10 %. P4 samme mate bgr en bestand hvor sannsynlig-
heten for utdeelse i lgpet av 100 &r er sterre enn 5 % anses
som sarbar.

Disse analysene viser at vekstraten er sveert bestemmende for en
bestands sjanse til & dg ut. Levedyktigheten til en liten bestand
vil sannsynligvis veere sterkt korrelert med de faktorer i miljzet
som pavirker denne. Gjennom beregning av elastisitets- og sen-
sitivitetsindekser kan man sammenligne effekten pd vekstraten
av en gitt endring i en livshistoriekompanent p& ulike stadier av
livssyklusen. Disse analysene viser at vekstraten til sikalte over-
levelses-arter (arter med stor overlevelse, men med liten repro-
duksjonsevne) er sterkere pavirket av en endrning i voksen-overle-
velse enn sdkalte hey-reproduktive arter. Vekstraten til disse
artene er i langt sterkere grad pavirket av endringer i tidlig i livet.
De sakalte riskutjevningsartene (maker, vadefugl, dykkender)
representerer en mellomting mellom disse to ekstremene. Dette
er arter med lang livslengde, men relativt store kull. Dette er ar-
ter tilpasset et variabelt milje slik at de kan produsere et stort an-
tall unger | et fatall gunstige ar.

For forvaltningen blir det derfor av avgjerende betydning & sikre
tilstrekkelige overlevelsesomr&der av hay kvalitet til overlevelses-
og riskutjevningsartene.
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Abstract

Seether, B. -E. & Engen S. 1996. Management of small populati-
ons. A theoretical background. - NINA Fagrapport 024: 1-39.

The purpose with the present project is to examine the characte-
ristics of the dynamics of small populations. The results from the-
se analyses will be used to suggest general principles for the ma-
nagement of small populations. In general, stochastic factors
have a greater influence on the population fluctuations of small
than of large populations. Two different types of stochasticity
are especially important. Demographic stochasticity is caused by
individual differences in the ability to produce offspring and to
survive. Environmental stochasticity affects at a given time all in-
dividuals similarly. Here we present models that include both ty-
pes of stochasticity.

Theoretical analyses of a simple density dependent model wit-
hout age-structure shows that the probability of extinction of a
population is dependent on the population growth rate and the
population size. At small population sizes even a population with
a positive growth rate can go extinct under the influence of de-
mographic or environmental stochasticity.

In order to conduct population viability analysis we developed a
method to estimate the demographic and environmental varian-
ces from field data. This method is based on the number of fe-
male offspring recruited to the population per female and cen-
suses of the population size. Unfortunately, the age-structure is
in these analyses assumed to have no effect.

We then used the method to estimate the probability of extincti-
on of the population of great tit in Wytham Wood outside
Oxford, England. Both the demographic and environmental vari-
ance were in this population significantly larger than 0. The de-
mographic variance decreased with population size, whereas no
density-dependence was found in the environmental variance.
The population growth rate was very high (r = 0.97). Based on
these estimates we calculated the expected time to extinction of
this population to = 10'® years. An examination of the factors in-
fluencing this estimate showed that it was especially sensible to
variation in the population growth rate, r.

Traditionally, the focus of harvest strategies has been to maximi-
ze the yield of the population either in terms of number animals
or economic gain. We argue that in particular in small populati-
ons that another harvest strategy should be chosen, i.e. that we
should minimize the risk of an unfortunate event. in the most ex-
treme case this will involve that we should reduce the chances
for that the population will go extinct. Our analyses show that a
threshold harvesting strategy is optimal in such cases. By choo-
sing this strategy, we allow harvest of the population only when
the population size is above a certain threshold. This threshold is
influenced by several factors. For instance, the threshold will be
closer to carrying capacity K when the harvest efficiency is high
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or when the environmental variance is large. Similarly, uncertain-
ty in population estimates will also increase the threshold. In this
case, we propose another strategy, proportional threshold
harvesting, that involves harvesting only of a proportion of the
population when the estimated population is larger than the
threshold.

Mace & Lande (1991) proposed that quantitative criteria should
be used to assess the vulnerability of a population or a species.
IUCN later adopted this approach. Our results from the analyses
of the extinction risk of the great tit population in Wytham
Wood show that only very small populations of this species will
be considered threatened according to IUCN's criterias, and that
changes in the assessment to different vulnerability categories
occurred over very small intervals of population sizes. We there-
fore recommend stronger criterias for assessing species to diffe-
rent risk categories than proposed by IUCN. For instance, we
suggest that a population should be considered threatened if the
risk of extinction is greater than 5 % within a period of 100
years.

The theoretical analyses and the results from the great tit popu-
lation in Wytham Wood show that the population growth rate
strongly influences the probability that a small population will go
extinct. Calculations of sensitivity- and elasticity- indexes show
that the effect of a change in a demographic variable on the po-
pulation growth rate will depend on the life history characteris-
tics of the species. For instance, a change in the adult survival
rate of survival species will have a greater effect on the popu-
lation growth rate than a similar change of the adult survival rate
of a high-reproductive species. The bet-hedging species is
also species with a long generation time, but has relatively large
clutches, They represent species that respond to a variable envi-
ronment by producing a large number of offspring a few good
years. A central management focus for survival and bet-hedging
species should be to secure sufficient large areas of good quality
to maintain a high survival rate and reduce the impact of densi-
ty-dependence.
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1 Innledning

Det skende presset mot det biologiske mangfoldet gav opphav
til en rekke nye fag!ige utfordringer for populasjonsbiologien.
Fra & veere mest opptatt med grunnforskningsmessige problem-
stillinger knyttet til av en forstdelse av bestandsutviklingen til
vanlige og lett-studerte arter matte populasjonsbiologene be-
gynne 4 gi tilraddinger om forvaltningen av sjeldne og sarbare ar-
ter. To problemer oppsto da raskt. For det fgrste manglet popu-
lasjonsdynamiske grunnlagsdata fra de fleste av disse artene. For
det andre var det ikke modeller tilgjengelig som kunne beregne
viktige parametre (sjansen for utdaeing, forventet levetid, etc.) i
forvaltningen av slike arter.

Teoretikere svarte raskt pa denne utfordringene og utviklet mo-
dellverktay som kunne benyttes til & beregne sjansen for at en li-
ten bestand skal de ut gitt en del forutsetninger. Disse resultate-
ne dannet grunnlaget for sakalte levedyktighets-analyser. | slike
beregninger estimeres sjansen for at en bestand der ut gitt be-
stemte forutsetninger (se Boyce 1992 og Burgman et al. 1993).

Resultatene fra slike analyser gav raskt opphav til en de| generali-
seringer om- hvilke faktorer som var viktigst & ta hensyn til for a
sikre levedyktige bestander. To overordnete malsetninger er vikti-
ge for forvaltningen av slike bestander:

- Man ma unngd at bestandene blir s& sma at man far genetisk
forringelse av bestanden slik at evnen mistes til & utvikle nye til-
pasninger som en respons til endringer i miljget (Pease et al.
1989). Med andre ord ma man sikre en bestandssterrelse som
er sa stor at sjansen for innavl er liten og at den genetisk varia-
sjon ikke blir redusert gjennom genetisk drift.

- Bestandene ma ikke bli s& sma at de der ut pa grunn av tilfeldi-
ge hendelser, enten i miljget eller tilfeldig demografisk variasjon
i bestanden selv.

Med andre ord var bade en demografisk og en populasjonsgene-
tisk tilneermelse nedvendig for & forstd hvordan man skulle opp-
rettholde levedyktige bestander av trua og sarbare arter.

1.1 Genetiske eller demografiske
prinsipper for forvaltningen av
sma bestander ?

De genetiske betraktningene basert pa generell populasjonsgene-
tisk teori ledet til opphavet av de sdkalte «magiske tallene» i beva-
ringsbiologien. Basert pa enkle populasjonsgenetiske beregninger
argumenterte Frankel (1974) og Franklin (1980) at en effektiv be-
standssterrelse p& 500 individer var nok til & opprettholde et ty-
pisk niva av arvbar genetisk variasjon i bestanden. Dette «magiske
tallet» ble raskt inkludert i flere forvaltningsplaner (Lande 1988a),
trass i at beregningene er basert p4 mange antagelser og lite data
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(Lande & Barrowclough 1987). Mye av den informasjon som har
kommet til de seinere drene viser at mange av disse farste genera-
liseringene ikke var korrekte. Lande (1995) inkluderte f.eks. nyere
estimater av mutasjonsrater i beregningene. Nye undersgkelser av
effekter av mutasjoner viser nemlig at ca. 25 % av mutasjonene
bare har en svak negativ effekt pa fenotypen og derfor vil ha en
langt starre sjanse for fiksering i genotypen enn en vanlig muta-
sjon. Lande beregnet ut fra disse dataene at en effektiv be-
standssterrelse pa 5000 individer er nedvendig for & opp-
rettholde tilstrekkelig genetisk variasjon til & sikre mulighe-
ten for adaptive tilpasninger. Dette er 10 ganger sterre enn
det opprinnelige «Franklin-Soulé-antallet». Siden den effektive
bestandsstarrelsen normalt er langt mindre enn den observerte
(Grant & Grant 1992, Nunney 1992, Nunney & Elam 1994), inne-
baerer dette at ngdvendig genetisk variasjon for evolusjonaere en-
dringer bare kan sikres over tid i svaert store bestander. Andre be-
regninger statter disse konklusjonene (Lynch et al. 1995).

Den andre «magiske bestandsstarrelsen» pa 50 individer er mer
empirisk basert pa erfaringer fra husdyravl. Innaviskoeffisienten
pker med 1/2N, per generasjon hvor N, er den effektive be-
standsstarrelsen. Vanligvis er det f& problemer i husdyravl med en
gkning i innaviskoeffisienten med ca. 1 % per generasjon. Dette
tilsier at N, > 50 individer for 4 unngd en for hay grad av innavl
(Franklin 1980). Problemet med grunnlaget for denne anbefaling-
en er at husdyr allerede i mange generasjoner har vaert utsatt for
seleksjon mot skadelige alleler. | en vill bestand vil derimot fre-
kvensen av skadelige alleler kanskje vaere hayere og pa den ma-
ten vil man raskere oppna innavlsdepresjon (Simberloff 1988,
Lande 1995, Lynch et al. 1995).

Disse resultatene viser at en langt sterre bestandssterrelse er ned-
vendig for & opprettholde en genetisk sunn og livskraftig bestand
enn sterrelsen pa de fleste bestander av trua og sarbare arter.
Dette ledet Lande (1988a) i en innflytelsesrik, men omdebattert
artikkel, til & forutsi at tap av biologisk mangfold vil hovedsakelig
vaere fordrsaket av demografiske faktorer, mens nedgang i be-
standens levedyktighet pga. uheldige effekter av endringer i den
genetiske sammensetningen vil i de fleste tilfeller spille en langt
mindre rolle. Analyser av stokastiske bestandsmodeller (Leigh
1981, Goodman 1987a, Lande 1993) basert pa grunnleggende
teori utviklet av Bartlett (1960) og May (1973, 1974) gav stette
for denne oppfatningen.

Levedyktighets-analyser basert bade pa populasjonsgenetiske og
demografiske modeller har vaert spesielt konsentrert om & stude-
re effektene av ulike stokastiske faktorer som antas & spille en vik-
tig rolle for overlevelse av en bestand med et fatall individer
(Simberloff 1988, Boyce 1992, Burgman et al. 1993). Denne fo-
kuseringen pa stokastisitet har den seinere tiden gitt opphav til
kritikk. Spesiell oppmerksomhet vakte kritikken til den kjente aus-
tralske populasjonsakologen Graeme Caughley. | en viktig artik-
kel i 1994 argumenterte Caughley for at det han kalte «smabe-
stands-dogmet» har fatt alt for stor innflytelse i bevaringsbiologi-
en. Grunnlaget for denne kritikken var det manglende empiriske
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fundamentet for mange av konklusjonene basert pa teoretiske
analyser av demografiske og populasjonsgenetiske prosesser i
sma bestander. | stedet foreslo han en alternativ angrepsvinkel,
hvor man ved & analysere bestander som har avtatt i antall, muli-
gens vil kunne identifisere felles karaktertrekk for de populasjons-
@kologiske prosesser som foregér ved en slik nedgang. Slike ka-
raktertrekk vil, hevdet Caughley, danne grunnlaget for utvikling
av en ny teori for de populasjonsdynamiske egenskaper i slike av-
tagende bestander, Essensen i hans kritikk er at bevaringsbiologe-
ne har vaert for opptatt av varianser i smé bestander enn av de
faktorer som har gjort at bestandene til syvende og sist ble sm3,
nemlig at den gjennomsnittlige arlige vekstraten har veert mindre
enn 1.

Et sentralt poeng i den foreliggende rapporten vil vaere & vise at
disse to tilneermelse ikke er alternativer, men i stedet supplerer
hverandre. Vi vil argumentere for at vi trenger forstdelse bade for
hvilke faktorer som pavirker vekstraten og variansen i denne. Selv
om opprettholdelse av genetisk variasjon er viktig for & opprett-
holde potensialet for evolusjonare endringer, vil vi felge Lande
(1988a) og konsentrere oss om demografiske prosesser i sma be-
stander. Slik kunnskap er ogsa grunnlaget for 4 forsta endringer i
den genetiske sammensetningen i sma bestander (Crow &
Denniston 1988, Nunney 1993).

1.2 Trusler mot sma bestander

De viktigste truslene mot det biologiske mangfoldet i Norge er
oppsummert i den norske landstudien av biodiversitet (DN 1992).
Her blir forurensning og fysiske inngrep (f.eks. arealbruk, hasting
av biologiske ressurser og uttak av mineraler og energi) pekt ut
som de viktigste hovedarsakene til tap av biologisk mangfold som
en felge av menneskelig virksomhet. Hos sma bestander vil sann-
synligvis reduksjon i areal eller fragmentering av habitater, og tap
av individer som en direkte eller indirekte falge av menneskelig
aktivitet, ha spesiell stor negativ effekt.

Effekter av habitat-fragmentering

Tap og edeleggelse av viktige habitat-typer er blant de viktigste
truslene mot det biologiske mangfoldet i Norge (DN 1992) som |
resten av verden. De negative effekter pd bestandens levedyktig-
het av tap og odeleggelse av optimale habitat-typer er intuitivt
enkelt & forsta. Verre er det & kunne vurdere konsekvenser av en-
dringer i fordelingen av ulike habitat-typer i landskapet, f.eks. n&r
starre sammenhengende omrader med relativt ensartet habitat
brytes opp i mindre enheter. Slike endringer i landskapets struktur
pavirker de demografiske egenskapene til bestandene p3 en
komplisert mate (Harrison 1994). Et fellestrekk er imidlertid at
oppbrytning av et starre sammenhengende omrade i mindre en-
heter vil medfare at sannsynligheten gker for at den enkelte del-
bestand dar ut (Burkey 1989), dersom alle andre forhold holdes
konstant. [ praksis vil dette motvirkes av en utveksling av individer
mellom delbestandene (Hanski & Gyllenberg 1993). Videre vil de
bestandsdynamiske egenskapene til bestanden endre seg nar den

splittes opp i flere enheter (Harrison et al. 1988, Hanski et al.
1995). Konsekvensene av fragmentering for en bestands sjanse til
4 overleve kan derfor veere svaert vanskelig & forutsi (Harrison &
Quinn 1989, Burkey 1989, Hanski & Gilpin 1991). En &rsak til det-
te er endringer vil skje over tid , og vil ikke oppdages pa kort sikt
far en sveert stor andel av habitat er fjernet (Andrén 1995),

Disse uklarhetene nar det gjelder konsekvensene av fragmente-
ring har gitt opphav til usikkerhet i utarbeidingen av konkrete
overordnete forvaltningsstrategier for bevaring av artsmangfol-
det. Nar det f.eks. gjelder opplegg for verneplanarbeidet, har
man fatt en diskusjon om man skal prioritere arbeide med & eta-
blere f&, men store verneomréder, eller om man heller skal forse-
ke & verne mange, sma omrader (Diamond 1975, Wilson & Willis
1975, Simberloff 1988, Burkey 1989, 1995).

