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Forsidefoto viser døgnfluen Ephemerella aurivilli fra den regulerte elven Vassbygdelvi i Aurland. Arten 
var ikke tilstede i elven før regulering, men ble vanlig etter at temperaturen i elven økte som følge av 
regulering (Raddum et al. 2008). Foto: G. Velle.  
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Sammendrag 

Bruk av ferskvann øker i Norge og i resten av verden. I Norge er mer en to tredjedeler av vassdragene regulert. 
Regulering og andre menneskelige aktiviteter i vassdrag og i nedslagsfeltet til vassdrag bidrar til å endre 
landskapet og gjøre det fysiske habitatet i vann mer homogent, spesielt når det gjelder vannføring, elveløp 
og elveforgreininger, dynamikk, sedimenter og konnektivitet på langs av elven, på tvers av elven og vertikalt 
i elven. Endringer i det fysiske habitatet vil påvirke organismer tilknyttet vann. Endringene påvirker som 
regel organismene negativt og det er derfor en utfordring å forvalte vannressurser uten at det går ut over 
økologisk tilstand. 

I denne rapporten sammenstilles hovedtrekkene i forventet biologisk respons hos bunndyr på inngrep i 
vassdrag som gjøres under regulering. Bunndyr er en sentral komponent i økosystemer i ferskvann og viktig 
for en rekke økosystemtjenester. Tettheten av fisk sterkere korrelert med tettheten av bunndyr enn noen 
annen miljøvariabel, noe som illustrerer viktigheten av å tilrettelegge for bunndyr dersom man ønsker en god 
populasjon av fisk. Rapporten tar for seg seksten hovedtyper inngrep, og beskriver inngrepet og effekten 
inngrepet har på sammensetningen av arter, biologisk mangfold og biologisk produksjon av bunndyr. 
Inngrepene som beskrives inkluderer for eksempel vannføring, substrat, temperatur, flomsikring og HyMo. 
Inngrepene er valgt siden de har forventet størst påvirkning på bunndyr. Informasjonen er fremkommet 
gjennom et omfattende litteratursøk. 

Vi har god kunnskap om effekter på bunndyr som følge av vassdragsregulering og kan til en viss grad forutsi 
hvordan et bestemt inngrep vil påvirke bunndyr. Likevel må utredninger benyttes for å avdekke faktiske 
effekter som følge av et inngrep. Det er fordi ett inngrep kan føre til flere miljøendringer, som kan ha ulike 
påvirkninger på bunndyr. 

Referanse 
Velle, G. 2022. Effekter av regulering på bunndyr. NORCE LFI rapport 434, Miljødirektoratet rapport M-
2377|2022. NORCE Bergen. ISSN 1892-8889, 65 sider. 
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Innledning 

Mennesker bruker vann i økende grad til husholdning, landbruk, kraftproduksjon og annen industri. På 

grunn av økt bruk blir vannforekomster og kilder til vann modifisert. I naturen er dette vannet levested 

for en rekke organismer. Det er derfor en utfordring å forvalte vannressurser uten at det går ut over 

økologisk tilstand (Baron et al. 2002, Poff et al. 2003, Richter et al. 2003). Presset på vannressurser går 

ut over livet i ferskvann, og har blant annet ført til at nesten en firedel av ferskvannsfiskene i verden 

er utryddet eller truet av utryddelse på verdensbasis (Su et al. 2021). 

Mer enn to tredeler av vassdragene i Norge er regulert. Regulering er en av de største påvirkningene 

på ferskvann og vannlevende organismer i Norge. Regulering og andre menneskelige aktiviteter i elver 

og i nedslagsfeltet til elver bidrar til å endre landskapet og gjøre det fysiske habitatet mer homogent, 

spesielt når det gjelder vannføring, elveløp og elveforgreininger, dynamikk og konnektivitet på langs 

av elven, på tvers av elven og vertikalt i elven (Kondolf et al. 2006, Surian et al. 2009). Effekten av 

reguleringen på organismene varierer, avhengig av graden av regulering, type regulering og rådende 

miljøforhold. I forvaltning av natur er det økt fokus på at tiltak skal være kunnskapsbasert. Et ønske 

om å oppnå best mulig økologisk tilstand må da veies mot ønsket om å oppnå best mulig resultat av 

reguleringen, for eksempel å produsere mest mulig kraft. 

I denne rapporten sammenstilles hovedtrekkene i forventet biologisk effekt som følge av spesifikke 

inngrep i vassdrag som gjøres under regulering. Vi bruker «regulering» for menneskeskapte fysiske 

inngrep i vassdrag, samt endringer i vannføring som forandrer vassdragets naturlige 

hydromorfologiske egenskaper. Drivere kan være vannkraft, flomsikring, skogs/jordbruk, byutvikling 

eller uttak av vann til drikke, fiskeoppdrett og vanning. Vi vil først og fremst ta for oss effekter som 

følge av kraftregulering, og vil spesifisere dersom reguleringen vi omtaler gjelder noe annet enn 

kraftregulering. Den fysiske endringen som skjer i vassdrag, for eksempel redusert vannføring eller 

endret substrat, vil uansett ofte forekomme og være den samme, uavhengig av årsak til regulering. 

Rapporten tar for seg femten hovedtyper inngrep, og beskriver inngrepet og effekten inngrepet har på 

sammensetningen av arter, biologisk mangfold og biologisk produksjon av bunndyr. Inngrepene er 

valgt siden de har forventet størst påvirkning på bunndyr. Det er likevel effekter som vi i liten grad har 

omtalt, for eksempel reguleringsmagasiner som får økt omrøring, mer utjevnet temperatur eller 

redusert siktedyp som følge av regulering. 

Selv om utredninger må benyttes for å finne faktiske effekter som følge av en påvirkningsfaktor, har vi 

mye kunnskap om effekter på bunndyr som følge av vassdragsregulering. Dette har vært et aktivt 

forskningsfelt i 50 år. Til en viss grad kan vi derfor forutsi hvordan en bestemt endring i miljøet kan 
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påvirke både sammensetningen av arter, biologisk mangfold og sammensetningen av arter. 

Organismer er tilpasset miljøet de lever i, og svingninger i miljøet som forekommer med naturlig 

hyppighet og størrelse. Avvik fra naturlig svingninger vil utgjøre forstyrrelser som påvirker 

bunndyrsamfunnet. 

I rapporten omtales effekter både i reguleringsmagasiner, nedstrøms reguleringsmagasiner og i elver 

uten reguleringsmagasiner. Magasinkraftverk i Norge betyr ofte kraftverk med magasin på fjellet som 

har fallhøyde, og lang elvestrekning som er fraført vann. Elvekraftverk har ofte oppdemming av elver 

med liten fallhøyde, relativt kort fraført elvestrekning og er tilsigsstyrt. Magasinkraftverk og 

elvekraftverk har vesentlige tekniske og hydrologiske forskjeller. Miljøpåvirkningene kan dermed 

variere mellom disse to typene.  
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Bunndyr 

Funksjon og mangfold 

Bunndyr er små evertebrater som lever på bunnen i elver og innsjøer. Det er flere tusen arter bunndyr, 

for eksempel insektlarver, krepsdyr, fåbørstemark, snegler, muslinger og vannmidd (Figur 1). Bunndyr 

inntar flere nivåer av næringskjeden i ferskvann, fra å skrape elvebunnen for alger, spise planter og 

dødt organisk materiale, til å filtrere vann og spise andre dyr. Bunndyr kan leve på vegetasjon, grave i 

substratet, leve under stein eller leve på stein. Kalkrike til middels kalkrike elver med høyt mangfold i 

substrat og strømforhold, og der det samtidig er god tilgang på organisk materiale, vil ha høyest 

biologisk mangfold. Høyest tetthet finnes gjerne på relativt grunt vann, det vil si fra 5 cm til 40 cm dyp. 

Innad i en elv er det ofte høyest tetthet og størst artsrikdom på strykstrekninger med stein og grov 

grus på grunt vann (ned til ca 40 cm dyp; Fjellheim 1996), og der substratet samtidig er dekket av mose. 

Det kan være svært høye tettheter og arter av bunndyr i rennende vann (gjerne et par hundre arter og 

50 000 dyr per kvadratmeter), og de er dermed viktig for det biologiske mangfoldet. Bunndyr er en 

helt sentral komponent i økosystemer i ferskvann siden de er tallrike og fyller de fleste økologiske 

habitater, nisjer, trofiske nivåer og funksjoner. 

Figur 1. Vanlig smådøgnflue Baetis rhodani og steinfluen Capnia pygmea er to vanlig arter bunndyr i 
norske elver. Foto: G. Velle. 
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Bunndyrartene kan inndeles etter hvilken funksjon de har i økosystemet, det vil si om de er beitere, 

gressere, samlere, oppdelere (shredders) eller rovdyr (Wallace and Webster 1996). Noen arter har også 

flere funksjoner samtidig eller bytter funksjon når de vokser. De er viktige for økosystemtjenester, for 

eksempel ved å tilgjengeliggjøre og omsette energi i ferskvann, bryte ned dødt organisk materiale, 

filtrere og rense vann og å være føde for fisk og fugl. Tettheten av både voksen ørret og yngel av ørret 

er for eksempel sterkere korrelert med tettheten av bunndyr enn noen annen miljøvariabel (Jowett 

1992, Jowett et al. 1996), noe som illustrerer viktigheten av å tilrettelegge for bunndyr dersom man 

ønsker en god populasjon av fisk (Figur 2). 

Figur 2. Tettheten av ørret er sterkere korrelert med tettheten av bunndyr enn noen annen 
miljøvariabel. Bildet viser prøvefiske etter ørret i et reguleringsmagasin. Foto: G. Velle. 
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Viktige miljøgradienter 

Bunndyr er viktige indikatororganismer i overvåkingen av ferskvann (Cairns Jr. and Pratt 1993) siden 

de er sensitive for ulike typer miljøpåvirkning. I Norge er bunndyr et av fire kvalitetselementer i 

vannforskriften for vurdering av økologisk tilstand (Vanndirektivet 2018). Bunndyr og andre 

organismer er i prinsippet påvirket av alle miljøvariabler så lenge miljøgradienten er tilstrekkelig lang. 

Som regel vil en art sin responskurve mot en miljøvariabel være klokkeformet (Figur 3). 

Figur 3. En idealisert klokkeformet responskurve mot en miljøvariabel. Toleransen angir vinduet av en 
gitt miljøvariabel, for eksempel temperatur, der arten forekommer. Arten er intolerant og uteblir 
dersom temperaturen er for lav eller for høy. Ved optimal temperatur kan vi forvente at arten har 
maksimal tetthet. I realiteten påvirkes en art av mange miljøvariabler samtidig og av biotiske 
interaksjoner (f.eks. konkurranse og predasjon). Responskurven kan dermed bli forskjøvet mot den 
ene enden av gradienten eller mangle et tydelig optimum. 

De viktigste fysiske faktorer som styrer artssammensetning og tetthet av bunndyr inkluderer 

vanndybde, vannhastighet og kornstørrelse på substratet. I tillegg er stabiliteten til substratet og 

sedimentering av finkornete partikler viktige fysiske faktorer. Ustabilt substrat og sedimentering av 

finkornete partikler bidrar til å redusere tettheten av bunndyr (Lods-Crozet et al. 2001, Jowett 2003). 

Viktige fysisk-kjemiske miljøvariabler for bunndyr inkluderer temperatur, pH/ kalsiuminnhold i vannet, 

forurensning og næringsinnhold i vannet (Ren et al. 2015). Flommer spiller også en viktig rolle i å 

regulere utbredelsen og tettheten av bunndyr i rennende vann (Robinson et al. 2004). Når det gjelder 

elvemorfologi påvirkes tetthet og biologisk produksjon av bunndyr av naturlig morfologi og fysiske 
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påvirkninger (kanaler, forbygninger, dammer og plastring). Elvemorfologien gjenspeiler sediment- og 

habitatforhold, tilførsel av organisk materiale, vandringsmuligheter og vannføring. En naturlig elv vil 

ha gradienter i habitater, og spesielt fysiske betingelser varierer både på fin- (mikro- og mesohabitater) 

og grov skala (elvestrekning). En reduksjon i diversiteten av habitater vil påvirke bunndyrsamfunnet 

negativt (Munn and Brusven 1991). 

Av biotiske faktorer påvirkes bunndyr av konkurranse og predasjon fra andre bunndyr og av predasjon 

fra fisk (Dibble and Harrel 1997, Ren et al. 2015) og eventuelt predasjon fra fossekall (Ormerod and 

Tyler 2006). Sammensetningen av arter, biologisk mangfold og biologisk produksjon av bunndyr 

påvirkes også av begroing (Velle et al. 2021). 

