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Forord

Foreliggande litteraturoversikt behandlar
framst paverkanseffekter och skyddszoner
vid de mindre vattendragen i skogs- och
jordbrukslandskapet. Storre vattendrag, sjo6-
ar och vatmarker berérs bara i begransad
omfattning. Oversikten omfattar ocksa litte-
ratur som beskriver den allméanna ekologis-
ka betydelsen av vattendragens strand- och
vatmarksomraden. Dessutom behandlas oli-
ka typer av vattendragsklassificering efter-
som denna klassificering ar nédvandig for
skyddszonernas anpassning till lokala forhal-
landen och olika skyddsvéarden.

For att erhalla en god tackning av den
publicerade litteraturen inom omradet har
datasOk gjorts i ett flertal databaser, t ex
AGRICOLA, AGRIS, ASFA, BIOSIS och
CAB. Dessutom har ett stort antal referen-
ser inhamtats fran andra kallor. Ménga av
de upptagna referenserna ar publicerade i
svaratkomlig inhemsk amerikansk litteratur
och har i flera fall ¢j varit direkt tillgangliga
for genomlésning. | forekommande fall har
darfor refereringar gjorts i andra hand. En
del av den redovisade litteraturen har ej hel-
ler refererats i texten. Totalt omfattar sam-
manstallningen ca 600 referenser.

Huvuddelen av referenserna som be-
handlar vattendrag och skyddszoner i skogs-
landskapet har nordamerikansk ursprung,

men aven lander som Australien och Nya
Zeeland har genomfért omfattande studier
betraffande skogsbrukets ekologiska effekter
och betydelsen av skyddszoner. Endast en
mindre del av referenserna har europeiskt
och nordiskt ursprung. De redovisade resul-
taten bedéms dock, trots dominansen av nord-
amerikansk litteratur, ha en stor principiell
allméngiltighet betréaffande skyddszonernas
funktion och utformning samt strandvegeta-
tionens betydelse stromvattenekosystemen.

Referenserna som behandlar skyddszo-
ner i jordbrukslandskapet har ett mera va-
rierat ursprung och ett betydligt storre euro-
peiskt inslag. Redovisningen av denna litte-
ratur &r dock mindre heltdickande &n redo-
visningen av skyddszonernas betydelse och
utformning i skogslandskapet. Framfér allt
har redovisningen av litteraturen som be-
handlar enbart gréasbevuxna skyddszoner och
skyddszoner vid betespaverkade vattendrag
begrénsats. Flera centrala publikationer ar
dock medtagna

Sammanstallningen har gjorts pa upp-
drag av Varldsnaturfonden (WWF) som ett
delmoment i projekt SILVA (Skyddsridaer
langs vattendrag).
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Sammanfattning

Det ar valkéant att vattendragens strandmil-
joer har en grundldggande betydelse for
stromvattenekosystemens funktion och pro-
duktion. Skyddet av vattendragen och strand-
miljoerna har dock lange varit eftersatt och
istallet har dessa milj6er varit utsatta for en
omfattande paverkan. | skogslandskapet har
framst skogsavverkningar, hyggesbehand-
lingar och anlédggningen av skogsbilvéagar
paverkat de mindre vattendragens funktion
och produktion. | jordbrukslandskapet har
vattendragen paverkats kraftigt av elimine-
ringen av vatmarker och det intensiva aker-
bruket.

I bada landskapstyperna har paverkan
medfort forandringar i vattendragens avrin-
ning, temperaturregim, tillférsel av organiskt
material, sediment och naringsémnen. Det-
ta har i allmanhet resulterat i en reduktion
av strandmiljbernas och vattendragens bio-
logiska produktion och mangfald. Sarskilt
laxfiskar som 6ring, harr och lax har paver-
kats negativt av markanvéndningen inom
vattendragens avrinningsomraden. Flera stu-
dier har visat att frekventa och hdga sedi-
menttransporter paverkar tillgdngen pa
lampliga lekbottnar och utklackningen av
yngel, och att &ven héga vattentemperaturer
sommartid och laga vintertid kan forsamra
fiskens 6verlevnad. Dessutom har en mins-
kad forekomst av dod ved i vattendragen
medfort en 6kad erosion i vattenfaran och en
forlust av vinterstandplatser, vilket ytterli-
gare har férsdmrat fiskens 6verlevnadsmoj-
ligheter.

Flera undersdkningar har dock visat att
skogs- och jordbrukets paverkan pa strom-
vattenekosystemen kan begrénsas genom
avsattning av skyddszoner langs vattendra-
gen. Skyddszonerna verkar exempelvis dam-
pande pa avrinningsdkningen och utjamnar
flodestopparna. De begrénsar ocksé erosio-
nen i vattenfaran, samt uttransporten av se-
dimentmaterial och naringsamnen fran fast-
marken till vattendragen. Enligt genomfor-
da studier kan skyddszonerna reducera av-
rinningsvattnets halt av sedimentpartiklar
med 23-97%. Upptaget av kvéave och fosfor
har varierat mellan 24 och 94%, respektive 6
och 96%. Nar skyddszonerna har varit bre-
dare &n 10 m har upptaget av naringsamnen
i regel varit hogre an 50% Upptaget av na-

ringsdmnen har i allmanhet 6kat med vege-
tationszonens bredd. Den allméanna rekom-
mendationen ar darfor att skyddszonerna
skall vara minst 15 m breda och ha en fler-
skiktad vegetation for att effektivt begrénsa
paverkan pa vattendragens vattenkvalitet.
Andra faktorer som paverkar skyddszoner-
nas effektivitet som sediment- och nérings-
filter &r markens lutning, jordartstypen samt
avrinningens storlek och intensitet.

Undersdkningarna har ocksa visat att
skyddszonerna skall vara minst 20 m breda
och ha minst 60% av den urpsrungliga kron-
tackningen kvar for att undvika férandring-
ar i vattendragens vattentemperatur efter
avverkning. En omfattande forskning betréaf-
fande nedfallet av dod ved har dessutom vi-
sat att skyddszonerna vid mindre vattendrag
skall vara minst 20-30 m breda for att bibe-
halla en oférandrad tillforsel av dod ved till
vattendragen. Aven bevarandet av vatten-
dragens biologiska produktion och mangfald
betraffande fisk och bottenfauna kraver minst
20-30 m breda skyddszoner. Bredare zoner
ar framst aktuella vid storre vattendrag och
sjoar samt vattendrag dar lokala forhallan-
den som t ex brant lutning och erosionsbe-
nagnajordar kraver bredare skyddszoner.

For att erhalla en fullgod anpassning av
skyddszonernas utformning till lokala férhal-
landen ar det nddvandigt att klassificera vat-
tendragen och strandmiljoerna med avseen-
de pé vattendragstyp respektive vegetations-
typ, biologiska varden, paverkansgrad, mark-
lutning, och erosionskénslighet. Under sena-
re tid har hierarkiska klassificeringssystem
baserade pa geomorfologiska-hydrologiska
processer utvecklats och &ven anpassats for
att klassificera vattendragen med avseende
pa behovet av skyddszoner. De hierarkiska
klassificeringssystemen har fordelen att de
kopplar klassificeringen av vattendragen i
stor regional skala med klassificeringen av
enskilda biotoper och bottenstrukturer. Klas-
sificeringen utgar fran en uppdelning av vat-
tendragen i fem rumsliga klassificeringsni-
véer; vattendrag (avrinningsomréde), stérre
vattendragsavsnitt, mindre vattendrags-
strackor, habitat (héljor/forsar) och mikroha-
bitat (bottenstrukturer).

Skyddszonerna gor vanligtvis storst nyt-
ta om de avsatts langs de mindre vattendra-
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gen hogt upp i avrinningsomradet dar huvud-
delen av avrinningsbildningen sker. | en del
fall kan det dessutom vara ndédvandigt att
avsétta skyddszoner langs temporéra vatten-
drag och andra omréden av betydelse for av-
rinningsbildningen. Skyddszonernabo6r vara
sammanhangande och avsattas pa bada si-
dor om vattendragen. Vid utformningen bor
man efterstrava multifunktionella skyddszo-
ner med en flerskiktad vegetation med Orter,
buskar och trad. Viktiga funktioner som
skyddszonerna skall uppfylla ar erosionsbe-
gréansning, sedimentupptag, upptag av na-
ringsdmnen, utjdmning av fléden, reglering
av ljusinflodet till vattendragen, utjAmning
av vattentemperaturen och tillférseln av or-
ganiskt material som 16v och déd ved. Bred-
den pa skyddszonerna ar beroende av vatten-
dragens storlek, vattendragstyp och skydds-
varden och strandmiljéernas mark- och ve-
getationsforhallanden. For att bestamma
skyddszonsbredden rekommenderas att man
forst bestdmmer minsta acceptabla skydds-
zonsbredd for varje efterstravad skyddszons-
funktion och skyddsklass, och sedan utvid-
gar zonerna nar vattendragstypen och mark-
och vegetationsforhallandena kraver detta,
t ex vid erosionsbendgna jordar och brant
marklutning.Vid avgransningen av skydds-
zonerna har man vanligtvis utgatt fran vat-
tendragens hogvattensnivaer, men aven vat-
tendragens medelnivaer har anvants som
utgangspunkt.

Riktlinjer for skyddszonernas utform-
ning har i varierande omfattning varit base-
rade vattendragens skyddsvéarden, olika vat-
ten- och miljokvalitetsmal, samt skyddszoner-
nas formaga att reducera paverkan ur olika
aspekter, t ex skyddszonernas upptag av se-
diment och ndringsdmnen som kvéave och fos-
for, formagan att begransa temperaturfor-
andringar och skyddszonernas betydelse for
vattendragens tillforsel av dod ved. Riktlin-
jerna har ocksa tagit hansyn till vattendrag-
ens storlek, vattendragstyp, fiskférekomst
och marklutning. | en del fall har riktlinjer-
na forordat en uppdelning i en inre helt orérd
skyddszon narmast vattendragen och en ytt-
re skotselzon med sarskilda regler for avverk-
ning. De anvisade skyddszonsbredderna har
i regel varierat frdn 5 m upp 50 m fér mindre
till medelstora vattendrag beroende pad mark-
anvandning, vattendragstyp och skyddsvar-
de. I vissa fall har a&nnu bredare skyddszoner
anvisats. Speciellt galler detta storre vatten-
drag och sjoar dar anvisade skyddszoner har
varierat fran 30 upp till 200 m. | skogsland-
skapet har riktlinjerna i stor utstrdckning
beaktat skyddszonernas multifunktionella
betydelse och sérskilt skyddszonernas bety-
delse for tillforseln av dod ved till vattendra-
gen. | jordbrukslandskapet har riktlinjerna
daremot varit mera inriktade pa skyddszo-
nernas upptag av sediment och naringsam-
nen och endast i liten utstrackning beaktat
andra aspekter. Det rekommenderas att av-
sattningen av skyddszoner kopplas till kvan-
tifierbara mal vad galler miljokvalitet och
biologisk mangfald.
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Inledning

Vattendragens starka koppling till omgivan-
de landomraden och dess markanvandning
ar valkand och har betonats av flera forfatta-
re (Hynes 1975, Likens 1984, Minshall et al.
1985, Ward 1989, Naiman et al. 1992a). Spe-
ciellt de mindre vattendragen tillhérande
vattendragsrang 1-3 (se kapitel 2) ar kansli-
ga for forandringar i avrinningsomradets
mark- och vegetationsforhallanden. Aven
stOrre vattendrag paverkas eftersom livsvill-
koren for vaxter och djur i vattensystemens
nedre delar i hog grad regleras av forhallan-
dena uppstroms i systemet (Vannote et al.
1980, Petersen et al. 1987). Markanvandning-
en i vattensystemens 6vre delar kan férorsa-
ka kumulativa effekter nedstroms betraffan-
de avrinning, vattentemperatur, sediment-
transport och produktionsforhallanden (Be-
anlands et al. 1986, Preston & Bedford 1988).

Mycket betydelsefull fér de mindre vat-
tendragens funktion &r strand- och vatmarks-
vegetationen langs vattendragen (Eng. ripa-
rian vegetation), eftersom den kontrollerar
vattendragens biologiska produktion (VVanno-
te et al. 1980, Swanson et al. 1982, Cummins
et al. 1984, Minshall et al. 1985, Ward 1989).
Nar vattendragens strandvegetation avver-
kas minskar strandszonernas kapacitet att
uppratthalla viktiga ekosystemfunktioner
som sediment- och ndringsdmnesupptag, ut-
jdmning av flédes- och temperaturvariatio-
nerna (Naiman & Décamps 1990, Gregory et
al. 1991, Naiman et al. 1993). Aven deras po-
tential som lamplig livsmiljo fér vatten- och
marklevande organismer minskar.

I strandmiljberna har det genom regel-
bundna 6versvdmningar skapats speciella
forhallanden for ett rikt vaxt- och djurliv
(Nilsson 1987,1992, Nilsson et al. 1989, Gre-
gory et al. 1991, Naiman et al. 1993). Strand-
miljoerna vid sjoar och vattendrag ar darfor
ofta de mest strukturellt varierade och artri-
kaste miljéerna i landskapet, och i manga fall
har dessa miljoer en nyckelroll for de olika
ekosystemens funktion (Barth 1987, Décamps
et al. 1990, Gregory et al. 1991, Naiman et
al. 1993). Manga arter ar helt knutna till den
vatmarkspraglade miljon langs vattendragen
medan andra anvander den frekvent for n&-
ringssok och/eller skydd (Budd et al. 1987,
Kraus 1994). | Sverige finns 6ver 200 natio-
nellt rodlistade véxt- och djurarter som ar

mer eller mindre knutna till vattendragen och
deras narmiljoer (SCB 1998). Vattendragen
och strandmiljoerna utgor ocksa spridning-
skorridorer i landskapet for akvatiska, semi-
akvatiska och terrestra vaxter och djur (Ben-
nett 1990, Gregory et al. 1991). Strandmiljo-
erna har dessutom stora estetiska varden och
en stor betydelse for manniskans rekreation
och friluftsliv (Budd et al. 1987, Petts 1990,
Kraus 1994).

Trots att vattendragen och deras narmil-
jo har betydande ekologiska varden har skyd-
det av dessa miljoer lange varit eftersatt.
Istallet har vattendragens strandomraden
under en lang tid varit utsatta for en omfat-
tande markexploatering. Den vegetationstyp
som dessa omraden representerar ar en av
de mest paverkade i hela varlden. | vastra
USA har t ex strand- och vatmarksarealen
minskat med 80% sedan bérjan av 1800-talet
(Swift 1984), och for hela USA beréknas 53%
av vatmarker férsvunnit sedan 1780-talet
(Dahl 1990). Endast 10-30% av USA:s strand-
och vatmarksmiljoer beréaknas ha sadan sta-
tus att de kan anses vara relativt opaverka-
de (Hirsch & Segelquist 1978, Swift 1984).
Forhallandena i Sverige ar likartade och en-
ligt vatmarksinventeringen (VMI) ar 2/3 av
de kvarvarande vatmarksomradena paverka-
de i varierande omfattning av dikning och an-
dra atgarder. Enligt Skogsstyrelsens nyckel-
biotopsinventering har en tredjedel av alla
sumpskogsomraden dikats (Skogsstyrelsen
1999).

Framfor allt &r det olika skogs- och jord-
bruksatgarder som har paverkat dessa mil-
joer, men aven atgarder som vattenreglering
och utbyggnad av vagnéat och tatorter har
svarat for en betydande paverkan pa vatten-
dragen och strandzonerna (Allan & Flecker
1993, Allan 1995). Exploateringen och frag-
menteringen av strandmiljoerna har medfoért
en Okad utslagning av kansliga och skydds-
varda arter i bade vattendragen och strand-
miljoerna (op cit.). Hotet mot den akvatiska
mangfalden anses vara stérre an hotet mot
de marklevande vaxterna och djuren (Nai-
man et al. 1995). Skyddet av strandmiljoer
och vatmarker ar darfor en viktig internatio-
nell naturvardsfraga. | vatmarkskonventio-
nen (Convention of wetlands = Ramsarkon-
ventionen), som Sverige undertecknade re-
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dan 1974, betonas starkt vatmarkernas eko-
logiska varden. Aven konventionen om bio-
logisk méangfald som undertecknades i Rio de
Janeiro 1992 beror i hég grad vatten- och
strandmiljoerna.

Strand- och vatmarksomréadena vid sjo-
ar och vattendrag fyller dessutom en viktig
funktion som buffert eller skydd mot paver-
kan av olika skogs- och jordbruksatgarder.
Vegetationszonerna langs vattendragen
skyddar exempelvis den akvatiska miljon mot
forhojda vattentemperaturer och en forhéjd
tillforsel av sediment och naringsémnen.

I Sverige och de dvriga nordiska lander-
na har intresset for att spara skyddszoner
langs vattendragen vaknat relativt sent (i
slutet av 1980-talet). En konsekvens av det-
ta ar ocksa att mycket fa studier har gjorts
betraffande atgardernas omfattning och
skyddszonernas ekologiska betydelse. Studi-
erna har huvudsakligen varit inriktade pa att
studera upptaget av sediment och nérings-
amnen i skyddszoner och vatmarker langs
jordbrukslandskapets vattendrag (Fleischer
et al. 1989, 1991, Leonardsson 1990, 1994,
Petersen et al. 1990,1992, VVought et al. 1991
och 1994, Uusi-Kamppa & Ylaranta 1992,
Jansson et al. 1991, 1994, Syversen 1994).
Endast i mycket begrénsad omfattning har
miljohansynen och skyddszonernas funktion
langs skogslandskapets vattendrag studerats
i Sverige och de dvriga nordiska landerna
(Eckerberg 1988, Ahtianen 1992, Holopainen
och Huttunen 1992).

I USA, Canada, Australien och Nya Zee-
land har man déremot sparat skyddszoner
langs vattendragen under ganska lang tid. |
samband med skogsavverkningar har exem-
pelvis skyddszoner sparats sedan slutet av
1960-talet (Brazier & Brown 1973, Clinnick
1985), och det &r numera ej ovanligt att
skyddszonerna utgoér mer &n 10% av skogs-
bolagens tillatna avverkningsareal. Inled-
ningsvis avsattes skyddszonerna i forsta hand
for att forhindra/begransa uppkomsten av
forhojda vattentemperaturer, samt begransa
transporten av erosionsmaterial i vatten-
dragen efter avverkning (Brown & Krygier
1967, 1970, 1971, Brown 1971, Brazier &
Brown 1973). Under 1980-talet har intresset
mera fokuserats pa strandskogarnas betydel-
se for vattendragens tillskott av dod ved (trad-
stammar, rotvaltor och grenar) och tradres-
ter som kvistar, 16v och barr (Harmon et al.

1986, Bisson et al. 1987, Master et al. 1988,
Bilby & Ward 1989, Franklin 1992, Naiman
et al. 1992a). Avsattningen av skyddszoner
1angs jordbrukslandskapets vattendrag som
inleddes under 1980-talet har hittills huvud-
sakligen varit inriktad pa att reducera trans-
porten av sediment och naringsamnen fran
den odlade marken till vattendrag och sjdar
(Lowrance et al. 1984a, b, Peterjohn & Cor-
rell 1984, Phillips 1989a, b, Osborn & Kova-
cic 1993).

Skyddszonernas formaga att forhindra
forhojda vattentemperaturer och betydelse
for att minska sediment- och naringsléackage
till vattendragen har studerats i ett stort
antal lander. | Nordamerika, Australien och
Nya Zeeland har man dessutom sarskilt stu-
derat skyddszonernas betydelse for att beva-
ra vattendragens fisk- och bottenfaunasam-
hallen. 1 Nordamerika har man &aven stude-
rat betydelsen av skyddszoner vid betespa-
verkade vattendrag (Armour et al. 1991,
Platts 1991), eftersom manga vattendrag dar
har paverkats av en omfattande djurhallning
av far och notkreatur. Det har ocksa publice-
rats ett flertal litteraturOversikter som be-
handlar skyddszonernas betydelse och ut-
formning (Graynoth 1979, Newbold et al.
1980, Clinnick 1985, Lowrance et al. 1985,
Budd et al. 1987, Cooper et al. 1987, Morgan
1992, Muscutt et al 1993, Osbhorn & Kovacic
1993, Barling & Moore 1994, Castelle et al.
1994).

Aven om medvetenheten om strand- och
vatmarksomradenas ekologiska betydelse har
Okat i Sverige under de senaste aren saknas
det fortfarande i stor utstréckning inhemsk
kunskap och riktlinjer betraffande skyddszo-
nernas betydelse och utformning. Syftet med
foreliggande litteraturgenomgang ar dels att
ge en Oversikt av skogs- och jordbrukets pa-
verkan pa de mindre vattendragen och dels
att ge en redovisning av det kunskapsunder-
lag som finns betraffande skyddszonernas ut-
formning och den betydelse de har fér strom-
vattenekosystemen. Av sarskilt intresse i
denna oversikt ar skyddszonernas betydelse
for att bevara bottenfauna- och fisksamhal-
len i skogs- och jordbrukslandskapets mind-
re vattendrag. Sammanstéllningen riktar sig
framst till personer med biologisk bakgrund,
men férhoppningvis skall den &ven kunna an-
vandas av en bredare lasekrets med allméant
intresse for vattenvardsfragor.
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Begrepp och definitioner

Strandzoner

Strandmiljéerna som ofta omfattar bade ter-
restra strandskogar och renodlade vatmar-
ker kan definieras och avgransas pa olika
satt. En definition som ofta anvéands ar att
stranden &r det omréde intill vattendragen
som periodvis 6versvdmmas med vatten, dvs
omrédet mellan den normala strandlinjen och
hogvattenslinjen. | en bredare mening defi-
nieras dock stranden som den zon langs vat-
tendraget som direkt paverkar vattendraget
genom grundvattenutstromning, beskugg-
ning och nedfall av organiskt material fran
omgivande skog (paverkanszonen). Med den-
na definition omfattas &ven fastmarken ovan-
for hogvattensnivan. Vattenmiljon och strand-
miljon kan med detta synsétt delas upp i tre

vatmarkszon

delzoner; en akvatisk zon, en strandzon och
ett paverkansomréade for strandzonen (Sedell
et al. 1989b). Den akvatiska zonen utgérs av
vattenfaran (eller sjoar och vatmark) upp till
strandlinjen. Strandzonen omfattar stranden
och den fuktiga marken intill vattendraget,
dvs vatmarkszonen, medan strandzonens pa-
verkansomrade utgor dvergangszonen mellan
den fuktiga marken med fuktélskande véx-
ter och den renodlade terrestra vegetationen
(Figur 1).

Bredden pa strandzonen och dess paver-
kansomrade varierar med vattendragets hy-
drologiska regim, vattenfarans geomorfologi
och hogvattensnivaer, grundvattennivaerna
i marken, samt i vilken omfattning strand-
eller skogsvegetationen paverkar vattendra-

Akvatisk zon

Figur 1. Indelningen av vattenfaran och den vattendragsnéara skogen i tre delzoner (Sedell et

al. 1989b).
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get genom nedfall av vaxtmaterial och be-
skuggning. Strandomradets bredd och i vil-
ken omfattning strandskogen paverkar vat-
tendragen ar ocksa starkt kopplad till laget i
avrinningsomradet, vattendragets storlek och
terrdngens topografi. Langs de mindre vat-
tendragen (vattendragsrang 1-3) bestar Gver-
gangszonen ofta av en smal zon med strand-
vegetation vars sammanséattning och omfatt-
ning styrs av grundvattenutfléden och arliga
flodesvariationer i vattendraget (Petts 1990).
Strandomradet har i regel ett stort inslag av
fastmarksvegetation och vattendragen &r
ocksa starkt paverkade av vegetationen pa
fastmarken en bit frn vattendraget. Strand-
zonen langs de stdrre vattendragen &r dar-
emot betydligt bredare och har en mer valut-
vecklad strand- och vatmarksvegetation som
ofta 6versvdmmas. Zonens bredd och sam-
mansattning langs dessa vattendrag styrs
framst av foérandringarna i avrinning, erosi-
on och sedimentation i ett langre perspektiv,
ofta mer &n 50 ar (Naiman et al. 1988, Petts
1990, Naiman et al. 1992).

I engelsk eller amerikansk litteratur be-
namns strandskogarna och vatmarkerna
langs vattendragen som “riparian zones” el-
ler "riparian wetlands”. Ordet "riparian” syf-
tar pa att vegetationen ar strand- och
vattendragsbunden, och i sin mest begransa-
de definition avses enbart den fuktiga mar-
ken och vegetationen ndrmast vattendragen
(Johnson & Lowe 1985). Pa grund av att zo-
nen praglas av gradienter i vaxtsamhallet
anvands dock i regel en bredare definition
som omfattar all strandnéra vegetation, dvs
bade terrester och vatmarksbunden vegeta-
tion (op cit.). Meehan et al. (1977) definiera-
de "riparian vegetation” som all vegetation
som direkt paverkar miljon i vattendraget.
Ofta omfattar begreppet aven ovrig vat-
marksvegetation.

Vatmarker

Begreppet vatmark har en vidstrackt bety-
delse och inbegriper forutom fuktiga strand-
omraden vid vattendrag, sjéar och hav aven
vegetationstackta grunda vattenomraden (vi-
kar) i sjoar och hav, samt myrar, sumpsko-
gar, fuktangar och fukthedar. VVatmark defi-
nieras vanligtvis som mark dar vatten under
stor del av aret finns nara, under eller strax
over markytan, oavsett om marken ar over-
svammad eller vattenmattad av en hdg
grundvattenniva. Marken och vaxternas rot-

zon skall vara vattenmattad med en frekvens
och varaktighet s att en typisk vatmarksve-
getation ar vanligt férekommande. Det inne-
bar att minst 50% av vegetationen boér vara
"hydrofil”, dvs fuktighetsdlskande, for att
man skall kunna kalla ett omrade for vat-
mark. Denna definition har bl a tillampats
inom den rikstackande vatmarksinventering-
en (VMI) i Sverige (L6froth 1991). | USA an-
védnds ofta en definition pa vatmarker som
forutsatter att marken skall vara vattenmat-
tad ndra markytan minst 14 dagar under
vaxternas tillvaxtperiod (Robinson 1995).

Vatmarkerna delas ofta upp i myrar,
strander och ovrig vatmark (Lofroth 1991).
Myrar &r torvbildande vatmarker som mos-
sar, karr och biandmyrar. Strdnderna langs
vattendrag och sjoar ar limnogena vatmar-
ker, dvs vatmarker bildade av 6versvamning
eller igenvéxning, som vanligtvis ej ar torv-
bildande. De ar istallet i stor utstrackning
skogbevuxna och bildar ofta sumpskogar
(strandsumpskog). Med 6vrig vatmark avses
fuktiga till vata marker som inte ar strander
eller myrmark, t ex fuktangar och vissa sump-
skogar. Sumpskog skiljs vanligtvis fran 6p-
pen myrmark nér trdden har en medelhjd
av minst 3 m och minst 30% krontéckning.
Tre huvudtyper av sumpskogar kan urskil-
jas, dels lagt belagna skogar paverkade av
grundvatten, och dels strandsumpskogar pa-
verkade av ytvatten fran sjoar och vatten-
drag, samt tallsumpskogar paverkade av ne-
derbordsvatten pd mossar. Strandsumpsko-
garna ar i regel fuktiga aret runt och Gver-
svammade under delar av aret.

Stromvattenekosystem

Ekosystem brukar definieras som "ett system
eller enhet som bildas genom sambanden
mellan alla levande och icke levande fakto-
rer i en viss typ av miljo” (Tansley 1935). |
ekosystemen anvander de ingdende orga-
nismerna den tillférda energin till att produ-
cera organiskt material.

For att delaupp storre vattendrag (strém-
vattenekosystem) i mindre enheter anvands
ofta en uppdelningen av vattendragen i olika
vattendragsrang (se nedan). Denna uppdel-
ning utgor ocksa basen for synsattet att be-
trakta vattendragen som linjéara system med
gradienter eller sekvenser av sammankopp-
lade zoner (lllies & Botosaneanu 1963, Van-
note et al. 1980). De minsta enheterna i den-
na vattendragsklassificering ar avrinnings-
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omraden av l:a vattendragsrangen, dvs om-
rdden som avvattnas av vattendrag av l:a
vattendragsrangen. Enligt Lotspeich (1980)
utgor avrinningsomraden av |:a vattendrags-
rangen den minsta och grundlaggande strém-
vattenekosystemenheten.

De stdrre vattendragen kan i en langd-
profil principiellt delas upp i tre olika delar;
en 6vre del (vattendragsrang 1-3), en mellan-
del (6vergdngszon) och en nedre del (lagrings-
zon) (Schumm 1977). Den 6vre delen, dvs kéall-
flodesomradet dar avrinningsbildningen sker,
kan betraktas som en produktionszon dar
erosionsprocesser ¢vervager. I mellandelen
rader ofta en balans mellan erosions- och de-
positionsprocesser, vilket gor att zonen prag-
las av stor miljovariation och hig artrikedom.
I vattendragens nedre del dar sedimenta-
tionsprocesserna dominerar bildar vattendra-
gen ofta meandrande avsnitt samtidigt som
artrikedomen minskar. Enligt Large och
Petts (1996) har dessa zoner olika forutsatt-
ningar for avsattning av skyddszoner.

Nyckelbiotoper och nyckelfunktioner

Omraden med enhetlig miljé och férekomst
av vissa bestdmda vaxter och djur bendmns i
ekologisk litteratur for biotoper. Biotoper som
har nyckelfunktioner i ekosystemen eller som
har héga naturvéarden kallas ofta for nyckel-
biotoper. Definitionen pa nyckelbiotop varie-
rar dock med sammanhanget och typen av
ekosystem som avses. Med hansyn till biolo-
gisk mangfald definieras nyckelbiotoper som
speciellt vardefulla miljéer (naturtyper/bio-
toper) dar det forvantas forekomma akut ho-
tade, sarbara, sallsynta eller hansynskravan-
de arter, dvs biotoper dar det férekommer
hotklassificerade/rodlistade arter. Denna de-
finition tillampas ocksa i skogliga samman-
hang (Skogsstyrelsen 1993). Exempel pa
skogliga nyckelbiotoper ar olika sumpskogar
(t ex gransumpskog, alsumpskog och &delldv-
sumpskog) och karr (t ex alkarr och rikkarr),
ravinskogar, berg- och rasbranter, skogsbéack-
ar och omraden med grundvattenutstrom-
ning, dvs kallor och surdrag.

For att identifiera nyckelbiotoperna an-
véander man s k nyckelelement och signalar-
ter. Nyckelelementen &r biologiska foreteel-
ser och andra inslag i biotopen som &r livs-
nodvéandig for manga djur och vaxter, t ex
rasbranter, gamla och grova trad, torrtrad

och nedfallna tréad. Signalarter (indikatorar-
ter) ar arter som signalerar/indikerar varde-
fulla biotoper och som &r latta att identifie-
ra. En signalart kan vara rodlistad (listad som
hotad, sarbar, sallsynt eller hansynskravan-
de) eller bara en vanlig art. | de fall nyckel-
biotoperna ar val avgréansade objekt i land-
skapet, t ex sumpskogar eller kéarr, brukar
ocksa beteckningen nyckelobjekt anvandas.
Omraden med en eller flera nyckelbiotoper
eller nyckelobjekt utgor i sin tur nyckelom-
raden. Det som kannetecknar en bra signal-
art eller indikatorart ar att den ar latt att
identifiera och att den har en vid utbredning
trots relativt snava miljokrav.

I limniska (s6tvattensekologiska) sam-
manhang definieras nyckelbiotoperna van-
ligtvis som biotoper med stor betydelse for
de limniska ekosystemen i vattendrag och
sjoar. Vattendragens nyckelbiotoper utgor
ofta kombinationer av strukturer och omra-
den som kan identifieras bade pa land och i
vatten. Grovt kan vattendragsbiotoperna de-
las in i strommande och lugnflytande strack-
or och speciella nyckelbiotoper (Liliegren et
al. 1996, Lagerkvist et al. 1998). Exempel pa
nyckelbiotoper i och intill vattendragen &r
forsar och vattenfall, blockrika strackor, ra-
viner, meandrande (slingrande) vattendrag-
savsnitt, strandsumpskogar, utstromning-
somraden och andra vatmarksomraden intill
vattendragen, kvillomraden (forgrenade vat-
tendragsavsnitt), sjéutlopp, samt deltaomra-
den och sj6inlopp (op cit.). Tyvérr saknas det
idag en generell och enhetlig limnisk klassi-
ficering av nyckelbiotoperna i och intill vat-
tendragen.

Med nyckelfunktioner avses vanligen fo-
reteelser och processer med stor och ofta av-
gobrande betydelse for ekosystemens funktion
och mangfald. Foreteelser och processer med
nyckelfunktioner i strémvattenekosystemen
ar avrinningsbildningen, inflédet av orga-
niskt material, omsattningen av naringsam-
nen, erosion och sedimentation, syresattning-
en av avrinningsvattnet, den omgivande ve-
getationens temperaturreglerande effekt,
vattenfarans retention av sediment och or-
ganiskt material, samt strandmiljéernas upp-
tag av sediment och naringsdmnen (Gregory
et al. 1991, Naiman et al. 1992a, Naiman et
al. 1993).
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Figur 2.

Vattendragsrang

I Nordamerika, och flera Europeiska lander
klassificeras ofta vattendragen efter vatten-
dragsrang (Eng. stream order) som beskriver
vattendragens storlek och lage i vattensyste-
men (Horton 1945, modifierat av Strahler
1957). Grundvillkoret for klassificeringen ar
att vattendragen skall vara vattenférande
aret runt (Lotspeich 1980). Det innebar for
svensk del att alla vattendrag som finns mar-
kerade pa topografiska kartan 1:50 000 med
heldraget blatt streck ingar i en sddan klas-
sificering. Vid vattendragsklassificeringen i
USA anvands kartor med skalan 1:20 000 till
1:60 000 (Lotspeich & Platts 1982).

De minsta vattendragen som finns mar-
kerade pa topografiska kartan och som sak-
nar bifloden som ar vattenforande aret runt
erhaller enligt klassificeringssystemet vat-
tendragsrangen 1. Enligt Hynes (1970) och
Lotspeich (1980) kan vattendrag av l:a rang-
en definieras som "vattendrag med tillrack-
ligt vattenflode for att hysa akvatiska orga-
nismer aret runt”. Nar tva vattendrag tillho-
rande vattendragsrang 1 rinner samman er-
halls sedan vattendrag med rangen 2, och
nar tvavattendrag av 2:a rangen mots erhélls
vattendrag med rangen 3 osv (Figur 2). Mind-
re skogsbackar tillhor i regel vattendragsrang

Vattensystem med indelning av vattendrags-

delarna i vattendragsrang (Strahler 1957).
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1-2, medelstora backar och aar har vatten-
dragsrangen 3-5, medan alvar, floder och stor-
re aar tillhor vattendragsrang 6 eller hogre.

Organiskt material, inklusive déd ved

I litteraturen gors det en indelning av 16st
och partikuldrt organiskt material i olika
grupper efter storlek och typ. | nordameri-
kansk litteratur anvands ofta begreppen
DOM (Dissolved Organic Matter), FPOM
(Fine Particulate Organic Matter) och CPOM
(ICoarse Particulate Organic Matter) for 16st,
finpartikulart, respektive grovpartikulért
organiskt material. Den vanligaste definitio-
nen pa finpartikulart organiskt material (fin-
detritus) ar att det omfattar partiklar med
en storlek mellan 0,0005 mm och 1 mm. Or-
ganiskt material med mindre partikelstorlek
definieras som l6st organiskt material med-
an allt material med en partikelstorlek stor-
re 4n 1 mm radknas som grovpartikulart ma-
terial (grovdetritus). Till grovdetritus (CPOM)
rdknas vegetationsrester som gras- och ort-
material, barr, 16v, kvistar m m, men i prin-
cip omfattas &ven ddéd ved i form av grenar
och trddstammar. | de flesta fall behandlas
dock det vedartade materialet separat och
delas upp i fina vedrester eller FWD-materi-
al (Fine Woody Debris) och grova vedrester
eller CWD-material (Coarse Woody Debris).
For den senare kategorin anvands synonymt
ofta ocksd begreppet LWD-material (Large
Woody Debris). Nedfallna kvistar och grenar
klassas vanligtvis som FWD-material med-
an trddstammar och rotmassor klassas som
CWD- eller LWD-material.

Den storleksmassiga definitionen pa
CWD och LWD varierar fran forfattare till
forfattare, vilket forsvarar jamforelsen mel-
lan olika undersdkningar. Materialets mins-
ta diameter kan variera fran 2,5 cm till 15
cm, och langden kan variera fran 0,5 m till 2
m (Harmon et al. 1986). Enligt Harmon et al.
(1986) bor allt vedartat material grovre an
2,5 cm rdknas som CWD eller LWD. | de vés-
tra delarna av Nordamerika har man dock
pa senare ar anvant en storleksdefinition som
innebdr att materialet skall vara grévre én
10 cm och langre 4n 1 m for att det skall be-
traktas som LWD-material (Bilby & Ward
1989, Fausch & Northcote 1992). | foreliggan-
de sammanstallning anvands den senare de-
finitionen pa LWD, eftersom huvuddelen av
den refererade litteraturen som behandlar
dod ved i vattendragen har sitt ursprung i de
véstra delarna av Nordamerika.
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Standort och skogstyper

Med standort (vaxtplats) avses vanligen ett
skogsmarksomréade med enhetlig livsmiljo for
vaxterna med avseende pa klimat, markens
egenskaper och tidigare skogsbruksmetoder.
Inom ett avrinningsomréde férekommer ofta
flera olika standorter. Ett stdndortsanpassat
skogsbruk syftar till att tillvarata den enskil-
da vaxtplatsens naturliga produktionsforma-
ga och biologiska kvaliteér, och innebar att
varje delomréde (standort) avverkas och for-
yngras med de metoder som bast dstadkom-
mer en god atervaxt och en god avkastning.

| texten anvands begrepp som &r relate-
rade till skogstyp och skogens alder, t ex gam-
mal skog, naturskog och produktionsskog
(kulturskog). Dessa begrepp kan definieras
pa olika satt och darfor ges har en kortfattad
forklaring vad som avses. Definitionen pa
gammal skog varierar mellan olika forfatta-
re, men med gammal skog avses i nordame-
rika vanligtvis naturskog som &r aldre &n 200
ar. | Sverige finns sddan naturskog endast i
mycket begransad omfattning och darfor rak-
nas i Sverige ofta all skog (4ven produktions-
skog) aldre an 100 ar som gammal skog. Med
naturskog (urskog) avses vanligtvis mycket
gammal skog (140-400 ar) som ej har paver-
kats av avverkning eller gallring. Till produk-
tionsskog raknas bade planterad och natur-
ligt féryngrad skog som har gallrats en eller
flera ganger. Med hansyn till utvecklingsgra-
den delas produktionsskogen ofta in i foljan-
de huggningsklasser; plant- och ungskog (roj-
ningsskog), gallringsskog och slutavverk-
ningsskog. Plant- och ungskogen ar upp till

20 ar gammal medan slutavverkningsskogen
ar mellan 70 och 140 ar beroende pa tradtyp
och lage i landet. Med avverkningspaverkad
skog avses skogsomraden som har avverkats
helt eller delvis en eller flera ganger, dvs skog
som ar l:a, 2:a eller 3:e generationens skog
efter 1:a avverkning.

Skogsdikning, markavvattning och
markberedning

Skogsdikning kan beroende pa syfte indelas
i skyddsdikning, markavvattning och dikes-
rensning. Skyddsdikningen utférd pa produk-
tiv skogsmark for att hindra grundvattnet att
stiga efter en slutavverkning och for att un-
derlatta anlaggningen av ny skog. Med mark-
avvattning avses en dikning som utférs for
att permanent sanka grundvattennivan i
marken och som syftar till att h6ja markens
produktionsformaga for skogsproduktion.
Med dikesrensning menar man arbete dar
slam, vegetation och nedrasat material tas
bort utan att foérandra dikets tidigare djup
och lage. Nar dikesrensning utfors efter
mycket 1&ng tid bedéms atgarden ofta som
markavvattning.

Markberedning av den avverkade ytan
syftar till att hjalpa plantorna att dverleva
och véxa battre. Vid naturlig foryngring med
frotrad &r syftet att ge en bra grobadd for fro-
et. Beroende pa marktyp anvands olika be-
arbetningsprinciper. Vanligtvis anvands
flackupptagning eller olika typer av hygges-
harvning, men i Norrlands inland kan &ven
hyggespldjning férekomma inom begrénsade
ytor.
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Strandmiljéernas ekologiska betydelse

Det ar valkant att strandmiljéerna har en stor
betydelse for de mindre vattendragens struk-
tur, funktion och produktion genom att vat-
tendragen och deras avrinningsomraden bil-
dar funktionella enheter (Hynes 1975, Lik-
ens 1984, Minshall et al. 1985). En stor bety-
delse for vattendragens karaktar och ekolo-
giska funktion har avrinningsomradets vege-
tation, geologi, topografi och hydrologiska
regim (Naiman et al. 1992a). Sarskilt strand-
zonerna och anslutande vatmarksomraden
utgor nyckelomraden for vattendragens funk-
tion och produktion (Corbett & Lynch 1985,
Gregory etal. 1991, Naiman et al. 1992a, Bar-
ling & Moore 1994). Strandzonerna i vatten-
dragens ovre delar utgdr exempelvis kéllom-
rdden for avrinningsbildningen (Clinnick
1985, Petersen et al. 1987, Barling & Moore
1994).

Strandmiljoéerna har en grundlaggande
betydelse for stromvattenekosystemen genom
att de tar upp sediment- och naringsdmnen
fran fastmarken, verkar utjamnande pa fl6-
des- och temperaturvariationerna i vatten-
dragen, producerar organiskt material som
sedan tillfors vattendragen, samt svarar for
etablering och forekomst av lampliga livsmil-
joer for vatten- och marklevande organismer
(Peterjohn & Correll 1984, Clinnick 1985,
Pinay & Decamps 1988, Petts 1990, Gregory
et al. 1991, Naiman et al. 1992a, Lachavan-
ne 1993, Large & Petts 1996). Strandmiljoer-
nas unika egenskaper och ekologiska véarden
skapas genom en komplex samverkan mel-
lan hydrologiska, geologiska/geomorfologiska
och biologiska faktorer (Ward 1989, Gregory
et al 1991). Vattendragens starka koppling
till forhallanden uppstroms i avrinningsom-
radet medfor dessutom att miljoforandring-
ar langs de mindre vattendragen paverkar de
storre vattendragens funktion (Vannote et al.
1980).

En sarskilt stor betydelse for vattendrag-
ens funktion har strandvegetationen (trad
och buskar). Den har flera grundlaggande
funktioner som reglerar stromvatteneko-
systemens artsammanséttning och produk-
tion. Speciellti de mindre skogsvattendragen
(0,5-15 m breda) ar den akvatiska produktio-
nen starkt beroende av den omgivande strand-
vegetationens sammansattning och produk-
tionsformaga (Hawkins et al. 1982, Likens

1984, Naiman et al. 1988). Vegetationen ut-
gor exempelvis bade energikélla och stabili-
sator for stromvattenekosystemen genom till-
forseln av organiskt material som 16v och barr
samt dod ved (tradstammar och rotvaltor)
(Schlosser & Karr 1981, Minshall et al. 1983,
Gregory et al. 1987, 1989, 1991, Décamps et
al. 1988, 1990, Naiman et al. 1988, Pinay et
al. 1990).

Den biologiska produktionen i vattendra-
gen drivs av tva energikallor, dels av foto-
syntesen och priméarproduktionen hos vaxter
(autoktont material) och dels av nedbrytning-
en av tillfort (alloktont) organiskt material. |
mindre skogsvattendrag (vattendragsrang
1-3) dominerar under orérda férhallanden de
heterotrofa naringsskedjorna och energiflo-
det ar starkt beroende av inflédet av orga-
niskt material frdn omgivningen (Fisher &
Likens 1973, Cummins 1974, Vannote et al.
1980). Dominansen av s k allokton produk-
tion beror dels pa det stora tillskottet av or-
ganiskt material fran omgivande vegetation,
och dels pa att primarproduktionen (huvud-
sakligen pavaxtalger och mossor) ar begran-
sad av trddens kraftiga beskuggning (Van-
note et al. 1980, Conners & Naiman 1984,
Gummins et al. 1984). De sma stromvatten-
ekosystemens viktigaste energibas ar darfor
inflodet av organiskt material fran strandve-
getationen i vattendragens omgivning (Cum-
mins 1974, Cummins et al. 1984, Gregory et
al. 1991, Naiman et al. 1992). | vattendrag
av l:a och 2:arangen (ordningen) svarar det-
ta material for 80-95% av tillskottet av orga-
niskt kol (Conners & Naiman 1984). Med
oOkande vattendragsstorlek minskar dock
strandvegetationens betydelse som organisk
kolkalla och istallet 6kar primarproduktio-
nens betydelse (VVannote et al. 1980, Cummins
et al. 1984). | storre vattendrag (5:e rangen
eller hogre) svarar exempelvis priméarproduk-
tionen (pavaxtalger, mossor och hogre vege-
tation) ofta for 85-95% av den tillférda mang-
den organiskt kol (Conners & Naiman 1984).

Det tillforda organiska materialet och
produktionen av pavaxtalger utgor viktiga
energikallor for vattendragens bottendjur och
i forlangningen aven for fisk. Férekomsten
och nedfallet av doéd ved (kvistar och tréad-
stammar) har dessutom en nyckelfunktion
genom att det skapar standplatser for fisken
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och 6kar kvarhallningen (retentionen) av fin-

partikulart organiskt material och l6sta na-

ringsdmnen i vattendragen (Newbold et al.

1982, Bisson et al. 1987, Sullivan et al. 1987,

Bilby & Ward 1989, Pinay et al. 1990, Frank-

lin 1992).

Strandvegetationens betydelse for strom-
vattenekosystemen kan sammanfattas i fol-
jande punkter:

« Utgor kalla for inflodet av organiskt mate-
rial till vattendragen. Det galler framst fin-
och grovpartikulart véaxtmaterial men dven
16st organiskt material. Speciellt betydel-
sefullt ar nedfallet av partikulart vaxtma-
terial som t ex l6v, barr, kvistar och trad-
stammar.

» Reglerar ljusinflédet och kontrollerar déar-
med bade vattentemperaturen och vatten-
dragens priméarproduktion (pavaxtalger,
mossor och hdgre vattenvegetation).

« Verkar utjamnande pa avrinningens flodes-
toppar, samt sdnker vattenhastigheten vid
hogvatten och stabiliserar vattendragens
strandkanter sa att erosion i vattenfaran
och strandmiljon forhindras eller begran-
sas.

* Medverkar till att skapa dverhéng och va-
rierade bottenmiljGer i vattendragen som
utgor skydd och substrat for olika organis-
mer.

» Utgor sedimentfalla for oorganiskt och or-
ganiskt material fran avrinningsomradet
vid hoga floden.

« Tar upp och omsétter naringsémnen och or-
ganiskt material som tillfors fran landmil-
jon och svarar for ett utbyte med vatten-
miljon.

« Utgor fodokalla for bade bottendjur och fisk
via nedfall av vaxtmaterial och insekter till
vattendragen.

e Utgor en rik och varierad livsmiljo, samt
spridningskorridor for vaxter och djur i
landskapet.

Strandmiljéerna langs vattendragen
praglas av processer som 6versvamning, ut-
torkning, erosion och sedimentation, vilket
skapar en mycket variabel och mosaikartad
miljé (Petts 1990, Pinay et al. 1990). Varia-
tionsrikedomen forstarks ytterligare av att
strandzonerna utgor dvergangszoner (s k eko-
toner) mellan den akvatiska och terrestra
miljon och strandzonerna kdnnetecknas dar-
for av gradienter i vaxt- och djursamhéllena

saval som i de ekologiska processerna (Petts
1990). Zoneringen ar starkt kopplad till vat-
tenstdndsvariationerna i vattendragen och
Oversvamningarnas frekvens och varaktighet
ar ofta styrande for vegetationens samman-
sattning (op cit.). Med tanke p& att strand-
omradena ofta utgor utstromningsomraden
for grundvatten, permanent eller tillfalligt,
ar det dessutom viktigt att betrakta vatten-
dragens strandzoner som tredimensionella
zoner déar interaktioner sker mellan terrestra
och akvatiska system (Ward 1989, Gregory
etal. 1991, Large & Petts 1996). Sarskilt vik-
tigt ar detta i flacka vattendragsavsnitt med
betydande sedimentavlagringar som bildar
alluviala akviféarer, dvs grundvattenmagasin
i vattendragstransporterat sand- och grusma-
terial (Large & Petts 1996).

Strandvegetationen domineras ofta av
snabbvéxande lI6vtrad (t ex klibbal (Alnusglu-
tinosa) och knéckepil (Salixfragilis)) med hég
produktionsforméaga, och som har en stor be-
tydelse som fdda och habitat for olika djur-
samhéllen (Knopfet al. 1988, Petts 1990, Oli-
ver & Hinkley 1987). Interaktionerna mellan
de akvatiska och terrestra ekosystemen, den
s k kanteffekten, medfor att dvergangszoner-
na ofta har en hogre biologisk mangfald an
omgivande ekosystem (Décamps et al. 1990,
Risser 1990). Enligt Barth (1987) har aven
den akvatiska miljon en betydligt stérre bio-
logisk mé&ngfald nar vattendragen omges av
skog &n nar strandzonerna saknar trad (Fi-
gur 3).