En drsak til at forskerne ennd ikke har veert i stand til & gi mer pre-
sise forutsigelser omkring effektene av habitat-fragmentering er
at fa modeller basert p4 realistiske antagelser er utviklet. Et unn-
tak er modellen til Lande (1987) som viste at habitat-fragmente-
ring kunne ha stor konsekvens for levedyktigheten til great spot-
ted owl, Strix occidentalis i USA (Lande 1988b). Hanski &
Gyllenberg (1993) presenterte ogsd en modell som viste seg &
veere i stand til & forutsi effektene av bestandsfragmentering for
levedyktigheten til sommerfuglbestander (Hanski et al. 1995).
Dynamikken i begge disse modellene er sveert influert av ut-
deingsrisken i den enkelte delbestand (Goodman 1987b). En bed-
re forstaelse av de faktorer som pavirker en liten bestands sjanse
for & de ut vil derfor gjere oss i bedre stand til bedre 3 forutsi ef-
fektene av habitat-fragmentering.

Uttak av individer fra sma bestander
Forvaltningen opplever ofte et behov for & fjerne individer selv
fra sma bestander. Dette kan skje av to arsaker:

1 For det farste kan sma bestander av enkelte sjeldne arter opp-
leves som trussel mot menneskelig naeringsvirksomhet. |
Norge kan dette best eksemplifiseres av konflikten mellom
rovdyr og husdyrhold. | mange tilfeller oppstar ensket om &
fierne enkeltindivider fra bestanden for & minske skadepresset.
Konsekvensene av et slikt uttak av individer for bestandens le-
vedyktighet har bare i liten grad vaert forstatt.

2 Den andre arsaken til at man gnsker & ta ut individer fra en li-
ten bestand er & forhindre utarming av ressursgrunnlaget. |
mange tilfeller er bestander store klauvdyr i dag konsentrert til
omrader av langt mindre utstrekning enn tidligere, ofte pga.
at artens opprinnelige habitat er tatt i bruk til ulike former for
menneskelig virksomhet (Owen-Smith 1988). Dette innebaerer
at presset pé& beiteressursene lokalt kan bli sveert stort. For &
unnga overbeiting og ressursutarming @nsker man ofte & be-
grense bestandsstarrelsen. Konsekvensen av en slik hasting for
bestandens sjanse til & overleve bare i liten grad er forstatt.




1.3 Problemstillinger

Formaélet med denne rapporten vil derfor vaere

- & presentere modeller for analyser av dynamikken til smad be-
stander,

- utvikle metoder for & estimere parametrene i disse modellene
fra tilgjengelige data,

- benytte disse estimatene til & analysere betydningen av ulike
demografiske faktorer for sma bestanders levedyktighet.

Disse teoretiske resultatene vil sa bli benyttet til & undersake

- hvilken strategi man skal benytte nar individer skal fjernes fra
sma bestander for & minimalisere uheldige effekter av et slikt
tap.

Ut fra disse analysene vil vi

- gi et forslag til kvantitative kriterier for graden av arters sérbarhet

o9

- undersgke om livshistorie-egenskaper kan vaere et hjelpemiddel
til & vurdere arters sarbarhet,
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2 Forholdet mellom deter-
ministiske og stokastiske
bestandsmodeller

Hva gjer sma bestander spesielle? Hvorfor kan vi ikke behandle
bestander med et fatall individer pd samme mate som bestan-
der med tusenvis av individer? Den store forskjellen er at tilfel-
digheter spiller en langt starre rolle for bestandsutviklingen i en
liten bestand. Effekten av slike tilfeldige (stokastiske) hendelser
ma derfor bygges inn i modellene over bestandsutviklingen til
sma bestander,

Betydningen av tilfeldige hendelser for bestandsutviklingen er il-
lustrert i figur 2.1. Vanligvis har populasjonsbiologene vaert

7 a) Deterministisk
10 modell

8 ]

i
P dl
T 2]
B
0
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=
8
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Figur 2.1

Sammenligning bestandsutviklingen i (a) en deterministisk og (b)
en stokastisk populasjionsmodell. | den deterministiske modellen
beskrives bestandsutviklingen eksakt fra t til t+1. | den stokastis-
ke bestandsmodellen kan bestanden etter tid t+1 ta alle verdier
representert i seylediagrammet med en sannsynlighet gitt ved
haoyden pa seyla. | det lange lop vil likevel begge modellene i det-
te tilfellet gi den samme bestandssterrelsen etter tid t+1. Det
skraverte feltet i seylediagrammet representerer sannsynligheten
for at en kjennet bestand vil do ut, mao. nér bestandsstarrelsen
N s 1. - A comparison of the population fluctuations in (a) a
deterministic and (b) a stochastic model. In the deterministic
model the population development from time t to t+1 can be
described exactly. In the stochastic population model the popula-
tion size at time t+1 js given by the distribution shown by the
columns. The shaded part of the columns give the probability
that a sexual population will go extinct, i.e. when the population
sizeNs< 1.
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opptatt av & beskrive endringer i den gjennomsnittlige bestands-
sterrelsen fra et tidspunkt til et annet. Man har brydd seq lite om
variasjonen omkring dette gjennomsnittet. Dersom tilfeldige
hendelser har betydning for bestandsutviklingen, vil nemlig be-
standsstarrelsen veere nzer den gjennomsnittlige bare med en
viss sannsynlighet. Man ma derfor forutsi fordelingen av be-
standsstarrelser etter et gitt tidsrom t, noe som er mye mer kom-
plisert enn & beregne gjennomsnittet. | noen tilfeller vil denne
fordelingen ha liten spredning, i andre tilfeller stor. Som beva-
ringsbiologer er vi spesielt opptatt av sjansen for at en bestand
skal bli utslettet. Dette skjer nar bestandssterrelsen er lik O for en
art med ukjennet formering og nar den er lik 1 for en bestand
med kjennet formering. Kjenner vi derfor fordelingen av be-
standsstarrelsen N ved tid t, kan vi beregne sannsynligheten for
at bestanden dar ut, som er sannsynligheten for at N < 1.

2.1 Deterministiske bestandsmodeller

For & forenkle analysene antar vi en bestand hvor alle individer er
like, som vokser med en konstant vekstrate r per individ og hvor
all videre vekst stopper opp nar bestandsstarrelsen N kommer
opp til baereevnen K, Dette innebaerer at

dN_ N for <« N< K
ad 10 for N=K (2.1)

For en startbestand N, mellom 1 og K, felger det av (2.1) at be-
standen vokser eksponentsielt med tiden t slik at

N(t)y= N_e" = N,A', hvor A er den faktoren bestandsstarrelsen
multipliseres med hvert &r. r er derfor den naturlige logaritmen
til & (r = InA). Selv om dette er en sveert forenklet bestandsmo-
dell, illustrerer den likevel en del generelle egenskaper ved be-
standsdynamikken til sma bestander.

Sjansen for at en slik type bestand vil dg ut, er bestemt av vek-
straten r. Nar r = 0, vil bestanden overleve i uendelig lang tid.
Ved positive vekstrater (r > 0) vil bestanden vokse til K og deret-
ter holde seg pd denne bestandsstarrelsen, mens bestanden vil
vaere stabil p& utgangsbestanden nar r = 0. Dersom r er negativ,
vil derimot en slik bestand vil de ut (figur 2.2). Starter vi pa
bzere-evnen K er tiden dette vil ta (dvs. tiden det tar til N =1) ek-
sakt lik T(K) = - (InK) /r. | en slik modell vil altsa tiden til utdaing
gke med logaritmen til sterrelsen av utgangsbestanden, som |
dette tilfellet altsa er lik K.

2.2 Stokastiske bestandsmodeller
2.2.1 Typer av stokastisk variasjon
Tilfeldige hendelser kan opptre av ulike arsaker. Demografisk

stokastisitet skyldes tilfeldige forskjeller som opptrer mellom in-
divider | deres evne til & reprodusere seg eller overleve (May

r =-0.001
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Log (tid til utdeing)
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Baereevne (K)

Figur 2.2

Tid til utdeing i en deterministisk bestandsmodell for ulike nega-
tive verdier av vekstraten r. - Time to extinction in a determinstic
popuation model for different growth rates r < 0.

1974, Shaffer 1981). Effekien av demografisk stokastisitet pa
populasjonsveksten er sterst ved sma bestandsstarrelser fordi
betydningen av individuelle variasjoner vil utviskes nar bestands-
starrelsen gker. Miljgstokastisitet kommer fra sma eller mode-
rate svingninger i miljget som pavirker fadsels- eller dadsraten til
alle individene i bestanden likt (May 1974, Goodman 19873,
Lande 1993). En viktig &rsak til miljgstokastisitet er forskjeller
mellom ar. | motsetning til demografisk stokastisitet er miljgsto-
kastisitet viktig bade i sma og store bestander.

En tredje type tilfeldige variasjon er katastrofer. Dette er store
miljgendringer som fordrsaker en kraftig reduksjon i bestands-
starrelsen. P4 samme mate som milj@stokastisitet vil betydningen
av katastrofer vaere avhengig av bestandsstarrelsen (Lande
1993, Mangel & Tier 1993, 1994). En glidende overgang eksiste-
rer mellom katastrofer og miljestokastisitet. Svaert stor miljgsto-
kastisitet vil ha omtrent samme effekt som moderate katastrofer,

Det neste steget vil n& veere & undersgke hvordan disse ulike for-
mene for tilfeldig variasjon som en bestand er utsatt for, pavirker
dens sjanse for & overleve pa sikt. P4 den méten kan vi bestem-
me hvilke forhold som vil ha starst betydning i forvaltningen av
sma og s&rbare bestander. | den forbindelse vil vi felge framstil-
lingen til Lande (1993).

2.2.2 Tiden til utdeing

La oss benytte den forenklede bestandsmodellen (2.1) og anta at
bestandsveksten r er relativt liten, Da kan vi benytte resultater fra




teorien om diffusjonsprosesser til & beregne den gjennomsnittli-
ge tiden til utdging, T, for en bestand som er pa baerevnen K. Vi
vil farst studere effekten av demografisk stokastisitet, deretter
miljgstokastisitet og til slutt betydningen av katastrofer.

| en bestand hvor all vilkarlig variasjon skyldes demografisk sto-
kastisitet, kan vi anta at vekstraten r er en stokastisk variabel
med gjennomsnitt ¥ og varians Vy /N. Her er V, den demogra-
fiske variansen. En av de viktigste forskjellene mellom en deter-
ministisk og en stokastisk bestandsmodell kan illustreres ved &
undersgke bestandsutviklingen nar den gjennomsnittlige vek-
straten ¥ = 0. | en deterministisk modell vil bestanden holde seg
stabil pa den bestandssterrelsen vi startet med. | en stokastisk
modell hvor fremdeles =10, men med demografisk stokastisi-
tet, vil vi oppleve svingninger | bestandsstarrelsen. Starrelsen pa
disse svingningene vil veere bestemt av den demografiske sto-
kastisiteten.

Fra Lande (1993) vet vi at gjennomsnittstiden til utdeing for en
bestand med demografisk stokastisitet gker tilnaermet ekspo-

2r
nentsielt med baerevnen (eksponent 3 for store K) nar den
o

gjennomsnittlige vekstraten 7> 0. Mer interessant er det & be-
trakte hva som skjer ndr » = 0. Da avhenger igjen T av K, men
eker nd T lineaert med K. Nar bestanden avtar ( F<0 ), Tar vi nes-
ten det samme som i en deterministisk modell uten stokastisitet.
Tiden til utdeing eker proporsjonalt med logaritmen til baer-
evnen K.

Dette viser at i en bestand med demografisk stokastisitet vil sjan-
sen for at bestanden blir utslettet | stor grad veere bestemt av
baerekapasiteten K. Nar K blir starre, gker tiden til utdeing kraf-
tig, selv nar den gjennomsnittlige vekstraten er negativ. Derfor
kan vi se bort fra demografisk varians nar K overstiger en viss
verdi.

Generelt kan variansen til 7 med relativt stor ngyaktighet kun-
ne uttrykkes pa formen var(r) =V, +—L  hvor V, kalles milje-
variansen. Betydningen av denne miljgstokastisiteten for en
bestands sjanse til & overleve er langt vanskeligere & vurdere enn
tilfellet var for den demografiske stokastisiteten. Nar bare miljg-
stokastisitet er tilstede, blir den langsiktige vekstraten i bestanden

r=r-—-

¢

Miljostokastisiteten nedsetter altsd den langsiktige vekstraten.
For eksempel vil en bestand med den gjennomsnittlig vekstrate
lik O (r= 0) over tid avta i starrelse pga. effekten av tilfeldige va-
riasjoner i miljget.

N&r den langsiktige bestandsveksten er positiv ( 7 > 0), viser fle-
re arbeider (Leigh 1981, Goodman 1987, Lande 1993, Foley
1994) at tiden til utslettelse for en gitt V, eker som en potens-
funksjon med K (potens (I—f-l.F ). Med andre ord gker tiden til
utslettelse langsommere med bestandsstarrelsen enn i modellen
med bare demografisk varians. Selv veldig store bestander kan
ha relativt kort forventet tid til utslettelse hvis milj@variansen er
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stor. P4 samme mate som for demografisk varians kan man min-
ske risikoen for at en bestand skal bli utslettet ved & ske baereka-
pasiteten, sdfremt vekstraten er positiv.

Denne reduksjonen i risken for utdeing ved & eke baerekapasite-
ten oppnar man ikke i samme grad ndr bestandssterrelsen er
stabil eller nar vekstraten er negativ. Dette henger sammen med
at bestandens forventede levetid bare sker med logaritmen av
baerekapasiteten. Med andre ord vil en tidobling av bestands-
sterrelsen fra 10 til 100 individer bare eke levetiden med det
samme som en gkning fra 1 til 10 individer. Derfor vil miljgvari-
ansen vaere viktig for sjansen for at en bestand der ut ogsa i
starre bestander.

Betydningen av katastrofer for en bestands mulighet til & over-
leve er langt vanskeligere & vurdere (Lande 1993, Mangel & Tier
1993, 1994). | sin ytterste konsekvens vil en hendelse som med-
ferer en total edeleggelse av bestandens habitat selvsagt fere til
at den der ut. | de tilfeller hvor ikke hele, men store deler av be-
standen forsvinner, blir det langt vanskeligere & vurdere effekten
av denne typen stokastisitet. Dette vil pd en kompleks mate av-
henge av hvor hyppig slike katastrofer opptrer og hvor store de
er (Lande 1993, Mange! & Tier 1993, 1994). | mange situasjoner
synes effekten av slike hendelser p& bestandens levetid & av-
henge av bestandsstarrelsen pa en liknende mate som tilfellet
var for miljgvariansen (disse to begrepene kan da ogsa vaere van-
skelig & skille fra hverandre). Analysene til bade Lande (1993) og
Mangel & Tier (1993) viser nemlig at ofte gker bestandens leve-
tid i naervaer av katastrofer bare langsomt med bestandssterrel-
sen.

Disse teoretiske analysene viser at demografisk varians har be-
tydning for en bestands levetid bare nér bestanden er svaert li-
ten. Dersom man betrakter katastrofer som en ekstrem form for
miljgvarians, kan man konkludere at for en gitt vekstrate er mil-
jevariansen den avgjerende faktoren som bestemmer en liten
bestands levetid. Sjansen for at den der ut avtar imidlertid raskt
med skende bestandsstarrelse. Denne sammenhengen er igjen
avhengig av vekstraten i stammen (figur 2.3, Foley 1994). Det
relative forholdet mellom demografisk og miljgvarians for en be-
stands sjanse for & da ut er framstilt i figur 2.4. Vi ser at denne
sammenhengen awviker fra Shaffer (1987), som la langt starre
vekt pa betydningen av katastrofer.

Forlepet av sammenhengen mellom sjansen for utdeing og be-
standssterrelsen vil variere fra art til art, bestemt av de demogra-
fiske egenskapene i bestanden og de stokastiske svingningene i
miljget. Likevel kan disse analysene tyde pd at bestandene er
mindre utsatt for & de ut som en konsekvens av stokastiske vari-
asjoner enn det de ftidlige analysene av Leigh (1981) og
Goodman (1987a) tydet pa.

10
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Figur 2.3

Gjennomsnittlig tid til utdeing for forskjellige miljevarianser (V,)
for en bestand som opprinnelig befinner seg pa baereevnen K.
Hver kurve representerer en verdi av ¢ =2r/V.-1. hvor r er
den gjennomsnittlige vekstraten. For en gitt r, vil ¢ avta med
okende V,. - The mean time to extinction for different environ-
mental variances (V,) of a population initially at the carrying
capacity K. Each curve represents a value of ¢ = 2r/V, -1 whe-
re r is the mean growth rate. Fora given r, ¢ vil decrease with
increasing V.,
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Figur 2.4.

