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MODELLERING AV FISKVAGARS BETYDELSE FOR FISKBESTANDEN

Forord

Vattenkraftens utbyggnad har paverkat manga fiskbestand negativt.
Forlust av stromhabitat och konnektivitet ar de tva viktigaste orsakerna
till de negativa effekterna. I denna rapport beskrivs ett antal
populationsmodeller for att utviardera nyetablering eller forbittring av
fiskvagar for vandrande fisk.

Baserat pa modellerna har interaktiva berakningsverktyg utvecklats. Verktygen
kan anvandas {or att utvdrdera atgiarder som forbéattrar vandringsmojligheter eller
skapar passande stromhabitat for fisk i specifika vattendrag. Verktygen finns
tillgangliga pa Energiforsks hemsida. I en fristdende och utékad sammanfattning
beskrivs dessa populationsmodeller i Energiforskrapport 2021:780 Modellering av
fiskviigars betydelse — en sammanfattning.

Projektet har genomforts av Karin Nilsson och Kjell Leonardsson (SLU) inom
Energiforsks program Vattenkraftens miljoforskningsprogram, som verkar for ny
kunskap och en 6kad kompetens om atgarder infor beslut om investeringar i
vattenkraft, och EcoHab, som syftar till att ta fram och utvérdera atgarder som
okar den biologiska méangfalden och forbattrar forbindelsen i reglerade vattendrag.
Miljoforskningsprogrammet finansieras av Vattenfall Vattenkraft, Fortum,
Sydkraft Hydropower, Statkraft Sverige, Skellefted Kraft, Holmen Energi,
Jamtkraft, Tekniska verken i Linkdping, Malarenergi, Karlstads Energi och
Jonkoping Energi, och EcoHab finansieras utover industrifinansidrerna dven av
Energimyndigheten och Havs- och vattenmyndigheten. SLU har dven
medfinansierat projektet genom egeninsatser. Energiforsk koordinerar bada
programmen.

Projektet f6ljts av styrgruppen for Vattenkraftens miljoforskningsprogram,
bestadende av Birgitta Adell (Fortum), Erik Sparrevik (Vattenfall), Johan Tielman
(Sydkraft Hydropower), Linda Olofsson (Holmen), Susann Handler (Jimtkraft),
Jakob Bergengren (Tekniska verken i Linkoping), Angela Odelberg (Statkraft),
Sandra Astrom (Skellefted kraft) och Olivia Langhamer (Havs- och
vattenmyndigheten).

Bertil Wahlund, Energiforsk

Maj 2021

Haér redovisas resultat och slutsatser fran ett projekt inom ett forskningsprogram
som drivs av Energiforsk. Det ar rapportforfattaren/-forfattarna som ansvarar for
innehéllet.
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Sammanfattning

Vattenkraftsutbyggnaden i Sverige har haft stor paverkan pa manga
fiskpopulationer och har medfért minskade mdjligheter fér vandring och
minskad tillgdng pa stromhabitat. I syfte att forbattra miljon i vattendrag
som paverkas av vattenkraft har regeringen beslutat att vattenkraften ska
omprovas for att ges moderna miljovillkor. Vattenmyndigheterna har
foreslagit konnektivitesitgiarder vid manga av kraftverken/dammarna for
att forbattra forutsattningarna for fiskbestanden, i syfte att na
miljokvalitetsnormen god ekologisk status/ potential.

Vattenkraftsutbyggnaden bygger pa damning av forsar for att skapa fallhdjd som
genererar energiproduktion, vilket fatt till f6ljd att forsmiljoer for stromlevande
fauna dr bristvara i vattenkraftreglerade vattendrag. Det ar dérfor inte sjalvklart att
konnektivitetsatgarder i alla lagen leder till en avsevard forbattring for
stromvattenlevande fiskpopulationer. For att undersoka om nyetablering eller
forbattring av fiskvagar forvéantas leda till att miljostatusen forbattras foreslas har
att man anviander matematiska modeller av fiskpopulationer. Fem olika modeller
har utvecklats for att kunna tacka upp olika scenarier {6r merparten av de svenska
fiskarterna som antingen vandrar till och leker i stromvatten eller vandrar via
vattendrag for att na lekomraden i anslutande vattenforekomster.

I rapporten beskrivs dessa populationsmodeller, som ar utvecklade for att
utvérdera atgédrder som forbattrar vandringsmdjligheter och till att skapa passande
stromhabitat for fisk. I tilldgg till rapporten finns det separata berdkningsverktyg
som baserar sig pa dessa modeller, och som kan anvandas for att utvardera
atgarder i specifika vattendrag. Verktygen &r interaktiva och finns tillgangliga for
alla pa Energiforsks hemsida. I en utékad sammanfattning beskrivs dessa
populationsmodeller i Energiforskrapport 2021:780 Modellering av fiskvigars
betydelse — en sammanfattning.

Modellerna som beskrivs hér representerar olika situationer, dar
fiskpopulationerna har olika livshistoria och dar olika stadier av fiskpopulationen
(t.ex. yngel och vuxen fisk) befinner sig pa olika platser i forhallande till
vandringshinder. Det finns fem grundmodeller (FiMod1-5), dar reproduktion,
uppvaxtomraden for yngel samt tillvaxten hos storre individer kan ske i olika
habitat, ovan eller nedan vandringshinder. Typexempel pa arter som kan passa in
pa de olika modellerna ar lax/asp, 6ring, abborre och harr. Enklare
modellversioner med engangslekare och mer komplicerade versioner med
flergangslekare finns. Med hjédlp av modellerna gér det att undersoka vilka
forutsattningar som krévs for att individer med en uttalad vandringsstrategi ska
kunna existera.

I modellerna férekommer resurskonkurrens ofta i yngelstadiet, och ibland hos
adulta fiskar. I en av modellerna avgors vilket stadium som regleras av
resurskonkurrens av hur barkapaciteten fordelar sig mellan olika habitat. Att 6ka
barkapaciteten i olika habitat dr ocksa ett sétt att underska hur habitatforbattring
(t.ex. att aterskapa stromhabitat) kan paverka populationerna. Andra parametrar
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kan ocksa justeras for att reflektera skillnaden mellan olika populationer eller olika
arter. En viktig aspekt har &r honors fekunditet och hur den dndrar sig nér fisken
vaxer och blir dldre.

Fokus i rapporten ar frimst passageeffektivitet och den mortalitet som upp- och
nedstromsvandring kan medféra. Har finns ocksa mojlighet for olika scenarier,
med en eller flera fiskpassager efter varandra. I en av modellerna kan ett ndtverk
av stromstrackor och passager modelleras. Vi presenterar en del resultat och ger
exempel och perspektiv. Det framsta syftet med rapporten dr dock att underlatta
forstaelsen och anviandningen av modellverktygen for att dessa ska kunna
tillimpas pa olika fiskpopulationer. Aven om modellverktygen ar utvecklade med
omprovningarna av vattenkraften i atanke, kan de med férdel d&ven anvandas inom
fiskeforvaltningen, oavsett om vattendraget ar reglerat eller oreglerat.
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Summary

The expansion of hydropower in Sweden has had a major impact on
many fish populations and has led to reduced opportunities for
migration and less available stream habitat. In order to improve the
environment in watercourses that are affected by hydropower, the
government has decided that hydropower should be reassessed to follow
modern environmental standards. The water authorities have proposed
measures to improve connectivity at many of the power plants / dams to
improve the conditions for fish stocks, in order to achieve the
environmental quality standard good ecological status or potential.

The hydropower expansion is based on damming of rapids to create drop heights
that generate energy production, which has resulted in stream environments for
fauna being in short supply in hydropower-regulated watercourses. It is therefore
not obvious that connectivity measures in all situations would largely benefit
stream living fish populations. To investigate whether new establishment or
improvement of fishing routes is expected to lead to improved environmental
status, it is proposed here that mathematical models of fish populations be used.
Five different models have been developed to be able to cover different scenarios
for most of the Swedish fish species that either migrate to and play in stream water
or migrate via watercourses to reach spawning areas in adjacent water bodies.

This report describes a number of population models that are particularly well
suited for evaluating measures that improve migration opportunities and that
create suitable stream habitats for fish. In addition to the report, there are separate
calculation tools - based on these models - that can be used to evaluate
management actions in specific watercourses. The tools are interactive and are
available to everyone on Energiforsk's website. These population models are
described in a Swedish extended summary, Energiforskrapport 2021:780
Modellering av fiskvigars betydelse — en sammanfattning.

The models described here represent different situations, where the fish
populations have different life histories and where different stages of the fish
population (fry and adult fish) are in different places in relation to migration
barriers. There are five basic models (FiMod1-5), where reproduction, growth areas
for fry and the growth of larger individuals can take place in different habitats,
above or below migration barriers. Typical examples of species that can fit into the
different models are salmon / aspen, trout, perch and grayling. Simpler model
versions with single player and more complicated versions with multiple
spawning are available. With the help of the models, it is possible to investigate
what conditions are required for individuals with a pronounced migration strategy
to be able to exist.

In the models, resource competition often occurs in the fry stage, and sometimes in
adult fish. In one of the models, the stage that is regulated by resource competition
is determined by how the carrying capacity is distributed between different
habitats. Increasing the carrying capacity of different habitats is also a way of
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investigating how habitat improvement (e.g. recreating stream habitats) can affect
populations. Other parameters can also be adjusted to reflect the difference
between different populations or different species. An important aspect here is the
females' fecundity and how it changes when the fish grows and gets older. The
focus of the report is primarily passage efficiency and the mortality or loss of
reproduction opportunities that unsuccessful upstream and downstream migration
can entail. It is also possible to model different scenarios, with one or more fish
passages in a row, or a network of stream habitats and passages. We present some
results and give examples and perspectives. However, the main purpose of the
report is to facilitate the understanding and use of the model tools so that they can
be applied to different fish populations in management situations. It should be
noted that the models can also be used in the fisheries management independent
on whether there are connectivity issues or not.
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1 Introduktion

Utbyggnaden av vattenkraften under 1900-talet i Sverige har paverkat
manga fiskbestand negativt. Forlust av stromhabitat och konnektivitet dr
de tva viktigaste orsakerna till de negativa effekterna. Det dr fraimst de
stromlevande/stromlekande arterna 6ring, harr, lax och asp som drabbats
av minskade arealer av stromhabitat.

Konnektivitetsforlusterna har paverkat fiskbestdnd med utpréaglade
vandringsbeteenden, vilket slagit speciellt hart mot de havsvandrande arterna, lax,
havsoring, flodnejondga och al, samt sotvattensarter som t.ex. asp. I och med EU:s
vattendirektiv (2000/60/EG, infort i svensk lagstiftning via Miljobalken och
Vattenforvaltningsforordningen) har den svenska miljopolitiken angéende
vattenmiljon dndrats drastiskt. I samband med vattenkraftsutbyggnaden i Sverige
har man tidigare sillan tagit héansyn till miljon, med enstaka undantag.
Miljohédnsyn togs framst genom att skydda hela eller delar av vattendrag fran
utbyggnad, och da framst i vattendrag eller strackor med laga fallhdjder i forsarna.

Enligt miljobalken ska vattenkraften forses med moderna miljovillkor (11 kap. 27-
28 § miljobalken 1998:808). Detta ska genomforas inom ramen for den nationella
planen som handlar om omprovning av tillstanden for att infora de villkor som
behovs for att kvaliteten pa de vatten som verksamheterna paverkar ska kunna
uppfylla EU-rdttens krav (M2019/01769/Nm). Planen ger en nationell helhetssyn i
fragan om att verksamheterna ska férses med moderna miljovillkor pa ett
samordnat satt med storsta mojliga nytta for vattenmiljon och for nationell effektiv
tillgang till vattenkraftsel. Vattenforekomsterna har delats in i provningsgrupper,
och for varje grupp anges nér i tiden omprovningarna ska ske och hur mycket
“vatten” som det far kosta. Eftersom méngden "“vatten” &r given behdvs nagon
form av prioritering mellan objekt och den férvédntade ekologiska nyttan bor darfor
utvarderas innan atgardsforslagen lamnas in till domstolen. Den enklaste typen av
vardering av miljonyttan ar att utvardera om den foreslagna atgarden kan tankas
ge Onskad effekt pa miljon. Till exempel om fiskvégar och/eller habitatforbattringar
kan vintas leda till att miljokvalitetsnormen nas.

Verksamhetsutdvarna har ansvar for att ta fram de underlag som behovs for
omprovningen. Darefter beslutar domstolen i de enskilda omprévningarna vilka
villkor som ar lampliga for att de enskilda verksamheterna inte ska d@ventyra
uppnaendet av den beslutade miljokvalitetsnormen. For varje enskild
vattenforekomst finns faststéalld miljokvalitetsnorm, dvs. den ekologiska status
eller potential som ska gilla, och nar den senast ska vara uppnadd. Alla
vattenforekomster ska uppna god ekologisk status eller potential om det inte finns
skal till undantag. Undantag galler vattenférekomster som &r nationellt mycket
vdrdefulla ur energiproduktionssynpunkt, men dven andra skél kan finnas till att
besluta om mindre stranga krav.

10
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Klassningen av miljokvaliteten, ekologisk status/potential, gors for olika
kvalitetsfaktorer. Naturvardsverket och Havs- och vattenmyndigheten har tagit
fram foreskrifter som anger vilka bedomningsgrunder och gransvarden som ska
galla for de aktuella kvalitetsfaktorerna (HVMFS 2019:25). Vid normséattningen
gors en sammanvagd bedomning dar dven faktorer som t.ex. reglernytta,
ekonomisk rimlighet och kulturarv ingér. I vattenférekomster dar
miljokvalitetsnormen inte ar uppnadd behover det antingen vidtas atgarder for att
forbattra miljotillstandet eller sa faststills undantag fran normen.

Det ar en stor utmaning att veta vilka atgarder som kravs for att kunna uppna
miljokvalitetsnormen. Vattenmyndigheterna har dock tagit fram atgardsforslag for
i stort sett samtliga vattenforekomster dar miljon inte uppnar normen. Dessa
atgardsforslag ar dock inte juridiskt bindande. Atgardsforslagen baseras ofta pa
Vattenmyndigheternas generella bedomningar eftersom det i manga fall saknats
resurser och kunskapsunderlag for att kunna gora narmare utvarderingar av vilka
effekter olika atgarder kan tankas ha. Detta kan ha lett till att man antingen
overskattat eller underskattat effekter av t.ex. konnektivitetsatgarder eller
habitatforbattringar. For att belysa vilka konsekvenser felaktiga atgardsforslag kan
fa ger vi foljande exempel; Nar atgardsforslaget enbart omfattar en
konnektivitetsatgard kan det visa sig att den ekologiska statusen inte forbattrades
av fiskpassagelosningen. Om den ekologiska statusen inte férédndras trots att
atgarden genomforts sa uppnas inte heller miljokvalitetsnormen Vid narmare
analyser efterdt inser man att det troligen krévs mer drastiska atgérder, som att
riva ut kraftverket/dammen fOr att dterskapa stromhabitat. Man star da infor valet
att bibehalla miljokvalitetsnormen och vidta ner drastiska atgarder, eller att d&ndra
miljokvalitetsnormen. For att minska risken att sddana scenarier intréaffar kan
experters och verksamhetsutovares analyser av atgarder och
rimlighetsbedomningar darfor behova stod av utvdarderingsverktyg for att forutse
effekterna av t.ex. konnektivitets- och habitatatgarder.

Utvecklingen av utvdrderingsverktyg har paborjats, déar Kristrom et al. (2010)
presenterar en enkel berdkningsmodell {or att bedoma den forvantade effekten av
etablering av fiskvdgar. Berdkningsmodellen implementerades i en interaktiv
applikation (Leonardsson, FiMod1) som finns tillgdnglig pa Energiforsks hemsida.
Berdkningsverktyget avser situationen nar ett fiskbestand endast kan reproducera
sig uppstroms det oversta kraftverket, medan individernas huvudsakliga
storlekstillvaxt sker nedstroms det nedersta kraftverket. Den ursprungliga
modellen byggde dven pa att arten har en semelpar livshistoria, vilket innebar att
den endast leker en gang. Dessa antaganden begréansar verktygets anviandbarhet.
Darfor har vi i denna rapport vidareutvecklat detta modellverktyg samt utvecklat
ytterligare modellverktyg for att kunna utvérdera flera olika scenarier med mer
realistiska antaganden och som Overensstimmer med forhallandena i merparten
av vattenforekomsterna som paverkas i anslutning till vattenkraftverken. For de
arter som modellerna &r tillimpbara pé sd kan modellerna anvandas i omraden dar
arterna finns eller férvantas finnas.

Malsattningen med detta projekt har varit att utveckla lattanvanda
berdkningsmodeller for fler arter &n 6ring och lax, samt att inkludera méjligheten
till upprepade lektillfallen f6r individerna och fler fiskpassager. Vi utvarderar

11
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ocksa vad som kréavs for att en vandringspopulation ska kunna ateretablera sig
som en livskraftig population i omraden som tillgangliggors tack vare
konnektivitetsatgarder och dér stationédra bestand finns etablerade. Dessutom
presenterar vi modeller och resultat for arter med andra egenskaper &n lax och
oring, som exempelvis abborre och harr.

11 UPPDRAGET

I denna rapport analyseras effekterna av skotselatgarder pa bestandsutvecklingen
for fiskarter med olika typer av vandringsbeteenden. Malet med det aktuella
arbetet har varit att utveckla modeller for att utvardera:

e Hur péverkas fiskbestdnden av fiskvégars effektivitet?

e Hur péaverkas fiskbestdnden av habitatforbattringar som 6kar barkapaciteten?

e Finns det mojlighet for ett vandringsbestand med en alternativ livshistoria att
etableras i ett vattendrag?

Haér beaktas olika situationer, dar fiskpopulationer kan ha olika livshistoria och
vandringsegenskaper. Fiskarna kan vara engangs- eller flergangslekare, och
betydelsen av resurskonkurrens for adulta fiskar varieras. Dessa situationer
aterspeglas i olika modellversioner. Det finns fem grundmodeller beskrivna i
rapporten. For dessa modeller har vi ocksa utvecklat interaktiva
berdkningsverktyg. Modellerna och modellverktygen representerar fiskbestand
med foljande egenskaper:

e FiMod1 - Uppstromsvandrande bestand med lek och tathetsberoende dgg-
eller yngeloverlevnad uppstroms kraftverk/damm/vandringshinder, f6ljt
av nedstromsvandring for tillvéaxt fore och efter konsmognad. Stationért
bestdnd saknas uppstroms. Detta scenario omfattar t ex havsvandrande
arter med lek i sGtvatten samt arter som lever i sjomiljo men leker i
stromvatten som till exempel asp.

e FiMod2 - Liknar FiMod 1, men har finns dven ett stationart bestand
etablerat uppstroms. Invasionsanalys ingar for att avgora om
vandringsbestandet kan etablera sig i omradet dér det stationéra bestdndet
finns. Aven det ”stationdra” bestandet kan tillatas vandra, men d& inom
ndromradet som inte berdrs av vandringshinder. Detta scenario omfattar t
ex havsoring eller vandringsbestdnd av insjooring.

e FiMod3 - Uppstromsvandrande bestand med lek och tathetsberoende dgg-
eller yngeloverlevnad uppstroms vandringshinder, {oljt av
nedstromsvandring for tillvaxt fore och efter konsmognad. Verktyget
hanterar ett helt eller delar av ett avrinningsomrade dar passagerna och
habitaten anges i en forenklad karta. Detta scenario omfattar t ex lax, oring
eller asp.

e FiMod4 - Arter som huvudsakligen lever i sjdar, dammar, sel, men dar
vandringsbeteende for lek i t.ex. mindre bifloden forekommer eller har
forekommit och kan medfora positiva konsekvenser for individer som
uppvisar det. Typexempel ar fiskarter med frisimmande, pelagiska, yngel
som hos abborre och mort.

12
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e FiMod5 - Bestand med lek och uppvéxt uppstroms vandringshinder men
dér en del av ynglen driftar nedstroms. De driftande yngel som &verlever
vaxer huvudsakligen upp nedstroms men forsoker atervianda till omradet
dar de foddes for att leka. Tathetsberoende intraffar efter yngelstadiet.
Fiskarter med ett sddant beteende &r t ex harr och sik.

I rapporten beskriver vi populationerna som uppstromsvandrande (for lek) i stallet
for att i alla lagen anvédnda uttrycket uppstroms- eller nedstromsvandrande.
Dessutom &r uppstromsvandrande populationer den vanligaste situationen.
Modellerna gér aven att anvanda for populationer som vandrar nedstroms for lek.

Med hjalp av populationsmodellerna kan man analysera effekter av olika atgérder
som t.ex. nyanlaggning eller forbattrad passageeffektivitet pa forvantat antal
vuxna fiskar. I rapporten redovisas hédrledningarna av modellerna och deras
analytiska losningar. Dessutom visas med ett antal exempel vilken typ av resultat
som kan forvantas. En del generella slutsatser diskuteras. Som en del i arbetet har
dven interaktiva berakningsverktyg utvecklats dar populationsmodellerna ar
implementerade. Verktygen finns tillgangliga p& Energiforsks hemsida

(www .energiforsk.se). De interaktiva verktygen mojliggor analys av forvantade
effekter av konnektivitetsatgarder pa fiskbestdnd i specifika vattendrag, dar
varden pa olika parametrar kan justeras utifran information om de existerande
fiskpopulationers egenskaper och habitatets beskaffenhet. I applikationerna gar det
ocksa att utvdrdera effekten av atgarder som forbattrar yngelhabitat. Rapporten ar
tankt att fungera som hjdlp vid anvandandet av modellverktygen, samt att ge
insyn i hur modellerna ar formulerade och vilka antaganden som modellerna
bygger pa. Modellverktygen innehaller dven text som beskriver hur de ska
anvandas. Texten i verktygen beskriver dven vilka data som behovs for att
modellerna ska ge anvandbara resultat.

Projektet har genomforts av Kjell Leonardsson och Karin Nilsson vid Institutionen
for vilt, fisk och miljo vid Sveriges lantbruksuniversitet, Umea (SLU VEM).

1.2 KUNSKAP OM FISKVAGARS EFFEKTIVITET

Det finns ett flertal atgérder som kan motverka de forsamringar av konnektivitet
som vattenkraften orsakar. Dessa behandlas inte har, men det har nyligen skrivits
en rapport som behandlar olika passageldsningar. Val av passageldsningar, deras
utformningar, ndr under aret som passagelosningen behover vara i drift, samt
uppfdljningsmetoder och kontroller av fiskpassagelosningar diskuteras i Persson
och Leonardsson (2020). Denna rapport ligger dven till grund f6r HaV:s
webbviégledning gallande fiskpassager (https://www.havochvatten.se/vattenkraft-
och-arbete-i-vatten/vattenkraftverk-och-dammar/miljo--och-
skyddsatgarder/vagledning-for-fisk--och-faunapassager.html).

Passageeffektiviteten har en central roll i var rapport och i modelleringsverktygen,
och det ar viktigt att ha en val fungerande metod for att uppskatta den samt en
tydlig definition. Total passageeffektivitet (TPE, ekvation 1) avser den andel av de
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fiskar som tankt passera som genomf&r passagen i ett sddant skick att de kan
reproducera sig ndr det dr dags for lek.

Antal fiskar som passerar levande forbi kraftverksomradet
TPE = P ekvation 1

Totalt antal fiskar som kommit till kraftverksomradet och som tankt passera

Passagen avser hela omradet som paverkas i anslutning till kraftverket eller
dammen fran den punkt uppstroms kraftverket och dammen dér flodet 4r X m3/s
till den punkt i vattendraget nedstroms dar flodet fran damm och kraftverk
sammanstralar for att ater ha flodet X i vattendraget. Det innebar att
passageeffektiviteten i samband med uppstromsvandring dr den sammanlagda
effektiviteten fran omradet nedstroms utloppet fran kraftverket, alternativt
nedstroms fiskvdgens utlopp om detta befinner sig nedstroms kraftverksutloppet,
till dess att fisken passerat uppstroms dammen (ekvation 1). For
nedstromsvandring giller samma definition.

Notera ocksa att fisken behover vara i sadant skick efter passagen att fortsatt
tillvixt och reproduktion dr mgjlig. I praktiken kan detta vara svart att avgora i
empiriska studier, t ex med hjilp av telemetri. Aven om man konstaterar att fisken
lever direkt efter en nedstromspassage sa behdvs uppfoljning langre nedstroms for
att bekrafta overlevnad. For stor fisk torde en sadan uppfoljning vara relativt
enkel, men for liten fisk forsvaras tolkningen av att det férutom forluster pa grund
av direkta skador i samband med passagen dven forekommer naturliga forluster
till f6ljd av predation. For liten fisk behover man darfor gora en justering av den
totala passageeffektiviteten med den férvantade naturliga predationsforlusten.
Dessutom kan predationsdddligheten for liten fisk 6ka som en indirekt effekt av ett
vandringshinder, till exempel om fiskarna uppehaller sig en langre tid uppstroms
hindren innan passage.

Antagandet om passageeffektiviteten i samband med nedstrémsvandring skiljer
sig fran den vid uppstrémsvandring genom att alla individer antas vilja simma
nedstroms och passageforlusten dr darfor i form av ren dodlighet. Utebliven
vandringsframgang i samband med uppstromsvandring leder till att individerna
blir kvar nedstroms. Det innebar inte nodvandigtvis att de dor. Om det inte finns
nagot reproduktionsomrade nedstrdms kan de individer som fortfarande lever
forsoka na reproduktionsomrédet uppstroms pa nytt, kommande ar.

I denna rapport dr det den totala passageeffektiviteten som hanteras och som
anvands som parameter i modellerna. Detta dr inte samma sak som effektiviteten i
en konstruerad fiskvég, eftersom den endast utgor en del av den totala
passageeffektiviteten. En teknisk fiskvéag, fisktrappa eller omlop, kan ha hog
passageeffektivitet trots att den totala passageeffektiviteten ar lag. Vid utvérdering
av passageeffektiviteten ar det darfor viktigt att studierna omfattar ett tillrackligt
stort omrade nedstréms och uppstroms. Det &r en fordel att dela upp
utvérderingen i olika avsnitt av passagen fOr att faststilla eventuell férekomst av
flaskhalsar. Om den totala passageeffektiviteten ar lag ar det i forsta hand
flaskhalsarna dér de storsta forlusterna sker som behdver atgardas. Olika typer av
passageeffektivitet och forslag till utviardering av dessa finns atergivet i den
europeiska standarden (prEN 17233).
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1.3 BETYDELSEN AV KONNEKTIVITET FOR POPULATIONEN

Behovet av att vandra och betydelsen av konnektivitet varierar mellan olika arter
och mellan populationer med olika livshistoria (Roff 1988). Individer inom en
population kan ocksa skilja sig i vandringsbeteende och olika miljofaktorer kan
paverka beslutet att vandra (Nevoux et al. 2019). Anledningen och férdelarna med
att vandra kan variera, men hédr gar vi igenom nagra grundlaggande aspekter.

Anledningen till att vandra ar att fa battre tillgéng till resurser eller for att 6ka
chansen till 6verlevnad. Tillgangen pa foda och utrymme kan vara storre i ett
annat habitat och det kan ge en stor fordel att kunna tillgodogdra sig dessa extra
resurser. Individer kan fa hogre tillvaxt och fekunditet (hogre produktion av agg),
och kan undkomma bade inom- och mellanartskonkurrens eller predation. For
populationen kan det betyda att tatheterna av fisk blir hogre och att
populationsstruktur, kondition, tillvéxt och maxstorlek hos fisken forandras. Fran
individens perspektiv maste férdelarna med migration vdagas mot den energetiska
kostnaden for vandring och mot risken {or f6rh6jd mortalitet, dar predation och
mortalitet i samband med kraftverk, dammar och olika vandringshinder kan vara
betydande.