Skogsback
med alzon

Naturlig back
med alrida

Naturlig back
utan airidd

Kanaliserad
back utan
tradrid&

100 200 300 400

Antal arter

500

600

Figur 3. Antal arter (vaxter och djur) i vattendrag med
och utan tradbevuxna strandzoner (Barth 1987).
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Avrinning och erosion

Strand- och vatmarksomradena langs de mind-
re vattendragen har en nyckelfunktion (reg-
lerar) for avrinningsbildningen eftersom de
utgor kallomréden for avrinningen (Variabel
Source Area Concept enligt Hewlett & Hib-
bert 1967). Dessa omraden har en avgorande
betydelse for bildandet av flédestoppar vid
kraftigare regn och snésméltning. Andelen av
avrinningsomradet som bidrar till avrinning-
en i samband med flodestoppar varierar fran
mindre an 1% vid sma flodestoppar upp till
50% vid extrema hogvattensfloden (Hewlett
1982). De viktigaste processerna ar darvid
expansionen av vattenfaran, ytavrinningen
pa vattenmattad mark i utstromningsomra-
den och markinfiltrationshastigheten i néra
anslutning till dessa utstromningsomraden
(Lowrance et al. 1985). Vattentillskottet till
flodestoppen blir i allménhet svagare med
Okat avstand fran vattendraget, men vat-
markerna utgor viktiga magasin for vatten-
flédet under en stor del av aret (Holland et
al. 1990). Strandvegetationen och angrans-
ande vatmarker verkar darfor dimpande pa
avrinningen och flédestopparna i vattendra-
gen, speciellt i flacka partier av avrinnings-
omradet (Moring 1975, De Laney 1995, Ro-
binson 1995).

I kallflodesomrédet och i vattendragens
ovre delar sker avrinningen huvudsakligen
som ytligt grundvatten, men under vissa for-
hallanden kan avrinningen dven omfatta dju-
pare liggande grundvatten (s k basfléde). Nar
de mindre vattendragen saknar sadant bas-
flode 16per de stor risk att torka ut under som-
marhalvaret. | vattendragens nedre delar
Okar basflédesavrinningen och flodet blir
mera stabilt. Vattendragens 6vre delar kdn-
netecknas ocksé ofta av en brant lutning med
dominans av forsstrackor och erosionsproces-
ser, medan de nedre delarna ar mera flacka
och domineras av ldngsamt strémmande av-
snitt och transport- och sedimentationspro-
cesser. | vissa fall kan dock lutningen vara
stor dven i vattendragens nedre del. Det géal-
ler exempelvis bifléden till stérre vattendrag
som rinner genom latteroderade marktyper.
En brant lutning hos vattendragen innebér
en hog vattenhastighet och en stor eroderan-
de kraft hos vattnet. Generellt géller att vat-
tenhastigheten och erosionspotentialen 6kar
med kvadratroten pa lutningen. En valut-
vecklad strandvegetation med trad och bus-
kar minskar dock erosionsrisken genom att

den reducerar vattenhastigheten och stabili-
serar strandkanterna vid hogflodessituatio-
ner (Speaker et al. 1984, Hartman et al. 1987,
Hemphill & Bramley 1989, Allan 1995). Ve-
getationen kontrollerar de fluviala erosions-
och depositionsprocesserna aven genom att
nedfallen dod ved i vattendragen bildar sta-
bila strukturer i vattenfaran som bromsar
vattenhastigheten, samt genom att strand-
vegetationen medverkar till en 6kad deposi-
tion av sedimentmaterial i vattendragen och
pa stranderna (Hicken 1984, Gregory & Gur-
nell 1988).

Vattendragsavsnitt med overvagande
snabbt strommande vatten och stenig botten
kannetecknas av en véxling mellan forsar och
lugnvatten. Enligt Leopold et al. (1964) tack-
er ett fors-lugnvattenavsnitt i vattendragen
alltid en strdcka som motsvaras av 5-7 vat-
tendragsbredder. Kvoten mellan den relati-
va langden av lugnvattenstrackan, respekti-
ve forsstrackan, som ligger inom detta fors-
lugnvattenavsnitt varierar dock avsevart.
Kvoten anvands ofta for att ange vattendrag-
ens produktivitet, eftersom en dominans av
forsande/strémmande avsnitt anses vara po-
sitiv for forekomsten av bottendjur och lax-
fiskar.

Strandzonernas upptag av
sedimentpartiklar och naringsamnen

Strand- och vatmarksomradet narmast vat-
tendragen tar upp och omsatter naringsam-
nen och finsediment vid uttransporten fran
avrinningsomradet till vattendragen (Schlos-
ser & Karr 19814, b, Lowrance et al. 1984a,
b, Peterjohn & Corell 1984, Jacobs & Gilliam
1985, Pinay & Decamps 1988). Ldsta narings-
amnen, t ex nitratkvave och fosfatfosfor,
transporteras frdn den hdgre omgivande
marken till vattendragen huvudsakligen med
grundvattenflodet (Lowrance et al. 1984a,
Hornberger et al. 1994). Detta innebar att
strandvegetationen och dess rotzon har en
viktig funktion nar det géaller upptaget och
omvandlingen av l8sta nadringsamnen. Den
allmanna uppfattningen &r att utfloédet av
naringsamnen fran terrestra till akvatiska
ekosystem regleras av flodesvagarna for mar-
kens ytliga grundvatten och utbytet med
markytan och vegetationen. Exempelvis in-
dikerar hydrologiska data att grundvatten-
mattade omraden, t ex vatmarksomraden
intill vattendragen, spelar en viktig roll i reg-
leringen av vatten- och ndringsémnestrans-
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porten till vattendrag och sjéar (Hornberger
et al. 1994, Boyer et al. 1996). Dessa studier
har i skogslandskapet identifierat tvd meka-
nismer (flushing and draining) for flodet av
naringsamnen fran fastmarken till vattendra-
gen (op cit.) Vid "flushing” dominerar ytav-
rinningen som shabbt transporterar (tvattar)
ut naringsamnen i det naringsrika ovre jord-
lagret efter en period med néringsanrikning.
Vid "draining” sker naringsdmnestranspor-
ten via avrinning av djupare liggande grund-
vatten. Detta forekommer nar snésmaltning
eller haftiga regn fyller pa grundvattenma-
gasinet och transporterar naringsamnen fran
det 6vre marklagret ned till djupare liggan-
de grundvattenstrommar som sedan sakta
avrinner till vattendragen.

Flera studier har visat att upptaget i
strandzonen signifikant kan forandra utflo-
det av sediment och naringsamnen till vat-
tendragen vad géller utflédets storlek, form
och tidpunkt (Swanson et al. 1982, Lowrance
et al. 19844, b, Labroue & Pinay 1986, Cooke
& Cooper 1988, Pinay & Décamps 1988, Coo-
per 1990, Gregory et al. 1991, Welsch 1991).
Strandzonens upptag av sediment och né&-
ringsdmnen regleras av tre primara proces-
ser: 1) Fysisk retention av sediment och se-
diment bundna naringsamnen (t ex fosfor),
2) aktivt upptag av l6sta naringsamnen i ve-
getation och mikroorganismer och 3) absorp-
tion av ndringsamnen till organiska och oor-
ganiska jordpartiklar. En stor betydelse for
strandzonens buffertfunktion och nérings-
upptag har vattennivafluktuationerna i
strandzonen, eftersom upptaget av finsedi-
ment och ndringsdmnen ar stoérst nar strand-
zonen 6versvdmmas av vatten (Petersen et
al. 1987). En valutvecklad strandvegetation
Okar sedimentupptaget (Lowrance et al. 1986,
Cooper et al. 1987a, Phillips 1989a, Welsch
1991). Enligt Whigham et al. (1986) har &ven
fornalagret en stor betydelse for sediment-
upptaget i strandskogen.

En mycket stor betydelse for upptaget av
16sta naringsdmnen (framst kvéave) har aven
markens oxidations- och reduktionsforhallan-
den som varierar kraftigt med grundvatten-
nivan i marken, bade inom zonen och under
aret (Pinay & Décamps 1988). Denna varia-
tion &r typisk for 6vergangszonerna mellan
akvatisk och terrester miljo och paskyndar
omsattningen av naringsdmnen via mikrobi-
ella och fysiska processer (denitrifikation, me-
tanproduktion och fastlaggning av fosfor).

Den priméara mekanismen for kvaveupptaget
i strandzonen &r denitrifikationen som drivs
av nitratkvave i grundvattnet, narvaron av
reducerande sediment och ett hdgt organiskt,
innehall i marken (Pinay & Décamps 1988,
Pautou & Décamps 1989, Décamps et al. 1990,
Gregory et al. 1991).

Omvandlingen av kvave, via strandzon-
ens mikrobiella processer, minskar i regel fo-
rekomsten av forhdjda kvavekoncentrationer
i avrinningsvattnet (Nixon & Lee 1986, Gre-
gory et al. 1991, Gilliam 1994). Denitrifika-
tionen ar i allmanhet storre i I6vtradsomra-
den an i barrtradsdominerade omraden (op
cit.), och sarskilt i jordbruksomraden har
strandzonens naringsupptagande formaga en
stor betydelse for vattenkvaliteten (Swanson
et al. 1982, Lowrance et al. 19844, b, Jacobs
and Gilliam 1985, Haycock & Burt 1990,
1991, Petersen et al. 1990,1992, Fustec et al.
1991, Osborne & Kovacic 1993, Barling &
Moore 1994). Néaringsupptaget ar i allman-
het positivt korrelerat till grdnszonens bredd
och vatmarkernas ytandel av avrinningsom-
radet (Petersen et al. 1987 och 1992, Naiman
et al 1988, Décamps et al. 1990, Jaworski
1993).

Vattendragens ljusférhallanden,
vattentemperatur och primarproduktion

I skogslandskapet ar de mindre vattendra-
gen i regel omgivna av trdd som skuggar vat-
tendragen och begransar darmed ljusinstral-
ningen, vattentemperaturen och primarpro-
duktionen i de mindre vattendragen (Barton
etal. 1985, Beschta et al. 1987, Everest et al.
1987, Gregory et al. 1991). Tradens skuggan-
de effekt varierar med omradets topografi och
tradbestdndets sammansattning, tathet och
alder. Graden av beskuggning ar ocksa en
funktion av vattendragets bredd och strandve-
getationens omfattning (trddens storlek och
utbredning relativt vattendragets storlek).
Solinstralningen till de mindre skogsvat-
tendragen (vattendragsrang 1-2) ar ofta bara
1-3% av den tillgangliga solinstralningen
(Naiman & Sedell 1980, Naiman 1990). Det-
ta medfor att dessa karakteriseras av en lag
och stabil vattentemperatur och en liten pri-
marproduktion. For mellanstora vattendrag
ar det vanligt att strandskogen har luckor i
krontéckningen, vilket medfor att en storre
del (10-25%) av solinstralningen nar vatten-
dragen och 6kar primarproduktionen (Nai-
man et al. 19923a). | de mindre vattendragen
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ar normalt den dagliga temperaturvariatio-
nen oftast bara 2-6 °C medan sésongsvaria-
tionen kan vara 5-20 °C (Beschta et al. 1987).
Saknas daremot strandvegetation kan vat-
tentemperaturens dygnsvariation uppga till
5-16 °C (op cit.).

Temperaturvariationerna &r i regel mer
uttalade i torra kontinentala omraden an i
havspaverkade omraden med svala somrar
och milda vintrar. Trots detta har brittiska
studier i Wales och Skottland visat att vat-
tendrag omgivna av 6ppna grasmarker i ma-
nadsmedeltal har vattentemperaturer som ar
1-4 °C hogre under sommarhalvaret, och 1 °C
lagre under vinterhalvaret, jamfort med vat-
tendrag omgivna av granskog (Roberts & Ja-
mes 1972, Smith 1980, Weatherley & Or-
merod 1990).

| skogsvattendragen domineras primar-
produktionen i regel av pavaxtalger och mos-
sor, medan rotad hdgre vegetation forekom-
mer i ringa omfattning (Cummins 1974). |
flacka slattlandsvattendrag med liten be-
skuggning kan dock forekomsten av hogre
vegetation som langskottsvaxter, bladvass
och kaveldun vara betydande (Dawson &
Haslam 1983).

Pavaxtalgerna kan delas upp i tva hu-
vudgrupper; makroalger som &r trad- eller
mattlika (t ex gronalger (Chlorophyta), bla-
groéna alger (Cyanophyta) och rédalger (Rho-
dophyta)) och mikroalger (t ex kiselalger (Ba-
cillariophyceae) och guldalger (Chrysophyce-
ae). Makroalgerna dominerar i flacka vatten-
drag med relativt stort ljusinslapp medan
mikroalgerna dominerar i skuggade vatten-
drag (ljusinslapp mellan 1-50%) med néagot
brantare lutning (Murphy & Meehan 1991).
Tradalgerna som ar den vanligaste typen av
makroalger nar oftast sin maximala biomas-
sa pa varen och forsommaren i samband med
ett hogt men avtagande vattenfléde. Jamfort
med tradalgerna har kiselalgerna en relativt
liten biomassa (ofta maximum pa hosten),
men deras produktion ar mycket stoérre och
den dagliga nettoproduktionen under som-
marhalvaret kan uppga till 200-650 mg C/m2
(Murphy & Meehan 1991).

Vattendragens tillférsel av organiskt
material

Vattendragen tillfors organiskt material fran
den omgivande strandskogen i form av trad-
stammar, grenar, kvistar, 16v, barr och 16st
organiskt material. Det partikuldra materi-

alet (FPOM, CPOM och LWD) tillfors vatten-
dragen bade genom direkt nedfall i vattenfa-
ran och indirekt genom att det i strandsko-
gen nedfallna materialet transporteras till
vattendraget via ytavrinning och markero-
sion vid hdga vattenfléden (Gregory et al.
1991). Det I6sta materialet nar vattendragen
via mark- och grundvattenavrinningen, och
domineras vanligtvis av humusamnen i oli-
ka nedbrytningsstadier. Studier i mindre av-
rinningsomraden indikerar att 40-75% av vat-
tendragens arliga omsattning av organiskt
kol harstammar fran 16st organiskt material
medan 25-60% é&r partikulart organiskt ma-
terial (Cummins 1979). Vanligtvis svarar
grovdetritus (CPOM) som l8v, barr etc och fin-
partikulart material (FPOM) fér mer an half-
ten av inflodet av partikulart material med-
an resterande del utgors av dod ved i form av
nedfallna tradstammar (LWD) (op cit.).

Tillférseln av grovdetritus (CPOM) och
finpartikuléart (FPOM) material

Nedfallet av 16v, barr och kvistar (CPOM)
sker vanligtvis fran en relativt smal zon (10-
15 m) narmast vattendraget och kan uppgéa
till 0,3-1,5 kg torrvikt/m?2 och ar (Fisher &
Likens 1973, Anderson & Sedell 1979, Con-
ners & Naiman 1984, Murphy & Meehan
1991). Nedfallet av grovpartikulart organiskt
material minskar med 6kad vattendrags-
bredd och minskad krontédckning (Bird &
Kaushik 1981, Conners & Naiman 1984). |
vattendragens dvre delar domineras det par-
tikuléra inflodet av CPOM men ju langre
nedstroms man kommer desto stdrre blir an-
delen FPOM. Enligt Conners & Naiman
(1984) avtar det direkta nedfallet av 16v, barr
och kvistar exponentiellt med 6kande vatten-
dragsrang (Figur 4).

I 16vskogsomraden kan lovnedfallet pa
hésten utgbra mer &n 80% av de mindre vat-
tendragens CPOM-tillskott, men i barrskogs-
omraden svarar ocksa barr, kottar och kvis-
tar fran barrtrad for ett betydande tillskott
(Conners & Naiman 1984). Blad fran buskar
och 16vtrad har dock ett hégre naringsvéarde
for de stromlevande bottendjuren &n de mer
svarnedbrytbara barren och kottarna fran
gran och tall (Anderson & Sedell 1979, Tri-
skaetal. 1982, Gregory et al. 1991). Trots att
nedfallet av 16v bara sker under en begran-
sad tidsperiod s& svarar l6vtradsbestanden
pa arsbasis for ett storre nedfall av organiskt
material till vattendragen an barrtraden.
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Barrtréadens bidrag av organiskt material till
vattendragen &ar dock mera jamnt fordelat
Over aret (Gregory et al. 1987 och 1991). |
medelstora och &nnu storre vattendrag (>20
m breda) ar det direkta nedfallet av CPOM
betydligt mindre och uppgar vanligen endast

till 10-40 g/m? och &r (Karlstrom 1978, Con- X"~ 1980-1981

. -O—i- 1981-1982
ners & Naiman 1984). o Kombinerat
Betydelsen av dod ved (LWD) for
stromvattenekosystemen
Den vaxande skogens produktion av déd ved &
har en grundldggande betydelse for strom-
vattenekosystemens funktion (Swanson et al. < 0)

1976, Sedell et al. 1984, Bisson et al. 1987,
Gregory et al. 1991, Franklin 1992, Naiman
et al. 1992a). Nedfallet av dod ved bildar ex-
empelvis strukturer som skapar hoéljor och
dammar och 6kar darmed retentionen av par-
tikulart oorganisk och organiskt material
(Swanson et al. 1976, Swanson & Lienkaem-
per 1978, Bilby & Likens 1980, Bilby 1981,

Vattendragsrang

Figur 4. Arligt direkt nedfall av CPOM som funktion av
vattendragsrang i First Choice Creek, Beaver Creek, Mus-
krat River och Matamek River. Exponentiell regression:
1980-81;y=1191 e °-713x (rl= 0,99), 1981-82;y=616e-°-B%
x (r2=0,99), bada &ren;y=856 e-°-B%x (r2 =0,98) (Conners &

Speaker et al. 1984, Bilby & Ward 1989). For-
utom en 6kad retention av partikulart mate-
rial erhalls ocksa en 6kad habitatdiversitet
och en Okad stabilitet hos vattenfaran och
strandkanterna (Bisson et al. 1987, Naiman
et al. 1992a).

Den dbda vedens betydelse for vatten-
dragens funktion och stabilitet varierar med
vattendragens storlek och vattendragsstrack-
ans lage i avrinningsomradet (Richmond &
Fausch 1995). Sma vattendrag (vattendrags-
rang 1-3) har i allménhet en stérre andel ny-
ligen nedfallen dod ved an stora vattendrag
(Robison & Beschta 1990). Betydelsen av ned-
fallen dod ved ar storst i sma till medelstora
vattendrag (Bilby & Ward 1989,1991). | dessa
vattendrag (vattendragsrang 1-4) okar i re-
gel betydelsen av nedfallen dod ved (LWD)
med 6kad vattendragsstorlek (Bilby & Ward
1991), och LWD-materialet har ofta en avgo-
rande betydelse for vattendragens funktion
och produktion (Murphy et al. 1984, Pinay et
al. 1990, Gregory et al. 1991, Franklin 1992).
LWD-materialets betydelse minskar ned-
stroms i vattensystemen nar vattendragen
blir stérre och bredare (Harmon et al. 1986).

Den nedfallna veden bildar strukturer i
vattendragen som styr undan vattenflodet
eller tar upp vattnets rorelseenergi, ofta sa
att strandkanterna skyddas fran kraftig ero-
sion. | sma branta skogsvattendrag medver-
kar LWD-materialet till att en trappstegsfor-
mad gradient bildas, dar langa avsnitt med

Naiman 1984).

liten lutning avgransas av relativt korta fall
eller forsar (Grant et al. 1990). Detta mins-
kar erosionen av vattendragsbédden och
strandkanterna och dérmed &ven uttranspor-
ten av sediment och partikulart organiskt ma-
terial.

Huvuddelen (59%) av det nedfallna
LWD-materialet &r associerat med bildandet
av héljor, men en stor andel (26%) ar ocksa
kopplad till férekomsten av dammar
(O’'Connor & Ziemer 1989). En 6kad fore-
komst av LWD okar bade holjornas frekvens
och variationen i héljornas djup (op cit.). Fle-
ra studier har visat att i sma vattendrag ar
huvuddelen (ca 75%) av de bildade héljorna
skapade av LWD-material (Heifets et al.
1986, Andrus et al. 1988, Bilby & Ward 1989,
1991, Fausch & Northcote 1995).

Med minskande vattendragslutning 6kar
den strukturella betydelsen av LWD (Bilby
& Ward 1991). Speciellt i flacka vattendrag
med stora skillnader mellan hégvattensflo-
den och lagvattensfloden har LWD-materia-
let en stor betydelse fér skapandet av hdoljor
och standplatser for fisken (Andrus et al.
1988, Carlson et al. 1990). | vattendrag med
brant lutning har LWD-materialet en mindre
betydelse eftersom bottensubstratet dar re-
dan tidigare ar heterogent.
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I anslutning till det nedfallna LWD-ma-
terialet bildas dammar av grenar och kvistar
(FWD) som haller kvar 16v och barr och mera
fmpartikulart organiskt material, vilket &ven
okar retentionen (uppehallstiden) av 16st or-
ganiskt material och l6sta naringsdmnen
(Swanson et al. 1976, Bilby & Likens 1980,
Gregory et al. 1991). Eftersom 16v och andra
vaxtrester utgor en viktig naringskalla for
bottendjuren i de mindre vattendragen ver-
kar en 6kad uppehallstid for organiskt mate-
rial och naringsamnen i vattendragen ocksa
allmént produktionsh6éjande (Cummins et al.
1984, Naiman et al. 1992a). Under opaver-
kade forhallanden med en riklig forekomst
av dod ved och risdammar ar de mindre vat-
tendragen mycket effektiva att halla kvar
nedfallet material och bryta ned det. Lov som
faller ned transporteras ofta bara en stracka
fran nagra tiotals meter upp till en kilome-
ter nedstréms innan de har brutits ned till
16st och finpartikulart organiskt material
(Speaker et al. 1984). Andra faktorer som styr
retentionen av organiskt material ar bl a vat-
tendragets lutning, bottenstruktur (materi-
al) och strandernas flikighet (Speaker et al.
1984).

Tillférseln av dod ved (LWD) till vattendragen

I tempererade omraden i nordamerikas skogs-
omraden har man uppmatt ett nedfall av dod
ved mellan 120 och 30 000 kg/ha och ar (Har-
mon et al. 1986). | allmanhet svarar barrtrad
for ett storre nedfall an 16vtrad (op cit.), men
nedfallet varierar kraftigt mellan olika barr-
trad. Barrtrad som svarar for en stor méngd
nedfallen dod ved ar framfor allt olika sor-
ters gran (t exPicea, Pseudotsuga, och Abies),
medan nedfallet fran trad som tall (Pinus) och
redwood (Sequoia) ar betydligt lagre (Harmon
et al. 1986, O’Connor & Ziemer 1989). Enligt
Andrus et al. (1988) kan aldre (>100 &r) barr-
tradsbestand producera 1-2 m3 dod ved/100
m2 och ar. FoOr barrtrad ékar produktionen
med stigande alder medan I6vtraden har sitt
produktionsmaximum (1-1,5 m3/100 m2 och
ar) vid 60 ar (op cit.). En gallrad produktions-
skog (brukad skog) producerar i allméanhet
en mindre mangd LWD &n en naturskog (Sils-
bee & Larson 1983, Bisson et al. 1987, Fleb-
be & Dolloff 1995).

Storleken pa det direkta nedfallet av dod
ved (LWD) till vattendragen &r ej studerad i
samma omfattning som nedfallet till skogs-
mark, men enligt uppgifter redovisade av

Harmon et al. (1986) har mindre vattendrag
i Oregon ofta ett nedfall mellan 2 000 och 8
800 kg/ba och ar. Denna nedfallsmangd mot-
svarar nedfallet i en gammal skog. | begran-
sade omraden och i vissa situationer som vid
kraftig vindfallning, erosion eller jordskred i
vattendragens narhet kan mangden nedfal-
len ved till och med vara hégre &n genom-
snittet for omgivande fastmark. Nar vatten-
dragens bredd blir storre dn de omgivande
tradens hdjd minskar nedfallsmangderna
snabbt och ar i regel betydligt l1agre an i nar-
liggande fastmarksomraden. Vindfallen,
strandbankserosion och tradens aldrande ar
de processer som svarar for huvuddelen av
vattendragens tillskott av LWD-material
(Murphy & Koski 1989, O’Connor & Ziemer
1989).

I vattendrag med orord strandskog 6kar
ofta ackumulationen av LWD-material i vat-
tendragen med tilltagande alder pa traden.
Inflédet och ackumulationshastigheten varie-
rar ocksd med vattendragets storlek, lokala
forhallanden och typ av vegetation. | allman-
het ar nedfallet storsti de mindre vattendra-
gen och minskar med 6kande vattendrags-
storlek (Bilby & Ward 1989, 1991). Ofta sva-
rar barrtraden for huvuddelen av LWD-ned-
falletivattendragens bifloden medan I6vtrads-
inslaget ar storre i huvudvattendragen (And-
rus et al. 1988). Nedfallet av dod ved omfat-
tar vanligtvis en zon vars bredd motsvaras
av langden pé de storre traden narmast vatten-

co 10

<l 15 11-15  21-25 >30
Avstand fran vattendrag (m) till
nedfallskéllan for dod ved (LWD)

Figur 5. Avstand fran vattendrag till nedfalls-
kallan for dod ved (LWD) for vattendrag i
Alaska. Staplarna anger bidragsandelen for
varje givet avstand fran vattendraget (Murphy
& Koski 1989).
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dragen. Huvuddelen av det nedfallna LWD-
materialet har sitt ursprung inom en 30 m
zon pa vattendragets bada sidor (Bottom et
al. 1983, McDade 1987, Murphy & Koski
1989, McDade et al. 1990). Enligt Murphy och
Koski (1989) haror 90% av det nedfallna
LWD-materialet fran denna zon (Figur 5).

Naturlig férekomst av déd ved (LWD)
i vattendragen

Forekomsten av dod ved i vattendragen &r
mycket variabel och varierar kraftigt med det
omgivande tradbestandets tathet, artsam-
manséattning och tradens alder. Ofta forelig-
ger det ett positivt samband mellan LWD-
mangden i vattendragen och de omgivande
tradbestadndens tathet (Long 1987, Bilby &
Wasserman 1989). Av gjorda studier framgar
ocksa att vattendrag som rinner genom na-
turskog eller mycket gammal produktions-
skog innehaller betydligt mera LWD &n vat-
tendrag som rinner genom relativt ung (50-
100 ar) produktionsskog (Silsbee & Larson
1983, Harmon et al. 1986, Bisson et al. 1987,
O’'Connor & Ziemer 1989, Flebbe & Dolloff
1995). Exempelvis redovisar Silsbee och Lar-
son (1983) en fyra ganger storre LWD-fore-
komst i vattendrag omgivna av ordrd skog an
i vattendrag omgivna av mark vars skog hade
avverkats 50 ar tidigare. Avverkningspaver-
kade vattendrag har ocksd LWD-material
med mindre storlek (bade kortare och smala-
re) an vattendrag omgivna av gammal skog
(Ralph et al. 1994, Richmond & Fausch 1995).
LWD-férekomsten i vattendragen anges van-

ligen som mangd per ytenhet, men mangd-
mattet varierar och mangden kan anges som
medelvolym (m3/100 m2 eller m3/ha), medel-
biomassa (kg/m2) och medeltathet (antal
LWD-bitar/100 m2) eller som medelantal per
vattendragslangd (antal LWD-bitar/m eller
antal LWD-bitar/100 m).

I nordamerikanska vattendrag har man
uppmatt LWD-férekomster som i volym rak-
nat varierar mellan 30 till 1 520 m3/ha eller
0,3 till 28,2 m3 /100 m2 (Murphy et al. 1979,
Harmon et al. 1986, Murphy et al. 1987,
O’Connor & Ziemer 1989). Férekomsten av
LWD ar i allménhet storst i de minsta vat-
tendragen och minskar med 6kad vatten-
dragsstorlek. | sma vattendrag omgivna av
aldre skog kan den ackumulerade LWD-bio-
massan i vissa omraden uppga till mer &n 40
kg/m2 medan biomassan i storre vattendrag
ar betydligt lagre, vanligtvis bara 1-5 kg/m?
(Harmon et al. 1986, Bisson et al. 1987). Sma
till medelstora vattendrag i Nordamerika har
vanligen en forekomst av dod ved som varie-
rar fran 1 till 15 kg/m2 (Anderson et al. 1978,
Swanson & Lienkaemper 1978). Biomassor
mellan 1-76 kg/m2 har uppmatts (Tabell 1).

Den uppmatta medeltéatheten (‘antal/yt-
enhet) varierar mellan 0,3 och 17 LWD-bi-
tar/100 m? (Bilby & Ward 1989, Murphy &
Koski 1989, Fausch & Northcote 1992, Ralph
et al. 1994, Flebbe & Dolloff 1995). | medel-
antal per vattendragslangd anges forekom-
ster mellan 3 och 70 bitar/100 m (Bilby 1988,
Bilby & Wasserman 1989, Fausch & North-
cote 1992) (Tabell 2).

Tabell 1. Uppmatt biomassa och volym for LWD-material i nordamerikanska vattendrag

omgivna av gammal opaverkad skog.

Omrade Skog Biomassa
(Tréadslag) (Kg/m2)
British Douglasgran, 2-45
Columbia Hemlockgran, Lénn,
Thuja och Rédal
Oregon Douglasgran 39-76
Douglasgran 10-15
Washington Hemlockgran 20-44
och Sitkagran
Alaska Hemlockgran 3-13
och Sitkagran 2-54
Colorado Engelmanngran -
Georgia Cypress 7- 8

Volym
(m3/100 nr) Referens

1,2-15,2 Fausch & Northcote 1992
7,8-15,2 Murphy 1979
Swanson & Lienkaemper 1978
0,1-28,2 Harmon et al. 1986
4,0- 8,8 Grette 1985
0,6- 2,3 Swanson et al. 1984
0,3-10,9 Murphy et al. 1987
39-79 Robison & Beschta 1990
0,9- 25 Richmond & Fausch 1995
15- 1,7 Wallace & Benke 1984
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Tabell 2. Forekomst (medeltathet /frekvens) av LWD-material (dod ved) i nordamerikanska vattendrag
omgivna av gammal skog (North Carolina (Appalacherna), Vastra Washington, British Columbia och
Alaska). N = antal LWD-bitar.

Genomsnittlig

Omrade V-drags- V-drags- Lutning LWD-férekomst Referens

rang bredd (m) (%) N/100 m N/100 m2
Appalachernal 2 4,2 4,6 21 49 Flebbe & Dolloff 1995
Appalacherna? 3 4,6 5,8 11 2,4 Flebbe & Dolloff 1995
Appalacherna3 2-3 4.8 4,7 1 0,3 Flebbe & Dolloff 1995
V. Washington! 2-3 <7 - 51 - Bilby & Ward 1989
V. Washington! 3-4 7-10 - 33 - Bilby & Ward 1989
V. Washington! 4-5 >10 - 14 Bilby & Ward 1989
V. Washington43 2-4 4-12 1,1-8,4 20 Ralph et al. 1994
V. Washingtondll 2-4 3-16 0,4-11 17 Ralph et al. 1994
V. Washington! 2-4 4-19 0,7-10,4 24 - Ralph et al. 1994
British Columbia53 - 5-6 1,5-4,1 3 0,5 Fausch&Northcote 1992
British Columbia5s - 34 1,5-4,0 11 3.2 Fausch&Northcote 1992
British Columbial - 2-3 0,5-1,2 42 17,0 Fausch&Northcote 1992
Sydostra Alaskal 2-3 8-11 1-3 31 3,3 Murphy & Koski 1989
Sydostra Alaskal 3-5 15-30 0,4-1 35 15 Murphy & Koski 1989
Syddstra Alaskal 1-2 5-9 1,6-2,5 30 5,0 Rob!son & Beschta 1990
Sydostra Alaskal 3-4 13-25 0,8-1,1 38 2,1 Robison & Beschta 1990
Colorado! 1-2 4-8 0,4-6,4 42 1,3 Richmond& Fausch 1995
Coloradol 3 4-10 2,2-3,0 47 1,6 Richmond& Fausch 1995

1) Naturskog/barrtrad

2) Naturskog/lovtrad

3) 2:a generationens lévskog

4a) Intensiv avverkning, 2:a eller 3:e generationens blandskog

4b) Mattlig avverkning, 2:a generationens blandskog
5a) 2:a generationens lovskog, rensad fara
5b) 2:a generationens barrskog
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Aven materialets sammanséattning och
struktur varierar med vattendragets storlek.
Bilby (1988) undersdkte LWD-forekomsten i
sma till medelstora vattendrag (vattendrags-
rang 2-5) i Washington och fann att den ge-
nomsnittliga diametern, langden och volymen
hos LWD-materialet 6kade med 0kad vatten-
dragsstorlek medan forekomstfrekvensen
(antal per ytenhet) minskade (Figur 6 och 7).
Liknande resultat redovisar Robison och
Beschta (1990) och Richmond och Fausch
(1995). I allmanhet ar ocksd ackumulationen
av finare partikulért organiskt material i an-
slutning till LWD-strukturerna lagre vid stor-
re vattendragsstorlek (Bilby 1988, Bilby &
Ward 1991).

I de mindre vattendragen ar tradmate-
rialet ofta slumpmassigt fordelat och ligger
kvar dar det foll ned (Naiman et al. 1992a,

Richmond & Fausch 1995). | storre vatten-
drag sker daremot en omfordelning av mate-
rialet sa att LWD-ackumulationer bildas
inom vissa avgransade omraden i vattendra-
get. | medelstora vattendrag kan materialet
bilda ackumulationer tvars 6ver vattendra-
get och i &nnu stdrre vattendrag ansamlas
materialet ofta uppstréms 6ar och i meand-
rande partier av vattendraget (Lienkaemper
& Swanson 1987, Richmond & Fausch 1995).
Naturligt bildade LWD-strukturer kan lig-
ga kvar i vattendragen i mer an 50 ar (Nai-
man et al. 1992a), eftersom nedbrytningen av
LWD-materialet sker mycket lAngsamt och
ar direkt relaterad till diametern (Murphy &
Koski 1989). Murphy och Koski (1989) fann
exempelvis vid undersdkningar i Alaska att
dod ved med en diameter >30 cm hade en al-
der hogre an 120 ar. Enligt Triska (1984) kan



Paverkan och skyddszoner vid vattendrag i skogs- och jordbrukslandskapet

JE 0,8i

S 0,6:

10,0 15,0
Vattendragsbredd (m)

Figur 6. Sambandet mellan vattendragsbredd
och férekomstfrekvensen av LWD (antal LWD-
bitarlm) i sydostra Washington. Kurvan har
ekvationen: logl0frekvens=Ilogl0 bredd+0,46 (r2
=0,68) (Bilby 1988).

10,0 15,0 20,0
Vattendragsbredd (m)

Figur 7. Sambandet mellan vattendragsbredd
och medeldiameter hos LWD-materialet i syd-
Ostra Washington. Linjen har ekvationen: dia-
meter = 2,14 * bredd + 26,43 (r2 =0,76) (Bilby
1988).

bildade LWD-dammar kvarsta under en pe-
riod av 80-150 ar om miljoforhallandena ar
stabila. | en instabil milj6 kan dammarna
vara borta redan efter 4 ar (Lisle 1986).

Bottenfauna och fisk

Strandvegetationens sammansattning och
utbredning reglerar i stor utstrackning fore-
komsten av stromvattenlevande bottendjur
och fisk. Strandvegetationens I6vnedfall ut-
gor exempelvis fodobas for ménga bottendjur
och strandvegetationens sammansattning
styr darfor bottenfaunasamhallets artsam-

manséttning (Vannote et al. 1980). Botten-
faunan brukar delas upp i funktionella grup-
per beroende pa typen av fodointag (Cummins
1974, Cummins & Merrit 1984, Cummins et
al. 1984). Exempel pa sadana funktionella
grupper ar fragmenterare/delare (shredders),
samlare (gathering collectors), filtrerare (filte-
ring collectors), betare (herbivores) och rov-
djur (predators). Strandvegetationens utbred-
ning och artsammanséattning avgor vilken
funktionell grupp som dominerar. | vatten-
dragens 6vre delar (vattendragsrang 1-3) ut-
gor fragmenterarna en viktig grupp (Cum-
mins et al. 1989). Fragmenterarna, som frag-
menterar 16v och barr till mindre partiklar,
kan utgbra mer dn 30% av bottenfaunasam-
hallet i vattendragens 6vre skogskladda de-
lar (Hawkins & Sedell 1981, Minshall et al.
1983). Bottendjursfamiljer med fragmente-
rande arter ar Limnephilidae och Lepistoma-
tidae (Trichoptera), Nemouridae och Pelto-
perlidae (Plecoptera), samt Tipulidae (Dipte-
ra).

En annan funktionell grupp som ar van-
ligt forekommande i vattendragens 6vre de-
lar &r samlare som lever av finpartikuléart or-
ganiskt material (Cummins 1974, Cummins
et al. 1989). Till denna grupp hor fjadermygg-
larver (Chironomidae) inom underfamiljerna
Chironominae, Orthocladinae och Diamesi-
nae. Aven flera dagslandelarver (Ephemer-
optera) ar samlare, bl a arter inom familjer-
na Siphlonuridae, Baetidae och Caenidae.
Langre nedstroms i vattendragen (vatten-
dragsrang 4-6) 6kar forekomsten av betare
som lever av fastsittande alger, samt fore-
komsten av filtrerare som lever av driftande
alger. Bada grupperna gynnas av ett dkat
ljusinflode och en 6kad produktion av pavaxt-
alger i vattendragen. Férekomsten av dessa
ar darfor betydligt storre i 6ppna vattendrags-
avsnitt an i kraftigt skuggade avsnitt (Van-
note et al. 1980, Hawkins & Sedell 1981). Till
gruppen betande bottendjur hor t ex snackor
inom familjen Ancylidae, nattslandelarver
inom familjen Glossosomatidae, skalbaggslar-
ver inom familjen EImidae, samt dagslande-
larver inom familjen Heptagenidae. Filtre-
rande bottendjur &r knottlarver (Simulidae)
och vissa nattslandelarver bl a familjen Hy-
dropsychidae.

Strandvegetationen reglerar ocksa fisk-
forekomsten, dels genom sin paverkan pa
bottendjursproduktionen (utgér fédoresurs
for fisken) och dels genom att nedfallet av dod

25



Bjorn Bergquist

26

ved och annat grovre tradmaterial skapar en
mer variabel milj6 i vattendraget. De fysiska
bildningarna, t ex héljor och dammar i an-
slutning till den det nedfallna tradmateria-
let, har sarskilt stor betydelse for laxfiskar-
nas tillvéxt och dverlevnad (Bisson et al. 1987,
Sullivan et al. 1987). D6d ved i form av ned-
fallna tradstammar och rotvaltor gynnar lax-
fiskarna i alla livsstadier, skapar standplat-
ser for fodosdk och ger skydd vid hdga floden
under host, vinter och var (Bisson et al. 1987,
Shirvell 1990). Tradmaterialet skapar plat-
ser med stromlé och skugga. Enligt Shirvell
(1990) valjer laxfiskungarna standplatser
utgdende fran vattenhastighet och mojlighet
till skydd mot direkt infallande ljus. Det fore-
ligger i regel ett positivt samband mellan
oringforekomsten och tillgangen pa skyddade
stdndplatser (Figur 8).

Andel skyddade standplatser (%)

Figur 8. Sambandet mellan andel (%) skyd-
dade standplatser och 6ringbiomassa i elva
olika undersokningsomraden (Modifierad
fran Wesche 1974).

Enligt Wesche et al. (1987) kan fiskens
skyddade standplatser delas upp i tre huvud-
typer: 1) Blockig botten med vattendjup stor-
re an 15 cm, 2) 6verhangande eller inskurna
strandkanter, 6verhdngande vegetation och
nedfallen déd ved med en diameter stdrre én
10 cm dar vattendjupet ar stérre an 15 cm,
och 3) djupa héljor med ett vattendjup storre
an 45 cm. Tillgdngen pa 6verhéngande eller
Overliggande skydd var bast korrelerad till
laxfisktatheten (op cit.).

Strandvegetationen och nedfallet av déd
ved har ofta en storre betydelse for fiskpro-
duktionen i flacka och breda vattendragsav-
snitt &n smala och grovblockiga avsnitt med
brant lutning (Hawkins et al. 1983, Moore &
Gregory 1989). Inom flacka sandiga partier
av vattendragen kan exempelvis forekomsten
av LWD-material vara helt avgérande for fis-
kens produktionsniva (Hawkins et al. 1983).

Enligt en habitatmodell utvecklad av
Maridet och Souchon (1995) ar fiskférekom-
sten ofta lagre an jamforvardet pa avsnitt dar
vegetation saknas, men hdgre an jAmforvar-
det nér vegetationen ar valutvecklad. Deras
habitatmodell ar baserad pa bottensubstra-
tets sammansattning och struktur. P& bran-
ta och grovblockiga avsnitt 6kar daremot alg-
produktionens betydelse for fiskforekomsten
och i vissa fall kan fiskproduktionen vara
hogre pé solbelysta avsnitt jamfort med be-
skuggade vattendragsavsnitt (Murphy et al.
1981, Hawkins et al. 1983, Tschaplinski &
Hartman 1983, O'grady 1993).

Produktionen av fisk och bottendjur &r
ocksa i hog grad beroende av strandzonens
flikighet. Inom vattendragsstrackor dar vat-
tendraget ar nedskuret i terréngen eller rin-
ner mera linjart genom landskapet ar fisk-
tatheten ofta lagre an i slingrande (me-
andrande) avsnitt med hdg strandflikighet
eller dar vattendragen delar upp sig i flera
vattenfaror, s k kvillomraden (Gregory et al.
1991). Moore och Gregory (1989) uppmatte
ocksa en hogre tathet av 6ring i breda och
flacka vattendragsavsnitt an i smala vatten-
dragsavsnitt i ett 4:e rangens vattendrag i
Oregon. | de bredare avsnitten hade strand-
vegetationen ett storre inflytande pé fiskfo-
rekomsten samtidigt som bottensubstratet
var mera komplext i sin sammanséttning (op
cit.).
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ychpartiki

undantag for nedfallet av dod ved som omfattar en upp till 30 m bred

dragens funktion genom att veden bildar stabila strukturer som okar
retentionen av organiskt material och begrénsar erosionen i vattendra-

vattentempera-
turen och primarproduktionen i
sa
restra miljon.
tydelse for forekomsten av bottenfauna och fisk i vattendragen. Lovned-
fallet utgor exempelvis fodobas for manga bottendjur och nedfallet av

en rik och varierad livsmiljo
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Skogs- och jordbrukets paverkan pa vattendragen

och strandmiljéerna

I skogslandskapet har framférallt skogsav-
verkningar och efterféljande skyddsdikning
och markberedning paverkat stromvatten-
ekosystemen och deras strandmiljoer. Aven
atgarder som anlaggning av skogsbilvagar,
godsling och markavvattning har paverkat
och paverkar fortfarande dessa miljoer. Dess-
utom har manga storre vattendrag paverkats
av flottning och flottledsrensningar.

I jordbrukslandskapet har den omfattan-
de odlingsverksamheten medfért utdikning
och eliminering av vatmarker och strandmil-
joer. Det intensiva akerbruket har dessutom
kraftigt forandrat avrinningen, utflédet av
naringsdmnen och erosionsmaterial till vat-
tendragen.

I de flesta fall har skogs- och jordbrukets
paverkan reducerat vattendragens och strand-
miljoernas biologiska produktion och mang-
fald. Overgéngen till ett stdndortsanpassat
skogsbruk och begransningar av hyggesstor-
leken har dock under senare ar minskat
skogsbrukets miljopaverkan.

Skogsbrukets paverkan

Skogsbrukets inverkan pa strémvatteneko-
systemen har belysts i flera dvergripande
sammanstéllningar (Ramberg 1976, Lynch et
al. 1977, Graynoth 1979, Eckerberg 1981, Bor-
man & Likens 1985, Gregory et al. 1987, Cam-
pell & Doeg 1989, Freedman 1989 och Cham-
berlin et al. 1991). Dessa 6versikter har visat
att kalavverkning, markberedning och dik-
ning i vattendragens narhet medfér forand-
ringar i vattendragens avrinning, vattentem-
peratur, vattenkvalitet, bottensubstrat och
méangden organiskt material, vilket sedan
genom direkta och indirekta effekter paver-
kar bade bottensubstrat och biota. Paverkans-
graden har varierat kraftigt med atgarder-
nas omfattning, klimat, jordart, marklutning
och lokala forhallanden i 6vrigt. | foljande
avsnitt redovisas bade de viktigaste paver-
kanstyperna och de biologiska effekterna.

Paverkan pa avrinning och hogvattenfldden

Det ar valdokumenterat i ett stort antal stu-
dier att kalavverkning okar bade den totala
vattenavrinningen och flodestopparnas stor-

lek i de mindre vattendragen de narmaste
aren efter avverkning (Hibbert 1967, Harr &
McCorison 1979, Bosch & Hewlett 1982, Grip
1982, Hewlett & Doss 1984, Rosen 1982,1984,
Golding 1987, Seuna 1982, 1988, Brandt et
al. 1988, Lundin 1994).

I tempererade omraden med hog neder-
bord aret runt, t ex 6stra USA, har avrin-
ningsokningen i regel varit mest uttalad un-
der vegetationens tillvaxtperiod (sommar-
hdst) och mindre markant under andra tider
av aret (Eschner & Larmoyeux 1963, Horn-
beck et al. 1993). | Sverige och Finland har
avrinningsokningen vanligtvis varit mest
uttalad i samband med flodestoppar vid sno-
smaltning pa varen och regn pa hosten (Grip
1982, Rosen 1984, Brandt et al. 1988, Seuna
1988, Lundin 1994). | Sverige har man upp-
matt 6kningar i arsavrinningen med 10-100%
de forsta aren efter avverkning (Grip 1982,
Rosén 1984, Lundin 1994). Ett flertal nord-
amerikanska studier har redovisat avrinnings-
okningar i samma storleksordning (Eschner
& Larmoyeux 1963, Hibbert 1967, Moring
1975, Bosch & Hewlett 1982, Harr 1983,1986,
Berris & Harr 1987).

Den Okade avrinningen beror framst pa
en minskad transpiration och avdunstning
fran de avverkade ytorna, men ocksa pa att
snd ansamlas péa kalavverkade ytor i storre
utstrackning an i skogen (Chamberlin et al.
1991). Vattenméngden i den ackumulerade
snoén pa hygget kan vara 2-3 ggr storre an
vattenméangden i den sn6é som fallit i skogs-
omraden (Berris & Harr 1987). Avrinnings-
okningen &r i regel proportionell med den
avverkade ytans andel av avrinningsomradet
(Bosch & Hewlett 1982, Brandt et al. 1988,
Hornbeck et al. 1993). Enligt Hornbeck et al.
(1993) behoéver sannolikt minst 25% av av-
rinningsomrédet vara paverkat av avverk-
ningar for att forandringarna i den totala
arsavrinningen skall vara signifikanta. Bosch
och Hewlett (1982) redovisar ocksa ett posi-
tivt samband med arsnederbdrden, ju hogre
nederbdrd desto stdrre 6kning. Den férh6jda
avrinningen kvarstar i avtagande omfattning
tills ny skog har vuxit upp (Bosch & Hewlett
1982, Harr 1983, 1986, Chamberlin et al.
1991, Webster et al. 1992). Det innebéar att
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Sniptjarn avrinningsomrade (0,4 km?2)

Kalavverkat

| ~ Beskogat

Méanad

Figur 9. Simulerad avrinning fran ett avrinningsomrade (Sniptjarn) under beskogade for-
hallanden och efter avverkning (Brandt et al. 1988).

en normalisering av avrinningen kan drdja
20-30 ar (Harr 1983, 1986) eller annu langre
(Franklin 1992). Sarskilt i omraden dar ater-
véaxten ar hammad pa grund av lag neder-
bord eller ett kallt klimat kan atergadngen ta
mycket lang tid.

Nar skogen avverkas minskar transpira-
tionen och avdunstningen i vattendragens
omgivning, vilket medfor en 6kad andel méat-
tade utstromningsomraden intill vattendra-
gen och hogre flédestoppar vid regn och sno-
smaéltning. Dessutom medfdr ansamlingen av
sno och en 6kad solinstralning pa de avver-
kade ytorna att snésmaltningen startar tidi-
gare (Figur 9) och &r mer intensiv (Grip 1982,
Brandt et al 1988, Chamberlin et al 1991).
Efter avverkning har man i mindre vatten-
drag noterat en dkning av flédestopparna
med 20-100% (Hewlett & Doss 1984, Berris
& Harr 1987, Lundin 1994). Enligt Hewlett
och Doss (1984) tkar dock séllan de hdgsta
flodestopparna mer an 10-15% i storre vat-
tendrag. Aven Lundin (1994) redovisar resul-
tat som 6verensstammer med detta. Det ar
forvantade resultat eftersom flédestopparna
ar mer uttalade och mer frekventa i sma vat-
tendrag an i stora vattendrag (Naiman et al.
1992a). Kalavverkningarna medfor i regel
aven att flodestopparna upptrader med en
Okad frekvens (Harr 1986, Franklin 1992).

Avrinningens flodestoppar kan férandras
signifikant &ven om avverkningarna bara be-
rér en mindre andel av avrinningsomradet.

Golding (1987) redovisar exempelvis en 13%
Okning av flédestopparna nar 19% av avrin-
ningsomradet kalavverkades. Vid modelle-
ring av kalavverkningens effekter pa avrin-
ningen i avrinningsomraden i mellersta
Sverige erholl Brandt et al. (1988) en 9% 6k-
ning av varflodestoppen nar den hypotetiska
avverkningen omfattade bara 10% av ett 164
km? stort avrinningsomrade. En avgorande
betydelse for avrinningsékningen och flodes-
topparnas storlek har avverkningsomradets
belagenhet i avrinningsomradet. Kalavverk-
ningar i avrinningsomradets 6vre delar med-
for att flodestopparna vid varens snosmalt-
ning ofta blir mer uttalade an i de fall av-
verkningarna ar belagna i avrinningsomra-
dets nedre delar (Brandt et al. 1988, Cham-
berlin et al. 1991). Pa grund av att grund-
vattennivan ar hogre pa de avverkade ytor-
najamfort med beskogade férhallanden 6kar
flodestopparna dven sommar och host (Harr
1983, Hewlett & Doss 1984, Lundin 1994).
Storleken pa flodesforandringarna efter
avverkning varierar med flera lokala fakto-
rer som t ex klimat, nederbdrd, markens in-
filtrationskapacitet och efterfoljande mark-
behandlingar. Skyddsdikning och markbered-
ning av de kalavverkade ytorna forstarker i
regel avrinningsforandringarna efter avverk-
ning (Seuna 1988, Ahtianen 1992, Lundin
1994,1995). Aven renodlad vatmarksdikning
(markavvattning) dkar avrinningen och for-
starker effekterna av kalavverkningen (Lun-
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din 1994). Trots att markberedning och skydds-
dikning oftast forstarker okningen i bade ars-
avrinning och hoégvattenfléden, kan den i vis-
sa fall reducera flédestopparna (Lundin
1994). | det senare fallet beror detta pa att
den avsénkta grundvattennivan under torra
forhallanden verkar utjamnande pa flodet.
Under fuktigare forhallanden da marken ar
vattenmattad nara markytan erhéalls dock en
mycket snabb avrinning med hdga flédestop-
par vid kraftig nederbdérd eller snésmaltning,
vilket ofta resulterar i en kraftig erosion i
vattenfaran och en hog materialtransport.