Forventet levetid av en bestand av ulik sterrelse under innflytelse
av demografisk og miljovarians (fra Caughley 1994 etter Lande
1993). r er den gjennomsnittlige vekstraten med miljevarians
V.. - The expected mean time to extinction of a population in
relation to population size under the influence of demographic
variance and environmental variance (from Caughley 1994 after
Lande 1993).

2.3 Konklusjon og oppsummering

Disse analysene gir en god innsikt i hvordan ulike former for sto-
kastisitet kan péavirke en liten bestands sjanse for & dg ut.
Imidlertid er det viktig & ta i betraktning at konklusjonene er ba-
sert pd analyser av en modell uten aldersstruktur og hvor be-
standen vokser uten noen form for tetthetsbegrensning til bae-
reevnen K er nadd. Den viktigste mangelen er likevel som pa-
pekt av Caughley (1994) at vi totalt mangler kunnskap om star-
relsesorden p4 mange av parametrene (f.eks. demografisk vari-
ans og miljgvarians) som inngér i beregningene og som styrer
(ved siden av vekstraten r) sannsynligheten for at bestanden der
ut. Man skal derfor veere varsom med uten videre & overfare
konklusjonene fra disse teoretiske analysene til praktisk forvalt-

ning.

Den store forskjellen i dynamikk mellom en stokastisk og deter-
ministisk modell hvor 7 i det stokastiske tilfellet var lik vekstra-
ten r i den deterministiske modellen (2.1) viser at man ikke kan
beskrive dynamikken i sma bestander bare ut fra kunnskap om
vekstraten i bestanden. Variansen i vekstraten vil ofte ha stor be-
tydning for svingningene i slike bestander.

1



3 Stokastiske bestands-
modeller: estimering av
parametre

3.1 Innledning

Som vi har sett i kapittel 2, kan teoretiske analyser av stokastiske
bestandsmodeller vaere et viktig hjelpemiddel i utarbeidingen av
forvaltningsstrategier for trua og sdrbare arter (Boyce 1992).
Problemet for en praktisk anvendelse av disse generelle resulta-
tene har veert at vi har manglet metoder for & estimere parame-
trene i modellene (Caughley 1994). Vi har derfor ikke en gang
kjent til grove sterrelsesordener p& mange av de parametrene
som inngar i beregningene.

De fglgende analysene baserer seg pa en metode utviklet av
Engen et al. (in prep.). Denne blir benyttet til & estimere demo-
grafisk og miljgvarians i en av de lengst studerte fuglebestander i
verden, nemlig kjettmeisbestanden i Wytham Wood utenfor
Oxford i det sgrlige England. Disse dataene blir s benyttet til &
beregne viktige parametre for en sarbarhetsvurdering av denne
bestanden. Seinere (kapittel 6) vil disse resultatene bli benyttet til
en vurdering av hvor truet denne bestanden vil anses 3 veere i
henhold til IUCN sarbarhetskriterier (Mace & Lande 1991, Mace
1995), og hvordan variasjoner i forskjellige parametre vil pavirke
denne sarbarhetsvurderingen.

3.2 Definisjoner av demografisk vari-
ans og miljevarians

En generell populasjonsmodell for en art kan vaere
Ax = rx — g(x) = xp(x) (3.1)

hvor x og x+Ax er bestandssterrelsen etter henholdsvis t =0 og t
=1, r er vekstraten i bestanden ved sma tettheter og g(x) er en
gkende funksjon med g(0) = 0. Denne funksjonen beskriver ef-
fekten av tetthetsreguleringen ved at den gjer Ax (tilveksten)
mindre ettersom tettheten gker. p (x) er det enkelte individs bi-
drag til den totale tilveksten Ax. Bestanden er pa baereevnen, x =
K, ndr Ax =rx—g(x)=0,¢ellerp(x)=0.

| en stokastisk versjon av (3.1) vil det enkelte individs bidrag in-
nen en generasjon variere stokastisk. La Ry, R,,..... R, veere bidra-
get til p (x) fra hvert individ. Vi antar at bidraget for hvert individ
har den samme fordeling og at kovariansen mellom hvert par (R,
R}), i= j, erlik. Variansen i Ax kan generelt splittes opp i varianser
og kovarianser
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var(Ax|x) = va.r(z Rlx)= Svar( R|x)+23 cov(R, Rx) (3.2)

ta)

som kan bli skrevet som

var(Ax|x) = x 7(x) + x[0’ (x) - T(x)] (3.3)

hvor o®(x) = var(R|x) 0g 7(x)=coV(R,R|x), =]

Vi oppnér generelle formler i overensstemmelse med (3.2) ved &
definere milje- og demografisk «varians» som

0% (x) = 7(x) (3.4)

O
ata(x) =0 (x)-1(x) (3.5).

Definert pa denne maten blir den demografiske variansen den
stokastiske variasjonen i bidraget til hver enkelt hunn innen et
ar, mens miljgvariansen er den delen av bidraget som er felles
for alle hunnene et enkelt ar. Dersom det ikke er noen kovarians
i hunnenes bidrag innen det enkelte &r, blir felgelig o,” = 0
og o,’ =var(R|X)).

Vi legger med en gang merke til to egenskaper ved disse defini-
sjonene;

1 «Miljevariansen» er egentlig en kovarians som da ogsa kan ta
negative verdier!

2 Begge variansene avhenger av bestandssterrelsen. Dette er
forskjellig fra hvordan disse starrelsene vanligvis er definert (se
f.eks. May 1974, Leigh 1981, Goodman 1987a og Lande 1993).

3.3 Estimering av demografisk og
miljovarians

Disse generelle definisjonen kan benyttes til & utlede estimatorer
for & beregne demografisk og miljevarians fra data. For en naer-
mere beskrivelse av metodikken, se Engen et al. (in prep.) og
Islam (1995).

La oss anta at vi i ar t kjenner n, verdier av R,;, og at bestands-
starrelser X,, Xj,...... X, er kjent for (k + 1) etterfelgende &r. Da
vil estimatorer for demografisk varians ( o (X,)) og miligvarians
(0.}(X,)) veere gitt ved

) 1 - Ty
a, (X,)-—ni_lg(& R.) (3.6)

0g
- AX,
oc (‘Yr) [ X'

~ R
AT AtA

L P

(3.7)

Her angir ¥ and 2(X,) estimat for henholdsvis » and g(X)).
Formen pa tetthetsavhengigheten (g(X))) kan imidlertid variere
mye. For enkelhets skyld la oss anta at det enkelte individs bi-
drag avtar som en linezer funksjon av bestandssterrelsen. | en
slik logistisk modell vil &(X,)=-rX, /K , hvor K er et estimat
for baereevnen hvor AX = 0.
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3.4 Kjottmeisa i Wytham Wood,
Oxford: en langtidsstudie

Beregningene i kapittel 3.2 viser at dersom man har tilgang pa
data over bestandssvingninger og antall rekrutter et utvalg av
hunnene bidrar med til neste generasjon kan man beregne bade
demografisk varians og miljgvarians. | sin tur kan disse estimate-
ne benyttes til & beregne andre parametre som er viktige for be-
varingsbiologer (sjanse for utdging, bestandens levetid etc.).

En av de lengste individbaserte bestandsstudier som overhodet
har veert foretatt, er undersgkelsen av kjsttmeisbestanden i
Wytham Wood utenfor Oxford i det serlige England. Disse studi-
ene ble startet av den verdenskjente engelske gkologen og orni-
tologen David Lack i 1947. Allerede i starten av denne undersg-
kelsen var man forutseende nok til & ringmerke fuglene slik at
kontinuerlige populasjonsdata, for en stor del basert p data fra
enkeltindivider, na er tilgjengelige for en periode pa snart 50 &r.
Gjennom et samarbeid med Robin McCleery og Christopher
Perrins ved Universitetet i Oxford har vi fatt tilgang pa radatae-
ne i denne undersgkelsen. Siden vi er avhengig av en grundig
gjennomgang av skogen for & oppdage alle rekrutter, avgrenset
vi undersekelsesperioden til drene fra og med 1960.

Hvert ar har skogen vart gatt neye gjennom og identiteten til
alle hekkende fugler som var ringmerket, bestemt ut fra individ-
spesifikke fargekombinasjoner. | tillegg ringmerkes alle ferste-
gangshekkere. Gjennom en grundig oppfelging gjennom hele
hekkeperioden bestemmes hekkesuksessen til nesten alle de
hekkende parene. P& den maten kan man utarbeide svaert gode
estimat over drsvariasjonen i de fleste viktige demografiske varia-
bler i bestanden basert p& data innsamlet fra enkeltindivider
(ungeproduksjon, dedelighet, rekrutteringsrater). For en naerme-
re beskrivelse av feltmetodikk og historie, se Lack (1966) og
McCleery & Perrins (1988).

Fordelingen av antallet nye hunner som en voksen hunn rekrut-
terer til bestanden etterfalgende &r, viser stor variasjon i rekrut-
teringsevne R, . Her er R, definert som antallet hunnlige avkom
som ble observert i skogen aret etter dersom den voksne forsvin-
ner fra bestanden. Dersom hunnen overlever, legges 1 til dette
antallet.

Som det framgar av figur 3.1, rekrutterer de fleste hunner ingen
eller bare ett avkom. Store verdier av R; finner en bare blant et
fatall hunner. En slik stor individuell variasjon i evnen til & rekrut-
tere individer til framtidige generasjoner er ogsa funnet i en rek-
ke studier av ulike fuglearter (Clutton-Brock 1988, Newton
1989).

| lapet av undersgkelsesperioden skjedde det store variasjoner i
starrelsen pa kjettmeisbestanden i Wytham Wood (figur 3.2).
Antallet hekkende par varierte med 284 %, fra 120 pari 1976 til
341 par i 1983. Som tidligere pavist (Lack 1966, McCleery &
Perrins 1985), pavirker denne variasjonen i tetthet rekrutterings-

50
- n=6704
30
2
20—
10
—t 1
0 1 2 3 4 ]
Antall hunnlige rekrutter i tid, t + 1
Figur 3.1

Fordelingen av antall hunner som en hekkende hunn | ar t
rekrutterer til kjpttmeisbestanden i Wytham Wood etterfalgen-
de art+ 1. - The distibution of the number of female recruits in
year t + 1 produced by breeding great tit females in Wytham
Wood in year t.

evnen i bestanden, Ved store tettheter avtar bade ungeproduk-
sjonen samtidig som dedeligheten av ungfugl og voksne sker.
En logistisk modell (se kapittel 3.3) gir derfor en fornuftig beskri-
velse av bestands-svingningene i denne bestanden. Ut fra datae-
ne estimerer vi K = 216 og #= 0.96 for kjettmeisbestanden i
Wytham Wood. Dette innebaerer at vekstraten ved sma tettheter
er sveert rask, noe vi agsa ser fra figur 3.2.

Hos smafugl har alder en relativt liten betydning for evnen til &
rekruttere avkom til etterfalgende generasjoner (Seether 1990).
Vi kan derfor anta at de observerte verdiene av R i figur 3.1 re-
presenterer variasjoner i rekrutteringsraten til bestanden bestemt
av tetthet og miljeforskjeller, og i bare liten grad skyldes varia-
sjon i alderssammensetning. Ved 3 benytte disse dataene finner
vi fra ligning (3.6) og (3.7) en demografisk varians o, = 0.569
+0.042 (se) og en miljpvarians o.* = 00793 = 0.017 . Begge var
signifikant sterre enn 0 (t = 13.64 og t = 4.78, d.f. =30, P <
0.001 for henholdsvis demografisk varians og miljgvarians). Disse
starrelsene er store (jfr. verdier brukt i simuleringene til Caughley
1994). Ut fra de generelle teoretiske resultatene til bl.a. Lande
(1993) kan de i utgangspunktet forventes & ha stor betydning
for denne bestandens sjanse til & d ut. Disse estimaterie er der-
for et viktig resultat i seg selv fordi de sier noe om hvilke sterrel-
sesorden disse parametrene kan ha i bestander ute i naturen.
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Figur 3.2
Svingningene | kjettmeisbestan-
den i Wytham Wood 7960-91. -
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Et problem eksisterer imidlertid med disse beregningene: Vi an-
tar at alle hunner som rekrutteres til bestanden, blir observert et-
terfelgende ar. | noen tilfeller vil imidlertid fuglene bli observert
som ferstegangshekkere | Wytham Wood seinere i livet. Dette
kan skyldes at de ble oversett i sitt forste hekkedr, at de la egg
farste gang som 2 &r gammel eller at de hekket farste gangen
utenfor undersekelsesomradet for seinere & vende tilbake. Alle
hunnlige avkom som et seinere ar ble observert hekkende i
Wytham Wood, ble derfor benyttet som et grunnlag for bereg-
ningene av demografisk og miljgvarians ut fra ligningene (3.6)
og (3.7). Verdien for den demografiske variansen ble med disse
dataene litt starre (o,” =0.616 = 0.045 (se)) mens miljgvarian-
sen avtok litt (o,* = 00791 =0.017). Disse verdiene er imidlertid
sa like at forskjellene vil ha liten praktisk betydning i levedyktig-
hetsberegninger.

Som forventet ut fra definisjonene (se kapittel 2.1), var arsvaria-
sjonen i estimatene av den demografiske variansen (&,°) og
miljgvariansen (&.%) uavhengig av hverandre (figur 3.3a). Den
demografiske variansen avtok med tettheten (figur 3.3b). Dette
kan forventes ut fra at variansen i rekrutteringsraten R, blir min-
dre ved store tettheter fordi faerre hunner blir i stand til & produ-
sere et hegyt antall nye hunner. Miljgvariansen var derimot uav-
hengig av populasjonssterrelsen (figur 3.3c).

3.5 Risk for utdeing og forventet
levetid av kjottmeisbestanden i
Wytham Wood

Resultatene fra kapittel 3.3 kan benyttes til & beregne sjansen
for at kjsttmeisbestanden i Wytham Wood vil dg ut. Disse kom-
pliserte utregningene er basert pd beregning av den sakalte
Green-funksjonen (Karlin & Taylor 1981) for diffusjonsprosessen
ux)=m(l-=) 09 x)=0'x+0,x

Green-funksjonen er definert som G(x,x,) = 2 mix) S(x) for x < x,
0g 2 m(x) S(x,) for x > x,, hvor x, er initial populasjonsstarrelse,

S(x) = [s(u)du o S(u) = exp{—Z——fE:))) og m{x)=1/(s(x(x)) .
Denne funksjonen gir den forventete tid bestanden tilbringer pa
hver bestandsstgrrelse fer den der ut. Selve beregningene er
svaert kompliserte, men er beskrevet i detalj i Lande (1993),

Lande et al. (1994, 1995) og Saether et al. (in prep.).

Fordelingen av de bestandsstarrelser som ble observert igjennom
den 31-arige undersgkelsesperioden var sveert lik den som ble
beregnet ut fra Green-funksjonen (figur 3.4). Dette tyder pa at
modellen er realistisk og at estimeringsmetoden fungerer bra.

Green-funksjonen kan derfor benyttes til & beregne den forven-
tede gjennomsnittlige levetiden til kjgttmeisbestanden i Wytham
Wood. Denne vil vaere gitt av integralet fra 1 til uendelig av den
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Figur 3.3

Den estimerte miljevariansen (c‘xf] forhold til den demografiske
variansen {6;) (a), og bestandssterrelsen X (b) og miljevarian-
sen | forhold til bestandssterrelsen X (c) i kjettmeisbestanden i
Wytham Wood. Linjen i (b) representerer regresjonslinjen med
95 % konfidensintervall (prikket linje). - The estimated environ-
mental variance (6,’) in the great tit population in Wytham
Wood in relation to the demographic variance (6 ,°) (), and the
population size X (b) and the environmental variance in relation
to the population size X (c).

forventete tid bestanden tilbringer pa hver bestandsstarrelse far
den der ut. Disse kalkulasjonene gir en forventet levetid av kjgtt-
meis bestanden ca. 10'? &r. Sjansen for at bestanden der ut | |-
pet av en gitt periode som f.eks. 500 ar (Pgq,) vil da vaere

500

Pyy=1—e 7 =107 (figur 3.5). Med andre ord er sjansen for
at denne bestanden skal de ut veere sveert lav dersom bestands-
svingningene fortsetter p& samme maéte som i lgpet av den 31-
arige undersgkelsesperioden.