Vidare kan olika livsstadier ha behov av olika slags resurser, som olika typer av
habitat kan tillhandahalla. Tillgdngen pa reproduktions- och uppvaxtomraden,
med en fysikalisk miljé som lampar sig for yngel, och som kan erbjuda skydd mot
predation ar ett exempel. Vuxna fiskar kan vandra till mer produktiva habitat for
att tillgodogora sig extra resurser som ger hogre tillvaxt och fekunditet. Ett av de
tydligaste exemplen pa detta ar havsvandrande 6ring. Vandringsbeteende hos
denna art kan ocksd majliggora tva olika strategier, dar det kan vara fordelaktigt
bade att vandra och att stanna kvar i det ursprungliga omradet. Det kan t.o.m.
finnas hanar inom samma population som har olika strategier — dér en ar att
stanna som ”sneaker” och en att vandra till havet (Gross 1985). Vandring fér
reproduktion kan vara ett nedérvt beteende -och inte nédvandigtvis adaptivt-, och
vandringen kan dessutom vara kopplad till fysiologiska orsaker, som att vissa
arter inte kan reproducera sig i sot- eller saltvatten.

Behovet av olika habitat kan utgoéra en sarbarhet for populationen om ett av
habitaten forstors, eller om vandringen mellan habitat omojliggors eller forsvaras.
Samtidigt kan vandringsbeteendet ge ett slags skydd (buffert) nar lokalt utdéende
kan motverkas av immigration, och omraden kan bade koloniseras och
aterkoloniseras. En annan aspekt att beakta ar att 6kad konnektivitet ocksa medfor
okade vandringsmojligheter for invasiva arter, vilket kan ha negativa
konsekvenser pa ekosystemen. Aven dkad spridning av inhemska arter, som t.ex.
gddda kan ha starkt negativ paverkan pa salmonider som 6ring (Ohlund et al.
2015) och roding (Henriksson et al. 2014).

Hog konnektivitet som mojliggdr vandring uppratthaller ocksa genflodet mellan
olika populationer och minskar risken for genetisk utarmning och inavel.
Samtidigt kan genetisk sarart hos populationer hotas av migration. Dessa fragor ar
viktiga for bevarande av bland annat vissa lokala bestdnd av salmonider — men
hanteras inte ndrmare i denna rapport.
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2  Populationsmodeller

Introduktion populationsmodeller: konkurrens och tithetsreglering

En av de mest grundldggande aspekterna hos populationer i naturen ar att de
regleras av tathetsberoende, antingen orsakad av inom- eller mellanartskonkurrens
eller predation. Kannibalism -som ar vanlig hos en del fiskarter- ar en form av
predation, men den brukar beskrivas som en extrem variant av
inomartskonkurrens i enklare populationsmodeller. Traditionellt inom
fiskerivetenskapen har man oftast antagit att tathetregleringen sker i
rekryteringsfasen, vanligen under yngelstadiet. Det ar framfor allt tvd matematiska
funktioner som brukar anvandas for att beskriva tathetsregleringen i
rekryteringsfasen; Beverton & Holt eller Ricker-funktionen (B&H funktionen kan
aven anvéandas for att beskriva tathetsberoende i andra faser). Bada funktionerna
beskriver ett positivt samband mellan rekryter och antal reproduktiva honor vid
laga populationstatheter, men det dr formen pa tathetsberoendet vid hogre tatheter
som skiljer sig (Fig. 1). Beverton & Holt-funktionen beskriver ett avtagande antal
rekryter per hona néar antalet reproduktiva honor 6kar, dar antalet rekryter gar mot
en asymptot som utgor barkapaciteten i systemet (Fig. 1a, Beverton and Holt 1957).
I Ricker-funktionen minskar det totala antalet rekryter vid valdigt hoga tatheter av
honor (Fig. 1b, Ricker 1954). Det innebér att Ricker-funktionen omfattar en fas med
”9verkompensation”, da det produceras mer rekryter nar tatheten av honor ligger
pa en mellannivd, dn vad det gor vid hogre populationsstorlek (Fig.1b).

(a) Beverton & Holt (b) Ricker
4000 4000 :

S 3000} S 3000F

< <

— [ —

2L 2000 2 2000

> [ >

1 S r -

8 [ ]

& 1000 o 1000/\

0 100 200 300 400 0 100 200 300 400

Lekande honor (Ny) Lekande honor (N4)

Figur 1. Rekryteringsfunktioner: a) Beverton & Holt och b) Ricker vilka beskriver forhallandet mellan lekande
honor och antalet rekryter. Beverton & Holt funktionen beskrivs ndrmare nedan, se ekv. 2. Ny = pg * N *
Fek/(1+ po/K * Ny * Fek) och Ricker funktionen kan beskrivas sahar — hir med motsvarande parametrar:
No = po * Fek * N x e*(—(p, * Fek/K) * Ng), men andra varianter anvinds ocks3, t.ex. mer

generellt: Ny = po * Fek x N x e"(—b * K * Np), dér b justerar tathetsberoendet (K =barkapacitet=4000, Fek
= antal dgg = 200, po = tithetsoberoende 6verlevnad fran &gg till rekryteringsstadiet = 0,2).

Det finns ett visst stod for att anvdanda Ricker-funktionen for att beskriva
fiskpopulationer. Elliott (1985) visade med data fran 6ring i en & i nordvéstra
England (Black Brows Beck i English Lake District, North West England) att det
forekom ett tathetsberoende med 6verkompensation sa att rekryteringen minskade
med Okat antal 4gg, vilket Overensstimmer med Ricker-funktionen. Det dr dock
svart for populationer att uppratthalla en mycket hog dggproduktion nér
yngeloverlevnaden minskar med 6kad dggproduktion. Detta kan vara foérklaringen
till varfor man séllan ser den nedéatgdende fasen i data fran naturen. Nar
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rekryteringen bést beskrivs av en Ricker-funktion, kan det leda till att
populationen uppvisar cykliska fluktuationer (Ricker 1954). Under merparten av
tiden intraffar regleringen i den del av Rickerkurvan som dven kan beskrivas
relativt vdl av Beverton & Holt funktionen. Fér majoriteten av de kommersiella
fiskbestdnden ddr man foljer bestdindsutvecklingen, har det visat sig att
tiathetsberoendet i de flesta fallen uppvisar en form som passar med Beverton &
Holt funktionen (ICES 2018, 2019, men se dven diskussion i Milner et al. 2003).
Darfor har vi valt denna funktion for att beskriva rekryteringen i var rapport, och
den ligger till grund for merparten av analyserna. En konsekvens av det valet blir
att de jamvikter som raknas fram med modellverktygen kan bli ndgot hogre &n vad
de skulle blivit om modellerna hade baserats péa Ricker-funktionen.

Téthetsregleringen intraffar inte nodvéndigtvis i rekryteringsfasen for alla
fiskbestand. Hos en del fiskbestand kan regleringen intréffa senare i livet, till
exempel ndr vuxna fiskarna konkurrerar om féda (Lorenzen and Enberg 2002,
Lorenzen 2008). Detta betyder att vi ocksa behover kunna modellera
tathetsberoende i det adulta stadiet. Det enklaste sittet att modellera en
begransning hér ar att lagga in en barkapacitet for antalet vuxna fiskar med hjalp
av t.ex. en logistisk funktion (Verhulst 1845). For stationdra bestand ar det relativt
valbelagt att en barkapacitet for vuxna ar relevant. Interferens och territorialitet
kan ocksa spela in har. For havsvandrande vuxna sa bor det i teorin finnas en
barkapacitet for alla bestand, men om barkapacitet dr véldigt hog jamfort med
begransningarna vid t.ex. reproduktionslokalerna s& kan det vara motiverat att
anvanda en enklare modell (utan begransning i det adulta stadiet).

Resurskonkurrens eller annat tathetsberoende i det adulta stadiet kan paverka
bade tillvaxt och reproduktion. En viktig parameter som vi fokuseras pa i denna
rapport dr medelfekunditeten hos honorna. Det kan vara svart att veta hur och om
medelfekunditeten paverkas nér t.ex. dodligheten och populationsstrukturen
fordandras i samband med tathetsreglering. I manga fall far man helt enkelt utga
fran vilken medelfekunditet man har for tillfallet i populationen eller i liknande
populationer som den man avser att modellera. Det gér alltsa att anvanda data fran
andra vattendrag, eller fran litteraturen, fOr att skapa sig en bild av hur
fekunditeten kan forandras. Aven nar det saknas betydande resurskonkurrens i det
adulta stadiet dr skaleringen av fekunditet mot honan storlek och alder viktigt,
eftersom élders- och storleksstrukturen — och darigenom medelfekunditeten -
paverkas av fordandringar i mortalitet och dven av passageeffektiviteten. Betydelse
av fekunditetsparametrar och relationen mellan alder/storlek och fekunditet dr
alltsa dven viktig nar populationsreglering sker i rekryteringsstadiet. Daremot
behovs inte kunskap om hur de tdathetsoberoende forlusterna, som
passageforluster innebér, paverkar medelfekunditeten eftersom modellerna
hanterar detta.

Notera att formen pa tathetsberoendet eller nar det intraffar under livscykeln inte
behover vara artspecifikt, vilket framgér av Elliotts studier (Elliott and Hurley
1998), utan ar snarare en konsekvens av artens egenskap i kombination med
forhallandena i dess miljo. Nagot som banar vag for att tathetsreglering sker under
ynglens forsta levnadsveckor ar att foraldrarna lagger stora méangder dgg inom ett
begransat omréde och speciellt om ynglen har liten mojlighet att sprida ut sig.

17



MODELLERING AV FISKVAGARS BETYDELSE FOR FISKBESTANDEN

Detta kan intraffa om foraldrafiskarna har mycket hog fekunditet (stort antal dgg)
eller om ménga forédldrafiskar samlas och leker inom ett litet omrade. Pa liknande
satt kan reglering i det adulta stadiet forstdrkas om utomstaende faktorer bidrar till
okad resurskonkurrens eller interferens. Det ar alltid ett stadie som ar det mest
reglerande fOr en viss population— men det betyder inte att det andra stadiet
nodvandigtvis helt saknar resurskonkurrens eller tathetsberoende effekter.

I denna rapport anviander vi modeller med olika grad av komplexitet. Vi utgar
forst ifran en relativt enkel Beverton-Holt modell med tva stadier och
tathetsberoende i rekryteringen (sektion 2.1). Vi anvander endast tva stadier -
juveniler och adulter - for att kunna forenkla jamviktslosningarna. Eftersom vi ar
intresserade av hur populationen ser ut vid jamvikt blir tiden fran fodsel till
konsmognad inte avgorande. Det ar istéllet 6verlevnaden som ar viktig. Vi
klumpar darfor ihop 6verlevnaden frén juvenilstadiet till adultstadiet istallet for
att fordela 6verlevnaden pa olika aldersklasser (vilket skulle ge en mer
komplicerad modell). Slutresultatet blir detsamma, men fordelen ar att vi enklare
kan analysera jamviktstatheterna. Vi varierar bl.a. passageeffektivitet kopplat till
vandringshinder for att undersoka vad vandringsférlusterna fér vandrande fisk
innebér for populationsjamvikterna. Medelfekunditeten f6r honor och barkapacitet
i det juvenila habitatet ar andra viktiga parametrar har. Vi redovisar versioner med
en- och flergangslekare (FiMod1 i sektion 2.1.1 respektive 2.1.2 - 2.1.3), dér
flergangslekarna har flera adulta stadier, samt ger mojlighet for fler passager i
samma vattendrag. Har modelleras endast en population som vandrar uppstréms
for lek.

Efter detta behandlas situationen nér en population kan vandra upp- eller
nedstrom och nar det kan finnas fvd populationer, t.ex. ovanfér och nedanfor ett
vandringshinder (sektion 2.2, FiMod2). Denna version kan ocksa anvandas for att
undersdka om en existerande strategi ar evolutionart stabil, t.ex. om ett
vandringsbeteende ar det bésta for individen, sa att beteendet kommer att
upprétthallas av den naturliga selektionen. Alternativt ger vandringen légre fitness
an att stanna kvar och endast reproducera sig nedstroms. Vi antar har att det finns
en genetisk bas for olika grad av vandringsbendgenhet. Vi redovisar olika
varianter (med en- och flergéngslekare). Tathetsberoende i rekryteringen ingar
(Beverton-Holt, som ovan) men vi ligger ocksa till méjligheten att det kan finnas
resurskonkurrens i det adulta stadiet (sektion 2.2.2).

Vi fortsdtter med modeller som avser fiskarter med frisimmande, pelagiska, yngel
som kan drifta nedstrdms om de fods i strommande vatten. I dessa modeller
saknas tathetsberoende i yngelstadiet. Forst beskriver vi en situation dar vuxna
kan vandra upp i vattendrag for att leka, vilket kan ge en fordel gentemot de som
stannar kvar i sj0 eller hav (denna modell kan passa for t.ex. abborre, sektion 2.3,
FiMod4 ABBORRE). Sen beskriver vi en situation dér en population har blivit
uppdelat av ett kraftverksbygge och dar yngel kan drifta nedstroms. De individer
som driftat nedstroms forsoker, nar de blivit tillrackligt stora for att klara
uppstromsvandring, vandra tillbaka uppstroms for tillvéxt och lek (denna modell
kan passa for t.ex. harr, sektion 2.4, FiMod5 HARR). Darefter finns ett avsnitt dar
vi analyserar andra typer av vandring an regelratta lekvandringar och hur dessa
individer kan paverkas av passageldsningar. Det kan till exempel handla om
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sasongsmassig fodosoksvandring eller for att soka refuger for att 6ka
sannolikheten att 6verleva.

Avslutningsvis dgnar vi ndgra avsnitt som kopplar till anviandandet av modellerna
och tolkningen av resultaten. Ett avsnitt beskriver vilket tidsperspektiv det handlar
om innan man kan forvianta sig se de forvintade resultaten pa fiskbestdnden i
naturen efter att man atgardat konnektivitetsproblemen. Ett annat avsnitt handlar
om osédkerheten i resultaten, nagot som hanteras och redovisas i modellverktygen
men inte i modellerna i denna rapport. Férhoppningen nédr man anldgger
fiskpassager &r att kunna forstarka svaga fiskbestdnd eller att ateretablera tidigare
utslagna vandringsfiskbestand. Vad som kravs for att uppna detta kopplar till
begreppet héllbara fiskbestand. Av den anledningen finns aven ett avsnitt i
rapporten som dgnas at begreppet minsta hallbara eller livskraftiga
populationsstorlek (MVP = Minimum Viable Population size). De tva sista
avsnitten fore den avslutande diskussionen handlar om val av modell och hur man
parameteriserar modellerna.

Metoder

I rapporten anvander vi analytiska l6sningar (som presenteras med ekvationer
med symboler) till att besvara fragestillningarna sa langt detta ar mojligt, och vi
redovisar en del hdrledningarna till 16sningarna i sjdlva rapporten. Man behover
inte forsta alla ekvationer och omvandlingar av formler, men det &r viktigt att
forsta vilka antaganden som gjorts i modellerna. Stycken med harledningar och
omvandlingar av ekvationer kan ”skumlésas”, men hérledningen av den
analytiska losningen for jamviktsnivaer redovisas dock i borjan av resultatdelen
eftersom en stor del av de scenarier som analyseras bygger pa denna 16sning. I
nagra situationer har dynamisk modellering anvints for att verifiera de analytiska
l6sningarna och i ett fall har vi anvant dynamisk modellering for att de analytiska
l6sningarna var véldigt komplicerade.

Det ar viktigt att forsta grundstrukturerna i modellerna for att kunna vélja ratt
modell och instruktionerna for egen parameterisering &r viktiga att ga igenom om
man ska anvanda modellverktyget for egna vattendrag. Vi visar ett flertal exempel
pa hur resultat fran modellen kan se ut och vi gar igenom en del slutsatser och
intressanta resultat.
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2.1 SCENARIO 1 - ARTEN FINNS ENDAST NEDSTROMS INNAN
KONNEKTIVITETSATGARD

2.1.1 Jamviktspopulation med semelpar livshistoria (engangslekare)

Har beskriver vi den enklaste populationsmodellen, med tathetsberoende i det
juvenila stadiet och utan resurskonkurrens i det adulta stadiet, och med
engangslekare. Med en rekryteringsfunktion av typen Beverton-Holt blir antalet
avkomma efter tathetsberoende:

Ng =po * Npx Fek/(1 + po/K * N * Fek) ekvation 2

dér No ar antalet 0+ (eller rekryter av annan alder, se nedan), po dr den
tathetsoberoende 6verlevnaden efter klackning, Nr dr antalet honor vid
lektillfillet, Fek dr honornas genomsnittliga fekunditet och K &r barkapaciteten, se
aven for teckenforklaringen i Tabell 1.

Tabell 1. Teckenforklaring till de beteckningar och symboler som anvands i ekvationerna.

Symbol Forklaring Enhet

a Lektillfalle nummer, a=1 for forstagangslekare, a=2 for Antal
andragangslekare

Fec[alder] Genomsnittlig fekunditet for honor i varje enskild Antal
alderskategori

Fek[a] Genomsnittlig fekunditet vid lektillfalle a. Medelfekunditeten | Antal
for a=1, Fek[1], berdknas med hjalp av forstagangslekarnas
fekunditet.

Fek Genomsnittlig fekunditet for alla honor som deltar i leken Antal

K Barkapacitet uttryckt i antal 0+ individer. K = Ky = uppstréms, | Antal

Kn = nedstroms.

Ny Antal 0+ individer Antal
Ng Antal vuxna honor vid lektillfallet Antal
Po Tathetsoberoende 6verlevnad efter klackning, till O+-stadiet
p1 Tathetsoberoende 6verlevnad fran O+-stadiet till férsta

lektillfallet
P1is Overlevnad fran O+-stadiet till forsta lektillfallet for

fiskbestandet uppstroms fiskvagen

Pa Vuxendverlevnad mellan reproduktionstillfdllena

Pas Vuxendverlevnad mellan reproduktionstillfallena fér det
stationara fiskbestandet uppstroms fiskvagen

90 Passageeffektivitet for nedstrémsvandrande juveniler
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qn Passageeffektivitet for nedstrémsvandrande vuxna individer
qu Passageeffektivitet for uppstrémsvandrande vuxna individer
Begrepp

Iteropar Individerna kan leka upprepade ganger (ar) under sin livstid
Semelpar Individerna leker endast en gang i livet, jfr stillahavslax

Vi later rekryterna (No) ha aldern Ao vid nagon lamplig tidpunkt efter att
tathetsberoendet avtagit. For 6ring och lax motsvarar Ao lampligen ensomrig fisk,
alltsa 0+ under sensommaren eller hosten, vilket ger fordelen att drsrekryteringen
fran elfiskedata kan anvindas som underlag. Detta forutsétter att det huvudsakliga
tathetsberoendet har skett innan elfisket genomfdrs. I populationer med storvuxen
vandrande Oring och lax intréffar tathetsberoendet tidigt under utvecklingen,
vanligen redan under forsta sommaren, eftersom den lokala tatheten av yngel blir
hog samtidigt som ynglen ar relativt stationdra (e.g. Einum & Nislow, 2005). Ett
tecken pa detta ar att tillvixten efter forsta hosten ar oberoende av tatheten. Om
tathetsberoendet haller i sig till en hogre alder kan Ao hojas och No beskriver da
t.ex. 1+ eller annan lamplig alder.

Det som sker efter aldern Ao uppnatts kommer att beskrivas i ekvationen for
honornas tdthet (ekv. 3). I detta fall &r det endast Overlevnaden som é&r viktig under
denna fas. Med &verlevnaden p fran aldern Ao blir antalet honor vid lek Nr=
p*No/2 om konsférdelningen vid aldern Ao ar 50:50 honor:hanar (ekv. 3). Har antar
vi att det inte finns ndgra betydande skillnader mellan andelen honor och hanar
som vi maste ta hansyn till under yngelstadiet. For 6ring och lax skiljer sig
vanligen hanarnas och honornas konsmognadsmonster genom att en storre andel
av hanarna konsmognar tidigare &n honorna. Andelen hanar och honor behover
darfor inte vara 50:50 vid lek trots att fordelningen hos avkomman var 50:50, Av
den anledningen har vi valt att fokusera modellerna pa honor. Vi motiverar ocksa
vart val att fokusera pa honorna med att det 4r honornas dgg som dr begransande
for antalet avkomma och inte hanarnas spermier. Upprakningen till totalt antal
lekande individer kan enkelt goras genom att dividera antalet lekvandrande honor
som erhalls i berdkningarna med andelen honor (antal honor/ totala antalet
lekande individer) som vanligen forkommer i kdnda lekfiskpopulationer f6r den
art som utvarderas.

I de fall vandringen sker efter aldern Ao kan p delas upp i vanlig 6verlevnad (p1)
och passageeffektivitet (g), d.v.s. p = p1* g, for att forenkla analysen av vad
passageeffektiviteten betyder for fiskbestandet. Det dr den totala
passageeffektiviteten som avses (TPE, ekv. 1). Passageeffektiviteten kan dessutom
skrivas om for att gilla mer dn en fiskvag eller passage (FP = antal passager) och
kan dven delas upp i komponenter for nedstromsvandring (go0) och
uppstromsvandring (qu), g = (g0*qu)*’. Har anvéands g0 for nedstromsvandringen
for juvenilerna (smolten), medan g~y anvéands i kommande avsnitt for flergangs-
lekarnas nedstromsvandring. Om det finns flera fiskvdgar kan man sétta in olika
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varden pa qo och qu dér g = (go1*qu1) * (go2*qu2) osv. Men det gar ocksa bra att
anvanda g = (go*qu)F* och sétta in varden pa go och qu som motsvarar de
geometriska medelviardena for samtliga fiskvégar. I vilken ordning fiskvagarna
ligger &r bara av betydelse (ur modellsynpunkt) om fisken kan leka emellan dem. I
den vanliga 6verlevnad (p1) ingar all 6vrig mortalitet under den fasen, vilket
inkluderar mortalitet vid utvandring och havsoverlevnad.

I denna enkla modellversion blir ekvationen som beskriver lekmogna honor (ekv.
3) foljaktligen en funktion av 6verlevnad och passageeffektivitet framfor allt, vilka
bestams av dodlighet och forluster vid vandringshindren. Vi antar alltsa att halften
av rekryterna ar honor och att 6verlevnaden frén rekrytering till kénsmognad
galler honorna. Honornas &verlevnad kan vara lagre dn for hanarna, vilket bl.a.
galler for lax eftersom en storre andel av honorna stannar langre i havet an
hanarna.

Ng = p1 * (qo * qu)** * No/2 ekvation 3

Nar vi har ekvationer som beskriver bade antalet avkomma (ekv. 2) och antalet
honor (ekv. 3) sa kan vi 16sa ut jamviktstatheter som funktioner av vara olika
parametrar, fOr att sedan enkelt kunna se pa effekten av att dndra olika aspekter
(som t.ex. passageeffektivitet eller barkapacitet i yngelhabitatet). Antalet honor vid
jamvikt erhalls genom att 16sa ekvation 3 med avseende pa antalet honor, efter att
ha ersatt No med ekvation 2:

S _ Kx(Fekspo*p1+(qo*qu)**-2) .
N = 2eFekepg ekvation 4

Nu har vi ett uttryck som beskriver antal lekmogna honor vid jamvikt (ekv. 4), och
vi kan se hur jamvikten beror av barkapaciteten i det juvenila habitatet,
medelfekunditet, 6verlevnad, passageeffektivitet och antal passager. Pa
motsvarande sdtt kan vi f& uttrycket for rekryternas tathet vid jamvikt. I ekvation 2
ersdtts dd Ny med ekvation 3, och sedan forenklas uttrycket och vi 16ser ut No,

—~ 2 * * —Fp
Ny =K (1 — 2:@oraw) ) ekvation 5
Fek«p1.po

Vi far da ett uttryck for rekryter (No) som inte beror av tiatheten av honor direkt,
utan som — likt ovan - dr en funktion av barkapaciteten i det juvenila habitatet,
medelfekunditet, 6verlevnad, passageeffektivitet och antal passager (ekv. 5). Med
hjélp av dessa ekvationer (4 och 5) kan populationstatheter for en méngd olika
situationer berdknas. I Fig. 2 ges ett exempel pa hur antalet honor (Nr) paverkas av
barkapaciteten i det juvenila habitatet och antalet passager.
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Figur 2. Antalet lekande honor som en funktion av barkapaciteten i det juvenila habitatet och antal passager. |
(a) med hog sammanlagd 6verlevnad vid passage (qo*qu = 0,9), och i (b) med lagre 6verlevnad (go*qu = 0,6).
Semelpar modell med po = 0,1, p: = 0,5 och Fek = 400, Notera att i panel (b) dr 5 och 6 passager for mycket for
att populationen ska kunna existera (géller dven 4 passager etc. i praktiken). Har har ett mycket hogt vérde
anvants for p:1 av pedagogiska skal.

I modellverktyget (FiMod1) kan anvédndare ldgga in parametrar {or sitt aktuella
vattendrag och fa fram jamviktstitheter for sin fiskpopulation. Sedan kan de olika
parametrarna varieras for att se pa t.ex. hur stor paverkan férandrad
passageeffektivitet har. Hur man matar in eget data beskrivs i modellverktyget och
i senare avsnitt om parameterisering (sektion 7). Modellen som beskrivs i denna
sektion (2.1.1) kan passa for populationer med t.ex. storvuxen vandrande Oring och
lax dar tathetsberoendet i hog utstrackning tycks vara 6ver efter den forsta
sommaren och dar betydelsen av aterlekare verkar vara liten.

Avslutningsvis bor ndmnas att formlerna som redovisats ovan och som anvands i
FiMod1 dven kan anvandas for att utvardera effekten av habitatatgérder. Som
framgér av ekvationerna 4 och 5 kommer saval yngeltdtheterna som antalet vuxna
honor att 6ka direkt proportionellt i takt med de habitatforbattringar som gors. Om
man kan aterskapa ytterligare 10 % habitat av samma kvalitet som redan finns
kommer det att bli 10 % mer fisk. Detta samband skulle upphora att gilla om
tathetsregleringen snarare skulle ske i den milj6 dar de vuxna tillvaxer dn i
yngelhabitatet.

2.1.2 Jamviktspopulation med iteropar livshistoria (flergangslekare)

I denna sektion behandlar vi situationen nar det bara finns en population
ndrvarande, men dér de vuxna kan leka flera ganger och dér flera vuxna stadier
modelleras. Har blir det viktigt att halla reda pa antal lektillfallen och att veta hur
honornas fekunditet andras nér de vaxer. Forst gar vi igenom ekvationerna, sen
visar vi nagra grundlaggande resultat och till sist ger vi ett exempel med
parametrar som géller Vindeldlvens laxbestand. I senare delar av rapporten
beskriver vi modeller av flergdngslekare dar samtliga adulta stadier hanteras in en
ekvation.