En 6kad magnitud och frekvens hos fl6-
destopparna pa varen forsamrar i regel lax-
fiskarnas 6verlevnad och reproduktion (Hart-
man et al. 1987). For att begransa avrinnings-
forandringarna efter avverkning bor den to-
talt ackumulerade avverkningsarealen inom
berérda avrinningsomraden ej Gverstiga 30%
av avrinningsomradets yta (Chamberlin et al.
1991).

Péverkan pa erosion och materialtransport

Nar vegetationen i vattendragens omgivning
ar helt eliminerad eller vasentligt reducerad
blir vattendragen hydrologiskt instabila ge-
nom att ytavrinningen och stranderosionen
Okar (Allan & Flecker 1993, Allan 1995). Fo-
rekomsten av hégre och mer frekventa flodes-
toppar och frAnvaron av bromsande vegeta-
tion Okar vattenflodets eroderande kraft och
okar darmed erosionen bade i sjalva vatten-
faran och i vattendragens strandomréden. Ef-
ter avverkning kan &ven en 6kad sndacku-
mulation eller isbildning vintertid paverka
avrinningen vid varens snosmaltning sa att
stranderosionen o6kar (Erman et al. 1988).
Enligt Hewlett och Doss (1984) kan 6kning-
en i erosionspotentialen hos vattenflédet un-
der vissa perioder vara betydligt hbgre an
sjalva flédesbkningen.

Den forhdjda markerosionen beror éven
pa korskador i narheten av vattendragen och
pa att grundvattennivaerna i marken stiger
efter avverkning. VVattenmattad mark som
saknar vegetation ar i allménhet mer ero-
sionsben&dgen an torrare och traddbevuxen
mark. Néar avverkningarna dessutom kombi-
neras med anlaggning av vagar och bruk-
ningsatgarder som frilagger mineraljorden,
t ex markberedning och dikning okar ero-
sionsrisken kraftigt (Brown & Krygier 1971).
Generellt 6kar erosionsrisken med 6kad an-
del frilagd mineraljord.

Flera studier har redovisat resultat dar
erosionen i vattendraget och dess narmiljo
har 6kat efter skogsavverkning (Speaker et
al. 1984, Hartman et al. 1987, Chamberlin et
al. 1991). Erosionens storlek bestdms av vah
tendragets form, lutning, erosionsbendgenhe-
ten hos strandmaterialet, samt intensiteten
och varaktigheten hos flodestopparna. Enligt
Speaker et al. (1984) kan kalavverkningar
fram till vattendraget reducera vattendrag-
ens strandflikighet med 30-40%. Erosionen i
vattenfaran och strandkanterna minskar for-
utom strandflikigheten &ven vattendjupet och
forekomsten av holjor. Ofta 6kar ocksé vat-
tendragsbredden samtidigt som férekomsten
av dod ved minskar i vattendraget (Sedell &
Frogatt 1984, Chamberlin et al. 1991), vilket
resulterar i en lagre fiskférekomst (Schlos-
ser 1991, Shields et al. 1994).

Erosionen i vattenfaran och den omgi-
vande marken medfér att materialtranspor-
ten Okar i vattendragen efter avverkning. En
forhdjd materialtransport efter skogsavverk-
ning &r mycket vanligt forekommande och
har rapporterats av ett flertal forfattare (Hall
& Lantz 1969, Brown & Krygier 1971, Burns
1970, Aubertin & Patrie 1974, Moring &
Lantz 1975, Graynoth 1979, Moring 1982,
Everest et al. 1987).

Under opaverkade forhallanden ar par-
tikeltransporten av oorganiskt och organiskt
material i vattendragen normalt lika stor,
men efter avverkning 6kar i regel den oorga-
niska andelen betydligt mer 4n den organis-
ka delen, speciellt nar nya skogsbilvagar har
anlagts i avrinningsomradet (Brown & Kry-
gier 1971, Gurtz et al. 1980, Webster et al.
1992). Det oorganiska sedimentet bestar van-
ligtvis av fmpartikulart material som sand,
mo, mjala och lera. Mangden sediment som
exporteras beror av faktorer som lutning,
jordarter och typen av skogsbrukséatgarder
(Campell & Doeg 1989). Under det forsta aret
efter en avverkning kan aven transporten av
organiskt material 6ka pa grund av destabi-
liseringen av vattendragets strandkanter i
kombination med den dkade vattenforingen
(Fischer & Likens 1973, Gurtz et al. 1980).
Studier i Hubbard Brook, New Hampshire
(USA), har visat att materieltransporten kan
Oka upp till 10 ggr de forsta aren efter av-
verkning (Likens 1984).

Ofta ar sedimenttransporten och omlag-
ringen av sedimenterat material forh6jd un-
der flera ar efter avverkning och paverkar
mer eller mindre kontinuerligt den stromle-
vande faunan (Brown & Krygier 1971).
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Paverkan pa utflodet av naringsamnen och
metaller till vattendragen

Det ar ocksa valdokumenterat att utlakning-
en (uttransporten) av l6st organiskt materi-
al, 16sta naringsamnen (t ex baskatjoner, kva-
ve och fosfor) och metaller (t ex Fe, Mn och
Al) O6kar efter avverkning (Likens et al. 1970,
Brown et al. 1973, Ramberg 1976, Karr &
Schlosser 1978, Graynoth 1979, Eckerberg
1981, Grip 1982, Borman & Likens 1985, Gre-
gory et al. 1987, Campeil & Doeg 1989, Freed-
man 1989, Ahtianen 1992, Lundin 1995).
Aven markberedning, skyddsdikning och
markavvattning medverkar till en 6kad ut-
transport av naringsamnen fran avrinning-
somradet till vattendragen (Eckerberg 1981,
Ramberg 1981, Bergquist et al. 1984, Simons-
son 1986, Holopainen et al. 1991, Ahtianen
1992, Rask et al. 1993, Lundin 1994 och 1995).

Markens temperatur- och fuktighetsfor-
hallanden forandras vid avverkning, mark-
beredning och dikning, vilket paverkar om-
sattningen och utlakningen av organiskt
material, sedimentpartiklar och naringsam-
nen. Exempelvis har férandringarna i grund-
vattennivaerna (férhojda grundvattennivaer)
efter avverkning en direkt paverkan pa kva-
ve- och fosforutflddet till vattendragen (Hay-
cock et al. 1993). Uttransporten tkar ocksa
pa grund av 6kad avrinning och en okad
markerosion. Forh6jda sedimenttransporter
i vattendragen efter avverkning innebar exem-
pelvis en 6kad uttransport av partikelbunden
fosfor. Dessutom leder den férhdjda mikro-
biologiska aktiviteten i markytan till en 6kad
nedbrytning av organiskt material som stub-
bar och hyggesavfall. Férandringar i avrin-
ningsvattnets pH har ocksa noterats. Enligt
Grip (1982) erhalls initiait efter avverkning
en pH-forhojning som efter 1-2 ar vander till
en minskning nar grundvattennivan i hyg-
gesmarken stiger. Vid efterféljande skydds-
dikningar dkar dock avrinningsvattnets pH-
varde igen (Ramberg 1981, Grip 1982, Lun-
din 1994).

Utléckaget av baskatjoner tkar i varie-
rande omfattning efter avverkning. For en
tredrsperiod redovisar Grip (1982) en 6kning
mellan 20-500% for katjonerna K+, Caz2t,
Mg?+och Na+ Lundin (1995) redovisar foér en
femarsperiod en 6kning med 50-100 mEqg/m?
och &r (0,5-1 ggr). Grip (1982) och Lundin
(1995) redovisar ocksa en 6kad kvaveutlak-
ning efter avverkning. Under en tredrsperi-
od efter avverkning uppmatte Grip (1982) en

forhojd utlakning av alla kvavefraktionerna.
Utlakning av ammoniumkvéave 6kade 10 ggr,
utlakningen av organiskt kvave och nitrat-
kvave Okade 3 ggr. Lundin (1995) redovisar
for en femarsperiod efter avverkning en ok-
ning i kvaveutlakningen med 2-4 kg N/ha och
ar (2-3 ggr).

| opaverkade skogsomraden uppgar kva-
veforlusterna normalt till 0,5-1,5 kg N/ha och
ar och fosforforlusterna till 0,05 kg P/ha och
ar (Grip 1982). | dessa omraden domineras
kvéavetransporten i vattendragen vanligtvis
av organiskt kvéave, men efter kalavverkning
kan nitratkvavehalten 6ka upp till 10 ggr och
bli den dominerande kvavefraktionen i avrin-
ningsvattnet (Likens et al. 1970, Brown et al.
1973, Wiklander et al. 1991, Wiklander 1994,
Lundin 1995). Enligt Eckerberg (1981) har
man i nagra fall uppmatt nitratkvavehalter
mellan 5 och 9 mg/l. De hdga nitratkvéave-
halterna ar kopplade till en 6kad nitrifika-
tion i marken. | allménhet har bérdiga mar-
ker en hogre potential for nitratbildning an
magra marker. Sarskilt tydligt blir detta nér
marken har hoégt pH-varde eftersom detta
gynnar nitrifikationen. P& marker med hog
bonitet kan darfoér kvaveutlakningen efter av-
verkning nd upp till 20 kg/ha och ar (Wiklan-
der et al. 1991, Wiklander 1994).

Aven fosforutlakningen kan vara bety-
dande efter avverkning. Undersdkningsresul-
tat visat att avrinningsvattnets totalfosfor-
halt kan 6ka mer &n 50% och kvarsta forhojd
i mer an 4 ar (Likens et al. 1970, Grip 1982,
Ahtianen 1992, Rask et al. 1993, Lundin 1995).
Enligt Grip (1982) och Lundin (1995) 6kar fos-
forutlakningen 1-2 ggr efter avverkning. For
en femarsperiod redovisar Lundin (1995) en
O0kning av fosforutlakningen med 0,1-0,2 kg
P/ha och ar. Nar avverkningen har foljts av
markberedning har i vissa fall 10 ggr férhoj-
ning av avrinningsvattnets fosforhalt upp-
matts (Ahtianen 1992, Rask et al. 1993). Aven
skyddsdikning och markavvattning 6kar fos-
forutflodet (Lundin 1994).

Forandringar i vattendragens solinstralning
och vattentemperatur efter avverkning

Nar skogen avverkas pa storre omraden och
omkring vattendragen erhalls en 6kad solin-
stralning bade till de avverkade markytorna
och de berérda vattendragsavsnitten. Sma
skogsvattendrag, omgivna av aldre skog, ar
ofta kraftigt beskuggade. En avverkning av
den strandnéra vegetationen forandrar dér-
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for drastiskt de mindre vattendragens ljus-
forhallanden och vattentemperatur. Enligt
Brown (1970) kan solinstralningen till avver-
kade vattendragsavsnitt 6ka 6-7 ganger och
ge en forh6jning av vattentemperaturen med
6 grader pé en stracka av 1 km om vattenflo-
det &r mindre &n 1 md/s. Solinstralningen till
medelstoravattendrag (vattendragsrang 3-5)
forandras dock ej lika kraftigt, eftersom sol-
instralningen till dessa redan innan avverk-
ning ar relativt stor (Naiman et al. 1992a).
Aven om 6kningen av den direkta solinstral-
ningen ej ar sa stor kan dock férandringarna
i vattentemperaturen dven hér vara stora.
Det beror pé att temperaturforandringarna i
dessa vattendragsdelar i hog grad styrs av
uppvarmningen av mark och vatten inom de
avverkade ytorna langre uppstréms i avrin-
ningsomréadet (Beschta et al. 1987). Storleken
pa temperaturférandringarna okar ofta med
avstandet fran kallflodet inom ett avrinnings-
omrade nar huvuddelen av omradet har av-
verkats (Lynch et al. 1984).

Den 6kade solinstralningen till mark och
vatten innebar i regel forhéjda arsmedeltem-
peraturer och stora temperaturvariationer
bade pa dygns- och arsbasis (Beschta et al.
1987). Vanligtvis erhalls en forhéjning av
vattentemperaturen pad sommaren och en
sankning av temperaturen pa vintern (Gray
& Edington 1969, Karr & Schlosser 1978,
Graynoth 1979, Beschta et al. 1987). Storle-
ken, frekvensen och varaktigheten hos tem-
peraturforandringar efter avverkning regle-
ras av flera faktorer som latitud, klimat, net-
toinstralning, vindforhallanden, avdunst-
ning, transpiration, konvektionsstrémmar
och grundvattentemperatur (Brown 1970,
Brown & Krygier 1970, Lynch et al. 1977,
Beschta et al. 1987, Weatherley & Ormerod
1990). Graden av uppvarmning och nedkyl-
ning ar ocksa beroende av faktorer som trad-
bestandets tathet, sammansattning och al-
derstruktur innan avverkning, avverkning-
ens omfattning, hyggesbehandling, avrin-
ningsomradets topografi och avrinning, samt
vattendragens storlek och djup (Lynch et al.
1977, Beschta et al. 1987, Smith 1988).
Skyddsdikning och markberedning av de av-
verkade ytorna forstarker ofta avverkning-
arnas temperaturforhdjande effekt (Holopai-
nen et al. 1991, Ahtiainen 1992).

Under sommarhalvaret 6kar i regel vat-
tentemperaturen efter avverkning i propor-
tion till den 6kade solinstralningen, vilket re-

sulterar i hégre min-, medel- och max-
temperaturer och en stoérre dygnsvariation
(Gray & Edington 1969, Hall & Lantz 1969,
Brown & Krygier 1967, 1970, Likens et al.
1970, Lantz 1971, Swift & Messer 1971, Au-
bertin & Patrie 1974, Lynch et al. 1977 och
1984, Graynoth 1979, Beschta et al. 1987).
Vattendrag paverkade av avverkningar har
under dagen ofta temperaturer som i medel-
tal &r 3-10 grader hégre an under natten (Be-
schta et al. 1987). Férhdjningen ar mest ut-
talad under den del av sommarhalvaret da
vattenforingen ar som lagst (op cit.).

I Nordamerika har man efter kalavverk-
ning uppmatt férhdjningar av de mindre vat-
tendragens hogsta vattentemperatur (maxi-
mumtemperatur) med i manadsmedeltal 2-
10 °C. (Brown & Krygier 1970, Knight & Bot-
torff 1981, Swift & Messer 1971, Rishel et al.
1982, Lynch et al. 1984, Beschta et al. 1987).
Beschta et al. (1987) redovisar for vattendrag
pa nordamerikas vastkust en latitudgradient
med en genomsnittlig forhojning av maxi-
mumtemperaturen fran 2 °C i Alaska till mer
an 10 °C i Oregon. Under kortare tider av
dagen har dock forhéjningarna av maximum-
temperaturen varit stdrre och vattentempe-
raturer 6ver 25 °C har uppmatts i flera fall.
Hall och Lantz (1969) redovisar exempelvis
en forhojning av maximumtemperaturen fran
16 till 30 °C efter avverkning av ett omrade
med Douglasgran i Oregon pa Nordamerikas
vastkust (Figur 10). Vid en studie i Maine
(USA) noterade Moring et al. (1985) en lik-
nande temperaturokning efter avverkning.
Vattentemperaturen éversteg 30 °C vid flera
tillfallen under sommaren. | Pennsylvania
uppmétte ocksa Rishel et al. (1982) och Lynch
et al. (1984) vattentemperaturer upp till 32
°C i avrinningsomraden dar 85% av ek- och
hickoryskogen hade avverkats.

Lynch et al. (1984) studerade aven frek-
vensen och varaktigheten hos de forhdjda vat-
tentemperaturerna eftersom en hog frekvens
och lang varaktighet ofta har storre betydel-
se an enstaka absolutvarden. De fann att
varaktigheten hos vattentemperaturerna
Over 21 grader var som langst 19 timmar, och
att varaktigheten for temperaturer éver 25
°C var som langst 9 timmar. VVattentempera-
turer 6ver 25 °C uppmattes varje manad fran
maj till september inom det kalavverkade
avrinningsomradet.

Under vinterhalvaret har forandringar-
na i temperaturen efter avverkning varit
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mera komplexa och varierande. | nordliga,
kontinentala eller hogt belagna omraden med
ett kallt klimat vintertid erhéalls vintertid ge-
nerellt en sankning av manadsmedeltempe-
raturen (Aubertin & Patrie 1974, Ringler &
Hall 1975, Lynch et al. 1984, Hicks et al.
1991b). | kustnara och lagt belagna omraden
med ett milt klimat har man dock noterat en

NB 1967

Efter avverkning

forhojning av temperaturen aret runt (Besch- Under

taetal. 1987, Beschta & Taylor 1988, Holtby avverkning

1988). Nar det galler maximumtemperaturen NB 1966

har det noterats bade sankningar (Aubertin

& Patrie 1974, Graynoth 1979) och héjningar

(Beschta et al. 1987, Beschta & Taylor 1988,

Holtby 1988). | genomsnitt har maximum-

temperaturen sénkts eller 6kat med 1-4 °C

(Aubertin & Patrie 1974, Lynch et al. 1984, _VEC 1967 *

Beschta et al. 1987, Beschta & Taylor 1988). NB 1965 **
Forandringarna i medeltemperaturen 7~ FC 1966 *

beror ocksd p att vattendragens lagsta vat- FC 1965 =

tentemperaturer forandras efter avverkning.

Under sommarhalvaret 6kar minimumtem-

peraturerna, men minskar under hdst och 0000 0600 1200 1800 2400

vinter (Rishel et al. 1982, Lynch et al. 1984, Klockslag

Beschta et al. 1987). Lynch et al. (1984) redo-
visar i manadsmedeltal en forhojning av den

Figur 10. Timvis forandring i vattentemperaturen under
dagar ndr maximitemperaturer hade uppmatts i ett kal-
avverkat avrinningsomrade (Needle branch) och i ett refe-
rensomrade (Flynn Creek) i Oregon. Vardena represente-
rar en dag i augusti fore avverkning (1965), under avverk-
ning (1966) och efter avverkning (1967). **Fore avverk-

lagsta temperaturen under sommaren med
1-3 °C och en sankning under vintern med 1-
4 °C. De lagre vattentemperaturerna under
vinterhalvaret beror till stor del pa att vatt-
nets och markens varmeforluster blir storre

nar skogen har avverkats, speciellt nattetid
(Lynch et al. 1984). Efter avverkning okar
markens varmeforluster genom avdunstning,
konvektion och langvégig stralning (Lynch et
al. 1984, Beschta et al. 1987). En lagre vat-
tentemperatur vintertid innebéar en dkad is-
bildning i vattendragen och darmed forsam-
ras bade bottenfaunans och fiskens vinter-
Overlevnad, t ex dkar risken for bottenfrys-
ning av fiskens lekbottnar i grunda strom-
omraden.

Forandringarna i vattentemperaturen ar
aven kopplade till en 6kad dygnsvariation
efter avverkning. | Nordamerika har man
under kortare perioder i mindre vattendrag
uppmaétt dygnsvariationer upp till 16-17 °C
(Hall & Lantz 1969, Lynch et al. 1984, Mar-
tin et al. 1984). | manadsmedeltal ar dock
dygnsvariationerna betydligt mindre och va-
rierar mellan 1-11 °C beroende pa arstid
(Lynch etal. 1984). | jAmforelse med den nor-
mala dygnsvariationen under sommarhalv-
aret redovisar Lynch et al. (1984) en genom-
snittlig forhoéjning av vattentemperaturens

ning, *Referensvattendrag (Hall & Lantz 1969).

dygnsvariation efter avverkning med ca 5 °C.
Okningen av dygnsvariationen beror bade pa
okningen av maximumtemperaturen och
minskningen av minimitemperaturen. Detta
galler speciellt under hosten da halften av
dygnsvariationen kan bero pa en minskning
av den lagsta vattentemperaturen (Lynch et
al. 1984).

Aven i Europa har man noterar férand-
rade vattentemperaturer i vattendragen ef-
ter avverkning. Weatherley & Ormerod (1990)
redovisar frdn Wales en forhojning av vatten-
temperaturen med i manadsmedeltal 1 °C
under sommaren, men en sdnkning med 1 °C
under vintern nar den omgivande gransko-
gen avverkades i en mer an 15 m bred zon pa
bada sidor av vattendraget. Fran norra Eng-
land redovisar ocks& Gray & Edington (1969)
en forhdjd vattentemperatur efter avverk-
ning. Forhojda vattentemperaturer efter av-
verkning har &ven noterats i svenska och fin-
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ska studier. Kjellberg & Willner (1970) fann
vid en mindre studie i Vasternorrlands lan
att vattentemperaturen i en mindre béack 6ka-
de fran 17 till 24 °C nar backen passerade ett
4-5 km stort hygge. Holopainen och Huttu-
nen (1992) redovisar en férhdjning upp till
26 °C for nagra mindre backar i 6stra Fin-
land efter avverkning och en darpa féljande
markberedning. | jamforelse med en opaver-
kad referens och vattendrag forsedda med
10-50 m breda skyddszoner 6kade maximum-
temperaturen i backvattnet med 10 °C. Det
paverkade vattendraget hade en medeltem-
peratur som var 3,5 °C hdgre an referensen
under sommaren.

De avverkningsrelaterade foérandringar-
na i vattentemperaturen kvarstar ofta tills
ny skog har vuxit upp (Moring 1975, Feller
1981, Swift 1984). Enligt Beschta och Taylor
(1988) och Hostetler (1991) kan férhdjningen
kvarstd atminstone i 20-30 ar efter forsta av-
verkning. De forsta aren efter avverkning
erhalls en snabb hojning av vattentempera-
turen, men déarefter sker en successiv ater-
hamtning. Na&r vattendragen berérs av flera
pa varandra féljande ingrepp kan det dock
uppsta “kumulativa effekter” som forstarker
eller forlanger forhdjningen av vattentempe-
raturerna. Sma temperaturforhéjningar i
kéallflédena kan bli stora héjningar nedstréoms
vattensystemen (Petersen et al. 1987, Gre-
gory et al. 1989). Vid undersdkningar i Ore-
gon fann Beschta & Taylor (1988) att vatten-
dragens maximum- och minimumtemperatu-
rer under en 30-ars period hade 6kat med i
genomsnitt 6, respektive 2 °C. Genomsnittet
var beraknat pa basis av de 10 varmaste da-
garna under aret. De fann ocksé ett signifi-
kant sambandet mellan skogsbrukets kumu-
lativa omfattning och de maximala vatten-
dragstemperaturerna. Den kvarstdende och
tilltagande temperaturforandringen ansags
vara ett resultat av kvardrdjande avrinnings-
och habitatforandringar i vattendragen.

For att forutsdga temperaturforandringar-
na efter avverkning har flera prognosmodel-
ler utvecklats. De forsta modellerna som ut-
vecklades var framst baserade pa solvinkeln
och solinstralningens temperaturhéjande ef-
fekt pd en exponerad yta (Brown 1969,1970).
Genom att kombinera omradets latitud med
faltméatningar av vattentemperatur, vatten-
dragsbredd, djup och flédeshastighet, samt
uppskattningar av beskuggningsgraden, var
det mojligt att kvantifiera de maximala tem-

peraturféorandringarna efter avverkning och
relatera dessa till fiskens toleranstempera-
turer. P& senare tid har empiriskaregressions-
modeller tagits fram som aven omfattar hjd
Over havet, vattendragsrang, vattendrags-
langd, och krontéckningsgrad. (Brown 1970,
Schloss 1985). Dessa modeller kraver dock en
kalibrering med data fran den aktuella geo-
grafiska regionen innan temperaturféorand-
ringarna kan kvantifieras. Utover dessa tva
grundtyper har det ocksa utvecklats detalje-
rade modeller baserade pa vattendragens
energibalans (Brown 1983, Beschta 1984) el-
ler tillgéngliga tidsserier av data (Hostetler
1991). Nackdelen med de senare modellerna
ar att de kraver omfattande féltdata. Model-
ler har ocksa utvecklats for att férutspa tem-
peraturférandringarnavid en aterbeskogning
av de avverkade ytorna (McGurk 1989).

Biologiska effekter av férandrade
vattentemperaturer

Forandringarna i vattentemperaturen berér
i stort sett alla biologiska processer fran mik-
robiella aktivitet till produktion av bottendjur
och fisk (Murphy et al. 1986, Gregory et al.
1987, Naiman et al. 1992a). Solexponeringen
leder ocksa till en 6kad fotosyntes och 6kad
primarproduktion hos flertalet vattenvaxter
i vattendragen (Murphy et al. 1981, Murphy
et al. 1986, Gregory et al. 1987, Gregory et
al. 1991). Forutom en 6kad priméarproduktion
och hogre biomassa av pavaxtalger erhalls
aven en hogre mikrobiell aktivitet efter av-
verkning (Murphy et al. 1981, Murphy et al.
1986).

En liten forandringar av vattentempera-
turen under sommarhalvaret kan gynna pro-
duktionen av bottendjur och fisk (Murphy et
al. 1981, Murphy et al. 1986). Nar forandring-
arna blir stora eller berér bdde sommar- och
vinterhalvaret forsamras daremot ofta dver-
levnaden hos bottendjur och fisk (Nebecher
& Lemke 1968, Gibbons & Salo 1973, Grayn-
oth 1979, Scrivener & Brownlee 1982, Tscha-
plinski & Hartman 1983, Sweeney & Vanno-
te 1986, Gregory et al. 1987, Hall et al. 1987,
Quinn & Hickey 1990). Detta beror pa att
manga av skogsvattendragens fisk- och bot-
tendjursarter har en lag tolerans mot hdga
vattentemperaturer. Flera av arterna har
ocksa specifika krav pa antalet graddagar for
aggutveckling och temperaturregim vid re-
produktion och utklackning.
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Temperaturtolerans hos fisk

Manga fiskarters overlevnad paverkas av for-
andringar i manadsmedeltemperaturen och
stora temperaturvariationer mellan dag och
natt. Sarskilt laxfiskar som 6ring, réding,
harr och lax har en 1ag tolerans mot férhdjda
vattentemperaturer eftersom dessa har triv-
seloptimum vid relativt Iaga och stabila tem-
peraturer. Vanligtvis foredrar de en tempe-
ratur mellan 10-18 °C (Cherry et al. 1977,
Jobling 1981). En temperaturhdjning over
denna niva forsamrar tillvaxten och éverlev-
naden. Den 6vre toleransgransen (dar dkad
dodlighet intraffar) for lax, 6ring och réding
varierar fran 23 till 27 °C beroende pa art,
storlek och exponeringstid (Cherry et al. 1977,
Jobling 1981, Bartholow 1991, Bjornn & Rei-
ser 1991). | faltsstudier har man funnit att
oringens 6vre toleransgrans ligger omkring
23 °C, men i laboratoriestudier med kortare
exponeringstid har man uppmatt en tolerans-
grans omkring 25-27 °C (Bartholow 1991).
Aven om laxfiskarna under en kortare tid kan
6verleva relativt héga vattentemperaturer sa
utsatts de for en livshotande stress redan vid
temperaturer 6ver 23 °C (Bell 1986, Bjornn
& Reiser 1991). Dédlighetens omfattning &r
beroende av temperaturférhéjningens varak-
tighet och fiskens storleksstadium, men den
Okar inom alla storleksstadier (op cit.).

Den forhdjda dodlighet hos fisken ar mest
uttalad nar dygnsvariationernablir stora och
temperaturen forandras kraftigt under en
kort tidsrymd. Speciellt kansliga ar fiskarna
i rom- och yngelstadiet. Martin et al. (1985)
redovisar en 6kning av yngeldddligheten hos
lax med 30-60% nar dygnsvariationen var
storre &n 9 °C. Enligt Lynch et al. (1984) kan
temperaturen i vissa fall stiga fran 10 upp
till 25 °C bara pa 4 timmar nar skog saknas
runt vattendraget. En saddan temperatur-
chock klarar inte ens vuxna fiskar. Vid en om-
fattande studie av strandvegetationens bety-
delse for vattentemperatur och éringfore-
komst i s6dra Ontarios vattendrag fann Bar-
ton et. al (1985) att 6ring i stort sett saknades i
vattendrag med en veckobaserad medeltem-
peratur dver 22 °C. Den uppmatta medeltem-
peraturen berdknades motsvara en maxtem-
peratur pd 25-26 °C, och enligt en upprattad
regressionsmodell kunde mer an 50% av den
observerade variationen i medeltemperatu-
ren forklaras av andelen skogkladd strand
inom en stracka av 2,5 km uppstréms mat-
punkterna.

Aven ldga vattentemperaturer vintertid
kan paverka fiskens 6verlevnad. Den undre
toleransgréansen for vuxna fiskar ligger vid
0-1 °C (Bjornn & Reiser 1991). F6r rom och
yngel ar toleransgranserna annu snavare.
Enligt Humpesch (1985) ligger den 6vre tole-
ransgransen for éringrom vid 15 °C och den
undre vid 1,4 °C. Fiskbestanden péaverkas ock-
sd negativt genom att isbildningen och ris-
ken for bottenfrysning av vattendragen okar
vid en sénkning av vattentemperaturen vinter-
tid.

Temperaturtolerans hos bottenfauna

Bottenfaunans tolerans mot hdga vattentem-
peraturer ar samre studerad. Huvuddelen av
bottenfaunastudierna har ocksa genomforts
5-20 ar efter avverkning nar den uppvéaxan-
de hyggesvegetationen har dampat tempera-
turforandringarnas styrka. Forandringarna
i vattentemperaturen efter avverkning paver-
kar dock bottenfaunan pa flera satt. Tempe-
raturen paverkar exempelvis tillvaxt, over-
levnad och reproduktion, samt utkléackning-
en av vattenlevande insekter (Hynes 1970,
Sweeney & Vannote 1980). Mattliga forhoj-
ningar av vattentemperaturen medfér i re-
gel en forbattrad tillvéxt, men héga och vari-
abla vattentemperaturer efter avverkning
innebar i regel en forsamrad 6verlevnad hos
kansliga bottendjursgrupper. Enligt Nebe-
nher och Lemke (1968) kan vattentempera-
turer dver 20 °C 6ka dodligheten for vissa dag-
och backsléandearter. Vid en stdrre invente-
ring av Nya Zeelands vattendrag fann ocksa
Quinn och Hickey (1990) att backslandor (Ple-
coptera) saknades i vattendrag dar tempera-
turer 6ver 20 °C var vanligt férekommande.
Var den Ovre toleransgransen ligger foér ovri-
ga bottendjur &r oklart eftersom litteratur-
uppgifter saknas. Det ar dock troligt att 1ang-
re foérhdjningar av vattentemperaturen 6ver
20 °C efter avverkning missgynnar manga ar-
ter som ar anpassade att leva i svala och skug-
giga vattendrag. Aven en sankning av vat-
tentemperaturen vintertid paverkar botten-
djurens tillvéxt och dverlevnad. Séarskilt stor
betydelse har detta for backslandornas till-
vaxt eftersom dessa har huvuddelen av sin
tillvaxt under vinterhalvaret. Sweeney och
Vannote (1986) noterade att en reduktion av
antalet graddagar under en 3 manaders pe-
riod resulterade i en minskad storlek hos
vuxna béckslandor. Flera av dagslandorna
(Ephemeroptera) har ocksa temperaturkans-
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liga livscykler och en forandring av antalet
graddagar kan paverka bade tillvaxten och
livscyklernas langd (Weatherley & Ormerod
1990).

Forandringar i vattendragens tillférsel och
forekomst av organiskt material efter
avverkning

Den mest patagliga effekten av att traden
langs vattendragen har avverkats &r det
minskade inflddet av organiskt material, t ex
tradstammar, vedrester, barr och 16v till vat-
tendragen. Samtidigt som inflédet forblir re-
ducerat under en lang tid okar ocksa ut-
transporten partikulart organiskt material
(FPOM och CPOM) och déd ved (FWD och
LWD) efter avverkning pa grund av en 6kad
avrinning och hogre flédestoppar. Resultatet
av detta blir en lagre férekomst av organiskt
material i vattendragen. Néar den planterade
skogen vaxer upp atergar dock tillférseln av
partikuléart organiskt material till tidigare
nivaer, men detta kan ta mycket lang tid. Ofta
tar det 20-30 ar innan nedfallet av 16v och
barr har atergatt till tidigare nivaer (Web-
ster et al. 1990, 1992). Pa grund av att den
uppvéxande skogen har en annan samman-
sattning forandras dessutom kvaliteten pa
det organiska materialet. Enligt Webster et
al. (1992) kan kvalitetsforandringen kvarsta
i mer an 20 ar och i vissa fall bli permanent.
Forekomsten av dod ved tar betydligt langre
tid att aterstalla. Beroende pa tradens till-
vaxthastighet kan det ta 50-200 ar innan till-
forseln och forekomsten av dod ved ar ater-
stalld, och ytterligare 100 ar innan férekom-
sten av risdammar (LWD/FWD-dammar) &ar
aterstalld till tidigare forekomstnivaer (Web-
ster et al. 1992).

Forekomsten av dod ved i vattendragen den
forsta tiden efter avverkning

Nar den vattendragsnéara skogen avverkas
paverkas forekomsten av dod ved i vatten-
dragen pa flera satt. | samband med avverk-
ningen Okar ofta forekomsten i varierande
grad beroende pa hur avverkningen har ge-
nomforts, men sedan minskar forekomsten av
dod ved pa grund av att nedfallet frdn om-
givningen upphor eller reduceras under en
langre period. Den férhdjda forekomsten i
samband med avverkning beror pa att hyg-
gesrester som tradstammar (LWD) och gre-
nar/kvistar (FWD) ansamlas i vattendragen
(Bryant 1983, Lisle 1986). Speciellt nar av-

verkningen genomférs med skogsprocessorer
eller nar traden falls tvarsover eller omedel-
bart intill vattendragen kan ansamlingen av
LWD och FWD bli betydande. Swanson et al.
(1984) har exempelvis uppmatt en 3 ggr hog-
re LWD/FWD-forekomst efter avverkning
jamfort med ororda forhallanden. Biomassan
Okade fran 3-12 kg/m? till 16-62 kg/m2 efter
avverkning. Flyggesmaterialet bestar huvud-
sakligen av grenar och ris och har betydligt
mindre diameter och 1angd &n det tradmate-
rial som tillfors vattendragen via naturliga
processer som tradens aldrande och vindfal-
len. (Swanson et al. 1984, Bryant 1983). Ma-
terial fran vindfallen bestar ofta av hela trad
inklusive rotvéaltan och bildar darigenom sta-
bilare strukturer i vattendragen an avverk-
ningsresterna.

Ansamlingen av tradrester i vattendra-
gen efter avverkning medfor att det ofta bil-
das dammen (Bryant 1983). Detta kan i sin
tur medfora en 6kad erosion och destabilise-
ring av vattenfaran (Hall & Baker 1975, Bry-
ant 1983). Eftersom avverkningsresterna ar
mindre och mera rorliga &n naturlig dod ved,
transporteras ocksd materialet lattare ned-
stroms i vattendragen vid hogvattensfloden
och kan darigenom svepa med sig mera sta-
bila LWD-strukturer (Bryant 1980, 1983,
Ralph et al. 1994). | vissa fall kan ansamling-
en av hyggesrester i vattendragen ocksa for-
orsaka en 0kad syrgastaring och syrgasbrist
vid laga vattenfloden, speciellt i fiskens lek-
bottnar (Hall & Lantz 1969, Hall & Baker
1975). Det farska hyggesmaterialet kan dess-
utom utsdndra giftiga organiska foreningar
som terpentin och fororsaka en 6kad dodlig-
het hos bottendjur och fisk vid lagvattensflo-
den (Hall & Baker 1975).

Rensning av vattendragen med avseende pa
hyggesmaterial

I Alaska och flera andra nordamerikanska
stater rensades tidigare vattendragen fran
hyggesrester. | méanga fall rensade man ock-
s& bort gammal LWD fran vattendragen.
Rensningarna har dock numera upphort, el-
ler genomfdrs enligt sarskilda anvisningar,
eftersom flera undersdkningar har visat att
rensningarna resulterade i en minskad fisk-
forekomst (Dolloff 1986, Elliot 1986). Den vik-
tigaste orsaken till detta var att fiskens vin-
ter6verlevnad forsdmrades genom att rens-
ningarna reducerade antalet vinterstand-
platser i form av héljor och dammar (Elliot
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1986). Fiskhabitaten forsamrades aven pa
grund av att vattenhastigheten och erosionen
av vattenfaran okade efter avverkning och
vattendragsrensning (Bilby 1984, Lisle 1986).
Fausch & Northcote (1992) konstaterade vid
studier i British Columbia (Canada) att av-
verkade och rensade vattendragsavsnitt var
mer utratade, bredare och grundare an oren-
sade vattendragsavsnhitt.

Enligt Bryant (1983) och Dolloff (1986)
skall rensning av hyggesrester enbart ske i
de fall hyggesmaterialet utgér vandringshin-
der for fisken eller i situationer nér en okad
erosion och dndrade flodesforhallan kan upp-
std p& grund av att dammen har bildats i
vattendraget. Rensningar kan ocksa vara
befogade nar det ar uppenbart att hyggesma-
terialet kraftigt forsamrar uppvaxtmiljon for
lax- och 6ringungar (Bryant 1983). Bryant
(1983) har utformat sarskilda anvisningar for
rensningarna baserade pa LWD-materialets
alder och vattendragens lutning. Enligt an-
visningarna skall allt ursprungligt LWD-
material, och huvuddelen av det grévsta hyg-
gesmaterialet lamnas kvar i vattendragen,
medan allt hyggesproducerat ris skall tas
bort.

Forekomsten av dod ved i vattendragen i ett
langre tidsperspektiv efter avverkning

Aven om vattendragen ej rensas efter avverk-
ning erhéalls med tiden en minskad LWD-f6-
rekomst i vattendragen. Detta beror framfér
allt pa en utebliven tillforsel eftersom kallan
till LWD-materialet har eliminerats under
flera artionden, men ocksé pa att hogre och
mer varierade fléden efter avverkning dkar
erosionen och uttransporten av befintligt
LWD-material i vattendragen (Likens 1984,
Bryant 1985b, Bilby & Ward 1991). Dessut-
om kan den 6kade utlakningen av narings-
amnen fran avrinningsomradet medverka till
att nedbrytningshastigheten 6kar (Bisson et
al. 1987, Bilby & Ward 1989). Férandringar-
na ar i allménhet storst i de storre vatten-
dragen, beroende pa att vattenflodet dar har
en storre kapacitet att transportera LWD-
materialet nedstroms (Bilby & Ward 1989,
1991).

Vid undersodkningar i sydvastra Wash-
ington fann Bilby och Ward (1991) att huvud-
delen av minskningen &gde rum under de for-
sta fem aren efter avverkning och att den var
mer uttalad i medelstora vattendrag (10-15
m breda) an i sma vattendrag (<5 m breda). |

jamforelse med opaverkade vattendrag var
LWD-volymen i de sma vattendragen 22%
lagre 5 ar efter avverkning och 35% lagre ef-
ter 50 &r. | de medelstora vattendragen hade
LWD-volymen under samma period minskat
86%, respektive 94% jamfort referenserna. De
redovisade minskningarna ar jamforbara
med de resultat som redovisas av andra nord-
amerikanska forfattare (Grette 1985, Murp-
hy & Koski 1989). Enligt Murphy och Koski
(1989) ar LWD-forekomsten i vattendragen
som lagst 80-100 ar efter avverkning.

En minskad LWD-férekomst i vattendra-
gen paverkar ocksa forekomsten av héljor och
risdammar, eftersom dessa &r positivt korre-
lerade till méngden LWD i vattendragen (Bil-
by & Ward 1989, 1991). Aven har &r minsk-
ningen mest uttalad i de medelstora (10-15
m breda) vattendragen (Bilby & Ward 1991).
I dessa vattendrag kan férekomsten av hol-
jor minska upp till 50% (op cit.). Flera stu-
dier har ocksa redovisat en minskad fore-
komst av risdammar efter avverkning (Bilby
1981, Murphy & Hall 1981, Bryant 1983, Lik-
ens 1984). | Hubbard Brook, New Hampshi-
re, minskade forekomsten av risdammar med
53% under en 10 ars period efter avverkning
(Bilby 1981). Forlusten av héljor och dammar
forsdmrar retention av finpartikulart mate-
rial (bade oorganiskt och organiskt) (Swan-
son et al. 1976, Swanson & Lienkaemper
1978, Bilby 1981, Bilby & Ward 1989, 1991).
Bilby och Ward (1991) redovisar en 50% lag-
re retention av sediment, och en 90% lagre
retention av finpartikulért organiskt mate-
rial efter avverkning jaAmfort med tidigare
opaverkade forhallanden. Risdammarnas
betydelse for retentionen av partikulért or-
ganiskt material framgar annu tydligare av
de resultat som Bilby (1981) redovisar fran
Hubbard Brook. | ett vattendrag dar dam-
marna togs bort 6kade arstransporten av par-
tikulart organiskt material med mer &n 500%.
Sma opaverkade skogsvattendrag med en hog
forekomst av LWD-material, héljor och ris-
dammar har normalt en mycket liten parti-
keltransport (Swanson et al. 1982).

Pa grund av att nedfallet av déd ved bade
upphdr for en tid och blir kraftigt reducerat
under en lang tid, forandras det nedfallna
vedmaterialet i vattendragen med avseende
pa mangd, typ och ackumulationshastighet
(Bisson et al. 1987, Andrus et al. 1988). | Ore-
gon undersokte Andrus et al. (1988) vedfore-
komsten i vattendrag dar skogen hade awer-
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kats 50 ar tidigare. De fann att huvuddelen
av LWD-materialet harérde fran den gamla
skogen och att det nya bestandet endast hade
bidragit med 14% av den totala méangden
LWD.

Det tillforda LWD-materialet fran den
uppvaxande skogen bestar dessutom i storre
utstrackning av l6vtradsmaterial &n materi-
al som tillfors fran gammal naturskog (Ralph
et al. 1994, Richmond & Fausch 1994). Vat-
tendrag med nedfall fran planterad och gall-
rad skog har ofta ocksd LWD-material med
en mindre diameter &n vattendrag omgivna
av naturskog pa grund av att traden i den
planterade och gallrade produktionsskogen
ar yngre an naturskogens trad (op cit.). Det-
ta innebar att materialet fran den uppvax-
ande produktionsskogen ar mera instabilt och
transporteras lattare nedstroms. Det hamnar
darigenom ofta ovanfér vattendragens lag-
vattenslinje (Ralph et al. 1994).

I medelstora vattendrag med en bredd
upp till 15 m kravs det pa nordliga latituder
en tidsperiod pa 50-100 &r innan LWD-till-
forseln nar den ursprungliga kvalitet och f6-
rekomstnivan (Bryant 1983, Grette 1985,
Long 1987, Andrus et al. 1988). | manga fall
sker ocksé en permanent férandring av LWD-
materialets storlekssammanséattning och typ
(trédslag), vilket leder till en lagre LWD-f6-
rekomst i vattendraget d&ven om skogen har
vuxit upp (Harmon et al. 1986).

Prognosmodeller for forekomsten av dod ved
i vattendragen efter avverkning

Flera modeller har utvecklats for att forut-
sdga LWD-minskningen med tiden efter av-
verkning (Swanson & Lienkaemper 1978,
Grette 1985, Heimann 1988, Murphy & Ko-
ski 1989). Modellerna ar huvudsakligen ba-
serade pd LWD-materialets nedbrytningshas-
tighet i vattendragen under opaverkade for-
hallanden och mangden LWD som produce-
ras av den uppvéaxande skogen. Exempelvis
har Grette (1985) i staten Washington utveck-
lat en modell som utgar fran att LWD-méang-
den minskar linjart med tiden efter avverk-
ning med en hastighet av ndgot mindre an
1% per ar. Enligt modellen forutspds LWD-
forekomsten vara 75% av den ursprungliga
nivan 50 ar efter avverkning. Med hjalp av
en annan modell har Heimann (1988) berak-
nat att LWD-nedfallet fran den uppvéaxande
skogen bildar stabila strukturer i vattendra-
gen forst efter 120 ar. | Alaska har Murphy

2:a genera-
tionens trad
=100
LWD producerat /
fore avverkning J
/ LWD produce-
7/  rat efter
avverkning
TTTi-i— T
0 50 100 150 200 250

Antal ar efter kalavverkning (utan skyddszoner)

Figur 11. Modellberaknad forekomst av grov
LWD (diameter >60 cm) i vattendrag i Alas-
ka efter avverkning i omraden dar skyddszo-
ner ej hade sparats langs vattendragen
(Murphy & Koski 1989).

och Koski (1989) tagit fram en exponentiell
modell som utgar fran en minskning med 1-
3% per ar, beroende pa vattendragens bredd
och lutning. Enligt denna modell kommer
mangden LWD att reduceras med 70% un-
der en 90 ars period efter avverkning, och med
hansyn till den uppvaxande skogens lang-
samma tillvaxt och produktion av LWD kom-
mer det i Alaska att ta mer an 250 ar innan
LWD-forekomsten nar de ursprungliga niva-
erna (Figur 11).

Trots att modellerna forutspar kraftiga
minskningar i LWD-férekomsten havdar Bil-
by och Ward (1991) att de tar otillracklig han-
syn till férandringarna i nedbrytningshastig-
heten och uttransporten av LWD-material
efter avverkning. Enligt Bilby och Ward
(1991) maste man ocksa ta hansyn till en for-
andrad artsammansattning och ett dkat 16v-
inslag hos den strandnéra skogen efter av-
verkning. Lovtradsmaterial bryts exempelvis
ned snabbare &n barrtrddsmaterial (Andrus
et al. 1988, Bilby & Ward 1991).

Paverkan pa vattendragens primarproduktion

Nar traden avverkas i vattendragens omgiv-
ning stimuleras den autoktona primarpro-
duktionen genom bade 6kad solexponering
och O6kat naringsutflode, samtidigt som inflo-
det av organiskt material fran terrestra kél-
lor minskar (Hansman & Phinney 1973,
Murphy & Hall 1981, Gregory et al. 1987).
Dominansen av heterotrofa naringskedjor
byts till en dominans av autotrofa narings-
kedjor under ett antal ar. Vid studier i Wash-
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ington fann Bilby och Bisson (1992) att 3/4
(300 gram/m2) av det arliga inflodet av orga-
niskt material till vattendrag i gammal skog
var tillfort (alloktont) organiskt material.
Endast 1/4 (100 gram/mz2) var sjalvproduce-
rat (autoktont) organiskt material. Motsva-
rande varden for vattendragsavsnitt belag-
na inom ett 7 &r gammalt hygge var 60, res-
pektive 175 gram/m2, dvs helt motsatta for-
hallanden med en dominans av autoktont
producerat organiskt material.

I de flesta fall 6kar primarproduktionen
och forekomsten av pavéaxtalger i vattendra-
gen de forsta 10-15 aren efter kalavverkning
(Hansman 1969, Brown & Krygier 1970, Lik-
ens et al. 1970, Hansman & Phinney 1973,
Lyford & Gregory 1975, Graynoth 1979, Web-
ster et al. 1983, Martin et al. 1985, Murphy
et al. 1981,1986, Noel et al. 1986). Forekom-
sten av vattenmossa minskar daremot efter
avverkning (Murphy & Hall 1981). Den lag-
re forekomsten av vattenmossa efter avverk-
ning beror framst pa att mossan missgynnas
av okat ljusinslapp, 6kad materialtransport
och instabilt bottenmaterial. Avverkningar i
vattendragens ovre delar paverkar i allméan-
het den akvatiska primarproduktionen mera
an avverkningar i vattendragens nedre de-
lar eftersom dessa redan innan avverkning
ofta &r mera exponerade for ljus (Gregory et
al. 1991). Det innebar ocksa att produktions-
okningen &r storre i sma vattendrag an i
medelstora vattendrag (Murphy & Hall 1981,
Gregory et al. 1989, 1991).

Den forhojda produktionen av pavaxtal-
ger &r positivt korrelerad till det 6kade ljus-
inslappet efter avverkning (Stockner &
Shortreed 1976, Bilby & Bisson 1992), och
avtar nar ny skog vaxer upp. Pavaxtalgernas
respons ar dock beroende av flera andra fak-
torer, bl a omradets geologi, naringsnivan i
vattendragen, vattentemperaturen, och i vil-
ken omfattning avverkningen och andra
skogsbrukséatgarder okar utflédet av sedi-
ment och naringsamnen till vattendragen.
Vid en begransad tillgdng pa naringsamnen
som fosfor och kvéave kan t ex 6kningen i pa-
vaxtalgférekomsten vara knappt méarkbar
(Shortreed & Stockner 1983). Shortreed och
Stockner (1983) redovisar for vattendrag i
British Columbia (Canada) en oférandrad f6-
rekomst av pavaxtalger efter avverkning,
trots en okad solinstrélning och férhsjd vat-
tentemperatur. Priméarproduktionen var en-
dast 20-30 mg C/m2 per dag. De anger fosfor-

begransning som trolig forklaring, eftersom
avrinningsvattnets fosforhalt var oférandrat
1&g efter avverkning. Forandringarna i pri-
marproduktionen kan ocksa begransas eller
forhindras av héga sedimenttransporter som
ger ett instabilt substrat och forsamrar ljus-
klimatet (Cooper 1993).

Artsammansattningen hos pavaxtalger-
na forskjuts fran dominans av kiselalger till
dominans av gronalger (Likens et al. 1970,
Martin etal. 1985, Lowe et al. 1986). Sarskilt
forekomsten av grona tradalger uppvisar en
kraftig 6kning efter avverkning (Lowe et al.
1986, Noel et al. 1986, Bilby & Bisson 1992).
Enligt Steinman och Mclntire (1987) ar dessa
alger speciellt gynnade av en 6kad méangd
direkt soljus. Okningen i hyggespéverkade
vattendrag ar ofta mest uttalad pa varen (Bil-
by & Bisson 1992). | naringsfattiga vatten-
drag okar dven férekomsten av kiselalger ef-
ter avverkning (Stockner & Shortreed 1976).