Påvirkning som følge av regulering 

Det er flere miljøfaktorer i elven som endres ved regulering og som påvirker bunndyr. Effekter som 

følge av en påvirkning kan variere mellom vassdrag og være avhengig av morfologien til elven eller 

innsjøen, sediment sammensetningen og/ eller faunasammensetning. For eksempel kan enkelte arter 

foretrekke grunnere habitater og lavere vannføring i små elver enn i større elver (Jowett 2000). Det vil 

derfor alltid være usikkerheter forbundet ved å overføre kunnskap om effekter mellom vassdrag, eller 

ved å generalisere effekter som følge av en bestemt påvirkning. Selv om artssammensetningen av 

bunndyr påvirkes av regulering, vil ikke nødvendigvis indekser som brukes for å sette økologisk status 

påvirkes (Schneider and Petrin 2016). Det er fordi artene som forsvinner erstattes av arter med 

liknende preferanse for føde. Dette innebærer at vi foreløpig mangler indekser for påvirkning som 

følge av regulering. Vassdragsspesifikke kartlegginger og utredninger må dermed avdekke de faktiske 

effektene. Kunnskap fra utredninger og om enkeltarter benyttes for å avdekke flaskehalser og finne 

beste tiltak for å kunne utbedre miljøforhold for å oppnå god økologisk tilstand eller godt økologisk 

potensial. På grunn av usikkerheter med å overføre kunnskap mellom vassdrag er det best å være sted-

spesifikk dersom man ønsker å tilrettelegge habitatet for å optimalisere for bunndyr (Moyle and Baltz 

1985, Shirvell et al. 1985, Gore and Nestler 1988, Jowett 2003). 

Stress-på-stress effekter 

I denne rapporten omtaler vi effektene av enkeltpåvirkninger, og tar for oss mange ulike påvirkninger. 

Det er likevel klart at påvirkningene vil handle sammen. For eksempel bunndyr i en elv påvirkes både 

av hydromorfologisk degradering, mengde total fosfat i vannet og prosent dyrket mark i nedslagsfeltet 

(Friberg et al. 2009). Den samlede påvirkningen utgjør en stress-på-stress effekt på organismene. En 
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stress-på-stress effekt er minst lik summen av enkeltpåvirkningene (Elbrecht et al. 2016, Meißner et 

al. 2019). Effektene vil være artsspesifikke siden artene har ulike krav til miljøforhold og habitat, og 

med varierende livshistorie, for eksempel livssyklus med tidspunkt for klekking og antall generasjoner 

som gjennomføres per år. Ofte vil effektene medføre indirekte økologiske endringer i konkurranse, 

predasjonstrykk og sykdommer. Vi mangler fremdeles forståelse av direkte og indirekte stress-på-

stress effekter, noe som bidrar til at det er vanskelig å forutsi effekter av en påvirkning med stor grad 

av sikkerhet. Det er også verdt å bemerke at effekten av klimaendringer kommer på toppen av andre 

effekter som følge av regulering, og kan dermed forstørre den samlede effekten (Durance and 

Ormerod 2007, Allen 2010). Det kan være vanskelig å måle effekten av flere stressfaktorer som opptrer 

samtidig siden påvirkning av en stressfaktor kan endres når andre stressfaktorer er til stede (Velle m. 

fl. 2010) (Figur 4). 

 

Figur 4. En art sin responskurve mot en miljøvariabel, for eksempel temperatur, kan påvirkes av 
responskurven til andre miljøvariabler, for eksempel pH (figuren er fra Velle et al. 2010). Figuren viser 
en art om har en annen responskurve mot temperatur ved høy pH enn ved lav pH. 
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Variasjonen i habitater gir biologisk mangfold 

Dersom man ønsker å opprettholde biologisk mangfold etter en regulering, må man tilstrebe å 

opprettholde variasjonen i habitater, for eksempel ved å kontrollere vannføring, kornstørrelse på 

substratet og bevare hulrom i elvebunnen (Ward 1976). Det kan være fordelaktig å redusere tiden 

bunndyr er eksponert for ekstremt høy eller ekstremt lav vannføring og forhindre raske endringer i 

vannføring (Morgan Ii et al. 1991). Ofte vil tiltak som gjøres for å forbedre habitatkvaliteten for fisk, 

for eksempel utlegg av gytegrus eller å renske elvebunnen for finsedimenter, også være gunstig for 

bunndyr (Wood and Armitage 1997, Merz and Ochikubo Chan 2005). Et unntak er at bunndyr gjerne 

har høyere tetthet og mangfold ved raskere vannhastighet enn fisk (Fornaroli et al. 2016). Det er også 

verdt å bemerke at det kan gå lang tid før en restaurering av fysisk-kjemiske betingelser, for eksempel 

temperatur, fører til endringer i bunndyrsamfunnet. Dette gjelder spesielt dersom reguleringen har 

ført til etablering av arter med konkurransefordel, det er lang avstand til kildepopulasjoner eller det 

fremdeles er en forskjell på temperaturen i vannet i forhold til naturlig tilstand (Vinson 2001). 
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Metoder 

Sammenstillingen av kunnskap i denne rapporten er basert på omfattende søk i internasjonal 

vitenskapelig faglitteratur og til en viss grad også fra norske rapportserier. Det er skrevet mange 

forskningsartikler om bunndyr og om miljøfaktorer som påvirker bunndyr, og om effekter av 

regulering. Vi har først og fremst søkt etter vitenskapelige artikler i databasene ISI Web of Science og 

Google Scholar. Under søkene har brukt mange kombinasjoner av søkeord: 

Termer for bunndyr: «zoobenthos», «benthic animals», «benthic invertebrates», 

«macroinvertebrates», «Plecoptera», «Trichoptera» eller «Ephemeroptera». 

+  

Termer som omtaler vanntype: «lake», «reservoir», «magasine/ magazine», «dam», «standing water», 

«river», «running water» eller «creek». 

+ 

Termer som omtaler miljøfaktorer: «sedimentation», «sediment», «substrate», «drought», 

«flooding», «flow», «water chemistry», «oxygen», «discharge», «water level», «temperature», 

«hydromorphology», «supersaturation», «nutrients», «algae» eller «macrophytes». 

+ 

Termer knyttet til regulering: «regulation», «hydropeaking», «power plant», «hydropower», 

«hydroelectric». 

Søkene ga mange treff, og i flere tilfeller har vi også funnet aktuelle artikler i referanselisten til artiklene 

fra søket. I tillegg søkte vi i Google med tilsvarende termer på norsk for å finne rapporter som er 

publisert på norsk. Siden mengden informasjon fra søkene var såpass stor har vi benyttet 

ekspertvurdering for å bedømme hvilke artikler som er mest relevante i forhold til de enkelte temaer 

som omtales, og også for mengden informasjon som er inkludert i teksten. Vi har prøvd å vekte 

informasjon slik at marginale effekter eller motstridende effekter i liten grad er omtalt. Dersom søkene 

ga treff på artikler med informasjon fra Norge, har vi prøvd å prioritere denne informasjonen. I en 

jungel av tilgjengelig informasjon kan vi likevel ikke utelukke at vi har oversett artikler. 
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Påvirkning på bunndyr som følge av regulering 

1. Vannstand i reguleringsmagasiner 

Det er mange fysisk-kjemiske betingelser som endres i reguleringsmagasiner og i menneskeskapte 

dammer i forhold til naturlige innsjøer. Dette gjelder for eksempel vanntemperatur, næringstilgang, 

tørrlegging og substrat. Endringene påvirker livet i vannet, og man kan forvente en negativ påvirkning 

på biologisk mangfold og tetthet av bunndyr og makrofytter, gjerne med få dominerende arter 

(Ivicheva et al. 2019). 

Vannstanden i reguleringsmagasiner kan i løpet av året variere mellom høyeste og laveste 

reguleringsgrense (HRV og LRV). Høydeforskjellen mellom HRV og LRV kan være betydelig, og gjerne 

over 30 meter (Figur 5). I de fleste reguleringsmagasiner i Norge senkes vannstanden utover vinteren 

og har laveste vannstand rett før vårflommen. Magasinet fylles deretter i løpet av vårflommen, 

sommeren og høsten. Vannstanden i en del magasiner, for eksempel magasiner som er knyttet 

sammen med rør- eller tunnelsystemer og vannpumper, har mer variabel manøvrering.  

 

Figur 5. Det kan være betydelig høydeforskjell mellom laveste og høyeste reguleringshøyde i 
reguleringsmagasiner. Bildet viser Stordalsvatnet i Matre, der HRV er 576 moh og LRV er 444 moh. 
Organismer i littoralsonen er svært utsatt for frost om vinteren. Foto: G. Velle. 
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Regulering av vannstanden i reguleringsmagasiner kan påvirke økosystemer på flere måter. 

Makrofytter, bunndyr og fisk vil først påvirkes direkte i littoralsonen. Påvirkningene i littoralsonen vil 

igjen påvirke økosystemet i hele innsjøen (Poikane et al. 2019). En mindre forutsigbar regulering vil ha 

større biologiske konsekvenser enn en forutsigbar regulering (Brabrand 2010). Artene kan i liten grad 

tilpasses uforutsigbare hendelser med tørke. En uforutsigbar regulering vil dermed ha uforutsigbare 

og negative biologiske konsekvenser (Jennings 1997). 

En forutsigbar regulering av vannstanden vil også ha negative effekter på bunndyr. Her kan vi til en viss 

grad forutsi påvirkningen. Bunndyr i strandsonen som er lite- eller moderat bevegelige har en øvre 

tålegrense for reguleringshøyde (Tabell 1). Bunndyr som lever i dypere områder under LRV vil i mindre 

grad påvirkes av reguleringen. Dette er en stor gruppe med mange arter (spesielt fjærmygg 

(Chironomidae) og fåbørstemark (Oligochaeta) som enten lever i innsjøenes dypområder eller pelagisk 

nær bunnen. Pelagiske dyr vil også i liten grad påvirkes av reguleringshøyde, så sant ikke nedtappingen 

medfører utrasinger og redusert siktedyp. Dette medfører stor negativ effekt på den pelagiske 

næringskjeden (Aass 1978, 1986, Borgström et al. 1992). Produksjonen av pelagiske dyr vil være 

avhengig av magasinets volum i den biologiske produksjonssesongen. Det innebærer høy 

totalproduksjon om sommeren dersom magasinet er fullt og redusert produksjon dersom magasinet 

ikke fylles, selv om tettheten av dyrene er uforandret (Brabrand 2010). 

 

Tabell 1. Tålegrense for maksimum reguleringshøyde for ulike bunndyr og krepsdyr (gjengitt etter 

Brabrand 2010). 

Gruppe Tålegrense reguleringshøyde 

Marflo 6 m 

Snegl 8 m 

Vårflue 10-12 m 

Fjærmygg > 35,5 m 

Skjoldkreps > 35,5 m 

Linsekreps > 35,5 m 

Bytrotrephes > 35,5 m 

Dahnia sp. > 35,5 m 
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2. Substrat i reguleringsmagasiner 

Reguleringsmagasiner kan ha substrat som skiller seg fra naturlige innsjøer ved at magasinene er en 

sedimentfelle for finere sedimentpartikler. På sikt vil magasinet fylles med sediment. Det kan også 

være økt erosjon i reguleringsmagasiner der det er stor høydeforskjell mellom høyeste og laveste 

reguleringsgrense. Grunnvannserosjon, utrasinger og bølgeerosjon bidrar til høy 

partikkelkonsentrasjon i vannet, og det blir redusert vannkvalitet og høy sedimentasjonsrate (Bogen 

and Bønsnes 2001b). 

Økt partikkelkonsentrasjon fører til at dybden på den eufotiske sonen i vannet reduseres og dermed 

også til redusert primærproduksjon, både av alger og makrofytter. Produksjonen av bunndyr påvirkes 

også negativt av redusert primærproduksjon. I tillegg vil høy sedimentasjonsrate føre til endret 

artssammensetning og lavere tetthet av bunndyrene som lever i profundalsonen av innsjøen, både 

fordi bunndyr påvirkes negativt av inorganiske sedimenter (Zhang et al. 2013) og fordi det er høyest 

tetthet av bunndyr på fast grunn i innsjøer (Schramm and Jirka 1989). 