Vi antar liksom i foregéende avsnitt att det finns ett tathetsberoende hos
juvenilerna, vilket ar beskrivet med en Beverton-Holt funktion (ekv. 6, Fig. 1a).
Som tidigare &r po den tdthetsoberoende overlevnaden efter klackning och K ar
bérkapaciteten i juvenilernas habitat. F ar honornas genomsnittliga fekunditet vid
forsta leken och g &r en justeringsfaktor, tillvaxtfaktor, som hojer fekunditeten for
aterlekare (mer nedan). Har beskrivs alla yngel oavsett kon (No), nar dessa sen blir
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vuxna delas No med 2 sé att vi far antalet honor (ekv. 7). Passageeffektiviteten for
juvenilernas nedstréomsvandring beskrivs av go vilken &r avsevart hogre an
passageeffektiviteten for storre fisk for de individer som passerar via
kraftverksturbiner (ekv. 7).

Honorna som leker bestar av forsta- andra-, tredje- och fjardegangslekare. I
juvenilekvationen (ekv. 6) fas antalet av dessa honor genom att multiplicera antalet
honor i olika stadier (indelade efter lektillfdllen) med uppstroms
passageeffektivitet (qu). Produkten qu * A: representerar alltsa de honor som tagit
sig upp till lekomradet for forsta gangen, medan qu * A: representerar de som tagit
sig dit andra géngen o.s.v. (ekv 10). Honorna paverkas av nedstroms
passageeffektivitet nédr de lamnar lekomradet. Foljaktligen kommer antalet honor
som flyttar vidare till ndsta stadie bero av bade hur manga som vandrade upp och
hur ménga som 6verlevde nedpassagen. Dessa honor beskrivs med p.*gn*qu*A (i
ekv. 8-10), och dér p. ar vuxenoverlevnaden mellan varje lektillfille (medelvardet
for varje steg). Vi antar har att de honor som misslyckas med att vandra uppstroms
kommer att forsoka leka nedstrdms eller i andra vattendrag och att de inte langre
ar en del av den aktuella vandringspopulationen. Det &r inte alls sdkert att det
forhaller sig pa det viset, ett alternativ ar att de som misslyckas forsoker vandra
upp och leka i samma vattendrag dven kommande ar. I modellverktyget
presenterar vi dven en sadan modellversion (ekvationerna for denna presenteras
ocksa kortfattat nedan i sektion 2.1.4). Notera att vi har modellerar antalet honor
nar de befinner sig i omradet nedstrdoms vandringshindret i samband med
lekvandringen. Nar man vill se p& antalet honor vid lekplatsen behéver man déarfor
multiplicera antalet honor i Ai-Asmed qu (uppstroms passageeffektivitet).

Indelning av stadier beror alltsd av hur manga génger en hona har mojlighet att
leka. Har véljer vi att fisken kan leka 4 géanger. Det betyder inte att de
nodvandigtvis leker arligen, utan tiden mellan lektillfallen kan variera. Om det
handlar om en art som endast leker vartannat a&r kommer numreringen av
lektillfdllen inte att fordndras, och den arliga vuxendverlevnaden pa kommer att
galla 6verlevnad per tvaarsperiod.

Om skalering av fekunditet nir det finns dterlekare

I sektionerna ovan har vi anvént oss av parametern Fek som beskriver
medelfekunditeten for alla honor. I fallet med flergangslekare finns det mojlighet
att justera medelfekunditeten for de olika adulta stadierna. Fekunditeten hos olika
stadier i modellen ar inte densamma som fekunditeten for honor av en viss alder,
eftersom forstagangslekare kan utgoras av individer med olika aldrar och
storlekar. Den genomsnittliga fekunditeten vid forsta lektillfallet, beror déarfor dels
pa honornas tillvaxt och dels pa vilken &lderssammansattning forstagdngslekarna
har. Hos till exempel laxhonor utgors forstagangslekarna av individer med en till
fem havsvintrar, med flest individer som atervander efter tva-tre havsvintrar. Pa
motsvarande sdtt kommer medelfekunditeten vid det andra lektillfallet, att bero pa
storleksfordelningen f6r de som leker for andra gangen.

Fekunditeten hos fisk ar vanligen storleksberoende och den 6kar vanligen med
alder pa grund av tillvaxt. Exakt hur forhallandet mellan fekunditet och alder ser
ut varierar mellan olika populationer och det finns sallan tillrackligt med
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information for att gora en komplett beskrivning av forhallandet mellan alder
(eller lektillfélle) och fekunditet for en viss population. Vi véljer darfor att hantera
forandringen i fekunditet pa ett forenklat sdtt genom att lagga in en
justeringsfaktor (g) som beskriver 6kningen i fekunditet per lektillfille. Vi utgar
frén medelfekunditeten for forstagangslekarna (F), och sedan kommer
justeringsfaktorn att ge en 6kning i fekunditet i varje steg. Om till exempel
justeringsfaktorn (g) ar 1.2 ger det 20 % hogre fekunditet for varje nytt lektillfalle.

Ekvationer med skalering av fekunditet (F och g):

No=po*qu* (A1 +g*Ay+ g%+ A3 + g*+ Ay) *

F/(A+ Po*qu*((A1+g*Ay+ g%+ A3 + g3+ A,) xF)/K))) ekvation 6
Ay =p1*qo*No/2 ekvation 7
Az =Pa*qn *qu * Aq ekvation 8
A3 =Pq*qn * qu * Az ekvation 9
Ay =Pa*qn*qu * A3 ekvation 10

Naér vi 16ser ekvationerna for antal vuxna honor nedstroms vandringshindret (A:-
A4) vid jamvikt far vi ett uttryck som kan forenklas till ekvation 11.

Jamviktstathet vuxna (ekv.11):

A
nA nedstroms =

(1 + paanqu + Paan*qu® + P an3qu®) (=2 + F po p1 Go qu (1 + g Padn qu + 9%°P*an?av® + 9°paan*av®))
2F/ o qu (1+ g pa andu + 92 Pa2anqu® + 9°Pa3anqu®)

ekvation 11

Detta uttryck kan férenklas vidare. Den fetmarkerade delen (1 +p_ * q, * q, +
r.2ayq,” + v, q,>q,%) skulle fortsitta pa samma sitt (+p,*qy*q,* + ) om det
fanns fler vuxna stadier (fler lektillfdllen). Det gar darfor att skriva om uttrycket
med en summaformel ddr man kan ange hur ménga génger de vuxna i
populationen kan leka (aMax, ekv. 12):

2 2 2 3 3 3 -1 -1 -1
(1+paaya, +pa,%a,> +pa,’q, + ..+ p, Mg Max-1g aMax
_ aMax a1 .
- Za=1 (pa *qy* qu) ekvation 12

Den typen av forenkling kan dven anvindas nar fekunditetsskaleringen (g) finns
med i deluttrycket (ekv. 13):
2
(1+9Paan qu+ 9% pa” an® av? + 0% pa® an® o + -+

aMax
- Max—1 _ _ -
+ gamax=ip, Ml g aMax-1 g aMax-1) = Z (9 *Pa * qn * qu)* ™
a=1
ekvation 13
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Detta ger uttrycket for antalet vuxna honor nedstroms (ekv. 14):
aMax aMax

Z (Pa qn q)* 1 (-2+F po p1 q0 qu z (g*Paan a)*™)
a=1 a=1

2Fpgq aMax -
A 3 T (9*pa an qu)* !

A
nA nedstroms = ekvation 14

For att fa antalet vuxna honor uppstroms — alltsa de som tagit sig till lekomradet
ett givet &r- multiplicerar man antalet honor vid jamvikt med uppstroms
passageeffektivitet. gu forsvinner da ur forsta delen av ndmnaren, vilket ger ekv 15.
Vi flyttar ocksa upp K fran ndmnaren till téljaren.

M _ M _
A . Ky oy ) (2 +Fpopidodu Xy (9 *Padn q0)* )
nA uppstroms =

M
2Fpoqu Yoy (9% Paqn qu)*

ekvation 15
A
nA uppstroms

aMax Fp  FP\%1 FP , FP
k), (pa 4y a,"")  (=2+Fpyp, a,"" q,
_ a= =

aMax
2Fp,q,™® Z ) (g *pa 9,F q,FP)2

a=

aMax

) (9 *paay,F g,

ekvation 15b

For att mojliggora analys av flera fiskpassager skriver vi om qu, gy och qo till gu*?,
gnFP och gofP, dér FP ar antal fiskpassager, pa samma sétt som i den semelpara
versionen (ekv. 15b).

Ett resultat som &r enkelt att 1dsa ut ur ekvation 15 &r att antalet honor vid jamvikt
ar direkt proportionellt mot barkapaciteten, dvs. mangden och kvaliteten pa
yngelhabitaten. Det innebér att om en art har samma tillvaxtférhallanden,
kénsmognadsmonster och passageeffektiviteter i flera omraden racker det att gora
berdkningar for ett omrade och sedan rakna om resultaten med hjilp av
barkapaciteten. Om till exempel alla férhéllanden utom bérkapaciteten ar lika
mellan tvd omraden, men bérkapaciteten dr dubbelt sa hog i ett omrdde sa kommer
det forvantade antalet honor vid jamvikt att bli dubbelt s manga i det omradet
jamfort med i det andra omradet.

I modellverktyget som utvecklats i anslutning till denna rapport kan man vélja om
man vill se pd férvantat antal honor vid jamvikt ovan eller nedan
vandringshindret. Man kan dven vélja att visa forvantad tathet av arsyngel for att
kunna jamfora med elfiskedata. Nedan visar vi exempel pa hur antalet vuxna
uppstroms (Fig. 3) och nedstroms strax fore uppvandringen (Fig. 4)
vandringshindret paverkas av passageeffektivitet, samt ett exempel pa hur adult
overlevnad och fekunditet kan paverka antalet fiskar (Fig. 5).
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Figur 3. Antal vuxna honor uppstroms (A:-A4) som en funktion av passageeffektiviteter fér vuxna (qu, gn) med
olika bakgrundsoverlevand for vuxna och olika skalering av fekunditeten. Fyragangslekare med
parametervarden: K= 3000 000, F = 6500, po = 0,3, p. = 0,2 (6verst) eller 0,4 (underst); go = 0,85; p: =0,012,g =
1.0 eller 4.

Det ar tydligt att antalet vuxna fiskar uppstroms gynnas mer av en hog
passageeffektiviteten uppstroms édn hog passageeffektiviteten nedstroms (Fig. 3).
Passageeffektiviteten nedstroms (qn) far storre betydelse nar qu ar hog. Valdigt
forenklat skulle man kunna uttrycka det som att for att kunna vandra nedstroms
efter lek sa behover individerna forst ha klarat av uppstromsvandringen. I den har
situationen (Fig. 3) ar forstagédngslekarna viktiga och skaleringen av fekunditeten
(g) har liten betydelse. Nar passageeffektivitet ar hogre ser vi att g har en storre
paverkan eftersom fler honor 6verlever och kan bli storre. Vi har dock valt ett
mycket hogt varde pa g (g =4) {Or att vi ska kunna se nagon effekt (paneler till
vanster jamfort med hoger Fig. 3). Det torde vara ovanligt med védrden pa g dver
2.0, vilket grovt skulle krdva mer &n en férdubbling av fekunditeten mellan
lektillfallen, for fisk som blir konsmogna vid en langd av 50 cm eller mer. Grovt
raknat kan man berakna g som langden vid andra lektillfallet dividerat med
langden vid forsta lektillfallet, upphoit till tre.
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Figur 4. Antal vuxna honor nedstréms (Ao-A4) som en funktion av passageeffektiviteter fér vuxna (qu, gnv) med
olika bakgrundséverlevand fér vuxna och olika skalering av fekunditeten. Fyragangslekare (aMax = 4) med
parametervarden: K = 3000 000, F = 6500, po = 0,3, po = 0,2 eller 0,4, go = 0,85, p1 = 0,012, g = 1.0 eller 4.

Aven antalet vuxna fiskar nedstréms gynnas mer av en hog passageeffektivitet
uppstroms an hog passageeffektiviteten nedstroms (Fig. 4). Passageeffektiviteten
nedstroms (gn) har dock storre betydelse, speciellt nar qu ar hogt. Skaleringen av
fekunditeten (g) har fortfarande liten betydelse. Det &r virt att notera att &ven om
man fokuserar pa hur manga individer som tar sig till lek uppstroms nar man
planerar atgarder sa paverkas antalet vuxen fisk nedstroms ocksa av
passageeffektiviteten eftersom dessa utgors av bade de som kommer att lyckas
respektive misslyckas med uppvandringen.
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(@) qu=qn=0.9, po=0.3 (b) qu=qn=0.5, po=0.3
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Figur 5. Antal vuxna honor uppstroms (A:-As) som en funktion av adult verlevnad (p.) och fekunditet hos
forstagangslekare (F) med olika passageeffektivitet (qu, gn) och yngel6verlevand. Fyragangslekare med
parametervarden: K = 300 000, po = 0,3 (6vre paneler) eller 0,03 (nedre paneler), p. = 0,2, qo = 0,85, p: = 0,012,
g=2.0.

Nar passageeffektiviteten for lekvandrande individer ar relativt hog har den adulta
overlevnaden stor betydelse medan fekunditeten verkar ha mindre betydelse (Fig.
5a). Men om passageeffektiviteten dr lagre far fekunditeten en relativt storre
betydelse (Fig. 5b). Aven lagre yngeloverlevnad dkar betydelsen av fekunditeten
(Fig. 5¢-d) Overlevnaden hos juveniler har samma relativa betydelse som
fekunditeten vilket forklaras av att de alltid finns tillsammans i ekvationen som
beskriver jamviktslosningen (ekv. 14-15). Den underliggande forklaringen till
dessa resultat &r att vid hog passageeffektivitet och hog yngeloverlevnad kommer
populationen att hamna néra barkapaciteten, vilket gor att ytterligare dgg inte
bidrar namnvart till att hdja jamvikten.

Kort om parameterisering, antal lektillfillen, dverlevnad och fekunditetsskalering

Vi borjade med att presentera en modell med max fyra lektillfallen for fisken.
Jamviktlosningen for den modellen gick dock att formulera om sa att det fritt gar
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att vdlja hur méanga lektillfallen man vill ha (dven engangslekare). Fér vandrande
storvuxen oring och lax torde ddremot antal lektillfallen f6r en hona sdllan
Overstiga tre. Harr kan bli dldre dn 12-15 &r, samtidigt som de bdrjar reproducera
sig vid ca fyra-fem ar, sa dar kan antalet lektillfdllen bli hogre. Man bor dock
fundera pa var i populationen det finns tiathetsberoende och om t.ex. en viss
harrpopulation bor modelleras med denna typ av modell (med tidthetsberoende i
det juvenila stadiet) eller en annan typ av modell (se sektion 2.2.2 nedan for
tathetsberoende i det adulta stadiet). Forutsattningarna for harr utvarderas troligen
mer realistiskt med de modeller som beskrivs i avsnitt 2.4.

Utifran data pa fekunditet for forstagangslekare, andragangslekare, osv, kan man
rakna ut ett lampligt varde pa justeringsfaktorn (g). Det gar ocksa att soka
information fran fishbase (www.fishbase.se) om antalet 4gg vid en viss alder och
storlek for olika arter. Men det basta ar att forsoka fa tag pa lokala data, eller
atminstone data fran jamforbara populationer. Vi anger ocksa en del
referensvarden i modellverktyget som kan anvédndas ndr information saknas, men
dessa bor anvandas med forsiktighet. Det dr ocksa viktigt att poangtera att
relationen mellan alder, storlek och fekunditet inte alltid &r konstant over tid,
speciellt i system som uppvisar inomartkonkurrens och/ eller férandringar i
fisketryck eller andra faktorer. Berdkning av fekunditet i berakningsverktyget bor
dérfor baseras pa ett medelvarde over tid for den information som finns
tillganglig. Se dven avsnitt 7 om parameterisering.

Exempel frin Vindelilven

Vi ger hér ett exempel med lax fran Vindelalven. Parametervarden for lax under
nuvarande forutsdttningar ar i storleksordningen: K = 3000 000; po=0,3; p1=0,015;
pa=0,2; go=0,85; qu=(0,2-0,6) 0,6; qn=10,2; amax =2 (ICES 2020 WGBAST).
Bérkapaciteten for yngel (K) kommer ifran en berdkning dér lampligt yngelhabitat
skattas till ca 750 ha och dar tétheten av yngel ar ungefar 40 ind/100 m2 Notera att
det finns nyare berdakningar som kommit fram till hdgre varden pa K, men da ska
man ocksd komma ihég att laxbestandet i dagsldget inte aterkoloniserat hela
Vindeldlvssystemet dnnu. Till exempel &r det fa laxar som aterkoloniserat
Laisalven. Enligt de utvarderingar som gjorts med hjélp av telemetristudier
varierar passageeffektiviteten mellan ar i samband med uppstromsvandring (qu)
mellan 0,2 och 0,6. Berdaknad passageeffektivitet i samband med
nedstromsvandring &r for kelt (gn) ca 0,2-0,4 (Ferguson et al. 2008, Vikstrom et al.
2020), och hogre for smolt (qo) - har satt till 0,85 baserat pa Vikstrom et al. (2020).
Enligt WGBAST ér yngeloverlevnaden (po) i storleksordningen 0,15-0,4, dér vi har
valt po = 0,3 i exemplet. Eftersom det knappt finns flergangslekare i Vindelalven i
nuldget blir medelfekunditeten {or forstagangslekare densamma som den totala
medelfekunditeten, dvs ca 10000 dgg per hona (data fran fisktrappan i Norrfors).
Vi véljer anda att ha med andragéngslekare i modellen. Vi har relativt lite data for
att skatta 6kningen i fekunditet men utifrdn antaganden om den relativa
langdtillvaxten och en viss reduktion i tillvéaxt nér fisken ar utlekt far vi ett g i
storleksordningen g =1.3.

Om man tillimpar ekvation 15 pé lax i Vindeldlven kan man se att det férvantade
antal honor vid jamvikt blir ca 6800 ndr man anvander rimliga parameterviarden
for nuvarande forutsattningar.
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Figur 7. Forvdntat antal vuxna laxhonor uppstréoms i Vindeldlven i a) som en funktion av olika
passageeffektivitet (qu, gn) samt som en funktion av yngelhabitatets barkapacitet K och 6verlevnad, i b) med
adult dverlevnad (pa), i ¢) med postsmolt éverlevnad (p1), i d) med smoltéverlevnad (pao). Baserat pa ekvation
15. Tvagangslekare (awmax = 2) med parametervirden; K= 3000 000, po = 0,3, p: = 0,015, p. =0,2, qo = 0,85, p1 =
0,012,g~v=0,2,qu=0,4,qgn =0,3, qo = 0,85, po = 0,3, F =10000 (dgg per hona) och g =1.2.

Likt resultaten ovan skulle en forbattring av nedstromsvandringen for vuxen fisk
knappt ha nagon effekt pa bestdndet i den nuvarande situationen (Fig. 7a). For att
en 16sning pa nedstromsvandringsproblemet ska kunna fa ndgon markbar effekt
pa bestandet kravs att passageeffektiviteten i samband med uppstromsvandringen
kommer upp i nivaer 6ver 60 %, vilket ar hogre dn vad den varit i genomsnitt
sedan méatningarna av vandringsframgang paborjades 1995. Ur atgardssynpunkt
borde man déarfor prioritera uppstromsvandringen fére nedstromsvandringen. En
aspekt som péaverkar resultatet 4r den hoga dodligheten hos postsmolt i havet
(reflekterad i p1=0,015), samt 6verlevnaden for adulter och smolt (Fig. 7).

Resultat fran modellverktyget

Den typ av konturplot som redovisas i Fig. 7 ar aven inkluderad i modellverktyget
sa att man enkelt ska kunna bilda sig en uppfattning om hur jamviktspopulationen
paverkas av passageeffektiviteterna i bada riktningarna for vuxen fisk. Férutom
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konturplotten visas dven en figur med forvantat antal uppstromslekande honor
vid jamvikt med konfidensintervall (Fig. 8).

I modellverktyget finns majlighet f& resultat i tabellform. Det finns &ven en
mojlighet att fa ut en tabell med parametrar och parametervarden som kan
kopieras och redovisas i anslutning till de scenarier som utvarderas. Detta gor det
mojligt for andra att verifiera resultaten. Tabellen innehaller dven information om
vilken version av modellverktyget som anvénts for berdkningarna (vilket kan vara
viktigt om det kommer uppdateringar av modellverktyget).

15000 — Med flergadngslekare P
— Utan flergangslekare ~ _ _ - = - = -
G 10000
c
o}
£
® __/
C
<
5000
. Y
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PE nedstroms efter lek

Figur 8. Antal uppstromslekande honor vid jamvikt i relation till passageeffektiviteten i samband med
nedstromsvandringen for vuxna individer. De streckade linjerna visar 2,5 och 97,5 percentilerna fér fallet med
flergangslekare. Pilen markerar den passageeffektivitet fér vilken en kumulativ férdelningsfunktion av
forvantat antal uppstromslekande honor vid jamvikt som visas i Figur 9.

Osikerhet

Det gar aven att fa ut mer information om osdkerheten i resultaten genom att ange
for vilken passageeffektivitet (nedstromsvandring for vuxen fisk) man vill se
utokad information. For det tvarsnitt som markeras (t.ex. PE = 0,4, se pil i Fig. 8)
ges den kumulativa frekvensen (férdelningsfunktionen) av forvintat antal honor
vid jamvikt (Fig. 9). De heldragna linjerna som visas i Fig.8 motsvarar antalet
honor vid den kumulativa frekvensen 0,5. Kurvan i Fig. 9 aterger sannolikheten for
att den nya fiskvagen kommer att resultera i farre antal honor vid jamvikt &dn det
som aterges pa x-axeln (for den passageeffektivitet som markerats). Den praktiska
anvandningen av denna information ar att man kan fa en uppfattning hur stor
risken (sannolikheten) dr att fiskpassagen inte resulterar i den mangd fisk som
behdvs for att uppna ett livskraftigt bestand. I samband med berdkningen i
modellverktyget anger man den passageeffektivitet man forvantar sig
(motsvarande pilen i figur 8) och laser darefter av sannolikheten i motsvarande
figur 9, i modellverktyget for den populationsstorlek som man beddmer utgor en
livskraftig population. Sannolikheten motsvarar risken att fiskpassagen inte
kommer att leda till att det 6nskade malet nas.
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Figur 9. Kumulativ frekvens (férdelningsfunktion) for antalet uppstromslekande honor vid jamvikt. Situationen
som aterges dr markerad med en pil i Figur 8. Resultatet i figuren kan tolkas som sannolikheter (y-axeln) att
det kommer att bli firre honor dn vad som anges pa x-axeln.

2.1.3 Grundekvationer med chans att foroka sig igen for de som misslyckades
med tidigare lekvandring(ar)

Har beskriver vi kortfattat alternativet nar honorna som misslyckas med att vandra
kommer att fortsétta att forsoka att leka i samma vattendrag resten av livet ekv. 16-
20). Honor som har lekt beskrivs -likt ovan- med p.*gn*qu*A (vilket motsvarar den
forsta termen i ekv. 18-20), och dér p. ar vuxendverlevnaden mellan varje
lektillfdlle (medelvardet for varje steg). De honor som misslyckas med att vandra
uppstroms beskrivs av pa*(1-qu)*A.

No=po*qu* (A1 +g+A; + g** A3 + g3+ Ay)

F/(A+po*qy (A1 +g=A,+g*+ A; + g3 xA,) «F/K)) ekvation 16
Ay =Pa*qo*No/2+Pp, ekvation 17
Az =Pa*qn * qu* A1+ Pa* (1= qu) * Ay ekvation 18
A3 =pa*qn*qu* Az + Pa* (1 —qy) * A; ekvation 19
Ay =Pa*qn*qu* Az + P (1 —qy) * A3 ekvation 20

Uttrycket for jamviktstitheter f{6r vuxna gar dven hér att beskriva med
summaformler pa liknande sitt som beskrivet ovan (i ekv. 11-15) och resulterar i
ekv. 21-24 nedan. Dar A=A1+Az2+... blir +Aamax-1.

Jamviktslosningarna efter forenkling med summaformler blir:

K(F po? Z-1
N,y = (Fpo” qo0 qu ) ekvation 21

FpolqoquZy

_ KZ(Fpo®qoquZy—1)
FpoquZz,

ekvation 22

A

)
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dar

Z=Y""®.(1 - (1~ q)qp)** ekvation 23
aMax a—1

Zy= z ] (gpa(l - (1 - qN)qu)) ekvation 24
a=

I modellverktyget gar det att ta fram resultat d&ven for denna modellversion. Notera
att antalet aterigen representerar honor nedstroms vandringshindret och att detta
antal bor multipliceras med qu for att fa antalet honor vid lek.

2.1.4 Utvardering av konnektivitetsatgarder i ett avrinningsomrade

Avrinningsomraden kan innehalla flera vandringshinder och flera platser som
lampar sig for lek och yngeluppvéxt. Darfor har vi utvecklat ett modellverktyg dar
man kan lagga in vandringshinder och lampliga lek- och yngeluppvéaxtomraden i
en forenklad karta ndr man uppskattar populationstéatheter och effekter av
forandrad konnektivitet (FiMod3). Likt tidigare intréffar tathetsberoendet hos
ynglen (med 6ring och lax som utgdngspunkt) och tathetsberoendet foljer en
Beverton-Holt funktion. I modellen kan individerna reproducera sig mer dn en
gang, men det finns i nuldget ingen majlighet att skalera upp fekunditeten per
lektillfzlle, alla honor har alltsa samma fekunditet i modellen (detta kan komma att
uppdateras i senare versioner). I den nuvarande modellversionen har ocksa alla
vandringshinder samma passageeffektivitet (vilket kommer att till nasta version).
Modellverktyget kan dven anvandas om man vill vdlja var man ska forbattra
yngelhabitat, eftersom man kan se hur stor andel av barkapaciteten olika
delpopulationer ligger pa. Det finns ocksa en mojlighet att lagga in
kompensationsodlad fisk i modellen for att se hur det kan forvantas paverka
antalet lekfiskar i de olika delomrédena i vattendrag dar utsattning gors av
kompensationsodlad fisk, t.ex. smolt.

2.2 SCENARIO 2 — ARTEN FINNS BADE NEDSTROMS OCH UPPSTROMS
FORE KONNEKTIVITESATGARD

Analyserna ovan (scenario 1 och sektion 2.1) utgar ifran att det finns en population,
som kan vara stationar eller vandra i storre eller mindre utstrackning. Har fragar vi
oss om tva alternativa livshistoriestrategier ar mojliga samtidigt, eller om en annan
strategi dn den nuvarande kan vara mer fordelaktig. Om det tidigare har funnits en
population som vandrat langt — men som nu inte langre gor det p.g.a.
kraftverksutbyggnad — kan vandringsbeteendet ateretablera sig? Eller, vilka
atgarder skulle kravas for det? Detta kan vara relevant t.ex. nar ett bestdnd har
blivit uppdelad av kraftverksbyggen, och en byggnation av en eller flera fiskvagar
plotsligt ger mojlighet f6r vandring. Populationens vandringsegenskaper kan vara
begrénsade av beteende och evolutiondra forutséttningar (i kombination med
spridningsbegransningar). Vandringsegenskaperna kan ockséa paverkas av
miljofaktorer, men har gor vi antagande att viljan eller egenskapen att vandra i alla
fall finns kvar hos den ena populationen. I princip kan vandringsbeteendet ocksa
finnas kvar i det stationéra bestandet, men ligga latent pa grund av att
yngeltatheten inte blir tillrdckligt hog for att trigga vandringsbeteendet. For att fa
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igdng vandringsbeteendet i en sddan situation behovs det troligen manipulering av
yngeltiatheterna pa konstgjord vag, t.ex. genom att gora romutsaittningar.