Markberedning av de avverkade ytorna
Okar uttransporten av naringsamnen och for-
starker eutrofieringseffekterna. Vid under-
sokningarna i finska Karelen noterade Holo-
painen och Huttunen (1992) en férhojd pro-
duktion av alger under de forsta aren efter
avverkning. Néar sedan den avverkade ytan
markbereddes tkade produktionen av alger
ytterligare ett steg. De forsta manaderna ef-
ter avverkningen dominerade endast nagra
fa arter, men antalet arter 6kade sedan grad-
vis och kulminerade efter markberedningen.
Artsammansittningen forandrades fran en
dominans av bade flagellater (Cryptophyce-
ae) (48%) och kiselalger (38%) till en domi-
nans av enbart flagellater (80%) direkt efter
avverkning. Efter markberedningen som ge-
nomfordes nagot ar senare erhélls en domi-
nans av gronalger (90%).

Flagellaterna ar vanliga i humésa vat-
ten och i likhet med guldalgerna (Chrysop-
hyceae) ar de anpassade till daliga ljusférhal-
landen (Holopainen & Huttunen 1992). De &r
fakultativt heterotrofa, dvs de kan utnyttja
organiskt material for sin tillvaxt och produk-
tion nér den tillgdngliga ljusmangden ar li-
ten, men gar over till autotrofproduktion nar
ljusmangden 6kar (op cit.).

Enligt Holopainen och Huttunen (1992)
berodde den 6kade férekomsten av Cryptop-
hyceae pé& en forhojd solexponering och en
Okad humushalt i vattnet direkt efter avverk-
ning. Néar sedan vattnets humushalt mins-
kade efter markberedning samtidigt som
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vattentemperaturen och halterna av narings-
amnen (kvave och fosfor) dkade, gynnades i
stallet forekomsten av gronalger. Humdsa
vatten med lagt pH-varde har ofta en liten
andel kiselalger (Holopainen & Huttunen
1992). Nar ljus- och ndringsmangden okar i
denna vattentyp gynnas darfor i forsta hand
andra algtyper an kiselalger.

Nar den nya skogen vaxer upp i vatten-
dragens omgivning minskar vattendragens
primarproduktion successivt till en 1agre pro-
duktionsniva. Detta beror pa att beskugg-
ningen och nedfallet av organiskt material
fran den uppvaxande skogen okar, samtidigt
som naringsinflodet fran hyggesytorna mins-
kar (Murphy & Hall 1981, Webster et al. 1983
och 1992).

Primarproduktionen och férekomsten av
pavaxtalger ar ofta forhojd i 20-30 ar efter
avverkning (Murphy & Meehan 1991, Webster
et al. 1992), men kan déarefter minska till en
niva som ar lagre an nivan innan avverkning
(Murphy & Meehan 1991). Minskningen be-
ror pa att den planterade skogen arjamngam-
mal och har stdrre krontdckning 6ver vatten-
draget an naturligt féryngrad skog (op cit.).

Paverkan pa vattendragens bottenfauna

Forandringarnai avrinning, sedimenttrans-
port, vattentemperatur, halten av naringsam-
nen och férekomsten av pavéxtalger kan bade
gynna och missgynna bottenfaunaproduktio-
nen. Storst betydelse har férandringarna i
sedimenttransporten och forekomsten av pa-
véxtalger. En 6kad sedimenttransport leder
till en minskad bottenfaunaproduktion med-
an en 6kad forekomst av pavaxtalger ofta sti-
mulerar produktionen av bottendjur (Murp-
hy et al. 1981, Murphy & Hall 1981, Haw-
kins et al. 1983, Murphy et al. 1986). | en del
fall kan en 6kad sedimenttransport maskera
effekterna av en o6kad primarproduktion
(Murphy et al. 1981), medan i andra fall kan
motsatsen galla. Hawkins et al. (1983) fann
exempelvis ett negativt samband mellan bot-
tenfaunans individtathet och andelen finse-
diment i bottensubstratet i skuggade vatten-
drag men gj i solexponerade vattendrag.

En forhdjd transport och deposition av
sedimentmaterial pa vattendragets botten
efter avverkning paverkar bade fodotillgang-
en och livsmiljon fér bottendjuren. Flera for-
fattare har visat att en kraftigt 6kad sedi-
menttransport och deposition minskar bot-
tendjurens individtathet, biomassa och art-

antal (Tebo 1955, Chutter 1969, Gammon
1970, lwamoto et al. 1978, Graynoth 1979,
Cooper 1987, 1993, Growns & Davis 1991,
1994). Speciellt missgynnade av en Okad
transport av oorganiskt sedimentmaterial ar
filtrerande bottendjur som vissa nattslandor
(Trichoptera), mossdjur (Bryozoa) och muss-
lor (Bivalvia), samt bottendjur med stora yt-
liga gélfilament, t ex dagslandor (Ephemer-
optera) (Cooper 1987). Aven férekomsten av
backslandor (Plecoptera) minskar medan f6-
rekomsten av faborstmaskar (Oligochaeta)
och fjadermyggor (Chironomidae) i vissa fall
kan 6ka (Graynoth 1979). Skadligast for bade
bottendjur och fisk ar i allménhet oorganis-
ka sedimentpartiklar i storleksintervallet 0,1-
3 mm (Iwamoto et al. 1978). Enligt Gammon
(1970) kan sedimenttransporter i intervallet
40-120 mg/l reducera bottenfaunans individ-
tathet med 25-60%. Effekterna &r beroende
av i vilken omfattning bottensubstratet for-
andras och hur lange sedimenttransporten ar
forhdjd. Growns och Davis (1994) har visat
att bottenfaunaférekomsten kan vara paver-
kad upp till atta ar efter avverkning.

Den forhojda produktionen av pavaxtal-
ger efter skogsavverkning gynnar daremot
flera bottendjursarter (Hawkins & Sedell
1981, Hawkins et al. 1982, Gregory et al.
1987). I allmanhet 6kar bade bottendjurens
individtathet och biomassa nér férekomsten
av pavaxtalger okar (Murphy et al. 1981,
Hawkins et al. 1982, Behmer & Hawkins
1986, Murphy et al. 1986, Wallace & Gurtz
1986). Bottenfaunans individtathet ar i regel
direkt relaterad till padvaxtalgernas biomas-
sa (Figur 12). Produktionsékningen beror
framst pa en okad fodotillgdng genom att alg-
biomassan 6kar, men ocksa pa att pavaxtal-
gerna har ett hogre proteininnehdll och ar
lattare att bryta ned an I6v och barr fran den
terrestra omgivningen (Triska et al. 1975).
Nar algerna dor 6kar dessutom fédokvalite-
ten pa vattendragens detritusmaterial (Haw-
kins & Sedell 1981, Murphy et al. 1981, Haw-
kins et al. 1982). Enligt Hawkins et al. (1982)
Okar aven den mikrobiella aktiviteten efter
avverkning, vilket sannolikt forhdjer det or-
ganiska materialets naringsvéarde ytterliga-
re ett steg.

Sarskilt under varen och forsommaren,
da pavaxtalgerna nar sin maximala biomas-
sa, Okar bottenfaunans individtathet. Under
denna period 6kar bland annat forekomsten
av fjadermygglarver kraftigt (Garman och
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Moring 1993). Senare under hdsten nar fja-
dermygglarverna har klackt ut kan dock in-
dividtatheten i en del fall minska s& kraftigt
att den blir lagre &n innan avverkning (op
cit.). Efter avverkning forandras i regel bot-
tenfaunans artsammanséattning pa sadant
satt att arter med kort livslangd och hog pro-
duktionspotential gynnas medan arter med
en lang livslangd och en lag produktionspo-
tential missgynnas.

Normalt domineras de mindre skogsvat-
tendragens bottenfauna av fragmenterande
bottendjur, t ex backslande- och nattslande-
larver (Cummins 1974, Vannote et al. 1980),
men nar skogen avverkas fram till vattendra-
gen Okar forekomsten av bottendjur som ar
hetare och samlare, t ex dagslande- och tja-
dermygglarver (Newbold et al. 1980, Hawkins
etal. 1982, Gurtz & Wallace 1984, Martin et
al. 1985, Wallace & Gurtz 1986). Fragmente-
rarna, som har en ettarig eller flerarig livs-
cykel, &ar detritusitare som lever av grovpar-
tikulart (>1 mm) organiskt material, oftast
nedfallande barr- och I6vmaterial fran om-
givningen (Gregory et al. 1987). Manga het-
are och samlare, vilka utnyttjar pavaxtalger
som fdda, har daremot korta livscykler och
ofta flera generationer under ett ar (Hynes
1970). Tack vare detta kan de snabbt koloni-
sera nya biotoper och utnyttja en 6kad fodo-
tillgdng (Hynes 1970, Wallace & Gurtz 1986).

Speciellt dagslandelarver med en kort ge-
nerationstid (t ex Baetidae och Caenidae)
uppvisar en tydlig koppling till en 6kad fore-
komst av pavaxtalger och instabila férhallan-
den. Exempelvis fann Wallace och Gurtz
(1986) att forekomsten av dagslandan Baetis
spp. 6kade kraftigt, upp till 20 ggr, i ett vat-
tendrag i sédra Appalacherna (USA) de for-
sta aren efter avverkning. | jamforelse med
en opaverkad referens hade de paverkade
vattendragen ocksé en 30 ggr hogre produk-
tion av pavéaxtalger. Aven férekomsten av
andra dagslandelarver 0kade efter avverk-
ning, t ex familjen Ephemerellidae, men 6k-
ningen var ej lika tydlig som for Baetis. Ana-
lys av dagslandelarvernas maginnehéll visa-
de att kiselalger var den dominerande fodan
och att larverna i det avverkningspaverkade
vattendraget hade upp till 2 ganger fler ki-
selalger i maginnehéllet jamfort med larver-
na i en opaverkad referens. Nar undersok-
ningen upprepades 5 ar senare hade produk-
tionen av Baetis minskat kraftigt, samtidigt
som algproduktionen hade minskat till en

<) 10-

Algbiomassa (mg askfri torrvikt/mz2)

Figur 12. Sambandet mellan bottenfaunans individtat-
het (tusental individer/m?) och biomassan (mg askfri torr-
vikt/m?) av pavaxtalger i vattendragsavsnitt omgivna av
gammal skog (kvadrater), skyddszoner (trianglar) och ka-
lavverkade ytor (cirklar). Vattendrag i Alaska med vat-
tendragsrang 2-4. n=54 lokaler. Ofyllda symboler repre-
senterar data fran 6arna Kuiu och Prince of Wales. Fyll-
da symboler representerar data fran 6arna Mitkof och
Chichagof. Datapunkterna ar medel av fyra prover for
bade bottenfauna och pavaxtalger. Linjens ekvation: log
(bottenfauna) = 0,76 log (algbiomassa) + 0,46, r2 =0,34,
P<0,001 (Murphy et al. 1986).

tiondel av tidigare véarden (Wallace et al.
1990). Minskningen berodde framst pa en
Okad beskuggning av vattendraget.

En 6kad férekomst av dagslande- och fja-
dermygglarver efter avverkning redovisar
ocksd andra forfattare (Erman et al. 1977,
Newbold et al. 1980 och Martin et al. 1985).
Newbold et al. (1980) noterade en hogre indi-
vidtathet av fjadermygglarver, dagsléandelar-
ver (t exBaetis spp.) och béackslandelarver av
Nemoura sp. i avverkningspaverkade vatten-
dragjamfort med referensvattendragen. Lik-
nande resultat redovisar Behmer och Haw-
kins (1986) fran studier i Utah (USA) dar de
jamforde bottenfaunaférekomsten i skugga-
de vattendragsavsnitt (61% krontackning)
med solbelysta avsnitt (4% krontéckning) i
samma vattendrag. De solbelysta avsnitten
hade en hogre medelbiomassa av fjadermyg-
gor och av dagslandor (Baetis spp. och Dru-
nella sp.) &n de skuggade avsnitten. De skug-
gade avsnitten hade dock en storre biomassa
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av knottlarver (Simulidae, Diptera). Med knott-
larverna undantagna var bottenfaunapro-
duktionen dubbelt s hog pa solbelysta av-
snitt jamfort med skuggade. Enligt Behmer
och Hawkins (1986) berodde den hdga pro-
duktionen pa en riklig forekomst av pavaxt-
alger och en darigenom forbattrad fodotill-
gang och fodokvalitet for bottendjuren.

Aven Haefner och Wallace (1981) redo-
visar en 6kad férekomst av dagsldndorna
Baetis spp. och Ephemerella spp. efter avverk-
ning. | deras studie 6kade ocksa forekomsten
av skalbaggen Oulimnius sp., nattslandan
Hydroptila sp., backslandanNemoura sp. och
tvavingar (Diptera) som Tipula spp., Perico-
ma sp. och knottlarver (Simulidae) efter av-
verkning. Daremot minskade individtatheten
hos backslandan Peltoperla maria som till-
hor gruppen fragmenterare (O'Hop et al.
1984). N&r undersokningen upprepades 10 ar
senare hade den avverkade ytan aterbesko-
gats av kvavefixerande I6vtrad och dominan-
sen av betande bottendjur hade 6vergatt till
dominans av fragmenterande bottendjur
(Webster et al. 1990). Speciellt forekomsten
av backslandan P. maria tkade nar andelen
16vtrad 6kade (op cit.).

Den uppvéxande hyggesvegetationen
producerar i manga fall ett mera lattnedbryt-
bart och naringsrikt I6vmaterial &n den gam-
la skogen, vilket kan paskynda atergangen
till heterotrof produktion och ett fragmente-
rardominerat bottenfaunasamhalle. Detta
styrks av de resultat Stout et al. (1993) redo-
visar dar den totala produktionen av frag-
menterare var hogre i hyggespaverkade vat-
tendrag med lI6vuppslag (11-arig I6vskog) 4n
motsvarande produktion i opaverkade vatten-
drag omgivna av gammal 16vskog. Biomas-
san hos de fragmenterande bottendjuren var
positivt korrellerad till den totala 16vméang-
den i vattendragen och vissa arter uppvisade
ocksa en signifikant korrellation till enskil-
da l6vtyper. Exempelvis var biomassan hos
nattslandan Pycnopsyche gentilis signifikant
korrelerad till méangden lattnedbrytbara 16v
(I6nnlév). Enligt Stout et al. (1993) har hyg-
gespaverkade vattendrag ofta ett Iovmateri-
al med hogre fodokvalitet och snabbare ned-
brytning pa grund av stoérre andel naringsri-
ka och lattnedbrytbara 16v. Nedbrytningen
paskyndas ocksa av en forhojd vattentempe-
ratur och hégre mikrobiell aktivitet.

Webster et al. (1990) redovisade tre or-
saker till férandringarna i bottenfaunasam-

hallet med tiden efter avverkning; 1) ett 6kat
inflode av organiskt material fran omgivning-
en, 2) en dkad fodokvalite hos det alloktona
materialet, 3) en minskad primarproduktion
pa grund av okad beskuggning av vattendra-
get. Trots att I16vfallsvolymen i vissa fall kan
vara aterstalld till 85% redan inom 7 ar efter
avverkning kan det dock ta upp till 20 ar in-
nan bottenfaunan har atergatt till en domi-
nans av fragmenterande bottendjur, (Webster
et al. 1990). Detta beror bland annat pa att
det tar lang tid innan forekomsten och reten-
tionen av partikulart organiskt material har
aterstallts i vattendragen efter avverkning
(op cit.).

Forandringarna i bottenfaunans artrike-
dom och diversitet efter avverkning har stu-
derats bara i nagra fa fall. I Californien fann
Newbold et al. (1980) att vattendrag, paver-
kade av 1-5 ar gamla avverkningar, hade lika
stort antal bottendjursarter som opéverkade
referensvattendrag. Daremot var bottenfaun-
ans diversitet (Shannons diversitetsindex)
signifikant lagre i de avverkningspaverkade
vattendragen. Den lagre diversiteten berod-
de pa en kraftig dominans av enskilda arter,
t ex dagslandan Baetis sp. och backslandan
Nemoura sp. efter avverkning. Liknande do-
minans av nagra fa arter direkt efter avverk-
ning har redovisats av flera andra forfattare
(Haefner & Wallace 1981, Hawkins et al.
1982, Stout et al. 1993). Aven Noel et al.
(1986) och Carlson et al. (1990) redovisar re-
sultat som indikerar att avverkningspéaver-
kade vattendrag kan ha lika stort artantal
som opaverkade vattendrag.

I norra Sverige har Olsson (1995) stude-
rat bottenfaunan i vattendrag med varieran-
de awerkningspaverkan (beskuggningsgrad)
och fann att bottenfaunans individférekomst
och artantal hade optimum vid olika beskugg-
ningsgrad i sma, respektive medelstora vat-
tendrag. | de sma vattendragen (vattendrags-
rang 1-2) hade bottenfaunan en optimal tat-
het och maximalt artantal vid en beskugg-
ningsgrad av 50-75%. | ndgot stOrre vatten-
drag (v-rang 3-4) var daremot bottenfaunans
tathet och artantal storst vid en beskugg-
ningsgrad av 25-50%, men i bada vatten-
dragskategorierna hade gruppen fragmente-
rare sin storsta tathet vid 50-75% beskugg-
ning. Paverkansgraden i Olssons studie ar
dock oklar eftersom den ej har tagit hansyn
till tiden efter avverkning och avverkningar-
nas omfattning annat 4n genom att mata be-
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skuggningsgraden. Dessutom har storre vat-
tendrag normalt en mindre beskuggnings-
grad an sméavattendrag, dven i opaverkat till-
stand.

Paverkan pa vattendragens fiskfauna

Skogsbrukets effekter pa vattendragens fisk-
fauna har framst studerats i Nordamerika.
Forskningen har varit koncentrerad till ett
mindre antal forskningsomraden i kontinen-
tens vastra och nordvastra delar. De vatten-
drag som har studerats ar huvudsakligen
mindre vattendrag (vattendragsrang 1-4),
nara kusten eller vattendrag belagna hégt
upp i de storre vattendragens kallfloden. Fle-
ra av vattendragen utgor reproduktionsom-
raden for havsvandrande laxfiskar. Exempel
pa fiskarter som har studerats ar havsvand-
rande laxarter som hundlax/chum salmon
(Oncorhynchus keta), silverlax/coho salmon
(Oncorhynchus kisutch), havsvandrande
regnbagsoring/steelhead trout (Oncorhyn-
chus mykiss) och havsvandrande malmaro-
ding/Dolly Varden (Salvelinus malma), samt
stromstationar regnbagsoring/rainbow trout
00ncorhynchus mykiss) och strupsnittéring/
cutthroat trout (Oncorhynchus clarki). Forsk-
ningen har visat att de mest betydelsefulla
paverkansfaktorerna for fiskbestdnden i sam-
band med skogsavverkning &r; 1) avrinning-
en, 2) vattenfarans stabilitet, 3) sediment-
transporten, 4) vattentemperaturen, 5) fore-
komsten och tillforseln av déd ved och 6) fis-
kens fodotillgdng. Paverkansgraden &r ock-
sa beroende av vilka fiskarter som berors. |
allménhet ar laxfiskar mindre toleranta én
exempelvis simpor och karpfiskar. Andra be-
tydelsefulla faktorer &r klimat, topografijor-
darter och utlakningen av naringsdmnen.
Ett av de forsta forskningsprojekt som
studerade effekterna av skogsavverkning pa
vattendrag och fiskbestand var Alsea Water-
shed Study som startade 1958. Alsea ligger
nara kusten i staten Oregon, USA. Resulta-
ten har sammanfattats av Hall et al. (1987).
Liknande studier har gjorts i norra Kalifor-
nien, USA (Burns 1972). Ett annat omrade
dar omfattande forskning har genomforts ar
Carnation Creek omradet i British Columbia,
Canada. Understkningarna startade 1970
och en sammanfattning av resultaten har
gjorts av Hartman och Scrivener (1990). Ef-
fekterna av skogsavverkning och anlagda
skyddszoner har ocksé studerats i sydostra
Alaska. Resultat fran dessa studier har bl a

redovisats av Heifetz et al. (1986), Johnson
et al. (1986), Murphy et al. (1986, 1987) och
Thedinga et al. (1989). En omfattande forsk-
ning rorande fisk, skogsavverkning och
skyddszoner har dessutom genomforts i Kas-
kadbergen (Cascade mountains) pa gransen
mellan Oregon och Washington i USA. Re-
sultaten fran dessa studier har sammanfat-
tats av Gregory et al. (1987). Dessutom har
Gibbons och Salo (1973) i en litteraturdver-
sikt redovisat skogsbrukets paverkan pa fisk-
bestanden i vastra USA och Canada. Flera
av de ovanstaende resultaten har redovisats
i en omfattande symposieskrift rorande inte-
raktioner mellan skogsbruk och fisk (Salo &
Cundy 1987).

Forskningsresultaten som redovisades i
slutet pd 1960-talet indikerade nastan enbart
negativa effekter av kalavverkning (Hall &
Lantz 1969, Lantz 1971), men senare ars
forskning har visat en mer varierad bild dar
avverkningarna under vissa forhallanden, i
varje fall temporért, kan ha gynnsamma ef-
fekter pa vattendragens fiskbestdnd. Nar
bottenfaunaproduktionen har dkat i vatten-
dragen efter avverkning har ocksa fiskens
fodotillgédng 6kat och darmed har aven fiskens
tillvéxt och produktion 6kat (Bisson & Sedell
1984, Murphy et al. 1986). Fisktillvaxten har
i vissa fall ocksa gynnats av en forhojd vat-
tentemperatur i vattendragen (Hartman 1988,
Holtby 1988, Thedinga et al 1989). Vid stdrre
forhojningar av vattentemperaturen eller nar
sedimenttransporten har tkat kraftigt efter
avverkning har dock fiskproduktionen mins-
kat (Ringler & Hall 1975, Graynoth 1979,
Scrivener & Brownlee 1982, Tschaplinski &
Hartman 1983, Bisson & Sedell 1984, Hall et
al. 1987, Hicks et al. 1991b). En minskad fisk-
produktion har ocksd konstaterats vid mins-
kad forekomst av dod ved (LWD-material) och
en minskad vattendragsstabilitet efter av-
verkning (Tschaplinski & Hartman 1983,
Koski et al. 1984, Hartman et al. 1987, Bis-
son et al. 1987).

Effekter av forhdjda sedimenttransporter

I Alsea Watershed, Oregon, minskade fore-
komsten av silverlax och strupsnittéring nar
transporten av partikulart oorganiskt mate-
rial 6kade upp till fyra ganger under de for-
sta aret efter avverkning (Hall & Lantz 1969,
Moring & Lantz 1975, Hall et al. 1987). Spe-
ciellt 6ringen paverkades mycket negativt och
minskade till en tredjedel av tidigare fore-

43



Bjorn Bergquist

komst (Figur 13). Den lagre dringtatheten
kvarstod hela studieperioden efter avverk-
ning (10 ar) beroende pa att htga sediment-
transporter hade minskat lekbottnarnas per-
meabilitet och darmed forsamrat fiskens
reproduktionsmojligheter (Hall et al. 1987).
Forekomsten av lax och 6ring var dock ofor-

NEEDLE BRANCH
Kalavverkat omrade
utan skyddszoner

5 DEER CREEK 30% av ytan avverkad,
g 1500 skyddszoner sparade ladngs vattendraget

@ 1000

o
(=t
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Aois Sropgm 88 o0

1000r FLVNrjJ CREEK Referensomrade

1962 63 64 69 66 67 66 69 70 71 72 73 74 75 76

Perioden fore Perioden efter avverkning
avverkning

Figur 13. Antal strupsnittéringungar (0+) i tre vattendrag
i Alsea watershed (Oregon) under opaverkade forhallan-
den, samt efter avverkning med och utan skyddszoner. Ho-
risontella linjer anger medelvarden for perioden fore, res-
pektive efter avverkning (Hall et al. 1987).
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andrad i referensvattendraget och dar skydds-
zoner hade sparats. Aven Scrivener & Brown-
lee (1989) redovisar en kvarstdende paver-
kan pa fiskens lekbottnar p& grund av for-
hojda sedimenttransporter upp till 10 ar ef-
ter avverkning.

En lagre forekomst av 6ring pa grund av
forhojda sedimenttransporter redovisar ock-
s& Ahvonen och Jutila (1996). Efter avverk-
ning och skyddsdikning var éringférekomsten
50% lagre an i opaverkade vattendrag. En-
ligt Jutila (1996) berodde detta framst pa for-
hdjda transporter av sandmaterial och en for-
sdmrad 6verlevnad hos rommen i lekbottnar-
na. Aven Degerman och Sers (1995) redovi-
sar en lagre reproduktionsframgang for 6ring
i avverkningspaverkade vattendragsavsnitt
jamfort med opaverkade.

Ett stort antal studier har gjorts betraf-
fande hur fiskens lekbottnar paverkas av en
Okad sedimenttransport (Wicket 1958, Cor-
done & Kelley 1961, Karr & Schlosser 1978,
Berkman & Rabeni 1987). En 6kad sedimen-
tation och igenséttning av fiskens lekbottnar
leder till en férsdmrad o6verlevnad hos rom
och yngel hos laxfiskar (Wickett 1958, Cor-
done & Kelley 1961, Hall & Lantz 1969, Mo-
ring & Lantz 1975, Moring 1982, Everest et
al. 1987, Olsson och Persson 1988, Scrivener
& Brownlee 1989). Sarskilt finsediment, som
ofta bestéar av lerpartiklar (0,005-0,1 mm) el-
ler sand (0,1-2 mm), har en férédande effekt
pa funktionen hos fiskens lekbottnar (Iwa-
moto et al. 1978). | laboratorieforsok har man
visat att nar andelen finsediment (partiklar
<2-6 mm) i lekgruset 6verstiger 10% mins-
kar utklackningen av yngel drastiskt (Figur
14), och vid 40% inblandning &r rom- och yngel-
Overlevnaden endast omkring 10% (Bjornn &
Reiser 1991). Liknande resultat redovisar
Olsson och Persson (1988). De fann att nar
andelen sand i substratet uppgick till 20% var
rom- och yngeldverlevnaden endast 28%.

Den forhojda sedimenttransporten pa-
verkar tva viktiga egenskaper hos bottenma-
terialeti fiskens lekbottnar; permeabiliteten
och storleken pa halrummen i bottenmateri-
alet. Bottenmaterialets permeabilitet har
betydelse for tillférseln och borttransporten
av syre, koldioxid, ammoniumkvéve och an-
dra &mnen i rommens och ynglens &mnesom-
sattning (Wickett 1958). | regel foreligger det
ett positivt samband mellan bottenmateria-
lets medelpartikelstorlek och porvattnets syr-
gashalt i lekbottnarna (Scrivener & Brown-
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Andel (%) finsediment

Figur 14. Andel (%) utklackta laxfiskyngel i
relation till andelen finsediment (<2-6 mm) i
lekbottenmaterialet (Bjornn & Reiser 1991).

lee 1989). Om halrummen i bottenmaterialet
ar for sma kan det ocksa forhindra eller for-
svara gulesacksynglens rorelse och uppkryp-
ning ur bottenmaterialet (Phillips 1971). Nar
forhojda sedimenttransporter kvarstar under
en langre tid och finsedimentet omlagras dju-
pare ned i fiskens lekbottnar erhalls langva-
riga och ibland permanenta effekter pa fis-
kens rom- och yngel6verlevnad (Hartman et
al. 1987). Hartman et al. (1987) och Bisson et
al. (1987) havdar att férandringar i lekbotten-
materialets sammansattning och stabilitet pa
grund av forhdjda sedimenttransporter nas-
tan alltid medfor en minskad fiskforekomst i
vattendragen. Speciellt géller detta vatten-
drag med stora flodesvariationer (Scrivener
& Brownlee 1989).

Effekter av forhojda vattentemperaturer

Forhojda vattentemperaturen efter avverk-
ning kan O0ka dodligheten hos kallvattenfis-
kar som lax och 6ring (se avsnittet om tem-
peraturtolerans). Dessutom kan fiskens till-
vaxt paverkas (bade negativt och positivt) av
forh6jda vattentemperaturer (Edwards et al.
1979, Holtby 1988). Holtby (1988) fann ex-
empelvis att tillvaxten hos 1-ariga eller ald-

re coholaxar minskade samtidigt som tillvax-
ten hos arsungarna forbattrades nar vatten-
temperaturen i genomsnitt steg 1-3 grader
under sommaren efter avverkning.

En férhojd vattentemperatur kan dess-
utom orsaka langsiktiga forandringar i fis-
kens livscykel nar temperaturen blir forhdjd
aret runt eller under vinterhalvaret, vilket
studierna i Carnation Creek har visat (Hart-
man 1988, Holtby 1988, Holtby & Scrivener
1989, Hartman & Scrivener 1990). Studier-
na i Carnation Creek (kustmynnande vatten-
drag i sydvéastra Canada) identifierade fem
distinkta forandringar i laxfiskarnas (lax och
oring) livscykel som var relaterade till tem-
peraturhdjningen. De foérandringar som no-
terades var 1) accelererad embryoutveckling
och en tidigare yngelklackning, 2) st6rre stor-
lek hos arsynglen pa grund av langre tillvaxt-
period, 3) battre vinteroverlevnad tack vare
en storre storlek, 4) fler och storre ettariga
smolt och farre tvdariga smolt, och 5) tidiga-
re utvandring av smolt, bade till &lder och
tidsperiod. Temperaturférandringarna i Car-
nation Creek efter avverkning resulterade i
en okad tillvaxt hos arsungar och en 6kad ut-
vandring av 1-ariga smolt (Hartman & Scri-
vener 1990). Pa grund av den dkade utvand-
ringen av 1-ariga 6ringsmolt fran Carnation
Creek minskade utvandringen av 2-ariga
smolt och darmed ocksd medelstorleken pa
de utvandrande 6ringsmolten. (Figur 15A, B).

Den okade utvandringen av ettariga
smolt och tidigare utvandringen av tvaariga
smolt till havet resulterade i en sémre Over-
levnad till vuxen fisk (Holtby 1988). Nettoef-
fekten av avverkningarna i Carnation Creek
har darfor varit en minskad atervandring av
lekfisk och en storre variation i atervandring-
en flera ar efter avverkning (Holtby & Scri-
vener 1989, Hartman & Scrivener 1990,
Tschaplinski 1996). | Carnation Creek var hu-
vuddelen av temperaturens paverkan pa fisk-
bestadndet kopplad till en férandrad tempe-
raturregim med relativt sméa forandringar un-
der senvinter och var.

Forandringarna i temperaturregimen
kan ocksa paverka fisksamhéllets artsam-
mansattning genom att andra mer varmeto-
leranta arter &n laxfiskar gynnas (Karr &
Schlosser 1978, Murphy & Hall 1981, Schlos-
ser 1991, Olsson 1995). Aven férandringarna
i primar- (pavaxtalger) och sekundarproduk-
tionen (bottenfauna) kan paverka fisksamhal-
lets artsammansattning genom att vissa fis-
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Figur 15A. Antal utvandrande éringsmolt (regnbagsoring
och strupsnittéring) fran Carnation Creek 1971-87.

15 B. Medelstorlek hos utvandrande dringsmolt i Carna-
tion Creek 1971-87 (Hartman & Scrivener 1990).
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karter gynnas medan andra arter missgyn-
nas. Enligt Karr (1981) praglas paverkade
fisksamhallen av dominans av fodogeneralis-
ter (omnivorer) medan fodospecialister miss-
gynnas. Garman och Moring (1993) redovi-
sar resultat fran Maine (USA) som exempli-
fierar detta. De undersokte produktionen hos
tva karpfiskar fore och efter avverkning och
fann att produktionen av fodogeneralisten
Semotilus atromaculatus (creek chub) dkade
efter avverkning samtidigt som produktionen
av fodospecialisten Rhinichthys atratulus
(blacknose dace) minskade under samma pe-
riod.

Effekter av en 6kad primarproduktion

I havspaverkade omréden dar temperaturfor-
andringarna efter avverkning ar relativt sma
kan en 6kad solinstralning och 6kad produk-

tion av pavaxtalger stimulera produktionen
av bottendjur och darmed &ven fiskproduk-
tionen genom att fiskens fodotillgang okar
(Scrivener & Andersen 1984, Grant et al.
1986, Beschta et al. 1987). | Kaskadbergen
som ligger néra stillahavskusten i Oregon
Okade exempelvis produktionen av strupsnitt-
oring efter avverkning, sarskilt i hogt belag-
na vattendrag med en brant gradient (Murp-
hy et al. 1981, Murphy & Hall 1981, Bisson
& Sedell 1984, Gregory et al. 1987). En 6kad
fodotillgdng ansags vara den primara orsa-
ken till 6ringens hogre produktionsniva ef-
tersom bottenfaunans individtathet 6kade
efter avverkning. Exempelvis 6kade férekom-
sten av fjddermygglarver (Chironomidae) och
dagslandor (Ephemeroptera, Baetidae) efter
avverkning. Bada grupperna utgor viktiga by-
tesdjur for fisken. Avverkningen ansags ock-
s& oka fodotillgangligheten for fisken, efter-
som bade dagslandelarver och fjadermygglar-
ver ar bottendjur som ofta forekommer som
driftfauna (Wilzbach & Hall 1985, Wilzbach
et al. 1986). | forsta hand gynnas produktio-
nen av arsungar hos 6ring och lax av en 6kad
fodotillgang, eftersom 6kningen i bottenfaun-
ans individtathet &r mest uttalad under som-
maren (Murphy et al. 1981, 1986).

Dessa gynnsamma effekter med forhojd
fiskproduktion har dock i regel varit kortli-
vade och upphdort nagra ar efter avverkning.
Nar skogen sluter sig dver vattendraget sa
minskar fiskproduktionen igen. Ofta ar fisk-
produktionen forhéjd bara under en 10-15 ars
period (Murphy et al. 1981, Hawkins et al.
1983, Wilzbach et al. 1986). Enligt Wilzbach
(1989) foreligger ett omvant forhallande mel-
lan strandvegetationens alder och éringpro-
duktionen, vilket innebar att nér skogen blir
aldre s minskar vattendragens produktions-
formaga. Detta géller speciellt barrtradsbe-
standen som har ett naringsfattigt och svar-
nedbrytbart nedfallsmaterial (op cit.). | Skott-
land dar omfattande barrskogsplanteringar
(huvudsakligen gran) har genomférts har
fiskproduktionen minskat i manga vatten-
drag nar barrskogen har vuxit upp och slutit
sig runt vattendraget (Mills 1967, 1969,
Smith 1980, Egglishaw 1985). Enligt Smith
(1980) skuggar dock en planterad granskog
vattendragen i betydligt stérre omfattning an
vad en naturskog gor.

Vattendrag med liten beskuggning har
ofta en hogre produktion av bottendjur och
arsungar av fisk an kraftigt skuggade vat-
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tendrag (Murphy & Hall 1981, Hawkins et
al. 1983, Bisson & Sedell 1984, Murphy et al.
1986, Wilzbach 1989, O'Grady 1993). Vid un-
dersdkningar i Irland fann exempelvis O'Grady
(1993) att vattendragsavsnitt med mycket
tata bestadnd av 16vtrad och buskar hade en
lagre tathet av lax- och éringungar an i min-
dre beskuggade vattendragsavsnitt. Enligt
O’'Grady var fiskforekomsten negativt korre-
lerad till langden pa de beskuggade vatten-
dragsavsnitten. Den lagre fiskférekomsten
ansags bero pa en lagre fodotillgang, efter-
som bottenfaunaférekomsten var lagre pa
dessa avsnitt.

I omraden med kontinentalt klimat, dvs
varma somrar och kalla vintrar, har man déar-
emot ej erhallit samma positiva korrelation
mellan 6kad primarproduktion och 6kad fisk-
produktion (Platts & Nelson 1989). Platts och
Nelson (1989) studerade fiskférekomsten i
vattendrag med varierande krontackning och
solinstrélning i mellanvastern i USA och kon-
staterade att fiskbiomassan var negativt
korrelerad till mangden infallande ljus. |
Sverige undersokte Olsson (1995) forekom-
sten av backréding, elritsa och 6ring i vat-
tendrag med varierande beskuggning och
fann att tatheten av backrdoding hade en po-
sitiv korrelation till en hégre beskuggnings-
grad i de mindre vattendragen. For elritsa
erhdlls motsatt resultat med en hogre fore-
komst pa avsnitt med liten beskuggning.
Oringtatheten var mer oberoende av beskugg-
ningsgraden och uppvisade ett monster med
hog tathet bade pa kraftigt skuggade och sol-
belysta vattendragspartier. Denna tathetsfor-
delning berodde pa att tatheten av arsungar
var hdg pa lokaler med liten beskuggning
medan foérekomsten av aldre fisk var storst i
kraftigt beskuggade vattendrag.

Skillnaderna mellan omraden med kust-
klimat och kontinentalt klimat beror sanno-
likt pa att i omrédden med kalla vintrar och
varma somrar begréansas fiskférekomsten i
storre utstrackning av vattentemperaturen
(s&val sommar som vinter) &n av vattendrag-
ens priméarproduktion. De positiva effekter-
na av en tkad fodotillgdng motverkas av de
negativa effekterna av hoga, respektive laga,
vattentemperaturer.

sommarhalvéaret. | syddstra Alaska har ex-
empelvis flera undersdkningar redovisat en
Okad produktion av laxungar under sommar-
halvaret de forsta aren (1-12 ar) efter avverk-
ning, men pa grund av en forsamrad vinter-
Overlevnad minskade trots detta mangden
utvandrande smolt jamfort med opaverkade
vattendrag (Johnson et al. 1986, Koski et al.
1984, Murphy et al. 1986). Enligt Murphy et
al. (1986) 6kade produktionen av laxungar i
vattendrag dar forekomsten av pavaxtalger
och bottenfauna tkade kraftigt efter avverk-
ning. Den férsdmrade vinterdverlevnaden var
kopplad till en minskad tillgang pa vinter-
standplatser i vattendragen efter avverkning
(Koski et al. 1984, Murphy et al. 1984, 1986,
Heifetz et al. 1986). Exempelvis minskade
forekomsten av holjor med dverliggande skydd
i form av tradstammar, samt férekomsten av
Overhangande strandbankar (op cit.). Prov-
fisken som genomfdrdes vintertid visade att
laxungetatheten under vintern var positivt
korrelerad till mangden déd ved (LWD) i vat-
tendragen (Figur 16). | opaverkade omraden
med gammal skog begréansades fiskproduk-
tionen av en 1&g primarproduktion under
sommaren, men vinteréverlevnaden var god
tack vare en riklig tillgang pa vinterstand-
platser (Koski et al. 1984). Individtatheten
hos den aldre fisken var i allméanhet positivt
korrelerad till mangden déd ved i vattendra-
gen (Murphy et al. 1986, Thedinga et al. 1989).
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Aven om vattendragen ligger kustniara kan
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fekterna av en tkad fiskproduktion under

Figur 16. Tatheten av laxungar (coho salmon) under vin-
terhalvaret i vattendrag i sydostra Alaska i relation till
mangden (m3) dod ved (LWD) i vattendragen (Murphy et
al. 1984).
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En forlust av vinterstandplatser och for-
samrad vinterdverlevnad hos saval ungar
som aldre fisk efter avverkning har aven kon-
staterats i Canada (British Columbia) och i
Oregon i nordvastra USA (Tschaplinski &
Hartman 1983, 1986, Scrivener & Anderson
1984, Bisson et al. 1987). Foérandringarna i
vinterdverlevnaden har ofta varit langlivade
och kvarstatt en mycket lang tid efter avverk-
ning (35-50 ar), trots att ny skog har vuxit
upp (Bisson et al. 1987, Hall et al. 1987). Ko-
ski et al. (1984) och Bisson et al. (1987) hav-
dar att destabiliseringen av vattendragen och
forlusten av vinterstandplatser férmodligen
ar den viktigaste orsaken till en minskad fisk-
forekomst efter avverkning i nordligt belag-
na vattendrag. Speciellt uttalad har bristen
pa stadndplatser varit nar vattendragen har
rensats fran tradmaterial efter avverkning
eller nar det befintliga tradmaterialet (LWD)
har transporterats bort av en 6kad vattenfo-
ring. | vattendrag dar hyggesrensningar har
genomforts har fiskférekomsten ofta varit 1ag-
re &n i orensade vattendrag oavsett om rens-
ningarna hade gjorts selektivt eller ej (Doll-
off 1986).

Jordbrukets paverkan

| jordbrukslandskapet har atgarder som sj6-
sankning, utdikning, drénering och kanali-
sering kraftigt reducerat vatmarks- och ve-
getationsforekomsten langs vattendragen
(Moller 1984, Allan & Flecker 1993, Krug
1993, Allan 1995). | Kavlingeans vattensys-
tem i Skane har t ex odling och dranering
medfort att ca 84% av vatmarkerna i ans av-
rinningsomrade har forsvunnit sedan odlings-
verksamheten bérjade under 1800-talet (Wolf
1956). Totalt for hela Sverige berdknas ca 600
000 ha torvmark ha dikats for jordbrukets
odlingsverksamhet. | s6dra Sveriges slattbyg-
der ar det ej heller ovanligt att mer an 50%
av akermarken ar tackdikad (Andersson
1986). Elimineringen av vegetationen langs
vattendragen och markdréaneringen har till-
sammans med det intensiva dkerbruket med-
fort en forandrad avrinning, en 6kad uttran-
sport av sediment och ndringsémnen, samt
hogre vattentemperaturer pa sommaren och
lagre pavintern (Karr & Schlosser 1978, Sch-
losser & Karr 1981, Schlosser 1991,Vought
et al. 1991, 1994, Allan & Flecker 1993).

Paverkan pa avrinning

Genom den effektiva draneringen har de jord-
brukspaverkade vattendragen en snabb av-
rinning och stora fluktuationer mellan hog-
och lagvattensavrinning (Schlosser 1991). De
stora skillnaderna mellan 13g- och hdgvatten-
floden medfor ett instabilt bottensubstrat i
vattendragen (op cit.). Draneringen medfor
ocksa att endast en mindre del av nederbor-
den bildar grundvatten som sedan successivt
kan avrinna till vattendragen. Draneringen
av dkermarken sanker dessutom grund-
vattennivan i vattendragens omgivning och
darmed férsamras bade markens denitrifika-
tionskapacitet och vattentillgangen for even-
tuell kvarvarande strandvegetation under
sommarhalvaret (Karr & Schlosser 1978, An-
dersson 1986, Allan & Flecker 1993).

Paverkan pa utflodet av naringsamnen (kvéve
och fosfor)

Det omfattande naringslackaget fran den
brukade (och godslade) jordbruksmarken ut-
gor ett stort problem for saval sjoar och vat-
tendrag som kustnara marina miljéer. Ut-
lackaget av fosfor fran akermark har exem-
pelvis berdknats utgbra 50% av den totala
fosfortillforseln till Ringsjoarnai Skéane (Ry-
ding 1984). Naringsdmnestransporten till
vattendragen sker bade via ytavrinning och
grundvattenavrinning. Huvuddelen (>70%)
av fosforn transporteras till vattendragen
bunden till fina lerpartiklar och tillférs déar-
for vattendragen huvudsakligen via mark-
erosion och ytavrinning under perioden vin-
ter-var i samband med hdga fléden och otja-
lad mark (Cooper et al. 1987a, b, Sharpley &
Smith 1990, Ekholm et al. 1991, Vought et
al. 1994). Majoriteten av kvavet (>80%) trans-
porteras daremot till vattendragen i 16st form
som NO3-N via ytligt grundvatten (Sharpley
& Syers 1981, Jansson et al. 1991, Vought et
al. 1991, Simmons et al. 1992).

Kvave- och fosforforluster i storleksord-
ningen 20-30 kg N/ha och ar, respektive 0,3-
0,5 kg P/ha och ar, ar vanligt forekommande
i svenska jordbruksomraden (Andersson
1986). Markens kvaveutlakning regleras av
avrinningens omfattning och férdelning un-
der aret, samt mangden nitrat i marken. |
sbdra Sverige sker en stor del av naringsam-
nestransporten under vintern da bade neder-
bérd och avrinning &r hoég (op cit.). Under
denna period ar ocksd avrinningsvattnets
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kvéavehalt storst eftersom vaxtnaringsforlus-
terna generellt 6kar med avrinningen. Latta
sandjordar anses allméant férlora mera kva-
ve an lerjordar (Andersson 1986).

En kvaveutlakning pd mer an 30 kg N/
ha och ar motsvarar i regel en nitrathalt som
Overstiger halsogransvardet 11,3 mgNO3-N/
1. Sarskilt i omradden med sandjordar, hog
avrinning och intensivjordbruksdrift kan det
forekomma mycket héga nitrathalter i avrin-
ningsvattnet. | sédra Sverige har exempelvis
nitrathalter upp till 22 mg/l uppmatts (An-
dersson 1986)

Péverkan pa markerosion

En stor betydelse for naringslackaget fran
jordbruksmarken har markerosionen. | jord-
bruksomraden med intensivt akerbruk kan
bade mark- och stranderosionen vara omfat-
tande. Undersdkningar i England indikerar
att 5% av jordbruksarealen ar utsatt for ero-
sion varje ar, och att vissa ar kan den berdor-
da arealen vara sa hog som 15% (Morgan
1992). Enligt Morgan (1992) har erosions-
kansliga omraden ofta en arlig uttransport
av 1-5 ton/ha. Liknande resultat har redovi-
sats for sydsvenska jordbruksmarker (Al-
strom & Bergman 1988, Alstrom & Akerman-
Bergman 1991). De viktigaste faktorerna i
erosionsprocessen ar markens lutning, mar-
kens erosionskéanslighet, intensiteten i sno-
smaltning och regn, samt graden av vegeta-
tionstackning (Clinnick 1985). Lerjordar &r i
regel mer erosionsbenagna 4&n manga andra
jordarter (Alstrom & Bergman 1988). Mar-
kerosionen utgor ett betydande bidrag till det
forhdjda utlackaget av naringséamnen. Sar-
skilt fosforforlusterna ar kopplade till en t6kad
markerosion. Markerosionen ar beroende av
ytavrinningens intensitet och markytans
erosionsbenégenhet.

Paverkan pa miljokvalitet och biologisk
mangfald

Utflédet av naringsdmnen och sedimentma-
terial fran jordbruksmarken forsamrar vat-
tendragens vattenkvalitet. Enligt en lands-
omfattande studie i USA svarade indirekta
fororeningar fran jordbruksomraden for 64%
av de observerade férsdmringarna i vatten-
dragens vattenkvalitet (Cooper 1993). De vik-
tigaste fororeningstypernavar férhojda sedi-
menttransporter, samt foérhojda halter av be-
kdmpningsmedel, naringsdmnen och 16st or-
ganiskt material.

Forhojda halter av bekdmpningsmedel
(insekts- och vaxtgifter) innebar risk for akut-
toxiska effekter och subletala effekter pa fisk
och bottendjur. En hoég sedimenttransport
missgynnar bade fauna och flora eftersom den
resulterar i ett 18st och instabilt bottensub-
strat som standigt omlagras via erosion och
sedimentation. Exempelvis begrénsas pro-
duktionen av alger och bottenfauna av det in-
stabila bottensubstratet (Cooper 1993). Sedi-
mentomlagringen forstor dessutom fiskens
lekbottnar, vilket gor att bottenlekande fisk-
arter drabbas av reproduktionsstérningar (op
cit.). Det 6kade utflodet av sediment och na-
ringsdmnen okar forekomsten av rotad hdg-
re vegetation som bladvass och kaveldun i
vattendragen. Igenvéxningen leder i sin tur
till en 6kad syrgastaring, samt en minskad
vattenhastighet och darmed ytterligare en
forhdjd sedimentation av transporterat ler-
material (Wade 1996). Pa grund av den sank-
ta vattenhastigheten hojs ocksa vattennivan
i vattenfaran och den narliggande marken,
vilket 6kar dversvamningsfrekvensen och
behovet av rensning (op cit.).

Pa grund av den férsamrade vattenkva-
liteten och de redovisade forandringarna i
bottensubstratet &r den semi-akvatiska och
akvatiska faunans mangfald och produktion
ofta kraftigt reducerad i odlingslandskapets
vattendrag (Karr& Schlosser 1978, Allan &
Flecker 1993, Cooper 1993, Allan 1995). Bris-
ten p& buffrande strandmiljéer i form av vat-
marker och tradbevuxna strandzoner forstér-
ker dessutom effekterna av féroreningarna.
Enligt Cooper (1993) ar anlaggning av
skyddszoner den mest kostnadseffektiva at-
garden for att skydda den biologiska mang-
falden i vattendragen.

Kumulativa effekter

Med kumulativa effekter avses den samlade
paverkan som fler olika aktiviteter inom av-
rinningsomrédet har givit upphov till. Sma
effekter i flera mindre avrinningsomraden
kan t ex ackumuleras till stora effekter ned-
stroms i vattensystemen och i manga fall be-
ror effekterna pa en forlust av funktionella
strandmiljéer som strandskogar och vatmar-
ker (Preston & Bedford 1988). P& grund av
att effekterna ackumuleras under en lang tid
ar de daligt studerade. Det rader darfor en
brist pa kunskap om de kumulativa effekter-
nas omfattning och betydelse foér flora och
fauna.
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Enligt Beanland et al. (1986) kan kumu-
lativa effekter uppsté pa foljande satt:

* Flera pa varandra féljande storningar kom-
mer sa tatt i tiden att aterhamtning ej hin-
ner ske.

e Stdrningarna overlappar varandra i rum-
met eller upptrader sd nara varandra att
effekterna ackumuleras.

« Genom interaktioner (synergism) mellan fle-
ra olika storningar kan effekter uppsté som
bade kvalitativt och kvantitativt skiljer sig
fran de enskilda storningarna.

« Enskilda storningar kan medféra en kedja
av handelser som med tiden indirekt pa-
verkar vattendragen.

« Stérningarna medfoér sma gradvisa forand-
ringar som kan vara tilltagande eller avta-
gande.

Chamberlin et al. (1991) identifierade foljan-
de fem huvudkategorier av kumulativa effek-
ter i samband med skogsavverkning.