Hvorfor er kjsttmeisbestanden i Wytham Wood s& lite utsatt for
utdeing? Dette skyldes hovedsakelig den raske vekstraten ved smé
tettheter. Dersom forholdene endrer seg slik at denne vekstraten
reduseres, vil 0gs& denne bestandens sjanse for & de ut raskt ske
dramatisk (figur 3.5). En gkning i miljgvariansen vil ha en tilsva-
rende effekt. Dette bekrefter tidligere teoretiske analyser som viser
at en liten bestands sjanse for & de ut, for en gitt bestandsstarrel-
se, er bestemt av bade vekstraten og miljgvariansen (Leigh 1981,
Shaffer 1981, Goodman 1987a, Lande 1993, Foley 1994).

En annen faktor som pavirker sjansen for at denne bestanden
skal dg ut, er estimatet for baerevnen, K. Dersom denne reduse-
res, f.eks. gjennom uthogging av deler av skogen, vil den forven-
tede gjennomsnittlige levetiden til bestanden reduseres kraftig
(se kapittel 5 for naermere diskusjon).

3.6. Konklusjon

Resultatene fra beregningene foretatt i dette kapittelet viser at i
en bestand uten aldersstruktur kan mange av de parametrene
som pdvirker en liten bestands sjanse til & dg beregnes ut fra
data. Slike beregninger krever imidlertid lange tidsserier bade
over variasjoner | tetthet og demografiske data innsamlet fra
kjente individer. | Norge som i mange andre land foreligger
mange av disse datasettene i delvis ubearbeidet form, innsamlet
av amaterer eller ideelle organisasjoner. Det er viktig for den
framtidige forvaltningen og bevaringen av det biologiske mang-
foldet at innholdet i disse datasettene sa snart som mulig far en
bedret tilgjengelighet.

Resultatene fra beregningene av demografisk og miljgvarians vi-
ser at disse kan vaere sveert store. En forstdelse av dynamikken
og sarbarheten til sma bestander kan derfor ikke skje uten at
kunnskap om disse parametrene foreligger,

Sjansen for at kjottmeisbestanden i Wytham Wood skal d& ut vil
veere svaert liten dersom bestandssvingningene i skogen fortsetter
pa samme som i undersgkelse perioden samt at baerevnen K i
skogen ikke reduseres, f.eks. gjennom at deler av den hogges ut.
Arsaken til dette er den haye vekstraten i bestanden. Dette stot-
ter analysene til den kjente gkologen Stuart Pimm (oppsummert
i Pimm 1991) som viste at engelske fuglearter med hgy reproduk-
sjonsrate hentet seg raskere inn igjen etter perioder med ekstre-
me miljgbetingelser enn arter med lav reproduksjonskapasitet.
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Den haye vekstraten ved sma tettheter i Wytham Wood trenger
ikke alene skyldes endringer i rekrutteringsevnen i bestanden selv.
Dersom graden av innvandring er inverst tetthetsavhengig (slik at
immigrasjonsraten avtar med gkende tetthet) kan den haye vek-
straten ogsa skyldes hgy innvandring av nye individer ved lave
tettheter. Dersom dette er tilfelle, kan forhold i omgivelsene

nina fagrappon 024

rundt Wytham Wood som reduserer imigrasjonsraten og dermed
reduserer vekstraten, gke risken for at denne bestanden der ut
(figur 3.5). Bade hos kjgttmeis (Greenwood et al. 1989) som hos
andre spurvefuglarter er graden av dispersal hay, spesielt blant
hunnene. Dette understreker hvor sarbare enkeltbestander kan
vaere for landskapsgkologiske endringer.

30

Llog T

Figur 3.4

Den forventete tiden til utdeing
flog T) i forhold til vekstraten i
bestanden r for ulike verdier av
miljevariansen (o2) i kjottmeisbe-
standen i Wytham Wood. Den hel-
trukne linja viser log T med reelle
verdier for 0,2 og o. Den tynn-
prikkete linja indikerer den estimer-
te log T med de estimerte parame-
trene. - The expected time to
extinction (log T) in relation to the
population growth rate r for diffe-
rent values of the environmental
variance (0,°) in the great tit popu-
lation in Wytham Wood. The curve
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Figur 3.5

Den estimerte kvasistasjonaere for-
delingen av bestandssterrelsen
(den heltrukne linja) og den virke-
lige fordelingen (seyler) av be-
standssterrelsene hos kjettmeisbe-
standen i Wytham Wood i perio-
den 1960-90. Metoden for a
beregne den estimerte fordelingen
er beskrevet | Saether et al (in
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prep.). - The estimated quasi-stati-
onary distribution (curve) and the
actual distribution (columns) of
the great tit population size in
Wytham Wood 1960-90.
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4 Uttak av individer fra sma
bestander

4.1 Innledning

Individer kan snskes fjernet fra sma bestander hovedsakelig av
tre grunner:

1 Tilstedevaerelsen av selv et fatall individer av enkelte arter kan
oppfattes som en trussel mot ulike former for menneskelig
virksomhet. Et klassisk eksempel pa en slik konflikt er den be-
grensningen mange opplever tilstedevaerelsen av store rovdyr
setter pd muligheten til & drive et gkonomisk effektivt, ut-
marksbasert husdyrhold. | slike konfliktsituasjoner oppstar lett
gnsket om 4 fjerne dyr fra bestanden.

2 En konsekvens av menneskets behov for arealer er at mange
arter blir avgrenset til langt mindre omrader enn ftidligere.
Spesielt for store pattedyr kan en slik reduksjon i leveomrade-
nes starrelse ha store konsekvenser for deres evne til @ overle-
ve. Dette er arter som ofte foretar lange vandringer for best &
utnytte sesongavhengige variasjoner i tilbudet av beiteplanter.
Dersom muligheter for slike vandringer begrenses, blir tetthe-
ten av slike arter fort sd stor at beitegunnlaget utarmes.
Konsekvensen blir at baerevnen reduseres og sjansen for at be-
standen skal overleve pa lang sikt avtar.

3 Mange sjeldne arter har en stor gkonomisk betydning. Dette
kan skyldes popularitet i dyreparker og zoologiske hager, eller
@nsket om reintroduksjon til deler av artens opprinnelige ut-
bredelsesomrdde, f.eks. for jaktformal. | en baerekraftig viltfor-
valtning, spesielt i den tredje verden, vil slike inntekter kunne
veere av stor betydning og et viktig incitament for gjennomfe-
ring av ulike forvaltningstiltak.

Uttak av individer fra smé bestander er selvsagt problematisk av
flere arsaker. Bade sosial organisering og den genetiske sam-
mensetningen kan fort endres nar individer fjernes. Etter var me-
ning vil likevel den mest uheldige konsekvensen vzere at en re-
duksjon i bestandssterrelse pga. at individer fjernes, gjer be-
standsutviklingen mer falsom for tilfeldigheter, noe som pa lang
sikt vil gke sjansen for at bestanden vil dg ut (se kapittel 2 og 3).
Spesielt vil dette gjelde under forhold hvor miljget varierer mye.

| det felgende vil vi undersgke om det eksisterer prinsipper for
hvordan vi skal forta et uttak av individer i sma bestander slik at
vi minimaliserer effekten for at uheldige hendelser skal opptre.
Mer presist @nsker vi & foreta uttaket pa en slik mate at vi mini-
maliserer sjansen for at bestanden der ut. Slike strategier kan
danne grunnlag for en baerekraftig hesting av arter som er rela-
tivt fatallig, men som har stor skonomisk verdi.

4.2 Prinsipper for uttak av individer

Uttak av et konstant antall individer

Uttak av individer fra en bestand kan foretas etter tre forskjellige
prinsipper (figur 4.1). | mange bestander har man et konstant
uttak, hvor man gjerne tar ut et lite antall individer relativt uav-
hengig av bestandssterrelsen. Fastsetting av de norske vadgehval-
kvotene skjer pad mange mater etter dette prinsippet.

4 a) Konstant antall
i
]
=)
Bestandsstorrelse
A b) Proporsjonal hasting
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(0]
+
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Bestandsstorrelse
A ¢) Terskel hosting
"
m
£
e
|
Terskel
Figur 4.1

Ulike prinsipper for hesting av bestander. Den prikkete linjen
indikerer proporsjonal terskelhesting. - Different harvest strate-
gies of populations. The strippled line shows proportional thres-
hold harvesting.
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Proporsjonalt uttak med bestandsstarrelsen

Den mest vanlige hgstingsformen er et proporsjonalt uttak,
hvor antall dyr som fjernes aker proporsjonalt med bestandsster-
relsen (figur 4.1). Denne metoden er f. eks. naermest enerddende
i forvaltningen av marine fiskebestander. | de fleste bestander vil
antallet nye rekrutter til stammen, og dermed hgstingspotensia-
. let, avta med bestandstettheten. Den tettheten hvor den maksi-
male rekrutteringen vil opptre, kan variere sterkt (figur 4.2).
Formen pa tetthetsreguleringen kan beskrives ved hjelp av en pa-
rameter 8. Nar 8 er stor, vil den maksimale tetthetsreguleringen
skje svaert naerme K (figur 4.2). Dette er tilfellet for mange store
ungulater hvor rekrutteringen begynner & avta ferst ved sveert
store tettheter (Fowler 1981, 1987). Nar 6 = 1 er tetthetsregule-
ringen maksimal ved K/2. Derfor vil siktemalet for en slik propor-
sjonal hesting & holde bestanden pa den starrelsen hvor tilvek-
sten er maksimal (Ricker 1954, Beverton & Holt 1957). Ved denne
tettheten oppnds den maksimale vedvarende avkastningen
(«maximum sustainable yield») av stammen. Med en logistisk be-
standsmodell (se kapittel 3.3.) vil denne tettheten vaere K/2 hvor
da det maksimale utbyttet vil vaere rk/2, hvor r er vekstraten og K
baereevnen.

Dette forvaltningsprinsippet er enkelt og har derfor hatt stor ap-
pell. Det har dannet grunnlaget for utarbeidingen av forvalt-
ningsregimer for mange av verdens skonomisk viktigste fiskerier
(Getz & Haight 1989). Appellen til dette forvaltningsprinsippet
blir ytterligere forsterket ved at Clark (1990) har vist at disse bio-
logiske resultatene relativt lett kan bygges inn i skonomisk mo-
dellering. Dessverre har maksimalisering av den vedvarende av-
kastningen vist seg a vaere vanskelig anvendbar i praktisk res-
sursforvaltning. Dette har flere &rsaker (Walters 1986, Hilborn &
Walters 1992, Ludwig et al. 1993), hvor de viktigste er:
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- Det tas ikke hensyn til effekten av aldersstruktur. Variasjoner i
rekruttering skjer bare som en konsekvens av endringer i tett-
het. Hos de fleste hastbare arter endres individenes evne til &
produsere avkom, og til & overleve, med alder. Endringer i
alderssammensetning, som f.eks. en konsekvens av hesting, vil
derfor ofte ha sterre konsekvenser for rekrutteringen til stam-
men enn endringer i tetthet (Caughley 1977, May 1981).

- Miljget oppfattes som konstant. De viktigste demografiske pa-
rametrene | bestanden varierer bare som felge av variasjoner i
tettheten. Analyser av hestingsmodeller har vist at stokastisk
variasjon i rekrutteringsevnen har store konsekvenser for valg
av hestingsstrategier (Beddington & May 1977, May et al.
1978).

- Det forutsettes at bade bestandssterrelsen og formen pa for-
holdet mellom tilvekst og bestandsstarrelse er nayaktig kjent.
Ofte er usikkerheten bade i bestandsanslag og i formen pa re-
krutteringskurven sveert stor (Engen et al. in prep. b). Ricker
(1963) og Seether et al. (1992) har grafisk framstilt hvordan
usikkerhet | bestandsanslag kan f& dramatiske utslag pa be-
standsutviklingen nér en bestand hestes med hensyn pa en
maksimalisering av det vedvarende utbyttet.

- Ingen endring i bestandens livshistorie-egenskaper som en fel-
ge av hastingen forutsettes skje. | mange tilfeller er hastingen
en kraftig selektiv mekanisme i bestanden (Skogland 1989,
Stokes et al. 1993). En slik intens seleksjon kan endre bestan-
dens livshistorie-egenskaper, som igjen kan medfare endringer
i sammenhengen mellom rekruttering og bestandstetthet
(Law & Grey 1989).

9 27 &1

Figur 4.2

Formen pa tetthetsavhengighet
som en funksjon av relativ be-
standssterrelse (X = NIK) for for-
skjellige verdier av 6. Kurven er
skalert slik at maksimum av dX/dt
er den samme som i den logistiske
modellen (8 = 1). - The form of
the density dependence as a func-
tion of the relative population size

(X = NIK) for different values of 8.
The curve is scaled so that the
maximum of dX/dt is the same as
in the logistic model (6 = 1),
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Terskeluttak

En mer uvanlig strategi er et terskel uttak, hvor bestanden hes-
tes kraftig ndr bestandsstarrelsen overstiger en terskel (figur
4.1). Ingen individer tas ut nar bestandssterrelsen ligger under
dette nivdet. Dette prinsippet ligger bak uttaket av elefant i
Kriiger Nasjonalpark i Ser-Afrika hvor dyr fiernes nér antallet
overstiger et visst nivd for & unngd overbelastning pé beitene.
Armbuster & Lande (1993) viste at denne maten & forvalte ele-
fantbestander kan vaere sveert god,

4.3 Terskeluttak- en optimal strategi
for uttak av individer i sma
bestander

Som vi har sett, bygger det radende forvaltningsprinsippet mak-
simering av den vedvarende avkastningen pé forutsetninger som
sjelden er oppfylt i naturlige system. Et slikt misforhold mellom
systemets egenskaper og premissene for modellering vil lett kun-
ne gi usikre prediksjoner. En slik usikkerhet kan ha spesiell stor
betydning i vurderingen av effekter av uttak av individer i sma
bestander hvor sma feil kan ha store negative konsekvenser pga.
det lille antallet individer involvert.

For & basere forvaltningen av sma bestander pd modeller basert
pé biologiske mer realistiske antakelser introduserte Lande et al.
(1995) stokastisk bestandsmodellering for & analysere effekten av
uttak i sma bestander. Formdlet med disse analysene var & stude-
re effekten av en fjerning av individer pa bestandens sjanse til &
de ut. P4 bakgrunn av disse resultatene kan man da beregne den
strategien for fijerning av dyr som gitt bestemte forutsetninger
minimaliserer sjansen far at en utdeing skal skje. Man kan bereg-
ne den hastingsstrategien som bestanden fer den der ut, enten
- maksimaliserer det totale utbyttet av bestanden

eller
- maksimaliserer utbyttet av bestanden per ar.

Disse beregningene gir oss et grunnlag for 3 velge en strategi for
fierning av dyr i en liten bestand som minimaliserer sjansen for at
en uheldig hendelse skal opptre.

La oss anta at endringen i bestandssterrelse fra ett ar til et annet
er relativt liten, som er tilfelle for de fleste starre pattedyr og
fuglearter med lite reproduksjonspotensial. Den arlige endringen i
en bestand av sterrelse N vil da vaere M(N) = M(N) - ) hvor
Mq(N) er dynamikken i fravaer av hesting og y{N) er reduksjonen
pga. uttaket av individer.. VAN) er variansen i den &rlige endringen,
gitt den naveerende stgrrelsen. En deterministisk modell vil gi en
bestandssterrelse hvor avkastningen er maksimalisert. Utdging vil
aldri skje. Derimot vil det i en stokastisk modell eksistere mange
optimale lesninger som svarer til en bestemt utdgelsesrisk. Lande
et al. (1995) viste at det generelt eksisterer i slike modeller en op-
timal hestingsstrategi hvor bestand hastes sa effektivt som mulig
nar den overstiger en terskel ¢, mens ingen hasting skjer nar N <c.