Vi presenterar forst en enkel modell med tva populationer — en vandrande och en
stationdr - som ar engangslekare. Detta for att visa pa en del generella principer
och resultat. Sen beskriver vi versioner med flergdngslekare dar vi daven har
resurskonkurrens hos adulterna. Modellerna med flergangslekare finns
implementerade i verktyg (FiMod2). Sist ger vi exempel med 6ring fran
Vindeldlven.

2.2.1 Alternativa strategier och populationsegenskaper fér engangslekare

Har beskriver vi en enkel semelpar modell med tva populationer. Vi tanker oss att
de tva populationerna delar ett uppvéxthabitat dar ynglen konkurrerar med
varandra, men dar de dldre fiskarna (mer precist individer dldre dn Ao) har olika
strategi och vandrar i olika utstrackning. Ett bestand &r stationdrt (eller vandrar
inom omradet uppstroms den aktuella fiskvdgen) och ett annat bestand finns
nedstroms vandringshindret, men uppvisar ett uppstromslekande beteende. Det
nedre bestdndet kan eventuellt ha tillgéng till uppvéxtomrédden nedstroms — men
detta &r ej explicit modellerat. BAda dessa populationer kan beskrivas med
ekvationerna ovan (ekv. 2-5), men dér parametrarna ar olika.

Repetition ekv. 2: Ny = po * Np * Fek /(1 + po/K * N * Fek)

Repetition ekv. 3: Ng = py * (qo * qy)"F * Ny /2

Repetition ekv. 5: Ny = K (1 - M)

Fek*p1+Do
Ynglen fran de bada populationerna konkurrerar alltsa med varandra, men vi
antar att det inte dr ndgon skillnad i deras egenskaper. Vi ignorerar alltsa att
romkornens storlek kan skilja sig 4t om de vandrande vuxna honorna ar storre an
de stationdra, ndgot som har observerats hos vissa arter och som skulle kunna ge
vandringfiskens yngel en konkurrensfordel (diskuteras vidare nedan). Eftersom vi
antar att juvenilerna &r identiska kommer strategin som producerar mest
avkomma att vinna i en konkurrenssituation (proportionen av olika strategier
kommer att vara densamma hos rekryter som hos rommen).

Vi kan hdr anvédnda oss av ekvation 5 -som beskriver antalet rekryter- och jamfora
vilken population som producerar mest rekryter vid jamvikt. Eftersom vi antagit
att ynglen inte skiljer sig at ar barkapacitet och 6verlevanden i uppvaxthabitatet
samma for bdda populationerna. Detta gor att vi kan forkorta bort barkapaciteten
(K) och den basala 6verlevnaden (po) i det juvenila habitatet fran ekvation som
beskriver antalet rekryter (fran ekv. 5).

Nar produktionen av rekryter i tvd vandrande populationer ska jamforas med
varandra staller vi helt enkelt de forenklade uttrycken for rekryter mot varandra
(No) (ekv. 25). Vilket dr storre? Nér en helt stationdr population ska jamforas med
en vandrande population anvadnds ekvation 26 fOr att se pa vilken strategi som &r
mest fordelaktig (som leder till hogst produktion av rom och rekryter). Bokstaven
"v” ar lagt till i parametrarna for att representera populationen som vandrar (i
storre utstrackning).
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(@ov*qun) """ _ (@o*qu)™"" ekvation 25
Fekv+pq, Fek+pq

(qov*quv) " 1 ekvation 26
Fekv+pq, Fekxpq

Om vi tittar narmare pé ekvationen som beskriver rekryteringen (ekv. 25-26) ser vi
att det centrala, det som skiljer sig at mellan populationerna, ar 6verlevnaden och
medelfekunditeten for honorna. Det ar balansen mellan den hogre fekunditet och
den hogre mortalitetsrisken som en langre vandring medfor som ar avgorande for
nédr det Ionar sig att vandra (t ex till havet, en sj0, eller till ett kraftverksmagasin).
For att kompensera for de 6kade mortalitetsforlusterna krévs att de vandrande
honorna producerar flera dgg (Fig.10), vilket de kan gbra genom att véxa sig storre.
Aven om vi inte specifikt modellerar resurstillgangen eller barkapaciteten i det
adulta habitatet har sa kan de vandrande populationen har storre tillgang till foda
som ger Okad tillvixt och darmed hogre medelfekunditet. Dessa honor kommer
troligen ocksa att vara dldre dn de stationara honorna vid forsta lektillfallet.

(a) Fekunditet vandringspopulation (b) Fekunditet vandringspopulation
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Figur 10. Fekunditeten som vandringspopulationen behdver ha fér att kunna invadera (gransen for invasion)
som en funktion av fekunditeten hos vandringspopulationen och passageeffektiviteten uppstréoms, i (a) med
en passage och i (b) med fyra passager (p1 =p1 = 0,5, gov = 0,9, FPV =1 eller 4).

Det gar att jamfora specifika populationer genom att helt enkelt plugga in varden
pa medelfekunditet, 6verlevnad, antal passager och passageeffektivitet direkt i
ekvationen. Det ar fOrstas svart att veta vilken medelfekunditet man ska ange for
en population som inte existerar. Historiska uppgifter eller referensvarden fran
andra vattendrag kan hjalpa har (Degerman et al. 2016).

I detta fall - med en relativt enkel modell utan resurskonkurrens i det adulta
stadiet- finns det rent matematiskt inget utrymme for samexistens av strategier. I
realiteten kan det vara annorlunda, men vi aterkommer till detta senare, i sektion
2.2.2. Eftersom en 6kning av antalet rekryter inte har ndgon effekt pa
medelfekunditeten hos honorna, sa blir det ingen negativ feedback pa den egna
populationen av att populationstitheten for en viss strategi blir hogre (fler rekryter
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tillhorande en viss strategi ger nddvandigtvis hogre total reproduktion i ndsta steg
— aldrig lagre). Det innebar att det endast &r en strategi som &r bést och vi far ingen
samexistens. Detta syns ocksa tydligt i att det bara finns en 19sning pa
ekvationssystem med 2 olika strategier i denna enkla modell. Den population som
vinner kommer att regleras av tathetsberoendet i yngelstadiet och kommer darfor
inte att kunna fortsaitta att vixa i all oandlighet.

2.2.2 Resurskonkurrens i det adulta stationara stadiet — vandrande och
stationdra populationer med aterlekare

I modellerna ovan saknas explicit modellering av resurskonkurrens i det adulta
stadiet, aven om det kan finns en indirekt paverkan via parametervardena for
fekunditet och mortalitet. Har modellerar vi aterigen tva populationer — en
vandrande och en stationdr — dér det forekommer uttrycklig resurskonkurrens
(eller annan begransning) hos de vuxna. Det finns ett adult och ett juvenilt stadie i
varje population, och yngelkonkurrens forekommer likt ovan i det juvenila stadiet.
Individer kan leka flera ganger, men vi har till att borja utan skalering av
fekunditeten (se sektion 2.1.3 ovan). Det innebar att vi i detta skede later alla
adulter i en population ha samma fekunditet oavsett om de &r forstagangslekare
eller andragéngslekare.

Ensam stationdr population med tithetsberoende i bida stadierna

Vi borjar med att beskriva den stationdra populationen nér den dr ensam (27-28).
Parametrarna dr samma som ovan; Nos = stationdra arsyngel, Ns = dldre stationéra
fiskar, po = tathetsoberoende yngel6verlevnad under den férsta sommaren, pis =
juvenil 6verlevnad fran 0+ till kénsmognad for stationar fisk, pas =
tathetsoberoende Overlevnad for adulter mellan lektillfdllena, Feks =
medelfekunditeten for stationdra honor, Kus = barkapacitet for vuxen stationér fisk,
K;j = barkapacitet for yngel (0+). Som vanligt beskriver en Beverton-Holt funktion
tathetsberoendet i det juvenila stadiet (ekv. 27, med grundekvation: N*1/(1+N/K)).
Vi ldgger in samma typ av tathetsberoende i det adulta stadiet (ekv. 28, med
grundekvation: N*1/(1+N/K)). Detta kan man ocksa kalla for en diskret logistisk
funktion. Tathetsberoendet hos adulterna kan bero pa resurskonkurrens eller
annan begransning i habitatet fOr stationédra adulter som gor att det finns ett tak for
hur ménga de kan blir (barkapaciteten Kss). Eftersom vi modellerar konkurrens
mellan vuxna individer sa vill vi ha med hela populationen i det adulta stadiet —
bade honor och hanar- och darfor delas Ns med 2 i den juvenila ekvationen for att
antalet avkomma ska bli korrekt (olikt flera andra modeller i rapporten dar
honorna modelleras explicit).

Stationdra juveniler: Nog = Pg * % * Feks/(l + po * % * Feks/K,-) ekvation 27

Stationdira adulter: Ng = (P15 * Nos + Pas * Ns)/ (1 + (P1s * Nos + Pas * Ns)/Kqs)

ekvation 28

Vi kan 16sa ekvationssystemet och fa uttryck for jamviktstatheter vilka ligger till
grund for modellverktyget dar det bland annat gar bra att se pa denna population
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nar den ar sjalv (FiMod2). I Fig. 11 visas ett exempel pa hur titheten av juveniler
och adulter paverkas av barkapaciteten i de olika habitaten.

(a) Stationara yngel (Nos) (b) Stationdra adulter (Ns)
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Figur 11. Tatheten av stationdra juveniler (a) och adulter (b), som en funktion av barkapaciteten i det juvenila
och det adulta habitatet (po = 0,1, Feks = 200, p1s = 0,5, pas = 0,5).

Ensam vandrande population med tithetsberoende i bada stadierna

Har beskriver vi en ensam vandrande population med ett juvenilt (Nov) och ett
adult (Nv) stadie (ekv. 29-30). Antaganden och ekvationerna for den vandrande
populationen dr samma som for den stationédra, men har maste vi ocksa ta hansyn
till passageeffektiviteterna uppstroms och nedstroms. I den vandrande
populationen paverkar passageeffektiviteten nedstroms forst juvenilernas
nedstromspassage (g0*Nov i ekv. 30). Storre fisk behover inte ha samma 6verlevnad
vid nedstromspassage, vilken beskrivs med (gn). Uppstroms passageeffektivitet
kommer att paverka hur ménga vuxna fiskar honor som kan vandra upp till
lekomradet (qu*Nv i ekv. 29). Dessa fiskar kommer dessutom att paverkas av
passageeffektiviteten nedstroms (qn) nar de vandrar tillbaka ner efter leken
(qu*qn*Nv). De vuxna fiskar som inte vandrar upp (1-qu) kommer inte att paverkas
av gn (utan beskrivs av (1-qu)*Nv). Individerna i det adulta stadiet maste alltsa
delas upp i tvé delar; de som vandrar fOr att reproducera sig och de som inte
vandrar (och darmed misslyckas med reproduktionen) ett givet ar (ekv. 30). Bada
dessa tva kategorier av adulter, plus de som flyttar over fran det juvenila stadiet
kommer att paverkas av bakgrundsoverlevnaden f6r vuxen fisk i
vandringspopulationen (pw). Likt for den stationdra populationen véljer vi att
modellera hela den adulta populationen (bade hanar och honor), och delar N»i2 i
juvenilekvationen (sa att fekunditeten fortfarande &r per hona).
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Parametrar for den vandrande populationen ar;

Nov = arsyngel vandringspopulationen,

Nv= éldre fiskar i vandringspopulationen,

pw = adultoverlevnad for vandrande fisk,

p1v = juvenil dverlevnad fran 0+ till kdnsmognad for vandrande fisk,
po = tdthetsoberoende yngeloverlevnad till ett ars alder,

K= barkapacitet for yngel (0+),

gn = passageeffektivitet nedstroms,

qu= passageeffektivitet uppstroms,

Fekv=medelfekunditeten f6r vandrande honor.

Vandrande juveniler:

Ny
Noy =DPo*qu *Ny/2 % Fekv/(1 TPo*qu*—* FekV/K) ekvation 29
Vandrande adulter:

Ny = @1 *qn *Nov + Pay *qu * qn * Ny + Doy * (1 — qu) * Ny)/ (1 + D1y * qy *
Nov + Pav * qu * qn * Ny + Doy * (1 — qu) * Ny)/Kgy) ekvation 30

Vi kan aterigen l9sa ekvationssystemet (ekv. 29-30) och fa uttryck for
jamviktstatheter. Jamviktslosningarna blir dock langa och komplexa och utelamnas
hér. I modellverktygen finns jamviktslosningarna inlagda och det gar bra att se
ocksa pa denna population ensam i modellverktyget (FiMod2). Dar har vi dven
lagt in majligheten for fler fiskpassager (genom att skriva om qu, gn och go till gu®,
gNFP och gofP, ddr FP ar antal fiskpassager, pa samma satt som i tidigare versioner).
I Fig. 12 visas ett exempel pa hur titheten av juveniler och adulter paverkas av
barkapaciteten i det adulta habitatet samt uppstroms passageeffektivitet.

(a) Juveniler vandringspopulation (b) Adulter vandringspopulation
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Figur 12. Tatheten av juveniler (a) och vandrande adulter (b), som en funktion av uppstréms

passageeffektivitet och barkapaciteten i det juvenila habitatet (po = 0,1, Fek, = 200, pav = 0,5, p1v = 0,5 K; =
1000).
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Tod olika populationer med tithetsberoende hos stationdra adulter men inte hos vandrande
adulter (enkel iteropari)

Har beskriver vi situationen med tvéa populationer dar det stationdra bestandet har
en begransning hos adulterna - medan de vuxna i vandringsbestandet inte har
nagot tiathetsberoende. Juvenilerna fran bada populationerna konkurrerar med
varandra, darfor summeras deras tatheter i den del som beskriver tathetsberoendet
ijuvenilekvationerna (Ns2*Feks + Nv/2*Fekv i ekv. 31 och 33).

Parametrarna ar:

Nos = stationdra arsyngel,

N = aldre stationara fiskar,

po = tathetsoberoende yngeloverlevnad under foérsta sommaren (samma for bada
populationerna),

p1s =juvenil 6verlevnad fran 0+ till kénsmognad for stationar fisk,

pas = tithetsoberoende 6verlevnad for adulterna mellan lektillfallen,

Feks = medelfekunditeten for stationara honor,

Kas = béarkapacitet for vuxen stationar fisk,

Kj = barkapacitet for yngel (0+, gdller bada populationerna),

Nov = arsyngel i vandringspopulationen,

Nv = édldre fiskar i vandringspopulationen,

p1v = juvenil 6verlevnad fran 0+ till kénsmognad fér vandrande fisk,

pav = adultoverlevnad fér vandrande fisk,

Fekv = medelfekunditeten for vandrande honor,

gn = passageeffektivitet nedstroms,

qu= passageeffektivitet uppstroms.

Stationdra juveniler:
Nos = po * % * Fekg */(1 + Py * (% *Fekg + qu * % * Fekv)/K]-) ekvation 31
Stationdra adulter:
Ng = (p1s * Nos + Pas * Ns)/ (1 + (P1s * Nos + Pas * Ns)/Kas) ekvation 32
Vandrande juveniler:
Ns Ny
Noy =po * qu * Ny/2 * Fe"v/(l +tPo* (5 *Feks+qy*—* Fe'kV))/Kj)
ekvation 33

Vandrande adulter:

Ny = Pp1y*qo * Noy + Pav * qu * qn * Ny + Pay * (1 — qy) * Ny ekvation 34

Nar vi 16ser for jamviktstdatheter medger en av l9sningarna samexistens mellan de
tva populationerna (redovisas i Bilaga A, ekv. A1-A4). Denna anvands i
modellverktyget dar man kan dndra olika parametrar och fa ut jamviktstatheterna
for bada populationerna. I Fig.13 visas ett exempel pd hur tatheten av juveniler och
adulter i de olika populationerna paverkas av barkapaciteten {or juveniler samt for
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vuxna stationdra fiskar. En sak som &r intressant att notera med uttrycken for
jamviktstdtheter ar att barkapaciteten (Kj) ar viktig for tatheten av stationdra
juveniler (Nos) i situationen nér den stationdra populationen ér sjdlv, men inte nar
den finns tillsammans med vandringspopulationen. Da &r det istéllet
begransningen i det adulta stadiet som &r viktigt (Kss, se aven Fig. 13 a, c). Nar den
stationdra populationen har en begransning hos adulterna (Fig. 11) sa kan
vandringspopulationen etablera sig nér vi hojer barkapaciteten (Kj) i det juvenila
habitatet. (Fig. 13).

(a) Juveniler vandringspopulation (b) Juveniler vandringspopulation
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Figur 13. Tatheten av juveniler (a-b) och vandrande adulter (c-d), som en funktion av barkapaciteten i det
juvenila habitatet samt det adulta stationdra habitatet (po = p1v = p1s = 0,1, Feks = 200, Feky = 800, pav = Pas =
0,5).

Nu vill vi d&ven undersoka vilka granserna &r for samexistens mellan de olika
strategierna. Vi utgar har ifran situationen nar de bada populationerna finns
tillsammans (alltsa ekv. 31-34) och ser pa vad som kravs {or att de olika
strategierna ska beskrivas av ett positivt uttryck.

Vi borjar hdr med att se pa gransen for den stationdra populationen och sédtter
uttrycket for stationdra adulter till storre dn noll. Detta uttryck kan forenklas
genom att vi definierar granser for vilka varden olika parametrar kan ha (t.ex. att
de dr maste vara positiva tal med vissa granser som 0-1). Efter forenkling kan
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gransen for nar den stationdra populationen inte kan samexistera beskrivas med
olikheten (ekv. 35):

Fekspas < P1vq90 qu(1—Pas)

s ekvation 35
Feky pay 1-pavy(1-qu+qn qu)

Vi gar vidare och ser pa vad som kravs for att vandringspopulationen ska finnas
kvar i systemet. Vi tar da uttrycket for jamviktstdtheten av vandrande juveniler och
satter det till storre dn noll, flyttar om och l6ser for fekunditeten (Fek.). Da far vi ett
uttryck som beskriver gransen for nér vandringspopulationen kan samexistera
med en stationdr population, alltsd vilken fekunditet som behovs for att en
vandrande population ska kunna finnas kvar systemet givet olika parametrar (ekv.
36).

U, <2ijas+p0 FekS((Kas_Kj)pas_Kas))

2Kj po P1v90 Pas Pavqu

FekV <

UzJKaszpozFekE—ZKas Po FeksU1 pas+U1%p3s

ekvation 36
2Kj po P1v90 Pas Pavqu

dar U; = (ZKJ + (Kas + K]) Po Feks) och U, = (1 = pap(1 — (1 — qn)qu))

Har har vi alltsa utgatt ifran att bada populationerna finns tillsammans och sett pa
vad som kan gora att den ena eller den andra blir exkluderad. Detta &r inte
nodvandigtvis inte samma sak som att frdga sig vad som behovs for att en
population ska kunna invadera ett system. Nar man undersoker gransen for nir en
vandringspopulation kan invadera systemet utgar man ifran att den stationdra
populationen befinner sig vid jamvikt nér den &r sjalv. Darefter undersoker man
om vandringspopulationen kan ha en positiv populationstillvaxt nir det bara finns
enstaka vandringsindivider. Just i detta fall blir det ingen skillnad mellan gransen
for invasion och gransen for samexistens (visas €j).

Vi kombinerar ekvationerna som beskriver vad som kravs for att populationerna
ska kunna existera for att f4 utrymmet for samexistens. I Fig. 14 ser vi pa vilken
fekunditet vandringspopulationen behover ha (ekv. 35 och 36) som en funktion av
fekunditeten hos stationara honor.
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Figur 14. Den nedre linjen beskriver den fekunditet som en vandrande population behover ha for att kunna
invadera systemet givet en viss fekunditet hos stationdra honor. Den dvre linjen beskriver den kombination av
fekunditeter som ger en dvre grans for vad den stationdra populationen klarar av. Omradet emellan
(grafargat) beskriver alltsa parameterutrymmet dar de tva populationerna kan samexistera. Exempel for
parametrar; K; = 100 000, pas = 0,4, pav = 0,3, po = 0,3, Kas = 2000, p1s = 0,019, p1v = 0,014, gn = 0,6, go = 0,85,
qu = 0,8 (modell utan fekunditetsskalering).

Det gar aven att se pa hur andra parametrar - som barkapacitet och
passageeffektivitet- paverkar vilken fekunditet vandringspopulationen behover for
att kunna existera eller etablera sig (Fig. 15).

(a) Fekunditet vandringpopulation (b) Fekunditet vandringpopulation
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Figur 15. Den fekunditet som en vandrande population behover ha for att kunna invadera systemet som
funktion av barkapaciteten i det juvenila och det stationdra adulta habitatet (a), och som en funktion av
passageeffektiviteten upp- och nedstroms (b). Parametrar; so =0,1, go = 1, pav = 0,1 Feks =200, pas = 0,5, pav =
0,5, qu = 0,9/varierad, gv = 0,9/varierad, K. = 200/varierad, K; = 800/varierad).

Tidigare sa visade vi att fekunditeten maste vara hdgre hos de vandrande
populationen om den ska ha en chans att invadera. Det géller fortfarande for den
storsta delen av parameterutrymmet. Men nar de stationédra adulterna &r
begrénsade - vid hog barkapacitet i det juvenila habitatet och lag barkapacitet for
det stationédra adulterna - kan det racka med relativt lag fekunditet for att en
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vandringspopulations ska etablera sig (Fig. 15a). Passageeffektiviteten har naturligt
nog en stor paverkan pa vilken fekunditet vandringspopulationen behéver ha for
att kunna invadera (Fig. 15b).

Denna modell (samt nasta) hanterar inte ett eventuellt tathetsberoende som skulle
kunna intraffa for de vandrande individerna som lamnar yngeluppvéaxtomradena.
Om de vandrande individerna har sitt huvudsakliga tillvaxtomrade i mindre
sjosystem, reglermagasin eller stora sel skulle deras barkapacitet kunna nas. Det
scenariot kan inte modelleras explicit hdr, men om man beddmer att miljon inte har
tillrackligt med resurser for det antal vandrande adulter som modellen forutsager
sa ar det troligt att modellen 6verskattar antalet vandrande adulter. I dessa fall blir
det de vandrande adulternas barkapacitet som satter taket. Men om modellen
resulterar i farre antal adulter an den beddmda barkapaciteten tyder det pa att
populationsregleringen snarare sker i yngelstadiet och da ar modellens resultat
mer tillforlitligt.

Tod olika populationer med tithetsberoende hos stationdra adulter men inte hos vandrande
adulter inklusive tillvixtfaktor

Har har vi lagt in flera stadier hos den vandrande populationen och d@ven en
justering for 0kning av fekunditet i varje stadie. Likt tidigare sa ar stadieindelning
baserad pa lektillfalle (sektion 2.1.3). Har far adulterna en chans att leka igen dven
om de misslyckats med tidigare uppvandring. Vi antar att de som misslyckas dnda
“leker av sig” sa att de foljer samma tillvixtmonster som de andra fiskarna och att
de kommer att vara andragéngslekare vid nasta lektillfalle. Medelfekunditeten vid
forsta lektillféllet beror av alderssammanséattning pa forstagangslekarna och hur
god tillvaxt det haft. Aterigen (likt sektion 2.1.3) hanterar vi 6kning i fekunditet per
lektillfalle genom att lagga in en justeringsfaktor (g). Fekunditeten vid forsta
lektillfallet (F), justeras i varje steg med g. Har visar vi en modell med tre adulta
stadier (honor och hanar) for vandringspopulationen (ekv. 40-42 som liknar ekv. 6-
10 men dér modelleras endast adulta honor). Parametrarna 4r samma som ovan.

Stationira juveniler:

* 2*
Nos = Do *%* Fekg */(1 + Py * (%*Feks + qy *w* Fekv)/K]-)

ekvation 37
Stationdra adulter:
Ng = (P15 * Nos + Pas * Ns)/ (1 + (P1s * Nos + Pas * Ns)/Kas) ekvation 38
Vandrande juveniler:
* 2*
Nov =Po *qyu * (Arvgedztgheds ) A22+g 4) *
T N, Aq+g*Ap+g2= A
F/(1+p0*(7s*Feks +qU*(W*F)/K]-))) ekvation 39
Vandrande adulter:
A1 = plU * qo * NOV ekvation 40
Az =Pav *qn *qu * A1+ Pav * (1 — qu) * Ay ekvation 41
A3z = Pav *qn * qu * Az + Pay * (1 — qy) * A, ekvation 42
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Losning av ekvationssystemet ger en jamvikt med utrymme f6r samexistens
mellan stationdra och vandrande oringpopulationer. Om det faktiskt blir
samexistens beror pa parameterviardena. Losningarna anvéands i modellverktyget.
Ett exempel pa hur passageeffektivitet (u och gn) paverkar antalet vuxna fiskar i
den stationdra och den vandrande populationen ges i Fig. 16. Har har vi valt att
visa en situation dér det vandrande och det stationédra bestdndet har samma
fekunditet (Fig. 16). Nar det stationdra bestandet kan begrédnsas av barkapaciteten i
det adulta stadiet kan det vandrande bestandet klara av att etablera sig d&ven om
det inte har hogre fekunditet. Med hogre barkapacitet for det stationdra adulterna
behovs en hogre passageeffektivitet uppstroms for att de vandrande ska kunna
invadera (Fig. 16d).
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Figur 16. Antal stationdra (vanster) och vandrande (héger) adulter uppstréms vandringshindret, som en
funktion av passageeffektiviteten upp- och nedstréms. Ovre raden visar ett exempel med Iag barkapacitet (Kas
=3000,) for stationdra adulter och nedre raden visar ett exempel med hogre barkapacitet (Kas = 10 000,).
Parametrar: K; = 300 000, K.s = 3000, F, = 6500, Fs = 6500, po =0,3, pav = 0,4, pas = 0,4, qo = 0,85, p1s = 0,012, p1v
=0,012, g = 1.4, aMax = 3. Se dven Fig. 19 for ett liknande exempel.
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Jamviktslosningarna kan aterigen anvandas fOr att se pa gransen for samexistens.
Detta kan goras genom att sitta ekvationen som beskriver de adulta tatheterna till
noll, och sedan se pa hur olika parametrar paverkar uttrycket. Vi har férenklat
dessa ekvationer, lagt in summaformler (likt ekv. 11-15) och
parameterbegransningar (t.ex. att 0 < qu < 1). Fran detta kan vi fa relativt enkla
uttryck for samexistensgrianserna (se nedan). Vi visar ett exempel pa
samexistensgranserna paverkas av honornas fekunditet i Figur 17.