1. forandringar i flédesregimen

2. destabilisering av vattendragens strand-
kanter

3. tkad erosion och transport av erosionsma-
terial

4. minskat infléde (framst LWD) och reten-
tion av organiskt material

5. forandringar i temperaturregimen

Kumulativa effekter har studerats speciellt
vad géller forandringar i flodes- och tempe-
raturregimen, samt erosion och sediment-
transport i vattendragen (Beanlands et al.
1986, Petersen et al. 1987, Preston & Bed-
ford 1988, Chamberlin et al. 1991, Franklin
1992). Det ar ként att kumulativa féréandring-
ar i vattentemperaturen kan féréandra fiskens
beteenden och habitatval (Baltz et al. 1987).
Effekter pd avrinning och sedimenttransport
medfér ofta allvarliga konsekvenser for den
stromlevande faunan (Chamberlin et al.

1991). Nar flera avverkningar berér ett av-
rinningsomrade ar det darfor viktigt att be-
akta de kumulativa effekterna d&ven om av-
verkningarna gors under en langre tidsperi-
od (t ex 10-15 &r). Ofta medfor ocksa flera pa
varandra foljande avverkningar i vattendrag-
ens bifloden en stérre paverkan pa huvud-
vattendraget an en enskild avverkning intill
huvudvattendraget.

Hydrologiska modeller for analys, utvar-
dering och prognos av kumulativa effekter ef-
ter skogsavverkningar har utvecklats av fle-
ra forfattare (Belt 1980, Klock 1985, Brandt
et al. 1988). Analys och utvardering av ku-
mulativa effekter kréaver ett stdrre geogra-
fiskt och tidsmassigt perspektiv an analysen
av enskilda effekter. Preston och Bedford
(1988) betonar behovet av att identifiera var-
deomréden och paverkansomraden (t ex en-
skilda vatmarker och avrinningsomraden) ur
ett landskapsperspektiv. De foreslar en me-
tod for utvardering av kumulativa effekter
utgdende fran tre grundlaggande funktioner
hos vatmarkerna; utjamning av flodesvaria-
tioner, upptag av sediment, metaller och n&-
ringsdmnen, samt funktionen som livsmiljo
och spridningskorridor for vaxter och djur.
Betraffande vatmarkerna foreslar de att sar-
skild vikt 1&aggs vid en funktionell klassifice-
ring av vatmarkerna och en utvardering av
vatmarkernas funktion ur ett landskapsper-
spektiv. Exempelvis bér man studera forhal-
landet mellan funktion och yta med avseen-
de pé& upptag av sediment och naringsamnen,
samt betydelsen som livsmiljo for vissa vat-
marksbundna arter. Av stor betydelse ar ock-
sd att studera forhallandet mellan funktion
och belastning. Enligt Preston och Bedford
(1988) analyseras kumulativa effekter bast
genom att studera betydelsen av vatmarks-
forlusterna for vattendragens produktion och
biologisk mangfald.
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Skogsavverkningar i form av kalhyggen har generellt 6kat avrinningen i vat-
tendragen och medfért mer uttalade flodestoppar. Avrinningen har vanligtvis
varit forhojd tills ny skog har etablerats, dvs under en period av 20-30 ar. Den
forhojda avrinningen har aven okat erosionen och materialtransporten i vat-
tendragen. Dessutom har avverkningarna okat utlakningen av naringsamnen
och paverkat vattendragens vattentemperatur sa att forhojningar har erhal-
lits sommartid medan sankningar har férekommit vintertid. Den 6kade solin-
stralningen och naringstillgangen efter avverkning har ocksa okat forekom-
sten av pavaxtalger i vattendragen. Andra effekter som har registerats efter
avverkning ar en minskad tillférsel av partikulart organiskt material som
I6v, barr och dod ved. Nedfallet av I6v och barr i regel aterstallt inom en 30
arsperiod, men det kan ta mellan 50 och 200 ar innan forekomsten av dod ved
har natt de ursprungliga nivaerna i vattendragen.

Den rikliga forekomsten av pavéxtalger efter avverkning har aven paver-
kat forekomsten av bottenfauna och fisk.Genomforda studier har visat botten-
faunans individtathet okar efter avverkning och att bottenfaunans artsam-
mansattning forandras sa att arter beroende av lévmaterial ersatts av arter
som lever av pavaxtalger. Vanligtvis sker dock inga storre forandringar i det
totala antalet arter. Den Okade forekomsten av bottendjur efter avverkning
har i en del fall ocksa medfort en dkad fiskforekomst, t ex har forekomsten av
lax- 6ringungar 6kat under sommaren. Produktionsékningen under sommar-
halvaret har dock i regel motverkats av brist pa lampliga standplatser for
fisken under vintern, ofta pa grund av en minskad férekomst av dod ved efter
avverkning. Nar avverkningarna har orsakat en 6kad vattentemperatur eller
Okad sedimenttransport i vattendragen har dodlighet hos rom, yngel och vux-
en fisk i regel Okat.

Aven ijordbrukslandskapet har markanvandningen forandrat avrinning-
en och fororsakat mer uttalade flédestoppar. Dessutom har elimineringen av
vatmarker och den intensiva odlingsverksamheten kraftigt 6kat uttranspor-
ten av sediment och naringsdmnen och medfort en eutrofiering av vattendrag,
sjoar och hav.

Nar flera brukningsatgarder genomfors inom ett och samma avrinnings-
omrade kan det uppsta kumulativa effekter. Flera mindre effekter i omradets
ovre delar kan ackumuleras till storre effekter nedstréms med allvarliga kon-
sekvenser for den stromlevande faunan. Sarskilt uttalade ar effekterna vid
forandringar i vattendragens flodes- och temperaturregim, samt férandring-
ar i erosionsforhallanden och transport av erosionsmaterial.
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Strandmiljéernas betydelse och funktion som

skyddszoner

Strandmiljéernas héga biologiska méang-
fald och stora ekologiska varden i landska-
pet ar starka argument for att dessa miljoer
bor bevaras eller restaureras. Aven deras sto-
ra betydelse for vattendragen som buffert el-
ler skydd mot olika typer av paverkan talar
for detta. Strandmiljoernas funktion som
skyddszoner utgdr ofta en forutsattning for
att kunna bevara eller aterstalla vattendrag-
ens funktion och biologiska mangfald.

I princip skall skyddszonerna omfatta all
strand- och vatmarksvegetation intill vatten-
dragen och en del av fastmarksvegetationen,
dvs hela ekotonen mellan den akvatiska och
terrestra miljon. Zonernas bredd och areella
omfattning begransas dock ofta av ekonomis-
ka skél och bristande hansyn vid olika nytt-
jandeformer inom skogs- och jordbruk. I vis-
sa fall har de bara omfattat ndgra meter gras-
bevuxen mark intill vattendragen.

I litteraturen finns en rik flora av be-
namningar pé skyddszoner. Svenska benam-
ningar ar t ex skyddszon, buffertzon, skydds-
rida, kantzon och skarm. I internationell lit-
teratur anvands begrepp som buffer strips,
leave strips, stream corridors, stream buffer,
streamside zones, streamside management zo-
nes, riparian zones, riparian buffer strips, fil-
ter strips, protective zones, shelterbelts och
greenbelts. Begreppen &r i stort sett synony-
ma aven om vissa grad- och skalskillnader
finns. Med filter strips avses t ex vanligen
smala grasbevuxna skyddszoner mellan aker-
marken och vattendragen medan begreppen
stream corridors och greenbelts avser breda
tradbevuxna spridningskorridorer langs vat-
tendragens strackning.

De avsatta skyddszonernas bredd och ut-
formning varierar med syfte, nyttjandeform
och lokala forutsattningar. Beroende pa syf-
tet och vilka hansyn som tas varierar ocksa
deras effektivitet att skydda vattendragen.
Auvsattningen av skyddszoner har dessutom
olika innebord i skogs- respektive jordbruks-
landskapet. | skogslandskapet har det vanli-
gen betydelsen att spara den ursprungliga ve-
getationen langs vattendragen i tillrécklig
omfattning. | jordbrukslandskapet innebéar
avsattande av skyddszoner ofta att den na-
turliga strand- och vatmarksvegetationen for-
battras eller aterskapas genom olika atgarder.

Bevarandet och aterskapandet av strand-
miljoerna paverkar flera viktiga habitatfak-
torer som ar styrande for vattendragens pro-
duktionsférméaga och biologiska mangfald (se
avsnittet om strandmiljoernas ekologiska
betydelse). En avgérande betydelse for vat-
tendragens biologiska produktion har f6ljan-
de faktorer; 1) vattenregimen, 2) vattenkva-
litet, 3) solinstralning och vattentemperatur,
4) inflédet av organiskt material.

| foljande avsnitt gérs en genomgang av
strandmiljoernas betydelse, funktion och ef-
fektivitet som skyddszoner for vattenmiljon
och dess biota (vaxter, bottenfauna och fisk)
ur olika aspekter med huvudinriktning pa
skogslandets vattendrag.

Avrinning och erosion

Skyddszonernas begransning av foréandringar i
avrinningen

Skogbevuxna strandomraden och vatmarker
reducerar i allméanhet avrinningen och funge-
rar utjamnande pa flodestopparna i vatten-
dragen (Moring 1975, Smith 1992, De Laney
1995). Strandskogen verkar didmpande pa
avrinningen bade genom en reduktion av
vattenhastigheten och genom de vaxande tra-
dens vattenupptag. Det innebér att bevaran-
de av vatmarker och sparande av skyddszo-
ner vid avverkning verkar dampande pa av-
rinningsdkningarna efter avverkning. | Alsea
watershed, Oregon, 6kade avrinningen bara
5% né&r 30 m breda skyddszoner hade 1am-
nats langs vattendraget, men 6kade med 27%
nar skyddszoner saknades (Moring 1975).
Aven Smith (1992) redovisar resultat som
visar att beskogade strandzoner kan begran-
sa avrinningens och flédestopparnas storlek.
Plantering av tall i 25-35 m breda skyddszo-
ner langs tva sméa vattendrag av l:a ordning-
en inom ett storre betesmarksomrade mins-
kade avrinningen med 21-55% nér tallarna
var 8-10 &r gamlajamfort med avrinningen i
ett referensomrade utan trad langs vatten-
draget. Skyddszonerna omfattade ca 20% av
avrinningsarealen. De mindre flédestopparna
visade en minskning, men daremot ej de stor-
re flodestopparna. Den uteblivna effekten pa
de storre flodestopparna antogs bero pa en
18g infiltrationshastighet i marken och stor
andel ytavrinning vid hég nederbérd (op cit.).
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Forekomsten av héga fléden minskar
vanligtvis med en 6kad andel vatmarksom-
raden i avrinningsomrédet (De Laney 1995).
Enligt Demissie och Kahn (1993), som stude-
rade vattenregimen i sma till medelstora vat-
tendrag i Illinois, kan flédestopparna redu-
ceras med 3,7%, och hodgvattensflodet med
1,4%, for varje procents 6kning av vatmarks-
andelen i ett avrinningsomrade. En vatmark-
sandel pd 10% reducerar saledes flodestop-
parna med 37% och hogvattensflodet med
14%. Liknande resultat redovisar Novitzki
(1985) som fann att vattendrag med en vat-
marksandel pa 5% reducerade hogvattensflo-
det med 50% jamfort med vattendrag som
saknade vatmarker i avrinningsomradet. Ett
annat exempel pa strand- och vatmarkernas
betydelse som flodesbuffert &r att reduktio-
nen av strand- och vatmarksforekomsten
langs Mississippi berdknas ha minskat ma-
gasineringskapaciteten vid hégvattensfloéden
med 80% (Gosselink et al. 1981). Enligt De
Laney (1995) ar strand- och vatmarksomra-
den i vattendragens nedre delar ofta mycket
effektiva att reducera hégvattensfléden efter-
som de ar belagna i flacka omraden med stor
areell utbredning.

For att undvika forhojda flodestoppar &ar
det i regel n6dvandigt att spara tradbevuxna
skyddszoner langs alla vattendrag som hal-
ler vatten aret runt (Barling & Moore 1994).
| vissa riskomraden ar det dessutom nodvan-
digt att spara skyddszoner langs temporéra
vattendrag och runt utstrémningsomraden
viktiga for avrinningsbildningen (op cit.). |
samband med avséattningen och utformning-
en av skyddszoner langs vattendragen ar det
darfor speciellt viktigt att identifiera denna
typ av kédllomraden for avrinningen. Fakto-
rer som paverkar laget och omfattningen for
dessa kéllomraden i avrinningsomradet ar
t ex, klimat, topografi, jordarter och vegeta-
tion (O’'Loughlin 1986, Barling & Moore
1994). Modeller har ocksa utvecklats for att
forutsédga hur avrinningen och ytan for dessa
kallomraden forandras vid férandrad mark-
anvandning (O’Loughlin et al. 1989).

Skyddszonernas begrénsning av erosionen |
vattenfaran och strandzonen

En intakt strandvegetation ndrmast vatten-
dragen i form av sparade skyddszoner kan
forhindra erosion av vattendragens strand-
kanter eftersom vegetation i form av trad och
buskar minskar vattenhastigheten samtidigt

som rotterna stabiliserar strandbankerna
(Erman et al. 1977, Karr & Schlosser 1978,
Erman et al. 1988, Hemphill & Bramley 1989,
Ahola 1990, Gregory et al. 1991). For att hal-
la erosionen av stranderna pa en normal niva
kravs dessutom att hégvattensflédenas stor-
lek och frekvens ej tillats 6ka over den nor-
mala nivan (Sullivan et al. 1987). Vid kalav-
verkning sker namligen erosionen och desta-
biliseringen av strandkanterna bade genom
att tradrotternas jordbindande forméga har
minskat och genom att flodenas storlek och
frekvens okar.

Flera studier har visat att 5-40 m breda
skyddszoner begransar erosionen i vattenfa-
ran och bevarar forekomsten av undergrav-
da strandbankar, strukturer av déd ved och
forekomsten av héljor i vattendragen efter
avverkning (Erman et al. 1977, Tschaplinski
& Hartman 1983, Heifetz et al. 1986, Murp-
hy et al. 1986). For att helt forhindra ero-
sionsskador i vattendragen ar det dven ndd-
vandigt att skydda vatmarkerna i vattendrag-
ens ovre delar (De Laney 1995). Genom att
spara skyddszoner intill vattendragen be-
gransas aven forekomsten av kdrskador och
markerosion i vattendragens narmaste om-
givning. Forutsatt att skyddsdikning ej ge-
nomfors inom skyddszonen sa begrénsas ock-
s8 erosionspaverkan via dikessystemen.

Skyddszonernas upptag av
sedimentpartiklar och ndringsamnen

Strandmiljoernas filtrerande férmaga (upp-
tag och retention) betréaffande erosionsmate-
rial (framst oorganiska finsediment) och na-
ringsdmnen (framst kvave och fosfor) som
transporteras fran avrinningsomradet till
vattendraget har en stor betydelse fér avrin-
ningsvattnets kvalitet. Forhdjda halter av
sedimentmaterial och naringsémnen utgor
ett vanligt problem i jordbrukslandskapets
vattendrag, men dven skogslandskapets vat-
tendrag paverkas av sadana forandringar.
Transporten av sediment och naringsdmnen
har, tillsammans med vattentemperaturen
och syrgashalten, en nyckelroll for strom-
vattenekosystemens halsotillstand och funk-
tion (Naiman et al. 1992a).

Skyddszonernas upptag och retention av
sedimentpartiklar

Ett stort antal studier har visat att sparade
eller anlagda skyddszoner ar effektiva sedi-
mentfallor som kan begrénsa uttransporten
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av sedimentmaterial fran fastmarken till vat-
tendragen (Burns 1970 och 1972, Moring &
Lantz 1975, Erman et al. 1977, Graynoth 1979,
Young et al. 1980, Lynch et al. 1985, Dillaha
et al. 1986, 1989, Magette et al. 1989, Wod-
dard 1989, Ahtianen 1992, Gilliam 1994, Sy-
versen 1994).

Skyddande strandmiljoer langs vatten-
dragen kan reducera utflédet av sediment-
material fr&n &kermark med upp till 80-90%
(Lowrance et al. 1986, Cooper et al. 1987a, b,
Chescheir et al. 1991). Detta forutséatter dock
att skyddszonerna &r tillrackligt breda och
att ytavrinningen ej ar koncentrerad. | Tysk-
land uppmatte Frede et al. (1994) en 90% re-
duktion av sedimentransporten vid simule-
rad avrinning 6ver 5-10 m breda strandom-
raden. Vattnets innehall av lerpartiklar mins-
kade dock bara med 40%. Av forsbken drog
de slutsatserna att skyddszonernas bredd bor
vara minst 10 m och att en jamn och laminar
avrinning skall efterstravas. Woodard (1989)
fann vid studier i Maine att tradbevuxna
skyddszoner med en bredd av 23 till 50 m och
en lutning mellan 2-20% reducerade sedi-
menttransporten med 47-98% (Tabell 3). En-
ligt Woodard skall skyddszonerna vara minst
23 m breda for att effektivt reducera sedi-
menttransporten.

Liknande resultat redovisas for skydds-
zoner vid vattendrag paverkade av skogs-
bruksatgarder. Lynch et al. (1985) redovisar

en 75-80% reduktion av sedimenttransporten
for en 30 m bred skogbevuxen skyddszon
mellan avverkningsytan och vattendraget.
Aven Moring och Lantz (1975) noterade att
30 m breda skyddszoner effektivt forhindra-
de en forhojd transport av finsediment i vat-
tendrag dar all dvriga skog hade avverkats
inom avrinningsomradet. Ahtiainen (1992)
redovisar i en finsk undersdkning kraftigt
forhojda halter av suspenderat material i
nagra mindre backar i ett kalawerkat och
markberett omrade, men i vattendrag forsed-
da med 10-50 m breda skyddszoner var ma-
terialtransporten ofdrandrad efter avverk-
ning, och i nivd med en opaverkad referens.
Motsvarande resultat har redovisats av
Burns (1970, 1972) och Graynoth (1979).
Pajordbruksmark har man vanligtvis an-
vant skyddszoner av gras for att reducera se-
dimenttransporten till vattendragen. Aven i
dessa zoner kan sedimentupptaget vara be-
tydande under lampliga betingelser. Dillaha
et al. (1986, 1989) fann vid undersdkningar i
Virginia att 9 m breda graszoner med 11-16%
lutning reducerade sedimentforlusten fran
akermarken med 84-91%. En lika stor sedi-
mentreduktion redovisar ockséd Magette et al.
(1989) for 9 m breda graszoner pa tradalagd
mark i Maryland. Vid undersékningar i Nor-
ge fann Syversen (1994) att 5-10 m breda
graszoner reducerade sedimenttransporten
mellan 60-90% pé& arsbasis. Aven Young et

Tabell 3. Skyddszonernas formaga att reducera sedimentutflodet till vattendragen.

Bredd Lutning Reduktion Typ av zon
(m) (%) (%)

25 : 92 Gréas
5 11-16 81 Gréas
9 11-16 91 Gréas
5 N 66 Gras
9 - 82 Gras

10 . *23 Gréas

23 - *33 Gréas
5 7-28 61-78 Gréas

10 7-28 73-91 Gréas

19 3-6 90 Trad

50 3-6 93 Trad

30 15-17 75-80 Trad

23 2-20 47 Trad

50 2-20 90 Trad
5 2-10 79 Trad

10 2-10 97 Trad

* = kraftig avrinning pa varen

Referens

Young et al. 1980

Dillaha et al. 1986

Dillaha et al. 1986

Magette et al. 1989

Magette et al. 1989
Uusi-Kamppa & Ylaranta 1992
Schellinger & Clausen 1992
Syversen 1994

Syversen 1994

Peterjohn & Correll 1984
Peterjohn & Correll 1984
Lynch et al. 1985

Woodard 1989

Woodard 1989

Frede et al. 1994

Frede et al. 1994
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al. (1980) redovisar en 90% reduktion av se-
dimenttransporten da avrinningsvattnet pas-
serade en 25 m bred gréasbevuxen zon. Be-
tydligt lagre sedimentreduktion i grasbevux-
na skyddszoner redovisar dock Uusi-Kamp-
pa och Yléaranta (1992) i en finsk undersok-
ning. De avsatta skyddszonerna reducerade
sedimenttransporten med endast 23% i ars-
genomsnitt. Det begrédnsade sedimentuppta-
get ansags framst bero p& en hog sediment-
transport pa varen och en hdg andel finparti-
kuléra sedimentpartiklar (lera) i avrinnings-
vattnet.

Trots varierande betingelser vid de re-
dovisade upptagsstudierna indikerar dessa,
med nagra fa undantag, ett okat sediment-
upptag med 6kad skyddszonsbredd (Figur
17). Hoga floden pa varen, en hog andel fin-
partikulart material och daligt utvecklad
markvegetation ar forklaringar till det be-
gransade upptaget i tre av fallen. Overvik-
ten av varden vid 5 och 10 m zonbredd beror
pa att dessa skyddszonsbredder har varit van-
ligt forekommande i jordbrukslandskapet.

Slutsatsen av ovanstaende resultat blir
att skyddszonerna i de flesta fall behover
vara minst 10 m breda for att signifikant re-
ducera sedimenttransporten till vattendra-
gen (Karr & Schlosser 1977, Clinnick 1985,
Gough 1988, Osbhorne & Kovacic 1993, Cas-
telle et al. 1994). For att erhalla en riktigt
effektiv begransning av sedimentransporten

cn 25¢ Zontyp
# trad
1 grés

10 20 30 40 5(
Skyddszonsbredd (m)

Figur 17. Skyddszonernas upptag av sedi-
mentpartiklar i relation till skyddszonernas
bredd vidytavrinning (Figuren ar baserad pa
litteraturuppgifterna i Tabell 3).

kravs det dock skyddszoner som ar minst
15-30 m breda (Clinnick 1985, Castelle et al.
1994). Vid kraftig marklutning eller erosions-
bendgna jordarter kan det kréavas annu bre-
dare skyddszoner, ibland upp till 60-90 m
(Clinnick 1985).

Styrande for hur breda skyddszonerna
skall vara ar framst faktorer som vegeta-
tionssammansattning, marklutning, jordar-
ter och erosionsrisk (Clinnick 1985). Skydds-
zonernas formaga att reducera transporten
av sediment till vattendragen &ar dven bero-
ende av ytans ojamnhet, markens infiltra-
tionskapacitet, partikelstorleken och avrin-
ningens storlek, samt vegetationens téthet
och typ (Gough 1988, Phillips 1989a). Speci-
ellt stor betydelse for zonens filtreringsfor-
maga har vegetationstypen och dess tathet
(Gough 1988). VVegetationen férdelar vatten-
flédet, minskar vattenhastigheten och fang-
ar upp sedimentpartiklarna, samtidigt som
en 6kad markinfiltration av nederbérdsvatt-
net erhalls. En tat buskvegetation fangar upp
finsediment mer effektivt 4n enstaka storre
trad eftersom den hdgre stamtatheten i busk-
vegetationen bromsar vattenhastigheten ef-
fektivare &n vad traden gor (op cit.). For att
en tat mark- och buskvegetation skall kunna
utvecklas far darfor tradens krontackning ej
vara for omfattande.

Den priméara mekanismen for skyddszo-
nernas upptag och retention av sedimentma-
terial &r reduceringen av vattnets flédeshas-
tighet sa att partiklarna kan sedimentera och
fangas upp av vegetationen. Det innebar att
skyddszonernas retentionsformaga minskar
med en minskad partikelstorlek och att
skyddszonernas upptag av erosionsmaterial
ar mest effektiv vid laga flodeshastigheter och
en jamn fordelning av flédet. En snabb och
koncentrerad avrinning vid flédestoppar el-
ler en kanalisering av flodet genom skydds-
zonen medfér en kraftig férsamring av
skyddszonens retentionsféormaga (Muscutt et
al. 1993, Barling & Moore 1994). Fér skydds-
zoner (sarskilt grasbevuxna zoner) avsatta
langs vattendrag i jordbruksomraden kan
dessutom skyddszonernas retentionsférmaga
minska med tiden pa grund av att sediment
ackumuleras inom den anlagda skyddszonen
(Dillaha et al. 1986).

Ett stort antal modeller har utvecklats
for att berédkna skyddszonernas bredd och
formaga att reducera sedimenttransporten,
Trimble & Sartz 1957, Wilson 1967, Barfield
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et al. 1979, Dillaha et al. 1986, 1989, Flana-
ganetal. 1989, Lee etal. 1989, Phillips 1989a,b,
Dillaha & Hayes 1992). Faktorer som har
vagts in i modellerna &r bl a flédets hastig-
het och varaktighet, sedimentets partikelstor-
lek, markytans lutning och ojamnhet. Fler-
talet av modellerna ar utvecklade for skydds-
zoner av gras, vilket medfor att de har be-
gransad anvandbarhet for andra vegetations-

Tabell 4. Grasbevuxna skyddszoners forméaga att reduce-
ra innehallet av kvave och fosfor i avrinningsvattnet.
a) ytavrinning, b) markvattenavrinning.

a) Ytavrinning

Bredd
(m)

N
N

N
N O o1 o oo o

W = = e
oo ouoo

2

N O o1 o1 ©o

16
10

5
10

Amne

W U U UTUTUUTUTOU U0 U0 U0UZ2ZZ22Z2ZZ2ZZ2Z2222Z22Z2

Reduktion Referens
(%)
94 Young et al. 1980
61 Dillaha et al. 1987
72 Dillaha et al. 1987
30 Magette et al. 1989
49 Magette et al. 1989
54 Dillaha et al. 1989
73 Dillaha et al. 1989
82 Knauer & Mander 1989
20 Vought et al. 1991
50 Vought et al. 1991
47 Uusi-Kampé &Ylaranta 1992
65-72 Syversen 1994
60-91 Syversen 1994
49 Edwards et al. 1983
58 Dillaha et al. 1986
69 Dillaha et al. 1986
61 Dillaha et al. 1989
74 Dillaha et al. 1989
27 Magette et al. 1989
46 Magette et al. 1989
96 Knauer & Mander 1989
66 Vought et al. 1991
95 Vought et al. 1991
6 Uusi-Kampa &Ylaranta 1992
45-56 Syversen 1994
56-85 Syversen 1994

b) Markvattenavrinning (ytligt grundvatten)

Bredd
(m)
27

22
22

56

Amne Reduktion Referens
(%)
N 10-60 Schnabel 1986
N 79 Knauer & Mander 1989
P 100 Knauer & Mander 1989

typer. En annan nackdel hos modellerna ar
ocksa att de forutsatter ett jamnt och lami-
nart fléde over skyddszonen (Dillaha et al.
1985), vilket séllan forekommer i skogsland-
skapet. FOr skogbevuxna skyddszoner kravs
dessutom kunskap om vegetationens sam-
mansattning innan skyddszonens bredd kan
faststallas (Clinnick 1985).

Skyddszonernas upptag och retention av
kvave och fosfor

Strand- och vatmarksomradenas effektivitet
att reducera vattendragens tillforsel av na-
ringsdmnen som kvave och fosfor har framst
studerats for skyddszoner som har avsatts i
anslutning till jordbrukslandskapets vatten-
drag. Det beror pa att reduceringen av né-
ringsdmnesutflddet ofta har varit ett huvud-
mal vid avsattningen av skyddzoner i jord-
brukslandskapet bl ai USA, Australien, Nya
Zeeland och Nordeuropa. Flera nordeurope-
iska lander har ocksa satt upp specifika mal
betraffande reduktionen av kvaveforluster-
na fran skogs- och jordbruksmark till inlands-
vatten och hav. | Sverige har malet varit att
reducera kvaveforlusterna fran skogs- och
jordbruksmark med 50% fram till &r 1995.
Detta méal har dock ej blivit uppfyllt efter-
som uttransporten av kvéave hittills bara har
reducerats med ca 20%. En ytterl igare reduk-
tion ar darfor nédvandig.

Flera studier har visat att vattendrag-
ens strandmiljoer och andra vatmarker har
en hog potential att reducera avrinningsvatt-
nets innehall av kvave och fosfor (Karr & Sch-
losser 1977, 1978, Verry & Timmons 1982,
Lowrance et al. 1983, 1984, Cooper et al.
1987b, Knauer & Mander 1989, Gilliam 1994).
Aven nar de avsatta skyddszonerna har en
begréansad bredd (10-30 m) besitter de en be-
tydande formaga att reducera avrinnings-
vattnets halter av kvéave och fosfor (Doyle et
al. 1977, Peterjohn & Correll 1984, Lowran-
ce et al. 1984a, b, Jacobs & Gilliam 1985,
Vought et al. 1991, 1994, Gilliam 1994).

Skyddszonernas férmaga att reducera
avrinningsvattnets halt av kvave och fosfor
har behandlats i ett flertal litteraturbver-
sikter (U.S. Dep. ofthe Army 1991, Petersen
et al. 1992, Muscutt et al. 1993, Osborne &
Kovacic 1993, Barling & Moore 1994, Castel-
le et al. 1994, Leonardsson 1990). Fér ytav-
rinning pa grasbevuxna skyddszoner med en
bredd av 5-30 m varierar den redovisade kva-
vereduktionen mellan 20-94% och fosforre-
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duktionen mellan 6-96% (Tabell 4a, Figur 17
och 18). Néarsaltreduktionen i det ytliga grund-
vattnet ar studerad endast i begrénsad om-
fattning. For kvave redovisas dock ett upp-
tag mellan 10 och 79% (Tabell 4b). Kvéve- och
fosforupptaget i tradbevuxna skyddszoner &r
i allmanhet ndgot hogre och uppvisar mind-
re variation &n grésbevuxna zoner. For ytav-
rinning genom tradbevuxna skyddszoner med
en bredd av 16-50 m har man noterat en re-
duktion av ytavrinningens kvaveinnehall
med 71-98% och for fosforinnehallet en re-
duktion med 50-95% (Tabell 5a, Figur 18 och
19). Kvéve- och fosforreduktionen i det ytli-
ga grundvattnet har varit 40-100%, respek-
tive 33-100% (Tabell 5b).

Det nagot hogre kvaveupptaget i de trad-
bevuxna skyddszonerna beror sannolikt pa
tva faktorer, dels pa att denitrifikationen ar
hogre i trddbevuxna zoner med ett utvecklat
fornalager och mer varierande grundvatten-
nivaer an i renodlade graszoner, och dels pa
att kvaveupptaget via tradens rotter ar stor-
re an kvaveupptaget via grasrotterna.

Skyddszonernas upptag av fosfor ar
starkt kopplad till retentionen av sediment-
material eftersom fosforn i avrinningsvattnet
till stérre delen ar partikelbunden. Det inne-
bar ocksa att skyddszonernas fosforupptag
varier kraftigt med flédeshastigheten och par-
tikelstorleken. VVought et al. (1991, 1994) re-
dovisar ett bra exempel pa att fosforuppta-
get ar kopplat till vattenhastigheten. De er-
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Figur 18. Skyddszonernas kvaveupptag i re-
lation till skyddszonernas bredd vid ytavrin-
ning (Figuren &r baserad pa litteraturuppgif-
ter fran tabell 4 och 5).

holl vid undersokningar i Skane ett fosfor-
upptag pa 95% i 16 m breda skyddszoner och
fann att fosforupptaget i buskbevuxna skydds-
zoner var hogre an i skyddzoner bevuxna
enbart med storre bjérkar. Orsaken till detta
anségs vara en hogre stamtathet, en lagre flo-
deshastighet och en stdrre sedimentation av
partikuléart material i den buskbevuxna zo-
nen. Fosforupptaget i skyddszonernas vat-
marker ar ocksa starkt korrelerad till mang-
den extraherbart aluminium i jorden (Ric-
hardson 1985). En hdg aluminiumhalt dkar
namligen adsorptionskapaciteten och fosfor-
upptaget.

De stora variationerna i skyddszonernas
kvave- och fosforupptag beror pa att reduk-
tionen av vattnets naringsinnehall varierar
med skyddszonernas bredd och vegetations-
sammansattning, jordarter och avrinningens
arsfordelning och intensitet. Enligt Magette
et al. (1989) dkar naringsupptaget med tkad
zonbredd och en 6kad skyddszonsareal i av-
rinningsomradet, men minskar med antalet
flodestoppar under aret. | tempererade om-
radden ar kraftiga floden under varen speci-
ellt ogynnsamma for naringsupptaget i skydds-
zonerna eftersom markvegetationen (gras och
orter) vid denna tid ej ar fardigutvecklad
(Uusi-Kampaé & Ylaranta 1992). Retentio-
nen av naringsamnen varierar ocksd mellan
olika vatmarkstyper (Richardson 1985, Nix-
on & Lee 1986).

Ovanstdende uppgifter galler i forsta
hand skyddszonernas férmaga att reducera
kvéave- och fosforlackaget fran jordbruks-
mark. Upptaget i skyddszoner sparade i sam-
band med skogsavverkning och markbered-
ning har studerats i mindre omfattning. Det-
ta beror i stor utstrackning pa att forhojda
kvave- och fosforhalter efter avverkning ti-
digare ej har ansetts vara nagot storre vat-
tenkvalitetsproblem. Undersdkningar i kal-
awerkade omraden och omraden déar skydds-
zoner har lamnats har dock visat att skydds-
zonerna besitter en betydande formaga att
reducera kvéve- och fosfortransporten till vat-
tendragen efter avverkning. Ahtiainen (1992)
redovisar i finska studier t ex en fordubbling
av kvavetransporten och en fyrdubbling av
fosfortransporten efter kalavverkning och
dikning nér skyddszoner saknades, men bara
en 40 respektive 39 procentig 6kning av kva-
ve- och fosfortransporten nar 10-50 m breda
skyddszoner hade sparats. Aven Martin et al.
(1984,1985) redovisade betydligt lagre utflo-
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Tabell 5. Tradbevuxna skyddszoners formaga att reduce-
ra innehallet av kvéave- och fosfor i avrinningsvattnet.
a) ytavrinning och b) markvattenavrinning.

a) Ytavrinning

Bredd Amne Reduktion  Referens

(m) (%)

30 N 98 Doyle et al. 1977

19 N 74 Peterjohn & Correll 1984
50 N 89 Peterjohn & Correll 1984
18 N 71-98 Knauer & Mander 1989
19 P 70 Peterjohn & Correll 1984
50 P 82 Peterjohn & Correll 1984
16 P 50 Cooper & Gilliam 1987
18 P 95 Knauer & Mander 1989
50 P 50-95 Woodard 1989

b) Markvattenavrinning (ytligt grundvatten)

Bredd Amne Reduktion  Referens

(m) (%)

25 N 68 Lowrance et al. 1984

50 N 86 Peterjohn & Correll 1984
16 N 93 Jacobs & Gilliam 1985
19 N 40-90 Schnabel 1986

30 N 40-100 Pinay & Decamps 1988
18 N 81 Knauer & Mander 1989
19 P 33 Peterjohn & Correll 1984
18 P 100 Knauer & Mander 1989

Figur 19. Skyddszonernas fosforupptag i re-
lation till skyddszonernas bredd vid ytavrin-
ning (Figuren ar baserad pa litteraturupp-
gifter fran tabell 4 och 5).
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de av ndringsamnen nar skyddszoner fore-
kom léngs vattendragen an néar skyddszoner
saknades. Graynoth (1979) och Lynch et al.
(1985) redovisar ocksa resultat som visar att
utflodet av naringsdmnen ar betydligt lagre
nar skyddszoner har sparats langs vattendra-
gen.

Skyddszonernas upptag av naringsaémnen -
processer och forutsattningar

Skyddszonerna reducerar vattnets innehall
av kvave och fosfor framst genom fdljande
processer; sedimentation av partikelbundna
naringsdmnen i ytavrinningen och genom
upptag av losta naringsamnen i bade mark
och vegetation, samt denitrifikation (Haycock
et al. 1993, Osborne & Kovacic 1993, Vought
et al. 1994). Faktorer som paverkar skydds-
zonernas effektivitet som sediment- och né-
ringsfilter ar, férutom zonbredden, framst
markens lutning, jordarternas vattengenom-
slapplighet och vattenhallande férméaga (Clin-
nick 1985, Phillips 1989a). Skyddszonernas
effektivitet varierar ocksa med avrinningens
storlek och intensitet, samt vegetationens
sammansattning (Barling & Moore 1994,
Castelle et al. 1994). Speciellt marklutning-
en har stor betydelse och férklarar mer an
50% av skyddszonernas varierande effekti-
vitet vad géller sediment- och naringsupptag
(Phillips 1989a).

Fosforupptaget sker huvudsakligen langs
flodesvéagarna for ytavrinningen genom sedi-
mentation av partikuléar fosfor och adsorption
av 10st fosfor till oorganiska och organiska
jordpartiklar (Pautou & Décamps 1989, Se-
vendson 1992, Vought et al. 1994). Ett hogt
vattenupptag hos vegetationen tkar adsorp-
tionen av l6sta naringsamnen till jordpartik-
lar och rétter (Pautou & Décamps 1989). For
kvéve sker daremot upptaget huvudsakligen
langs flodesvégarna i det ytliga grundvatt-
net, genom biologiskt upptag eller via olika
transformationsprocesser. | syremattad mil-
jo tas kvavet upp av vegetationens rotter,
medan denitrifikation och omvandling till
kvéavgas dominerar i vattenmattad och syre-
fattig miljo (Pautou & Décamps 1989, Hay-
cock et al. 1993, Osborne & Kovacic 1993).

Huvuddelen av kvavelackaget fran jord-
bruksomraden utgors av nitratkvave, vilket
medfér att omvandlingen av nitratkvave till
kvévgas vid denitrifikationen utgor nyckel-
processen for en langsiktig kvaveretention i
avsatta skyddszoner (Vought et al. 1994). Pe-
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terjohn och Correll (1984) fann att vaxternas
upptag svarade for 33% av nitratkvavereduk-
tionen i grundvattnet och antog att denitrifi-
kationen svarade for resterande reduktion av
nitratkvavet. Hanson et al. (1994a) redovi-
sar ocksa resultat som tyder pd att denitrifi-
kationen kan reducera grundvattnets nitrat-
kvéavehalt med upp till 60%. Nitratupptaget
i skyddszonerna ar beroende av flera fakto-
rer, bl a den initiala nitrathalten i grundvatt-
net, grundvattenflodet, skyddszonernas
bredd, vegetationens sammanséttning och
typen av jordart (Petersen et al. 1992, Hay-
cock & Pinay 1993, Haycock et al 1993). Un-
der sommaren da grundvattenniverna ar
1&ga och denitrifikationen vanligen som lagst,
svarar dock vegetationen for en betydande del
av nitratupptaget (Ambus & Lowrance 1991).

Aven om skyddszonernas upptag av na-
ringsémnen 6kar med vegetationszonens
bredd (Petersen et al. 1992, Osborne & Ko-
vacic 1993), sker dock huvuddelen av uppta-
get i skyddszonernas forsta 10-20 m. Vought
et al. (1991) fann att 66% av fosforn togs upp
inom skyddszonens forsta 8 meter och att 95%
hade tagits upp efter 16 m. Motsvarande var-
den for kvavereduktionen i ytvattnet var 20
respektive 50%. Kvavereduceringen i det yt-
liga grundvattnet var dock betydligt storre
och efter 10-20 m hade mer &n 80% av nitrat-
kvavet tagits upp. Forfattarna drog slutsat-
sen att en 6kning av skyddszonens bredd dver
25 m kommer ej att 6ka nitratreduktionen
ytterligare. Liknande resultat redovisar Hay-
cock och Pinay (1993) som noterade att hu-
vuddelen av nitratkvavet togs upp inom 5 m
fran skyddszonens kant. Speciellt uttalat var
detta for tradbevuxna skyddszoner (op cit.).
Vid en studie i Frankrike fann Pinay och Dé-
camps att 30 m bred strandskog var tillrack-
lig for att ta upp allt nitratkvéave i avrinnings-
vattnet. De uppmaétte en denitrifikationshas-
tighet av 50 mg N*m2 och dag.

Aven om en stor del av kvavereduktio-
nen i grundvattnet kan forklaras genom upp-
tag i vegetationens rotsystem anses huvud-
delen av kvavereduktionen i det ytliga grund-
vattnet vara kopplad till bakteriell denitrifi-
kation dar nitratkvavet omvandlas till kvav-
gas (Cooper 1990, Haycock & Pinay 1993,
Hanson et al. 1994a). FOr att varaktig redu-
cera nitrathalten ar denitrifikationsbakte-
rierna beroende av ett kontinuerligt tillskott
av organiskt kol som energikalla. | strandzo-
ner och andra vatmarker, som ofta ar vat-
tenmattade, erhdller bakterierna detta till-

skott genom anaerobisk nedbrytning av
véxtrester. En varierande grundvattenniva
ar darfor i regel gynnsam for forekomsten av
denitrifikationsbakterier (Hanson et al. 1994a).

Denitrifikationsaktiviteten i det ytliga
grundvattnet ar vanligtvis stérst var och host,
men en betydande denitrifikation kan ocksa
ske sommar och vinter om lampliga forhal-
landen foreligger (Haycock & Pinay 1993,
Hanson et al. 1994a). Exempelvis noterade
Haycock & Pinay (1993) en nitratretention
mellan 84-99% for 12 m breda skyddszoner,
saval sommar som vinter. Laga halter av ni-
tratké@ve i skyddszonernas ytliga grundvatten
under vintern tyder p att denitrifikationen
fortfarande ar en viktig process for kvavere-
duceringen under vinterhalvéaret forutsatt att
marken inte ar tjalad (Vought et al. 1991,
Osborne & Kovacic 1993). Detta styrks ocksa
av Jacks et al (1994) som noterade ett bety-
dande kvaveupptag under vintern i en hal-
landsk gransumpskog, samt av Haycock och
Pinay (1993) vilka i sédra England under vin-
termanaderna uppmatte 99% reduktion av
nitratkvavet i grundvattnet vid vattnets pas-
sage genom skyddszoner bevuxna av poppel
(Populus italica). Nitratreduktionen ar ock-
sd ofta storre i tradbevuxna skyddszoner an
grasbevuxna, speciellt under vinterperioden
(Haycock & Pinay 1993).

De redovisade uppgifterna for skyddszo-
nernas naringsupptag galler dock i forsta
hand for upptag och retention under vegeta-
tionsperioden. Endast en mindre del av de
redovisade undersdkningarna har studerat
naringsupptaget under ett helt ar och annu
farre har studerat skyddszonernas narings-
upptag i relation till avrinningsomradets na-
ringsbudget. Skyddszonernas formaga att re-
ducera utflédet av naringsamnen pa lang sikt
ar darfor ej tillrackligt studerad, vilket ock-
sd har poangterats av flera forfattare (Omer-
nik et al. 1981, Whigham et al. 1988, Osbor-
ne & Kovacic 1993). Omernik et al. (1981)
havdar till och med att kvaveupptaget i
strandvegetationen i ett langre tidsperspek-
tiv ar mer eller mindre forsumbart. Deras
slutsats grundades dock bara pa enjamforel-
se av uppmatta varden med forvantade var-
den som hade beraknats p& grundval av
markanvandningen i avrinningsomradet.
Resultaten har ej verifierats av senare stu-
dier.

| vissa fall kan ocksa skyddszonernas
upptag av fosfor vara begrdnsad genom att
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den upptagna och partikulart bundna fosforn
efterhand frigors som lost fosfor (Richardson
1985, Whigham et al. 1988). Nar huvuddelen
av avrinningen sker via ytligt grundvatten
med grundvattennivaer nara markytan och
en anaerob milj6, dvs forhallanden som &ar
optimala for ett hogt kvaveupptag, sker en
omvandling av partikular fosfor till 16st fos-
for som oOkar risken for utlackage av fosfor
fran skyddszonerna till vattendragen (Hay-
cock et al 1993). Speciellt vatmarker med
dominans av vitmossa har en begrénsad ka-
pacitet att lagra den upptagna fosforn (Ric-
hardsson & Marshall 1986).

I flera av undersdkningarna har man
dessutom enbart beaktat reduktionen i ytvat-
tenavrinningen och ej tagit hansyn till na-
ringstransporten via ytligt grundvatten. En-
ligt Leonardsson (1994) och Jansson et al.
(1991,1994a, b) har man ej undersokt grund-
vattenflodets betydelse i tillracklig omfatt-
ning. De ifragaséatter ocksd om vattnets up-
pehallstid i skyddszonerna ar tillracklig for
att erhalla en effektiv kvavereduktion. Hoga
fléden och en betydande kvéavetransport vin-
tertid begransar troligen retentionskapacite-
ten. Med anledning av detta anser Jansson
et al. (1994a, b) att anldggning av skyddszo-
ner och vatmarker i anslutning till 8kermark
knappast kan reducera kvéaveladckaget med
mer &n ca 15%. Kvéaveupptaget begransas
ocksd nar avrinningsvattnet kan passera
skyddszonerna via tackdiken eller andra di-
kessystem (Cooper et al. 1986, Dillaha et al.
1986).

En annan aspekt hos skyddszonerna som
ar daligt studerad ar ocksa hur vegetation-
ens alderssammansattning paverkar narings-
upptaget. | jordbrukslandskapet foreligger en
risk att skyddszonerna pa sikt kan komma
att lacka kvéve nar tradbestandet blir gam-
malt. En Overarig skog ar inte lika effektiv
naringsamnesféalla som en vaxande ung skog
pa grund av lagre upptag av vatten och na-
ringsdmnen (Haycock et al. 1993). Flera for-
fattare foreslar att man skoter skyddszoner-
na pa sadant satt att aldre trad successivt
ersatts av yngre trad (Lowrance et al. 1984b,
Fail et al. 1986, Haycock et al. 1993, Vought
et. al. 1994)).

Flertalet forfattare h&avdar dock, trots
ovanstdende invandningar, att skyddszonerna
langs vattendragen har en avgdrande bety-
delse for att minska kvéaveutlakningen. En-
ligt Haycock et al. (1993) utgdr etableringen

och skdtseln av skyddszoner langs vattendra-
gen bade en viktig och varaktigt atgard for
att forbattra vattendragens vattenkvalitet.

Skyddszonernas betydelse ar sarskilt
stor i jordbruksomraden dar huvuddelen av
vatmarkerna har eliminerats. Enligt berak-
ningar gjorda av Krug (1993) innebér ett bort-
tagande av de sista 10-15% av de vattendrags-
anknutna vatmarkerna i ett avrinningsom-
rdde en o6kning av kvaveutlakningen med
50%. Fleischer et al. (1989) och Jacks et al.
(1994) havdar dessutom att sydsvenska vat-
markers retentionskapacitet ar storst vinter-
tid nar kvavetransporten &r storst, och fram-
haller att faktorer som hoga nitrathalter och
hoga grundvattennivaer gynnar denitrifika-
tionen och déarmed kvéaveretentionen.

Sammanfattningsvis ar flerskiktade
skyddszoner med tréd, buskar och ett véalut-
vecklat faltskikt effektivare pa att ta upp se-
diment och ndringsémnen an enbart grasbe-
vuxna skyddszoner. Speciellt viktiga for av-
rinningsomradets upptag och omséattning av
naringsamnen ar omraden som regelbundet
Oversvammas vid hogvatten och déar vatten-
flodet passerar genom bade vegetation och
forna (Whigham et al. 1986, 1988). Faktorer
som paverkar skyddszonernas effektivitet
som sediment- och naringsfilter &r, forutom
zonbredd och vegetationssammanséttning,
framst markens lutning, jordarternas vatten-
genomslapplighet och vattenhallande forma-
ga (Phillips 1989a). Skyddszonernas effekti-
vitet varierar ocksd med avrinningens stor-
lek och intensitet. Speciellt marklutningen
har stor betydelse och forklarar mer &n 50%
av skyddszonernas varierande effektivitet
vad géller sediment- och naringsupptag (op
cit.). Skyddszonernas upptag och reduktion
av avrinningsvattnets innehall av naringsam-
nen ar darfor i allmanhet storre i flack ter-
rang an vid brant marklutning.

Vattendragens ljusférhallanden och
vattentemperatur

I Nordamerika har trad sparats langs vatten-
dragen for att undvika otnskade héjningar
av vattentemperaturen efter avverkning se-
dan slutet av 1960-talet. Flera studier har
ocksd genomforts betraffande skyddszoner-
nas temperaturdampande effekt. De tillam-
pade skyddszonsbredderna har varierat kraf-
tigt, men vanligtvis har skyddszonerna haft
en bredd mellan 10-30 m (Tabell 6).
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Tabell 6. Skyddszonsbredder som har anvants for att for-
hindra uppkomsten av hdga vattentemperaturer efter av-

Undersokningsresultaten visar att skydds-
zoner sparade vid avverkning forhindrar upp-

komsten av kraftigt forhdjda vattentempera-
turer forutsatt att de ar ndgorlunda heltack-
ande langs vattendragen och tillrackligt bre-
da (Hall & Lantz 1969, Brown & Krygier
1970, Swift & Messer 1971, Brazier & Brown
1973, Swift & Baker 1973, Lee & Samuel
1976, Graynoth 1979, Lynch et al. 1984, Bar-
ton et al. 1985, Ahtiainen 1992, Holopainen
& Huttunen 1992). Resultaten visar ocksa att
skyddszonerna langs vattendragen i genom-
snitt behover vara mellan 15 och 30 m breda
for att effektivt skydda mot férhojda vatten-
temperaturer (Hall & Lantz 1969, Brown &
Krygier 1970, Burns 1972, Brazier & Brown
1973, Corbett et al. 1978).

Brown och Krygier (1970) redovisar en
oftrandrad vattentemperaturen efter avverk-
ning i vattendrag dar 15-30 m breda skydds-
zoner hade ldmnats. | Oregon uppmaéatte Hall
och Lantz (1969) forhojningar av vattentem-
peraturen upp till 10-15 °C i omréaden som
hade kalawerkats, men i omraden dar 15-30 m
breda skyddszoner hade sparats 6kade vat-
tentemperaturen bara 1-2 °C. Graynoth (1979)
redovisar en oféréandrad vattentemperatur ef-
ter avverkning i Nya Zeeland néar 30-150 m
breda skyddszoner hade sparats langs vat-
tendragen. Liknande resultat redovisas av
Holopainen och Huttunen (1992) fér mindre
vattendragi 6stra Finland. De noterade en ofor-
andrad vattentemperatur efter avverkning nar
10-50 m breda skyddszoner hade sparats langs
vattendraget. FOr vattendrag som saknade
skyddszoner dkade déaremot den genomsnitt-
liga maximumtemperaturen med 10 °C.