Analysene av denne modellen gav flere generelle resultater. Ett av
disse understreker den store betydningen av hastingseffektivite-
ten. La oss tenke oss den ekstreme situasjonen at vi har en ube-
grenset kapasitet til & haste. | slike tilfeller vil den optimale terske-
len som bestanden skal holdes pa vaere lik lzsningen av M, = 0,
noe som gir ¢ = K (Lande et al. 1995). Dyr kan bare tas ut.nar be-
standssterrelsen overstiger baereevnen K. Dette overraskende re-
sultatet holder generelt, uansett den opprinnelige bestandsster-
relsen, formen for tetthetsavhengighet eller stgrrelsen pa den sto-
kastiske variasjonen (Lande et al. 1995, Seether et al. 1996).
Terskelhgsting er ogséd den optimale hestingsstrategien ogsa i
mer realistiske situasjoner hvor hastingseffektiviteten er begren-
set. Da vil ¢ < K m.a.o. bestanden kan hastes ned til et lavere
niva nar evnen til & ta ut dyr avtar (figur 4.3). Hgstings-
effektiviteten er derfor en svaert viktig faktor som bestemmer
hvor s&rbar en liten bestand er ovenfor hgsting, | de tilfellene hvor
den er stor, ma bestanden holdes pa et niva naermere K enn i de
titfellene hvor den er liten fordi hey hastingseffektivitet vil for-

Figur 4.3

Den relative bestandssterrelsen (c/K)

hvor det forventete utbyttet av dyr
man kan ta ut fer bestanden der ut er

bir, =1.0

maksimalisert | forhold til den tetthet 08 |
hvor tetthetsreguleringen er maksi-
mal, 8, for ulike hestingsintensiteter,

b. r, er vekstraten i bestanden. Den -
maksimale tetthetsreguleringen skjer K
nermere K for ekende 6 (se figur 04

4.2). - The relative population size
(c/K) where the expected yield before
extinction is maximized in relation to 0.2
the density with maximum density
dependence, 8, for different harves-
ting rates, b. r, is the population 0

growth rate. The maximum density
dependence occurs closer to K for

5 10 20 50 100

increasing 6 (see figure 4.2).




sterke stokastiske variasjoner i bestands-svingningene og der-
med gjere bestanden i denne situasjonen mer sérbar for & de ut.

Et annet generelt resultat er at utbyttet med en slik terskelhgs-
ting utgjer en stor andel av det som er mulig med en mer risiko-
utsatt hestingsform (figur 4.4a, 4.4b). Ved lave verdier av miljg-
variansen vil utbyttet ved en slik hastingsstrategi veere svaert lik
det man far fra & forseke & holde bestanden péd den starrelsen
som maksimaliserer det arlige utbyttet. Dette skyldes at man far
en relativ stabil fordeling av bestandstettheter, noe som illustre-
res ved at varigheten pé& den siste fasen hvor bestanden der ut
(figur 4.4d) er mye kortere enn den forventete levetiden av be-
standen (figur 4.4c).

@ker den stokastiske variasjonen avtar antallet vi kan ta ut fra be-
standen (figur 4.4a), og den forventete levetiden av bestanden
blir kortere (figur 4.4¢). Hvor stor denne reduksjonen vil veere,
avhenger av formen pa tetthetsreguleringen, uttrykt ved parame-
teren 8 (se figur 4.2). Ved lav miljpvarians betyr formen pa tett-
hetsreguleringen lite for hvor den optimale terskelen ligger (figur
4.5). Derimot nar miljgvariansen er svart stor, maksimaliseres ut-
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byttet ved & redusere bestanden til et lavere ved stor 8 enn ved
lav 8 (figur 4.5). Faktisk vil man i dette tilfellet kunne redusere
bestanden til et lavere niva enn ndr man ikke tar hensyn til den
stokastiske variasjonen (figur 4.5). Dette skyldes at ndr en be-
stand med stor miljevarians ligger nzer K, vil den na lett nd opp i
s& store tettheter at bestandsveksten blir kraftig redusert pga. en
svaert kraftig tetthetsregulering, noe som kan oke sjansen for at
den der ut. For samme miljgvarians, avtar imidlertid generelt det
totale utbyttet fra en gitt bestandssterrelse med ekende 6 (figur
4.6). Tiden til utdaing avtar ogsa tilsvarende med akende 6.

@nsker man & ta ut et visst antall dyr per &r, vil dette antallet ge-
nerelt maksimaliseres ved en lavere terskel enn den som maksi-
maliserer det totale utbyttet av bestanden fer den til syvende og
sist der ut (figur 4.4 a,b, 4.6). Denne terskelen er ogsa bestemt
av.stokastisiteten. Opp til en viss miljgvarianse gker denne ter-
skelen med den stokastiske variasjonen. Ved svaert stor variabili-
tet avtar terskelen, fordi sjansen for utdeing likevel er svaert hey
selv i fravaer av hgsting. Da lenner det seg & ta ut s& mye som
mulig pa kortest mulig tid, noe som knapt kan anses som baere-
kraftig hesting.
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Figur 4.4

Det forventete totale utbyttet som kan tas ut fer bestanden der ut (a), det gjennomsnittlige arlige utbyttet (b), forventet levetid av
bestanden (c) og varigheten pa den siste fasen av nedgangen fra bestanden hvertfall er pa c til den nar 0 (d) for forskjellig miljevarians
(V,) ndr bestanden hestes ned til ulike terskler (c/K). | (b) er det drlige utbyttet i den deterministiske modellen (i fraveer av stokastisitet)
vist ved den tykke heltrukne linja. - The expected total yield before extinction (a), the mean annual yield (b), the mean time to extinction
(c) and the length of the final stage of extinction from c to 0 (d) for different environmental variances (V) when the population is harve-
sted down to different thresholds (c/K). In (b) the thick line shows the annual yield in the deterministic in model.
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Figur 4.5,
Den relative bestandsstarrelsen (c/K)

hvor det forventete utbyttet av dyr
man kan ta ut fer bestanden der ut
er maksimalisert i forhold til den

V,/ry= 0.01

0.1

relative tettheten hvor tetthetsregu-
leringen er maksimal, 6, for forskjel-
lige miljevarianser, V. r, er vekstra-
ten i bestanden. Den bestandsster-
relsen hvor det maksimale vedva-
rende utbyttet | fraveer av stokastisk
variasjon er maksimalisert, er vist
ved den prikkete linja. - The relative
population size (c/K) where the
expected yield to extinction is maxi-
malized for different values of 8 for
different environmental variances, 0

06

-
-
L=

c/K
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-

V.. r, s the population growth rate. 1
The strippled line shows the popula-
tion size maximizing the determinis-
tic sustained yreld
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Oppsummering

Disse analysene viser at stokastisiteten i milj@ og formen pa tett-
hetsreguleringen star i et komplisert samspill nér det gjelder &
bestemme den optimale hastingsstrategien. Generelle forvalt-
ningsprinsipper basert p& sammenhenger mellom formen pé
tetthetsreguleringen og artens livshistorie-egenskaper som fore-
slatt bl.a. av Charnov (1993a, b) kan derfor gi svaert uheldige re-
sultater i forvaltningen av sméa bestander. Disse generelle resulta-
tene viser ogsa at valget av forvaltningsstrategier for sma bestan-
der hvor sjansen for & dg ut er til stede, vil ogsa veere bestemt av
hva som gnskes optimalisert (Lande et al. 1994). Uttaket av dyr
fra en bestand kan veere bestemt av et gnske om enten en mak-
simalisering av det totale antallet dyr som gnskes fiernet eller en
maksimal &rlig avkastning. Valget av optimaliseringskriterium vil
imidlertid gi forskjellig strategier for uttak av dyr.

4.4 Proposjonal terskelhgsting for
uttak av dyr ved usikre bestand-
sanslag

| mange tilfeller kjenner man ikke neyaktig antallet dyr | stam-
men. Selv i de tilfellene hvor takseringen er foretatt etter aner-
kjente metoder, opplever man fort store usikkerheten i bestand-
sanslag (Engen et al. in prep. b). | mange tilfeller vil variasjonsko-
effisienten i bestandsanslaget vaere mellom 0.5 og 0.7. Denne
usikkerheten vil sannsynligvis vaere enda starre i de tilfellene hvor
man ma basere seg pé indirekte informasjon, f.eks. fra jegere el-
ler tilfeldige observasjoner fra lokalbefolkningen. Likevel oppstar
ogsa i slike tilfeller behovet for & haste eller fjerne dyr.

En slik usikkerhet har stor effekt pa valget av hestingsstrategi.
Nar bestandsanslaget er relativt presist, skal hastingen skje etter
terskelprinsippet. Imidlertid vil det ved en viss usikkerhet vaere
bedre at bare en viss andel g av de individene som den estimer-
te bestandsstarrelsen N overstiger en viss terskel ¢ tas ut (figur
4.7, 4.8). Denne strategien kaller vi proporsjonal terskelhas-
ting (figur 4.1, Engen et al. in prep b). Mer presist innebzerer
dette at uttaket y(N)=g[N -c] nar ¥ > c, og ikke noe uttak
nar N <c.

En proporsjonal terskelhgsting minsker muligheten for & reduse-
re bestanden ned til et s& lavt niva at sjansen for at den der ut
blir stor fordi bestandsstarrelsen var overestimert. Nar usikker-
heten i bestandsanslaget gker, kan man ta ut en mindre andel
av det hastbare overskuddet (figur 4.7, 4.8). Ved gkende milja-
variabilitet kan en (for en bestemt estimeringsusikkerhet) imid-
lertid ta ut en sterre andel av det antallet dyr som bestanden
overstiger ¢ med (figur 4.7). Den optimale terskelen som be-
standen kan hastes ned til, aker som regel med miljgvariansen
(figur 4.8). Dette innebeerer at ndr variabiliteten i miljget gker,
vil det bli faerre &r hvor hesting kan skje. De arene hgsting er
mulig skal man ta ut en stor andel av det tilgjengelige overskud-
det. Konsekvensen av en slik strategi vil vaere at variasjonen i ut-
byttet mellom &r gker (figur 4.9). Valget av en slik strategi er
uavhengig av variasjon i vekstraten til bestanden (Engen et al. in
prep. b). Pa samme méte som for effekten av tetthetsavhengig-
het (se kapittel 4.2), bestemmes hastingsstrategien (terskelen
som bestanden kan hastes ned til) av egenskaper ved miljget
(miljgvariansen) og i mindre grad av bestandens egenskaper.

En konsekvens av disse resultatene er at en optimal hastings-
strategi vil kreve at hesting ikke skjer hvert ar (figur 4.9).
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Figur 4.6.

Det forventete totale utbyttet som kan tas ut fer bestanden dar ut (Y), forventet levetid av bestanden (T) og det gjennomsnittlige arlige
utbyttet for 3 forskjellige 8 nar bestanden hestes ned til ulike terskler (c/K). V., er miljevariansen og r, er vekstraten | bestanden. - The
expected total yield before extinction (Y), mean time to extinction (T) and the mean annual yield (YT) for three different values of 6
when the population is harvested to different thresholds (c/K). V., is the environmental variance and r, the population growth rate.

Utfordringen bade for forskning og forvaltning vil derfor veere i - etablering av forsikringsordninger mot manglende mulighet
starre grad enn i dag & utvikle samfunnsgkonomiske rammebe- for hesting,

tingelser som gjgr det mulig & ha en hestingsintensitet som vari- eller

erer mellom dr. Dette kan f.eks. vaere - opplegg som haster ressurser som varierer uavhengig av hver-
- fondsoppbygning som sikrer at utbyttet av hgstingen fordeles andre i ulike ar.

over flere ar,
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Figur 4.7

Andelen av den hestbare delen av
bestanden (N > ¢) som kan tas ut
(q) for forskjellig grad av usikkerhet
i bestandsanslaget, 8, nar det for- 08
ventete totale utbyttet av bestan-

den skal maksimaliseres. V, er

1.0

miljevariansen. - The proportion of 0.6 -
the population that can be harve- q
sted (N> ¢) which can be removed
(q) for different uncertainties in the 0:4
population estimate 8, when the
expected total yield before extinc- 02 -1
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Figur 4.8

Den optimale bestandsstarrelsen (c /K) og den optimale andelen av den hastbare delen av bestanden (N> ¢) som kan tas ut (q) for for-
skjellig grad av usikkerhet i bestandsanslaget, (6,), nar det forventete totale utbyttet av bestanden (Y) (a, ¢) og nar det gjennomsnittlige
arlige utbyttet (Y/T) (b.d) skal maksimaliseres. V., er miljavariansen. - The optimal population size (c/K) and the optimal proportion of the
population that can be removed when N> ¢ (q) for different uncertainties in the population estimate ( 6,) when the expected total yield
before extinction (Y) (a,c) and the mean annual yield (Y/T) is maximized. V, is the environmental variance.
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Figur 4.9

Simulering av variasjoner over tid i bestandsstarrelsen og det arlige utbyttet nar det forventetet totale utbyttet enskes maksimalisert for
en gitt verdi av andelen av den hastbare delen av bestanden (N> ¢) som kan tas ut (q). (3) g = 0.1, (b) g = 1.0. - Simulation of temporal
variation in the population size and the annual yield when maximizing the total yield for a given value of the harvestable proportion
that can be removed, q. (3) g =0.1, (b) g = 1.0.
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5 Sarbarhetskategorier

5.1 Kvalitative eller kvantitative sar-
barhetskategorier?

En kategorisering av arter i forhold til graden av sarbarhet er et vik-
tig forvaltningsmessig hjelpemiddel bade internasjonalt og nasjo-
nalt. Blant de viktigste publikasjonene i denne sammenhengen er
IUCN's Red liste-publikasjoner som lister opp utsatte arter for en
lang rekke taxa. Med den oppmerksomhet som slike artslister opp-
nar, vil plassering av arter | ulike kategorier ofte ha stor forvalt-
ningsmessig konsekvens og vaere et viktig grunnlaget for f.eks. in-
ternasjonalt konvensjonsarbeid. Det er derfor viktig at klare defini-
sjoner eksisterer for graden av truethet slik at man unngar at arter
i forskjellige taxa blir vurdert ulikt, og at vurderingen skjer relativt
ensartet uavhengig av geografisk region. En vanlig kvalitativ kate-
gori-inndeling benyttet i norske radlister er vist i tabell 5.1.

Vurderinger av arters sarbarhet og truethet etter inndelingen |

tabell 5.1 vil for en stor del vaere basert pa skjgnn. Dette gjor at

en slik kategorisering av arter gjerne blir utsatt for mye disku-
sjon. Dette skyldes hovedsakelig to svakheter knyttet til en slik
subjektiv evaluering av graden av truethet:

1 Personer med forskjellig taxonomisk eller geografisk bakgrunn
vurderer artenes truethet forskjellig. Dette leder fort til usikker-
het omkring enkelte arters - og da ofte spesielt kontroversielle
arters - status, En slik usikkerhet kan pa sikt ha en negativ ef-
fekt pé arbeidet med & bevare artene.

2 Usikkerhet er knyttet til definisjonene. De ulike gradene av sar-
barhet er ikke klart definert. Bruk av de ulike sarbarhetskate-
goriene f.eks. i aktiv landskapsplanlegging eller i handlingspla-
ner for spesielle artsgrupper blir derfor vanskelig fordi det van-
skelig kan fastslds hva som kreves for at en art eller en bestand
skal bevege seg fra et sérbarhetsniva til et annet.

For & bate pé disse svakhetene foreslo Mace & Lande (1991) et
alternativt klassifiserings-system for ulike nivaer av arters sdrbar-
het. Denne klassifiseringen er basert pa kvantitative analyser av
sarbarhetsmodeller som beskrevet i kapittel 2 og 3. Formalet
med denne klassifiseringen var & foresld en kvantitativ mate &
vurdere sjansen for at en bestand eller en art dgr ut. Det ble fo-
reslatt 3 kategorier av truethet: kritisk (engelsk critical), direkte
truet (endangered) og sarbar (vulnerable). Hver av disse kate-
goriene ble gitt en kvantitativ definisjon (tabell 5.2).

Disse definisjonene har tre viktige egenskaper:

1 Definisjonene er basert pa eksakt definert risk. Denne vil kun-
ne fastsettes av forvaltningsmyndighetene. Plassering av arter
eller bestander til de ulike kategorier av sarbarhet vil derfor bli
entydig bestemt ut fra den foreliggende informasjon, uav-
hengig taxa, observatar eller geografisk region.

2 Definisjonene inneholder et tidsaspekt. Sjansen for at art der
ut er bestemt av tidsaspektet. For eksempel vil en art i den di-
rekte truede kategorien (tabell 5.2) over en 150 drs-periode
ha samme sjanse for & de ut som en art i den kritiske katego-
rien (figur 5.1). Tidsvinduene som skal betraktes, vil igjen be-
stemmes av forvaltningen.

3 Arters eller bestanders tilhgrighet til ulike s&rbarhetskriterier
er bestemt av deres demografiske egenskaper og ikke'av arsa-
kene til at de har blitt truet. Det har ofte vist seg vanskelig i
praksis & demonstrere sammenhenger mellom f.eks. mennes-
kelig virksomhet og en arts tilbakegang (Greenwood 1995).