Existens av stationar fisk kraver:

Feks p1s

M - - p—
Fely prg > (1~ Pas) o 4 > g P (1~ (1 - q)qw)™ ™) ekvation 43

Existens av vandrande fisk kraver:

Fv >

JPeks?p? (Kas+K p15)” +2Fekspo (2K +FeksKaspo)(~Kas+K pss)Pas (2K + FeksKaso) Pas”

2KjpoP1v Pas o qu Zg

Fekspo(Kqs+Kjp1s—KasPas) 1
2Kjpop1vPasqoquiy PoP1vqoquiZy

ekvation 44

aMax

Repetition ekv 24: Zy = Z ) (gPa(1—(1—gqy)gy)" "

a=

dér Zg beskrivs av ekv. 24. Existensgranser for den vandrande och den stationéra
populationen visas grafiskt i figur 17.
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Figur 17. Den nedre linjen beskriver den fekunditet som en vandrande population behéver ha for att kunna
invadera systemet givet en viss fekunditet hos stationdra honor. Den &vre linjen beskriver den kombination av
fekunditeter som ger en 6vre grans for vad den stationdra populationen klarar av. Omradet emellan
(grafargat) beskriver alltsa parameterutrymmet dir de tva populationerna kan samexistera. Exempel for
parametrar; K, =20 000, pas = 0,5, pav = 0,3, po = 0,3, Kas = 6000, p1s = 0,018, p.v = 0,013, g~ =0,6, G0 =0,8, qu
=0,8, g = 1.3, aMax =3 (modell med fekunditetsskalering).

46



MODELLERING AV FISKVAGARS BETYDELSE FOR FISKBESTANDEN

Vi ser aterigen att fekunditeten hos vandringsfisk méste vara hogre dn hos den
stationdra for att vandringspopulationen ska kunna invadera systemet. Ar den
tillrackligt hog sa exkluderas det stationdra bestdndet, men med réatt balans kan
populationerna samexistera. Detta ser vi exempel pa i Fig. 18, som visar hur
tatheter av 0+ samt antalet adulter vi lek paverkas av medelfekunditeten (fran
Siljansoring). Vi anvander denna modellversion i ndsta avsnitt for att visa ndgra
tankbara scenarier for de Siljansoringar som kommer att ha Rotédlven som
lekomrade.
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Medelfekunditet far vandrande férstagangslekare Medelfakunditet for vandrande forstagangslekare

Figur 18. (a) Tatheten av yngel (0+) och (b) antal 6ringar vid lek som en funktion av medelfekunditeten for
vandrande forstagangslekare (Fekv). Stationdr population visas i rott och vandrande i blatt. Exemplet &r
baserat pa Siljansoring. Parametrar: p.s = 0,4, qo = 0,9654/3, qu =0,8"3, aMax =3, g =1.4, pav = 0,3, qn =
0,953, p1y = 0,01, p1s = 0,03, Kos = 3000, po = 0,3°, Fs =500, Kj = areaHa*max0Density*100, areaHa = 117,
maxO0Density = 30.

2.2.3 Exempel Siljansoringar

Har anvander vi ett exempel med vandrande Siljansoringar som tar sig till
Rotalven for lek for att belysa hur passageeffektiviteterna uppstréms och
nedstroms paverkar majligheten att fa ett livskraftigt vandringsbestand. I Rotalven
finns dven ett stationdrt éringbestand. Har presenteras ett scenario dar
medelfekunditet for “stationdr” 6ring uppstroms fiskvéagen (Fig. 19a) dr satt till 500
agg och dar en medelfekunditet for vandringspopulationen (Fig. 19b) ar satt till
3000 agg. For den stationdra 6ringen motsvarar det en vikt pé 0,5 kg for
forstagangslekande honor och for vandringsoringen motsvarar en medelvikt pa 2,7
kg. I detta exempel har barkapaciteten satts till 351 000 individer (0+, baserat pa
arean 117 ha och maxtathet 30 ind./m?), men eftersom resultaten ar direkt
proportionella mot barkapaciteten kan resultaten enkelt skalas om. Om
bérkapaciteten &r t ex 1/100 blir ocksa antalet honor vid lek 1/100 av de som
redovisas i dessa scenarier. Exemplet syftar ocksa till att belysa betydelsen av
storleken pa de stationéra lekfiskarna (vilket paverkar deras fekunditet).
Parametervéarden presenteras och diskuteras i Asklund (2021). Dar visas exempel
med olika smoltoverlevnad, vilken har en osidker uppskattning. Vi anvander till
skillnad fran Asklund (2021) en modell med bérkapacitet for stationdra adulter.
Nedan visar vi paverkan av passageeffektivitet, ddr det finns tre fiskpassager som
de vandrande individerna behover passera. I Fig. 19 anges det geometriska
medelvardet for passagerna, vilket betyder att om t.ex. 0.8 i figuren motsvarar qu =
0,8"3 i modellen. Modellversionen ar beskriven ovan (ekv. 37-42), men i detta fall ar
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det 3 lektillfallen. I denna version har fisken chans att leka igen om den misslyckas,
men man bor ocksa beakta att fiskar kan ”fastna” mellan kraftverk och att det inte
vore orimligt att anvdnda en modellversion dér de inte far en ny chans néir det
finns flera passager.

Stationara adulter Vandrande adulter
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Figur 19. Antalet av stationdra adulter (a) och vandrande adulter uppstroms vandringshindret (b) som en
funktion av passageeffektiviteten upp- och nedstroms dar stationara 6ringar har lag fekunditet (Fs = 500)
jamfort med de vandrande (Fv = 3000). Parametrar representerar Siljansoring: Kj = 351 000; p0 =0,3; pav = 0,4;
pas = 0,4; q0 = 0,9654"3; p1s = 0,03; plv = 0,01; aMax = 3; g=1.4; Kas =4940 (relativt I3g barkapacitet
motsvarande 10 individer av 0+ per 100 m2).

Vi ser aterigen att passageeffektiviteten uppstroms &r avgorande for den
vandrande populationen. Liksom i exemplet med laxarna i Vindeldlven uteblir
effekten av atgarder for att 6ka passageeffektiviteten for nedstromsvandrande fisk
om passageeffektiviteten for uppstromsvandrande fisk &r lagre an 50-60 %. Man
behover i dessa fall komma upp i minst 80-90 % passageeffektivitet for att det ska
bli nagra storre effekter av atgarder for nedstromsvandrande fisk.

Dessa exempel visar att det ar viktigt att ha tillgang till realistiska skattningar av
fekunditeterna for bade det stationdra och det uppstrémslekande bestandet.
Resultaten visar ocksa att man generellt behdver uppna hog passageeffektivitet i
uppstromsvandringen for att det ska bli en pataglig positiv effekt av atgarder for
att 0ka passageeffektiviteten i nedstromsvandringen for vuxna individer. I
Asklund (2021) diskuteras dven andra aspekter, som paverkan av fiske mm.
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2.3 SCENARIO 3 — FISKBESTANDET SOM LEKER UPPSTROMS HAR
PELAGISKA YNGEL SOM DRIFTAR NEDSTROMS (TYPART ABBORRE)

2.3.1 Selektion for och emot ett uppstromslekande beteende

En del arter som lever i sjdar och reproducerar sig dar kan dven uppvisa
vandringsbeteende och leka i nérliggande vanligen mindre vattendrag. Har
behandlas situationen néar larverna som kldcks i ett vattendrag driftar eller vandrar
nedstroms till en sjo (eller ett kraftverksmagasin) i ett tidigt stadie och ingen
resurskonkurrens forvéantas uppsta i sjdlva vattendraget. Detta kan passa
populationer av till exempel abborre och mért (méjligen dven farna och vissa
sikpopulationer). Scenariot galler 4ven for populationer som huvudsakligen lever i
havet och som har - eller har haft- mgjlighet att vandra upp i mindre vattendrag
for lek, antingen direkt i vattendraget eller i mindre sj0ar en bit uppstroms i
vattendraget.

Anledningen till att vissa populationer uppvisar ett uppstrémslekande beteende
torde vara att den livshistoriestrategin ar tillrackligt framgangsrik jamfort med en
helt stationdr strategi. I samband med vattenkraftsutbyggnaden skars
vandringsvagarna av for manga av dessa populationer vilket innebar att de inte
langre kunde na de ursprungliga lekomradena uppstréoms. Genom att bygga
fiskvagar eller riva ut kraftverken skulle man kunna gora det mojligt for sddana
populationer att ateruppta det uppstromslekande beteendet. Daremot &r det inte
sjalvklart att det uppstromslekande beteendet kommer att vara fordelaktigt i ett
reglerat vattendrag dven om konnektiviteten forbattras. Om forlusterna i samband
med passagerna ar hogre dn fordelarna med vandringsbeteendet kommer
sannolikt det uppstromslekande beteendet att selekteras bort, om detta inte redan
intraffat eftersom det vanligen gatt ratt ménga ar sedan kraftverken byggdes.

Ett av syftena med modellverktyget hér &r att kunna identifiera populationer dar
den férvantade responsen till fiskvdgar medfor att ett framgéngsrikt
vandringsbeteende kan &teretableras. Detta kan ske nar de individer som uppvisar
det beteendet far en fordel och det &r en evolutionart lyckad strategi. Man kan
ocksa fraga sig nar vandringsbeteendet medfor ett betydande tillskott till
populationen som helhet. En evolutionért lyckad strategi leder ofta till 6kad
rekrytering, men det dr inte sékert att det i sin tur resulterar i en betydande 6kning
av antal adulter. Har har vi valt att fokusera pa vad som dr en gynnsam strategi for
individen och darigenom en evolutionart stabil strategi, medan vi ocksa
presenterar en del populationstdtheter.

Med hjalp av modellen gar det alltsa att analysera t.ex. vilken passageeffektivitet
som skulle behovas for att en vandringsstrategi ska vara lonsam. Det gér ocksa att
identifiera intressanta populationer dar man kan forvénta sig att ett
vandringsbeteende skulle kunna ateruppsta utifran t.ex. hur hog dodligheten ar i
sjon. Flera av parametrarna i modellen kan vara relativt svéra att skatta, och krava
stora arbetsinsatser, men modellen kan dndé hjdlpa oss att forstd vad som kan vara
viktigt att undersoka (litteraturvarden och antaganden kan ocksa anvéandas vi en
analys). Forst presenteras en modellversion med engangslekare (2.3.2) eftersom det
ger enklare 16sningar som éar ldttare att forsta och sedan en version med
flergangslekare (2.3.3). I nésta i sektion (2.4) behandlas harr och liknande arter.
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2.3.2 Tva populationer med engangslekare dar den ena &r stationar och den
andra vandrar for lek — med driftande yngel

Hér modelleras tva populationer, dels en helt stationdr population (ekv. 45-46), och
dels en population som férstker vandra uppstroms for lek och dar yngel vandrar
eller driftar tillbaka nedstroms (ekv. 47-48). Det saknas tathetsreglering hos ynglen
i bada populationerna och storre fisk upplever ett tathetsberoende som beskrivs
med en barkapacitet i en logistisk funktion och dar fisk frdn bada populationerna
antas konkurrera med varandra (ekv. 46, 48). Detta fungerar 4ven om
populationerna regleras av en predator, som t.ex. gidda. I det senare fallet
anvander man vanligen begreppet jamviktsniva istillet f{6r barkapacitet, men det
fungerar pa samma sédtt om predatorpopulationen ar stabil. Parametrarna som
anvands har samma betydelse som tidigare (Tabell Al).

Som i fallet med oring ar det hela den adulta populationen som modelleras, alltsa
bade honor och hanar, och fekunditeten delas darfér med 2 i juvenilekvationen.
Anledningen till detta ar att konsmognadsmonstret ar likartat mellan hanar och
honor hos abborre och samtidigt blir det nodvandigt att hantera alla individer
eftersom vi modellerar en begransning hos adulterna. Eftersom vi antar att det inte
finns nagot tathetsberoende hos de stationdra juvenilerna, beskrivs antalet
juveniler i sjon av Overlevnaden i sjon (so) ganger den totala fekunditeten
(medelfekunditeten multiplicerad med antal adulter/2, ekv. 45). Stationédra adulter
paverkas av bakgrundsmortalitet (6verlevnaden s: fran yngel till konsmognad) och
av ett tathetsberoende som beskrivs med en logistisk ekvation dar d&ven den
vandrande populationen ingar (Nu) och barkapaciteten ar K (ekv. 46).

N
Nl = So * ?2 *F ekvation 45
— Nixsq '
Nz = 1 4N s1 +Ny*sy ekvation 46
K
N F
N1y = Sou * qo * qu * ;U *F + 5o (1 — qu) * Ny * 2 ekvation 47
— Niy*sq '
Nay = 1 + M1+ g5y ekvation 48
K

Ekvation 47 beskriver all avkomma som kommer fran populationen som vill
vandra, oavsett om vandringen lyckas eller ej. Har antar vi att de som misslyckas
med vandringen leker i sjon. Den forsta termen i ekvationen beskriver tillskottet av
juveniler som kldckts i rinnande vatten, och den andra termen beskriver tillskottet
av juveniler som klédckts i sjon. En fraktion av honorna kommer att lyckas att
vandra uppstrom (qu), medan fraktionen som misslyckas beskrivs av (1-qu). Yngel
som kléckts uppstroms i vattendraget upplever dels en annorlunda
bakgrundsmortalitet (som beskrivs med dverlevnaden sou), samt en extra
mortalitetsrisk i samband med passagen av vandringshindret p& vdg nedstroms
(passageeffektiviteten go). Ynglen som inte fick klackas i vattendraget har samma
Overlevnad som de stationdra ynglen i sjon (so). Adulterna som vill vandra for lek
(ekv. 48) beskrivs pa samma satt som de stationdra adulterna (i ekv. 46), och
konkurrerar med dessa.
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Uppstromsvandringen kan ge flera mojliga fordelar f6r ynglen och dédrigenom for
de vuxnas fitness. Vattendraget — som vanligen dr mindre dn den miljé6 de kommer
ifran - kan vara en refug fran predation, vilket medfor hogre dverlevnad hos
ynglen dér jamfort med i sjon. Mortalitet for 4gg och yngel kan vara hog hos arter
som abborre, bland annat pa grund av kannibalism. Dessutom kommer troligen
ynglen fran vattendraget att ha en storre storlek dn de som kléckts i sjon, vid en
given tidpunkt, eftersom temperaturen i vattendraget sannolikt kommer att vara
varmare tidigare pa aret. En storre storlek kan medfora att juvenilerna snabbare
kan blir sa stora att de kommer att de bli mindre utsatta for predation i sjon jamfort
med de som foddes i sjon (Claessen et al. 2002), vilket ocksa leder till en 6kad
overlevnad. En storre storlek kan ocksa mojliggora dietskiften vid en tidigare
tidpunkt — vilket kan ha en positiv paverkan pa tillvixten (Bystrom et al. 2012).
Dessutom kommer en storre storlek att 6ka 6verlevnadschanserna under deras
forsta vinter (visat for abborre, Heerman et al. 2009). Har reflekteras bade en 6kad
vinteréverlevnad och en légre risk att bli uppéten i parametern sou. Det dr dock
viktigt att reflektera 6ver hur den dr sammansatt vid eventuell parameterisering.
Dessutom &r det viktigt att precisera hur man delar in de olika stadierna (N1 och
N2) och dédrigenom vad som paverkar so och sou respektive si.

Naér vi 16ser uttrycken for jamviktstatheterna fran ekv. 45-48, kan vi se att det inte
finns nagot utrymme for samexistens mellan de tva strategierna i denna
modellversion (nar den ena populationen har en positiv populationstathet ar
jamvikten 0 for den andra populationen). Man kan dock tanka sig att andra
faktorer - som t.ex. mellandrsvariation, habitatheterogenitet och homingbeteende -
kan mojliggora samexistens (behandlas mer nedan). Jamviktstatheterna beskrivs i
ekv. 49-52 och giller alltsa for den stationdra respektive den vandrande
populationen nér de finns ensamma.

Uttrycken for jimuiktstitheter for den stationdra populationen:

K(Fxsg*xs1—2)
N1 = N1 = % ekvation 49
1
2K

Fxsg*s1

N2=K—

ekvation 50

Uttrycken for jamuviktstitheter for den vandrande populationen:

K(F(so—qu*So+qo*qu*Soy)s1—2
Ny = (F(so—qu 022(; qu*soy)s1—2) ekvation 51

2K
NZU =K — ekvation 52
Fxsg*s1—Fxqu+so*s1+F*qo*qu+*Sou*s1

I detta fall 4r adulternas situation identiska for de tva populationerna, och det ar
ynglen som skiljer sig at i mortalitetsparametrar. Alltsa blir den population som
producerar flest yngel mer framgangsrik, vilket endast beror pa skillnader i
overlevnad. Mer explicit uttryckt sa har den vandrande populationen en mer
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fordelaktig strategi (ekv. 51 > ekv. 49) nér sou * qo > so, Uttrycket fas av att olikheten
N1u>N1 (ekv. 51 > ekv. 49) forenklas och att man sedan 16ser ut so, Har vags den
Okade overlevnaden (sou>so) - som kan komma av att t.ex. kldckas tidigare i ett
habitat utan predation - mot mortaliteten (passageeffektiviteten go) som ett
vandringshinder medfor. Produkten av dessa (sou*q0) bor alltsa vara storre &n
overlevnaden i sjon (so) for att vandringen ska var fordelaktig, vilket ar ett ganska
sjalvklart resultat, men dnda relevant. Figur 20 visar vilken passageeffektivitet (go0)
som behovs vid olika 6verlevnad (sou och so) for att vandringsstrategin ska vara
gynnsam. I denna enkla modellversion med engangslekare ar det alltsa bara en
strategi som vinner — och resultatet beror av hur mycket 6verlevnaden hos yngel
okar p.g.a. fordelarna av att kldckas i ett annat habitat, samt hur mycket den
minskar pga. vandringshinder. Notera att i fallet med engangslekare (denna
modell) antar vi att de vuxna dor efter sitt forsta reproduktionstillfalle sa go
paverkar bara ynglen som driftar nedstroms och inte adulterna (parametern gn fér
vuxna introduceras i nasta modellversion, nedan som hanterar flergdngslekare).

Passageeffektivitet (qo)
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Overlevnad i sjo (Sp)

Figur 20. Ynglens passageeffektivitet nedstréms (qo) som behovs for att en vandringsstrategi ska vara gynnsam
som en funktion av 6verlevanden hos yngel som fotts i ett vattendrag, och 6verlevnaden hos stationdra yngel
for alla engangslekare. Notera att go endast paverkar yngel eftersom engangslekare modelleras.
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2.3.3 Tva populationer med flergangslekare dir den ena dr stationar och den
andra vandrar for lek — med driftande yngel

Har modelleras en stationar och en uppstromsvandrande population pa liknande
satt som ovan, men i denna modellversion leker fisken flera ganger. Det innebar att
passageeffektiviteten for nedstromsvandring hos vuxen fisk ocksa ar relevant. Den
Okade adulta mortaliteten vid nedstromsvandringen efter lek bestims av hur
manga som lyckats vandra upp (qu) och passageeffektiviteten i nedstroms riktning
for adulter (qn) (se ekv. 56: qu*qn).

Vi antar nu att det inte tillkommer nagon forhojd mortalitet f6r honorna vid
uppstromsvandringen, dven om forflyttningen i sjon och vattendraget innan
passagen nas kan var riskabel. P4 samma satt som ovan antar vi ocksé att honorna
som misslyckas att vandra kommer att leka i sjon, och att deras avkomma kommer
att uppleva samma forutséttningar som de stationdra juvenilerna (beskrivet i andra
termen i ekv. 55). Ndr den avkomman viaxer upp kommer den att bli en del av
populationen med vandringsbeteende - vi antar alltsa att det har finns en genetisk
bas for beteendet. Alternativt skulle man kunna anta att beteendet &r inlédrt och
endast de fiskar som fods i vattendraget kommer att forsoka atervanda dit (se
sektion med “homing” nedan). Fekunditeten antas i detta fall vara identiskt for
aterlekare och forstagangslekare (F). Overlevnaden for adulterna (s4) ar ocksa en
faktor, som bestams av mortaliteten for vuxna i sjon.

N1 = So * % * F ekvation 53
N2=(N1*SI+N2*SA)/(1+U) ekvation 54
_ Nay Nay .
N1U—SOU*%*QU*T*F"‘SO*(l—QU)*T*F ekvation 55

Nyy = (N1y s1+ (1 —qy)Nay 54+ ququNaysa) /(1 + U) ekvation 56

s1x(N1y+N1)+54%(No+Nzy+((1-qu)+au=an))
dar U= % :

Som tidigare gar det att 16sa ekvationssystemet (ekv. 53-56) for att fa uttryck for
jamviktstdtheter. Det finns ingen 16sning dér alla jamviktstatheter beskrivs av ett
positivt uttryck sa vi har ingen samexistens i detta fall. Uttrycken for nar
delpopulationerna ar sjdlva presenteras nedan i ekv. 60-63. Det kan dock finnas
andra mekanismer som mdojliggor samexistens. Om det finns en kostnad for att
vandra till biflodet for lek, i form av 6kad dddlighet (fran predation och/eller
energetisk kostnad) sa borde de som har langt till biflodet fa betala ett hogre pris.
En sddan rumslig variation skulle kunna leda till att vi far ett bestdnd med partiell
migration, dar det dr Idnsamt att vandra om man befinner sig néra biflodet. Aven
"hemvédndande” eller “homing beteende” kan leda till samexistens (diskuteras i
senare delar).
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Eftersom denna rapport handlar om konnektivitetens betydelse sa dr det av
speciellt intresse att analysera vad som kravs for att ett vandringsbeteende ska
kunna existera och vilka faktorer som bestdmmer vilken strategi som ar mest
fordelaktig. Vi borjar med att ta fram invasionskriterier for vandringsstrategin. For
att fa dessa tar vi forst den dynamiska ekvationen som beskriver vandrande
adulter (ekv. 56), sedan satter vi in det dynamiska uttrycket for deras juveniler
(ekv. 55) samt jamviktsuttrycken for stationdra juveniler (ekv. 60) och adulter (ekv.
61). Detta ger oss ett uttryck som beskriver vandrande adulter (som en funktion av
antalet vandrande adulter samt olika parametrar). Fran detta uttryck lser vi (igen)
ut antalet vandrande adulter och sedan satter vi det uttrycket till storre &dn noll
(N2u>0). Uttrycket i ekvation 57 beskriver vilka forutséattningar som géller for att
vandringsstrategin ska kunna invadera i ett system dar den stationdra strategin ar
vid jamvikt.

K qy (F s1(Sso—qo Sou)+2 sa(1—qn))
Fs1(qu So—So0—9q0 qu Sou)—2sa(1—qu+qn qu)

>0 ekvation 57

Det kan ibland vara svarare for en population att “invadera i ett system” &n att
”finnas kvar om den &r dar fran borjan”. Men i detta fall blir det ingen skillnad
mellan dessa situationer. Det visar sig att det blir samma uttryck (som ekv. 57) nar
vi jamfor jamviktstatheter av adulter med de olika strategierna (N2u>N2). Vi tar da
uttrycken f6r populationstatheterna vid jamvikt — ndr endast en population ar
narvarande - och later uttrycken for juvenil tathet (ekv. 53 och 55) ersitta antal
juveniler (N1 och N1) i respektive adultekvation (ekv. 54 och 56). Efter det 16ser vi
ut tétheten av adulter (N2 och N2vu) fran dessa ekvationer och undersoker sen nér
N2u>Nz. Det ger alltsa i det har fallet samma resultat oavsett om vi strikt ser pa
invasionskriteriet eller om vi jamfor jamviktstatheter.

Vi fortsatter med att undersoka olikheten (ekv. 57) for att se vilka kriterier som
galler for nar vandringstrategin ar fordelaktig. Vi kan forenkla uttrycket genom att
lagga in antagandet om vilka varden olika parametrar kan ha (t.ex. att de ar i
intervallet 0-1 eller att de ar >0 etc.). Efter forenkling av olikheten far vi ett uttryck
dér vi kan 16sa ut olika parametrar, t.ex. gn. Ekvation 58 beskriver foljaktligen
vilket passageeffektivitet nedstroms (gn) som behovs for att en vandrande strategi
ska lyckas som en funktion av andra parametrar.

F s1(so —qoSov) +1
YAV

ekvation 58

qn >

En intressant aspekt med invasionskriteriet (ekv. 58) dr att uppstroms
passageeffektivitet inte har nagon betydelse. Det foljer av att vi har valt att fiskar
som misslyckas med uppstromsvandringen kan leka i sjon istéllet och att den
avkomman som fods i sjon ocksa kan vandra. Pa sa vis blir det ingen kostnad for
att misslyckas med att vandra jamfort med den stationdra populationen och det
skapar ett skarpt avbrott i parameterutrymmet mellan nér olika strategier ar
fordelaktiga. Om strategin ar vandra ar béttre sa dr den battre — oavsett om bara en
liten del av populationen lyckas att vandra. Om man dédremot antar att fiskarna vill
atervinda till ddr de sjalva féddes for att leka, alltsa att de som f6ds i sjon kommer
att sakna vandringsbeteende och att det finns ingen eller liten genetisk bas for
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beteendet, sa kan resultaten se annorlunda ut (se nedan). Vi noterar vidare att
invasionskriteriet &r oberoende av barkapaciteten, men att det &r mer komplicerat
dn exemplet med semelpari ovan (qo>so/sou).

Vi fortsdtter med att se vilken passageeffektivitet nedstroms (qnv) som behovs for
adulterna for att den vandrande strategin ska vara lyckosam som en funktion av
olika parametrar (Fig. 21). Skillnaden i juvenil 6verlevnad mellan de olika
strategierna (so och sou) dr som for det semelpara fallet valdigt viktig for om
vandringsstrategin ska vara framgangsrik (Fig. 21 a-b). Likt tidigare maste
overlevnaden for yngel som klédcks i vattendraget vara hogre. Nar den
”gemensamma Overlevnaden” (s1) dr relativt lag, Fig. 21a) far vi ett relativt “brett
spann av varden pa so och sou” dér gn har betydelse {or vilken strategi som &r bést.
Nar s1 ar relativt hog (Fig. 21b) far vi en abrupt gréans for nar vandringsstrategin
blir lyckosam. Det ar alltsa viktigt hur fordelning av mortalitet sker, inte bara
mellan so och sou men dven s1.
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Figur 21. Adulternas passageeffektivitet nedstréms (gn) som behovs for att en vandringsstrategi ska vara
gynnsam som en funktion av; (a-b) 6verlevanden hos yngel som fotts i ett vattendrag samt 6verlevnaden hos
stationdra yngel, i (a) med l1ag gemensam yngeldverlevnad d.v.s. s; = 0,0005 (t.ex. s:*0,5 = 0,00025 total
juveniléverlevnad), och i (b) med hég gemensam yngeloverlevnad d.v.s. s1 = 0,25 (t.ex. sz * 0,001 =0,00025),
och i (c) som en funktion av passageeffektivitet for yngel och yngeléverlevnad samt i (d) som en funktion av
fekunditet och adult 6verlevnad. Standardparametrar &r: F = 10 000; sou = 0,5; so = 0,25; s1 = 0,0005 eller 0,25;
sa =0,5; go =0,9 for flergangslekare. Den lagsta passageeffektivitet som plottas &r 0,1.
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Passageeffektiviteten for yngel spelar ocksé roll, och maste vara relativt hog for att
vandringsbeteendet ska vara fordelaktigt. I Fig. 21c har vandringynglen dubbelt sa
hog 6verlevnad som de som klédcks i sjon. Passageeffektiviteten maste i just det
exemplet vara minst 0,5 fOr att vandringsstrategin ens ska ha en chans. Hog
fekunditet gynnar vandringsbeteendet medan hég adult 6verlevnad gynnar
strategin som inte vandrar (Fig. 21d).