Det finns dock nagra fall dar vattentem-
peraturen har 6kat trots att de sparade
skyddszonerna har varit upp till 30 m breda.
Lynch et al. (1984) redovisar exempelvis sig-
nifikant férhdjda vattentemperaturer trots
att 30 m breda skyddszoner hade sparats pa
bada sidor av vattendraget i samband med
avverkning. | genomsnitt 6kade maximum-
temperaturen med 1 °C och dygnsvariationen
med 1,5 °C. Trots att skillnaden mellan det
skyddszonsforsedda vattendraget och refe-
rensen var liten, var skillnaden tydlig under
mer an halften av aret. Temperaturer éver
21 grader noterades vid sex tillfallen jamfort
med ett tillfélle hos referensen. Dér skydds-
zoner saknades 6verskreds denna tempera-
tur néstan varje dag under sommaren. En-
ligt Lynch et al. (1984) berodde en stor del av

verkning.

Bredd Geografisk Referens

(m) region

30 Oregon Hall & Lantz 1969

15-30 Oregon Brown & Krygier 1970

10 Oregon Brazier & Brown 1973

15 Washington Broderson 1973

10-20 West Virginia ~ Aubertin & Patrie 1974

12 North Carolina Corbett étal. 1978

30-150 Nya Zeeland Graynoth 1979

30 Pennsylvania  Lynch et al. 1984 och 1985
31 Pennsylvania  Lynch & Corbett 1990
10-50 Finland Holopainen & Huttunen 1992

temperaturférhéjningen i det skyddszonsfor-
sedda vattendraget pa att skyddszoner bara
hade sparats langs de delar av vattendraget
som holl vatten aret runt. Efter avverkning-
en okade avrinningen och grundvattennivan
i marken, vilket medforde att delar av vat-
tendraget som tidigare ej holl vatten hela aret
blev vattenforande aret runt. Eftersom skydds-
zoner saknades inom dessa vattendragsavsnitt
erhélls en uppvarmning av avrinningsvattnet.
Temperaturforhoéjningar har ocksa erhal-
lits n&r skyddszonerna har varit fragmente-
rade och ej heltdckande langs vattendragen
(Hewlett & Fortson 1982). Enligt Barton et
al. (1985) bor skyddszonerna vara heltackan-
de och minst 10 m breda for att undvika vat-
tentemperaturer éver 22 °C i mindre vatten-
drag. Detta forutsatter ocksa att zonerna ar
beskogade till minst 75% (op cit.).
Ovanstaende resultat visar att det ar vik-
tigt att skyddszoner avsatts i kallomraden for
vattendragens avrinningsbildning, samt att
de ar relativt heltdckande langs vattendra-
get och tillrackligt breda. Skyddszonens mins-
ta effektiva bredd for att ge tillracklig skug-
ga ar beroende av faktorer som vattendra-
gets storlek, strandvegetationens samman-
sattning, samt tradens storlek och tathet. Den
mest betydelsefulla skyddszonsvariabeln for
kontroll av vattentemperaturen ar krontack-
ningsgraden i solbanan (eng. angular canopy
density) som kan métas med en speciell den-
simeter (Brown & Krygier 1970, Brazier &
Brown 1973, Platts et al. 1987). Det ar darfor
speciellt viktigt att spara strandskogen pa
vattendragens sddra sida nar det ej &r moj-
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Figur 20. Tradens krontéckningsgrad i solbanan i rela-

ligt att spara skyddszoner pa bada sidor av
vattendragen. Enligt Montgomery (1976) ar
krontackningsgraden i solbanan den enda
faktor som behéver matas direkt i falt for att
avgora skyddszonernas bredd med avseende
pa skyddet mot forhojda vattentemperaturer.
Detta har medfort att krontdckningsgraden
éver vattendraget och tradens langd pa sol-
sidan ofta har anvants som matt pa hur bre-
da skyddszonerna behdver vara for att und-
vika forh6jda vattentemperaturer (Brazier &
Brown 1973).

Sambanden mellan beskuggning, vatten-
temperatur, solvinkeln och krontéacknings-
graden i solbanan har studerats ingéende av
Brazier & Brown (1973). De fann att en 6kad
krontdckningsgrad 6kade skyddszonernas ef-
fektivitet att kontrollera vattentemperatu-
ren, och upprattade en modell for att bedo-
ma hur breda skyddszonerna behévde vara
for att forhindra férhojda vattentemperatu-
rer. Denna modell har senare vidareutveck-
lats av Steinblums et al. (1984). For att skydds-
zonerna skall kontrollera vattentemperatu-
ren effektivt krédvs normalt 60-80% beskugg-
ning av vattenytan (Brazier & Brown 1973,
Steinblums et al. 1984, Beschta et al. 1987).
Enligt Brazier och Brown (1973) motsvarar
detta en skyddszonsbredd varierande mellan
11-25 m. For att nd maximal skuggningska-
pacitet behover dock skyddszonen pa sydsi-
dan ofta vara minst 25 m bred. En vanligt
férekommande skyddszonsbredd i USA &r 24
m, vilket vanligtvis motsvarar en tradlangd
(Moring et al. 1985). Beréknas skyddszonens
bredd enligt den av Steinblums et al. (1984)
foreslagna modellen kravs det en bredd mel-

6 13 19 26 32 38
Skyddszonsbredd (m)

45 m

tion till skyddszonernas bredd (Steinblums et al. 1984).
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lan 23 och 38 m for att ge 60-80% beskugg-
ning av vattendraget (Figur 20). Normalt ger
orérda skyddszoner med minst 30 m bredd
samma beskuggning som opaverkad vuxen
skog i smatill medelstora vattendrag (Besch-
ta et al. 1987).

Vattendragens tillforsel av déd ved

For att bevara férekomsten av déd ved (LWD)
i vattendragen kravs ett uthalligt tillskott av
dod ved fran skogen langs vattendragen. Pa
grund av tradens langa omloppstid kan det-
ta bara sékerstéllas genom att traden nar-
mast vattendragen sparas i samband med
avverkning, antingen i form av helt orérda
skyddszoner eller i form av skdtselzoner med
kraftigt begransad avverkning dar man spa-
rar ett stort antal tréd av en viss storlek och
typ ndrmast vattendragen.

I vilken omfattning avsatta skyddszoner
och upprattade avverkningsregler bevarar
mangden LWD och forekomsten av héljor och
risdammar i vattendragen &r annu ej helt
klarlagt, men forskningsresultaten indikerar
att sparade skyddszoner i betydande ut-
strackning bevarar LWD-férekomsten i vat-
tendragen (Murphy et al. 1986, Bilby & Was-
serman 1989, Hartman & Scrivener 1990). |
Carnation Creek i British Columbia under-
sOkte Hartman och Scrivener (1990) LWD-
forekomsten i vattendrag paverkade av av-
verkning med och utan skyddszoner. | kalav-
verkade avrinningsomraden minskade bade
volymen och stabiliteten hos det forekom-
mande LWD-materialet, ddremot bevarades
LWD-materialets volym och stabilitet i vat-
tendrag férsedda med 30 m breda skyddszo-
ner. Liknande resultat redovisar Murphy et
al. (1986) for vattendrag i Alaska med 30-150
m breda skyddszoner. Bilby och Wasserman
(1989) jamforde i Washington en uppmatt
LWD-forekomst (antal LWD-bitar/m vatten-
dragstrdcka) med en berdknad LWD-fore-
komst i ett antal vattendrag omgivna av
skyddszoner med noggrant reglerad avverk-
ning inom skyddszonerna och fann en god
Overensstammelse mellan uppmaétt férekomst
och modellerad forekomst (Figur 21).

Primarproduktion och bottenfauna

Skyddszonernas inverkan pa vattendragens
primarproduktion

Skyddszonernas inverkan pa skogsvatten-
dragens primarproduktion efter avverkning
ar daligt studerad, men de resultat som finns



Paverkan och skyddszoner vid vattendrag i skogs- och jordbrukslandskapet

tillgangliga tyder pa att primarproduktionen
ar oforandrad eller nagot forhojd pa vatten-
dragsstrackor dar skyddszoner har sparats
(Murphy et al. 1986, Gregory et al. 1987, Ho-
lopainen et al 1991, Murphy & Meehan 1991
Holopainen & Huttunen 1992). Vilket resul-
tat som erhélls ar framst beroende av skydds-
zonernas bredd och utformning. Nar skydds-
zonerna ger en ofdréandrad krontéckning och
beskuggning av vattendraget bevaras i all-
maéanhet de ursprungliga produktionsnivaer-
na, samt dominansen av kiselalger och mos-
sor. Holopainen et al. (1991) samt Holopai-
nen och Huttunen (1992) redovisar en ofor-
andrad primarproduktion och algbiomassa
efter avverkning i vattendrag med 10-50 m
breda skyddszoner. Né&r skyddszonerna har
givit en mindre beskuggning av vattendra-
gen jamfort med opaverkade foérhallanden,
har man i regel erhéllit en forhojd primar-
produktion pa de skyddszonsforsedda vatten-
dragsavsnitten efter avverkning (Murphy et al.
1986, Gregory et al. 1987, Thedinga et al.
1989, Murphy & Meehan 1991). Férhdjningar-
na av primarproduktionen ar dock betydligt
lagre 4n nar skyddszoner saknas helt.

I jordbrukslandskapets vattendrag dar
forekomsten av langskottsvaxter (bl a olika
potamogetonarter), kaveldun och vass kan
vara betydande har man i en del fall begran-
sat vattendragsvegetationen genom plante-
ring av trdd och buskar langs vattendragen.
Undersdkningar gjorda av Dawson och Kern-
Hansen (1978) samt Dawson och Haslam
(1983) har visat att det &r mojligt att halvera
vattenvegetationens biomassa om de plante-
rade traden i skyddszonen ger minst 50%
beskuggning av vattendraget. Den skuggan-
de skyddszonen skall tdcka minst 2/3 av
strandens langd.

Skyddszonernas inverkan pa vattendragens
bottenfauna

I Alaska fann Murphy et al. (1986) att bot-
tenfaunans individtathet var hogre i skydds-
zonsforsedda vattendrag an i vattendrag
omgivna av gammal skog. De avsatta skydds-
zonerna hade en bredd varierande mellan 15
till 130 m och en ldangd mellan 300 och 600
m. Inom en del av skyddszonerna hade dess-
utom selektiv avverkning genomforts. De for-
hojda individtatheterna i de skyddszonsfor-
sedda vattendragen var kopplad till en 6kad
forekomst av pavéaxtalger efter avverkning.
Newbold et al. (1980) redovisar liknande re-
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Figur 21. Jamforelse av uppmatt férekomstfrekvens av
LWD-material (antal LWD-bitar/m) i opaverkade vatten-
drag med beraknad forekomstfrekvens av LWD i vatten-
drag med skyddszoner och reglerad avverkning i Ostra
Washington (Bilby & Wasserman 1989).

sultat med en hdgre individtéathet hos botten-
faunan i skyddszonsférsedda vattendragsav-
snitt efter avverkning. Speciellt dagslandor
(Baetis spp.), backslandor (Nemoura spp.) och
fjadermygglarver hade en hogre individtat-
het (2,5 ganger) pa kalavverkade lokaler och
lokaler med skyddszoner jamfort med loka-
ler omgivna av opaverkad skog. Bottenfaun-
ans diversitet (Euclidean distans och Shan-
nons diversitetsindex) var daremot signifi-
kant lagre pa lokaler omgivna av kalavver-
kade ytor an pa lokaler omgivna av 3-60 m
breda skyddszoner eller opaverkad skog.
Shannons diversitetsindex uppvisade en po-
sitiv korrelation med skyddszonernas bredd
upp till 30 m (Figur 22). N&ar skyddszonerna
var bredare dn 30 m kunde ingen signifikant
skillnad pavisas mellan de awerkningsberor-
da vattendragen och de opaverkade referen-
serna, vilket enligt Newbold et al. (1980) in-
dikerar att skyddszonerna behdver vara
minst 30 m breda for att forhindra férand-
ringar i bottenfaunans artbalans och diver-
sitet. De utesluter dock ej att bottenfaunans
diversitet i vissa fall kan skyddas av nagot
smalare zoner. Liknande tankegangar fors
fram av Culp och Davis (1983). De havdar att
det ar mojligt att bevara det ursprungliga
bottenfaunasamhéllet med skyddszoner vars
bredd varierar fran 10 till 30 m.

Aven Carlson et al. (1990) redovisar re-
sultat som indikerar att skyddszoner med en
bredd mellan 15 och 30 m kan bevara bot-
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Figur 22. Sambandet mellan bottenfaunans diversitet
(Shannons index) och skyddszonernas bredd. Spearman’s
r=0,71, P<0,01 (Newbold et al. 1980).
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tenfaunans diversitet. | deras studie hade
skyddszonerna en medelbredd av 15 m (5-34
m) och inom skyddszonerna hade 26-54% av
traden avverkats. De kvarvarande traden var
huvudsakligen trad med en diameter mindre
an 10 cm i brosth6jd, men tradens krontack-
ning i solbanan var lika stor som hos refe-
rensvattendragen. Ldvinslaget i den sparade
skyddszonen var dock storre an i strandsko-
gen langs de opaverkade vattendragen. Pa-
rallellt med bottenfaunaundersékningen stu-
derades ocksa forekomsten av tradrester och
héljor i vattendraget. Enligt Carlson et al.
(1990) foreldg det ingen signifikant skillnad
i vare sig bottenfaunadiversitet (Shannon-
Wieners index) eller forekomst av tradrester
och héljor mellan de skyddszonsférsedda och
opaverkade vattendragen. Antalet arter var
ocksa lika stort i bada vattendragstyperna.
Daremot var bottenfaunans individtathet i
genomsnitt 57% hogre i de skyddszonsforsed-
da vattendragen jamfort med referensvatten-
dragen. Forhdjningen av individtatheten var
dock betydligt lagre &n de 6kningar (2 ggr)
som har rapporterats av Newbold et al. (1980)
och Murphy et al. (1981) efter avverkning.
Carlson et al. (1990) undersdkte bottenfau-
nan 6 till 17 ar efter avverkning medan New-
bold et al. (1980) studerade bottenfauna-

forekomsten 1-5 ar efter avverkning. Detta
kan forklara en del av skillnaderna i under-
sokningsresultaten.

Mycket viktig for skyddszonernas forma-
ga att bevara bottenfaunans ursprungliga
artsammansattning och produktionsniva ar
nedfallet av organiskt material, samt skydds-
zonernas formaga att forhindra férhojda se-
dimenttransporter. Nar skyddszonerna ej for-
mar forhindra en forhdjning av sediment-
transporten paverkas i allmanhet botten-
djursforekomsten negativt. Exempelvis redo-
visar Growns och Davis (1994) en minskad
artrikedom och individtathet hos bottenfau-
nan det forsta aret efter avverkning i Nya
Zeelédndska vattendrag trots att 30-100 m
breda skyddszoner hade sparats. Skyddszoner-
na var dock ej heltdackande utan avbrutna av
avverkning fram till vattendagen pa flera
stallen. Nar sedimenttransporten atergick till
normala nivaer erholls sedan en atergang till
ursprungligt artantal och individtathet hos
bottenfaunan (op cit.).

Inom barrtradsplanterade omraden i
Wales har Ormerod et al. (1993) studerat en
omvand form av skyddszoner. Skyddszoner-
na har i dessa omraden skapats genom av-
verkning av barrtrad langs vattendragen el-
ler genom att spara oplanterade zoner nér
barrtradsplanteringen genomférdes. Skydds-
zonernas bredd har varierat mellan 5 till 20
m. Enligt Ormerod et al. (1993) har vatten-
drag omgivna av planterade barrtrad (huvud-
sakligen gran) en lagre artrikedom &n vat-
tendrag omgivna av tradfria zoner. Smith
(1980) redovisar liknande resultat fran Skott-
land déar vattendrag inom planterad granskog
hade en bottenfauna med lagre individtathet
och lagre artrikedom &n vattendrag omgivna
av hed- eller angsvegetation. De viktigaste
forklaringarna till dessa resultat ar dels att
16vtrad ofta saknas i den planterade gransko-
gen, vilket medfor att det tillférda organiska
materialet &r mycket naringsfattigt, och dels
att de likaldriga granarnai hogre grad an olik-
aldrig naturskog begrénsar solinstralningen
och priméarproduktionen i vattendragen.

Fisk

Ett stort antal studier har visat att sparande
av skyddszoner langs vattendragen vid av-
verkning kraftigt begransar skogsbrukets
paverkan pa vattendragens fiskfauna. | vis-
sa fall har man till och med erhallit en for-
béattrad fiskproduktion, sarskilt nar skydds-
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zonernas utformning har gynnat en 6kad pri-
mar- och sekundérproduktion. Selektiv av-
verkning av avverkningsmogna trad inom
skyddszonen skapar 6ppningar i krontack-
ningen som gynnar priméarproduktionen, men
detta maste goras pa ett satt som garanterar
ett kontinuerligt tillflode av déd ved och ett
bevarande av fiskens livsmiljéer (Murphy &
Meehan 1991).

Skyddszonernas betydelse for att beva-
ra fiskproduktionen i samband med stora av-
verkningar har framférallt studerats i Alas-
ka (Koski et al. 1984, Heifetz et al. 1986, John-
son et al. 1986, Murphy et al. 1986, Thedinga
etal. 1989), i Oregon (Hall & Lantz 1969) och
British Columbia (Tschaplinski & Hartman
1983). Viktiga funktioner hos skyddszonerna
for att bevara fiskforekomsten ar framst att
forhindra uppkomsten av héga vattentempe-
raturer och forhdjda sedimenttransporter,
samt att bevara vattendragets stabilitet och
tillgangen pa standplatser och skydd for fis-
ken ( Hall et al. 1987, Bechta et al. 1987, Bis-
son et al. 1987).

Heifetz et al. (1986) och Murphy et al.
(1986) redovisar resultat fran sydostra Alas-
ka som visar att skyddszonerna bevarar fo-
rekomsten av undergréavda strandbankar och
nedfallen déd ved och héljor i vattendragen.
Skyddszonernas bredd varierade mellan 10-
130 m. Medelbredden var 45 m. Inom en del
av skyddszonerna genomfdrdes en selektiv
avverkning av aldre trad. De skyddszonsfor-
sedda vattendragavsnitten hade en lika hog
fiskproduktion (bl a coholax, malmaréding
och strupsnittéring) som opaverkade avsnitt.
Forekomsten av laxungar var i vissa fall till
och med hdgre an i opaverkade avsnitt (Murp-
hy et al. 1986, Thedinga et al. 1989). De
skyddszonsforsedda vattendragen hade un-
der sommaren tatheter som var 2 ganger hog-
re 4n i opaverkade avsnitt. Den hogre fisk-
tatheten ansags vara kopplad till en 6kad
andel vindfallen och hogre férekomst av ned-
fallen déd ved i vattendragen, samt en hogre
produktion av pavéxtalger och bottendjur ef-
ter avverkning. | vissa fall hade dven kalav-
verkade vattendragsavsnitt en hogre tathet
av arsungar an opaverkade avsnitt (Figur 23),
men pa grund av en samre vinteréverlevnad
hos fisken var antalet aldre fiskar lagre
(Johnson et al. 1986, Thedinga et al. 1989).

I Carnation Creek (British Columbia, Ca-
nada) fann Tschaplinski och Hartman (1983)
att upp till 48% av de kvarvarande laxungar-

na (Coholax) i vattensystemet 6vervintrade i
vattendragavsnitt dar 5-40 m breda skydds-
zoner hade sparats. | vattendragsavsnitt som
saknade skyddszoner évervintrade mycket fa
laxungar pa grund av brist pa lampliga vin-
terstandplatser. Eftersom fisken vandrade i
vattensystemet fran skadade vattendragsav-
snitt till lampliga vinterstandplatser i min-
dre paverkade eller opéaverkade vattendrags-
avsnitt erholls dock ingen reduktion av den
totala laxpopulationen i vattensystemet. Det
visade sig att laxungarna foredrog standplat-
ser med 6verliggande skydd, vanligtvis dju-
pa héljor med dod ved eller med 6verhéangan-
de strandkanter. De observerade vinterstand-
platserna (holjorna) karakteriserades av laga
vattenhastigheter (<0,3 m/s).
Undersokningsresultaten fran British
Columbia och Alaska visar att fisktatheten i
nordliga vattendrag under sommarhalvaret

Sommar Vinter

MIDDLE FORK
SHAHEEN CREEK
Omrade med gammal
opéaverkad skog
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Figur 23. Tathet (individer /m2) av havsvandrande regn-
bagsoring (Oncorhynchus mykiss) fordelat pa olika alders-
klasser (1, 2 och > 3 ar), saval sommar som vinter, i vat-
tendrag omgivna av aldre opaverkad skog, skyddszoner
och kalhyggen, Prince of Wales Island, Alaska 1982-1983
(Johnson et al. 1986).
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i forsta hand begrénsas av tillgangen pa foda,
medan den under vinterhalvaret framst be-
gransas av tillgdngen pa vinterstandplatser.
Resultaten visar ocksa att sparade skyddszo-
ner bevarar fiskens vinterstandplatser och fo-
rekomsten av dod ved i vattendragen.

I omraden med varma somrar eller i
omraden med erosionsbendgna jordar har
skyddszonerna en storre betydelse som skydd
mot hdga vattentemperaturer och férhdjda
sedimenttransporter. Exempelvis har Hall och
Lantz (1969) visat att 15-30 m breda skydds-

zoner kan forhindra bade en forhojd sedi-
menttransport och en forhdjd vattentempe-
ratur efter avverkning. | deras studie var fisk-
forekomsten oftréndrad i skyddszonsforsed-
da vattendrag, men minskade kraftigt i vat-
tendrag déar skyddszoner saknades. Liknan-
de resultat redovisas ocksd av Graynoth
(1979) efter skogsavverkningar i Nya Zeeland
dar fiskforekomsten minskade i kalavverka-
de vattendrag pé grund av en 6kad sediment-
transport, men var oférandrad i vattendrag
dar 30 m breda skyddszoner hade sparats.

Vattendrag med skogbevuxna strandomraden har i regel en lagre avrinning och
mindre uttalade flédestoppar &n vattendrag som saknar strandvegetation. Fore-
komsten av hoga floden minskar ocksa med 6kad andel vatmarksomraden i av-
rinningsomradet. For att bevara avrinningsregimen och forhindra en 6kad ero-
sion i vattenfaran och strandmiljoerna behéver skyddszoner sparas langs alla
vattendrag som haller vatten aret runt. 1 vissa fall bér skyddszoner dessutom
sparas langs temporéara vattendrag och runt utstrémningsomraden.

Ett flertal undersdkningar har visat att skyddszonerna behdver vara minst
10 m breda for att fungera som sediment- och naringsamnesfalla. For att effek-
tivt begréansa markanvandnningens paverkan pa vattendragens vattenkvalitet
behover dock skyddszonerna ha en bredd som ar minst 15 m. Skyddszoner med
flerskiktad vegetation (gras, buskar och trad) ar effektivare att ta upp bade sedi-
ment och ndringsdmnen an enbart grasbevuxna skyddszoner. Skyddszonernas
effektivitet som sediment- och naringsfilter ar ocksa starkt beroende av markens
lutning och jordartstyp.

Forhojningar av vattentemperatur kan undvikas nar skyddszonerna ar minst
20 m breda och har tillracklig krontackningsgrad i solbanan. FoOr att skydda
vattendragen skall 60-80% av den ursprungliga krontdckningen bevaras.

For att bevara vattendragens férekomst och tillforsel av dod ved kravs skydds-
zoner som ar minst 20-30 m breda. De skall ha en blandad storlekssammansatt-
ning med en viss andel éverériga trad.

Aven bevarandet av vattendragens biologiska produktion och mangfald vad
galler bottenfauna och fisk kraver skyddszoner som ar minst 20-30 m breda.
Sarskilt viktig for fisk- och bottenfaunan ar skyddszonernas formaga att bevara
nedfallet av organiskt material samt formaga att forhindra forhsjda vattentem-
peraturer och sedimenttransporter. Undersokningarna har visat att ett 6kat ljus-
inslapp och lovinslag efter avverkning i vissa fall kan gynna produktionen av
bade bottendjur och fisk, men det forutsatter att vattentemperaturen och sedi-
menttranporten endast uppvisar mycket sma forandringar, samt att tillforseln
av dod ved ar sakerstalld genom att aldre trad har sparats i narheten av vatten-
dragen.
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Strategier for skydd av vattendrag

och strandmiljéer

For att effektivt skydda vattendragen och
strandmiljoerna maéste deras hoga naturvar-
den beaktas redan i planeringsprocessen, t ex
vid planering av skogsavverkningar och dik-
ningsforetag. Inventering, beskrivning och
klassificering av vattendragen utg6r grund-
laggande steg i planeringsprocessen, eftersom
de utg6r forutsattningar for prioriteringar i
skyddet av vattendrag och strandmiljoer
(Boon 1992). Klassificeringen skall omfatta
bade en funktionell uppdelning av vattendra-
gen i olika typer och en mer allman bedém-
ning av vattendragens naturvarden (op cit.).
Bedémningen av naturvardet utgar vanligt-
vis fran faktorer som storlek, artrikedom,
fiskforekomst, paverkansgrad (orérdhet/na-
turlighet), biologisk funktion (miljons bety-
delse for stromvattenekosystemets biologis-
ka funktion) och &ven representativitet (Ros-
gen 1985, Boon 1992, Naiman et al. 1992b).

En bra strategi bor ocksd omfatta upp-
foéljning och utvardering av brukningsmeto-
der och skyddsforeskrifter samt en béttre till-
lampning av gallande regler (Eckerberg
1988). Enligt Eckerberg (1988) togs under
1980-talet miljohansyn huvudsakligen nar
den ej begransade avverkningen tekniskt el-
ler ekonomiskt och nér stora estetiska var-
den férekom. Endast i begréansad utstrack-
ning beaktades miljévarden som var koppla-
de till flora och fauna. Skyddszoner lAmna-
des framst langs sjostrander, myrmarker och
odlad mark. Endast i mycket begransad om-
fattning sparades skyddszoner langs vatten-
dragen. Speciellt vid hdgmekaniserade av-
verkningar inom stérre skogsomraden togs
mycket liten miljéhansyn. Aven andra under-
sokningar redovisar liknande brister i natur-
vardshansynen inom skogsbruket. Enligt
skogsvérdsorganisationernas GRONSKA-in-
ventering (1991) togs hénsyn till sarskilt
skyddsvarda biotoper (enligt minimikraven i
naturvardslagens 21 §) bara i 50% av fallen
dar hansyn kunde tas.

I enlighet med principerna inom inter-
nationell naturvard skall hansynen och
skyddséatgarderna i forsta hand inriktas pa
att bevara vattendragens funktion och skydds-
vérden. | andra hand inriktas &tgarderna pa
att aterstalla paverkade vattendragavsnitt

och varden som gatt forlorade. Huvudinrikt-
ningen skall vara bevarande av biologisk
mangfald, livsviktiga ekologiska processer
och livsstodjande system, samt sdkerstéallan-
det av ett uthalligt nyttjande av arter och
ekosystem (Rio-konventionen 1992). Gene-
rellt ar det battre att skydda mindre paver-
kade avsnitt i vattendragens 6vre delar an
kraftigt padverkade avsnitt langre nedstréms
(Swanson 1989). For att bevara funktionen
hos vattendragen och strandmiljéerna ar det
sarskilt viktigt att sdkerstélla en relativt
orord vattenregim och vattenflodet under l1ag-
vattenperioderna. ldentifieringen och beva-
randet av omraden som svarar for vatten-
dragens avrinningsbildning har darfor hog-
sta prioritet i skyddet av vattendragen
(O’'Loughlin 1986, O’Loughlin et al. 1989,
Barling & Moore 1994). Det kan darfor vara
noédvandigt att &ven spara skyddszoner om-
kring utstromningsomraden som vatmarker,
surdrag och temporara vattendrag.

Klassificering av vattendrag och
strandmiljoer

Klassificeringen av vattendragen och strand-
miljoerna ar viktig bade for att bestimma
skyddszonernas utformning och anpassning
till olika skyddsvarden och lokala forhallan-
den (Castelle et al. 1994). | Canada (British
Columbia) har man nyligen instiftat skogs-
bruksregler (Forest Practices Code) som an-
ger att alla vattendrag och sjéar som berdors
av skogsbruksatgarder skall inventeras och
klassificeras innan atgarder genomfors (Mit-
chell 1996).

Vattendragen och strandmiljéerna kan
klassificeras var for sig men klassificeringen
bor helst ske med en gemensam klassifi-
ceringsgrund och med avrinningsomradet
som klassificeringsenhet (Frissell et al. 1986,
Naiman et al. 1992b). VVattendragen klassifi-
ceras utgdende fran storlek, hydrologiska och
geomorfologiska karaktarer, paverkansgrad
och biologisk funktion (Rosgen 1985, Frissell
et al. 1986, Cupp 1989a, b, Naiman et al.
1992b, Bren 1993, Castelle et al. 1994). Om-
givande strandmiljoer klassificeras i regel
med hansyn till vegetation, jordarter, mark-
lutning och erosionskénslighet (Clinnick
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1985, Platts et al. 1987, Swanson et al. 1987,
Harris 1988, Ahola 1990). Av séarskild bety-
delse ar att identifiera viktiga biotoper for
vattendragens funktion (nyckelbiotoper) och
orsaker till observerad miljopaverkan. Exem-
pel p& nyckelbiotoper ar éversvamningssko-
gar, sumpskogar, karr, kallor och surdrag
intill vattendrag samt raviner, forsar och vat-
tenfall (Skogsstyrelsen 1993, Liliegren et al.
1996, Skogsstyrelsen 1999).

Strandzonens kanslighet for paverkan
och hégabiologiskavéarden innebér att strand-
miljon utgor en viktig indikator pa vatten-
dragens status och funktion (Gregory et al.
1991, Naiman et al. 1993). | jordbruksland-
skapet dar atgarderna mera ar inriktade pa
att restaurera vattendragen och strandmil-
joerna ar det dessutom viktigt att identifiera
problemomraden och bedéma det allmanna
aterstallningsbehovet.

Hierarkisk klassificering av vattendrag och
strandmiljéer

Vattendragen har sedan lang tid tillbaka
klassificerats pa en rad olika satt, bl a utga-
ende fran geomorfologiska-hydrologiska ka-
raktarer (Horton 1945, Strahler 1957) eller
biologisk zonering hos fisk- och botten-
faunasamhéllen (Huet 1954, lilies & Botosa-
neanu 1963), samt vaxtsamhallen (Holmes
1983). For att beddma vattendragens biolo-
giska funktion och paverkansgrad har man
dessutom anvant klassificeringssystem som
utgar fran fisk- och bottenfaunasamhallets
struktur och funktion (Karr 1981, Steedman
1988, Fausch et al. 1990, Wright et al. 1993).
Ovanstaende system har antingen varit inrik-
tade pa en fysisk eller en biologisk klassifice-
ring, vilket har begrénsat deras generella
tillamplighet inom olika geografiska regioner
och olika rumsliga skalor (Naiman et al.
1992b).

For att undvika dessa begransningar har
det utvecklats mer 6vergripande klassifice-
ringssystem med en hierarkisk uppbyggnad
som kan liknas vid den uppbyggnad som an-
vands i taxonomiska klassificeringssystem
inom zoologi och botanik. Den hierarkiska
klassificeringen har den stora fordelen att den
kopplar klassificeringen i stor regional skala
med klassificeringen liten mikrohabitat ska-
la (Naiman et al. 1992b).

Klassificeringen ar framst baserad pa
vattenfarans strukturella utseende och geo-
morfologiska-hydrologiska processer samt

strandzonens fysiska egenskaper, men aven
pa vattendragens biologiska funktion (War-
ren 1979, Bisson et al. 1982, Rosgen 1985,
Frissell et al. 1986, Cupp 19894, b, Grant et
al. 1990, Petts 1990).

Sarskilt for de mindre vattendragen (vat-
tendragsrang <4) foreligger en stort behov av
ett allméangiltigt hierarkiskt klassificering
eftersom dessa uppvisar en stor heterogeni-
tet betréaffande morfologiska och hydrologi-
ska egenskaper (Beschta & Platts 1986, Sul-
livan et al. 1987). En nackdel &r dock att de
hierarkiska systemen kraver omfattande geo-
morfologiska-hydrologiska och biologiska
data. Flera av systemen har haft en fiskeri-
biologisk-hydrologisk inriktning och framst
utgatt fran habitatklassificering (Platts 1979,
Bisson et al. 1982, Rosgen 1985, Sullivan
1986, Cupp 1989a). Andra har haft en mer
Overgripande geomorfologisk-hydrologisk in-
riktning och utgatt fran vattendragens och
omgivningens lutningsforhallanden, (Frissell
et al. 1986, Petts 1990).

En av de forsta som utvecklade ett hie-
rarkiskt klassificeringssystem var Warren
(1979). Han beskrev 11 klassificeringsnivaer
fran regional (>100 km?2) till mikrohabitats-
kala (<1 m2). Detta system har sedan vidare-
utvecklats av badde Rosgen (1985) och Fris-
sell et al. (1986).

Enligt Rosgens system gors en klassning
av enskilda vattendragsavsnitt fran nagra fa
meter upp till 1000 m2 med hjalp av geomor-
fologiska och fysiska karaktérer. VVariabler
som ingar &r t ex lutning, meandring, bredd i
forhallande till vattendjup, bottensubstrat
och omgivande jordarters stabilitet. Systemet
omfattar aven underklasser som definieras
av strandvegetation, vattendragsbredd, fore-
komsten av dod ved och flodesregim, samt
erosions- och sedimentationsmonster.

Frissell et al. (1986) inférde déarefter be-
greppet daltyper/dalformer och kopplade
dessutom klassificeringen av vattendragen
till en stdrre regional biogeoklimatisk land-
skapsklassificering. Liknande system har se-
nare utvecklats av bade Sullivan et al. (1987)
och Petts (1990). Enligt Frisell et al. (1986)
skall den hierarkiska klassificeringen av vat-
tendragen omfatta avrinningsomradet som
helhet och utgé fran 5 klassificeringsnivaer;
avrinningsomrade, vattendragavsnitt, vat-
tendragstrackor, habitatmiljoer (holjor/for-
sar) och mikrohabitat (bottenstruktur).
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Avrinningsomradet bedéms utgaende
fran biogeoklimatisk region, vattendragens
lutningsprofil och struktur (antal bifléden
m m). Vattendragen delas ocksa upp i olika
avsnitt som definieras utgédende fran vissa
specifika geomorfologiska egenskaper, t ex
vattenfarans genomsnittliga lutning och ut-
seende, samt dalsluttningarnas och strand-
zonernas lutning och utseende (smala eller
breda dalavsnitt).

Uppdelningen i smala och breda dalav-
snitt ar baserad pa att de smala avsnitten
(vanligen vattendragens 6vre delar) i regel
domineras av erosionsprocesser, medan de
breda avsnitten (slattlandet) praglas av sedi-
mentationsprocesser och ett mer slingrande
lopp (Swanson 1989). De smala dalavsnitten
definieras av att strandzonens (riparian zone)
sammanlagda bredd ar mindre an 2 vatten-
dragsbredder, och de breda dalavsnitten av
att strandzonens sammanlagda bredd ar stor-
re &n 2 vattendragsbredder. Dalavsnitt med
smala strandzoner ar exempelvis raviner och
kanjoner. Avsnitten kan klassificeras med
hjalp av topografiska och geologiska kartor,
samt vegetationskartor och flygbilder.

Varje storre vattendragavsnitt delas dar-
efter upp i vattendragstrackor. Uppdelning-
en ar baserad pa brytningspunkter i vatten-
farans lutning, den omgivande markens lut-
ning mot vattendraget, dalbottenbredd,
strandvegetation och strandmaterial. Strack-
ornas langd varierar mellan nagra tiotals
meter hos mindre vattendrag till flera hund-
ra meter for stérre vattendrag (vattendrags-
rang 5 eller hoégre). Klassificeringen av varje
vattendragstracka kraver faltstudier, aven
om vissa karaktarer kan urskiljas pa gula
kartan eller flygfoton.

Varje enskild stracka delas vid faltstu-
dierna sedan upp i olika habitatmiljoer (t ex
forsar, strommar och lugnvatten) som karak-
teriseras av vattenfarans lutning, vattendjup
och flédesmonster, samt bottenbaddens utse-
ende och typen av bottenmaterial. Habitat-
klassificeringen utgér fran omraden/enheter
i vattenfaran med relativt homogent botten-
substrat och ett enhetligt djup och fléde (Fris-
sell etal. 1986, Hawkins etal. 1993). En tum-
regel for att urskilja de olika habitatenhete-
rna ar att de skall vara minst lika breda eller
lIdnga som vattendraget ar brett.

Dessutom finns det klassificeringssystem
som huvudsakligen &r baserade pa strandve-
getationens utstrackning och sammansatt-

ning (Platts et al. 1987, Harris 1988, Swan-
son S. et al. 1988, Baker 1989, Delong & Brus-
ven 1991). Det ar vanligt att vaxtsamhallet
delas upp i tréad och undervegetation (buskar,
gras och orter). Buskar och drter utgér en bra
indikator p& jordartstyper och hydrologiska
forhallanden, medan tradskiktet ar en batt-
re indikator pd omradets stabilitet i ett lang-
re tidsperspektiv (Swanson S. et al. 1988).
Delong och Brusven (1991) identifierade sju
strandvegetationsklasser vars indelning ut-
gar fran dominerande vegetationstyp, stran-
dens och den omgivande markens lutning,
markanvandning, samt strandvegetationens
bredd och héjd. En nackdel med dessa klas-
sificeringssystem ar att strandvegetationens
sammansattning ej alltid &ar direkt kopplad
till forhallandena i sjalva vattenfaran (Har-
ris 1988).

I en del fall har strandvegetationen ock-
sé klassificerats i relation till olika daltyper
(Sullivan et al. 1987, Swanson S. et al. 1987,
Harris 1988). Exempelvis har Harris (1988)
klassificerat strandvegetationens artsam-
mansattning i relation till 6 geomorfologiska
daltyper. Daltypsindelningen foljer i huvud-
sak det av Frissell et al. (1986) foreslagna
konceptet, dvs en uppdelning i smala ero-
sionsavsnitt och breda sedimentationsavsnitt
utgdende fran vattendragets och terrangens
lutning.

Strandvegetationens utbredning och sam-
mansattning klassificeras vanligtvis bade
med hjélp av flygbildstolkning och faltstudier.
Speciellt storskaliga IR-bilder kan ge bety-
dande information om strandvegetationens
utbredning och sammanséttning (Cuplin
1985, Platts et al. 1987). Aven vanliga flyg-
bilder har anvants for att klassificera strand-
miljoernas paverkansgrad och funktion
(Platts et al. 1987). Tillsammans med till-
gangliga GlS-data kan klassificeringen av
strandvegetationen ocksa anvandas for att
bedéma vattendragens skyddsbehov.

Hierarkisk klassificering av vattendrag |
Europa

| Europa ar det framfdrallt i Tyskland som
hierarkiska klassificeringssystem har an-
vants for regionala vattendragsklassificering-
ar (Otto 1980, Otto & Braukman 1983, Bos-
telmann et al. 1993). Enligt Otto och Brauk-
mans klassificeringssystem delas vattendra-
gen in i huvudtyper, undertyper, egentyper
och vattendragstyper. Huvudtyperna ar av
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tva slag, dels allmanna regionala grundtyper
baserade pd omradets hojdlage och geogra-
fiska lage (t ex alpina, hoglands- och slatt-
landsvattendrag) och dels geokemiska grund-
typer baserade pa omradets berggrund och
jordarter, t ex kalkpaverkade vattendrag
(karbonatvattendrag) och vattendrag i sili-
katberggrund (silikatvattendrag).

Varje grundtyp delas sedan in i ett antal
undertyper efter h6jdzon och geomorfologiskt
utseende. | de fall undertyperna ar avvikan-
de for regionen behandlas de som egentyper.
Inom varje undertyp kan slutligen olika vat-
tendragstyper identifieras utgdende fran vat-
tendragsordning (vattendragsrang/storlek).
Klassificeringskriterier som anvands for att
faststalla undertyperna och vattendragsty-
perna ar klimat (nederbdrd och temperatur),
avrinningsregim, vattentemperatur (max,
arsmedel och amplitud), beskuggningsgrad,
dallutning och vattendragslutning, vatten-
dragsstorlek, vattenfarans utseende och strom-
ningsmonster, bottensubstrat, vattenkvalitet
och bottenfaunafdrekomst.

I Storbritannien har aven Boon et al.
(1994) utvecklat ett klassificeringssystem
(SERCON) som utgar fran geomorfologiska-
hydrologiska karaktérer hos vattendragen
och strandmiljoerna. SERCON-systemet
(System for Evaluating Rivers for CONser-
vation) ar ett hierarkiskt 3-stegs system som
framst utgéar fran vattenfarans utseende (steg
1) och omgivande strandmiljoer (steg 2), men
aven avrinningsomrédets allménna karaktar
(steg 3) anvéands vid klassificeringen. Vid
klassificeringen delas exempelvis vattendra-
gen upp i avsnitt med olika vattendragsrang
(stream order).

Klassificering av vattendrag i Sverige

I Sverige har SERCON-systemet anvants som
idémodell for System Aqua (Willén et al.
1996). System Aqua &ar ett bedémningsinstru-
ment for karakterisering av sjoar och vatten-
drag med séarskild inriktning pa biologiska
varden och biologisk méangfald (op cit.). Be-
domningen gors i huvudsak p& tva nivaer;
avrinningsomrade och objekt (sjo eller vat-
tendrag). Pa objektsnivan kan dock aven del-
objekt (vattendragstrackor eller delavrin-
ningsomraden) bedémas. | forsta hand ar sys-
temet utarbetat for bedémning av ett objekt
med tillhérande avrinningsomrade dven om
bedémning av dessa kan ske var for sig. Nar
bedémningen enbart omfattar avrinningsom-

radet skall dock System Aqua bara anvan-
das som ett dversiktligt urvalsinstrument for
att vardera avrinningsomraden med likartad
storlek med avseende pa strukturell mang-
formighet och naturlighet. Det enskilda ob-
jektet kan vara en sjo, ett vattendrag eller
en vattendragstracka. Avgransningar inom
ett vattensystem gors genom en storleksupp-
delning i delavrinningsomraden efter vilken
vattendragsrang (vattendragsordning) de till-
hor.

Den biologiska mangfalden karakterise-
ras i System Aqua av fem kriterier; struktu-
rell madngformighet, naturlighet, raritet, art-
rikedom, och representativitet. Kriterierna
definieras genom indikatorer som poangbe-
doms i en relativ skala mellan 0-5 dar 5 an-
ger det hogsta och 0 det lagsta naturvardet.
Antalet indikatorer per kriterium varierar
mellan 3 och 5. P& avrinningsomradesnivan
bedéms under kriteriet strukturell mangfor-
mighet indikatorerna markanvéandning, sjo-
andel och topografisk brutenhet, och under
kriteriet naturlighet bedéms indikatorerna
markanvéndning (intensitet), fysiska ingrepp
(kanalisering och fragmentering) och kemisk
paverkan (utslapp/atmosfariskt nedfall).

P& objektsnivan beddéms under struktu-
rell mangformighet indikatorerna strandkor-
ridor, strandflikighet/stromtyp, bottentyp och
vattenvegetation. Under kriteriet naturlighet
bedéms fysiska ingrepp, paverkan pa flode/
vattenstand, strandvegetation, samt forand-
ring i biota och vattenkvalitet. Under krite-
riet raritet bedoms férekomsten av hotade och
sallsynta arter, och under kriterierna artri-
kedom och representativitet beddoms indika-
torerna hogre vegetation (makrofyter), vaxt-
plankton, bottenfauna, fisk och hackande fa-
gel. Vid sidan av ovannadmnda kriterier be-
doms ocksé bl a objektens sarpragel, veten-
skapliga véarde eller objektens betydelse for
det rorliga friluftslivet. Indikatorerna, krite-
rierna och eventuella speciella férhallanden
bildar underlag for en totalbeddmning av
naturresursen/naturvardet hos det enskilda
objektet som gdrs med hjalp av en vérderings-
profil dér de olika kriterierna jAmfors.

Pa grund av att System Aqua mer eller
mindre saknar en hierarkisk uppbyggnad om-
fattar bedomningen pa objektsnivan allt fran
enskilda vattendragstrackor i sma vattendrag
upp till hela vattensystem i stora élvar. Den
praktiska tillampbarheten ar dock begrénsad
till delstrackor i mindre vattendrag (Eriks-
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son 1997). Eftersom System Aqua framst ar
ett biologiskt varderingssystem saknas, for-
utom storleksuppdelningen, mdjlighet att
objektivt klassificera vattendragen efter ka-
raktar och bildningsform (vattendragstyp).
System Aqua foljer darvid i stort monstret
fran andra svenska naturvarderingssystem
(Bernteil et al. 1983, Nilsson 1984, Bjorklund
1987, Theorin 1988, SNV 1989, Stahl 1993)
med en poangbeddmning av naturvardet
istallet for en klassificering av vattendragen
efter bildningsform. Kriterierna i dessa sys-
tem anvands framst fér att vardera (poang-
satta) vattendragens skyddsvarden och pé-
verkansgrad, och barai liten utstrackning for
att klassificera vattendragen med avseende
pa hydrologiska, geomorfologiska, geologis-
ka och biologiska forhallanden. Det ar dock
forst nar vattendragen ar klassificerade i oli-
ka huvudtyper och undertyper som en riktig
jamforelse av vattendragens naturvarden
kan goras.

Framtida klassificerings- och varderings-
system bor ta storre hansyn till hydrologiska,
geologiska och geomorfologiska karaktérer
innan den slutliga varderingen gérs. Exem-
pel p& basuppgifter som bor inga ar enligt
Theorin (1988) avrinningsomradets areal,
hojd och paverkansgrad (andel av olika mark-
typer), sjoarealer och strandlangd, astrackor-
nas langd, bredd och lutning, terrangformer,
samt vattentillgdng (medelvattenféring och
vattenregim) och vattenkvalite (konduktivi-
tet, alkalinitet, pH, fargtal, kvéve och fosfor-
halt). Enligt Bjorklund (1987) ar ocksa
manga av de aldre naturvarderingssyste-
men starkt anspraksstyrda och subjektiva,
vilket gor att varderingarna och kriterier-
na i ett och samma varderingssystem kan
variera fran omrade till omrade. En annan
nackdel med dessa varderingssystem ar att
sjoar och vattendrag ofta behandlas som tva
oberoende naturtyper, vilket ar fel eftersom
klassificeringen och varderingen bor utgd
fran avrinningsomradet som helhet (Frissell
et al. 1986).

Klassificering vid avséttning av skyddszoner

Redan i mitten pd 1970-talet utvecklades i
USA:s vastliga stater ett klassificeringssys-
tem som gav skogs- och miljovardande myn-
digheter mojligheter att anpassa skyddszoner-
na till vattendragens skyddsvarden (Stein-
blums & Leven 1985, Swank 1990). Basen i
klassificeringssystemet, som togs fram i sam-

band med att sarskilda hansynsregler upp-
rattades inom ramen fér BMP-programmet
(Best Management Practice), ar en uppdelning
av vattendragen i permanent och temporart
vattenhallande vattendrag. Enligt BMP-klas-
sificeringen delas vattendragen in i fyra vat-
tendragsklasser dar klass 1 omfattar perma-
nenta eller temporéara vattendrag med myck-
et stor betydelse for fiske, rekreation och
vattenforsorjning, samt vattendrag med héga
naturvarden i ovrigt. | klass 2 ingar perma-
nenta eller temporéara vattendrag med med-
elstor betydelse for fiske, rekreation och vat-
tenforsorjning. Till klass 3 hor permanent
vattenférande vattendrag med liten eller ing-
en betydelse for fiske och vattenforsoérjning,
medan klass 4 utgdrs av temporéra vatten-
drag i sammavardeniva. Enligt Swank (1990)
har i nordvastra USA omkring 18 000 mil vat-
tendrag klassificerats pa detta satt. Av den
sammanlagda langden utgdrs 8% av klass 1
strackor, 9% av klass 2 strackor, 28% av klass
3 strackor och hela 55% av klass 4 strackor.
Till varje skyddsklass har man sedan knutit
olika vattenkvalitetsmal med avseende pa t
ex temperatur, sedimenttransport och vatt-
nets syrgashalt. VVattenkvalitetsmélen varie-
rar dock mellan olika stater.

I vastra Nordamerika har man aven an-
vant hierarkiska klassificeringssystem for att
klassificera vattendragens skyddsbehov och
bestimma skyddszonernas utformning. |
Alaska har man exempelvis tillampat Ros-
gens klassificeringssystem (Rosgen 1985) for
att bestdmma skyddszonernas sammansatt-
ning och bredd (Gibbons 1985). VVattendragen
delas upp i olika fiskevardsenheter (FHMU
= Fish Habitat Management Unit) som se-
dan Kklassificeras i tre nivaer. Klassificering-
en ar baserad pad skyddsvardet ur fiskesyn-
punkt, risken for paverkan (t ex erosionsrisk)
och vattendragens lutning. Till klass 1 hor
vattendragsavsnitt med havsvandrande fisk
eller station&ra bestand med hogt skyddsvar-
de. Till klass 2 hor vattendragsavsnitt med
stationara fiskbestand och begransat skydds-
varde. Till Klass 3 hér vattendragsavsnitt
som saknar fiskbestand men som har en bra
vattenkvalitet och stor betydelse for ned-
stroms liggande fiskhabitat. Skyddszonerna
har en minsta bredd av 30 m som kan utdkas
vid 6kat skyddsvéarde och 6kad kanslighet for
paverkan.

I Washington har Cupp (1989a) tagit
fram en modifierad version av Frissells hie-
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rarkiska koncept. Enligt Cupps system om-
fattar klassificeringen 6 hierarkiska nivaer;
ekoregion, avrinningsomraden, delavrinnings-
omraden, dalavsnitt (vattendragsavsnitt), ha-
bitattyper och habitatenheter (mikrohabitat).
For att gora systemet mera tillampbart for
klassificering av smé skogsvattendrag, med
hansyn till skyddszoner, modifierades sedan
system nagot (Cupp 1989b). Det nya syste-
met omfattar 18 olika typer av dalavsnitt (5
huvudgrupper) som definieras utgéende fran
6 olika kriterier, baserade pa vattenfarans
och omgivningens geomorfologiska karakta-
rer. Vid klassificeringen anvands foljande kri-
terier; dalavsnittets lage i vattensystemet
(vattendragsrang), vattenfarans genomsnitt-
liga lutning, vattenfarans form (rak/slingran-
de), dalsluttningarnas lutning, strandzonernas
sedimentavlagringar, samt kvoten mellan
vattenfarans bredd och dalbottens bredd
(smala eller breda daltyper).