5.2 En praktisk anvendelse av sarbar-
hetskategoriene

Selv om de kvantiative sarbarhetskategoriene i tabell 5.2 interna-
sjonalt nd brukes som grunnlag for utarbeidingen av «Red lister»
(Mace 1995) mangler man ofte viktige data og mange forenklen-

Tabell 5.1. Inndeling i ulike sarbarhetskategorier i norske redlister (DN 1992). - The des-
cription of different categories of vulnerability used in Norwegian Red lists (DN 1992).

Sjelden (Rare)

Utilstrekkelig kjent
(Insufficiently known)

Usikker (Intermediate)

Kategori Forkortelse  Definisjon

Utryddet (Extinct) Ex Arter (taxa) som ikke er pavist de siste 50 ar
Direkte truet (Endangered) E Arter som star i fare for 4 de ut/ utryddet
Sarbar (Vulnerable) V Arter som stdr i fare for & de ut i naere

framtid dersom de negative faktorene
fortsetter a virke

R Arter som opptrer i sm& bestander som for
tiden ikke er direkte truet eller sarbare

| Bestander som enten kan vaere direkte tru
et, sarbar eller sjelden, men hvor det ikke er
mulig ut fra den foreliggende kunnskap
4 fastsla s&rbarhets-status

K Bestander som man antar, men ikke vet sik-
kert, tilhgrer enav de ovennevnte kategorier
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de antagelser ma gjeres (Boyce 1992, Caughley 1994). Mange av
forutsetningene som ligger innebygd i noen av programpakkene
som ofte benyttes i slike analyser (f.eks. VORTEX (Lacy 1993)) vil
sjelden veere oppfylt eller man bare ma gjette pa sterrelsen av pa-
rametrene (Caughley 1994). Harcourt (1995) har pa en glimrende
mate illustrert hvor kraftig slike antagelser kan sl& ut med sitt ek-
sempel pa anvendelse av sarbarhetsanalyser av fiellgorillaen.

For & gi et eksempel p& praktisk anvendelse av de kvantiative sar-
barhetsanalysene vil vi benytte resultatene fra analysene av kjgtt-
meisdataene fra Wytham Wood presentert | kapittel 3. Her har vi
estimater for de fleste parametrene som trengs til & beregne ris-
ken for at en bestand vil da ut (jfr. kapittel 2). Slike beregninger er
en forutsetning for anvendelse av de kvantitative sarbarhetskate-
goriene som beskrevet i tabell 5.2. Konsekvensen av bruken av
disse kategoriene vil bli illustrert ved & undersgke | hvordan gra-
den av truethet vil forandre seg nar bestandssterrelsen av kjatt-
meis endrer seqg. | praksis er det scenariet vi tenker oss at en ut-
hogging av skogen i Wytham Wood er planlagt slik at baereevnen
K reduseres. Det vi @nsker & vurdere er hvilken konsekvenser det-
te har for sjansen for at kjettmeisbestanden skal overleve pa sikt.

En vurdering av konsekvensene av en endring i graden av truethet
vil lettest skje ved & beregne den forventete levetid av en bestand i
de ulike kategoriene i tabell 5.2. Den forventede levetiden inne-
holder b&de tidsaspektet og sannsynligheten for utdging. P& den
maten har man en parameter hvor bade risken og det tidsrommet
man betrakter inngér (Burgman et al. 1993). Sammenhengen
mellom sannsynligheten for 4 de ut P lopet av et gitt tidsrom t og

den forventede levetiden T er tilnzermet gitt ved
I

P=1- e’ (5.1)
Dette innebaerer at den maksimale forventede levetiden for en art
i den kritiske kategorien vil vaere 7.2 ar, i den direkte truede kate-
gorien 89.7 &r og i den sarbare kategorien 952.3 dr.

Dersom vi benytter disse beregningene pa kjsttmeisbestanden |
Wytham Wood ser vi at en bestand pa litt over 10 par ikke vil vaere
truet i henhold til kategoriseringen i Tabell 5.2 (figur 5.1). Under
dette nivet vil bestanden allerede ved ca. 8 par bli karakterisert
som sarbar og deretter kritisk ved ca. 5 par. Dette viser at en be-
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stand med hay vekstrate (se kapittel 3) taler en reduksjon til lave
bestandsstarrelser. Nar antallet blir tilstrekkelig lavt, vil sma en-
dringer i baereevnen ha store konsekvenser for graden av truethet.

Vi kan na utnytte disse dataene til & undersgke hvilke egenska-
per ved bestanden som har starst konsekvenser for hvor truet vi
anser bestanden & vzere. Den faktoren som bestemmer dette |
kisttmeisbestanden var er utvilsomt vekstraten i bestanden ved
lave tettheter, La oss anta at vi varierer denne. Vi far liten effekt
pa bestandssterrelsen som besternmer nivaet hvor situasjonen er
kritisk. Derimot har en variasjon | vekstraten en enorm effekt pa
om vi vil anse bestanden som direkte truet. Ved en lav vekstrate
vil en bestand som ellers har egenskapene til kjgttmeisa i
Wytham Wood vaere i henhold til kriteriene i tabell 5.2 vaere an-
sett direkte truet uansett bestandsstarrelse (figur 5.1). Arsaken
til dette er den haye demografiske og miljevariansen i bestanden
som gjer at vekstraten ma veere hgy dersom bestanden skal
overleve over tid. Selv nar vekstraten er relativ hey, har variasjo-
ner i vekstraten stor effekt. For eksempel nar vekstraten blir re-
dusert til r= 0.5 ma vi nesten ha en dobbelt s& stor bestand for
at bestanden ikke skal anses a veere sarbar (figur 5.1).

Vi ensker 8 undersgke hvordan variasjoner i demografisk og milje-
varians vil pavirke hvordan vi klassifiserer truetheten til kjgttmeis-
bestanden i Wytham Wood nér bestandsstarrelsen varierer. Siden
vekstraten er s& viktig for graden av truethet (figur 5.1), ma stu-
dere effekten av en variasjonen i disse variansene bade for en lav
og en hay verdi av r. Ved en lav vekstrate (r = 0.2) forarsaker en
variasjon i den demografiske variansen (o,?) at den bestands-
sterrelsen som er nedvendig for at bestanden ikke lenger skal
klassifiseres som sarbar fra ca. 50 til ca. 300 individer (figur 5.2a).
Ved hgy en vekstrate har variasjoner i o ? liten betydning for var
vurdering av graden av truethet (figur 5.2b).

Variasjon | miljgvariansen o,? har ogsa store konsekvenser for var
vurdering av graden av truethet. Ved lav en vekstrate r = 0.2 vilen
gkning 1 0,2 fra 0.05 til 0.15 gke bestandssterrelsen som er nad-
vendig for at bestanden ikke skal anses som sarbar fra ca 50 indi-
vider til i overkant av 300 individer (figur 5.3a). | tilfeller hvor
béde 0,2 0g o er stor vil en reduksjon i vekstraten medfare en
kraftig gkning i den nedvendige bestandsstarrelsen for at bestan-
den ikke skal anses somn truet (figur 5.2b, 5.3b).

Tabell 5.2. Et kvantitativt forslag til klassifisering av arter og bestander til ulik grad av
truethet (etter Mace & Lande 1997 og IUCN 1994). - A proposal of a quantitative classifi-
cation of species and populations to different categories of risk (after Mace and Lande
1991 and IUCN 1994).

Kategori/ category Definisjon/ definition

Kritisk (Critical) 50 % sjanse for utdgelse innen 5 &r eller to generasjoner *
Direkte truet

(Endangered) 20 % sjanse for utdeelse innen 20 &r eller 10 generasjoner*
Sarbar (Vulnerable) 10 % sjanse for utdgelse innen 100 &r

* Generasjoner benyttes nar denne perioden er lengst
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Figur 5.1

Forventet levetid av kjsttmeisbestanden i Wytham Wood i for-
hold til bestands-starrelsen (uttrykt ved baereevnen, K) for for-
skjellige verdier av vekstraten, r. Forventet levetid av bestanden
for ulike grader av truethet i henhold til kvantitative kriterier
foreslatt av Mace & Lande (1991, se tabell 5.2) er indikert med
vannrette linjer. - The mean time to extinction of the great tit
population in Wytham Wood in relation to the population size
(expressed as the carrying capacity, K) for different values of the
population growth rate, r. The expected mean time to extinction
of populations in different categories of threat according to
Mace & Lande (1991, see table 5.2) is indicated by horizontal
lines.

5.3 Diskusjon

Bruken av kvantitative kriterier for & vurdere arter eller bestan-
ders grad av sdrbarhet krever data som forelgpig er tilgjengelig
bare for et begrenset antall taxa. Det beste datagrunnlaget fore-
ligger uten tvil blant vertebratene. Selv om det ogsa her er store
mangler med kvaliteten pa dataene (se kapittel 6) viser erfaring-
ene fra arbeidet i IUCN-regi at bruken av en slik kvantitativ til-
naerming i sarbarhets-vurderinger generelt farer til at bestander
og arter blir ansett som mer truet enn tidligere (Mace 1995). P3
spesielle workshop gar utvalgte eksperter gjennom det tilgjeng-
elige datagrunnlaget for ulike grupper og vurderer graden av
truethet. | nesten alle grupper hvor en slik kvantitativ gjennom-
gang er foretatt, har man ansett at situasjonen som langt mer
alvorlig enn tidligere antatt.

Vére analyser viser at vekstraten i bestanden har stor betydning
for hvor truet en bestand blir ansett & vaere. Dette samsvarer
med resultater fra teoretiske analyser (se kapittel 2 og Leigh
1981, Goodman 1987a, Lande 1993, Foley 1994). Betydningen
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Figur 5.2

Forventet levetid av kjettmeisbestanden | Wytham Wood | for-
hold til bestands-sterrelsen (uttrykt ved beereevnen, K) for for-
skjellige verdier av demografisk varians, o7, for (@) r = 0.2 og
(b) r = 0.97 (den observerte r | bestanden, se kapittel 3).
Forventet levetid av bestanden for ulike grader av truethet |
henhold til kvantitative kriterier foresldtt av Mace og Lande
(1991, se tabell 5.2) er indikert med vannrette linjer. - The
mean time to extinction of the great tit population in Wytham
Wood in relation to the population size (expressed as the carry-
ing capacity, K) for different values of the demographic varian-
ce, of, for (a) r=0.2 and (b) r = 0.97. The expected mean time
to extinction of populations in different categories of threat
according to Mace and Lande (1991, see table 5.2) is indicated
by horizontal lines.
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Forventet levetid av kjettmeisbestanden i Wytham Wood | for-
hold til bestands-starrelsen (uttrykt ved baereevnen, K) for for-
skjellige verdier av miljevarians, o, for (a)r=02 og (b)r =
0.97 (den observerte r i bestanden, se kapittel 3). Forventet
levetid for ulike grader av truethet i henhold til kvantitative kri-
‘terier foreslatt av Mace og Lande (1991, se tabell 5.2) er indi-
kert med vannrette linjer. - The mean time to extinction of the
great tit population in Wytham Wood in relation to the popula-
tion size (éxpressed as the carrying capacity, K) for different
values of the environmental variance, 0,2, for (a) r= 0.2 and (b)
r = 0.97. The expected mean time to extinction of populations
in different categories of threat according to Mace and Lande
(1991) (see table 5.2) is indicated by horizontal lines.
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av andre faktorer som f.eks. demografisk og miljavarians vil
veere sterkt avhengig av vekstraten i bestanden (figur 5.2, 5.3).
Ved lave vekstrater vil en variasjon i disse variablene ha en
enorm effekt om bestanden skal anses som sarbar eller ikke.

Anvendelsen av kriteriene til Mace & Lande (1991) pa kjettmeis-
bestanden i Wytham Wood viser at forskjellen mellom kritisk og
direkte truet opptrer ved svaert sm& bestandssterrelser. For-
skjellen i sterrelsen pd bestandssterrelse mellom disse to kate-
goriene er ogsa sveert liten. Selv med svaert gode data vil det
veere vanskelig & skille mellom disse to kategoriene av truethet.
Samtidig ser vi at spesielt ved lav vekstrate er det en stor spenn-
vidde av bestander hvor graden av truethet ikke endrer seg. Den
forventete levetiden av en bestand som ikke anses & veere truet
relativt kort (i underkant av 1000 &r). Ut fra resultatene i figur
5.1-5.3 ber det vurderes om kravet til sjansen for utdeelse i «di-
rekte truet»- kategorien ber senkes fra 20 % til 10 % og fra 10
% til 5 % i «sarbar»-kategorien. Kravet til den forventete leveti-
den i de to kategoriene vil da i henhold til (5.1) endres fra 89.7 &r
til 190.5 ar for en art i den direkte truede kategorien of fra 952.3
ar til 1961 ar for en art i den sarbare kategorien (figur 5.4).

Disse analysene viser at hvordan miljgvariansen varierer i forhold
til vekstraten i bestanden har stor betydning for hvor utsatt be-
standen skal vaere. Dersom miljgvariansen er konstant eller til og
med eker med vekstraten, vil den bestandsstarrelsen som er
nedvendig for at en art skal anses som ikke truet, vaere langt
starre for en art med lav vekstrate enn en art med hay vekstrate.
Med andre er ikke informasjon om utelukkende vekstraten til-
strekkelig for en vurdering av en arts truethet (jfr Caughley
1994), spesielt for arter med lav vekstrate. | dag kjenner vi dess-
verre bare i liten grad sammenhengen mellom vekstraten og mil-
jevariansen (Pimm 1991).
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Figur 5.4
12 Forventet levetid av kjattmeisbestanden i Wytham Wood i for-
a) hold til bestands-sterrelsen (uttrykt ved baereevnen, K) (a) for
10 Fe140 forskjellige verdier av vekstraten, r, og for forskjellige verdier av
(b) demografisk varians, o7, og (c) miljevarians, aj. | (b) og (c)
er r = 0,2. Forventet levetid av bestanden for ulike grader av
8- truethet i henhold til de nye kvantitative kriterier foreslatt (se
tekst side 28) er indikert med vannrette linjer. - The mean time
¢ to extinction of the great tit population in Wytham Wood in
relation to the papulation size (expressed as the carrying capaci-
ty, K) for different values of (a) the population growth rate, r,
4 (b) the demographic variance, o2, and (c) the environmental
variance, o, . In (b) and (c) r = 0.2. The expected mean time to
g extinction of populations according to the proposed new cate-
9 gories of threat (see text p. 28) is indicated by horizontal lines.
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6 Populasjonsdynamikk i for-
hold til livshistorievariasjon

6.1 Innledning

| kapittel 2 undersgkte vi ved hjelp av teoretiske beregninger
hvilke faktorer som pavirker sjansen for at en liten bestand dar
ut. Disse resultatene ble benyttet til & beregne levedyktigheten til
en bestand av kjgttmeis utenfor Oxford i England (kapittel 3). En
konklusjon fra disse analysene er at bade selve vekstraten i be-
standen og variansen i denne har stor innflytelse pa levedyktig-
heten til en liten bestand. | kapittel 5 ble konsekvensene av disse
resultatene for vurderinger av ulike bestanders eller arters sarbar-
het droftet. Det ble her foreslatt at graden av truethet i starre
omfang enn tidligere bar fastsettes ut fra kvantitative risikoana-
lyser som foreslatt av Mace & Lande (1991) og seinere anvendt
av IUCN (IUCN 1994).

Beregninger som foretatt i kapittel 3 vil i overskuelig framtid bare
kunne foretas for et begrenset antall arter fordi sveert omfat-
tende data er ngdvendig for & f& presise estimater. For & kunne
utnytte disse resultatene i praktisk forvaltning vil vi derfor veere
avhengig av & kunne si noe om sterrelsesordenen av de para-
metrene som har sterst innflytelse for sjansen at en art skal avta
dramatisk i starrelse.

For sveert mange pattedyr- og fuglearter har vi i dag god grunn-
leggende kunnskap om de fleste forhold av reproduksjonsbiolo-
gien (Bennett & Harvey 1987, Saether 1987, Harvey et al. 1989),
Slike data publiseres ogsad for et stadig ekende antall taxa
(Blacburn 1991, Shine & Charnov 1992). For mange grupper har
man ogsa god kunnskap om aldersavhengige mortalitetsrater
(Seether 1988, Promislow & Harvey 1990, Martin 1995). Data
om interspesifikk variasjon i mange livshistoriekarakterer er der-
for til stede for et stort antall arter.