Eftersom relationen mellan overlevnaden i vattendraget jamfort med den i sjon ar
sa viktig har vi har dven gjort en variant av invasionskriteriet dar vi lagger in
parametern zg som beskriver relationen mellan so och sou, dar sou / so = zg (ekv. 59).
Vi ser hér hur olika parametrar paverkar hur hog kvoten maste vara for att
vandringsstrategin ska lyckas (ju hogre 6verlevnaden for ynglen i
vandringspopulationen &r — desto hogre z;). Notera forst att om gy =1, dr det bara
1/g0 som avgor, och ju hogre gn dr desto mindre paverkan har de andra
parametrarna i hogra termen. Vi ser att so, s1 och F har samma effekt (6kande
rekrytering), qo en liknande och s4 en omvéand effekt.

1 2s,(1-
z, >—+ 2sa(-an) ekvation 59
q0 qo0 so s1F

Med standardvérden och for en stor del av parmeterutrymmet (Fig. 22a) ar det go
som bestammer vilken relativ yngelmortalitet som behovs for att
vandringsstrategin ska vara fordelaktig. Med vildigt lag fekunditet (F), lag
gemensam juvenil 6verlevnad (s1) eller lag 6verlevnad i sjon (so) far d&ven gn
betydelse (Fig. 22b). Detta géller ocksa nar sa dr hogt.
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Figur 22. Kvoten mellan 6verlevanden hos yngel som fotts i ett vattendrag dver verlevnaden hos stationdra
yngel (sou / so = sg) som behévs for att en vandringsstrategi ska vara gynnsam som en funktion av
passageeffektivitet nedstréms for yngel (qo) och adulter (gn). | (@) med hog gemensam yngeloverlevnad dvs s1
= 0,25, och i (b) med lag gemensam yngel6verlevnad dvs s1 = 0,0005. Standardparametrar &r F = 10 000, so =
0,25, och sa = 0,5.
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Populationstitheter

Vi fortsdtter med att se pa hur tatheten av vuxen fisk i populationerna med olika
strategi paverkas av olika parametrar. Uttrycken {6r populationstitheter for
populationerna -nér de ar sjdlva - beskrivs av ekv. 60-61 (stationar) och ekv. 62-63
(vandrande).

For stationdra (ndr sjilv):

K(—2+F s¢ s1)

N1 = ekvation 60
2581
K(—-2+Fsgs
N2 = & ekvation 61
F sy sy

For vandrande (nir sjilv):

Ny = F K ((qu—1) so—qo qu Sov) 2+F((qu—1) S0 —qo qu Sov) s1—2(1+(gn—1)qy) s4)

2 F (so—qu so+q0 qu Sov) s1+ 4 (1+(qn—1)qu)sa
ekvation 62

2K
NZU = K- ekvation 63
F(so—qu*so+qo*qu*sou) s1+2(1+(qn—1)qu)sa

Aterigen ser vi pa 6verlevanden hos juveniler fran populationerna med olika
strategier, men nu visar vi vilken effekt dessa har pa antalet vuxna fiskar (Fig. 23).
Den stationdra populationen paverkas forstas inte av 6verlevnaden i vattendraget
(eller mer specifikt yngeloverlevnaden hos den vandrande populationen), medan
den vandrande populationen ocksa paverkas av 6verlevnaden hos yngel som inte
klackts i vattendraget eftersom en del av dess yngel klédcks i sjon.
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Figur 23. Adult tiathet som en funktion av 6verlevanden hos yngel som fotts i ett vattendrag och 6verlevnaden
hos stationdra yngel, i a-b) visar ett exempel med relativt hég 6verlevnad hos ynglen (s: = 0,005), medan c-d
visar ett exempel dér 6verlevnaden &r relativt 13g (s: = 0,0005). Vanstra paneler visar en vandrande och hégra
paneler en stationdr population. Standarsparametrar; F = 10 000, K = 10 000, gn = 0,5, qu = 0,5, qo = 0,9, sa =
0,5.

Nar kombinationen av 6verlevnaden och fekunditet ar relativt hog paverkas
tatheten av vuxen fisk inte mycket av yngeloverlevnaden (exempel visas i Fig. 23 a-
b, medan ett storre parameterutrymme kan understkas i modellverktyget).
Vandringsstrategin kan dock hjalpa arten och leda till fler vuxna i situationer dar
mortaliteten hos yngel i sjon dr hog - vilket &r ratt sjalvklart- men dnda vart att
papeka. Nar fekunditet eller yngeloverlevnad ar lag, finns det storre utrymme for
att fa en positiv effekt pa antalet vuxna av att en vandringspopulation etablerar sig
(Fig. 22 c-d).

Vidare undersoker vi hur passageeffektiviteten (qn och qu) paverkar tatheten av

vuxna i den vandrande populationen (Fig. 24, med parametrar som gor den
jamforbar med den stationdra populationen i Fig. 23).
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Figur 24. Adult tithet hos den vandrande populationen som en funktion av uppstréms (qu) och nedstroms (gn)
passageeffektivitet, i a) med relativt hog 6verlevnad (s: = 0,005), och i b) med lagre 6verlevnad (s: = 0,0005), i
c), med sénkt 6verlevnad i backen (sou = 0,05, annars som i a; s1 = 0,005), i d) med lag 6verlevnad (s: = 0,0005
som i b) och med lagre nedstroms passageeffektivitet for yngel (qo = 0,7). Standarsparametrar; F = 10 000, K =
10000, qo = 0,9, sa = 0,5, s1 = 0,005 eller 0,0005.

Vid relativt hog yngeloverlevnad (och/eller fekunditet) spelar det relativt liten roll
for tatheten av vuxna ifall nagon leker i vattendraget (uppstromsvandringen qu)
och mortaliteten for vuxna vid nervandring har nastan ingen betydelse (Fig. 24a).
Kom ihag att lek sker i sjon om uppstromsvandringen misslyckas. Vid lagre
yngeloverlevnad (ocksa vid lag fekunditet) har passageeffektiviteten i bada
riktningarna betydelse (Fig. 24b). Nar passageeffektivitet uppstroms ar hog (vilket
gor att manga vandrar upp) samtidigt som passageeffektiviteten ner ar lag sa blir
dodligheten hog for vandringspopulationen (Fig. 24 c-d nedre hogra hornet). Detta
blir mycket mer uttalat vid lagre fekunditet (Fig. 24d). Vid lagre uppstroms
passageeffektivitet (qu) sa “buffrar sjon”. Passageeffektiviteterna &r alltsa inte sa
betydelsefulla for populationstatheterna nar fekunditet och 6verlevnad é&r relativt
hog. Det ar vid 1ag fekunditet och vid 1ag 6verlevnad som de kan ha storre
paverkan. Storre parameterutrymme (motsvarande Fig. 24) kan undersokas i
modellverktyget (FiMod4 Abborre).
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Vi har alltsé tva olika situationer som aterkommer. Vid hog fekunditet och hog
overlevnad hos ynglen ar aterlekare och parametrar som paverkar rekryteringen
till det adulta stadiet inte sa viktiga. Vid lag fekunditet och lag 6verlevnad
paverkas populationen mer av hur manga adulter den kan fa fram — och da spelar
aterlekare och rekryter en storre roll. Nar det som i detta fall saknas
tathetsberoende i det juvenila stadiet blir det inte sa stor skillnad p& om det ar
minskad fekunditet eller minskad 6verlevnad hos yngel som gora att det blir farre
rekryter.

Aterleken blir mindre viktig i en situation nér det bara ar resursbegransning i det
adulta stadiet. Nar det inte finns konkurrens mellan yngel (eller andra begransning
i yngelstadiet) sa behdvs det sa lite for att “fylla pa” det adulta stadiet.

Man skulle kunna argumentera for att arter som abborre, som har relativt hog
fekunditet jamfort med salmonider, borde kunna né en niva pa produkten av
fekunditet och 6verlevnad som resulterar i hoga populationstitheter relativt
enkelt. Men samtidigt kan yngeloverlevnaden vara mycket lag pga. kannibalism
och den kan variera mycket over tid i samma sjo (Persson et al. 2004).

I vara exempel har vi valt fekunditet (F = 10 000) utifran abborrens reproduktiva
férmdaga, men denna varierar med storlek (och d@ven resurstillgang). Treasure
(1981) uppskattade att en abborre pa 14,5 cm lagger 6 711 dgg medan en hona pa
34,5 cm lagger 77 978 dgg). | vara standardparametrar har vi valt att lagga mer av
juvenilernas mortalitet pa s1 (s1 = 0,0005, 0,001 eller 0,005) och sedan plottat so och
sou (och 1atit dessa vara relativt hoga). Det kan dock vara vildigt hog
yngelmortalitet under den forsta perioden. Men om vi véljer exempelvis so = 0,5
ger det t.ex.; so * s1=0,5* 0,001 = 0,0005. Vilket dr jamforbart med en uppskattning
av mortalitet (so*s: = 0,000258) som gjorts i ett enartsbestdnd med abborre dar
kannibalismen under forsta veckan var véldigt hog (Bystrom 2000, Fig. 25).
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Figur 25. Utvecklingen av antal juveniler 6ver tid fran sjén Abborrtjirn 3 i Vasterbotten. Fran klackning till
antalet 1+ aret efter. Endast 1 procent av ynglen fanns kvar 2 veckor efter klackning, och efter ett ar
uppskattades endast 0,026 % finnas kvar (omarbetad fran Bystrém 2000).
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Det ar alltsa inte sjdlvklart att abborre kommer att ha en sa hog niva pa fekunditet
och 6verlevnad s att den kommer att gynnas av en passage oavsett hur daligt den
fungerar (hur lagt gn dr) eftersom yngelmortaliteten kan vara hog. Notera ocksa att
forandringen i tatheten av vuxna kan vara rétt abrupt (Fig. 24c). Att se pa antalet
individer dr som sagt inte samma sak som att se pa gransen for nir en
vandringsstrategi ar lonsam (den kan vara lonsam @ven nar reproduktion och
overlevnad ar hog, Fig. 21). Dér var det centrala skillnaden i 6verlevnad hos yngel
som kléackts i sjon (so) jamfort med dverlevnaden hos yngel som klackts i
vattendraget, och att mortalitet i samband med vandringshinder maste balanseras
av en hogre ”grundéverlevnad” hos vandringspopulationen (reflekterat i o>
so/sou, se ovan). Vandringsbeteende kan alltsa var fordelaktigt for individen aven
om det inte leder till nagra storre férandringar i populationstatheter.

Atervindare eller "homing beteende”

I det vi presenterat hittills har vi ltit fiskarna i vandringspopulationen uppvisa ett
vandringsbeteende oavsett om det kldckts i vattendraget eller i sjon. Vi har alltsa
antagit att vandringsbeteendet har en genetisk bas. Nu antar vi istéllet att de fiskar
som klécks i sjon kommer att leka i sjon och endast de som klackts i vattendraget
kommer att uppvisa ett vandringsbeteende. Vi antar alltsa att fisken uppvisar ett
“homing beteende” eller ”atervandarbeteende” likt det som finns hos 6ring och
lax. Med detta antagande kan vi f& samexistens mellan den stationédra och den
vandrande strategin.

Reproduktionen fran den delen av vandringspopulationen som leker i sjén
beskrivs av den andra termen i ekv. 64 och bidrar till de juveniler som kommer att
bli en del av den stationdra populationen (N1). Denna term saknas nu forstas fran
ekvationen som beskriver juveniler som kommer att férsoka vandra (N1, ekv. 66).
Annars ar ekvationssystemet (64-67) likt tidigare (ekv. 53-56).

N N
N1=So*?2*F+SO*(1—qU)*%*F ekvation 64
K(N1*s1+N2+s4)
2 = ekvation 65
K+s1x(N1y+N1)+sa%(No+Nou+(1-qu)+qu+qw))
- Nzv ,
N1U =Sou *qo *qu * > * F ekvation 66
K(Nw s1+saN2y((1-qu) +qUQN))
20 = ekvation 67

K+31*(N1U+N1)+SA*(N2+N2U*((1_qU)+QU*QN))

Naér vi 16ser ekvationssystemet far vi mojlighet till samexistens mellan de olika
strategierna. Uttrycken for jamviktstatheterna blir dock langa och komplicerade
och vi valjer darfor att enbart redovisa invasionskriterierna for vandringsstrategin.
Vi far dessutom en 16sning dar det stationdra bestandet existerar sjalvt, men ingen
16sning ddr endast vandringsbestandet finns. Detta ar logiskt med tanke pa att all
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fisk i vandringspopulationen som misslyckas att vandra blir en del av
sjopopulationen. Vi far har féljande invasionskriterium for vandringspopulationen,
beskrivet med kvoten mellan yngel6verlevanden i stromhabitatet och i sjon
(zr=sou/so med homing och z; 4r motsvarande med genetisk bas for beteendet);

1 2s4(1-
Zy > + A(-4n) ekvation 68
q0 qu qo0 So s1F

1 1
- ekvation 69

doqu qu

Zh_Zg:

Ser vi pé skillnaden mellan detta invasionskriterie och det som beskrev
populationer utan homing kan vi konstatera att skillnaden (zr-z¢) beror pa qu och
aven go men ej gn. Alltsd hur stor del av populationen som vandrar uppstréms,
samt nedstroms passageeffektivitet for ynglen. Slutsatsen av denna jamforelse blir
att det krédvs betydligt stérre 6verlevnadsfordelar for ynglen om
vandringsbeteendet baseras pa homing jamfort med om det har en genetisk bas
(om ynglens nedstromsvandringen orsakar dodlighet). I franvaro av
konnektivitesproblem &r dock de tva scenarierna likvarda.

Diskussion bestind med driftande yngel - abborre

Vi beskriver populationerna med en relativt enkel modell, i denna version utan
resurskonkurrens hos yngel och med en logistisk tillvixt som begransar antalet
adulter i sjon. Vi beskriver ett yngelstadium och ett stadium for aldre fisk. Vi antar
alltsa att fekunditet och 6verlevnad hos dldre fisk inte varierar beroende pa alder
och storlek. Betydelsen av aterlekare skulle kunna vara stérre om de hade hogre
fekunditet — men fortfarande bara i situationer dar rekryteringen till det adulta
stadiet spelar roll. I praktiken kan konkurrensférmaga bero av storlek och paverka
overlevnad, och dessutom kan konkurrens om féda féorekomma mellan yngel och
vuxna. I storleksstrukturerade modeller av mort och abborre har
konkurrensférmagan hos individer av olika storlek visat sig valdigt viktig for
dynamiken som uppstar (Persson et al. 1998, Claessen et al. 1999). Juveniler dr som
regel de basta konkurrenterna nar det géller en gemensam resurs (Persson et al.
1998), s& det ar inte orimligt att just detta stadie saknar resursbegransning har och
att resursbegransning eller konkurrens framst paverkar det adulta stadiet.

Overlevanden paverkar ocksa hur mycket konkurrens det blir. Kannibalism och
predation kan vara viktiga har. I allmanhet gér minskad 6verlevnad hos vuxen fisk
(sa) att situationen bli mer som exemplet med engéngslekare (FiMod4 Abborre).
Hog mortalitet hos vuxna kan bero pa t.ex. forekomst av gddda i sjon. En annan
aspekt att beakta dr att en 6kad rekrytering (pga. att en vandringsstrategi etablerar
sig eller andrade parametrar), kan medfora ett ekologiskt varde for att det
produceras mer byten till olika predatorer. Okad reproduktion kan alltsa ha ett
ekologiskt varde dven om det inte leder till hogre populationstatheter och “all
extra rekrytering” dts upp av rovfiskar eller andra predatorer. Det dr ocksa vart att
beakta att en 6kad reproduktion kan ge en konkurrensférdel gentemot andra arter.
Det kan dven finnas situationer nar man inte vill gynna t.ex. abborre gentemot
andra arter. Till exempel om man misstanker att en 6kning av abborre kan

62



MODELLERING AV FISKVAGARS BETYDELSE FOR FISKBESTANDEN

missgynna arter som roding eller harr. Ett annat exempel kan vara att man vill
minska eutrofiering som eskalerats av cyprinider som mort. Det ar dock ingen
garanti att 6kad konnektivitet skulle vara ldsningen pa det problemet eftersom
dven cyprinider kan vandra till och leka i mindre vattendrag jamfort med dér de
kom ifran.

Samexistens mellan strategier forekom inte i modellen dar vandringsbeteendet
antogs vara neddrvt, men som vi diskuterat kan samexistens vara majlig om miljon
varierar i rummet och/eller over tid, sa att det ibland &r fordelaktigare med ett
stationart beteende och ibland ett vandringsbeteende. Om det blir valdigt ménga
som leker i vattendraget (uppstroms vandringshindret), ar det mojligt att det
skulle kunna uppkomma tathetsberoende i rekryteringen. Detta &r inget vi
inkluderat i modellerna, men det skulle kunna leda till samexistens.
Téthetsberoende hos yngel i sjon skulle ocksa kunna skapa mojligheter for
samexistens, eller rent generellt andra mekanismer som begransar den strategi som
okar i tathet.

Vi sag tydligt att “homing beteende” kunde leda till samexistens mellan olika
strategier. Det ar daligt kdant vad som styr vandringsbeteendet — hur mycket det ar
drivet av genetik respektive inldrning. Detta ar forstads mojligt att detta beror pa
miljofaktorer, vilken art och t.o.m. vilken population det handlar om. Det &r dock
kéant att det kan uppsta ekologiska féllor orsakade av vandringsbeteende, dvs. att
vissa populationer vandrar trots att detta inte dr fordelaktigt och att de d& kan
uppleva hog mortalitet eller till och med do ut (Pelicice and Agostinho 2008). Detta
tyder pa att vandringsbeteendet kan vara djupt rotat och att det kan vara svart att
“evolvera bort”, vilket styrker argumentet att nedstromspassagen alltid bor
beaktas ndr man forbattrar uppstromspassagen.

I modellverktyget (FiMod4 Abborre) finns en iteropar version av modellen
implementerad (motsvarande sektion 2.3.3). Dér gar det att fa ut
populationstatheter nir de tva populationerna &r sjdlva som funktion av olika
parametrar, dar det enkelt gar att andra t.ex. passageeffektivitet och se vilken
effekt det ger. Dessutom kan man undersoka vilken strategi som vinner under
olika forutsattningar.
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2.4 SCENARIO 4 — FISKBESTAND SOM LEKER UPPSTROMS OCH
NEDSTROMS DAR YNGEL KAN DRIFTA NEDSTROMS (TYPART HARR)

Typarten som beskrivs i detta avsnitt dr harr, men denna modell kan dven passa in
pa sik, asp och farna. Har beskriver vi en situation dér en population har blivit
uppdelad av ett kraftverksbygge men dar yngel fortsatt kan drifta nedstréms fran
det 6vre omradet till det nedre. I takt med att de véxer i storlek forsoker de vandra
tillbaka uppstroms for ytterligare tillvaxt och lek. Det kan vara en stromstracka
som blivit uppdelad, men det kan dven gélla for situationer nar fisken framst vaxer
upp i sjoar och leker i stromvatten. Modellen hanterar bestanden uppstroms
respektive nedstroms som delvis skilda populationer dér tdthetberoende och
mojlighet till lek finns i bada habitaten. I denna modellversion beskrivs
flergéngslekare och delpopulationerna delas in i juvenila och adulta stadier.
Téthetsberoendet intraffar i det adulta stadierna och inte i det juvenila stadierna.

Delpopulationen uppstroms vandringshindret bestar av tre komponenter;
juveniler som produceras i uppstromshabitatet och stannar ddr (Nuju, ekv. 70), den
adulta stationdra delen av populationen (N, ekv. 71), och juveniler som f&ds i
uppstromshabitatet men som driftar nedstroms (Nujn, ekv. 73). Fraktionen som
driftar nedstroms bestdms av pn, och passageeffektiviteten nedstroms (o)
paverkar ynglens 6verlevnad (ekv. 72). Juvenilerna som driftar nedstréms forsoker
vandra tillbaka till uppstromshabitatet. Passageeffektiviteten uppstréms (qu)
bestimmer hur manga som tar sig tillbaka uppstroms (qu*Nuju). Om de misslyckas
blir de kvar i nedstromshabitatet och bidrar till den adulta populationen dér (N=,
ekv. 74, dar Nujn*(1 - qu) beskriver tillskottet).

Reproduktion férekommer ocksa i nedstromshabitatet och juvenilerna som
produceras dar (N»j) beskrivs av ekv. 73. Vi antar att dessa juveniler inte forsoker
vandra uppstroms. Téathetsberoendet beskrivs med hjéalp av en logistisk funktion
och aterfinns i de adulta stadierna, bade nedstréms och uppstroms
vandringshindret. Har antar vi att de fiskar som atervant uppstroms inte kommer
att vandra eller drifta nedstroms igen, utan att de blir kvar i uppstromshabitatet
(alltsd kommer passageeffektivitet nedstroms inte att paverka vuxna aterlekare).
Adulter i nedstromshabitatet paverkas av ett tiathetsberoende dér dven fisk som
driftat ner fran habitatet uppstroms och blivit kvar ingar ((1-qu)*Nun), samt
bérkapaciteten (Kx) i habitatet nedstréms (ekv. 73).

Notera att vi hér har valt en relativt enkel modell och att de yngel som vandrar
tillbaka uppstroms inte paverkas av konkurrensen i nedstromshabitatet. Daremot
kommer yngel som misslyckats att vandra tillbaka att bli en del av
delpopulationen nedstrdm (och dé& uppleva tathetsberoende). Det innebér att vi
antar att fisken antingen vandrar tillbaka tidigt (innan tdthetsberoendet), eller inte
alls. I realiteten &r det troligt att en del individer vandrar vid en senare tidpunkt
(efter att tathetsberoendet slagit in, men innan kénsmognad).
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Ekvationssystem Flergingslekare:
Nuju = 8 (1 —pv)N,f/2 ekvation 70

sa Ny + Nyju + Nyjn qu

NU = » 54 Nu ¥ Nygjg + Nyj 00 ekvation 71
t e
Nyjn = S;qo PN Ny f/2 ekvation 72
Nnj = S]*Nn *f/2 ekvation 73
Sg*Np + Npj + Nyjn*(1 — qp)
N n = - = o ekvation 74

) sg*Nn + Nn]' + Nu]'n*(l - qu)
i Kn

Nar vi loser ekvationssystemet for att fa uttryck for jamviktstatheter far vi en
16sning nér bada delpopulationerna dr narvarande. Jamviktslosningen ar relativt
komplicerad och ligger till grund for modellverktyget (FiMod5 Harr). Har
undersoker vi hur populationstédtheterna svarar pa olika parametrar, framfor allt
passageeffektiviteten. Vi visar olika scenarier dar fekunditeten och béarkapacitet i
de olika habitaten varieras. Ett mer fullstindigt parameterutrymme finns att tillga i
modellverktyget.

Produktivt uppstromshabitat iteropar HARR:
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Figur 26. Vuxna fiskar uppstréms (bla streckad linje), nedstroms (heldragen orange) och det sammanlagda
antalet (prickad gron linje), samt antal fiskar som vandrar tillbaka till uppstrémshabitatet (rod streck-prickad
linje) som en funktion av uppstroms passageeffektivitet i (vinster) och nedstroms passageeffektivitet i
(hoger). Uppstromshabitatet ar mycket mer produktivt &n nedstromshabitatet (K. = 10000, K» = 1000). | (a-b)
ar fekunditeten relativt hog (f = 15 000), och i (c-d) dr fekunditeten lag (f = 3000). Andra parametervarden ar
pn =0,2, go = 0,9 (vdnster), gu = 0,9 (hoger) och s; = 0,0003, s4 = 0,3.
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Aterigen ser vi att fekunditeten dr avgorande for betydelsen av passageeffektivitet,
men responsen ar mer kontinuerligt har (alltsa inte lika abrupt som tidigare
exempel, sektion abborre). Nar fekunditeten ar hog fyller den lokala rekryteringen
paihabitatet uppstroms sa att passageeffektiviteten har mindre betydelse (Fig. 26
a-b). Med lagre fekunditet kan man tydligt se att det “saknas reproduktion” i det
ovre produktiva habitatet och att upp- och nedstromsvandring da har stor
betydelse for att “fylla pa” i det produktiva habitatet (Fig. 26 c-d). En lag
overlevnad har samma effekt som lag fekunditet (pa liknande sitt som forut,
sektion abborre). En hogre 6verlevnad ger alltsa resultat som liknar de dvre
panelerna (Fig. 26 a-b). Notera ocksa att populationerna med lag fekunditet ligger
langt ifrdn den totala barkapaciteten som ligger pa 11000 individer (adulter) (Fig.
26 c-d).

Om vi tittar ndrmare pa uppstromsvandringen av individer (Fig.26), ser vi tva
processer. I de 6vre panelerna (a-b) ar det bara sjdlva individerna som vandrar
uppstroms (rod streck-prickad linje, Fig. 26) som bidrar till 6kad tathet (Nu)
uppstroms och dessutom inte i sarskilt hog grad eftersom rekryteringen &dr hog i
uppstromshabitatet. Medan nar fekunditeten &r lagre (c-d) kan vi se att det ar
uppvandringens positiva effekt pa det stationdra bestdndet som ger upphov till
okningen i antalet fiskar (6kningen i antalet vuxna uppstroms dr brantare an
okningen i uppstromsvandrande fisk). Det &r alltsa brist pa rekrytering har och
reproduktionen fran individerna som vandrar tillbaka &r viktiga for att
upprétthalla den stationdra populationen i uppstrémshabitatet. Det &r inte bara
sjdlva individerna som vandrar upp (rod streck-prickad linje) som laggs till, utan
deras avkomma som stannar i uppstrémshabitatet dr ocksa viktig for
uppstromsbestandet. Detta innebér att om ett harrbestand uppstroms beddms som
svagt samtidigt som medelfekunditeten &r relativt lag kan det finnas goda
forutséattningar att forbattra bestandet genom att dtgarda konnektivitetsproblemen,
forutsatt att det ar mer dn enstaka yngel som driftar nedstroms forbi
dammen/kraftverket.

En hog 6verlevnad i passagen nedstroms for yngel (g0) resulterar i nédsta steg i en
storre uppstromsvandring vilket forklarar varfor responsen till en 6kad nedstroms
passageeffektivitet (g0, hogra panelerna i Fig. 26) liknar responsen till 6kad
uppstroms passageeffektivitet (qu, vanstra panelerna i figur 26). Notera att
standardvéardet for uppstroms passageeffektivitet ar satt hogt har (qu =0,9).
Eftersom de flesta avledningsanordningarna for att styra fisk till flyktdppningar
och flyktrannor inte fungerar pa yngel (ofta galler) torde passageeffektiviteten for
nedstromsdriftande yngel vara likvardigt med 6verlevnaden via turbiner eller via
spill. Nar fekunditeten ar relativt lag kan vi se att nedstromsvandringen bidrar till
populationen i nedstrémshabitatet vid moderat uppstromsvandring, men effekten
ar liten (Fig. 26 c-d).
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Produktivt nedstromshabitat iteropar HARR:
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Figur 27. Antal vuxna fiskar uppstroms (streckad), nedstréms (heldragen) och den sammanlagda tatheten
(prickad linje) som en funktion av uppstroms passageeffektivitet i (vinster) och nedstréms passageeffektivitet
i (hoger), med olika fekunditet. Notera att nedstromshabitatet dr mycket mer produktivt (K. = 1000, K, =
10000). | (a-b) &r fekunditeten relativt hog (f = 15000), i (c-d) &r fekunditeten 1ag (f = 3000) Default
parametervarden ar py = 0,2, go = 0,9 (vanster), gu = 0,9 (hoger) och s; = 0,0003, sa = 0,3.