3. Endringer nedstrøms reguleringsmagasiner 

Bunndyr påvirkes direkte av endringer som skjer i reguleringsmagasiner og dammer. I tillegg endres 

geomorfologi, vannkvalitet, temperaturregime og vannføring i habitatet i rennende vann nedstrøms 

magasinet. Endringene inkluderer for eksempel mangel på dynamikk i vannføring, temperatur og 

sedimenttransport, noe som fører til at det dannes et armeringslag i elvebunnen og økt begroing 

(Lehmkuhl 1972, Ward 1974, Voelz and Ward 1989, Voelz and Ward 1991). Det vil være en gradient av 

påvirkning nedstrøms et magasin med størst påvirkning nærmest magasinet og avtakende påvirkning 

med økende avstand fra magasinet. Gradienten kan være komprimert til noen få kilometer, i 

motsetning til tilsvarende gradienter i naturlige vassdrag som kan være mange titalls kilometer eller 

mer (Vannote et al. 1980). Endringene i nedstrøms magasiner påvirket fisk, bunndyr, 

primærprodusenter og nedbrytere i varierende grad mellom vassdrag (Voelz and Ward 1991). Biologisk 

mangfold av bunndyr vil som regel påvirkes negativt (Ward and Stanford 1983, Rader and Ward 1988, 

Munn and Brusven 1991, Voelz and Ward 1991, Manuel et al. 2002), og vi kan forvente at biologisk 

mangfold er negativt korrelert med dammens størrelse (Wang et al. 2020). Rett nedstrøms et magasin 

vil det være lavt biologisk mangfold og høy andel filtrerende bunndyr (eks skjoldgjelledøgnfluer 

(Caenidae), knott (Simuliidae) og Hydropsychidae: Ellis and Jones 2013). Steinfluer (Plecoptera), 

vårfluer (Trichoptera) og teger (Heteroptera) er de mest sensitive bunndyrgruppene og vil ha størst 

reduksjon i antall arter (Wang et al. 2020). Samtidig kan tettheten av bunndyr være høy nedstrøms 
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dammer (Wang et al. 2020). Her vil bunndyrene påvirkes av høy primærproduksjon og næringstilgang 

fra magasinet og det vil være høy andel påvekstalger, økt driv av plankton fra magasinet, endret 

kornstørrelse og endret temperaturregime. Dammer fører ofte til at substratet i utløpselven blir finere, 

noe som er hovedårsaken til at biologisk mangfold påvirkes negativt (Wang et al. 2020). Påvirkningen 

fortsetter minst 5 km nedover elven, og påvirkningen fra endret temperaturregime kan fortsette flere 

titall kilometer nedover elven eller mer (Ellis and Jones 2013, Ellis and Jones 2016). 

Detaljerte beskrivelser av effekter i regulerte elver er angitt i kapitlene nedenfor. 

4. Endret vannføring 

En regulering fører til endret vannføring i vassdrag. Regulering vil normalt ha en flomdempende 

virkning, selv om flommer som inntreffer når magasinene er fulle vil kunne forsterkes (Aars 1981). 

Størrelsen på endringene i vannføring varierer mye mellom vassdrag og innad i et vassdrag. Regulering 

fører generelt til mer stabil vannføring, økt vintervannføring og lavere vårvannføring (Schneider and 

Petrin 2016). En endret vannføring som følge av regulering kan grovt deles i fire kategorier: redusert 

vannføring, økt vannføring, stabil vannføring gjennom en sesong og raske endringer i vannføring (Ward 

1976).  

Vannføring er kanskje den mest sentrale delen av det fysiske habitatet som bunndyr er tilpasset til. 

Vannhastighet vil variere med vannføring, og er regnet som den viktigste miljøfaktoren som påvirker 

bunndyr i en elv (Fjellheim 1996, Nelson and Lieberman 2002, Jackson et al. 2007). Vannhastighet 

påvirker sammensetningen av arter (Brittain and Saltveit 1989). Endringer i vannføring vil også påvirke 

vanndybde, og vanndybde påvirker igjen sammensetningen av arter (Fjellheim 1996, Brittain et al. 

2001, Lods-Crozet et al. 2001). 

Effektene som endringer i vannføring har på organismene i elven er i stor grad påvirket av morfologien 

til elveleiet. For eksempel vil en stor andel av elvebunnen tørrlegges som følge av redusert vannføring 

dersom elvekanalen er bred og grunn (høy ratio mellom bredde og dybde). Dersom elven er smal og 

dyp (lav ratio mellom bredde og dybde) vil elvens dybde reduseres ved redusert vannføring (Gordon 

et al. 2004). Vannføring er også viktig for bunndyr siden den påvirker konnektivitet mellom deler av 

vassdraget, vandring, spredning, suksesjon og andelen forstyrrelser i habitatet (Bunn and Arthington 

2002, Elosegi et al. 2010). Endret vannføring som følge av regulering vil alene ha samme effekter på 

bunndyr som naturlige endringer i vannføring (Bækkelie et al. 2017). Dersom endringene i vannføring 

som følge av regulering skjer hyppigere og raskere enn naturlige endringer kan vi forvente at effekten 

på bunndyr øker (se kapitlet om raske endringer i vannføring og effektkjøring). 
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Effekter av naturlig flom på bunndyr 

Flommer påvirker både utbredelsen og tettheten av bunndyr (Robinson et al. 2004). For å bedre forstå 

hvordan ekstreme vannføringer påvirker bunndyr har vi beskrevet påvirkning som følge av flom.  

Mindre flommer forekommer jevnlig i urørte vassdrag og større flommer forekommer med ujevne 

mellomrom. Flom påvirker bunndyr enten direkte i løpet av flommen eller indirekte etter flommen 

dersom habitatet endres av flommen. Det er størrelsen på flommen som først og fremst avgjør 

effektene på bunndyr. Bunndyr er godt tilpasset mindre flommer og vil i liten grad påvirkes. I store 

flommer vil bunndyrfaunaen bli mer utsatt for utspyling og medføre stor reduksjon i tetthet (70-99 %; 

Fritz and Dodds 2004) (Figur 6). Flere flommer kan forekomme innenfor samme sesong. Ved gjentatte 

flommer av omtrent samme størrelse kan vi forvente at den første flommen har størst negativ effekt 

på bunndyrene (Death 1996, Robinson et al. 2004). Påvirkningen på bunndyr vil også variere mellom 

habitater. For eksempel er det ofte størst tap av tetthet i bassenger og mindre tap i områder med 

større stein og berggrunn som blir mindre påvirket av strøm (Robinson et al. 2004). Dette er fordi 

substratet er mer stabilt i områder med større stein og berggrunn, og dermed vaskes ikke dyrene ut 

sammen med substratet. 

 
Figur 6. Større flommer fører til skade på bygningsmasser og også til at 70-99% av bunndyrene spyles 
ut. Rekoloniseringen etter naturlige flommer vil som regel skje etter noen uker. Bildet er tatt rett etter 
storflommen i Flåm i 2014. Foto: G. Velle. 
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Direkte påvirkning 

Bunndyrtettheter kan reduseres med over 90% rett etter en flom og effekten er sterkt koblet til 

størrelsen på flommen, habitat/substrat og bunndyrsammensetning (Robinson et al. 2004). Effekten 

avtar deretter over tid. Under en storflom vil store mengder dyr kunne akkumuleres i flomkanaler og 

midlertidige dammer. Når flommen trekker seg tilbake vil disse dyrene være strandet og til slutt dø når 

områdene tørker ut (Perry and Perry 1986, Robinson et al. 2004). Enkelte grupper bunndyr er sensitive 

ovenfor flom og spyles først ut. Det biologiske mangfoldet vil derfor reduseres etter en flom, samtidig 

som den relative tettheten av bunndyr som er motstandsdyktige ovenfor flom øker (Robinson et al. 

2003, Robinson et al. 2004). Elver som blir utsatt for årlige flommer domineres derfor ofte av arter 

med fysiologiske trekk som gir dem høyere motstandsdyktighet mot flommer (Fritz and Dodds 2004), 

for eksempel gode svømmere som Gammaridea. Dårlige svømmere, som Turbellaria, er mer sensitive 

ovenfor flom (Robinson et al. 2003). 

Utspylingen av bunndyr reduseres dersom vårflommen uteblir, noe som bidrar til økt biomasse av 

bunndyr. Hulrom i substratet vil imidlertid tettes igjen dersom flommer uteblir, noe som reduserer 

tilgjengelig habitat for mange bunndyr og favoriserer gravende arter (Bremnes and Saltveit 1995) (se 

også eget kapittel 5 om substrat). Det er derfor viktig med spyleflommer. Flommer om våren kan føre 

til at større andel av bunndyrene blir spylt ut enn flommer om høsten. Det er fordi bunndyrene har 

store og klekkeklare larver om våren som er mindre motstandsdyktige mot utspyling og finnes som egg 

eller små larver skjult i hulrom i substratet om høsten. 

Indirekte påvirkning 

Flommer kan flytte substrat og endre sedimentering og strømføring. Flom kan også forårsake en økning 

i suspendert organisk materiale og uorganiske sedimenter (Imbert and Perry 2000). Enkelte arter 

bunndyr er avhengige av helt spesielle typer substrat og habitater, dermed vil endringer i habitatet ha 

stor innflytelse på disse dyrene. Dersom substratet vaskes bort under en flom vil dermed biologisk 

mangfold reduseres (Robinson et al. 2003, Gholizadeh 2021).  

Rekolonisering etter flom 

Rekolonisering etter en flom skjer fra en kildepopulasjon. I en elv med god kildepopulasjon kan 

bunndyrene rekolonisere på bare få uker eller måneder (Robinson et al. 2003, Robinson et al. 2004, 

Snyder and Johnson 2006). Rekolonisering skjer raskest når det finnes nærliggende refugium 

oppstrøms de mest utsatte områdene der dyrene i mindre grad var påvirket av flommen (Fritz and 

Dodds 2004). Dette viser at evnen til å rekolonisere området etter flom ofte er viktigere enn å kunne 

motstå flommen i seg selv. Snyder og Johnson (2006) viser at rekolonisering ofte kan være koblet med 
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substrattyper, og der rekolonisering skjer raskere i områder der det er stabile sedimenter med større 

steiner og grus. For eksempel kan områder med større steiner være et tilfluktsted for mange bunndyr 

under en flom (Gholizadeh 2021). Dyrene som blir værende i disse habitatene etter flom vil også bidra 

til rekoloniseringen av områdene nedstrøms hvor substratet blir skylt ut, som blant annet i bassenger 

med løst substrat.  

Hvert enkelt habitat har sine egne fysiske trekk som gjør dem mer eller mindre påvirket av flom, mens 

hvert habitat samtidig har sin egen sammensetning av bunndyrarter som igjen viser stor diversitet i 

motstandsdyktighet og evne til å rekolonisere (Robinson et al. 2004). Derfor vil heterogene elver med 

variert substrat som også inneholder flere tilfluktssteder (stabile under flom, som større steiner og 

berggrunn), og som samtidig har nærliggende refugium, være mindre påvirket og ha raskere 

rekoloniseringstid etter en flom (Gholizadeh 2021). 

Bunndyrsamfunn i elver med hyppige flommer er generelt mer tilpasset til å tåle flommer enn 

bunndyrsamfunn i elver med lite forstyrrelser. Artene er mer fysiologisk tilpasset til å motstå raske 

endringer, samtidig som de rekoloniserer områder raskere. For eksempel har arter med korte 

usynkroniserte livssykluser og høy spredningsevne kortest rekoloniseringstid (Fritz and Dodds 2004). 

Dette er trekk som er vanlige hos blant annet fjærmygg, knott og sviknott (Ceratopogenidae). Robinson 

et al. (2003) fant at fjærmygg og knott kan øke i tetthet bare få dager etter en flom. Andre grupper kan 

bruke år på rekolonisering, for eksempel husbyggende vårfluer (Limnephilidae). Husene til vårfluer 

skades eller begraves lett i sedimenter under flommer, noe som kan føre til at dyrene forlater husene 

sine og blir mer sårbare (Robinson et al. 2003). Antallet husbyggende vårfluer er ofte svært lavt inntil 

ett år etter en flom, og de kan bruke tre år på å nå samme tetthet som før flommen (Robinson et al. 

2003). 

Økt vannføring 

Vannføringen nedstrøms kraftverksutløpet vil variere avhengig av kjøringen i kraftverket. Her vil en 

regulering ofte føre til økt vannføring, og spesielt dersom vannet overføres fra andre nedslagsfelt, 

dersom vann fra flere inntak samles eller om vinteren når nedbør faller som snø. En regulering fører 

gjerne til at vannføring om vinteren øker i forhold til vannføringen før elven ble regulert.  

Økt vannføring vil føre til økt vannhastighet og vanndekt areal. Begge faktorer kan påvirke bunndyr. 

Effekten av ekstreme endringer i vannføring som følge av regulering vil tilsvare effekten av flom. 