Resultatene av analysene presentert i kapittel 2 og 3 viste at vek-
straten og miljgvariansen var de to faktorer som hadde starst
innflytelse pa sjansen for at en liten bestand der ut. | dag vet vi
lite om hvilke forhold som bestemmer vekstraten i en bestand.
Som kraftfullt papekt av Caughley (1994), mangler vi fullstendig
i dag en forstaelse av hvorfor bestandssterrelsen av noen arter
avtar, m.a.o. at den gjennomsnittlige vekstraten & er mindre
enn 1. Konsekvensen av en slik utvikling er selvsagt at risken for
utdeing eker for en stadig starre andel av bestandene hos slike
arter (Gaston 1994).

Siden livshistoriekarakterer er kjent for et relativt stort antall ar-
ter, vil vi her undersgke om denne informasjonen kan utnyttes til
& karakterisere bestandsutviklingen. En slik sammenheng mel-
lom livshistorievariasjon og populasjonsdynamikk vil kunne be-
nyttes til & forutsi hvilke forhold i miljeet som vil ha sterst sjanse
til & pavirke artens bestandsutvikling. For eksempel kan man ten-
ke seg at noen arter vil vaere mest falsomme for endringer 1 over-
levelse utenfor hekkesesongen mens andre er mer avhengig av
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hey reproduksjonssuksess for & opprettholde en positiv vekstra-
te. Slik informasjon vil vaere svaert viktig for forvaltningen i utar-
beidingen av strategier for bevaringen av ulike type arter.

6.2 Samvariasjon mellom livshistorie-
karakterer

Flere undersgkelser fra en lang rekke taksonomiske grupper har
pavist klare sammenhenger mellom ulike livshistoriekarakterer
(Harvey et al. 1989, Seether 1987, 1988). Et generelt manster fra
flere grupper er at noen arter kjennetegnes av en stor produk-
sjon av avkom tidlig i livet, men hvor dedeligheten er svaert hay.
Kontrasten er langtlevende arter som bruker lang tid til & bli
kjgnnsmodne og da maksimalt kan produsere ett eneste avkom i
l@pet av en vellykket hekkesesong. Disse gruppene representerer
pa mange mater to ytterpunkter av en «hurtig-langsom akse».
Plasseringen av artene langs denne aksen er for en stor del be-
stemt av voksendedeligheten. Analyser fra flere taksonomiske
grupper har vist har vist at artsforskjeller | voksendgdeligheten
kan benyttes som indikator pa variasjon i reproduksjonsparame-
tre som kullstarrelse, ungenes vekstrate og alder ved kjenns-
modning. En slik sammenheng er bl.a. funnet for fugl (Seether
1987, 1988) og pattedyr (Promislow & Harvey 1990).

| farste rekke gjennom det enorme feltarbeidet foretatt av amate-
rornitologer gjennom en arrekke foreligger det i dag relativt presi-
se data om de fleste livshistoriekarakterer til en svaert stor andel
av de europeiske fugleartene. Dette gjer oss i stand til & underse-
ke fordelingen av livshistoriekarakterer hos en gruppe fra et av-
grenset geografisk region. Denne fordelingen viser (figur 6.1)
som forventet ut fra tidligere analyser (Saether 1987, 1988) at ar-
tene fordeler seg langs en «hurtig-langsom akse». Mange arter er

Antall arter

Figur 6.1

Fordelingen av europeiske fuglearter (n = 104) i forhold til vok-
senoverlevelse og kullsterrelse, - The distribution of European
bird species (n = 104) in relation to adult survival rate and clutch
size.
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kjennetegnet av en stor kullsterrelse, tidlig kjennsmodning og
hey dedelighet. De fleste spurvefuglartene befinner seg her. En
annen samling bestar av langtlevende arter med bare 1 egg i kul-
let og sein kjgnnsmodning. Sjgfuglartene utgjer en stor andel av
denne gruppen. | tillegg til disse to samlingene av arter fins det
ogsa en tredje gruppe arter. Denne kjennetegnes av hay overle-
velse og ofte sein kjgnnsmodning, men relativ stor kullstarrelse.
Her finner vi mange gjess, dykkender, vadere og maker. | tillegg

finner vi enkelt dagrovfugler og ugler i denne gruppen.

En slik forekomst av tre grupperinger viser at noen kombinasjo-
ner av livshistoriekarakterer forekommer mer hyppig enn andre.
En slik gruppering av arter kan derfor benyttes til 4 dele inn arte-
ne i ulike livshistoriekategorier. Utgangspunktet for inndelingen
er kvaliteten pa henholdsvis hekke- og overlevelseshabitater.
Komparative analyser har nemlig vist at det er en positiv sam-
menheng mellom kullstarrelsen og evnen til & bringe mat til ung-
ene (Saether 1994a). Hos arter med smé kullstarrelser er derimot
foringseffektiviteten lav. Dette tyder pa at store kull forekommer
i habitater med hay fadetilgang. Vi vet ikke hvilke forhold i habi-
tatet som bestemmer disse variasjonene i foringseffektivitet,
Analyser viser imidlertid at variasjoner i kullstgrrelser oppstar
svaert tidlig i en arts utviklingshistorie (Seether 1988) og mé& der-
for bergre fundamentale trekk i artenes biologi. For eksempel er
det vist at arter som lever pa vanlige, men sméa naeringsdyr har
lavere foringseffektivitet og dermed mindre kullsterrelse enn ar-
ter som forer ungene med store naeringsdyr (Seether 1994b).

Vi felger et forslag opprinnelig framsatt av Alerstam & Hegstedt
(1982) og Sibly & Calow (1985) hvor det blir antatt at tilpasninger
til & overleve utenom hekkesesongen md ga pa bekostning av til-
pasninger som eker reproduksjonskapasiteten. En art kan derfor
aldri vaere god til bade & reprodusere seg og & overleve. Derfor vil
en art ikke bade effektivt kunne utnytte overlevelses- og hekke-
habitatene. Vi antar derfor at en arts livshistorie-egenskaper er
bestemt av kvaliteten pa henholdsvis hekke- og overlevelseshabi-
tatene. | den ferste gruppen finner vi arter som har gode forhold
for hekking, men hvor overlevelsessjansene er sma. Her finner vi
de heyreproduktive artene. Dette er gruppen av arter med hay
kullstarrelse hvor forholdene i hekketida tillater produksjon av et
stort antall avkom. Forholdene er imidlertid darlige for & overleve.
Kontrasten til denne gruppen er overlevelsesartene, arter som
lever i habitater kjennetegnet med sveert hay voksenoverlevelse
(ofte over 0.90). Disse artene er i stand til & overleve | habitater
som er darlige for ungeproduksjon, hvor forholdene ofte ikke til-
later oppfostring av mer enn ett avkom. Den tredje gruppen lever
ogsa i gode overlevelseshabitater, men hekkehabitatenes kvalitet
varierer stokastisk fra det ene aret til det andre. Under slike milje-
betingelser vil riskutjevningsartene overleve gjennom at de for-
seker gjennom flere sesonger & legge et stort antall egg slik at de
kan utnytte en enkelt god hekkesesong maksimalt nar den farst
opptrer. Med det store antallet avkom som da vil bli produsert, vil
en vellykket hekking oppveie for alle de mislykkete

Denne kategoriseringen av artene er skjematisk framstilt 1 figur
6.2.

Hekkehabitat
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Figur 6.2

En skjematisk framstilling av ulike livshistoriekategorier i forhold
til kvaliteten pd henholdsvis vinter- og sommerhabitatet. Det
skraverte omradet beskriver en umulig kombinasjon - A sche-
matic presentation of different life history categories in relation
the quality of summer and winter habitats, respectively. The
cross-hatched area represents an impossible combination.

6.3 Betydningen av livshistorie-
endringer for populasjonsdyna-
mikken

En gruppering av arter ut fra deres livshistorie-egenskaper er et
viktig grunnlag for etableringen av en generell sammenheng
mellom livshistorievariasjon og populasjonsdynamikk. For & kun-
ne analysere dette videre er vi avhengig av & kvantifisere hvordan
endringer i en livshistoriekomponent vil influere pd populasjons-
dynamikken. Vi er spesielt opptatt i & undersgke hvordan slike
endringer vil pavirke vekstraten i bestanden, A.

I en aldersstrukturert bestand vil antallet individer i aldersklasse 1
ved tid t + 1 (n,(t+1)) veere gitt ved
Ny (t+1) = Finy (0 + Fong(0) +.. (6:1)
hvor F, angir fertiliteten som her defineres som antall individer i
aldersklasse 1 pé tid t +1 per individ i aldersklasse / ved tid t. P&
samme mate kan antallet individer i de andre aldersklassene i an-

gis som

n (1) = P04 (0 fori=23,..0 (6.2)
hvor P, er overlevelse av aldersklasse / -1 og w er antall alders-
klasser. Dersom n(t+1) er antall individer av de ulike aldersklasser
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ived tid t er

n(t+1) = A n(t) (6.3)
hvor n er en sgylevektor hvor n; er elementer og A er Leslie-ma-
trisa. A er ligningssystemet 6.1 og 6.2 skrevet pd matriseform.
Elementet i den i'te rekka i den j'te sgyla i Leslie-matrisa kaller vi
a;. Aeren ikke-negativ matrise som er gitt ved at

Fi F Fa
Py 0 0

A= 0 pz 0 (63)
0 0 P

Vekstraten i bestanden er gitt ved den heyeste egenverdien til
denne matrisa. P& den maten kobles populasjonsdynamikk til
livshistorie-egenskaper. For en naermere beskrivelse av bruken av
Leslie-matriser, se Caswell (1989).

For & kunne undersgke hvordan endringer i en del av livshistori-
en vil pavirke populasjonsdynamikken, beregner vi to viktige pa-
rametre fra Leslie-matrisa A, sensitiviteten (s)) og elastisiteten (e;)
til vekstraten X av en endring i en livshistoriekomponent 3. |
henhold til Caswell (1989) er disse to parametrene gitt ved

8= e {65)

og
dlo
€y = mé-ég—?;;—

hvor s; angir effekten av en endring i matrise-elementet a; pa
vekstraten & og g angir den proporsjonale endringen i A som
folger av den samme relative endringen i ;. Fra e, far man der-
for det relative bidraget av hver a, til A. P4 den méten kan man
sammenligne effekten p& X av den samme relative endringen i
ulike livshistoriekarakterer,

(6.6)

| figur 6.3 presenterer vi s;and e verdier for tre fuglearter, som

representerer et eksempel fra hver av de ulike livshistoriekatego-

riene framstilt i figur 6.2. Allerede ut fra dette begrensete data-
settet kan man vise tre forhold som sannsynligvis er av generell
natur:

1 Som forventet (Caswell 1989, p. 123), er & mer felsom oven-
for endringer i de yngre aldersklassene i overlevelse enn i fe-
kunditet.

2 Bade sensitiviteten og elastisiteten av A til en endring i fekundi-
teten i de yngste aldersklassene avtar nar voksenoverlevelsen
oker. Med andre ord vil vekstraten av langlevende arter vaere
mindre influert av endringer i fekunditeten enn hos en kort-
levende art.

3 Den starste elastisiteten av A til en endring i voksenoverlevelsen
ble funnet hos de to mest langtlevende artene. | kontrast til
dette var A hos kjsttmeis (som har lav voksenoverlevelse) sveert
felsom for endringer i overlevelse i de yngste aldersklassene.

Dette viser at ved a utnytte disse teknikkene til & studere falsom-
heten av A for endringer i de ulike matrise-elementer a; kan vi
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vurdere hvordan effekten av den samme endringen i en demo-
grafisk variabel vil variere for de ulike arter avhengig av deres livs-
historie-egenskaper. Noen arter vil f.eks. veere svaert falsomme
for sma endringer i voksenoverlevelse mens vekstraten til andre
arter vil veere mer pdvirket av endringer i fekunditeten, spesielt
blant de yngste aldersklassene. Med andre ord er det sannsynlig
at effektene av den samme endringen i en demografisk variabel
vil vaere avhengig av hvilken type livshistoriekategori (figur 6.2)
arten tilharer.

6.4 Populasjonssvingninger og
populasjonsregulering i forhold til
livshistoriekategori

Hypotesene presentert i kapittel 6.2 og 6.3 forutsier en sammen-
heng mellom bestandssvingninger og livshistorievariasjon. Be-
standsvekslingene til de hayreproduktive artene skal vaere mest in-
fluert av rekrutteringen av antall unge individer til bestanden, noe
som sannsynligvis igjen vil veere mest avhengig av vinteroverlevel-
sen til ungfuglene. Motsetningen er overlevelsesarter hvor be-
stands-svingningene skal vaere mest styrt av variasjoner i vokseno-
verlevelsen. Riskutjevningsartene utgjar en mellomting mellom dis-
se to gruppene hvor man vil oppleve store kortsiktige svingninger
bestemt av hekkesesongens kvalitet med store bestander etter
gode &r. De langsiktige endringene vil derimot sannsynligvis ogsa
her vare mest styrt av endringer i voksenoverlevelsen.

Simuleringer viser at sjansen for at en bestand skal de ut ogsa vil
vaere bestemt av formen for tetthetsavhengighet (Ginzburg et al.
1990). Denne sammenhengen er relativ komplisert: sjansen for
utdeing eker bade ved stor og lav tetthetsavhengighet. Dette vi-
ser ogsa at kunnskap om de tetthetsavhengige prosessene i be-
standen vil veere viktig ndr man skal analysere sammenhengen
mellom livshistorievariasjon, populasjonsdynamikk og hvor utsatt
bestanden er for & de ut.

Varley & Gradwell (1960, 1970) utviklet k-faktor analysen for &
beskrive bestandsvariasjoner pd en kvantiativ og objektiv méte.
Metoden var spesielt utviklet for insektpopulasjoner, men er ogsé
benyttet for andre arter. Her vil gi en oversikt over de studier som
er gjort pa dyr og fugler for & undersgke om resultatene fra k-fak-
tor analysene varierer i forhold til artens livshistoriekarakterer.

K-faktor analyser antar diskrete generasjoner, m.a.o. at bestan-
dens egenskaper ikke varierer i forhold til alderssammensetning-
en i bestanden. Dette er selvsagt en antagelse som ofte ikke er
oppfylt, men vi antar i det felgende at effekten av endringer al-
dersstruktur vil vaere liten i forhold til de forskjeller som forarsakes
av variasjon i livshistorie-egenskaper. Metoden er basert pa den
forutsetning at bestandsendringer kan tolkes som dedelighet i
ulike stadier av bestandssyklusen. Mortaliteten i lepet av et slikt
stadium uttrykkes som log,, av forholdet mellom bestandsstarrel-
sen far og etter at dedligheten har skjedd. Ved denne framgangs-
maten vil de enkeiie faktorene k;,...k i de ulike stadiene av livs-
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Aldersavhengig variasjon av sensitiviteten og elastisiteten av vekstraten A i forhold til forskjeller i mortalitet (a og ¢) og fekunditet (b og
d) for en overlevelsesart (havsule Sula bassana), en heyreproduktiv art (kjettmeis) og en riskutjevningsart (snegas Anser caerulescens).
Data: kjettmeis fra McCleery & Perrins (1988) med en ungfugloverlevelse pd 0.22 (Bulmer & Perrins 1973), snegas fra Figur 7.3 og 7.4 |
Cooke et al. 1995, med 1.4rs overlevelse P, = 0.424 og 2. ars overlevelse P, = 0.756, og havsule fra tabell 18 i Nelson 1978). - Age-spe-
cific variation in the sensitivity and elasticity of the population growth rate in relation to differences in mortality (a and c), and fecundity
(b and d) for a survival species (gannet Sula bassana), a high-repoductive species (great tit) and a bet-hedging species (lesser snow geese
Anser caerulescens). Data: great tit from McCleery and Perrins (1988) with a juvenile survival rate of 0.22 (Bulmer and Perrins 1973),
lesser snow geese from Fig. 7.3 and 7.4 in Cooke et al. 1995, with 1. year survival rate P, = 0.424 and 2. year survival rate P, = 0.756,

and gannet from table 18 in Nelson 1978).

syklusen adderes opp til totalmortaliteten, K. Nar k-faktorene
plottes mot tiden, vil styrken pé korrelasjonen mellom de ulike k-
faktorene og K vise hvilken av disse som forklarer starst av vari-
ansen i totalmortaliteten og dermed log (X), den sakalte ngk-
kelfaktoren (engelsk key-faktor). Regresjonskoeffisienten i regre-
sjonen mellom de enkelte k-faktorene og K gir det relative bidra-
get av de ulike delmortaliteten til det totale tapet (Podoler &
Rogers 1975). Korrelasjonen mellom de ulike k-faktorene og be-
standtettheten indikerer ogsa hvilke stadium av livssyklusen be-
standsreguleringen med starst sannsynlighet vil opptre.