Nar nedstromshabitatet 4r mer produktivt har passageeffektiviteten uppstroms
och nedstroms liten betydelse for den totala populationstédtheten (Fig. 27). Vid lag
fekunditet (Fig. 27 c-d) eller lag 6verlevnad har passageeffektiviteten en relativt
stor betydelse for titheterna i uppstromshabitatet, men bidraget ar sa litet att det
inte blir sa viktigt for totalantalet. Notera att populationstédtheterna ar valdigt laga i
c-d, och ligger langt ifran barkapaciteten dven nér passageeffektiviteten ar hog.
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Samma birkapacitet i bada habitaten iteropar HARR:
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Figur 28. Antal vuxna fiskar uppstroms (streckad), nedstroms (heldragen) och den sammanlagda titheten
(prickad linje) som en funktion av uppstroms passageeffektivitet i (vinster) och nedstréms passageeffektivitet
i (hoger), med olika fekunditet. Notera att habitaten ar lika produktiva (K. = 55000, K, = 55000). | (a-b) dr
fekunditeten relativt hog (medelfekunditeten per hon dr 100000 dgg och f = 15000), i (c-d) ar fekunditeten lag
(f = 3000) Default parametervarden ar py = 0,2, go = 0,9 (vanster), qu = 0,9 (héger) och s; = 0,0003, s4 = 0,3.

Nar barkapaciteten ar likartad i de tva habitaten ser vi aterigen att
passageeffektiviteten har stor effekt pa populationstédtheterna nér fekunditeten ar
lag och/ eller med lag 6verlevnad (Fig. 28). Populationerna ligger aterigen langt
ifrdn barkapaciteten i exemplen med lag fekunditet (Fig. 28 c-d). Nar fekunditeten
ar hog har passageeffektiviteten valdigt liten betydelse for det totala antalet fiskar,
medan den paverkar fordelningen mellan ned- och uppstrémshabitaten litegrann
(Fig. 28 a-b). Vid lag fekunditet (Fig. 28 c-d) ser vi en ldtt ”“puckel-formad” respons
i antalet vuxna nedstroms. Med 6kande gqu blir det forst fler eftersom
uppstromspopulationen 6kar, sedan vid hogt qu sa forsvinner hela tillskottet till
uppstromshabitatet.
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Figur 29. Antal individer i de olika delpopulationerna som en funktion av proportionen som driftar (p~), i a-b)
med samma barkapacitet i bada habitaten (K., = 5500, K, = 5500), i c-d) med hégre barkapacitet i
nedstrémshabitatet (K. = 10000, K, = 1000), i b) och i e-f) med hégre barkapacitet i uppstromshabitatet (K. =
1000, Kn = 10000). Paneler till vanster har hogre fekunditet (f= 15 000) och paneler till héger har lagre
fekunditet (f= 6000). Andra parametrar ar: go =0,9; qu = 0,7; F = 6000; s; = 0,0003; sa=0,3.

Det kan vara olika faktorer som paverkar hur stor andel av ynglen som driftar
nedstroms. Stromhastigheten i kombination med avstandet mellan lekomradena
och vandringshindret har dock en avgorande betydelse for om ynglen ska drifta
nedstroms. Forekomst av sjoar, dammar och reglermagasin saktar ned
stromhastigheten och minskar av forklarliga skél andelen yngel som kan drifta

forbi sddana omréden, om de inte dr f{édda nara utloppet vill sdga. Med en 6kande

proportion som driftar nedstroms (pn) minskar den totala populationens storlek
(Fig. 29). Denna minskning &r liten nar fekunditeten dr hog (samt 6verlevnad och
passageeffektivitet, Fig. 29 vénstra paneler). Minskningen ar som stdrst nar
uppstromshabitatet ar produktivt — det dr da bristen pa rekryter far storst effekt
(Fig. 291), och liten nar nedstromshabitatet dr produktivt (Fig. 29d). Blir
proportionen drift for hog kan uppstrémspopulationen t.o.m. férsvinna.
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Figur 30, Totala antalet vuxna fiskar som en funktion av passageeffektiviteter (de tva delpopulationerna
tillsammans: N, + N,). | de vdnstra panelerna &r barkapaciteten i uppstromshabitatet hégre (K. = 10000, K, =
1000) och i de hogra &r barkapaciteten i nedstrémshabitatet hégre (K. = 1000, K, = 10000). Fekunditeten &r
hog i de 2 6vre panelerna (f= 15000 ), och lagre i den 2 nedre (f = 4000), andra parametrar ar: py = 0,2; s; =
0,0003 och s4=0,3.

Lag fekunditet ger lagre populationstatheter (nedre paneler), men monstren som
beskriver effekten av passageeffektivitet ar likartade (Fig. 30). En kombination av
hogt qu och go ger fler individer. Med ett produktivt uppstrémshabitat (vénster)
har forandringar i passageeffektiviteten uppstroms (qu) storre effekt. Nar
nedstromshabitatet ar mer produktivt (hdger) ar naturligt nog
passageeffektiviteten mindre viktig for det totala antalet individer. Vi gér vidare
med att se pa antalet fiskar i de olika habitaten.
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Figur 31. Antal vuxna fiskar uppstroms som en funktion av passageeffektiviteter (N.). | de vinstra panelerna ar
barkapaciteten i uppstromshabitatet hégre (K. = 10000, K, = 1000) och i de hégra ar barkapaciteten i
nedstromshabitatet hogre (K. = 1000, K, = 10000). Fekunditeten dr hog i de 2 Gvre panelerna (f = 15 000), och
lagre i den 2 nedre (f = 4 000). (p~ = 0,2, s;= 0,0003, 54=0,3).

Antalet vuxna fiskar ovan vandringshindret paverkas starkt av bade qu och gn
(Fig. 31), speciellt nar fekunditeten ar lag (nedre paneler). Okande
passageeffektivitet i bada riktningarna leder till hogre antal vuxna fiskar i
uppstromshabitatet.

Nedanfor vandringshindret har passageeffektiviteten storre betydelse for antalet
vuxna fiskar ndr habitatet uppstroms ar mer produktivt (Fig. 32, véanster). Néar
habitatet nedstroms har hogre produktivitet syns samma monster, men paverkan
pa populationerna &r mindre (Fig. 32, hdger). Okad nedstrdms passageeffektivitet
leder alltid till ett hdgre antal vuxna fiskar, speciellt nér qu &r lagt. Okad
uppstromsvandring gor i allménhet att det blir farre vuxna fiskar i nedstroms-
habitatet (Fig. 32). Men om fekunditeten (eller 6verlevnaden) ar valdigt lag kan vi
se en tydlig “puckelform”, och hogst tdthet av vuxna fiskar nedstroms fas vid ett
intermediart viarde pé qu (Fig. 32e). Om qu ar for hogt sa forsvinner alla tillbaka till
uppstromshabitatet, om qu dr for lagt sa finns det for fa i uppstromshabitatet (6kar
qu Okar rekryteringen och ddrigenom driften i uppstromshabitatet). Det dr dock
inte sa manga fiskar det handlar om — sa det slar inte igenom pa totala antalet
vuxna fiskar (Fig. 30).
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Figur 32. Antal vuxna fiskar nedstréms som en funktion av passageeffektiviteter (N.). | de vanstra panelerna
(a, c) ar barkapaciteten i uppstromshabitatet hégre (K. = 10000, K» = 1000) och i de hogra (b, d) ar
barkapaciteten i nedstromshabitatet hogre (K. = 1000, K, = 10000). Fekunditeten &r hog i de tva 6vre
panelerna a-b, f=15 000, och lagre i den tva nedre c-d, f = 4000. | panel e) ar fekunditeten riktigt lag (f =
2850). Ovriga parametrar; py = 0,2 och s = 0,0003.
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En passage gynnar framst det totala antalet vuxna fiskar om det finns storre
utrymme till tillvixt och hogre barkapacitet uppstroms jamfort med nedstroms.
Det kan fortfarande vara viktigt for en uppstromspopulation att fiskar vandrar
upp ndr nedstromshabitatet dr produktivt, speciellt om reproduktionen ar lag eller
dodligheten dar hog. Om det saknas bra reproduktionslokaler nedstrom &r
dessutom nedstromsvandrande yngel viktiga for om det ska finnas fisk dar. De
individer som driftar nedstroms till omraden dér de saknar méjligheter till lek har
fortfarande goda mojligheter att tillvdxa och atervinda for lek uppstroms. Pa sa vis
kan de ha goda mojligheter att undkomma konkurrensen om féda och utrymme i
det 6vre omradet.

Slutsats och diskussion

En passagelosning som méjliggor for atervandring (qu>0) av fisk som harstammar
fran foraldrar uppstroms men som driftar ned forvéntas ge betydande tillskott
(mer &n nagra procents okning) till det totala antalet vuxna fiskar (nedstréms +
uppstroms) om ett antal kriterier uppfylls. For det forsta méste avkomman forsoka
atervandra till omradet dar de féddes. Om beteendet finns kvar bor ansamlingar
av fisk av relevanta arter observeras strax nedstroms kraftverken eller hindren. Det
behover det inte vara en ansamling i samband med lekvandringen, avkomman
skulle kunna pabdérja atervandringen successivt allteftersom de nér den storlek
som kravs for att klara uppstromsvandringen (den hér typen av beteende ar daligt
kéant). For det andra maste mer dn enstaka procent av ynglen drifta nedstroms. Ett
tecken pa att omradet nedstroms mottar en betydande méngd yngel fran
uppstromsomradet kan vara att titheten nedstroms ar hogre an uppstroms dven
om omradena i 6vrigt ar lika. I en sammanstallning som Bjorkvik (2014) gjort med
koppling till harr i reglermagasin (Vasternorrland) var harrférekomsten i elfiskena
generellt lagre nedstréms dn uppstroms (se figur 11 i Bjorkvik, 2014). Detta antyder
att dammar minskar andelen yngel som driftar forbi dammen och vidare
nedstroms, vilket inte ar sarskilt forvanande. Detta torde gélla d&ven andra arter
med driftande yngel.

For att kunna f& en 6kning uppstroms krévs att antal adulter uppstroms ligger en
bit under barkapaciteten eftersom det ar i mellanskillnaden som potentialen for
okning finns. Detta beror av en kombination av fler faktorer som fekunditet,
overlevnad, och hur mycket drift som férekommer. Om man endast bryr sig om en
eventuell 6kning av vuxna fiskar uppstréms och struntar i om antalet vuxen fisk
minskar i nedstromshabitatet ar skillnader i barkapacitet mindre viktigt. Av
naturliga skal dr det mer fordelaktigt for totalantalet vuxna med hogre
barkapacitet i nedstromshabitatet -vilket kan vara viktigt om man ska bestimma
var man ska biotopvarda. Notera att fisket kan ha stor betydelse for antal vuxna
harrar, sa den aspekten behover végas in. Vi har har visat resultat for nar
fekunditeten varierar men hog mortalitet har liknande effekt som lag fekunditet
och kan undersckas i modellverktyget (FiMod5 Harr).
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Andel kénsmogna honor
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Figur 33. Andel kdnsmogna harrhonor som en funktion av honornas langd. Data fran Ojanlatva (2001), avser
harr i Norrbotten.

I den hédr modellen valde vi att ha tdthetsberoende i de vuxna stadierna och inte
hos juvenilerna. Nar exakt tathetsberoendet intraffar paverkar hur man valjer att
dela upp stadier och vilken modell man anvéander (jamfoér FiMod1-3). Det saknas
kunskap om vilka stadier som paverkas av tathetsberoendet hos harr och det ar
ocksa mojligt att det skiljer sig mellan populationer. Vi menar dock att det inte ar
sa troligt att tathetsberoendet intréaffar under yngelstadiet eller tidigt i
juvenilstadiet eftersom tillvaxten upp till 20-25 cm storlek tycks vara densamma i
manga system, oberoende av om det finns mycket harr eller inte. Samtidigt finns
det tecken som tyder pa att populationsregleringen i system dar harr dominerar
sker pa liknande sétt som hos abborre i tusenbrodrasystem (Persson et al. 2011).
Likt f6r abborre kan kannibalism hos harr ha en stor betydelse for 6verlevnaden
hos yngel och yngelmortaliteten kan vara hog. Sa pa det viset kan det finnas ett
tathetsberoende som paverkar det juvenila stadiet (men da snarare att en hog
tathet av honor kan leda till hog kannibalism).

Storleken vid kénsmognad ar forstds ocksa relevant f6r indelning i juvenila och
adulta stadier och t.ex. harr blir konsmogen vid 3 — 5 ars alder och en langd av 20—
35 cm vilket kan ge perspektiv pa indelningen i stadier. Lokala data bor anvandas
men en konsmognadsstorlek pa ca 30-35 cm f6r harr torde vara vanlig (Fig. 33).

I figurerna i detta avsnitt har vi anvant samma parametrar for juvenil (s;)
respektive adult 6verlevnad (sa). Dodligheten kan forstas skilja sig &t mellan
habitaten och i modellverktyget (FiMod5 Harr) finns mdjlighet att sétta in olika
parametrar for de olika habitaten.

74



MODELLERING AV FISKVAGARS BETYDELSE FOR FISKBESTANDEN

2.5 SCENARIO 5 — ANDRA TYPER AV VANDRING AN LEKVANDRING

I en del populationer férekommer andra typer av vandring dn lekvandring. Det
kan handla om sdsongsmadssig naringsvandring, d.v.s. att en del av individerna i
populationen vandrar till narliggande sjoar eller sel under en del av sdsongen. Pa
motsvarande sitt kan individer soka sig till andra delar i vattendraget eller fran
sjoar och hav till vattendrag for t ex dvervintring vilket skulle kunna minska
predationsrisken eller minska energifdrbrukningen.

I samband med néringsvandring behover tillvaxten 6ka s pass mycket att den
kompenserar for eventuell 6kad dddlighet. For att det ska kunna ske en selektion
for ett sadant beteende behdver beteendet leda till hogre fitness d&n om dessa
individer inte skulle vandrat. Det galler oavsett om fordelen med vandringen &r i
termer av tillvaxt/fekunditet eller 6verlevnad.

Utifran de funktioner som redovisats i tidigare avsnitt gar det att visa vad som
kravs for att den har typen av vandringsbeteende ska kunna vara framgéangsrikt.
Det réacker att fokusera pa den tathetsoberoende funktionen, oavsett om
tathetsberoendet sker i juvenil- eller adultstadiet. Populationen behover darfor inte
modelleras i sin helhet. Ekvation 75 anger reproduktionspotentialen (R) for en
individ utan vandringsbeteende och ekvation 76 visar reproduktionspotentialen (r)
for en individ med ett vandringsbeteende som har avvikande 6verlevnad och/eller
fekunditet.

R=SxF ekvation 75
r=sxqu*qy*f+s'«A—qy)*f ekvation 76

I ekvationerna &r S 6verlevnad och F fekunditet for de som inte vandrar, s och f ar
motsvarande for de som lyckas med vandringen, medan s’ och f” 4r motsvarande
for de som misslyckas med uppstromsvandringen. Notera att dessa ekvationer ar
generella och géller dven i de fall adulterna inte regleras av konkurrens eller
predation. Om vi antar att det inte blir nagon extra kostnad i form av
predationsforluster eller utebliven tillvaxt i samband med vandringsforsoket for de
som misslyckas med uppstromsvandringen blir s’= S och f’= F. For att det ska
kunna bli fler individer med vandringsbeteende i populationen med det
antagandet kravs att r >R, vilket efter forenklingar blir:

sxf 1

ekvation 77
S+F — qn

Vandringsbeteendet kommer dadrfor att kunna ge ett positivt fitnessbidrag om den
relativa 6kningen av overlevnaden ganger fekunditeten dr hogre an inversen av
passageeffektiviteten i nedstromsriktning. Om passageeffektiviteten, gn, &r 80 %
behover alltsa vandringen leda till att 6verlevnaden eller fekunditeten 6kar med
minst 100 * (1/0,8-1) = 25 %. Om passageeffektiviteten dr 90 % kravs minst 11.1 %
hogre dverlevnad eller fekunditet. Detta galler for situationer nér det inte finns
nagon kostnad for att misslyckas med ett vandringsforsok.

Om det medfor en kostnad att misslyckas med uppstromsvandringen kommer
passageeffektiviteten i bada riktningarna att spela roll och kostnaden for risken att
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misslyckas med uppvandringen maste da vagas upp av en okning i 6verlevnad
eller fekunditet som kompenserar den kostnaden (Fig. 34). Generellt blir det
kompensationsbehovet stort, vilket innebér att i de fall fiskpassager anldggs dar
ndringsvandringar forvantas ha varit ett viktigt inslag sa behover
nedstromslosningen ha mycket bra funktion.

2.0
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i | ——— qU=0.9,gN=0.8
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Figur 34. Okningen i verlevnad eller fekunditet behdver vara mycket hogre for att kompensera forluster vid
nedstrémsvandring an vid uppstrémsvandring for att inte passagelésningen ska bli en ekologisk félla i
samband med naringsvandring eller vandring for att uppsoka refug.

I en situation med fiskpassager &r det osannolikt att vandringsframgangen
kommer att vara 100 % i bada riktningarna. Tillkomsten av fiskpassageldsningar
kommer darfor att ge en lagre fitness for individer som vandrar jamfért med vad
den skulle ha varit utan vattenkraftsutbyggnaden. Det ar déarfor ingen garanti att
beteendet langre ar fordelaktigt. Trots detta kan vandringsbeteendet ateruppsta
efter tillkomst av fiskpassagelosningar, speciellt i situationer nar
vandringsbeteendet triggas av t ex doft eller temperaturgradienter. Det innebar i sa
fall att beteendet ar plastiskt och triggas nar individerna far ratt signaler. Om
forhéllandena éar tillrackligt goda for att ge en fitnessfordel uppfyller
fiskpassagerna en av de funktioner de var tankta for. Om férhéallandena daremot
inte ar tillrdckligt goda utan snarare minskar fitnessen jamfort med de som inte
vandrar utgor fiskpassagelosningen snarare en ekologisk falla (Pelicice and
Agostinho 2008).
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3  Hurlang tid tar det innan atgarden far full
effekt?

Nar man vidtar en atgard som syftar till att forbattra miljon ar det ocksa
ofta av intresse att folja upp atgirden for att undersoka om den fa avsedd
effekt. For att kunna pavisa forandringar i miljon kravs vanligen
omfattande provtagningsprogram som pagar under manga ar. Den
realiserade responsen pa konnektivitetsatgarder torde inte vara nagot
undantag. En forklaring till det dr att det tar lang tid for fisksamhillet att
svara fullt ut.

Alla typer av tathetsberoende har ett asymptotiskt beteende, dvs dterhamtningen
gar fort i borjan ndr man befinner sig langt fran jamvikten men ju ndrmare man
kommer jamvikten desto langsammare gar det. Rent matematiskt innebar det
asymptotiska beteendet att det skulle det ta oandligt lang tid att uppna jamvikten.
I verkligheten kommer man dock néra jamvikten pa betydligt kortare tid &n sa.
Losningen ar darfor att utvardera tiden det tar att na en viss andel av jamvikten, t
ex 95 eller 99 %, vilket leder till att aterhdmtningstiden blir andlig (se till exempel
Barnthouse 2004). Med andra ord, det gar att berdkna tiden fran atgard till den
tidpunkt nédr populationen nar en given andel av jamviktsnivan. Formlerna for den
forenklade jamviktsmodellen som beskrivs i avsnitt 2.1.1 och som baseras pa
engangslekare (FiMod1) kan skrivas om for att fa ett analytiskt uttryck for tiden till
den angivna andelen av jamvikten. Berdkningarna grundar sig pa fem antaganden:

1) Jamviktspopulationens storlek berdknas pa samma sitt som i avsnitt 2.1.1.

2) Populationstillvaxten foljer traditionell logistisk tillvaxt, dér  avser den
inneboende per capita tillvaxthastigheten i populationen och K avser
barkapaciteten for arsyngel (0+). Denna forenkling kan ge en viss underskattning
av aterhdmtningstiden i de fall ett eller flera lek- och yngeluppvéxtomraden slagits
ut och behover ateretableras. Tiden som behovs for ateretablering i utslagna
reproduktionsomraden ar beroende pé avstand till de ndrmast beldgna
reproduktionsomradena i kombination med graden av "straying-beteende" hos
arten.

3) Populationstillvaxten approximeras med hjalp av formler for en semelpar
livshistoria. Forstagdngslekarna bidrar ofta mest till populationens
tillvaxthastighet eftersom de dr yngre och har hogre 6verlevnad dn de individer
som leker for andra eller tredje gangen, trots att fekunditeten for de senare ar
hogre. Tiden att na den angivna andelen av jamvikten skiljer darfor inte sa mycket
mot om flergangslekare ar inkluderade. Av den anledningen i kombination med
den enkla analytiska 1dsningen f6r engangslekare gors berdkningarna endast for
alternativet med engéngslekare (semelpara).

4) Har antar vi att populationens tillvaxt inte paverkas av andra arters narvaro.
Den realiserade aterhdmtningstiden kan dock bli langre om man tar hansyn till hur
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arten paverkas av andra arter i systemet (Gardmark et al. 2003). Men den
berdknade tiden ger dandé en uppfattning om vilket tidsperspektiv det handlar om.
Avvikelsen borde dock bli mindre om de parameterviarden man anvander utgor
skattningar av 6verlevnad och fekunditet som kommer fran system dér de andra
arterna redan finns narvarande.

5) Vi antar att miljon dr konstant mellan ar och miljovariation paverkar saledes inte
populationens aterhdmtning. I verkligheten varierar miljon fran ar till ar vilket
innebér att det emellanat kommer tillfallen nar populationen minskar, trots att
populationen befinner sig i en 6kningsfas. Detta bidrar till att dra ut pa
aterhdmtningstiden och det forsvarar dven uppfoljningen eftersom det
introducerar en statistisk osdkerhet i data. Ju storre mellanarsvariationen ar desto
langre tid tar det innan jamvikten nas och aterhdmtningstiden kan bli mer an
dubbelt sa lang som den berdknade vilket i sa fall beror pa att populationen
kraschar emellanat och maste byggas upp pa nytt via aterkolonisering.

Har utgdr vi ifran att man forst raknat ut en férvintad jamviktstithet (N) efter
konnektivitetsatgard for honorna med hjdlp av modelleringsverktyget. Vi antar
sedan att populationstillvaxten foljer den klassiska logistiska tillvaxtfunktionen
dN/dt = r*N*(1-N/N), dér r anger den tithetsoberoende 6kningstakten nar det &r fa
individer i populationen, N dr den nuvarande populationsstorleken uttryckt i
antalet honor vid lek, och N r jamviktsnivan. Observera att jagmviktsnivan i dessa
berdkningar inte utgors av barkapaciteten som anges i jamviktsmodellerna utan av
den nya framridknade mangden honor vid jamvikt (ekv. 4).

. — Kx(Fek*pa*p- * * FP—Z
Repetition ekv. 4: Np = ( Poz ilTk(q; av) )
* * 0

Aven om ekvationen for den logistiska tillvixten inte innehaller ndgon information
om andra arter sa kommer 6kningstakten r - vilken bland annat berdknas med
hjalp den tathetsoberoende 6verlevnaden (po och p1) - att gélla i ndrvaro av andra
arter. Detta givet att skattningarna av po och p1 gjorts med hjalp av data fran
omraden dar alla inblandade arter redan finns.

Den analytiska l6sningen for tiden (To) det tar att n& antalet honor =0*N ges av
ekvation 78, dir @4r en andel nira 1, antalet honor initialt &r No och N=Nr i
ekvation 4.

To=1Ln

/r ekvation 78

FL FP
K+(Fek+po*p1*(qo*qy)  —2)
2«Fek+pg

- No)/(No(l/G -1)

Notera att K i ekvation 78 anger barkapaciteten for antalet 0+. For semelpara
organismer kan r berdknas enligt:

r = Ln[pop1(qoqu)’” * Fek/2]/Tg, ekvation 79

dér Tr ar honornas alder vid reproduktion raknat fran fédseln. Det fullstandiga
uttrycket for tid det tar att na den specificerade andelen (8) av jamvikten blir:
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_ K+(Fek«po+p1+(qo*qu)*P-2) o T .
Ty = TRLn[ o R E] /Ln[pop1(qoqu)"* Fek/2] ekvation 80

Om man later det initiala antalet honor utgdra en viss andel, z; (z<6), av antalet
honor vid jamvikt (N) gar det att forkorta bort barkapaciteten for yngel (K) ur
ekvationen:

Ty = Tg * Ln[(1/z - 1)/(1/6 — 1)]/Ln[pop1(qequ)"" Fek/2] ekvation 81

Den hér analysen av hur lang tid det tar for en skotselatgérd att ge en viss effekt pa
populationen gar att gora for specifika vattendrag, och ingar som en del av FiMod1
i modellverktyget. Skotselatgarden behover inte handla om fiskpassager. Den
galler dven for habitatrestaurering och i dessa fall omtolkas z att gélla kvoten
mellan den ursprungliga arealen och den efter restaurering.

I Figur 36 visar vi nagra numeriska exempel av vilka det framgar att det tar minst
20 ar, i vissa fall &nnu langre tid, innan populationen nar 99 % av jamvikten efter
en konnektivitetsatgdrd. Antalet ar skiljer inte speciellt mycket om man istéllet
skulle berdkna tiden till 95 % av jamvikten. Exemplet skulle kunna gélla for 6ring
och de medelfekunditeter som anvéandes, 1250, 3000, 6000, och 12000 &gg, i
berdkningarna motsvarar honor med ungefarliga langder 45, 60, 75, respektive 95
cm. Eftersom produkten av Fek*po*p1 ingdr i ekvationen ger t.ex.
parameterviardena Fek=6000, p0=0,35, p1=0,015 samma resultat som Fek=3000,
po=0,7, p1=0,015 och Fek=3000, po=0,35, p1=0,03 (exempel dar produkten blir
identisk). Vi ser att responsen hos populationen dr snabbare med hogre fekunditet
och hogre verlevnad (jamfor paneler med olika Fek*po*p1), samt med en higre
passageeffektivitet (x-axel i Fig. 36). Notera att den faktiska skotselatgdrden (som
t.ex. 6kad passageeffektivitet) ocksd kommer att paverka hur stor skillnaden ar
mellan N*=N och No (olika linjer i Fig. 36, dir N* raknas ut med hjilp av ekv. 4)
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Fek=1250, py=0.35, p1=0.015 Fek=3000, po=0.35, p;=0.015
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Figur 36. Antal ar det tar for att uppna jamvikt for modellkérningar med olika sammanréaknad
passageeffektivitet ((gn*qu)FP), dér linjerna motsvarar olika initiala populationstédtheter och de 4 panelerna
visar olika medelfekunditet; (a)1250, (b) 3000, (c) 6000, och (d) 12000 &gg, vilket motsvarar éringhonor med
ungefarliga langder 45, 60, 75, respektive 95 cm. Det dr produkten av fekunditeten och tiathetsoberoende
overlevnad (Fek*po*p1) som &r avgorande, vilket innebér att den nedre vénstra figuren dven giller
parametervirdena till exempel Fek = 3000, po = 0,7, p: = 0,015 och Fek = 3000, po = 0,35, p: = 0,03. Man far
rikna med att det tar minst 20 ar, i vissa fall betydligt ldngre tid, fér den uppstromsvandrande populationen
att na jamvikt efter konnektivitetsatgard. | exemplet har tiden berdknats till dess att populationen nar 99 % av
jamviktsnivan.