Bunndyr beveger seg naturlig nedover elver og koloniserer nye områder ved å slippe seg fra substratet 

og drive nedover i strømmen. Økt vannføring og flommer vil føre til at bunndyr i større grad enn ved 
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normal vannføring slipper seg fra substratet eller bli skylt nedover elven (Smith et al. 2019). Spesielt 

ved raskt økende vannføring kan vi forvente at mange individer og arter spyles ut eller har økt 

drivaktivitet (Radford and Hartland-Rowe 1971, Matter et al. 1983). Ved økt vannføring vil også arts-

sammensetningen endres, for eksempel fra arter som foretrekker stillestående vann og bakevjer med 

vegetasjon til arter som foretrekker rask vannhastighet og hardt substrat (O'Keeffe and De Moor 1988). 

En mer eller mindre permanent økning i vannføring kan føre til økt biologisk produksjon fordi vanndekt 

areal øker og fordi det ofte er høyest tetthet og mangfold av bunndyr ved relativt høy vannhastighet 

(Nelson and Lieberman 2002). Spesielt økt vintervannføring vil økt vannføring om vinteren 

Redusert vannføring 

Mengden vann som renner gjennom bekker og elver reduseres dersom vann tas ut til menneskelige 

formål. Spesielt i tilknytning til magasinkraftverk kan det være lange elvestrekning med fraført vann og 

redusert vannføring. Elvestrekninger nedenfor vanninntak og ovenfor utløp fra kraftverk (i det såkalte 

restfeltet), samt i nedslagsfelt som vannet ledes bort fra, vil ha redusert vannføring (Figur 7). En 

regulering som fører til redusert vannføring vil utgjøre en av de største påvirkningene for økosystemer 

i elver siden vannføring er en svært viktig abiotisk miljøfaktor i elver. En redusert vannføring vil i stor 

grad påvirke miljøbetingelsene, og dermed bunndyrsamfunnet. Ved redusert vannføring endres 

miljøbetingelsene ved at vannhastighet, vannføring og dybde reduseres, og ved at deler av elveleiet 

tørrlegges. Reduksjon i vannføring kan også ha indirekte effekter ved å påvirke vanntemperatur, 

avrenning av næringssalter, mengden påvekstalger og finpartikler, eller ved at forurensende stoffer i 

mindre grad blir fortynnet (Wen et al. 2017). I tillegg fører redusert vannføring til økt avleiring av 

sedimenter på elvebunnen. 

Reduksjonen i vannføring medfører lavere tetthet og biomasse av bunndyr (Zelinka 1984), og kan føre 

til lavere biologisk mangfold fordi arter forsvinner fra elven når områder tørrlegges (Iversen et al. 1978, 

Schneider and Petrin 2016), og ved at vannet blir varmere om sommerhalvåret slik at antallet arter 

som er tilpasset kaldt vann reduseres (Cazaubon and Giudicelli 1999). Dersom vannføringen strupes 

helt inn vil de fleste arter strande og forsvinne fra systemet, mens noen få arter likevel kan overleve 

og være tilstede når vannføringen øker igjen (Wright et al. 1984). Biologisk mangfold kan også påvirkes 

negativt ved at variasjonen i habitater reduseres når vannføringen reduseres (Henricson and Sjoberg 

1984, Dewson et al. 2007). Ved redusert vannhastigheten vil enkelte slekter erstattes av andre. For 

eksempel er slektene av døgnfluene Paraleptophlebia, Choroterpes, Siphlonurus og Pseudocloen 

tilpasset habitater med lav vannhastighet (Brittain and Saltveit 1989) og kan erstatte arter som er 

tilpasset høy vannhastighet, som vårfluen Rhyacophila nubila (Graeber et al. 2013). 
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Figur 7. Daleelva i Vaksdal er regulert for vannkraft. Restfeltet i elven kan ha betydelig redusert 
vannføring siden vannet ledes bort fra elven og inn i kraftverket. Foto: G. Velle. 

 

Mange bunndyr har optimal tetthet ved høy vannføring. I elver på New Zealand fant man for eksempel 

høyest tetthet av de 12 vanligste bunndyrartene ved vannhastighet høyere enn 0,6 m per sekund 

(Jowett and Richardson 1990), noe som er høyere enn vannhastigheten som ørret foretrekker 

(Fornaroli et al. 2016). 

Det er flere prosesser som fører til endret artssammensetning, i tillegg til lavere vannhastighet. 

Redusert vannføring kan føre til økt drivaktivitet av bunndyr (Corrarino and Brusven 1983) og til at 

artssammensetningen endres til å bestå av arter med mindre størrelse (Williams and Winget 1979, 

Garnås 1985), som for eksempel døgnfluen Baetis rhodani. Endringer i antallet dyr og 

artssammensetning forårsakes også av økt deponering av partikler på elvebunnen (Wood and 

Armitage 1999, Brunke et al. 2001). Med lavere vannføring vil transporten av organiske materiale i 

vannet reduseres, noe som fører til at filtrerende arter bunndyr erstattes av samlere 

(collector/gatherers). Når i tillegg oksygeninnholdet i vannet synker om sommeren som følge av økt 

temperatur (Parr and Mason 2004) påvirkes hele økosystemet. Dette fører til redusert omsettingen av 
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organisk materiale og redusert evne til å rense vann (Graeber et al. 2013). Bunndyr som er stasjonære 

vil være spesielt utsatt, for eksempel muslinger. Negative effekter som følge av redusert vannføring vil 

øke med synkende vannføring (Corrarino and Brusven 1983) og øke dess lengre vannføringen er lav 

(Iversen et al. 1978). 

Det er en dynamisk likevekt mellom vannet i en elv og grunnvannet. Grunnvannsspeilet vil dermed 

senkes ved lav vannføring i elven. Dette kan påvirke vannstanden i små tilførselsbekker, med mulige 

negative konsekvenser for bunndyr. Konsekvensene av redusert vannføring i tilførselsbekker er lite 

undersøkt. 

Raske endringer i vannføring og effektkjøring 

Vannføringen i elver varierer naturlig i løpet av dager, sesonger og år. Bunndyr er derfor tilpasset 

endringene i vannføring. Effektkjøring (engelsk: «hydropeaking») er en type drift av vannkraftverkene 

som medfører raskere og hyppigere endringer i vannføring og vannstand enn i naturlige elver. 

Endringene i vannføring under effektkjøring skjer over minutter, timer og dager, der en mangedobling 

og tilsvarende reduksjon av vannføring kan forkomme en til to ganger per døgn. Effektkjøring kan ha 

flere mulige innvirkninger på livet i elven, og først og fremst på grunn av hyppige endringer i vanndekt 

areal, vanndybde, vannhastighet, vegetasjon og bunnsubstrat nedstrøms kraftstasjonen (Schülting et 

al. 2019). 

Bunndyr er mindre mobile enn fisk, noe som fører til at effektkjøring har større påvirkning på bunndyr 

enn fisk (Kraabøl and Thomassen 2017). Få bunndyrarter kan tilpasse seg raske endringer i vannføring 

(Brittain and Saltveit 1989). Selv om effektene vil variere avhengig av hvilke arter som er tilstede 

(Brittain and Saltveit 1989), vil en regulering med effektkjøring føre til redusert biologisk mangfold og 

lavere biologisk produksjon med lavere tetthet av bunndyr (Ward 1976, Brittain and Saltveit 1989). 

Bunndyr som lever i grunne områder av elven eller på steiner o.l. som stikker et stykke opp fra 

elvebunnen er spesielt utsatt. Vannstandsendring kan føre til at områdene blir tørrlagt og medfører 

stranding av bunndyr og gyteområder for fisk. Effekten av vannstandsendringer vil variere mellom 

funksjonelle grupper og er spesielt avhengig av hvordan dyrene finner næring og beveger seg 

(Troelstrup and Hergenrader 1990). For eksempel vil skrapere og samlere påvirkes negativt siden disse 

lever eksponert på steiner, og det samme gjelder rovdyr som aktivt søker etter bytte (Troelstrup and 

Hergenrader 1990, Englund and Malmqvist 1996). Gravende bunndyr er minst påvirket. 

Med endringer i vanndekt areal vil arealet for biologisk produksjon også endres. Endringer i vanndekt 

areal som følge av regulering er en av de viktigste faktorene som påvirker tetthet og mangfold av 
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bunndyr i elver (Raddum et al. 2006). Kun ett døgn med tørrlegging kan medføre tap av 

bunndyrtettheter i det tørrlagte området på 80-90% (Arnekleiv et al. 1994, Bakken et al. 2016). 

Bunndyrtettheten reduseres fordi dyr på grunt vann tørrlegges og dør eller slippe seg nedover 

strømmen ved driv (Perry and Perry 1986, Brittain and Eikeland 1988). Bunndyr spres eller beveger seg 

aktivt ved driv, og vanligvis med høyest aktivitet om natten. Ved effektkjøring vil dyrene i tillegg ha en 

periode med høy drivaktivitet når vannføringen øker, også utenom natten (Matter et al. 1983). 

Drivaktiviteten øker raskt etter økt vannføring og når et maksimum allerede etter tre minutter, før 

aktiviteten daler sakte i de påfølgende timene (Bruno et al. 2015). Dyrene slipper seg fordi de er 

sensitive ovenfor endringer i vannføring og høy vannhastighet eller fordi substratet på elvebunnen er 

ustabilt ved høy vannføring. For eksempel vil arter som er tilpasset høy vannhastighet og som lever 

dypere i substratet (f.eks. Leuctra sp., Hydropsyche sp.) være mindre påvirket enn arter som er tilpasset 

lav vannhastighet (f.eks. Lepidostoma hirtum og Leptoceridae) (Schülting et al. 2016). Arealet av 

habitater med stillestående vann vil reduseres ved effektkjøring, noe om resultater i at antallet dyr 

tilpasset stillestående vann synker signifikant (Leitner et al. 2017). Ved effektkjøring om natten vil 

tettheten av bunndyr i driv være større enn ved effektkjøring om dagen (Schülting et al. 2019).  Det er 

fordi mange arter bunndyr er mer aktive om natten enn om dagen. Effektkjøring kan også påvirke 

næringskjeden når tettheten av bunndyr i driv endres (Miller and Judson 2014). Arter som foretrekker 

dypere områder i elven som er permanent vanndekt (dypål) er mindre påvirket av effektkjøring og vil 

dermed favoriseres (Harby et al. 2004, Herland 2012, Bakken et al. 2016). 

Vannhastighet og vannføring bestemmer i stor grad sedimenttilførsel og derfor også substrattype og 

tilførsel av næring (Bakken et al. 2016). De fleste bunndyr har preferanser for få bestemte 

substrattyper, og vannhastighet er sammen med temperatur de viktigste faktorene på hvor mye 

bunndyr en elv kan produsere. Noen bunndyr er også sensitive ovenfor økt sedimentering som 

forekommer som følge av effektkjøring og vil påvirkes negativt (Rabení et al. 2005). Endringer i 

vannføring og påfølgende endringer i sedimentregime kan også påvirke dekningsgraden av moser, 

alger og makrofytter i elven (Johansen 2000). Plantene er viktige som substrat, skjul og føde for 

bunndyr og en endring i dekningsgrad og artssammensetning av planter kan påvirke bunndyr negativt 

(Allan and Castillo 2007). 

Tetthet og biologisk mangfold er gjerne lavere i faunaen som blir funnet i driv i regulerte elver enn i 

uregulerte elver, noe som reflekterer en generelt lavere tetthet og mangfold i regulerte elver (Schülting 

et al. 2019). Påvirkningen på biologisk mangfold ved effektkjøring kan være betydelig. For eksempel 

var det tre arter av døgnfluer rett nedstrøms et kraftverk med effektkjøring, mens 4,5 km nedstrøms 

var det 10 arter og 12,5 km nedstrøms var det 12 arter (Hudson and Nichols 1986). I en studie fra Norge 
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ble det funnet at fjærmygg og døgnfluer blir mest negativt påvirket av effektkjøring i sonen som 

tørrlegges (ramping zone), mens fåbørstemark ikke blir påvirket (Kjærstad et al. 2018). Arter som har 

mange livssykluser per år (såkalt multivoltine arter) ha en fordel ved effektkjøring i forhold til arter 

med færre livssykluser per år. Multivoltine arter har en kort generasjonstid med rask eggutvikling og 

larvevekst. Det er til en hver tid større sannsynlighet for arter med multivoltin livssyklus har klekket og 

kan legge nye egg i områder av elven som har vært tørrlagt, samtidig som det er større sannsynlighet 

for at artene rekker fullføre en hel livssyklus før en ny tørrlegging. Artene er kjent for å rekolonisere 

raskt og kan dominere faunaen i områder med mye forstyrrelser (Perry and Perry 1986, Gillooly and 

Dodson 2000, Raddum et al. 2006). En annen tilpasning til forstyrrelser finner man hos enkelte arter 

der nymfer eller larver kan gå inn i diapause (dvale) dersom miljøforholdene blir ugunstige (Neumann 

and Krüger 1985, Brittain 1990). Dette finner man blant annet hos steinfluer og enkelte arter fjærmygg 

(op. cit.), som dermed vil favorisere av effektkjøring. 