For att avgrénsa dalavsnitten och pri-
mart klassificera dessa anvands topografis-
ka kartor (skala 1: 24 000) och flygfoton (ska-
la 1: 24 000). Slutlig klassificering gors dock
forst efter faltstudier. Inom varje dalavsnitt
identifieras sedan, med standardiserad falt-
metodik och ett antal habitatvariabler (Bisson
et al. 1982, Sullivan 1986), fiera habitattyper
och habitatenheter utgdende fran vattenfar-
ans och bottensubstratets egenskaper. Till-
sammans med uppgifter om vattendragens
paverkansgrad och skyddsvarde (biologiskt
véarde) bildar dessa uppgifter en bas for klas-
sificera vattendragens behov av skyddszoner.

Vid en analys av de ingdende habitatva-
riablerna i Cupps klassificeringssystem fann
Beechie och Sibley (1990) att de erhallna
medelvardena var signifikant olika for de oli-
ka dalavsnittstyperna, men att ett visst dver-
lapp férekom bland enskilda variabler. Re-
sultaten indikerar att den sammanvagda
klassificeringen var tillfredsstéllande, men ej
for de enskilda variablerna.

Enligt Naiman et al (1992b) har Cupps
klassificeringssystem okat forstaelsen for dif-
ferentierade riktlinjer for skyddszonernas
utformning. Den fysiska klassificeringen av
olika vattendragsavsnitt och habitattyper har
ocksa medfort att battre hansyn kan tas till
fiskens habitatkrav (Bisson et al. 1988, Haw-
kins et al. 1993).

BMP-programmets klassificeringssys-
tem med en uppdelning av vattendragen i
permanent och temporart vattenhallande

vattendrag i fyra skyddsklasser har ocksa
anvants vid avsattning av skyddszoner ijord-
brukslandskapet. | vissa fall har man ocksa
utgatt fran en hierarkisk klassificering base-
rad pa geomorfologiska-hydrologiska proces-
ser (Swanson S. et al. 1988). Klassificering
av vattendragsavsnitten i jordbrukslandska-
pet har dock varit mer inriktad pa strandvege-
tationen an pa habitatenhetema i vattendra-
gen (Platts etal. 1987, Delong & Brasven 1991).

| jordbrukslandskapet foreligger ocksa
ett annat behov av att klassificera vattendra-
gen med avseende pa atgardsbehov och moj-
ligheten att aterstalla skadade vattendrags-
avsnitt, eftersom strandmiljéerna i manga
fall redan ar kraftigt paverkade (Swanson
1989). Flera forfattare har betonat behovet
av klassificering i samband med upprattan-
det av atgardsplaner (Ahola 1990, Ekolog-
gruppen 1990, Hayes & Dillaha 1992, Vought
et al. 1991 och 1994).

Vattendragens geomorfologiska karakté-
rer och strandvegetationens sammanséattning
kan med fordel analyseras med hjalp av geo-
grafiska informationssystem innan féaltstu-
dierna genomfors (Hemstrom 1989, Delong
& Brusven 1991). GIS-data kan ocksd anvéan-
das som hjalpmedel foér att bestémma skydds-
zonernas bredd och areal langs vattendragen
(Hemstrom 1989, Xiang 1993).

Strategier vid avsattning av skyddszoner

Skyddszoner skall i princip avsattas vid vat-
tendragen vid alla typer av paverkan, men
det ar sarskilt angelaget att skyddszoner av-
séatts nar markanvandningen i avrinningsom-
radet forandras eller ar omfattande, t ex vid
skogsavverkningar, dikning, odlingsverksam-
het, véagbyggnationer och utbyggnad av tator-
ter. Skyddet av strandmiljéerna har storst be-
tydelse for de mindre vattendragen (<15 m
breda), men har ocksé stor betydelse for de
storre vattendragens funktion. For att be-
stdmma om anlaggning av skyddszoner ar
den lampligaste atgardsstrategin behover
enligt Barling & Moore (1994) foljande fra-
gor besvaras:
* Vilka processer berdrs?
 Vilka funktioner skall de anlagda skydds-
zonerna tillgodose?
« Hur effektiva ar skyddszonerna med avse-
ende pa dessa funktioner?
« | vilka situationer skall skyddszoner avsat-
tas?
* Var skall skyddszonerna vara belagna for
att ge basta skydd?
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Vilka processer som berérs beror bl a pé
faktorer som markanvandningstyp, klimat,
landskapets topografi, jordarter, vegetation
och laget i landskapet. Aven om skyddszoner-
na i grunden &r multifunktionella avsatts de
manga ganger enbart for att fungera som se-
diment- och naringsamnesfalla. For att be-
vara eller restaureravattendragens ekologis-
ka varden bor man dock efterstrdva multi-
funktionella skyddszoner. Viktiga funktioner
som skyddszonerna skall uppfylla &ar t ex se-
diment- och erosionskontroll, upptag av na-
ringsdmnen, utjamning av fléden, reglering
av ljusinflodet till vattendragen, utjdmning
av vattentemperaturen, tillforsel av organiskt
material som lévmaterial (CPOM) och déd
ved (CWD och LWD), bevarande av struktu-
rell mangfald och biologisk mangfald i vat-
ten- och landmiljon (Osborne & Kovacic 1993,
Barling & Moore 1994, Castelle et al. 1994).
Dessa funktioner utg6r nyckelfunktioner for
bevarandet av stromvattenekosystemen.

Skyddszonernas effektivitet varierar som
tidigare har redovisats med lokala forhallan-
den och skyddszonernas utformning (langd
och bredd), men ocks& med efterfragad funk-
tion. 1 manga fall kan 15 m breda skyddszo-
ner vara tillrackliga foér att forhindra en for-
sdmrad vattenkvalitet, men for att bevara
vattendragens ekologiska varden behéver
skyddszoner i de flesta fall vara 20-30 m bre-
da (Corbett et al. 1978, Clinnick 1985, Cas-
telle et al. 1994). | det senare fallet ar det
dessutom viktigt att skyddszonerna har till-
racklig areel omfattning.

Enligt Barling och Moore (1994) kan
skyddszonernas omfattning och bredd be-
stimmas pa tva satt, dels genom att identi-
fiera kallomradena for avrinningsbildningen
och dels genom att faststalla vilken bredd
skyddszonerna behéver ha for att uppfylla en
viss funktion. Metoder for att identifiera kall-
omradena for avrinningsbildningen ar dar-
for betydelsefulla for skyddszonernas utform-
ning och fér genomférandet av skyddsstrate-
gin.

I allménhet gor skyddszonerna storst
nytta om de avsatts langs de mindre vatten-
dragen hogt upp i avrinningsomradet (Peter-
sen et al. 1987, Swanson 1989). Detta beror
pa att huvuddelen av avrinningsbildningen
sker i avrinningsomradets dvre delar och att
vattendragens hydrologiska regim ofta ar sty-
rande for skyddszonernas funktion. Mer frek-
venta och forhdjda flédestoppar, och darmed

Okad erosion, i vattendragens 6vre delar ger
i allméanhet en forsdmrad miljé och vatten-
kvalite &ven nedstréms i vattendragen.
Habitatforandringarna ar ofta mest ut-
talade i anslutning till avverkade omraden
men kumulativa effekter kan ge en paverkan
l1angt ned i vattensystemen (Beanlands et al.
1986, Chamberlin et al. 1991). | jordbruks-
landskapet kan ocksa restaureringen av vat-
marker langs vattendragen ha stor betydel-
se for naringsupptaget och utjdmningen av
floden (Petersen et al. 1990, De Laney 1995).

Strategier i skogslandskapet

For att forhindra kumulativa effekter och ef-
fektivt skydda vattendragen bor planering-
en av skogsbruksatgarderna helst ske av-
rinningsomradesvis, dvs vattendragens av-
rinningsomraden skall anvandas som plane-
ringsenheter vid upprattandet av skogsbruks-
planer. Aven effektiviteten och miljévinsten
av insatta atgarder bor utvarderas med av-
rinningsomradet som bas (Everest & Sedell
1984). | Nordamerika (t ex Washington, lda-
ho, British Columbia) har man darfor under
senare ar boérjat med s k avrinningsom-
raddesanalyser i samband med planeringen av
skogsbruksatgarderna (Toth 1996). Enligt
Toth (1996) kan analysen delas upp i invente-
ring/klassificering, upprattande av foreskrif-
ter samt 6vervakning. Beskrivningen och
klassificeringen grundas primart pa flygfo-
ton, skogliga data (standortsdata), naturvar-
desbeskrivningar, landformskartor, geogra-
fiska informationssystem (GIS) och i vissa fall
aven faltsstudier av vattendragens struktur
och narmiljo.

Enligt Chamberlin et al. (1991) b6r man
for den vattendragsnéra skogen efterstrava
lIanga rotationstider eftersom férekomsten av
stora trad har stor betydelse fér LWD-f6re-
komsten i vattendragen. Vid planeringen av
skogsbruket ar det ocksa betydelsefullt att
kunna anvéanda modeller for att forutsdga
kumulativa effekter av planerade avverk-
ningar, samt vilken effekt sparade skyddszo-
ner har pé& eventuella férandringar i avrin-
ning och vattentemperatur (avrinningsomra-
desanalys). Modeller kan dessutom anvandas
for att bedoma stabiliteten (vindkansligheten)
hos sparade skyddszoner (Steinblums et al.
1984, Chamberlin et al. 1991). Det ar exem-
pelvis vanligt att skyddszonerna utsatts for
kraftig vindfallning néar mark-, terrdng- och
vindforhallanden ej har beaktats i tillracklig
omfattning.
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Skyddszonerna bor helst utformas (bredd,
tradtathet och sammanséattning) sa att skydds-
zonerna uppnar alla 6nskade funktioner (Ste-
inblums et al. 1984, Bisson et al. 1987, Cas-
telle et al. 1994). For att uppnd detta kan
skyddszonerna antingen utformas som helt
orérda skyddszoner eller delas upp i tva del-
zoner med en orérd zon (riparian zone) nar-
mast vattendraget och en skotselzon (stream-
side management zone) mot fastmarken.
Inom skétselzonen kan avverkning tillatas
enligt sarskilda riktlinjer (se avsnittet om
riktlinjer for avverkning). Vid utformningen
av skyddszonerna och avverkningsreglerna
bor man, forutom vattendragens skyddsvar-
de, aven ta hansyn till faktorer som plane-
rad avverkningsareal, vattendragstyp, vat-
tenfarans utseende och stabilitet, markens
lutning och erosionsbendgenhet, vegetation
och miljotyp (Haugen & Duff 1982). Plane-
ringen av storre avverkningar skall helst ske
i samarbete med hydrologer och ekologer.
Innan avverkningen genomfoérs bér dessut-
om kartmaterial tas fram som visar avverk-
ningsenheterna och de vattenmiljéer som
kraver skyddszoner. Alla transportvagar bor
markas ut och tyngre skogsmaskiner bor helst
ej koras narmare vattendragen &n 30 m rak-
nat fran hogvattenlinjen, fransett dar det ar
absolut nédvéndigt att korsa vattendraget.

Strategier i odlingslandskapet

Avsattning av skyddszoner och vatmarker
langs de mindre kéllvattendragen utgor det
forsta steget i skyddet och restaureringen av
jordbrukslandskapets vattensystem. Genom
att anlagga skyddszoner och vatmarker i vat-
tensystemens ovre delar erhalls i regel en
utjamnande effekt pa vattenforingen (De
Laney 1995). En restaurering av vatmarker-
na i vattendragens ovre delar kan reducera
flodestopparna vid hégvattenfléden och dar-
med &aven transporten av sediment och né-
ringsdmnen i vattendragen (Robinson 1995).
Speciellt i flacka och laglanta partier av av-
rinningsomradet ar det lampligt att anlagga
vatmarker (De Laney 1995). Vatmarkerna
och utgor ocksé viktiga depositionsomraden
for sediment och ndringsdmnen. Anlaggning
av skyddszoner och vatmarker i anslutning
till vattendragen ar en accepterad atgards-
strategi i flera lander fér att minska utflodet
av naringsamnen och sediment till vatten-
drag och sjoar, speciellt i intensivt brukade
jordbruksomraden (Prato & Shi 1990, Peter-

sen et al. 1992, Muscutt et al. 1993, Osborne
& Kovacic 1993, Barling & Moore 1994). | en
del fall har ocksa plantering av trad och bus-
kar langs vattendragen anvants for att mins-
ka férekomsten av vattenvegetation i vatten-
dragen (Dawson & Haslam 1983).

Stravan bor vara att i forsta hand beva-
ra befintliga (naturliga) strandmiljGer, vat-
marker och sumpskogar. Nar sddana saknas
eller forekommer i begrdénsad omfattning,
t exijordbrukslandskapet, bor man aterska-
pa strand- och vatmarksmiljéerna. Enligt
Petersen et al. (1990, 1992) gors detta bast
genom en flerstegsmodell dar den forsta at-
garden ar att avsatta skyddszoner mellan
vattendraget och &kermarken och besa zoner-
na med grés. Nasta steg blir att plantera trad
och buskar inom skyddszonerna. Det tredje
steget ar att anlagga vatmarker pa lampliga
stallen inom skyddszonerna i anslutning till
vattendragen. For att erhalla multifunktio-
nella strandmiljoer bor skyddszonernaha en
varierad vegetationssammansattning i flera
skikt som omfattar gras, buskar och trad.

Bevarandet och aterskapandet av vat-
marker ar sarskilt viktigt i jordbrukslandska-
pet eftersom dessa 6kar upptaget av narings-
amnen (Lowrance et al. 1985). Naturliga vat-
marker och 6versvamningsomraden med hog
kapacitet att reducera vattnets nitratkvave
ar t ex sumpskogar (Barling & Moore 1994),
men dven sma och temporara vatmarkerna
har en stor betydelse for en forbéattrad vat-
tenkvalite, flédeskontroll och ett rikt vaxt-
och djurliv (De Laney 1995, Robinson 1995).
Tackdikningskartor och kartor 6ver befintli-
ga vatmarker och 6versvamningsomraden
kan anvandas for att finna lampliga omraden
for restaurering och anlaggning av vatmar-
ker (Vegedgruppen 1992). Terrangens lamp-
lighet for vadtmarker kan ocksé bedémas med
hjalp av flygbilder (Wessling & Skage 1991).

Olika prognosmodeller kan ocksé anvan-
das som hjalpmedel for att finna lampliga at-
gardsstrategier och for att utvardera skydds-
zonernas utformning och effektivitet. Forjord-
brukslandskapets vattendrag har ett flertal
hydrologiska vattenkvalitetsmodeller tagits
fram (Tim & Jolly 1994). | regel &r dessa basera-
de pé sediment och kvaveretentionen i vat-
tendragens strandmiljoer (Young et al. 1989,
Phillips 1989b, Altier et al. 1994, Hubbard &
Lowrance 1994). Tim och Jolly (1994) har
dessutom utvecklat en metod for att integre-
ra dessa modeller med tillgangliga G1S-data.
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Anpassningen av
lokala forhallanden kraver en klassificering av vattendragen och strand-
miljéerna. Vattendragen klassificeras vanligtvis utgaende fran storlek.
hydrologiska och geomorfologiska karaktéarer.
varden, medan omgivande strandmiljoer klassificeras med avseen
de pa vegetation.. marklutning,
t. Under senare ar har man ofta anvant hierarkiska klassifice
ringssystem sificera vattendrag och vattendragsstrackor.
For att kydda vattendragen och strandmiljoerna ar det sarskilt vik
tab vara vattenregimen. Andra viktiga funktioner som skyddszone
rna skall upi ar begrans av erosionen i vattenfaran och strand
erna, begransning av utflédet av sediment och naringsamnen, reg
g av ljusinfléde och vattentemperatur samt
material som’lov dod ved.
kapetkraver bevarandet av vattendragens tillforsel av
ved att en viss ma. ora och gamla trad sparas imom skyddszone
rna. | odlings r anfaggnimg av vatmarker en mycket viktig
-egimen och minska utflédet av narings
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Skyddszonernas utformning och skotsel

I en litteraturdversikt identifierade Castelle
et al. (1994) fyra baskriterier for skyddszo-
nernas utformning; 1) vattenresursernas
funktionella varde (skyddsvérde), 2) mark-
anvandningens intensitet, 3) karaktaren hos
skyddszonen (marklutning, jordarter och ve-
getation) och 4) skyddszonens specifika funk-
tion/er. De tre forsta kriterierna forutsatter
en beskrivning och klassificering av vatten-
dragens miljostatus och det fjarde kriteriet
ar relaterat till vilka funktioner som efter-
stravas hos skyddszonerna. Till efterstrava-
de funktioner hor skyddszonernas féormaga
att; utjamna avrinningen, ta upp och halla
kvar sedimentpartiklar, ta upp och omsétta
naringsdmnen som kvave och fosfor, begran-
satemperaturforandringar, kontrollera mang-
den vattenvegetation, samt bevara tillférseln
av partikulart organiskt material (16v, kvis-
tar och dod ved) (Dawson and Haslam 1983,
Clinnick 1985, Muscutt et al. 1993, Osborne
& Kovacic 1993, Barling & Moore 1994, Cas-
telle et al. 1994).

Detviktigaste vid utformningen av skydds-
zonerna ar att bestimma hur breda skydds-
zonerna skall vara. Det vanligaste sattet att
bestdmma skyddszonens bredd har varit att
utgé fran fasta minimumbredder och sedan
tillampa dem oavsett hur vattendrag och ter-
rang ser ut (Johnson & Ryba 1992, Castelle
etal. 1994). En battre modell &r dock att forst
bestdmma minsta acceptabla skyddszons-
bredd och sedan utvidga den med hansyn till
marklutning, jordarts- och vegetationsfore-
komst, dvs en anpassning till lokala forhal-
landen (Budd et al. 1987, Castelle et al. 1994).
En tredje metod ar att i varje enskilt fall an-
passa skyddszonens bredd till lokala férhal-
landen och efterstravade funktioner (Potts &
Anderson 1990, Johnson & Ryba 1992, Cas-
telle et al. 1994).

Alla tre modellerna har for- och nackde-
lar. Nar modellen med fasta bredder anvands
kan de avsatta skyddszonernas funktion vara
bristfallig pa grund av bristande anpassning
till lokala forhallanden. Variabla bredder ger
oftast funktionella skyddszoner men kraver
en anpassning till bade lokala férhallanden
och funktionellt varde, vilket innebar att ar-
betet ar resurskravande och kréaver kvalifi-
cerad personal. Avgransningen av skydds-
zonerna i planeringsbasen blir ocksa svarare
att gora. Flera forfattare havdar dock att

skyddszonernas form och bredd alltid skall
anpassas till landskapets topografijordarter
och vegetation, och att varje situation skall
behandlas individuellt pd grund av att vat-
tendragen och deras strandomraden har oli-
ka krav och forutsattningar (Beschta & Platts
1986, Swanson et al. 1988, Potts & Anderson
1990). For att bevara vattendragens avrin-
ningsregim kan det exempelvis vara nddvan-
digt att faststalla arealen som bidrar till av-
rinningsbildningen bade fore och efter av-
verkning, och dérefter definiera en minsta ef-
fektiva skyddszonsbredd for hela avrinnings-
omradet (Clinnick 1985, Barling & Moore
1994). Skyddszoner skall i sddant fall avsat-
tas langs hela vattendragslangden och om-
kring kallflodesomradet i varje delavrin-
ningsomrade (O’Loughlin et al. 1989, Bar-
ling & Moore 1994).

For att avgdra skyddszonernas effektiva
bredd i relation till vegetation (bestandstat-
het), jordarter och topografi har man anvéant
flera olika prognosmodeller (Hemstrom 1989,
van Sickle 1991, Xiang 1993, Barling & Moo-
re 1994, Tim & Jolly 1994). Enligt Hemstrom
(1989) och Xiang (1993) kan modeller utga-
ende frdn GIS (Geographical Information
System) vara mycket anvéndbara for att hit-
ta en optimala skyddszonsbredd i relation till
lokala forhallanden och en forvantad effekti-
vitet. P& grund av att underlagsdata for en
s&dan analys ofta ar osakra ar det dock svart
att forutsaga den optimala skyddszonsbred-
den utan faltstudier. | manga omraden och
lander saknas for narvarande ocksa tillrack-
lig kunskap om hur stort nedfall av dod ved
(LWD) som kravs for att bibehalla vatten-
dragens funktion och stabilitet.

Den effektiva skyddszonsbredden ar be-
roende av vad som skall skyddas, graden av
paverkan och lokala markforhallanden. For
att forhindra paverkan pa den akvatiska fau-
nan kan exempelvis den effektiva skyddszons-
bredden variera fran 10 till 180 m (Rabeni
1991, Castelle et al. 1994, Large & Petts
1996). For att bevara den semi-akvatiska och
den landlevande faunan kravs i regel annu
bredare zoner, ofta 30-200 m breda zoner
(Stauffer & Best 1980, Brinson et al. 1981,
Brown et al. 1990, Rabeni 1991). For fysiskt-
kemiskt skydd rekommenderas i regel en
minsta bredd mellan 10 och 30 m (Tabell 7).
For bevarandet av vattendragens biologisk
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Tabell 7. Rekommenderade skyddszonsbredder for skydd av vattendrag, sjoar och vatmarksmiljoer.

Minsta bredd (m) for
fysiskt-kemiskt skydd

Minsta bredd (m) for

15 15-90
11-22 20-30
10 20-30
20

20-30 -

20 30

15

15-80

50

30

10-20

23-183 -

5-10 20-30
15 30

funktion rekommenderas en minsta bredd
mellan 20 och 30 m. Enligt Castelle et al.
(1994) behotver skyddszonerna vara minst 15
m breda for att bevara vattendragens vatten-
kvalitet, och minst 30 m for att bevara vat-
tendragens biologiska funktion/kvalitet. Den
effektiva skyddszonsbredden ar ocksa bero-
ende av zonernas arealtdckning eftersom be-
varandet av avrinningsregimen &r relaterat
till skyddszonernas areal (Clinnick 1985,
Barling & Moore 1994).

For de mindre vattendragen (vattendrags-
rang 1-4) ger 20-30 m breda skyddszoner ett
bra skydd, forutsatt att de ar ratt utformade
och att markférhallandena ej kraver bredare
zoner. Langs storre vattendrag och vatten-
dragsavsnitt med breda dversvamningszoner,
eller avsnitt av typ “braided river’ dvs vat-
tendragstrackor och omraden dar huvudfa-
ran delar upp sig i flera mindre faror, kravs
det dock betydligt bredare zoner. Breda dver-
svamningszoner och delningar férekommer
ofta vattendragens nedre och mera flacka
delar, antingen som sidofaror som aterforenas
med huvudfaran (s k kvillar) eller som delta-
bildningar vid vattendragens mynning i sj6-
ar eller hav. Sadana strandomraden har ett
sarskilt hogt skyddsvarde badde med hansyn
till vattendragens funktion och landskapets
biologisk mangfald. For att bevara dessa om-
raden kan det kravas omfattande och sarskil-
da hénsyn som t ex reservatbildning.

For att bevara skyddszonernas olika
funktioner i ett langre perspektiv ar det ofta
noédvandigt att betrakta skyddszonerna som

bevarande av biologisk funktion
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skotselzoner med sarskilda avverkningsreg-
ler och skotselvillkor. En landskapsekologisk
planering av skyddszonernas underhall kan
ge bade ekonomiska och miljoméssiga forde-
lar (Lynch et al. 1985).

Skyddszonernas utformning i
skogslandskapet

Redan i borjan av 1970-talet bdrjade man i
USA och Canada regelmassigt spara skydds-
zoner (buffertzoner) langs vattendragen i
samband med avverkning (Steinblums & Leven
1985). Det som styrde skyddszonernas ut-
formning inledningsvis var deras formaga att
forhindra forhdjda sedimenttransporter och
hoga vattentemperaturer i vattendragen (Brown
& Krygier 1971, Swift & Messer 1971, Brown
1971, Burns 1972). De avsatta skyddszoner-
na hade i regel en bredd mellan 12 till 30 m
(Corbett & Lynch 1985). Bredden reglerades
av vattendragens storlek, skyddsvarde och
lokala forhallanden.

Senare under 1980-talet har man i stor-
re utstrackning uppmaéarksammat strandve-
getationens betydelse for nedfallet av déd ved
(LWD). Nedfallet av déd ved utgdr en viktig
faktor for de mindre vattendragens stabili-
tet och funktion (se tidigare avsnitt). Pa
grund av vedmaterialets stora ekologiska
betydelsen har bevarandet av dod ved i vat-
tendragen givits hogsta prioritet i samband
med skyddszonernas utformning i flera sta-
ter t ex Oregon och Washington.
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Skyddszonernas utformning for att forhindra
forhojda vattentemperaturer och
sedimenttransporter i vattendragen

| borjan av 1970-talet ansags en bredd av 12
m var tillracklig for att forhindra férh6jda
vattentemperaturer i mindre vattendrag
(Burns 1970,1972). For storre vattendrag och
vattendrag omgivna av erosionskanslig mark
rekommenderades dock skyddszoner som var
20 till 30 m breda (Moring & Lantz 1975,
Corbett et al. 1978). Skyddszoner sparades
enbart vid permanent vattenforande vatten-
drag och framst vid vattendrag med skydds-
varda fiskbestand. Inom skyddszonerna var
det ofta mojligt att avverka alla storre trad
av ekonomiskt intresse, fOrutsatt att vatten-
draget ej var klassat som skyddsvért och
“temperaturkansligt” (Phinney et al. 1989). |
sadant fall skulle alla skuggande trad av klen-
are virke (ekonomiskt ointressanta) lamnas
och av de grovre traden skulle 50% sparas.
Vid vattendrag med dokumenterade tempe-
raturproblem skulle 75% av de skuggande
tradden ldmnas (op cit.). Med dessaregler kun-
de dock i praktiken alla trad med ekonomiskt
intresse avverkas eftersom det var bara ett
fatal vattendrag som blev klassade som
temperaturkénsliga. Férutom vattendragens
temperaturkanslighet och skyddsvérde, reg-
lerades skyddszonernas bredd &ven av mar-
kens lutning och erosionsbenédgenhet.

I samband med att BMP-programmet in-
fordes forbattrades bade klassificeringen av
vattendragen och skyddszonernas utform-
ning. Flera studier kunde ocksa visa att det
kravdes bredare skyddszoner &n 12 m for att
undvika forh6jda vattentemperaturer och
sedimenttransporter (Brazier & Brown 1973,
Moring & Lantz 1975, Corbett et al. 1978,
Steinblums et al. 1984, Lynch et al. 1985).
Brazier & Brown (1973) tog fram en prognos-
modell som visade att det krdvdes skydds-
zonsbredder upp till 25 m for ge den beskugg-
ning pa 60-80% som var nddvandig for att
undvika storre férandringarna i vattentem-
peraturen. Enligt Steinblums et al. (1984) be-
hover skyddszonen pa vattendragens sydsi-
da vara minst 24 m bred for att ge helt opa-
verkade vattentemperaturer. Ett flertal stu-
dier har ocksa visat att skyddszonerna bor
vara relativt heltdckande langs vattendragen
(Hewlett & Fortson 1982, Barton et al. 1985)
och avsattas bade vid permanent och tempo-
rart vattenforande delar (Lynch et al. 1984).
Aven for att begransa sedimenttransporter-

na bor skyddszonerna ha en bredd mellan 20
och 30 m (Moring & Lantz 1975, Corbett et
al. 1978, Lynch et al. 1985).

Skyddszonernas utformning med hansyn till
vattendragens tillforsel av déd ved

For att avgora i vilken omfattning traden
skall sparas langs vattendragen och vilka trad
som skall sparas, ar det nédvandigt att kan-
na till ursprungskallorna for LWD-materia-
let och kéallornas avstand till vattendraget.
Detta har bland annat studerats i Oregon och
Washington av Lienkaemper och Swanson
(1987) och McDade et al. (1990). McDade et
al. (1990) undersokte forekomsten av nedfal-
len LWD i bade avverkningsmogna (80-200
ar) och annu aldre skogar (>200 ar) i Oregon
och Washington. Skogen léangs vattendragen
dominerades av Douglasgran (Pseudotsuga
menziesii), Hemlockgran (Tsuga heterophyl-
la), réd ceder (Thuja plicata), Sitkagran (Pi-
cea sitchensis) och rodal (Ainus rubra). De
fann att 11% av LWD-materialet hade sitt
ursprung inom en meter fran vattendragen
och att 6ver 70% hade sitt ursprung inom 20
m fran vattendragen, dvs motsvarande halva
tradhojden. Traden i den aldre skogen hade
en mycket stor tradh6jd, vilket medforde att
en stor del av LWD-materialet dar hade sitt
ursprung langre fran vattendragen an i den
avverkningsmogna skogen. LWD-materialet
fran lovtraden hade sitt ursprung inom ett
mindre avstand fran vattendragen an barr-
tradsmaterialet. Exempelvis hade mer an
83% av lovtradsmaterialet sitt ursprung inom
10 m fran vattendragen jamfort med 53% for
barrtradsmaterialet. Det maximala avstan-
det till ursprungskallan var 60 m i den aldre
skogen. Aven Lienkaemper och Swanson
(1987) redovisar resultat dar huvuddelen
(66%) av det nedfallna LWD-materialet hade
sitt ursprung inom 20 m frén vattendragen.

Nagot annorlunda resultat redovisar
dock Murphy och Koski (1989) fran studier i
Alaska. De fann att strandbankserosionen
svarade foér upp till 50% av LWD-nedfallet
medan resterande 50% hade sitt ursprung
langre an 1 m fran vattendragen. Mer an 90%
av LWD-materialet hade sitt ursprung inom
en zon av 20 m fran vattendragen. Skogen
langs vattendragen dominerades av hemlock-
gran och sitkagran. Den hdgre andelen med
ursprung inom 20 m fran vattendragen som
Murphy & Koski (1989) redovisar var framst
kopplad till en lagre tradhojd, stdrre mark-
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lutning och en stérre erosion i vattenfaran.
Enligt Murphy och Koski (1989) bor dock
skyddszonerna trots detta vara minst 30 m
breda for att bevara ett uthalligt tillskott av
LWD till vattendragen.

For skyddszonernas utformning krévs
dessutom kunskap om hur mycket LWD det
skall finnas i vattendragen for att bevara vat-
tendragens funktion och biologiska produk-
tion. Eftersom den optimala méngden ej &r
kand har man istallet utgatt fran de LWD-
volymer som har uppmatts i vattendrag om-
givna av gammal skog. Méngden LWD i vat-
tendragen ar ocksa beroende pd materialets
nedbrytningshastighet. Enligt Grette (1985)
ar LWD-materialets nedbrytningshastighet
ca 1% per ar i nordvastra USA. Flera studier
har dock redovisat resultat som indikerar att
LWD fran 16vtrad bryts ned snabbare &n
LWD fran barrtrad (Anderson et al. 1978,
Swanson & Lienkaemper 1978, Grette 1985).
Dessutom kravs kunskap om LWD-materia-
lets karaktar och stabilitet i relation till vat-
tendragets storlek och lutning (Bilby & Was-
serman 1989). Skyddszonernas utformning i
Washington har darfor baserats bade pa
LWD-férekomsten i vattendragen och ett be-
raknat tillskott fran den sparade skogen (Bil-
by & Wasserman 1989).

Modeller for att berékna tillférseln av dod ved
och skyddszonsbredd

For att berdkna skyddszonernas bredd och
LWD-tillskottet frdn trad pa olika avstand
fran vattendragen har flera modeller utveck-
lats (Murphy & Koski 1989, McDade et al.
1990, Robison & Beschta 1990b, Van Sickle
& Gregory 1990). McDade et al. (1990) utar-
betade en trigonometrisk modell baserad pa
en uniform tradhojd och tradtathet och en
slumpmassig riktning pa tradens fall. Med
hjéalp av modellen kan en sannolikhetsfordel-
ning av LWD-nedfallet pa olika avstand fran
vattendraget berdknas utgdende fran trad-
hojden och LWD-kéllans avstand till vatten-
draget. Med modellen som utgangspunkt be-
rdknas en skyddszon av 30 m bredd produce-
ra ca 85% av det befintliga LWD-materialet,
medan en zon med 10 m bredd beréknas pro-
ducera mindre 4n 50% av materialet. Aven
Robison och Beschta (1990b) har tagit fram
en metod for att bestimma sannolikheten tor
trad av given storlek och avstand fran vat-
tendraget att bidra till LWD-férekomsten i
vattendraget. | kombination med kunskap om

tradens grundyta (basyta) kan trdden som
utgor en potentiell LWD-Kélla identifieras och
sparas. Grundytan ar summan av tradens
genomskarningsytai brosthojd.. Pa grund av
att metoden utgar fran att traden har en lik-
vardig chans att falla i alla riktningar och gj
heller tar hansyn till tradens alder och san-
nolikhet for att falla bér den tillampas med
en viss forsiktighet, vilket ocksa forfattarna
papekar.

En mer generell sannolikhetsmodell for
att uppskatta LWD-tillskottet till vattendra-
gen har presenterats av VVan Sickle och Gre-
gory (1990). Parametrar som ingar i model-
len &r tréadtathet, tradens storleksférdelning
och sannolikheten for att traden skall falla i
vattendraget. Modellen kan tillampas pa he-
terogena tradbestadnd med blandad tradhojd
och olika tradslag, och tillater dessutom trad-
tatheten och sannolikheten fér nedfall i vat-
tendraget att variera med avstandet fran
vattendraget. Detta innebar att den ocksa
kan anvéndas for att jamfora LWD-tillskot-
tet fran olika typer av skyddszoner, t ex oli-
ka skyddszonsbredder och olika traduttag
inom skyddszonen. Enligt Van Sickle och
Gregory (1990) har modellen en flexibilitet
som gor det mojligt att forutsdga LWD-ned-
fallet i heterogena tradbestand i en skala frén
nagra trad upp till hela vattensystem. Nar
modellen tillampas pa tradbestand med blan-
dad tradhdjd forutsager den att skyddszoner
med en bredd av 20 m bidrar med 95% av
vattendragets totala LWD-tillskott. LWD-bi-
draget fran tradbestdnd med blandad trad-
hojd ar storre an fran tradbestdnd med uni-
form tradhojd. VVan Sickle och Gregory (1990)
understryker darfor sarskilt vikten av att ta
hansyn till tradbestdndets sammansattning
(alder, tathet och tradslag) vid utformningen
av skyddszonerna.

Skyddszonernas utformning med hansyn till
tradens vindkanslighet

En viktig faktor som paverkar skyddszoner-
nas funktion i skogslandskapet ar ocksa vind-
kansligheten. Steinblums et al. (1984) har
visat att detta ar ett vanligt problem och att
ing&ende tradslag har en stor betydelse for
forekomsten av vindféallen. Antalet vindfal-
len beror ocksé p& omradets topografi, jord-
art och narvaron/franvaron av narliggande
skogspartier. Ett satt att minska skyddszo-
nernas vindkénslighet ar att géra skydds-
zonerna bredare samtidigt som enstaka vind-
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kansliga trad gallras bort med plockhugg-
ning. | vindutsatta lagen bér man vid even-
tuell gallring dessutom strava efter att lam-
na dominerande trad som har en lag kvot for
forhallandet mellan tradhdjd och brosthojds-
diameter (Berg 1995). For att minska skydds-
zonernas vindkéanslighet forekommer det ock-
sd att man kapar toppen eller pa annat satt
beskér utsatta trad (Mitchell 1996).

Skyddszonernas utformning i
jordbrukslandskapet

Franvaron av strandvegetation och vatmar-
ker langs vattendragen i jordbrukslandska-
pet har kraftigt forsamrat strandzonernas
férmaga och mojlighet att ta upp och omvand-
la ndringsémnen. For att minska utflodet av
sediment och ndringsémnen till vattendrag
och sjoar (Alstrém & Bergman 1988, Leonard-
son 1990, 1994), eller for att begransa vat-
tenvegetationen pa sarskilt utsatta vatten-
dragsavsnitt (Dawson & Haslam 1983) har
darfor bade gras- och tradbevuxna skyddszo-
ner avsatts langs vattendragen. Ofta har ock-
sa vatmarker anlagts i anslutning till skydds-
zonerna for att ytterligare minska narings-
lackaget fran jordbruksmarken. Prioriterade
omréaden enligt EU:s vattenkvalitetsdirektiv,
och villkoren for miljostod, ar vattendragsav-
snitt med akermark i anslutning till vatten-
dragen.

I Europa &r avséttningen av skyddszo-
ner langs vattendrag i jordbruksomraden
inne i ett uppbyggnadsskede. | USA har da-
remot anldaggandet av skyddszoner (vegetat-
ed filter strips) en langre tid varit en bade
accepterad och rekommenderad BMP-metod.
| vissa jordbruksomraden har t ex skyddszo-
ner anlagts langs alla vattendrag som &r vat-
tenforande aret runt (Dillaha 1989). Aven i
Nya Zeeland och Australien har anlaggning
av skyddszoner anvéants en langre tid for att
minska naringslackaget till vattendragen
(Muscutt et al. 1993).

Pa grund av den odlade markens stora
lackage av sediment och naringsdmnen har
strandmiljéernas upptag av sediment och
naringsamnen varit den primara utgangs-
punkten for skyddszonernas utformning och
sammansattning (vegetationstyp) (Osborne &
Kovacic 1993, Barling & Moore 1994). Skydds-
zonernas praktiska utformning har dock hit-
tills mera varit baserad pa ekonomiska Gver-
vaganden och markens erosionskénslighet an
pa skyddszonernas optimala naringsupptag.

Den ensidiga inriktningen pa sediment- och
narsaltupptag har dessutom medfért att man
vid utformningen av skyddszonerna ej har
tillrackligt beaktat andra funktioner, t ex
vegetationens betydelse for tillskottet av or-
ganiskt material och vegetationens funktion
som flédes-, ljus- och temperaturregulator.

Skyddszonernas utformning med hansyn till
upptag av sedimentpartiklar och

naringsamnen

For att skyddszonerna 6éverhuvudtaget skall
kunna fungera som en narsalt- och partikel-
fallai anslutning till &kermarken bor skydds-
zonerna vara minst 10 m breda pa vardera
sidan av vattendraget och ha en flerskiktad
vegetation (Petersen et al. 1990,1992, Osborn
& Kovacic 1993). Castelle et al. (1994) gér ett
steg langre och havdar att skyddszonerna
skall vara minst 15 m breda for att ge ett ef-
fektivt skydd for vattendragen med avseen-
de pa alla typer av fysikalisk-kemisk paver-
kan. Trots detta anvands i stor omfattning
enbart grasbevuxna zoner med bredd mindre
an 10 m. Vid mindre vattendrag och pa mind-
re erosionskénslig mark har de anlagda
skyddszonerna oftast varitendast 5-10 m bre-
da (Ahola 1990, Osborn & Kovacic 1993, Bar-
ling & Moore 1994). Intill storre vattendrag
och vattendrag i omréden med erosionskans-
ligajordar har dock de avsatta skyddszoner-
na vanligtvis varit minst 20-30 m breda (op
cit.).

En flerskiktad skyddszon med en kom-
bination av trdd-, busk- och faltsskikt dkar
oftast sediment- och naringsdmnesupptaget
(Ahola 1990, Vought et al. 1991,1994). Trad-
bevuxna skyddszoner har exempelvis en ef-
fektivare kvéavereduktion pa arsbasis an gras-
bevuxna skyddszoner (Vought et al. 1991,
1994). Trad- och buskskiktet far dock ej blir
for tatt s& att faltskiktet blir outvecklat
(Smith 1987). En tat undervegetation besta-
ende av olika grasarter och drter 6kar namli-
gen skyddszonernas sedimentupptag vid
ytavrinning (Smith 1987, Gough 1988).
Lampliga trdd att plantera inom skyddszo-
nen ar al, asp och vide eftersom dessa har
vattentoleranta rotter (Dawson & Haslam
1983, Petersen et al. 1992). Tradplantering-
en langs vattendragen fyller ocksé en funk-
tion som ekologiska sambandskorridorer i
form av t ex hackningslokaler for fagel och
vandringsstrak for vilt (Bennet 1990).
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Vissa vatmarksvéaxter med hogt narings-
upptag kan 6ka zonernas upptag av narings-
amnen under sommarhalvéret. Manga vat-
tenvéxter har t ex en snabb tillvéxthastighet
och kan ta upp en stoérre andel naringsam-
nen an terrestra vaxter (Muscutt et al. 1993).
For att erhalla ett optimalt naringsupptag
hos skyddszonerna kravs dessutom att zoner-
na har en olikaldrig tradsammansattning och
att de regelbundet underhalls (Osborne & Ko-
vacic 1993).

Vid utformningen av skyddszonerna bor
man ocksd ta hansyn till de transportpro-
cesser som forekommer i varje enskilt fall.
Enligt Ahola (1990) skall man vara sarskilt
uppmarksam pa markens lutning och ero-
sionskanslighet, forekommande dranerings-
system (bade 6ppna och tackta diken), vege-
tationstyp och odlingsform. Det ar t ex mycket
viktigt att draneringsror och kulvertar av-
lagsnas inom skyddszonen.

Enligt Hubbard och Lowrance (1994)
skyddas vattendragen ijordbrukslandskapet
bést genom att anldgga skyddszoner som be-
star av 3 delzoner. Narmast vattendragen an-
l4ggs en permanent tradbevuxen zon som ar
5-10 m bred och omedelbart i anslutning till
denna en tradbevuxen zon med varierande
bredd som skdrdas (avverkas) regelbundet,
och slutligen ytterst mot akermarken anlaggs
en 10 m bred grdszon. Zonen narmast vat-
tendraget stabiliserar strandkanterna, bidrar
med organiskt material och skuggar vatten-
draget. Mellanzonen utgér en sk skdtselzon
dar tradbiomassan skordas for att uppna
maximal biomassaproduktion. Den yttre
graszonens funktion &ar att sprida ytavrin-
ningen och fungera som sedimentfalla. Den-
na skyddszonsmodell (REMM = Riparian Eco-
system Management Modell) har framst till-
lampats i Georgia, USA (op cit.).

I Kentucky har Hayes och Dillaha (1992)
tagit fram villkor/kriterier for anlaggning av
funktionella graszoner. Villkoren ar féljan-
de;

e markens lutning skall vara stérre an 1%
och mindre an 10%,

« den tackdikade delen av odlingsomrédet far
ej vara storre an 50%,

» markerosionen far ej vara storre an 22 ton/
ha,

« kvoten mellan odlingsytans areal och skydds-
zonernas areal far ej vara storre an 50:1.

Modeller for att berdkna skyddsbredder i
jordbrukslandskapet

For att berédkna den skuddszonsbredd som
kravs vid olika markforhallanden har flera
olika modeller och metoder utvecklats (Trim-
ble & Sartz 1957, Barfield et al. 1979, Dill-
aha et al. 1989, Flanagan et al. 1989, Phillips
1989a, b, Young et al. 1989, Dillaha & Hayes
1992, Altier et al. 1994). De flesta utgar fran
grasbevuxna skyddszoners forméaga att redu-
cera sedimenttransporten vid en relativ uni-
form ytavrinning. Faktorer om man har ta-
git hénsyn till har varit flodets hastighet och
varaktighet, storleken pa sedimentpartiklar-
na, samt markytans lutning och ojdmnhet.
Den enklaste berdkningsmetoden &r den som
redovisas av Trimble & Sartz (1957). Med
hjalp av kunskap om markytans lutning kan
skyddszonsbredden berdknas enligt formeln;
Skyddszonens bredd (m) -8 + (markytans
lutning i % * 0.6).

Det har ocksa utvecklats flera modeller
for att bestiamma skyddszonernas upptags-
kapacitet. | USA har man t ex utvecklat en
jamviktsmodell (Kentucky filter strip model)
for bestimning av sedimentfiltreringskapa-
citeten hos grasbevuxna skyddszoner vid
ytavrinning i relation till flode, partikelstor-
lek, flodets varaktighet, markens lutning och
vegetationens stamtéthet (Barfield et al.
1979, Hayes et al. 1979, Dillaha & Hayes 1991
och 1992).

En mer avancerad berédkningsmodell som
utgar fran skyddszonernas upptag av nitrat-
kvéve vid vattnets passage genom skydds-
zonerna har utvecklats i North Carolina av
Phillips (1989b). Parametrar som ingar i mo-
dellen ar vattnets uppehallstidjordarternas
vattengenomslapplighet och vattenhallande
formaga, markens lutning och ojamnhet
(Mannings rahetskoefficient). Modellen jam-
for kvaveupptaget i den aktuella skyddszo-
nen med en pa forhand given referenszon.
Kvoten mellan dessa zoner speglar den un-
derstkta skyddszonens effektivitet med av-
seende pa kvavereduktion. Varden lagre &n
1 indikerar att skyddszonen ar mindre effek-
tiv vad géller kvaveupptaget an referensen.
Enligt modellen behover skyddszonerna vara
mellan 15-80 m breda, beroende p& markens
lutning ochjordart, for att kunna ta upp 90%
av det tillforda nitratkvavet.

En nackdel med flertalet modeller ar att
de har en begransad allméangiltighet och till-
lampbarhet. Modellerna har darfor sallan
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anvants i flera olika geografiska omraden for
att bestdmma skyddszonernas bredd. Undan-
tag ar Trimble & Sartz (1957) enkla ekvation
som bl a har anvants for att berdkna skydds-
zonsbredder i Australien (Clinnick 1985, Bar-
ling & Moore 1994).

Anlaggning av skyddszoner i syfte att minska
vegetationsférekomsten i vattendragen

I England, Danmark och Tyskland har trad-
bevuxna skyddszoner ocksa anlagts for att
minska vattenvegetationen i vattendragen.
Nar det priméra syftet ar att reducera mang-
den otnskad vattenvegetation i vattendragen
bor strandvegetationen vara sa tat och hdg
att solinstrélningen till vattendragen halve-
ras (Dawson & Kern-Hansen 1979). | mindre
vattendrag (<2 m breda) kan gras och ortve-
getation i vissa fall ge tillracklig skugga, men
nar vattendragsstorleken 6kar kravs be-
skuggning av buskar och trad. Malet ar att
vegetationens skuggande effekt skall redu-
cera vaxtbiomassan ned till mindre an half-
ten av den tidigare biomassavolymen (Daw-
son & Kern-Hansen 1978, 1979). | Tyskland
har aven fullstdndig beskuggning av vatten-
dragen tillampats for att eliminera vatten-
vegetationen i vattendragen (Krause 1977).
For att skugga vattendragen planterades
klibbal (Alnus glutinosa) langs vattendrag-
ens strander. Enligt Krause (1977) var kost-
naden for anlaggning av skyddszonerna en-
dast halften av kostnaden for vegetations-
rensning och muddring. For att undvika for
kraftig beskuggning av jordbruksmarken bér
dock traden avverkas med 10-15 ars mellan-
rum (op cit.).

Dawson och Haslam (1983) samt Wade
(1996) anger foljande riktlinjer for de skug-
gande vegetationszonernas utformning.

1. P& de vattendragsavsnitt dir en vegeta-
tionsreducering ar 6nskvard skall vatten-
draget beskuggas till minst 50% med hjalp
av buskar och l6vtrad.

2. Den skuggande vegetationen skall plante-
ras pa framst vattendragens sodra sida och
vara lika hdg som vattendragets bredd.

3. Den skuggande vegetationen kan ocksa
planteras alternerande pa vattendragens
s6dra och norra sida nar vattendragen fly-
ter i 6st-vastlig riktning.

4. Beskuggningen skall ej vara heltackande
utan terkommande, mindre 6ppningar (20
m breda) skall lamnas i vegetationszonen.

Den skuggande skyddszonen skall dock
tdcka minst 2/3 av den ena strandens langd.

5. Strandvegetationen, sarskilt traden, skall
ses som en del i en planteringscykel. Ater-
plantering skall ske i zonens dppningar nar
traden ar halwuxna.

Lampliga trad att plantera langs vatten-
dragen &r al, asp, ask ochvide. Speciellt klib-
bal {Alnus glutinosa) ar lamplig att plantera
for att skapa beskuggning av vattendragen
(Dawson & Haslam 1983). Den skuggande
tradvegetationen fyller dessutom flera andra
funktioner som dadmpning av temperaturva-
riationerna och stabilisering av vattendragets
strandkanter. Det senare ger en djupare och
mer varierad vattenfara, vilket tillsammans
med den lagre vattentemperaturen ar gynn-
sam for fiskférekomsten i vattendragen. Daw-
son (1980) har visat att I6vnedfallet fran de
planterade tréden tillfor vattendragen till-
réacklig méngd organiskt material for att kom-
pensera for den lagre vegetationsférekomsten
i vattendragen. White och Brynildson (1967)
havdar dock att trad, speciellt bredbladiga,
skall planteras med forsiktighet eftersom
dessa forbrukar stora mangder vatten nar de
blir aldre.

Anlaggning av vatmarker i anslutning till
skyddszonerna

De avsatta skyddszonerna utgér en lamplig
bas for anlaggning av vatmarker i anslutning
till vattendragen. Anlaggningen av vatmar-
ker, bade inom och i direkt anslutning till
skyddszonerna, utgor ett viktigt led i restau-
reringen av strandmiljéerna (jmfr byggsats-
modellen i Petersen et al. 1990, 1992).

Enligt Davis (1994) kan aterstallnings-
arbetet delas upp i tre steg. Forsta steget ar
valet av lamplig plats. Utifran givna mal lo-
kaliseras lampliga platser och darefter gors
en beddmning av lAmpligheten med avseen-
de pa topografi, hydrologi, jordart och vege-
tation. Det andra steget ar faststallande av
kriterier for utformning och funktion med
avseende pa hydrologi, hydraulik, substrat
och vegetation. Det tredje steget i planerings-
arbetet ar att uppratta en atgards- och skot-
selplan.