Som en ser av dette, krever k-faktor analyser relativt lange tidsse-
rier for & gi fornuftige resultat. Dessverre er det ikke foretatt et
tilstrekkelig antall undersgkelser til at man kan foreta en statis-
tisk analyse mellom hvordan resultatene fra k-faktor analyser av-
henger av artens livshistorie-egenskaper, f.eks. med komparative

metoder som beskrevet av Harvey & Pagel (1991). Likevel ser
man | det relativt begrensete datasettet allerede noen menster:

1 Det er en forskjell mellom precokiale (arter hvor ungene er re-
lativt uavhengige av foreldrene ved klekking ) og altrikale (ar-
ter hvor ungene i tiden like etter klekking er fullstendig av-
hengig av varming og mating av foreldrene) fuglearter i hvil-
ken del av sesongen som forklarer mest av bestandsvariasjone-
ne (figur 6.4). | alle, unntatt en precokial art, forklarer k-fak-
torer fra hekkesesongen sterstedelen av variasjon i bestands-
svingningene. Det eneste unntaket er skotsk lirype Lagopus
lagopus (Podoler & Rogers 1975), hvor hgsten er viktigst. Det
henger sammen at i denne perioden forsvinner de fuglene
som mislykkes i & etablere territorium (Watson 1971). Likevel
forklares en stor del av variansen i bestandsutviklingen ogsa
hos denne arten ved variasjoner i hekkesuksess. Det motsatte
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mensteret ble funnet blant altrikale arter. Med ett unntak kun-
ne storstedelen av bestandsvariasjonene forklares med for-
skjeller i tapet av fug! utenfor hekkesesongen. Denne gangen
var unntaket kattugla Strix afuco i Wytham Wood hvor be-
standssvingningene var ngye korrelert med antallet par som
gikk til hekking om varen (Southern 1970). Antallet par som
etablerte seg var imidlertid negativt korrelert med avgangen av
fugl utenfor hekkesesongen (Podoler & Rogers 1975), noe
som medfarte at fa fugler gikk til hekking i &r med store tap av
fugl. Ogsé hos denne arten har derfor forhold utenfor hekke-
sesongen stor betydning for bestandssvingningene.

2 Det andre mensteret som var til stede i det begrensete materi-
alet av k-faktor analyser var at tetthetsavhengighet forekom i
de fleste av de undersgkte bestandene, og at denne hovedsa-
kelig foregar utenfor hekkesesongen. | alle av de 12 tilfellene
hvor et signifikant forhold mellom en k-verdi og bestandstett-
het ble funnet, var k-verdien for tapet utenfor hekkesesongen
signifikant negativt korrelert med bestandstettheten. | tillegg
ble det hos tre arter (granmeis Parus montanus (Ekman 1984),
ringdue Columba palumbus (Dempster 1975) og rapphene
Perdix perdix (Blank et al. 1967)) funnet en signifikant tetthets-
avhengighet ogsa for en k-faktor fra hekkesesongen. Dette
mgansteret ble ogsd funnet av Sinclair (1989), hvor det i en stor
andel (61 %) av fuglestudiene ble funnet tetthetsavhengighet
i mortaliteten utenfor hekkesesongen.

Blant pattedyr er det publisert faerre k-faktor analyser enn blant
fugl. Trass i det sveert begrensete utvalget av undersekelser, ble
et tilsvarende manster funnet som for fugl. For eksempel hos
den afrikanske buffalo Syncerus caffer var kalvedgdeligheten
den viktigste k-faktoren, men her ble det ikke funnet noen tett-
hetsavhengighet. Denimot ekte avgangen av voksne dyr signifi-
kant med bestandsstarrelsen (Sinclair 1977). Hos hjort Cervus
elaphus (Clutton-Brock et al. 1985) and Soay sau Ovis aries
(Clutton-Brock et al. 1991) var igjen tetthetsavhengig tap om
vinteren nekkelfaktoren.

Selv om antallet undersakelser er begrenset, statter de forelepi-
ge resultatene hos fugl og pattedyr (se ogsa Sinclair 1989) hypo-
tesen til Lack (1954, 1966) om at rekrutteringen til en bestand
for en stor del er styrt av tetthetsuavhengige faktorer. Bestands-
reguleringen skjer gjennom en tetthetsavhengig avgang, hoved-
sakelig utenfor hekkesesongen.

6.5 Konklusjoner

Analyser av falsomheten til vekstraten A av endringer i et bestemt
element i Leslie-matrisa kan vise seg a vaere et viktig hjelpemiddel
til a forstad konsekvensene av en endring i en demografisk variabel
pa bestandsutviklingen. Som papekt av Green & Hirons (1991), er
det na viktig empirisk & underseke om bestandsendringer faktisk
best kan forklares ved endringer i de mest falsomme livshistorie-
komponentene, Dersom en slik sammenheng er til stede, kan sli-
ke analyser vise seg & veere et viktig forvaltningsmessige hjelpe-
middel til & forstd langsiktige bestandsendringer.
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Et sammendrag av resuftatene fra k-faktor analysene hos preco-
kiale og altrikale fuglearter i forhold til tidspunktet av sesongen
hvor den hoyeste korrelasjonen mellom en k-faktor og det totale
tapet opptrer. De altrikale artene benyttet i analysene er:
Spurvehauk Accipiter pisus (Newton 1988), kattugle Strix aluco
(Southern 1970, Podoler & Rogers 1975), kirkeugle Athene noc-
tua (Exo 1987), ringdue Columba palumbus (Dempster 1975,
Murton & Westwood 1977), svarhvit fluesnapper Ficedula hypo-
leuca (Jarvinen 1987), redstjert Phoenicurus phoenicurus
(Jarvinen 1987), kjsttmeis Parus major (Krebs 1970, McCleery &
Perrins 1985) og granmeis Parus montanus (Ekman 1984). De
precokiale artene er: Stokkand Anas platyrhynchos (Hill 1984),
rapphene Perdix perdix (Blank et al. 1967, Podoler & Rogers
1975), lirype Lagopus lagopus (Watson 1971, Podoler & Rogers
1975), fiellrype Lagopus mutus (Weeden & Theberge 1972) og
avosett Recurvirostra avocetta (Hill 1988). - A summary of the
results from k-factor analysis of precocial and alticial bird species
in relation to the part of the season when the closest correlation
between the total losses and a single k-factor was found. The
altrical species included in the analyses are: sparrow hawk
Accipiter nisus (Newton 1988), tawny ow! Strix aluco (Southern
1970, Podoler and Rogers 1975), little owl! Athene noctua (Exo
1987), wood pigeon Columba palumbus (Dempster 1975,
Murton and Westwood 1977), pied flycatcher Ficedula hypoleu-
ca (Jarvinen 1987), redstart Phoenicurus phoenicurus (Jirvinen
1987), great tit Parus major (Krebs 1970, McCleery and Perrins
1985) and willow tit Parus montanus (Ekman 1984). The preco-
cial species are; mallard Anas platyrhynchos (Hill 1984), partrid-
ge Perdix perdix (Blank et al. 1967, Podoler and Rogers 1975),
willow grouse Lagopus lagopus (Watson 1971, Podoler and
Rogers 1975), ptarmigan Lagopus mutus (Weeden and
Theberge 1972) and avocet Recurvirostra avocetta (Hill 1988).

© Norsk institutt for naturforskning (NINA) 2010 http://www.nina.no
Vennligst kontakt NINA, NO-7485 TRONDHEIM for reproduksjon av tabeller, figurer, illustrasioner i denne rapporten.




nina fagrapport 024

Et eksempel kan illustrere potensialet i denne angrepsmaten.
Bestandsutviklingen av overlevelsesarter skal i henhold til sensiti-
vitetsanalysene vaere sterkt pavirket av endringer i voksenoverle-
velse. Undersgkelser av vandrealbatross Diomedea exulans i det
sgrlige Atlanterhavet har vist en kraftig bestandsreduksjon
(Weimerskirch & Jouventin 1987, Croxall et al. 1990). Popula-
sjonsdynamiske analyser (Croxall et al. 1990) har vist at denne
reduksjonen i bestandssterrelsen er neyaktig den som kan for-
ventes ut fra en observert nedgang i voksenoverlevelse.

Resultatene i kapittel 6.2. viser at arter kan deles inn i ulike grup-
per, basert pa fellestrekk i livshistorie-egenskaper. Blant europeis-
ke fugler kan man f.eks. identifisere tre slike hovedgrupperinger
(figur 6.2). Selv om analysene er basert pa et svaert begrenset da-
tasett, eksisterer det flere sterke indikasjoner pa at det kan veere
en sammenheng mellom populasjonsdynamikk og livshistorievari-
asjon. Resultatene fra k-faktor analysene tyder f.eks. pa at hos
altrikale arter spiller forhold utenfor hekkesesongen en starre rol-
le for bestandsfluktuasjonene enn hos arter hvor ungene er velut-
viklet allerede ved klekking (figur 6.4). Tetthetsreguleringen skjer
ogsd hos de fleste artene utenfor hekkesesongen. Dessverre er
disse resultatene hovedsakelig basert pa data fra en bestemt livs-
historiekategori, nemlig de heyreproduktive artene (figur 6.2).
Det gjenstdr derfor & se om denne generaliseringen holder nar
man inkluderer en sterre spennvidde av arter.

Tilstedevaerelsen av slike sammenhenger kan vaere et viktig hjel-
pemiddel i overordnete prioriteringer av innsatsen i arbeidet med
vern av artsmangfoldet:

- For overlevelsesarter og riskutjevningsarter viser sensitivitetsa-
nalysene (figur 6.3) at endringer i voksenoverlevelsen vil ha
starre konsekvenser for bestandsutviklingen enn hos hayre-
produktive arter. Analyser av konsekvenser av ulike inngrep i
miljget mé derfor legge spesiell vekt pa eventuelle effekter pa
voksenoverlevelsen hos disse artene.

- Sma bestandsstarrelser gker sjansen for at bestanden skal dg
ut (kapittel 2,3), For mange arter ser regulering av bestandsan-
tallet til hovedsakelig & foregd utenfor hekkesesongen.
Opprettholdelse av levedyktige bestander vil for mange arter
vaere knyttet til vare evne til & sikre tilstrekkelig store omrader
med gode habitater som gir hay overlevelse mellom hekkese-
songene. For mange trekkende arter vil dette innebaere et for-
pliktende internasjonalt samarbeid.

- Bestandssvingningene til mange riskutjevningsarter (figur 6.2)
er ngye korrelert med hekkesuksessen. Vi vet i liten grad hvilke
faktorer som bestemmer variasjonen i disse artenes hekkesuk-
sess. Dette kan skyldes variasjoner i kvaliteten av hekkehabita-
tene eller i de hekkendes hunnenes kondisjon. En forstaelse av
hvordan ulike former for menneskelig virksomhet pavirker de
faktorer som bestemmer reproduksjonssuksessen vil vaere vik-
tig for a sikre levedyktige bestander av disse artene.

7 Konklusjoner og tilradninger

Denne undersgkelsen har vist hvordan ulike parametre vil pévir-
ke en bestands sjanse for & da ut. Disse analysene har vist at en
positiv vekstrate ikke er tilstrekkelig for at en liten bestand vil
overleve over tid dersom den demografiske variansen eller milje-
variansen er stor. Ved & benytte den nye estimeringsmetoden for
beregning av disse variansene viste analyser av kjattmeisbestan-
den i Wytham Wood i Ser-England at begge kan vaere haye i na-
turlige bestander, og at de derfor sterkt influerer pa sjansen for
at bestanden skal overleve.

For & kunne etterpreve generaliteten i estimatene fra kjgttmeis-
bestanden ber demografisk og miljevarians estimeres i fra s&
mange taxa som mulig. Dette vil kreve langtidsserier med inn-
samlinger basert pa data fra enkeltindivider. | Norge har vi flere
slike dataserier, flere basert p4 en enorm innsats fra amaterer.
Det er av avgjerende betydning at ressurser blir gjort tilgjengelig
slik at disse dataene blir sikret for framtiden, og bearbeidet slik
at resultatene kan benyttes i en sterre sammenheng.

Tilstedevaerelsen av bade en demografisk og en miljgvarians som
er signifikant sterre enn 0 innebaerer at risken for utdeing eker
med avtakende baereevne K. Dette viser at en reduksjon i arealet
av en habitattype (f.eks. som en konsekvens av ulike inngrep)
med en reduksjon av bestandenes bzereevne som felge nedven-
digvis vil matte medfare at sjansen for at bestandene der ut ogsa
gker. Dette vil vaere en prosess som vil ga over tid. Hastigheten
vil veere bestemt av vekstraten i bestanden ved lave tettheter og
starrelsen pa den demografiske variansen og miljgvariansen (ka-
pittel 2 og 3).

Denne hastigheten vil variere for de ulike arter avhengig hvordan
de ulike parametrene som bestemmer artens levedyktighet for-
holder seg til endringer i artens livshistorie-egenskaper. Det verst
tenkelige scenarioet vil vaere om miljgvariansen og demografisk
varians er sterst blant arter med lav vekstrate. Dersom dette er
tilfellet, vil langt flere individer vaere nadvendig for & oppretthol-
de en levekraftig bestand enn hos arter med haye vekstrater.

Bruken av kvantitative sarbarhetskategorier gir muligheten for
en vurderingen av konsekvensen av slike inngrep. Forvaltningen
kan da ut fra «Fare-var prinsippet» presist definere hvilke risk
som tales, og bruke dette som et grunnlag for konsekvensvurde-
ringer. Det er imidlertid utopisk & tro at vi vil kunne innhente et
tilstrekkelig datagrunnlag i hvert enkelt tilfelle for & kunne foreta
slike beregninger. Basert pa artssammensetning og generelle
sammenhenger mellom de parametre som pavirker sjansen for
at en bestand dear ut, vil slike beregninger sannsynligvis gi viktig
informasjon om konsekvenser av inngrep i et omréade.

For & kunne utfere slike analyser trenger vi metoder for & estime-
re de parametrene som bestemmer levedyktigheten (se kapittel 2
og 3) ogsa for en aldersstrukturert bestand. Det er viktig at en
slik metodeutvikling blir initiert s& snart som mulig.
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Et forsgk pd praktisk anvendelse av de kvantitative sarbarhets-
kategoriene foreslatt av Mace & Lande (1991) og seinere an-
vendt av IUCN (IUCN 1994) viste imidlertid at forskjellen mellom
den «kritiske» og den «direkte truet» kategorien oppsto ved
svaert sma bestandsstarrelser. Forskjellen i sterrelse mellom en
bestand kategorisert som «kritisk» og en «direkte truet» be-
stand var ogsa sveert liten. Det bar derfor vurderes om kravet til
levedyktighet bade i den «direkte truet» og den «sarbare» kate-
gorien skal skjerpes. En mulighet kan vaere at sannsynligheten
for & utdaing skal vaere 10 % i stedet for 20 % i lgpet av 20 &
for en art som er direkte truet og 5 % i lepet av 100 &r for en art
som er sarbar. Dette vil medfare at kravet om forventet levetid i
de to kategoriene vil gke fra 89.7 ar til 190.5 &r for en art i den
«direkte truet» kategorien og fra 952.3 &r til 1961 &r foren arti
den «sdrbare» kategorien.

Styrken ved bruken av stokastisk bestandsmodellering som be-
skrevet i kapittel 2 og 3 kan best illustreres i vurderingen av kon-
sekvensene av uttak av individer fra sma bestander. Bestands-
dynamikken til mange arter hvor dette av ulike arsaker kan vaere
aktuelt (se kapittel 4.1), er kompleks, kjennetegnet av stor varia-
bilitet bade i tid og rom (Owen-Smith 1988). Vare analyser viser
at denne variabiliteten karakteriseres ved demografisk varians og
miljevarians, som gjer det mulig & utlede generelle prinsipper -
riktignok ved bruk av komplisert matematikk - for hvordan et ut-
tak av individer skal skje for & minimalisere negative konsekven-
ser av dette for bestandsdynamikken.
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