I tillegg til endringene beskrevet over, kan effektkjøring påvirke vanntemperatur. 

Temperaturendringene (kaldere eller varmere) kan skje raskt og graden av endring vil variere med 

sesong og om vannet tappes over eller under termoklinen i magasinet. Ved plutselige endringer i 

temperatur som følge av effektkjøring (engelsk: «thermopeaking») vil bunndyr bli stresset og ha høy 

drivaktivitet (Carolli et al. 2012). Larver av fjærmygg, knott og døgnfluer innen familien Baetidae er 

spesielt utsatt og slipper seg nedover strømmen ved thermopeaking. Denne type driv kan skje i tillegg 

til driv som følge av endret vannføring, noe som kan observeres som to topper i drivaktivitet når 

endringer i vannføring og temperatur ikke er synkrone (Carolli et al. 2012). Ved synkrone topper kan 

kald thermopeaking i kombinasjon med effektkjøring gir lavere drift enn kun effektkjøring alene 

(Schülting et al. 2016). 

Etter en periode med raske endringer i vannføring, vil habitatstabilitet være en viktig faktor for å gi 

bunndyr tid til å rekoloniser habitatene (Brittain et al. 2001). Rekolonisering skjer via drift av bunndyr 

som kommer fra habitater oppstrøms, egg som legges av flygende dyr og fra dyr som beveger seg fra 

dypålen eller har overlevd i substratet under tørrlegginga (Williams and Hynes 1976). I elver med 

intakte habitater og gode kildepopulasjoner oppstrøms kan det gå en måned (Harby et al. 2004) til 48 

dager (Kjærstad et al. 2018) før normal bunndyrfauna er etablert etter overgang til stabil vannføring. 

Rekoloniseringen tar lengre tid dersom elven mangler intakte habitater oppstrøms og dersom 

substratet i den tørrlagte delen av elven er kompakt. Området mellom overflatevann og grunnvann i 

elvebunnen (hyporeisk sone) er et viktig refugium for bunndyr både under perioder med tørrlegging 

og perioder under høy vannføring (Bruno et al. 2009). Her er det rolige forhold og vann der bunndyr 

kan søke tilflukt. Et porøst bunnsubstrat der bunndyr lett kan søke ned i elvebunnen vil derfor til en 
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viss grad redusere negative effekter av effektkjøring. En porøs elvebunn mangler som regel i regulerte 

elver der bunnen ofte består at tett armeringslag som følge av erosjon under høy vannføring, 

sedimentering under lav vannføring og mangel på rensende flommer (Saltveit 2006, Bruno et al. 2009). 

Stabil vannføring gjennom sesongen 

Stabil vannføring og mangel på utspyling kan føre til avsetting av fine sedimenter (se mer om effekter 

i kapittel 5 om substrat). Perioder uten høy vannføring og flommer vil være gunstig for alge- og 

mosevekst. Begroingen vil være gunstig for bunndyr som lever av alger og mose, eller som bruker alge 

og mose som habitat (Brittain and Saltveit 1989). Tette matter med alge og mose kan føre til økt 

biomasse av bunndyr (Armiger 1976). Artssammensetningen av bunndyr vil dermed endres, for 

eksempel ved at andelen av døgnfluer innen familien Baetidea øker mens andelen av familien 

Heptageniidae synker (Lillehammer and Saltveit 1984). Det er også funnet at en redusert variasjon i 

vannføring kan påvirke funksjonene i bunndyrsamfunnet ved at andelen gressere og skrapere minker 

(Schneider et al. 2018). 

5. Substrat og suspendert materiale 

Elvestrekninger nedenfor vannkraftverk og demninger har endret vannføringsregime, noe som fører 

til endret sedimenttransport (Bogen and Bønsnes 2001a). Reguleringsmagasiner fungerer som 

sedmentfeller slik at det blir redusert sedimenttransport nedstrøms dammen, og spesielt grovere 

kornstørrelser mangler (Wang et al. 2020). I Litauen er det funnet at transporten av suspendert fint 

uorganisk materiale kan øke med 60 - 80% i regulerte elver (Hansen 1975). En reduksjon i suspendert 

materiale kan føre til at økt erosjonspotensial. Når spyleflommer samtidig mangler vil fine sedimenter 

avsettes i hulrom i substratet, og det dannes et armeringslag med gov stein i en matriks av fine 

sedimenter på elvebunnen (Figur 8).  

Finsedimenter avsettes også dersom vannføringen reduseres som følge av regulering eller når 

regulering begunstiger begroing. I store restfelt med sikker vannforsyning og uten sedimentfeller kan 

imidlertid naturtypiske hydromorfologiske egenskaper være til stede, dog nedskalert. Slike strekninger 

kan fortsatt ha en viktig funksjon for vassdragsmiljøet og tilby naturtypiske habitater og prosesser. 
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Figur 8. Elvebunnen i regulerte elver har ofte et armeringslag med gov stein i en matriks av fine 
sedimenter på elvebunnen. I Aurlandselva er det utført forsøk med å spyle ut finsedimentene manuelt. 
Foto: G. Velle. 
 

Variasjonen i substratet i elver bidrar til diversitet i habitater, både når det gjelder kornstørrelse, 

organisk innhold og hulrom i elvebunnen. Dessuten bidrar variasjon i substrat til variasjon i 

vannhastigheten over elvebunnen. Vanndybde, kornstørrelse og vannhastighet er faktorer som 

påvirker både biologisk mangfold og tettheter av bunndyr (Jowett et al. 1991, Lods-Crozet et al. 2001, 

Tsybulskiy et al. 2002, Baryshev 2020). Dersom andelen hulrom reduseres vil også habitatets kvalitet 

reduseres (Saltveit et al. 2019).  Høy diversitet i kornstørrelse på mikrohabitatnivå i en elv bidrar til 

høyt biologisk mangfold siden mange arter har ulik preferanse for kornstørrelse (Harper et al. 1992). 

På mesoskala nivå i en elv med hardt substrat kan man forvente at tetthet og biologisk mangfold av 

bunndyr øker med økende kornstørrelse helt opp til stein og blokk (Culp et al. 1983, Minshall 1984, 

Death 2000, Gore et al. 2001).  

Wood og Armitage (1997) beskrev fire måter som avsetting av finsedimenter kan påvirke bunndyr: 1) 

ved å endre sammensetningen av substratet og dermed endre tilgjengeligheten til substratet for 

enkelte arter (Hynes 1970, Waters 1995); 2) ved at finsedimenter er ustabile og dermed at dyrene er 
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mer utsatt for å tas av strømmen (Rosenberg and Wiens 1978, Culp et al. 1986); 3) ved at deponering 

av finsedimenter og akkumulering av organisk materiale kan føre til redusert konsentrasjon oksygen i 

vannet, som påvirker respirasjon (Waters 1995); og (4) ved å påvirke næringsopptak siden påvekstalger 

og mengden byttedyr kan reduseres (Peckarsky 1985, Graham 1990). Bunndyr vil påvirkes negativt 

både i hurtigflytende og sakteflytende deler av elven (Hogg and Norris 1991). 

Fint substrat i utløpselven er hovedårsaken til at biologisk mangfold og artssammensetning påvirkes 

negativt nedstrøms reguleringsmagsiner (Wood and Armitage 1997, Wang et al. 2020). Påvirkningen 

fortsetter minst 5 km nedover elven (Ellis and Jones 2013, Ellis and Jones 2016). Gravende former som 

fjærmygg, fåbørstemark og kule- og ertemuslinger (Sphaeriidae) vil favoriseres, og arter innen 

døgnfluer, steinfluer og vårfluer vil som regel synke i antall og mangfold (Bremnes and Saltveit 1995, 

Waters 1995, Kaller and Hartman 2004). Arter som er vanlige i Norge og som påvirkes negativt 

inkluderer for eksempel Baetis rhodani, Hydropsyche pellucidula, Asellus aquaticus og husbyggende 

vårfluer (Wood et al. 2005).  

Bunndyrsamfunnet kan også påvirkes negativt dersom andelen suspenderte finsedimenter øker. Da vil 

respirasjonsorganer og munndeler og nett som brukes til å filtrere vannet tettes igjen (Bilotta and 

Brazier 2008). 

6. Kanalisering, flomsikring og endring av elveløp 

Det er mange grunner til at elveløp og bekkeløp kanaliseres og endres, for eksempel for å hindre flom, 

øke drenering, effektivt transportere vann gjennom elvestrekningen eller for å bruke vannveier til 

transport. Kanalisering skjer ved at elveleiet og elvebankene forsterkes ved hjelp av blokker og/ eller 

betong, og gjerne i sammenheng med at elveløp rettes ut eller at forgreininger fjernes (Figur 9). 

Endringene bidrar til mer homogene fysiske forhold, spesielt når det gjelder vannføring, forgreinede 

elveløp, dynamikk og konnektivitet på langs av elven, på tvers av elven og vertikalt i elven (Kondolf et 

al. 2006, Surian et al. 2009), noe som fører til tap av viktige habitater. 
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Figur 9. Store Veitabekken ved Flesland med typisk steinsetting som man ser i mange norske vassdrag. 

Denne type regulering er lite gunstig for biologisk mangfold og biologisk produksjon. Foto: G. Velle. 

Kanalisering og flomsikring 

Kanalisering fører til forkorting og utretting av elveløpet, økt vannhastighet og økte erosjonskrefter 

(Figur 9). Både tetthet og biologisk mangfold påvirkes negativt, og i tillegg vil artssammensetningen 

påvirkes (Kubíček et al. 1995, Negishi et al. 2002, Horsák et al. 2009). I en studie av bunndyr langs en 

gradient av kanalisering fant man at graden av modifikasjoner av elvebanken er den viktigste 

miljøvariabelen som påvirker bunndyr (Horsák et al. 2009). Tetthet og mangfold av bunndyr er lavest i 

betongkanaler. Ved kanalisering økes skjærstresset langs elvebunnen slik at bunndyr og organisk 

materiale lett vaskes ut (Kubíček et al. 1995, Horsák et al. 2009). I tillegg er det liten variasjon i 

habitater, og redusert mengde kantvegetasjon i forhold til naturlige elveleier. Det er mange tiltak som 

kan gjøres dersom man ønsker å sikre mot flom på en mer miljøvennlig måte. Pulg m.fl. (2022) 

gjennomgår en rekke av tiltakene. 

Forgreinede elveløp 

Mange naturlige elver har forgreininger. En forgreinet elv har flere grunne elvekanaler på en elveslette 

der kanalene er adskilt av små sedimentbanker eller øyer. Systemet er dynamisk, og oppstår gjerne 
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der det er god tilførsel av sedimenter forhold til vanntilførselen (f.eks. i Æneselven i Hardanger), 

og/eller at sedimentene har grove kornstørrelser (f.eks. i Veig i Eidfjord). Vannpytter er vanlige på 

elvesletter med forgreinede elveløp. Her kan det være høyt mangfold av spesialiserte arter innen  

amfipoder, vårfluer, døgnfluer snegler og fjærmygg (Gray and Harding 2007). Artene vil forsvinne 

dersom pyttene dreneres. 

I forhold til elveløp med enkeltkanaler vil forgreinede elveløp ha større areal og heterogenitet med 

flere mikrohabitater. Total elvebredde er også lengre i en forgreinet elv enn i en enkeltkanal, noe som 

fører til variasjon i prosesser som påvirkes av elvebredder og nedslagsfelt, slik som vanntemperatur, 

konduktivitet og oksygen, og med mer tilførsel av alloktont organiske materiale. En fjerning av 

forgreininger vil føre til en homogenisering i habitater (Elosegi et al. 2010). 

På grunn av stort areal, stort antall habitater og god tilgang på alloktont materiale kan man forvente 

at forgreinede elveløp har større biologisk produksjon og større biologisk mangfold enn tilsvarende 

areal i elver med enkeltkanaler (Elosegi et al. 2010). Dette er i midlertid ikke alltid tilfelle siden 

habitatene i forgreinede elveløp ofte er ustabile på grunn svært aktive sediment prosesser, noe som 

kan føre til redusert biologisk produksjon og biologisk mangfold (Gray and Harding 2007). Vanlig 

forekommende bunndyrarter i forgreinede elveløp kan være innen spissgjelledøgnfluer 

(Leptophlebiidae), fjærmygg og elvebiller (Elmidae) (Gray and Harding 2007). 