Viktiga hydrologiska kriterier &r t ex
lampliga vattennivéer, 6versvamningarnas
omfattning och sdsongsvariation. De ar ofta
helt avgoérande for vatmarkernas funktion
eftersom de kontrollerar vatmarkernas eko-
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logiska processer (Mitsch & Gosselink 1986).
Exemplevis foreligger ett starkt samband
mellan tradtillvaxten i sumpskogar och vat-
tendragens arsavrinning och dversvamnings-
frekvens (Stromberg & Patton 1990). De hy-
drauliska kriterierna kontrollerar ocksa
transporten och Sedimentationen av partik-
lar och ndringsémnen, medan substrat- och
vegetationskriterierna berér markens struk-
tur och naringsinnehéall samt vegetationstyp.

Enklast anlaggs vatmarker inom 1agléan-
ta omraden intill vattendragen som tidigare
har varit vatmarker. | dessa omraden har
man storst chans att finna goda forutsattning-
ar vad galler topografi, hydrologi och mark-
forhallanden (Ekologgruppen 1990). Natur-
liga och funktionella vatmarker kan aterska-
pas dels genom att lagga igen befintliga dra-
neringssystem, och dels genom atgarder som
underlattar eller forstarker en regelbunden
dversvamning av laglanta markomraden in-
till vattendragen. Sadana atgarder ar att ta
bort skyddsvallar, undvika rensning och for-
djupning av &faran eller uppférandet av
mindre ddmmen i vattendragen. Vatmarker
kan ocksd anlaggas i skogsmarksomraden
intill vattendragen genom déamning eller av-
ledning av vatten.

Vatmarkstyper som ar lampliga att an-
lagga i jorbrukslandskapet ar framst sump-
skogar, karr och vatangar (fuktiangar) efter-
som dessa dels forekommer naturligt i slatt-
landskapet och dels for att de har en hég po-
tential for kvaveretention (Leonardson 1990,
1994). Med vatangar avses vanligen fuktang-
ar, mader och vassomraden i anslutning till
vattendrag och sjoar, dvs strandomraden som
regelbundet dversvammas var och host.
Sumpskogarna &r vanligen éversvammade
senhost, vinter och var. Vegetationen bor
darfor anpassas till att tdla vattendrankning
under langre perioder. Taligheten varierar
mellan olika tradslag fran 1 dygn upp till 32
dygn. Det vanligaste tradet i sbdra Sveriges
sumpskogar ar klibbal (Ainus glutinosa). |
Svealand och langre norrut ar dven graal (Ai-
nus incana) vanlig. Andra Iovtrad som har
vattentoleranta rotter och vaxer pa fuktig
mark i sddra Sverige ar hagg (Prunuspadus),
sélg (Salix capred), knackepil (Salix fragilis),
glasbjork (Betula pubescens), asp (Populus
tremoloides) och ask (Fraxinus excelsior).

Anlaggning av sumpskogar sker bast
genom att utvidga befintliga karr och sump-
skogspartier i landskapet, med hjalp av mind-

re damningar av vattendragen s& att vatten-
nivan och dversvamningsfrekvensen okar
(Leonardsson 1990). | forsta hand bdr man
utnyttja de naturliga och arliga vattenfluk-
tuationerna som férekommer med hogvatten
under vintersasongen och lagvatten under
sommaren (géller sddra Sverige). Traden ar
inte sa kansliga for éversvamningar under
vintern eftersom de da har en 1dg &mnesom-
sattning och syrehalten i vattnet ar hdg. Vid
en langre tids dversvamning (rotbléta) under
sommaren Okar daremot risken for skador.
Sumpskogens stora innehéll av organiskt kol
och forekomsten av anaeroba forhallanden
gor att denitrifikationspotentialen ar hég (op
cit.). Tradens tillvaxt okar skyddszonernas
och vatmarkernas naringsupptag, men efter-
som naringsupptaget i aldre, mogna sump-
skogsbestand troligtvis &r begransat bor man
genom regelbunden bortgallring av éldre trad
strava efter en successiv foryngring av sump-
skogen (Osborn & Kovacic 1993).

Vatangar kan anldggas i omraden med
hogt grundvattenstand eller i laglanta omra-
den med periodvisa 6versvdmningar (Alexan-
dersson et al. 1986, Leonardson 1990). An-
laggning kan ske genom igenléggning av dra-
neringssystemen och hdjning av grundvatten-
nivan och borttagande av skyddsvallar eller
uppférande av mindre dammen i vattenfaran
som Okar 6versvamningsfrekvensen vid hog-
vatten (Leonardson 1990). VVatangarna ar ofta
isolerade fran ett kontinuerligt vattenutbyte
och darfor ar retentionen av naringsamnen i
vatangarna beroende av 6versvamningsfrek-
vensen och naringsbelastningen (op cit.).
Kvéaveretentionen tkar med 6kad ytbelast-
ning eftersom det foreligger ett positivt sam-
band mellan kvévebelastning och kvavereten-
tion (Fleischer et al. 1989). VVatangar kan ock-
sd anlaggas i form av Oversilningsangar ge-
nom avledning av vatten pa konstgjort satt
(kanaler och pumpar). | dversilningsangar-
na bér man vaxla mellan 5-11 dagars vatt-
ning och 2-7 dagars torka (Leonardson 1990).
Oversilningséngarna ar dock svara att reg-
lera pa ratt satt och kraver en omfattande
skotsel (op cit.).

De anlagda vatangarna behéver dock ej
alltid vara omfattande utan kan aven utfor-
mas som vatmarksterrasser (hastskovatmar-
ker) eller minivatmarker i omraden dar tack-
diken och kulvertar mynnar i vattendraget
(Petersen et al. 1990,1992). VVatmarksterras-
serna skapas genom att sénka markytan och

83



Bjorn Bergquist

84

ta bort draneringsror och kulvertar inom ett
avstdnd om 10 m fran vattendraget. Enligt
Petersen et al. (1992) bor varje terass vara
10 m bred och inskuren ca 8 m i jordbruks-
marken, vilket innebar att de téacker en yta
av 50-100 m2. Terrasserna bor utformas sa
att de kan koloniseras av vattenvaxter,
framst vassbildande arter.

I samband med att vatmarksterrasser
anlaggs kan det vara nédvandigt att reduce-
ra vattendragskanternas lutning. Lutningen
mot vattendraget bor enligt Petersen et al.
(1992) vara hogst 1 m pa en stracka av 4 m.
Detta ar viktigt bade for att minska risken
for erosion och for att 6ka skyddszonens upp-
tagningsformaga vad galler suspenderat ma-
terial och naringsamnen (Phillips 1989a, b).
Vatmarksterrasserna har en dubbel funktion,
dels utgor de ett satt att ta bort kulvertering-
en genom skyddszonen och ger en mer varie-
rad skyddszon och dels fungerar de som en
sediment- och naringsfalla. En nackdel med
vatmarksterrasserna ar dock att de saknar
avgransning mot afaran, vilket gor att de kan
eroderas vid hogvattensfloden och dérmed
lacka bundna naringsdmnen (Leonardson
1990). En viss stabilisering kan dock goras
med sten pa erosionskansliga partier.

Betesbegransningar intill vattendragen

I omrdden med omfattande djurhalining kan
kraftig erosion av vattendragens strandkan-
ter uppsta pa grund av betning och tramp-
paverkan. Speciellt i omraden med liten och
ojamnt fordelad nederbord under aret och dar
marken ar erosionskanslig kan problemen bli
stora (Platts & Rinne 1985, Armour et al.
1991, Platts 1991). Genom erosionen blir vat-
tendragen grundare och bredare och darige-
nom missgynnas fiskférekomsten. VVattendra-
gen och strandvegetationen kan restaureras
genom att djuren férhindras att nd vatten-
dragen pa huvuddelen av vattendragslangden
inom betesmarkerna. | Idaho erhgll tex Platts
och Rinne (1985) en 10 ganger hogre fiskbio-
massa efter att betningen hade begrénsats
langs vattendraget. | USA har man ocksa til-
lampat olika betningsstrategier for att lata
strandvegetationen aterhamta sig efter bet-
ning. Exempel pa en sddan betningsstrategi ar
att tillata betning tidigt ett &r och sent nasta
ar, samt undvika betning det tredje aret (op
cit.). Flertalet av USA:s stater harBMP-
riktlinjer for betesbegransning som reglerar be-
testryck, betesperioder och betets varaktighet.

Anléggningsstod for skyddszoner

I USA utgar anlaggningsbidrag fér 20-30 m
breda skyddszoner (Prato & Shi 1990, Lant
1991). Anlaggningsbidraget utgor en del i ett
allmént omstéallningsprogram (US Conserva-
tion Reserve Program) for att minska mark-
erosionen och naringslackaget péjordbruks-
mark, samt for att oka habitattillgdngen for
vilt (Lant 1991).

Inom EU:s medlemslénder kan enskilda
markagare erhélla s k miljostod for anlaggan-
de av grasbevuxna skyddszoner och anslutan-
de extensiv vall vid vattendrag och sjoar
(Jordbruksverket 1997). EU:s miljostod gél-
ler dock bara anlaggning av skyddszoner och
extensiv vall pa dkermark. | Sverige &r detta
miljostod dessutom begransat till &kermark
i sbédra Sverige. Stod for skyddszoner lamnas
i hela Gotaland och Svealand, men stddet for
anlaggning av extensiv vall lamnas bara i de
omréden som inte omfattas av miljéstodet for
Oppet odlingslandskap. EU:s miljostod omfat-
tar ocksa bidrag till anlaggning och aterstal-
lande av vatmarker och smavatten pa aker-
mark och betesmark. Stod lamnas i Gétaland
och Svealand, dock bara for vatmarker dar
vattennivan tillats variera med de naturliga
sasongsvariationerna, och for smavatten bara
om vattennivan ar sa hog att vattenspegel
finns aret runt.

Stod kan dven erhallas for plantering av
buskar och trad pa akermark intill vatten-
drag och sjoéar, men bara i vissa delar av Go-
taland och Svealand (Jordbruksverket 1997).
Enligt 1997 ars regler utgar stod endast till
markéagare i renodlade jordbruksbygder inom
landskapen Halland, Skane, Blekinge, Vas-
tergotland, Ostergétland, Sédermanland,
Vastmanland och Uppland. Detta beror pa att
stod ej beviljas for omraden dar miljostod for
Oppet odlingslandskap kan erhallas, dvs stdd-
omraden 1-5. Stod till plantering av trad och
buskar lamnas inte heller forjordbruksmark
som omfattas av beslut om miljostod for na-
tur- eller kulturmiljoer. Stod lamnas for an-
laggning av &adellévskog, annan l6vskog,
skogsbryn samt trad- och buskstrak som gyn-
nar rekreation och friluftsliv, motverkar lack-
age av vaxtnaringsamnen eller bidrar till att
starka den biologiska mangfalden i och invid
sjbar och vattendrag.

For bidrag till anlaggning av skyddszo-
ner, extensiv vall och vatmarker galler for
narvarande foljande villkor (Jordbruksverket
1997): Vattendraget eller sjon, som skydds-



Paverkan och skyddszoner vid vattendrag i skogs- och jordbrukslandskapet

zonen gransar till, skall vara utmarkt pa den
topografiska kartan och skyddszonen skall
vara minst 6 m bred och minst 200 m lang
(0,12 hektar). Bidrag lamnas dock ej for bredd
utdver 6 m. Sadd av skyddszon skall ske med
vallgras eller flerariga orter (om vall redan
finns etablerad kravs dock ingen sadd). Dess-
utom far kemisk bekampning och gédsling ej
ske inom skyddszonen. Villkoren for bidrag
till extensiv vall &ar att vallen anléggs i di-
rekt anslutning till stédberattigad skyddszon
och att sddd sker med vallgras eller en bland-
ning av vallgras och vallbaljvéaxter, samt att
varje enskilt skifte skall vara minst 0,1 ha.
Bidrag ldmnas dock bara for 5 ha extensiv
vall totalt. Ett beslut om skyddszoner och
extensiv vall géller i fem ar. Skotselvillkoren
ar att skyddszonen och den extensiva vallen
ej far brytas forran hosten sista bidragséaret.
Kemisk bekampning far ej ske och gddsling
av vallen far enbart ske med naturgddsel.
Skyddszonen och den extensiva vallen far
dock betas av nétkreatur, far getter och has-
tar. For att erhalla bidrag till anlaggning av
vatmarker skall varje anlagd vatmark eller
smavatten vara minst 0,2 hektar. Bidrag ut-
gar ej for befintliga vatmarker, t ex sddana
som anlagts med hjalp av NYLA- eller annat
anlaggningsstdd. Stod lamnas ej heller for an-
laggningar som kréaver damvall runt hela el-
ler storre delen av vatmarken eller vatten-
samlingen. Miljostodet for vatmarker galler
i 20 &r, men far ej kombineras med annat stod.

For bidrag till tradplantering galler for
narvarande foljande villkor (Jordbruksverket
1997): Trad- och busk strdken skall vara
minst 5 meter breda och far ej gddslas. En-
dast inhemska trad- och buskarter far plan-
teras. En skogsanlaggning skall vara minst
1 hektar och en skogsbryns- eller strakan-
laggning skall vara minst 0,5 hektar. Skogs-
brynen skall vara minst 10 meter breda. | den
stodberattigade arealen inrdknas dven even-
tuella kantzoner. Anlaggningen skall skotas
enligt gallande villkor under en 10 ars period
och stod utgar aven for skotsel av anlaggning-
en efter 5 ar.

Planteringar som syftar till att motver-
ka lackage av vaxtnaringsamnen skall anlag-
gas intill sjoar eller vattendrag som normalt
ar vattenférande aret runt. Det innebér att
anlaggning av tradbevuxna skyddszoner in-
till temporara vattendrag och vatmarker egj
ar en bidragsberattigad atgard, trots att det
i manga fall ar lika 6nskvart med skyddszo-

ner dar som vid permanent vattenférande
delarna av vattendragen.

Riktlinjer for skyddszonernas utformning

| ett flertal Iander finns det sarskilda riktlin-

jer for skyddszonernas utformning och skot-
sel. Riktlinjerna varierar kraftigt fran land
till land och region till region. Riktlinjerna
reglerar bl a vegetationens sammansattning,
tradtathet och tradens aldersfordelning, samt
skyddszonernas bredd, langd och arealtack-
ning. De har framst varit fokuserade pa vat-
tenresursernas skyddsvéarden, olika vatten-
kvalitetsmal, samt skyddszonernas funktion
och formaga att reducera paverkan av enskil-
da faktorer (Budd et al. 1987, Muscutt et al.
1993, Barling & Moore 1994, Castelle et al.
1994). Pa senare tid har riktlinjerna i storre
utstrackning varit baserade pa miljokvalitets-
mal och skyddszonernas férméga att bevara
den naturliga funktionen hos vatmarker och
vattendrag (Bisson et al. 1992). | skogsland-
skapet har man exempelvis uppméarksammat
skyddszonernas betydelse fér avrinning och
habitatkvalitet, men ijordbrukslandskapet &r
skyddszonernas utformning fortfarande
framst styrd av olika vattenkvalitetsmal och
politiska 6vervaganden (Muscutt et al. 1993,
Barling & Moore 1994).

P& grund av att riktlinjerna i méanga fall
har tagit mer hansyn till politiska 6vervéagan-
den an vetenskapliga grunder har vattendra-
gen ofta erhallit ett otillrackligt skydd (Cas-
telle et al. 1994). Trots att effektiva skydds-
zonsbredder for specifika funktioner har iden-
tifierats har riktlinjerna ej beaktat detta i till-
racklig omfattning (op cit.). Aven skyddszo-
nernas anpassning till lokala forhallanden ar
bristfalligt beaktad i riktlinjerna.

USA

I mitten p& 1970-talet inférdes i USA allméan-
na BMP-riktlinjer for att minimera paverkan
av diffusa fororeningsutsléapp inom skogsbruk
och jordbruk. Riktlinjerna var relaterade till
olika vatten- och miljokvalitetsmal. Vatten-
dragen delades ur skyddssynpunkt upp i 4
vattendragsklasser (se klassificeringsavsnit-
tet).

I samband med att BMP-riktlinjerna in-
fordes introducerades inom skogsbruket dven
begreppen “Streamside Management Zones”
(SMZ) och “Riparian Management Areas”
(RMA). Detta berodde pa att man ville beto-
na att skyddszonen skall ses som en skotsel-
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zon istéllet for enbart en orord buffertzon.
Skotselzonen (SMZ) omfattar vanligtvis bade
vatmarksomraden och fastmarksomraden,
saval under som ovan hdgvattenlinjen. | fle-
ra stater har man dessutom delat upp skydds-
zonen i tva delar dar den fuktiga strandzo-
nen ndrmast vattendraget lamnas helt orérd
medan selektiv avverkning ar tillaten inom
fastmarkszonen. Skétselzonerna avsétts van-
ligen frén vattendragens hogvattennivaer och
en bit upp pa fastmarken (Budd et al. 1987).

I nordvastra USA anger BMP-riktlinjer-
na att skyddszoner alltid skall sparas intill
vattendrag och vattendragsstrackor tillho-
rande de hogsta skyddsklasserna (1 och 2).
Riktlinjerna foreskriver ocksd att hansyn
skall tas till kumulativa avrinningseffekter
och temperaturférandringar nedstréms i vat-
tesystemen. Det innebér att sparande av
skyddszoner &ven forekommer langs vatten-
drag och vattendragstrdckor med lagre
skyddsvarden (Steinblums & Leven 1985). De
tillampade skyddszonsbredderna har varie-
rat mellan 11 och 38 m raknat fran vatten-
dragens hogvattennivaer (Budd et al. 1987).

I manga stater och provinser har man
ocksa tagit fram egna riktlinjer for skydds-
zonernas utformning (Tabell 8). Exempelvis
har King county i staten Washington tagit
fram rekommendationer som anger att
skyddszoner med minst 15 m bredd skall av-
séattas langs alla permanenta vattendrag med
god vattenhallning och fiskbestand (skydds-
klass 1-4) eller dar vattenkvaliten skall skyd-

das i nedstréoms liggande vattendrag (Cohen
et al. 1987). | Californien skall vattendrag
tillhérande skyddsklass 1 och 2 forses med
skyddszoner som &r minst 30 m breda (Bram-
hall 1989). En annu storre skyddszonsbredd
rekommenderas néar 1) lutningen hos omgi-
vande mark 6verstiger 50%, 2) nar marken
ar erosionskanslig, 3) nar vegetationen ar
sparsam och risk fér markerosion foreligger,
4) nar vattendragen hyser skyddsvarda fisk-
bestand (op cit.). Aven i Alaska finns det rikt-
linjer for skyddszonernas utformning och
skotsel. Riktlinjerna innehaller specifika mal
for bevarandet av vattenfarans stabilitet och
struktur, temperaturforhallanden och tillfor-
seln av dod ved (LWD) (Gibbons 1985). Foér
alla vattendrag (inklusive bifléden) som hy-
ser havsvandrande fiskbestand &ar den mins-
ta skyddszonsbredden 30 m (Murphy & Ko-
ski 1989).

| syddstra USA (s6dra Appalacherna)
saknas en enhetlig klassificering av vatten-
dragen med avseende pa skyddszonernas ut-
formning. Enligt Aust (1994) har dock flerta-
let stater BMP-riktlinjer som anger att
skyddszoner skall sparas langs alla perma-
nenta vattendrag. | Alabama och North Ca-
rolina finns dessutom BMP-riktlinjer som
anger att skyddszoner skall sparas langs bade
permanenta och temporéra vattendrag. West
Virginia har riktlinjer som anger att skydds-
zoner skall sparas langs alla vattendrag med
avrinningsomraden stérre dn 40 ha. | North
Carolina skall skyddszoner med en minsta

Tabell 8. Tillampade skyddszonsbredder inom skogsbruket i USA och Canada.

Omréade Skyddsklass Tillampad
enligt BMP

Norddstra USA 1 och 2 11-38
Syddstra USA 6-50
Nort Carolina 15-36
Tennessee 14-20
Nordvéastra USA 1 och 2 11-38
Californien 1 och 2 >30
Washington 1 och 4 >15
Oregon 1,2 och 3 8-30
Vastra Washington 1,2 och 3 8-30
Ostra Washington 1,2 och 3 9-90
Alaska 1 >30
British Columbia 20+20
Alberta 30-60

Referens

zonbredd (m)

Corbett & Lynch 1985
Aust 1994

Xiang 1993

Wigley & Roberts 1994
Budd et al. 1987
Bramhall 1989

Cohen et al. 1987

Ice et al. 1989

Bilby & Wasserman 1989
Bilby & Wasserman 1989
Murphy & Koski 1989
Mitchell 1996

Alberta Forestry Agreement
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bredd av 15 m sparas pa bada sidor av alla
permanenta vattendrag utmaéarkta med
heldragen bla linje pa kartor med skalan
1:24 000 (Xiang 1993). Beroende pa lokala
markforhallanden kan dock skyddszonernas
bredd utvidgas till ett maximum av 36 m (op
cit.).

Aven Pennsylvania har BMP-riktlinjer
som anger att skyddszoner skall sparas langs
bade temporara och permanenta vattendrag
(Lynch et al. 1985). Enligt Lynch et al. (1985)
ar det viktigt att spara skyddszoner langs
temporéra vattendrag eftersom dessa svarar
for en stor del av avrinningsbildningen och
vissa av dessa kan ocksa bli permanent vat-
tenfoérande efter avverkning.

Dessutom finns det sarskilda riktlinjer
for skyddszonernas utformning och skétsel
inom den statliga skogsforvaltningen (US
Dep. Agric. For. Serv. 1985a, b, ¢). For skydds-
zonernas bredd anges i riktlinjerna vanligen
bade minimum- och maximumvarden. | syd-
Ostra USA tillampas en minsta bredd mellan
6 och 15 m medan den maximala varierar
mellan 24 och 50 m (Aust 1994). Enligt Aust
(1994) regleras skyddszonernas bredd i dessa
stater av faktorer som vattendragets storlek,
markens lutning och erosionsbenégenhet,
samt vattendragens fiskforekomst. | allméan-
het foreskriver riktlinjerna en t6kad bredd
med 6kad marklutning och vattendragsbredd.
I Tennessee anger exempelvis riktlinjerna att
skyddszonsbredden skall 6kas fran 14 till 20
m nar lutningen okar fran 10 till 20% (Wig-
ley & Roberts 1994). | norddstra USA har den
tillampade skyddszonsbredden i regel varie-
rat mellan 12 och 30 m (Corbett & Lynch
1985).

I staterna Oregon och Washington upp-
rattades 1987 sarskilda och detaljerade rikt-
linjer for skyddszonernas utformning. Enligt
riktlinjerna i Oregon skall skyddszonerna i
genomsnitt ha en bredd 3 ganger vattendra-
gets bredd, men den genomsnittliga bredden
far ej vara mindre an 8 m eller bredare an 30
m (Ice etal. 1989). De nya reglerna kritisera-
des dock av flera miljogrupper och forskare
som ansag att de faststallda skyddszonsbred-
derna i allménhet gav ett otillrackligt skydd
(op cit.). I Washington upprattades olika rikt-
linjer for skyddszonernas utformning i den
vastra och 6stra delen av staten pa grund av
skillnader i klimat och topografi (Bilby &
Wasserman 1989). Skyddszonernas utform-
ning grundades framst p& en klassificering

av vattendragen med avseende pa storlek,
vattendragstyp och skyddsvarden (Rosgen
1985, Cupp 1989 a, b), samt kunskap om f6-
rekomsten och ackumulationshastigheten av
doéd ved (LWD) i vattendragen (Bilby & Was-
serman 1989). Det faststalldes &ven olika av-
verkningsvillkor for avverkningen inom
skyddszonerna (se foljande avsnitt "Regler for
skogsavverkning inom skyddszonerna”) och
sarskilda riktlinjer for att minska risken for
uppkomsten av hdéga temperaturer och en
kraftigt 6kad sedimenttransport (Bilby &
Wasserman 1989, Phinney et al. 1989). Fo6r
att minska risken for forhdjda sedimenttrans-
porter begréansades exempelvis anvandning-
en av tunga maskiner och vagbyggnatione-
rna i anslutning till vattendragen och for att
forhindra uppkomsten av héga vattentempe-
raturer skall 50-75% av den tidigare kron-
tackningen i solbanan (beskuggning av vat-
tendraget) (skotselzoner) bevaras.

I vastra Washington skall skyddszoner
med en minsta bredd av 8 m och en maximal
bredd av 30 m sparas langs alla vattendrag
tillhérande skyddsklass 1, 2 och 3 (Bilby &
Wasserman 1989). Skyddszonernas totala
bredd &ar dock beroende av var granszonen
gér mellan fuktig strandmark och fastmark,
samt de pa forhand angivna maximala
skyddszonsbredderna som &r beroende av
vattendragets storlek och skyddsklass. For
vattendrag tillhdrande skyddsklass 1 och 2
skall den maximala skyddszonsbredden vara
23 m néar vattendragen ar mindre &n 23 m
breda, och maximalt 30 m bred nér vatten-
dragen ar stérre &n 23 m. | skyddsklass 3 skall
skyddszonen vara minst 8 m bred nar vat-
tendragen ar mindre 4n 2 m breda, och max-
imalt 15 m nar vattendragen ar storre. | alla
storleksklasserna skall skyddszonerna vara
minst 8 m breda. Vid férekomst av vatmar-
ker i anslutning till vattendragen skall dock
skyddszonerna utvidgas i nédvandig omfatt-
ning.

I dstra Washington anpassades skydds-
zonsbredderna i forsta hand till typen av av-
verkningsmetod (Bilby & Wasserman 1989).
I omraden med selektiv avverkning (t ex gall-
ring och plockhuggning) och vattendrag till-
hoérande skyddsklass 1 och 2 skall skydds-
zonerna ha en minsta bredd av 9 m och en
maximal bredd av 15 m beroende av fastmar-
kens narhettill vattendraget. Skyddszonernas
utformning regleras utéver avverkningstyp
ocksa av vattendragens bottenstruktur, men
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ej av vattendragens storlek. For omrédden med
slutavverkning (kalawerkning) anger regler-
na att skyddszoner med en genomsnittlig
bredd av 15 m skall sparas langs alla vatten-
drag tillh6rande skyddsklass 1 och 2. Minsta
tilldtna bredd ar 9 m medan den maximala
bredden &r 90 m.

Efter att de nya riktlinjerna hade tillam-
pats nagra ar i Washington undersokte Bis-
son et al. (1992) medelbredden hos de avsat-
ta skyddszonerna. De fann att vattendrag
med skyddsvarda fiskbestand (klass 1) i ge-
nomsnitt hade skyddszoner som var 35 m
breda. Mindre och medelstora vattendrag till-
hérande klass 2 och 3 hade en skyddszons-
bredd pa 14, respektive 16 m. De smé vat-
tendragen utan fisk (klass 4) hade en skydds-
zonsbredd pa 8 m. Skyddszonerna bestod till
1/3 av barrtrad och 2/3 delar av 16vtrad.

Canada

I likhet med USA har betydelsen av skydds-
zoner léngs vattendragen framst uppmérk-
sammats i landets vastra delar. | British Co-
lumbia har man nyligen tagit fram riktlinjer
(Forest Practices Code of BC) som anger att
skyddszoner skall avsattas 1angs alla fiskfor-
ande vattendrag. FOr vattendrag bredare an
1,5 m anger riktlinjerna att skyddszonerna
skall omfatta en 20 m bred ordrd zon narmast
vattendragen och en 20 m bred skoétselzon
med begransad avverkning i anslutning till
den ortrda skyddszonen (Mitchell 1996). |
Albertatillampas riktlinjer {Alberta Forestry
Management Agreements) som anger att 30

m breda skyddszoner skall sparas intill mind-
re vattendrag (<15 m breda) och mindre sj6-
ar (<4 ha). Vattendragen skall vara vatten-
forande aret runt. Intill storre vattendrag
(>15 m breda) och storre sjoéar (>4 ha) skall
60 m, respektive 100 m breda skyddszoner
sparas. Skyddszonerna skall avsattas utga-
ende fran vattendragens och sjdarnas hdg-
vattenlinjer och upp mot fastmarken.

Australien

I Australien har man i varierande omfattning
sparat skyddszoner langs vattendragen i sam-
band med skogsavverkning sedan mitten pa
1960-talet (Clinnick 1985). Bade Clinnick
(1985) och Bren (1993) har redovisat dversik-
ter betraffande skyddszonernas betydelse och
utformning. Dessutom har riktlinjer for
skyddszonernas utformning presenterats av
Cameron och Henderson (1979).
Skyddszonerna har i forsta hand avsatts
for att minska avverkningarnas paverkan pa
avrinning, erosion och sedimenttransporten
i vattendragen (Clinnick 1985). For att be-
stamma skyddszonernas bredd har man dar-
for framst utgatt fran faktorer som vatten-
hallning och erosionsrisk. Enligt Clinnick
(1985) ar 30 m den vanligaste rekommende-
rade bredden, men i praktiken har de avsat-
ta skyddszonerna varit nagot smalare. Bren
(1993) redovisar en medianbredd pa 20 m for
vattendrag med vattenflode aret runt, och ca
5 m for temporéra vattendrag. De tillampa-
de skyddszonsbredderna har varierat kraftigt
frén stat till stat och med vattendragens stor-

Tabell 9. Tillampade skyddszonsbredder i olika stater i Australien (modifierat efter Bren 1993).

Stat Vattendragstyp Skyddszonsbredd (m)

New South Wales Vattendrag >100 ha 20
(vid erosionsrisk 40 ha)

Queensland Vattendrag bredare dn 10 m 30
Stdrre temporéra vattendrag 10
Mindre temporéra vattendrag 5

Western Australia Storre vattendrag (vattendragsrang 5) 200
Stdrre vattendrag (vattendragsrang 4) 75
Mindre vattendrag (vattendragsrang 1-3) 30

Tasmania Klass 1: floder och sjoar 40
Klass 2: vattendrag >100 ha 30
Klass 3: vattendrag 50-100 ha 20
Klass 4: 6vriga vattendrag 10

Victoria Permanenta vattendrag 20
Temporéra vattendrag 5
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lek och skyddsvarde (Bren 1993). | avrinnings-
omraden stérre &n 100 ha har de avsatta
skyddszonerna i regel varit bredare an 20 m,
men vid mindre och temporéara vattendrag
har skyddszonsbredden varit betydligt mind-
re, oftast 5-10 m (Tabell 9).

Europa

Enligt riktlinjerna i Storbritannien (England
och Skottland) bestdms skyddszonernas
bredd av vattendragets storlek och av risken
for erosion och 6kad sedimenttransport
(Forestry Commission 1993). Skyddszonernas
utformning regleras enligt foljande; a) for
mindre vattendrag (<1 m breda) skall skydds-
zonerna pa varje sida av vattendraget i ge-
nomsnitt vara minst 5 m breda, b) foér vatten-
drag som &ar 1-2 m breda skall skyddszonerna
pa varje sida av vattendraget ha en medel-
bredd av ca 10 m, c) for stdrre vattendrag (>2
m breda) skall skyddszonerna pa varje sida
av vattendraget i genomsnitt vara ca 20 m
breda. Pa erosionsbenigna jordar skall
skyddszonernas bredd férdubblas.

Skyddszonerna skall hallas 6éppna eller
bara delvis vara beskogade och ungefar halva
vattendragets langd skall vara exponerat for
solljus. Trad som ger kraftig skugga, t ex ek,
bok och barrtréad, skall férekomma/planteras
sparsamt och blandas upp med bjork, rénn,
ask, hassel, pil, vide eller silg. Bredden pa
skyddszonen skall varieras och anpassas till
landskapet.

I Sverige saknas specifika riktlinjer for
skyddszonernas utformning. Istallet regleras
naturvardshansynen i skogslandskapet av
hansynsforeskrifter som meddelas av Skogs-
styrelsen med stéd av 30 § i skogsvardsla-
gen. Enligt foreskrifterna skall skyddszoner
med trad och buskar lamnas mot skogliga
impediment, utmed hav, sjdar, vattendrag
och 6ppen jordbruksmark samt vid bebyggel-
se i sddan omfattning som behévs med han-
syn till véxt- och djurlivet, kulturmiljén och
landskapsbilden. Vidare anges att skador till
foljd av skogsbruksatgarder skall undvikas
eller begransas i och invid hansynskravande
biotoper och vardefulla kulturmiljéer i sko-
gen. For sarskilt skyddsvarda biotoper som
aven omfattas av 21 § i naturvardslagen och
19 § i naturvardsforordningen ansvarar
skogsvardsstyrelserna for avgransningen och
varden av biotoperna pa skogsmark och lans-
styrelsen for avgransningen och varden av
de biotoper som inte ligger i skogen. Exem-

pel pa sarskilt skyddsvarda biotoper pa skogs-
mark ar nyckelbiotoper som ravinskogar, ort-
rika backdrag och ortrika sumpskogar.

I foreskrifterna ndmns dock inget om
skyddszonernas omfattning och avgransning.
Hur breda zoner som skall sparas och hur de
skall utformas avgors i varje enskilt fall. En
vanligt tillampad skyddszonsbredd langs vat-
tendragen har under senare ar varit 5 m. |
anslutning till sarskilt skyddsvarda och héan-
synskravande biotoper har dock i vissa fall
annu bredare zoner sparats. Trots att de stor-
re skogsbolagen har tagit fram egna anvis-
ningar for hansyn med avseende pa bade
skyddszoner och skyddsvéarda biotoper sak-
nar dessa ocksa specifika riktlinjer betraffan-
de skyddszonernas utformning.

Aven i Finland saknas riktlinjer for
skyddszonernas utformning. | likhet med i
Sverige regleras naturvardshansynen vid
vattendragen istéllet av allmanna hénsyns-
regler utgaende fran skogsvardslagen och
andra tillampliga lagar. | vissa omraden av
Finland har dock skyddszonsbredder mellan
10 och 50 m tillampats (Ahtianen 1992, Ho-
lopainen & Huttunen 1992).

Regler for skogsavverkning inom
skyddszonerna

Inom skyddszonerna/skotselzonerna &r av-
verkningen vanligtvis reglerad enligt sarskil-
dariktlinjer. Exempelvis omfattar BMP-rikt-
linjerna i USA avverkningsregler for selek-
tiv och fortlépande avverkning inom skydds-
zonerna. | en del stater ar avverkningsreg-
lerna endast frivilliga skogsskotselprogram
medan i andra stater utgor de lagstadgade
skogsbruksregler (t ex West Virginia, Oregon,
Washington). Mojligheterna att tillata av-
verkning varierar fran fall till fall. Ofta kan
det vara ngdvandigt att spara alla tréad inom
skyddszonerna for att erhalla funktionella
skyddszoner medan i andra fall kan det vara
tillrdckligt att endast spara 50% av tréden,
bara dessa har ratt sammansattning (Sulli-
van et al. 1987).

| vissa stater (t ex Georgia och South Ca-
rolina) har skyddszonen delats upp i en inre
(primar) och yttre (sekundér) del med olika
skyddsregler (Aust 1994, Wigley & Roberts
1994), medan andra stater ej gér denna upp-
delning (Lynch et al. 1985, Bramhall 1989,
Aust 1994). | South Carolina (s6dra Apa-
lacherna) dar skyddszonen ar uppdelad i en
primar och sekundar del ar det ¢j tillatet att
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genomfdra avverkning, dikning och markbe-
redning och ej heller framf6ra tyngre skogs-
maskiner inom den inre priméara delzonen
(Wigley & Roberts 1994). Inom den yttre del-
zonen ar daremot selektiv avverkning av en-
skilda trad och tradgrupper tillaten enligt
sarskildaregler. Exempelvis anger riktlinjer-
na att krontdckningen och tradens basyta ej
far understiga vissa nivaer (Wigley & Roberts
1994).

Vanligen anvands system som BDqg-reg-
lering (reglering efter basyta och diameter-
klass) for att bestimma den dnskade alders-
strukturen och sammansattningen pa det
kvarvarande tradbestandet (Guldin 1991).
Basytan ar summan av tradens genomskar-
ningsyta i brosthéjd dvs 1,3 m 6ver marken.
| vissa stater, t ex Californien, férekommer
det aven riktlinjer for fordelningen mellan
Over- och undervegetation inom skyddszoner-
na (Bramhall 1989).

I Oregon kraver reglerna (Oregon For-
est Practice Rules, 1987) t ex att i medeltal
minst 22 levande barrtrad/ha skall sparas
inom de avsatta skyddszonerna intill vatten-
drag tillhdrande klass I (Ice et al. 1989). Av-
verkning far ske inom skyddszonen enligt
foljande villkor (op cit.); 1) 50% av tradbestan-
det skall sparas inom skyddszonen, 2) i ge-
nomsnitt skall man inom skyddszonshalvan
narmast vattendraget spara barrtrad motsva-
rande minst 22 st trad/ha och en basyta av
minst 2,3 m/ha, dvs minst 2 trad per 30 m
vattendragstrackning, 3) i flodfaran och
strandomradet narmast vattendragen skall
alla fallna tréad sparas, och inom skyddszo-
nen i 6vrigt skall alla fallna trad utan ekono-

miskt intresse sparas, 4) 75% av krontack-
ningen 6ver vattendragets flodfara skall spa-
ras, 5) allt naturligt brate i vattendraget skall
lAmnas ordrt, forutsatt att det ej fororsakar
miljoproblem.

I Washington har man upprattat olika
avverkningsregler for statens vastra respek-
tive dstra delar (Washington Forest Practice
Rules and Regulations 1988), men i huvud-
drag skall 50-200 trad sparas per 300 m vat-
tendragsléangd i 8 till 30 m breda skyddszo-
ner pa varje sida om vattendragen (Phinney
et al. 1989, Bilby & Wasserman 1989). Foér
att erhalla en mer varaktig LWD-férekomst
i vattendragen har man prioriterat sparan-
det av barrtrdd genom sarskild kvotering.

Vid en tillampning av averkningsregler-
na pa tidigare undersokta omraden i dstra
Washington uppskattade Bilby och Wasser-
man (1989) att avverkning inom skyddszoner-
na ej kunde tillatas for ca 20% av de under-
sokta vattendragsavsnitten, men att avverk-
ningarna i 6vrigt fick omfatta mellan 13-19%
av tréaden inom skyddszonerna.

I vastra Washington regleras framst an-
talet grovre tréad som skall sparas, medan av-
verkningsreglerna for 6stra Washington i
huvudsak utgar fran en minsta tillaten trad-
tathet inom skyddszonen (Bilby & Wasser-
man 1989). Avverkningsreglerna i vastra
Washington baserades p& sambandet mellan
LWD-férekomsten (LWD-materialets tathet
och diameter) och vattendragsstorleken (op
cit.). FOr vattendrag mindre &n 2 m breda
géaller deti Tabell 10 angivna antalet for tréad
som &r minst 15 cm i diameter i brosthojd.
For storre vattendrag galler det i tabellen

Tabell 10. Antalet grovre trad som skall sparas inom skyddszonerna i vastra Washington i
samband med avverkning (modifierat efter Bilby & Wasserman 1989).

Vattendragstyp Maximal Relation Antal tr&d per 305 m v-dragsstréacka
och medelbredd zonbredd Barrtrad/Lovtrad i forhallande till olika bottentvoer
grus-smasten block-hallar
Klass 1 & 2 30 m representativt 50 trad 25 trad
>23 m for bestandet
Klass 1 & 2 23 m representativt 100 trad 50 trad
>23 m for bestandet
Klass 3 15 m 2:1 75 trad 25 trad
>2 m
Klass 3 8 m 11 25 trad 25 trad
<2m
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angivna antalet for trad som &r minst 30 cm
i diameter brosthdjd. Antalet trdd som skall
sparas ar ocksa beroende av vilket bottensub-
strat som dominerar i vattendragen. Totalt

Lokaler med dominans
av grus och sten

varierar antalet sparade trad fran 8 st/ha till 0.60~
32 st/ha. Dar risk for en forhojd vattentem-
peratur foreligger foreskriver reglerna att 0.40 ..
50-75% av tidigare krontackning skall spa-
ras.

I 6stra Washington foreldg ett positivt 020 »

samband mellan tradtatheten och LWD-f6-
rekomsten (Figur 24), vilket medférde att i
forsta hand tradtatheten anvandes som 800 1200 1.
grund for att bestéamma skyddszonernas ut-
formning och avverkningsregler. Det fanns
ocksa en signifikant koppling mellan LWD-
diametern och bottensubstratets samman-
sattning, och med hjalp av detta samband

Tradtathet (stammar/ha)

Figur 24. Sambandet mellan tradtatheten (antal stam-
mar/ha) i vattendragens nadrhet och LWD-férekomsten
(antal bitarim) i vattendragen i 6stra Washington (Bilby

delades vattendragen upp i olika grupper.

For att garantera en tillracklig tillforsel
av dod ved (LWD) till vattendragen i Ostra
Washington reglerades avverkningen inom
skyddszonerna enligt nedanstaende villkor
(Bilby & Wasserman 1989).

1. Alla trdd med en diameter mindre &n 30
cm brdsthojd skall lamnas.

2. Minst 40 st medelgrova barrtrad/ha skall
ldmnas. Traden skall vara mellan 30 och
50 cm i diameter i brosthéjd (DBH) och ha
en for ursprungsbestéandet representativ
alderssammansattning.

3. Minst 7 st mycket grova (>50 cm DBH) barr-
trad/ha skall lamnas. Saknas barrtrad med
denna grovlek ersétts dessa med de 5 stors-
ta barrtraden/ha.

4. Minst 5 st mycket grova (>50 cm DBH) 16v-
trdd/ha skall lamnas. Saknas 16vtrad med
dennagrovlek skall dessa erséttas av barr-
trad i motsvarande storlek.

5. Minst 7 medelgrova l6vtrad/ha skall 1am-
nas om sadana finns. Traden skall vara
mellan 30 och 40 cm i diameter i brosthdjd.

& Wasserman 1989).

6. FOr vattendragsstrackor med grusig och
smastenig botten skall tradtatheten inom
skyddszonerna vara minst 335 stammar/
ha.

7. For vattendragsstrackor med blockig bot-
ten skall tradtatheten inom skyddszonerna
vara minst 185 stammar/ha.

8. For skyddszoner langs dammar och sjoar
skall tradtatheten inom skyddszonerna
vara minst 185 stammar/ha.

Vid blockiga vattendrag (block >25 cm)
skall skyddszonerna innehalla trad grévre an
10 cm motsvarande minst 185 st/ha. For ste-
niga-grusiga vattendrag (sten <6 cm) skall
skyddszonerna innehélla trad grévre &n 10
cm motsvarande minst 334 st/ha. Skillnaden
mellan vattendragstyperna beror pa att de
grovblockiga vattendragen anses ha storre
mojlighet att ackumulera nedfallen déd ved
(LWD).
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Skyddszonernas utformning &r beroende av vattendragens skyddsva den.
markanvandningens typ och intensitet och karaktaren hos strandzonen
(t ex marklutning, jordarter och vegetation). Anpassningen till olika for-
hallanden kraver en beskrivning och klassificering av vattendragen och
strandmiljoerna samt en identifiering av problemomraden och
skyddsfunktioner s m efterstravas,

For att s, sma till medelstora vattendrag be, ‘er skyddszoner
na vanligtvis vara 15 till 0 m a. Flera forfattare anger 15 m som
minsta bredd for bevarandet av vattendragens vattenkvalitet och 20-30 n
som minsta bredd o¢r bev randet a vattendragens biologiska varden
Skyddszonerna skall ha n flerskiktad vegetatio eftersom forekomst av
trad och buskar okar zo:nernas upptag av sedimen och naringsamnen,

mgslandskapet ven vatmar  an as i anslutning till
vatten  gen. Lampligga vatma per &r sumpskoga, karr och vatangar
eftersom dessa ofta har ett eiip / Sverige utgars
for anlaggning av grasbevuxna skyddszoner vatmarke  h an luta
extensiv vall vattendrag och sjoar

lander arskilda riktlinjer kyd er as itfo m

ning och msel. ernareglerar a szoner veget tim yp
(t ex traden der o h tathet y >zonernas br dd, langd
arealtac 71 ycds, onerna ra vanligt is eventue &av K
ning efter tr ens kron ng, antal, basyta och meterklas
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English summary: Impact of land use and buffer
zones on stream environments in woodland and
agricultural areas - a literature review

Although riparian zones are of fundamental
importance to stream ecosystems their pro-
tection have long been neglected. Instead,
many of these environments have been hea-
vily exploited and severely affected by the
land use in agriculture and forestry. In the
agricultural landscape the main impact on
streams is caused by elimination ofwetlands
and intensive cultivation of arable land. In
woodlands forest management measures, e.g.
logging, drainage and scarification, have cau-
sed substantial changes to the stream envi-
ronments.

The documented consequences of the
land use include alterations in runoff, water
temperature, input of organic material, sedi-
ment and nutrients. As a result ofthese chan-
ges the environments for fish and benthic
invertebrates have deteriorated and caused
a decline in biological production and diver-
sity in many streams. Specially salmonids like
trout, grayling and salmon are often severe-
ly effected. Investigations have shown that
frequent and abundant transport offine sedi-
ments impedes the spawning grounds, and
as a consequence the hatching success ofeggs
and fry decreases. Increased water tempera-
ture in summer and reduced temperature in
winter also increases the mortality of fish.
Furthermore, a decreased abundance of lar-
ge woody debris after clear-cutting increases
the erosion in the stream channel and causes
loss of winter habitat for fish.

Numerous studies in this review have
proven that the negative impact from agri-
culture and forestry operations can signifi-
cantly be moderated by creating or preser-
ving buffer zones along the streams. Such
buffer zones decrease the flow peaks after cle-
ar-cutting and also reduce the erosion within
the stream and along the streamside zones.
In addition they restrict the output of sedi-
ment and nutrients from the upland sites, and
prevent excessive temperature variations in
small streams. According to the documented
information on sediment and nutrient upta-
ke within buffer zones the reduction of the
sediment component in runoff water has va-

ried between 23 and 97%. The uptake of ni-
trogen and phosphorus has varied from 20 to
94% and 6 to 96%, respectively. In buffer zo-
nes wider than 10 m the retention of nutrients
has been more than 50% in most cases. Usu-
ally the uptake level increases with increa-
sing width ofthe buffer zone. It is recommen-
ded that the buffer zones should be at least
15 m wide and have a multi-layered vegeta-
tion in order to significantly decrease the
negative impact on water quality. Apart from
width and vegetation, the efficiency of the
buffer zones as sediment and nutrient traps
also depends on the slope ofthe surrounding
ground, soil type and the size and intensity
of runoff.

Investigations have shown that buffer
zones can also prevent extreme temperature
shifts in the stream water after logging. Alt-
hough in some cases a 10 m buffer zone can
be adequate in preventing excessive tempe-
rature peaks in small streams, most studies
have concluded that the buffer zones need to
be at least 20 m wide. Itis also concluded that
they should have at least 60% of the earlier
angular canopy cover remaining to prevent
changes in water temperature. Recent stu-
dies have furthermore illustrated the impor-
tance of buffer zones for the input of large
woody debris in streams. To assure the pre-
servation ofthe existing body of large woody
debris and to maintain an unaffected input
of new debris the width of buffer zone need
to be at least 20 to 30 m. Studies have also
documented that buffer zones of this width
or more can maintain the biological produc-
tion and diversity of fish and benthos in the
forest streams ifthe buffer zones are adequate
designed. For both fish and benthic inverte-
brate it is specially important that the buf-
fer zones can provide protection against in-
creased transport of fine sediments and to
maintain the existing amount of large woody
debris.

In order to recognise adequate width of
buffer zones to specific local conditions it is
necessary to classify streams and riparian
zones with respect to stream type, vegetation,
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biological values, degree of human impact,
slope and risk of erosion. During the last de-
cade hierarcical classification systems, based
on fluvial processes and valley floor landforms
have been developed. The conceptual frame-
work ofthese classification systems is based
on a division of the stream ecosystem into
several different spatial components: i.e. wa-
tershed, drainage segments, stream reaches,
channel units (habitats) and subunits (micro-
habitats). Although the concept has been de-
veloped for general classification of streams
it has also been used for classification of
streams with respect to buffer zones.

The common opinion is that the need of
buffer zones is most critical along small
streams in the upper parts of a watershed,
i.e. where the runoffis formed. In some cases
itis also necessary to leave buffer zones along
temporary streams and other areas ofimpor-
tance for runoff formation. Buffer zones
should be left on both sides ofthe stream wit-
hout areal interruptions. The used buffer zone
widths have varied with size of the stream,
channel form, biological properties, type of
soil, and the vegetation and slope ofthe ripa-
rian zone and associated upland regions. Usu-
ally, high water level marks have been ex-
ploited to define the buffer zones along
streams, although in some cases the mean
water level has been used. The determina-
tion ofthe buffer zone width need to consider
the least acceptable width for each desirable
buffer function and each stream type, and also
the needs of increasing the width when re-
quired because of local conditions.

Guidelines for stream protection and
buffer zone width have been based on biolo-
gical values (mainly fish production), diffe-
rent environmental goals and the ability of
the buffer zones to prevent negative influen-
ces in different aspects. These guidelines have
also considered factors such as stream type
(size and form), slope ofthe surrounding land
and sensibility to erosion. In most cases the
directions have assigned buffer zones widths
between 5 and 30 m along small to middle
sized streams. In some cases even wider buf-
fer zones have been assigned, specially at riv-
ers and lakes there buffer widths between 30
and 200 m have been used. Usually the buf-
fer reserve have been regarded as manage-
ment zone with special rules for logging etc.
In certain cases the guidelines have recom-
mended a split of the buffer reserve into a
completely intact inner zone and an outer
management zone.

Logging within the buffer zones has usu-
ally been regulated with respect to canopy
cover (angular canopy density), tree compo-
sition, basal area of the trees, and the num-
ber of large trees of a certain diameter. Wit-
hin forestry, the multi-functional importan-
ce of buffer zones has been dealt with to a
greater extent than within agriculture. The
agricultural guidelines for the buffer zones
have mostly been directed to reduce sediment
and nutrients in runoff water, and only to a
small extent considered factors like the in-
put of organic material, shading and stream-
bank stabilization. It is recommended that the
management of riparian buffer zones along
streams should be based on quantitative go-
als concerning both environmental quality
and biodiversity.
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