7. Terskler og vandringshinder 

Terskler er lave demninger uten reguleringsinnretninger bygget på tvers av elveleiet. Bygging av 

terskler er svært vanlig i regulerte vassdrag. Formålet er å opprettholde vannstanden selv ved lite tilsig 

i et forsøk på å bedre biologiske og estetiske forhold i en elv etter kraftutbygging. Terskler kan bygges 

av betong, steinblokker eller av tre. Terskelbyggingen fører til at vanndekt areal øker i forhold til 

regulerte elver uten terskler, samtidig som vanngjennomstrømningen blir redusert og elva blir mer 

stillestående (Nilsson et al. 2005). Finsedimenter vil avleires i terskelbassengene og 

langskuddvegetasjon og alger som er knyttet til stilleflytende vann blir begunstiget (Rørslett 1990). 

Vannhastighet er en av de viktigst miljøfaktoren for bunndyr elver (Nelson and Lieberman 2002). I 

terskelbassenger endres bunndyrfaunaen fra å bestå av arter tilpasset rask vannstrøm til å bestå av 

arter tilpasset sakteflytende vann og graving (Fjellheim et al. 1992). Etter hvert vil faunaen bli mer lik 

forholdene i stillestående vann. Biomassen av bunndyr i terskelbasseng kan være høy siden 

bassengene fungerer som en sedimentasjonsfelle for organisk materiale. Det kan for eksempel være 

høy tettet av fåbørstemark og fjærmygg i terskelbassengene (Raastad 1979, Fjellheim et al. 1992). I 



Bunndyr og regulering 33

tillegg kan knott favoriseres. Knott har kort livssyklus og kan oppnå høy tetthet på selve terskelen der 

det er høy vannhastighet og god tilgang på næring (Raastad 1979). Lav gjennomstrømningshastighet 

og høyt organisk innhold i terskelbassengene kan føre til oksygensvinn om sommeren, noe som vil 

påvirke artssammensetningen og nedbryting av organisk materiale (Graeber et al. 2013). Selv om den 

biologiske produksjon av bunndyr kan være høy i terskelbassenger, kan vi forvente at det biologiske 

mangfoldet er lavere enn i rask-flytende strekninger av elven (Ivicheva et al. 2019). Faunaen i 

terskelbasseng er tilpasset sakteflytende vann og dyrene sårbare for å spyles ut under høy vannføring 

og flommer (Fjellheim et al. 1992). 

Siden terskelbassengene fungerer som sedimentasjonsfeller for organisk materiale vil mindre organisk 

materiale være tilgjengelig i elven nedstrøms bassenget. Dette kan ha negativ påvirkning på den 

biologisk produksjon i strykpartier (Fjellheim et al. 1989, Fjellheim et al. 1992).  

Bunndyrsamfunn påvirkes i stor grad av dyrenes evne og mulighet til å spres. Hovedspredningen av 

dyr i elver skjer passivt via drift i vannstrømmen, og denne prosessen er avhengig av konnektivitet. 

Spredning påvirkes negativt dersom det er vandringshindre i elven, slik som dammer og 

terskelbassenger (Ptatscheck et al. 2020). 

Andre sekundære påvirkninger som følge av barrierer forårsakes av redusert vannføring (Nilsson et al. 

2005), som igjen kan føre til økt temperatur (Kokavec et al. 2018), mindre løst oksygen (Verberk et al. 

2016) og mindre fortynning av næringssalter (Wen et al. 2017). 

8. Temperatur 

Vanntemperatur kan påvirkes ved flere prosesser i et regulert vassdrag. Vannet som renner gjennom 

kraftverk kan enten ha opprinnelse fra bekke- eller elveinntak eller fra reguleringsmagasiner. 

Reguleringsmagasiner ligger ofte i kjeder fra fjellet og ned mot havnivå. Vannet føres fra et 

reguleringsmagasin via bratte tilløpstuneller eller rør til kraftverk som enten har avløp i nye 

reguleringsmagasiner, i elver eller i sjøen. Vannet kommer gjerne fra fjellet og blir ikke varmet opp av 

solen i elveleiet. Vann som tappes fra reguleringsmagasiner vil også være kaldt dersom inntaket ligger 

under termoklinen, dvs dypere enn 8-12 meters dyp. Under termoklinen (i hypolimnion) er vannet 

sjelden over 6 °C, og temperaturen synker ned mot 4 °C ved økende dybde. Avløpsvannet fra kraftverk, 

både med opprinnelse fra reguleringsmagasiner og bekkeinntak, bidrar derfor til at både 

reguleringsmagasiner og avløpselver er kaldere enn i ikke-regulerte innsjøer og elver om sommeren 

(Casado et al. 1989). Om vinteren vil vann fra reguleringsmagasiner som regel føre til at temperaturen 

nedstrøms kraftverket blir varmere enn om elven ikke var regulert. 
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Vannet som liggere grunnere enn termoklinen i reguleringsmagasiner (epilimnion) vil være varmt i 

sommerhalvåret. Dersom vanninntaket ligger over termoklinen kan vannet nedstrøms utslippspunktet 

varmes opp. 

Påvirkning av temperatur 

Bunndyrene er vekselvarme. Vanntemperatur er derfor en av de viktigste miljøvariablene for bunndyr, 

og påvirker både vekstrate, livshistorie, biologisk mangfold, biologisk produksjon og sammensetning 

av arter (Ward 1992, Jacobsen et al. 1997, Füreder 1999, Brittain et al. 2001, Velle et al. 2005, 

Haidekker and Hering 2008). En endring i temperatur som følge av regulering vil derfor påvirke 

bunndyrsamfunnet (Jackson et al. 2007). Dette gjelder ved temperaturendringer både i stillestående 

vann og i rennende vann. I rennende vann vil påvirkningen nedstrøms et utslipp av vann med endret 

temperatur fortsette flere titall kilometer nedover elven eller mer (Ellis and Jones 2013, Ellis and Jones 

2016). Vi kan forvente at det biologiske mangfoldet synker dersom temperaturen reduseres (Figur 10).  

 

Figur 10. Forholdet mellom gjennomsnittlig temperatur i Juli og antall arter fjærmygg i 158 innsjøer i 
Norge (Velle m.fl. upublisert). 

 

Antallet bunndyrfamilier øker gjerne lineært med økende temperatur (Jacobsen et al. 1997), noe som 

kan være årsaken til at det er færre arter døgnfluer mangfold nedstrøms dammer som tappes fra 

hypolimnion (Brittain and Saltveit 1989).  Livssyklusen til bunndyr vil også påvirkes av temperatur. For 
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det første vil temperatur påvirke hvorvidt en art kan vokse raskt nok til å fullføre livssyklusen i elv og 

dermed være til stede (Raddum et al. 2008). Antall livssykluser som en art kan gjennomføre per år vil 

også påvirkes. En art kan bruke to år på å fullføre livssyklusen i høyfjellet der vannet er kaldt, og ett år 

i lavlandet der vannet er varmere (Brittain 1978). For eksempel kan døgnfluen Baetis rhodani ha en 

ekstra livssyklus om sommeren ved varm temperatur, men rekker ikke å fullføre sommerlivssyklusen 

nedstrøms en dam på grunn av kaldt avløpsvann (Pearson et al. 1967). Dette fører til redusert biologisk 

produksjon. Effekt av en endring i temperatur vil være størst i kontinentalt klima og varmere regioner 

der utslipp av vann fra hypolimnion og til elver kan føre til store temperaturendringer (Saltveit et al. 

1987, Brittain and Saltveit 1989).  

Bunndyr er også ansett for å være sårbare for klima-induserte endringer i temperatur og vannføring. 

Klimaendringer vil påvirke bunndyr sammen med andre påvirkningsfaktorer og kan være komplekse å 

skille fra andre effekter, og spesielt effekten av økt næringstilgang (Velle et al. 2010). Vi kan likevel 

forvente at lokale endringer i vassdraget har større effekt på avrenning og vannkvalitet enn 

klimaendringer (Floury et al. 2012). 

Endret vintertemperatur 

Vekst hos bunndyr varierer med sesong, der noen arter vokser under vinterhalvåret, mens andre 

vokser under sommerhalvåret (Brittain 1990, Söderström 1991). En endring i vintertemperatur vil 

påvirke andre arter enn en endring i sommertemperatur. En temperaturøkning om vinteren vil føre til 

økt vekst og fremskynde tidspunktet for klekking. Dyr som klekker for tidlig risikerer i være ute av fase 

med lufttemperatur under det voksne livsstadiet og dø på grunn av lav lufttemperatur (Raddum 1985). 

Endret vintertemperatur kan også påvirke sammensetningen av arter. I Vassbygdelvi i Aurland ble 

vannføringen redusert som følge av regulering. Dette førte til at grunnvann dominerte vannføringen i 

elven om vinteren og til en økning i vintertemperatur (Fjellheim and Raddum 2008). De to steinfluene 

Nemurella pictetii og and Leuctra nigra forsvant fra elven som følge av endret temperatur, mens 

Ephemerella aurivillii etablerte seg i elven (Fjellheim and Raddum 2008, Raddum et al. 2008). 

Vekstraten hos bunndyr reduseres med kaldere temperatur siden vekstrate og temperatur er korrelert 

for de fleste artsgrupper av bunndyr. Det er for eksempel funnet for steinfluer (Brittain 1983), 

døgnfluer (Fjellheim and Raddum 2008) og fjærmygg (Velle et al. 2005). En reduksjon i temperatur om 

vinteren vil føre til redusert vekst og utsatt klekking. Disse dyrene er dermed også ute av fase i forhold 

til lufttemperaturen som de er tilpasset, og kan risikere å ikke rekke å fullføre veksten i løpet av ett år. 
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Endret sommertemperatur 

Lav temperatur om sommeren kan påvirke bunndyrene på flere måter. Dersom temperaturen 

reduseres i et vassdrag som følge av regulering vil også den biologiske produksjonen reduseres (Saltveit 

et al. 1994). Effekten er størst rett nedstrøms utløpet av kaldt vann, men vil også være betydelige 

videre nedover vassdraget (Vannote et al. 1980, Saltveit et al. 1994). Nedstrøms reguleringsmagasiner 

kan effekten av lav temperatur motvirkes noe siden det er økt tilførsel av plankton og organisk 

materiale fra magasinet (Perry and Perry 1986, Patterson and Smokorowski 2011). Effekten av økt 

organisk tilførsel kan føre til økt tetthet av bunndyr, selv om den totale biologiske produksjonen ikke 

nødvendigvis øker. Produksjonen øker ikke siden temperaturen er redusert, og fordi større individer 

lettere skylles vekk og artssammensetningen dermed endres til å bestå av små arter (Brittain and 

Saltveit 1989). 

Temperaturen i en normalt kald elv kan øke dersom vannet tappes fra epilimnion (Fraley 1979). I 

Michagen, USA, fant Lessard og Hayes (2003) at vanntemperaturen i enkelte elver nedstrøms 

vannkraftverk om sommeren var 5°C varmere i enkelte elver i forhold til temperaturen før regulering. 

Effektene på bunndyr er sammensatte. En økt temperatur kan påvirke sammensetningen og tettheten 

av arter som er sensitive for temperatur (Fraley 1979, Kondratieff and Voshell 1981, Lessard and Hayes 

2003). Biologisk produksjon eller antallet arter vil ikke nødvendigvis påvirkes (Lessard and Hayes 2003). 

9. Oksygen 

Under termoklinen i innsjøer kan det være perioder med naturlig lavt oksygeninnhold, og spesielt på 

dypere vann. Mengden løst oksygen er lavt fordi vannmassene sirkulerer to ganger per år og oksygenet 

brukes opp før våromrøringen og høstomrøringen. Dette kan også gjelde i reguleringsmagasiner, og 

spesielt dersom det er økt biomasse av makrofytter i forhold til naturlige innsjøer. Da vil nedbrytingen 

føre til oksygensvinn (Smock and Stoneburner 1980).  

Oksygensvinn påvirker bunndyr reguleringsmagasinet, og det kan også påvirke bunndyr i utløpselven 

dersom vanninntaket er dykket (Ward and Stanford 1987). Bunndyr påvirkes i stor grad av enderinger 

i løst oksygen (Verberk et al. 2016). Tetthet, biologisk mangfold og dyrenes størrelse reduseres når 

oksygenmengden reduseres (Verberk et al. 2011, Audzijonyte et al. 2018). Dødeligheten til bunndyr 

øker ved lave verdier av løst oksygen. Klekkeaktiviteten avtar ved verdier som er noe høyere enn 

dødelige nivåer elver (Connolly et al. 2004). Hos bunndyr er døgnfluer mest sensitive for lave nivåer av 

oksygen. Døgnfluer har forhøyet dødelighet dersom nivået av løst oksygen er under 20% i elver 

(Connolly et al. 2004). Ved vedvarende lave nivåer av løst oksygen vil bunndyrsamfunnet domineres 
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av noen få arter som tåler oksygensvinn, for eksempel fjærmygg (spesielt tribus Chirinomini) og 

fåbørstemark. 

Nedstrøms reguleringsmagasinet vil effekten av redusert oksygen raskt avta dersom det er god 

omrøring og oksygenering av vannmassene. 

10. Næringstilgang og vannkjemi 

Den kjemiske sammensetningen av vannet kan endres som følge av regulering, og spesielt nedstrøms 

reguleringsmagasiner der inntaket ligger under termoklinen. Vannet her kan være oksygenfattig, noe 

som igjen kan føre til økt konsentrasjon av metaller og hydrogensulfid. Økt konsentrasjon av metaller 

og hydrogensulfid i vannet nedstrøms dammer kan føre til lave tettheter av bunndyr, der døgnfluer er 

spesielt sensitive både ovenfor metaller (Weatherley et al. 1975, Scullion 1983, Gore and Bryant 1986) 

og hydrogensulfid (Oseid and Smith 1975). 

De første årene etter regulering får kan man få økt næringstilgang på grunn av utvasking. Dette gjelder 

for eksempel i Røssvatnet, som var påvirket av en "reguleringseffekt" med utvasking av næringssalter 

fra litoralsonen og høyere primærproduksjon (Lyche Solheim et al. 2021). Etter et par tiår kan 

regulering føre til en utarming (oligotrofiering), som følge av økt sedimentasjon og retensjon av fosfor. 

Samtidig har vann som kommer fra høyereliggende reguleringsmagasiner eller bekkeinntak ikke 

drenert gjennom terrenget og elver på samme måte som i naturlige elver. Andelen løste næringsstoffer 

og organiske partikler er dermed lavere enn i ikke-regulerte systemer (Minshall et al. 2014). Vannet er 

også kaldt, noe som medfører lav primærproduksjon. Her kan vi forvente at både artssammensetning, 

biologisk mangfold og tetthet av bunndyr er påvirket (Fjellheim et al. 2009, Minshall et al. 2014, 

Koperski 2021). Dersom elven påvirkes av næringssalter vil redusert vannføring bidra til mindre 

fortynning av næringssalter (Wen et al. 2017), det vil si eutrofiering. Vi kan forvente høyest mangfold 

av bunndyr ved intermediært innhold av næringssalter (Koperski 2021). 

Nedstrøms reguleringsmagasiner vil primærkilden til næring utgjøres av autoktone alger som er i ferd 

med å brytes ned og med høyest forekomst under vårflommen, i motsetning til naturlige elver der 

hovedkilden til næring er alloktont løv og med høyest forekomst om høsten (Rader and Ward 1988).  

11. Gassovermetning 

Ferskvann i naturen er sjelden mettet med mer enn 100 % luft. Gassovermetning, det vil si mer enn 

100% metning av luft, kan likevel forekomme naturlig, for eksempel under kortvarige episoder 
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nedstrøms fossefall. Gassovermetning kan også oppstå i vannkraftverk når luft suges inn i 

tunnelsystemet eller når luft tilsettes i turbinkammeret (Figur 11). Gassovermetning kan også oppstå 

dersom vann slippes fra dammer. Luften løses da i vannet under høyt trykk og gassovermetningen 

oppstår når trykket reduseres etter at vannet har passert turbinen. 

 

Ved gassovermetning risikerer fisk og bunndyr å bli rammet av gassblæresyke, tilsvarende som 

dykkersyke hos mennesker. Lakseyngel dør fra ca. 110 % gassmetning og lavere nivåer vil påvirke 

langvarig overlevelse og vekst (Pulg et al. 2018b, Stenberg et al. 2020). Andre organismer som amfibier 

og bunndyr vil også påvirkes negativt (Nebeker et al. 1981, Colt et al. 1984). For de fleste organismer 

er toleransen til gassovermetning imidlertid ukjent, og særlig for europeiske arter. Gassovermetning 

blir ofte oversett som miljøfaktor, og vi har foreløpig dårlig kunnskap om omfanget til problemet. 

Resultater fra målinger viser at gassovermetning kan være mer utbredd enn antatt (Pulg et al. 2018b). 

 

 Figur 11. Gassovermettet vann fra utløpet av et kraftverk i Ekso i Eksingedalen får blakket vann når 
bobler felles ut av vannet. Vann fra restfeltet er ikke blakket eller overmettet med gass. Foto: Eirik 
Straume Normann. 
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I labforsøk ser det ut til at bunndyr er mer tolerante for gassovermetning enn laksefisk. I Nord Amerika 

fant Nebeker et al. (1981) at LC50 (konsentrasjonen der halvparten av individene dør) var 129 % 

gassmetning for vårfluen Timpanoga Hecuba, og høyere enn 129 % for en art døgnflue, en art 

stikkemygg og en art fjærmygg. Daphnia magma tåler ti dager med 118 % gassovermetning før 

halvparten av individene dør, signalkreps (Pacifastacus leniusculus) tåler 133% i ti dager og steinfluene 

Acroneuria californica, A. pacifica og Pteronarcys californica tåler 125% i ti dager (Nebeker 1976, 

Nebeker et al. 1976). Det har også blitt utført labforsøk på bunndyr i Norge. Forsøkene viste høy 

dødelighet for døgnfluen Baetis rhodani og tanglusen Asellus aquaticus fra ca. 110 % gassovermetning, 

mens det ikke var signifikant forhøyet dødelighet for syv andre bunndyrarter (Velle et al. upublisert, 

Pulg et al. 2018b) (Figur 12). Hos bunndyr førte gassovermetning til bobledannelser (emboli) i 

kroppsvev og indre organer. Syv av ni arter bunndyr som ble testet i lab fløt opp da de ble utsatt for 

gassovermetning. Både arter som dør og arter som flyter opp forsvinner fra økosystemet, med effekter 

på tetthet og biologisk mangfold av bunndyr, samt økosystemtjenester. 

 

Figur 12. Forsøk i lab viste at døgnfluen Baetis rhodani utviklet bobler under eksoskjelletet i kroppen 
de de ble eksponeres for mer enn 110% gassovermetning. Boblene førte først til at dyrene fløt opp før 
de døde. Ved 119% gassovermetning tok det 3 dager og 18 timer før halvparten av dyrene i forsøket 
var døde (Velle et al. upublisert, Pulg et al. 2018b). Foto: G. Velle. 
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12. Begroing 

Begroing av mose, påvekstalger og makrofytter øker som regel etter regulering (Figur 13). Det er flere 

faktorer som kan forklarer den økte begroingen. Regulering fører til mangel på dynamikk i forhold til 

uregulerte elver, det vil si mer stabil temperatur (høyere vintertemperatur og lavere 

sommertemperatur), mer stabil vannføring, mangel på flommer med tilhørende stabilisering av 

elvebunnen, mangel på islegging om vinteren og redusert tilførsel av sedimenter (Rørslett 1988, 

Rørslett et al. 1989, Kohler et al. 2010, Ibáñez and Peñuelas 2019). Dette er faktorer som kan stimulere 

vekst og hindre slitasje av begroingen. Oppdemming av reguleringsmagasin gir også en utvasking av 

jordsmonnet som kan stimulere algevekst (Reinertsen and Kronborg 1996). Det er spesielt høy 

biomasse av påvekstalger i utløpselven rett nedstrøms dammer (Ellis and Jones 2014). Dersom 

reguleringen fører til økt vannføring kan man forvente redusert begroing (Biggs 2006). 

 

 

Figur 13. Prøvetaking med surber etter bunndyr i et område med tett begroing av krypsiv (Juncus 
bulbosus) i Otra. Utbredelsen og tettheten av krypsiv har økt i flere vassdrag i Norge de siste 40 årene, 
og økningen skyldes blant annet regulering (Moe et al. 2013). Foto: G. Velle. 
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Makrofytter og mose er viktige habitater for bunndyr og har direkte påvirkning på bunndyr. Dyrene 

bruker planter som mat, skjul for predatorer, de legger egg i planter og bruker planter som livsmedium 

og som feste for tuber og hus (Papas 2007). Økt begroing er dermed gunstig for bunndyr som lever av 

planter, eller som bruker planter som habitat (Brittain and Saltveit 1989, Velle et al. 2021) (Figur 14). 

Tette matter med planter kan føre til økt biomasse, tetthet og biologisk mangfold av bunndyr både i 

rennende vann og i stillestående vann (Armiger 1976, Schramm and Jirka 1989, Velle et al. 2021). 

Artssammensetningen av bunndyr endres med økende plantemasse fordi arter som bruker planter 

som habitat øker. For eksempel vil andelen av fjærmygg, døgnfluer innen familien Baetidea og 

vårflueslekten Hydroptila øke, mens andelen av døgnfluefamilien Heptageniidae vil synke (Hessen et 

al. 1992, Bremnes and Saltveit 1995, Biggs 2006).  

 

 

Figur 14. Antall individer av bunndyr og biomasse øker som regel i deler av elven med tett vegetasjon, 
i dett tilfelle krypsiv (Jancos bulbus), i forhold til partier av elven med grus (Figuren er hentet fra Velle 
et al. 2021). Antallet dyr vises med usikkerhet og antall surberprøver per stasjon. 
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Keast (1984) fant at det var høyere mangfold av bunndyr i områder med to arter makrofytter enn i 

områder med kun en art. Dette kan indikere at regulerte elver med fremvekst av enkeltarter 

makrofytter har lavere mangfold av bunndyr enn elver med fremvekst av flere arter makrofytter. 

Planter kan ha indirekte påvirkning på bunndyr siden planter påvirker sediment, oksygennivå og 

vannhastighet. Vi kan forvente at antallet og tettheten gravende bunndyrarter øker når fine 

sedimenter akkumuleres i og rundt makrofytter (Velle et al. 2021). Artssammensetningen av bunndyr 

påvirkes også når bunnsubstratet stabiliseres (Death 1996, Townsend et al. 1997) og når makrofytter 

påvirker vannhastigheten (Gregg and Rose 1985). Planter påvirker mengden løst oksygen i vannet, og 

økt biomasse av planter kan føre til lave nivåer av løst oksygen om natten og til lave nivåer av oksygen 

når døde planter brytes ned. Dette kan igjen påvirke bunndyr negativt, og spesielt i innsjøer siden 

vannet er stillestående (Smock and Stoneburner 1980, Gregg and Rose 1985, Strayer et al. 2003). 

Bunndyr bruker også begroingsalger som føde, men for begroingsalger er det en øvre grense av 

biomasse der de begynner å påvirke bunndyr negativt. Ved høy biomasse av begroingsalger reduseres 

tilgjengelig habitat som dyrene kan bruke som underlag og som feste for tuber og hus, algene 

reduseres fremkommeligheten og påvirker vannføring i habitatet (Ellis and Jones 2013). 

Stabil vannføring kan føre til økt mosevekst. Dette kan igjen påvirke bunndyrfaunen. For eksempel kan 

tettheten av enkelte arter døgnfluer øke dersom regulering fører til økt mosevekst (Brusven 1984, 

Brittain and Saltveit 1989). 

13. Kantvegetasjon og vegetasjon i nedslagsfeltet 

Kantvegetasjon er en viltvoksende sone med planter langs vassdraget fra vannkanten og opp til 

flomsikret land. Tetthet og sammensetningen av plantearter i kantvegetasjonen påvirkes av hydrologi 

(Gregory et al. 1991, Naiman and Decamps 1997), og kan derfor påvirkes som følge av regulering 

(Nilsson et al. 1991, Jansson et al. 2000). Kantvegetasjonen kan også fjernes i regulerte elver, for 

eksempel som følge av erosjonssikring. 

Kantvegetasjon er svært viktig for økosystemer i elver (Figur 15). Ifølge Knight og Bottorff (1984) vil 

fjerning av kantvegetasjon påvirke bunndyr ved å  

1) redusere alloktont organisk materiale, dvs næring 

2) øke innstråling og dermed øke primærproduksjonen i vannet 

3) øke innstrålingen og dermed øke temperaturen i vannet 

4) endre vannets kvalitet og kvantitet  
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5) redusere tilgjengelig habitat på land for voksne insekter 

I tillegg forebygger kantvegetasjon erosjon langs elvebredden, demper flommer og bidrar til å filtrere 

og rense forurensning (Osborne and Kovacic 1993, Sweeney et al. 2004). Fjerning av kantvegetasjon 

vil derfor føre til en reduksjon i tetthet og biologisk mangfold av bunndyr, og i tillegg påvirke 

artssammensetningen (Sweeney 1993, Rios and Bailey 2006). Artssammensetningen påvirkes når de 

funksjonelle gruppene som lever direkte av planterester (samlere og oppdeler) reduseres, og som igjen 

påvirker predatorer. Med redusert omsetning av organisk material vil også filtrere påvirkes negativt. 

Det er også verdt å nevne at vegetasjonen i nedslagsfeltet påvirker økosystemet i elven. Hogst i 

nedslagsfeltet kan påvirke biologisk mangfold og sammensetningen av arter i flere tiår etter at trærne 

ble felt (Zhang et al. 2009). Dersom skogen i nedslagsfeltet til et vassdrag felles i forbindelse med 

regulering kan vi dermed forvente negative effekter på bunndyr (Harding et al. 1999). Biologisk 

mangfold i vassdraget påvirkes negativt fordi hogst fører til endringer i jordsmonn og 

sedimenttransport (Sweeney et al. 2004). 

 

Figur 15. Kantvegetasjon er svært viktig for økosystemet i elven, blant annet fordi vegetasjonen gir 
skjul. Denne ørreten ligger på elvebunnen under røtter i Vadelva (Stord). Foto G. Velle. 
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14. Småkraftverk 

Effekten av regulering i mindre elver, såkalte småskala vannkraftverk eller småkraftverk, ser ut til å 

variere mellom kraftverk. Generelt vil småkraft føre til endret vannføring og sedimenttransport, 

redusert vanndekt areal i rennende vann og tap av vandringsveier. Dette er miljøfaktorer som kan 

påvirke artssammensetning, mangfold og tettheter av bunndyr. Enkelte studier rapporterer likevel om 

relativt små effekter på bunndyr (Sharma et al. 2005, Principe 2010), mens andre studier rapporterer 

om betydelige negative effekter (Jesus et al. 2004, Mantel et al. 2010, Başkaya et al. 2011, Kibler and 

Tullos 2013, Premalatha et al. 2014). I en studie fra Kina ble biofysiske miljøeffekter av vannkraft 

normalisert til å gjelde effekter per mega watt kraft produsert. Her fant man økende negative 

miljøkonsekvenser med minkende kraft som produseres, og spesielt miljøeffekter knyttet til tap av 

habitater og redusert vannføring og uttørking i elveleiet (Kibler and Tullos 2013). Tap av habitater ble 

også funnet i et studie om miljøeffekter av småkraftverk i Tyrkia (Başkaya et al. 2011). I elver påvirket 

av småkraftverk i Litauen er det funnet økt sedimentering av finere sedimenter og tilhørende endret 

artssammensetning av bunndyr (Vaikasas et al. 2015). Dette økte den relative andelen av fjærmygg og 

fåbørstemark, mens andelen døgnfluer og sensitive EPT-taksa (Ephemeroptera, Plecoptera og 

Trichoptera) sank (Vaikasas et al. 2015). 

15. Hydromorfologiske prosesser (HyMo) 

Hydromorfologiske prosesser (HyMo) inkluderer menneskeskapte enderinger i hydrologi og 

geomorfologi, det vil si fysiske prosesser knyttet til vannføring, vannstand, vannhastighet, substrat, 

erosjon, sedimentering, konnektivitet, kantsone og variasjon i disse parameterne. Regulering påvirker 

HyMo både i elver og innsjøer. I Norge er det utviklet forslag til system for HyMo klassifisering i elver. 

Systemet klassifiserer inngrep på langs av elva (f.eks. erosjon, kanalisering, kantvegetasjon), i elveleiet 

(f.eks. kornstørrelse, vanndekt areal, dybde), på tvers av elva (f.eks. barrierer som fragmenterer 

habitatet og hindrer transport av sedimenter) og hydrologi (f.eks. effektkjøring, høyeste og laveste 

vannføring, temperatur, isdekke, grunnvann) (Harby et al. 2018). En sammenlikning med 

referansetilstand brukes for å indikere tilstandsklasse basert på HyMo.  

HyMo-prosessene er sentrale faktorer for det fysiske habitatet til organismer i vassdragene, og 

endringer i HyMo påvirker derfor biologiske samfunn. Vi kan forvente at degradering av habitatet som 

følge av påvirkning fra HyMo har en negativ effekt på biologisk mangfold (Göthe et al. 2015). Det finnes 

også biologiske indekser for enkeltpåvirkninger på biologiske samfunn som følge av HyMo (se oversikt 

i Poikane et al. 2019), for eksempel LIMCO som har vært brukt i Sverige og Finland for å klassifisere 
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graden av påvirkning på bunndyr i littoralsonen av innsjøer (Miler et al. 2013). Imidlertid er dose-

respons forholdet mellom HyMo og biologiske samfunn dårlig kjent, selv om HyMo er en viktig 

påvirkningsfaktor. Det er minst tre hovedutfordringer som fører til at det er vanskelig å fastslå 

forholdet mellom HyMo-dose og biologisk respons: 

1) Endringer i HyMo påvirker gjerne flere fysiske prosesser samtidig som alle kan påvirke biologiske 

habitater (Lorenz et al. 2016). De fleste enkeltpåvirkninger som er beskrevet i denne rapporten 

kan klassifiseres som HyMo. I tillegg kan en fysisk påvirkning føre til flere fysiske endringer i 

habitatet som påvirker bundyr (og andre organismegrupper). Moderat påvirkning på vannstand i 

et reguleringsmagasin er et eksempel på en HyMo-påvirkning som fører til at flere fysiske prosesser 

endres samtidig (se kapittel 1 om vannstand i reguleringsmagasiner). Enkelte studier har funnet at 

endringer i vannstand kan påvirke biologisk mangfold (Aroviita and Hämäläinen 2008) og biomasse 

av bunndyr (Tikkanen et al. 1989, Palomäki 1994), mens andre studier ikke finner disse effektene 

(García-Criado et al. 2005, Evtimova and Donohue 2016).  

2) Forholdet mellom HyMo og bunndyr kan være ikke-lineært og inkludere terskelverdier (Burdon et 

al. 2013). Både endringer i vannføring i elver og tilførsel av fine sedimenter kan forårsake en ikke-

lineær respons. Påvirkningen som følge av redusert vannføring vil foregå i terskler dersom flater i 

elven tørrlegges når vannstanden synker. Redusert vannføring kan først føre til at mindre arealer 

av elven tørrlegges, helt til vannstanden når en flate. Da tørrlegges større arealer. Når det gjelder 

tilførsel av finsedimenter finner man en markant påvirkning på EPT-taksa først når ca 20% av 

elveleiet er dekket av finsedimenter (Burdon et al. 2013). 

3) Den biologiske effekten av HyMo kan være diffus og sekundær og vanskelig å måle (Sweeney et al. 

2004). Et eksempel på en diffus påvirkning vil være felling av skog i nedslagsfeltet i et vassdrag, 

noe som påvirker jordsmonn og erosjon (Sweeney et al. 2004). Det er ikke lett å forutsi graden av 

påvirkning fra hogst siden fellingen av trær kan skje gradvis, fordi vi som regel mangler gode data 

fra tiden før påvirkningen og fordi effekten ikke er direkte. 

På grunn av disse utfordringene er det vanskelig å fastslå sammenhenger mellom HyMo og endringer 

i biologisk mangfold, tetthet, artssammensetning og økologiske funksjoner. Det er derfor ikke lett å 

forutsi hvordan en endring i HyMo vil påvirke biologiske samfunn og å finne gode avbøtende tiltak 

(Lorenz et al. 2016), noe som reflekteres i at eksisterende biologiske indekser for HyMo ikke er særlig 

treffsikre (Poikane et al. 2019). De fleste eksisterende indekser skiller heller ikke HyMo fra andre 

påvirkningsfaktorer, og spesielt eutrofiering (Poikane et al. 2019). Inntil vi samler mer data for å finne 

dose-respons forhold mellom HyMo og biologiske samfunn vil en god tilnærming for å finne effekter 

av HyMo være å kartlegge og klassifisere det fysiske habitatet og forutsi effekten av summen av 
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enkeltpåvirkninger. Mange enkeltpåvirkninger er omtalt i kapitlene ovenfor i denne rapporten. Man 

kan også forsøke å finne den antatt viktigste påvirkningsfaktoren og benytte en bunndyrindeks for 

denne faktoren, dersom det finnes en passende indeks. Det er utviklet bunndyrindekser for flere 

miljøpåvirkninger, for eksempel når det gjelder påvirkning fra finsedimenter, vannføring eller 

eutrofiering (Tabell 2). Indeksene er utviklet for fauna i Storbritannia og fungerer ikke nødvendigvis 

godt for norsk fauna. 

Tabell 2. Bunndyrindekser som viser graden av påvirkning for miljøvariabler som kan være relatert til 

HyMo. 

Indeks Påvirkning Referanse Bruk i Norge 

Average score per 
taxon ASPT 

Eutrofiering Armitage et al. 
(1983) 

Utviklet for UK. Mye brukt i hele Norge 
(Vanndirektivet 2018) 

Proportion of 
Sediment-sensitive 
Invertebrates PSI 

Finsedimenter 

 

Glendell et al. 
(2014) 

Utviklet for UK. Fungerer ved lokaliteter 
påvirket av finsedimenter fra steinbrudd i 
Larvik (Persson 2022). Lite testet ellers i 
Norge 

The Lotic-
invertebrate Index for 
Flow Evaluation LIFE 

Vannføring Extence et al.  
(2013) 

Utviklet for UK. Lite testet i Norge 

Littoral Invertebrate 
Multimetric Index 
based on Composite 
Sampling LIMCO 

Effekt av regulering 
på litorale bunndyr i 
innsjøer 

Miler et al. 
(2013) 

Utviklet for syv europeiske land. Testet i 
Finland og Sverige, ikke testet i Norge 

 

Lorenz et al. (2016) samlet data fra 675 vitenskapelig studier for å finne de viktigste HyMo-prosessene 

og variablene som påvirker økologien i elver negativt, eller som er positive dersom man skal restaurere 

vassdrag. De konkluderte med at vannføring er den viktigste HyMo-prosessen. Vannføring er viktig i 

seg selv og påvirker også mange andre prosesser i elver, slik som kantvegetasjon, sedimenttransport, 

konnektivitet, suksesjon og andelen forstyrrelser (se også kapittel 4 om vannføring). Dette indikerer at 

det kan være en god tilnærming å kartlegge effekter som følge av endringer i vannføring dersom man 

skal finne påvirkning fra HyMo. Det indikerer også at et effektivt restaureringstiltak vil være å 

gjeninnføre mest mulig naturlig vannføringsforhold og dynamikk. 
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16. Effekter av restaureringstiltak 

Restaurering av naturlige prosesser i regulerte vassdrag vil som regel ha svært gunstige effekter på 

naturmiljøet og bunndyr.  For eksempel førte sikringstiltak og restaurering  i Hofstadelva, Stjørdal, til 

økt bunndyrproduksjon og økt biologisk mangfold av døgn-, stein, og vårfluer (Bergan et al. 2021). 

Tiltakshåndboka for bedre fysisk vannmiljø (Pulg et al. 2018a) beskriver en rekke tiltal som kan gjøres 

i regulerte vassdrag for å forbedre den fysiske miljøtilstanden. Konsekvensutredninger bør likevel 

gjennomføres før eventuelle restaureringstiltak for å avdekke mulige negative effekter. En mulig 

negativ effekt kan være spredning av invasive arter dersom barrierer fjernes. Invasive arter kan være 

etablert nedenfor barrieren i løpet av tiden som har gått siden barrieren ble bygget, men mangler 

oppstrøms barrieren (se eksempel fra Trysilelva i Thorstad et al. 2021). Riving av en dam kan potensielt 

også føre til at næringsstoffer som er akkumulert i magasinet oppstrøms dammen frigjøres, noe som 

kan forårsake eutrofiering nedstrøms magasinet.  
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Laboratorium for ferskvannsøkologi og innlandsfiske (LFI) 

  

 

LFI ble opprettet ved Universitet i Bergen i 1969, og er nå en seksjon ved Norwegian 

Research Centre (NORCE). LFI gjennomfører forskning, overvåking, tiltak og utredninger 

innen ferskvannsøkologi. Vi har spesiell kompetanse på laksefisk (laks, sjøaure, 

innlandsaure) og bunndyr, og på hvilke miljøbetingelser som skal være til stede for at 

disse artene skal ha livskraftige bestander. Sentrale tema er: 

 

• Bestandsregulerende faktorer 

• Gytebiologi hos laksefisk 

• Biologisk mangfold basert på bunndyrsamfunn i ferskvann 

• Effekter av vassdragsreguleringer 

• Effekter av fiskeoppdrett, lakselus og rømming 

• Forsuring og kalking 

• Habitattanalyser 

• Vassdragsrestaurering 

• Miljødesign og habitattiltak  

• Effekter av klimaendringer 

• Fiskepassasjer  

• Gassovermetning  

 