Aterhémmingstiden ger i sig ingen information om hur populationsforandringen
ser ut over tiden om man inte gor enskilda berdkningar for olika andelar av
jamviktsnivan. Det kan tilldggas att vid en separat jamforelse mellan denna metod
och en matrismodell (Lesliematris)- dar tillvaxten f6r en population med en
femarig livscykel aterskapades- blev resultaten vil 6verensstdimmande trots att
matrismodellen hanterar diskreta aldersklasser medan ekvation 81 ar harledd fran
en kontinuerlig tillvaxtfunktion (jimforelsen presenteras ej).

En generalisering av resultaten ger en tumregel for aterhamtningstiden som
motsvarar cirka tre till fyra ganger livscykels langd. Variationer i
passageeffektivitet, tillvaxt och 6verlevnad mellan ar bidrar till osakerheten vilket
innebér att den realiserade aterhamtningstiden sannolikt blir langre an den
berdknade.
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Figur 37. Med samma parametervirden som i Figur 35 ger ekvation 78 (streckade linjer) samma svar som
resultatet fran en matrismodell (fyllda cirklar) baserad pa en femarig livscykel. Resultaten giller for po=0,35,
p1=0,015 och qn*qu=0,64. No avser det initiala antalet honor som pabérjade uppstromsvandringen samma ar
som fiskvagen fardigstélldes. N* avser antalet uppstromslekande honor vid jamvikt.

Motsvarande berdkningar for populationer med iteropar livshistoria
(flergangslekare) kraver antaganden om initiala mangder honor, inte bara forsta
aret efter atgard utan fler ar i rad, 6verlevnad och passageeffektiviteter for vuxen
fisk, samt forandring av fekunditeten med 6kad alder. Skillnaden i resultat torde
dock inte bli alltfér stor om en relativt stor andel av individerna forsvinner pa
grund av naturlig dodlighet och passageforluster efter forsta lektillfallet. Daremot
kan det spela stor roll om forutséattningarna andras sa att tathetsberoendet intraffar
under vuxenstadiet, som i abborrmodellen. I den modellen kan det ta 50-100 ar
innan 95 % av den nya jamvikten uppnas. I det fallet handlar det dessutom om att
ett beteende ska spridas i populationen. Aven om vandringsbeteendet redan fran
borjan dr gynnsamt for individen som genomf{or vandringarna kan det ta mycket
lang tid innan det far full gensomlagskraft i populationen.

Det kan ocksa finnas situationer nédr den nya jamvikten uppnas inom ett fatal ar
och det kan gélla i harrmodellen nar forandringarna av jamvikterna forvéntas bli
sma samtidigt som den totala fekunditeten ar stor.
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4  Hantering av osakerhet

I de berdkningar som gjorts till de figurer som redovisats i de tidigare
avsnitten har osikerheten huvudsakligen illustrerats med hjilp av
kdnslighetsanalys, d.v.s. genom att jimfora resultaten ndr olika
parametervirden anvants. Det gar dock att ersitta varje enskild
parameter med dess medelvirde och en férdelningsfunktion som
beskriver osidkerheten i medelvardet.

Genom att introducera osdkerhet i samtliga parameterskattningar i
jamviktslosningarna ovan far man automatiskt en hantering av felfortplantningen
om nya varden slumpas fran férdelningsfunktionerna i samband med varje
berdakningsomgang. Det kravs ett stort antal berdkningar (Monte Carlo
simuleringar) for varje enskilt scenario, vanligen flera tusen, for att fa ett
tillforlitligt métt pd medelvardet och osdkerheten. Osdkerheten &r viktig att ha med
i detta sammanhang eftersom vi séllan kédnner de sanna parametervardena. Den
slutgiltiga osdkerheten blir darfor ett matt pa det intervall inom vilket vi kan
férvanta oss att det sanna utfallet borde hamna om man realiserar
konnektivitetsatgarden. Av den anledningen har flera av modellverktygen
utvecklats for att hantera osakerheten.

For kontinuerliga variabler anvands framst normalfordelningar for att beskriva
osdkerheten, &ven om manga biologiska variabler snarare uppvisar
lognormalférdelningar. Normalférdelningen har férdelen att det ar enkelt att ange
ett matt pa osdkerhetens storlek, till exempel i form av standardavvikelse eller
variationskoefficient. Det skulle krdavas mycket underlagsdata for att kunna
beskriva osakerheten i lognormalférdelningar pa ett tillforlitligt satt. Manga av
parametrarna utgors av sannolikheter, vilka begransas mellan 0 och 1. For dessa
anges osdkerheten i modellverktygen med hjalp av triangelférdelningar som enkelt
kan avgréansas uppat och nedat. Det innebér att man anger max och min for
sannolikheterna istéllet for nagon typ av osakerhetsmatt. For att inte hamna i en
situation ddr man anger ett medelvarde som ger en skev triangelférdelning
efterfrdgas endast min och maxvardena. Medelvardet berdaknas av
modellverktyget.

Felfortplantningen vid berdkningarna hanteras genom att varje enskild parameter
tilldelas ett slumpmassigt varde inom respektive parameters sannolikhetsfunktion
innan berdakningarna av jamviktslosningarna gors. Detta upprepas manga ganger
for att skapa den fordelning av jamviktslosningar som osdkerheten ger upphov till.
Resultatet fran berdkningarna som gors med hjdlp av osdkerheten presenteras dels
i form av kumulativa fordelningar for att kunna gora en riskbeddmning av
konnektivitetsatgarden. Resultaten redovisas d@ven i termer percentiler och
redovisas i tabellform samt i en del av figurerna.
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5 Vad kravs for att en population ska vara
livskraftig?

For att svara pa fragan vad som krivs for att en art, metapopulation eller
en isolerad delpopulation ska klassas som livskraftig kan man anvinda
sig av PVA (Population Viability Analysis, e.g. Hugh et al. 2013). I en
PVA anvinder man numera stokastiska demografiska
populationsmodeller som dven kan hantera individernas genetik.
Tidsperioden som analysen giller dr vanligen 100 eller 1000 dr. Man kan
utvdrdera hur olika forvaltningsalternativ paverkar en (hotad) arts eller
populations mdjlighet att fortsitta att existera med en given sannolikhet
under en given tidsperiod.

Omviant kan man uttrycka det som att man utvéarderar populationens
extinktionsrisk givet olika forvaltningsalternativ. Nar forvaltningsproblematiken
handlar om anldggning av fiskpassager for att 6ka konnektiviteten i vattendragen
blir den aktuella fragan vad som krévs for att atgarden ska leda till livskraftiga
populationer. Modellerna vi presenterat i de tidigare kapitlen dr exempel pa enkla
PV A-analyser, men de ger bara svar pa fragan hur manga individer (adulter) det
kan bli — inte vilken sannolikhet de har att klara sig i till exempel 100 ar. For att
berdkna den sannolikheten behdvs modeller som tar hansyn till slumphéndelser
(stokastiska hdndelser). Langre fram i detta kapitel presenterar vi resultat fran en
modell vi utvecklat specifikt for att visa hur en laxpopulations forméga att sta
emot stokastiska hidndelser paverkas av passageeffektivitet och barkapacitet.

Begreppet minsta livskraftiga populationsstorlek (MVP-Minimum Viable
Population, Shaffer 1981) har utvecklats inom PVA for att identifiera den kritiska
populationsstorleken under vilken arten eller populationen riskerar att slds ut. Som
vi kommer att forklara langre fram i det har avsnittet &r MVP-begreppet inte
speciellt anvandbart néar det handlar om f&rstarkning eller ateretablering av
populationer i samband med konnektivitetsatgdrder. I sadana situationer ar det
mer lampligt att utvardera extinktionsrisken i sig an MVP. Men eftersom MVP-
begreppet dr valetablerat forklarar vi har vad det innebar, samt presenterar en del
resultat géllande fisk (se Lochran et al., 2007, {or en metaanalys av MVP-studier).

For att kunna existera under l&ng tid behover populationen kunna motsta de
negativa effekterna av demografisk stokasticitet (slumpmassighet), miljovariation,
katastrofer och genetisk utarmning. Demografisk stokasticitet handlar om
slumpens roll i hur populationsstrukturen paverkas under perioder med fa
individer i populationen. I situationer med fyra lekfiskar ar till exempel
sannolikheten ca 12.5 % att det ena konet saknas, forutsatt att forvantad
konsfordelning ar 50:50, Pa motsvarande siatt kommer slumpen att leda till atti ca
10,5 % av fallen kommer ingen av 10 individer att 6verleva om den genomsnittliga
overlevnaden ar 20 %. En uppsummering av slumpens inverkan fran fodsel till
reproduktionsaldern gor att sma populationer 16per stor risk for utslagning.
Variationer i miljon, sasom vaderfluktuationer, interaktioner med andra arter och
sjukdomar, ar dock de faktorer som bidrar mest till variation i 6verlevnad och
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fekunditet mellan &r. Denna variation dr huvudorsaken till de
populationsfluktuationer vi ser fran ar till &r i naturen. Under perioder med laga
populationsnivaer trader den demografiska stokasticiteten in och okar risken for
utslagning av populationen.

Aven om genetisk utarmning i sig kan bidra till utslagning av populationer sker
dess bidrag till utslagning ofta i kombination med demografisk stokasticitet och
negativa effekter av miljovariation. Genetisk utarmning kan leda till
inavelsdepression som kan férsdmra 6verlevnad eller fekunditet jamfort med i
populationer med hog genetisk diversitet. Notera dock att genetisk diversitet
vanligen méats mha neutrala gener och ar darfor inte direkt kopplat till fitness (e.g.
Holderegger et al. 2006).

Som en tumregel f6r hur stora populationer beh&ver vara for att klassas som
livskraftiga foreslog Franklin (1980) en ungefarlig grans pa 50 for den effektiva
populationsstorleken (Ne) i det korta tidsperspektivet och 500 i det langa
tidsperspektivet for att balansera den genetiska driften med ny genetisk variation
via mutationer i selektivt neutrala egenskaper. Denna “regel” har sedermera
kallats for 50/500-regeln (Jamieson and Allendorf 2012). Pa senare tid har
Frankham et al. (2014) foreslagit att 50-gransen borde héjas till 6ver 100 for att
undvika inavelsrelaterade problem. Generella rekommendationer enbart baserade
pa genetiska egenskaper kan dock bli missvisande eftersom inte alla
arter/populationer ar kdnsliga mot inavel, till exempel pa grund av avsaknad av
skadliga gener. Dessutom kan den naturliga selektionen motverka forlust av gener
som har positiva fitnessbidrag. En knepig fraga att hantera nar man blandar in de
genetiska aspekterna &r var gransen ska dras for bevarande av lokala
subpopulationer av en art, speciellt om dessa subpopulationer finns i samma
vattendrag (se t.ex. McElhany et al., 2000).

Det finns programvara (VORTEX, Lacy 1993, 2000, Lacy & Pollak 2020) som kan
anvandas for att gora populations- och platsspecifika berakningar av MVP.
VORTEX ér ett individbaserat simuleringsprogram som bland annat hanterar
demografisk stokasticitet, mellanarsvariation i miljon, extrema héndelser
(katastrofer), kon, eventuella uttag ur populationen sasom fiske, samt genetisk
diversitet. Berdkningarna kraver darfor en méngd information om livscykel,
overlevnad, tillvéaxt, antal avkomma, miljovariationens storlek, barkapacitet, samt
hur stor sannolikhet man efterstravar for att bibehalla populationen efter en
angiven tidsperiod.

Wang et al. (2019) fann med hjalp av VORTEX-simuleringar relativt tydliga
samband mellan MVP och populationernas genomsnittliga fekunditet (antal 4gg
per hona) och mellan MVP och generationstid for de 36 fiskarter som ingick i
analyserna (Fig. 38). Vid hog fekunditet och kort generationstid var MVP lagt
(Fig.38). Notera att relationen mellan fekunditet och MVP inte behover vara kausal
utan kan vara en indirekt effekt av storlek vid konsmognad. Forfattarna anvande
10 % mellanarsvariation i analyserna, men resultaten skilde sig inte sarskilt mycket
ndr de 6kade mellanérsvariationen till 20 % for en del av arterna i studien. Med 30
% mellanarsvariation 6kade antalet individer for minsta livskraftiga population for
enstaka arter med 50-130 %, men f0r flertalet arter var 6kningen marginell.
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Figur 38. Minsta livskraftiga population (MVP= minimum viable population), vinster) beroende av

generationstid och hoger) beroende av antalet dgg per hona. Data och regressionslinjer fran: Wang et al.

(2019), en "outlier" uteldmnades i regressionerna. Berdknad med VORTEX, hanterar hanar och honor,

populationsdynamik och genetik for att uppna 99 % sannolikhet att populationen 6verlever i minst 100 ar med
en mellanarsvariation i miljobetingelserna pa 10 % (CV).

For lax med en generationstid pa ca sex ar skulle det kravas ungefar 100-150 vuxna
laxar for att na MVP enligt Figur 38. En jamforelse med resultat fran en analys som
gjorts specifikt for Atlantlax i Maine-distriktet (Legault 2004) resulterade i drygt 60
% fler adulter for att na MVP jamfort med interpolering fran Wang et al. (Fig. 38).

I ménga av MVP-analyserna har man anvént sig av quasi-extinktionsgranser
istallet for att modellera sjdlva utddendet. Med quasi-extinktionsgréans avses det
minsta antal individer som behovs for att populationen ska undvika den
nedatgaende spiral (vortex) dar den demografiska stokasticiteten tar 6verhanden
och med stor sannolikhet leder till att populationen slas ut (Holmes et al. 2007). Ett
sadant angreppssatt anvandes av Hinrichsen och Paulsen (2020) i en analys av
MVP {6r Chinook lax i Snake River. De kom bland annat fram till att en lag
barkapacitet var den mest avgdrande faktorn och under en kritisk gréns for
barkapaciteten 16pte populationen stor risk att hamna under MVP adven i ett s& kort
tidsintervall som 24 ar.

For att illustrera den problematik man kan hamna i nér det géller MVP-analyser
har vi valt att redovisa ett exempel baserat pa Ostersjolax. Laxen liksom flera andra
fiskarter har en komplex livshistoria. Med komplex livshistoria menas att arten
gor olika saker under olika delar av sin livscykel. Lax och 0ring &r typexempel pa
arter med komplex livshistoria och de olika livsfaserna hos lax har till och med fatt
specifika namn, sdsom stirr, smolt och grils. Dessutom finns det ytterligare
variation mellan individer. En en del av juvenilerna nar smoltstadiet vid en alder
medan andra smoltifierar vid en annan alder. P4 samma satt kan
kénsmognadsaldern variera mellan individer. Dessa egenskaper i kombination
med forekomst av flergédngslekare kan ge en buffert mot mellanarsvariationer i
miljon. Det innebar att populationen kan klara av drastiska minskningar av
individer i enskilda stadier utan att slds ut. Frdnvaro av adulter under ett eller ett
par enskilda ar behover darfor inte leda till att populationen slas ut. Overlappet
mellan arsklasser inom ett och samma stadium bidrar dessutom till ett genflode
mellan arsklasserna, vilket innebér att adulterna som reproducerar sig olika ar
bidrar till den gemensamma effektiva populationsstorleken (Ne).
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I exemplet analyserar vi effekten av den demografiska och miljomassiga
stokasticiteten (+ 25 % per &r i alla 6verlevnadsparametrar och fekunditet medan +
30 % anvéndes for barkapaciteten). Vi anvande parametervarden for lax fran
Ostersjosystemet och de norrlandska dlvarna. Rent teoretiskt skulle en population
kunna uppratthallas i minst 100 &r med 99 % sannolikhet, dvs 1 % extinktionsrisk,
om badrkapaciteten for antal 0+ yngel ar ca 21000 i ett vattendrag utan
konnektivitetsproblem. Det skulle kunna leda till en jamvikt med ca 15 konsmogna
honor och ungefédr lika manga hanar. For att fa antalet adulter som haller den
samlade genetiska informationen i populationen behover man multiplicera med
generationstiden som ar ca 6 ar, vilket ger totalt 180 adulter. Notera att dessa 180
adulter inte utgor den totala adultpopulationen, men den utgor det antal som
ligger till grund for den effektiva populationsstorleken — som dock troligen blir
lagre &n 180 individer péa grund av sldktskapsforhallandena. Den totala
populationen, juveniler exklusive arsyngel + adulter, skulle uppga till i genomsnitt
3600 individer. Som en f6ljd av miljovariationen kommer populationen att
fluktuera i storlek men jamvikten finns dar i form av medelvardet av
populationsstorleken dver tid.

Om vi bortser fran de genetiska konsekvenserna av de flaskhalsar som uppstar
kommer populationen att kunna aterhamta sig trots att inga lekmogna honor
atervander vissa ar. Antalet honor kommer att variera mellan ar allt fran inga
honor till 6ver 50 honor (Fig. 39, 6vre raden). Situationen f6r hanarna ser likartad
ut, men behdver inte vara korrelerad, speciellt inte vid ldga antal da slumpen
dominerar. Det framgar ocksa tydligt i resultatet fran simuleringarna att risken for
att populationen ska slds ut okar ju farre individer det ar (Fig. 39). Detta
overensstaimmer med de vetenskapligt publicerade resultaten om den
nedatgaende spiral (vortex) som sma populationer hamnar i och som driver
populationen mot dess undergédng med hjéalp av den demografiska stokasticiteten.
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Figur 39. Parametrar for Ostersjolax med fekunditet pa 8000, Ovre raden: barkapaciteten K=21000 individer
(0+) samt avsaknad av vandringshinder. Mellersta raden: K=105 000 individer (0+) och passageeffektivitet 90 %
bade uppstréms och nedstréms for alla stadier var for sig. Undre raden: extinktionsrisk i relation till hur manga
honor eller individer som fanns ar 1 i simuleringarna. Miljévariation mellan ar var £25 % i simuleringarna.
Extinktionsrisken dr densamma i samtliga figurer (1 % inom 100 ar). Bla streckad férdelning visar férdelningen
av simuleringsresultat fran enskilda ar under den period néar populationen existerade och réda staplar visar
fordelningen av de simuleringar som ledde till extinktion efter att ha slumpat den initiala aldersstrukturen fran
den bla streckade férdelningen.

Vi antar nu att det finns ett annat vattendrag med ett vattenkraftverk dar det finns
en fiskpassagelosning med 90 % passageeffektivitet for alla vandrande stadier,
smolt, adulter och utlekt lax. Uppstroms kraftverket finns 25 hektar lek- och
uppvéxtomraden med en barkapacitet for 40 0+ individer per 100 m?2. Det
genomsnittliga antalet konsmogna honor (jamvikten) som forvintas komma till lek
i detta vattendrag blir ca 30 stycken, dvs. ungefiar dubbelt sa manga jamfort med i
det mindre vattendraget (Figur 39, mellersta raden). Variationen i antal honor
mellan ar stracker sig frdn nagra fa till médnga hundra. Sannolikheten att denna
population skulle kunna fortsatta att existera i minst 100 ar blir 99 %.
Extinktionsrisken ar alltsa densamma for de tva populationerna, men antalet
individer vid jamvikt skiljer sig med en faktor tva. Om vi sétter extinktionsgransen
till max 1 % inom 100 ar far vi alltsa tva olika MVP-vérden och i bada fallen
kommer antalet honor att kunna underskrida MVP vid ett flertal tillfdllen under de
100 &ren (39). Av den anledningen ar inte MVP ett meningsfullt begrepp i detta
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sammanhang. Daremot fungerar PV A-analysen av extinktionsrisken utan att
definiera granser for MVDP.

Sambandet mellan extinktionsgrans och populationsstorleken vid jamvikt ar inte
linjart nar vi har med fiskpassager att gora (Fig. 40). En och samma
populationsstorlek vid jamvikt kan ge valdigt olika extinktionsrisk beroende pa
kombinationen av barkapacitet och passageeffektiviteter. Med de parametervarden
som anvéndes vid modelleringen star det dock klart att det inte gar att uppna en
extinktionsrisk som ar lagre an 1 % (100 ar) vid lagre barkapacitet &n 20 000 0+.
Detta eftersom passageeffektiviteten inte kan 6verskrida 100 %.
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Figur 40, Genomsnittligt antal adulta honor av Ostersjélax fran modellsimuleringar med aldersstruktur,
varierande smolt- och kénsmognadsalder, flergangslekare, demografisk stokasticitet och + 25 miljovariation
for samtliga biologiska parametrar mellan ar. Barkapaciteten och passageeffektiviteten har varierats mellan
simuleringarna for att kunna faststélla extinktionsrisken (20 %=streckad linje, 10 %=rod linje, och 1 %=svart
heldragen linje) for att populationen dor ut inom 100 ar. Samma passageeffektivitet (90 %) har anvénts bade
for uppstroms- och nedstromsvandring och for alla vandrande stadier.

Om det skulle vara méjligt att enas om en grans for extinktionsrisken, t ex 20 % for
en 100-arsperiod, skulle det vara mdjligt att rdkna fram (i tabell- eller figurform)
vilka kombinationer av barkapaciteter och passageeffektiviteter som skulle leda till
acceptabla forhéllanden for olika populationer av lax och 6ring. Notera att en
extinktionsrisk pa 20 % for en 100-arsperiod ger ca 2 % extinktionsrisk under en 25-
arsperiod i modellexemplet ovan. Det skulle behdvas flera sadana tabeller eller
figurer fOr att tacka upp for skillnader mellan olika populationer med tanke pa att
saval overlevnad till konsmognad som fekunditet kan variera mellan populationer.
Alla tankbara variationer mellan populationer skulle dock inte behdva modelleras
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eftersom det borde framtrada ett monster i resultaten som gor det majligt att
interpolera resultaten fran ett begrénsat antal tabeller/figurer.

Om man viéljer att anvédnda sig av en extinktionsgréns grans pa 20 % sa kommer i
genomsnitt en av fem populationer sannolikt att slds ut inom en 100-arsperiod och
behover aterkoloniseras. Ju hogre extinktionsgrans man dr beredd att acceptera
desto storre behov kommer det att finnas av aterkolonisation. Om man dessutom
véager in populationsgenetiska aspekter kommer sma populationer (dven om de
har lag extinktionsrisk) att behtva ett tillskott utifrdn av en till ett par individer per
generation for att motverka genetisk drift. Om det saknas livskraftiga populationer
av arten i ndromradet minskar av naturliga skél sannolikheten till aterkolonisation
i det korta tidsperspektivet.

Ett alternativt satt att utvardera forutsattningen for en hallbar population i en
sddan situation vore att anvinda sig av metapopulationsmodellering (Gilpin and
Hanski, 1991). Nackdelen med den typen av modellering i forvaltningssamman-
hang ar svarigheten att veta hur stort utbytet i form av immigration och emigration
kommer att vara mellan de olika delpopulationerna. Daremot kan man berdkna
hur stort utbytet behdver vara. Om utslagningarna och aterkolonisationstillfallena
blir frekventa kan det leda till evolutionara konsekvenser eftersom omradet da
utgor en ekologisk “sanka” (Pulliam 1988). Foljden kan bli att spridningsgenerna
som bidrar till att individer aterkoloniserar sinkorna far negativ inverkan pa
fitness. Frekvensen av dessa gener kommer darfor sannolikt att minska pa lang sikt
i miljéer dar sankor ar vanligt forekommande.
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6 Val av modell och arbetssatt

For varje scenario i kapitel 2 beskrivs flera modeller av olika
komplexitetsgrad for det ska vara ldttare att forsta varfor resultaten blir
som de blir, kvalitativt. I flera av de exempel som anvints har vi valt att
anvinda olika parametervirden for att kunna visa pa bade kvalitativa
och kvantitativa resultat. Det innebar att parametervirdena i en del av
exemplen kan vara langt ifrdn vad de skulle vara i verkliga populationer.
Vid tillimpning av modellerna ar det dock viktigt att forsdka anvinda sa
realistiska virden som mojligt pa de olika parametrarna.

Nar det handlar om att tillampa modellerna for att gora berdkningar av férvantade
effekter av konnektivitets- eller habitatatgarder ar det de avslutande modellerna i
varje modellscenario, de mest komplexa, som vi rekommenderar. Dessa modeller
kan dven anvandas for att modellera enklare scenarier, men for att f& rimliga
kvantitativa resultat dr det battre att anvdnda alla parametrar i de mest komplexa
(och realistiska) modellerna.

I avsnitt 7 beskrivs hur man kan ga tillvaga for att parameterisera modellerna. Om
man trots den informationen till exempel inte vet hur mycket fekunditeten 6kar
mellan olika reproduktionstillfdllen dr det &nda mer troligt att fekunditeten
kommer att 6ka, 14t saga med minst 20 % (g=1.2) mellan lektillfdllen snarare an inte
alls (g=1). Ett effektivt sétt att se vilka parametrar som ar viktiga att ha bra
skattningar av dr att prova nagra olika parametervarden inom ett ganska stort
intervall och se hur det paverkar resultaten. Om resultaten inte &ndras naimnvart
spelar det heller inte nagon storre roll vilket varde man anvéander. Daremot utgor
erfarenheten fran den typen av kénslighetsanalys viktig information som behover
dokumenteras i anslutning till resultaten. Har kan man ocksa ta fram och
presentera olika scenarier med t.ex. ”“de mest positiva” och ”de mest negativa”
parametervardena som dnda ar rimliga. Det kan hjédlpa att se t.ex. att “dven om vi
utgar fran det mest positiva scenariot sa kommer vi dnda inte att na den énskade
effekten”. Eller t.ex. att “aven om vi utgar fran ett pessimistiskt scenario s& kan vi
véanta oss en positiv effekt”.

Modellerna som beskrivits for arter som abborre och harr kan d@ven anvandas for
att utvardera andra arter med liknande egenskaper, dvs. arter som i vissa
populationer uppvisar mer eller mindre utpraglad lekvandring men som: till
skillnad fran lax och 6ring har mer eller mindre pelagiska yngel (mer specifikt
yngel som ej konkurrerar inom ett litet utrymme). Det gar att gora kvantitativa
berdkningar med dessa modeller (avsnitten 2.3 och 2.4), men det kan vara svart att
fa tag pa overlevnadsdata for olika stadier for den typen av arter. Det torde inte
heller finnas ndgra undersokningar dér man forsokt skatta barkapaciteten. I
frénvaro av tillforlitliga parametervarden gar det 4nda att bilda sig en uppfattning
om konnektivitetens betydelse for en population genom gora en kénslighetsanalys
av den relativa betydelsen av konnektiviteten. Fokus ligger da pa vilken relativ
forandring av den totala populationen man kan férvénta sig med en
konnektivitetsatgard. Den procentuella férandringen raknas fram genom att forst
ta fram antalet adulter vid t. ex. 80 % passageeffektivitet och sedan dividerar
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resultatet med motsvarande berdkningen av adulter ddr man anvant 0 %
passageeffektivitet. Resultatet kan dé uttryckas i procent, d.v.s. hur mycket mer
fisk man forvéntas fa som en f6ljd av konnektivitetsatgarden.

Det ar centralt att veta vilket stadium eller vilka stadier i en population som
upplever tathetsberoende eller ndgon form av begrénsning. Detta behovs for att
kunna vélja ratt modell och dessutom bestammer det hur populationen regleras
och reagerar pa forandringar. Hur populationen svarar pa t.ex. byggnationen av en
fiskvég beror pd om den far tillgang till mer habitat, om mortaliteten blir hogre
eller lagre och vilka stadier som paverkas mest. Samtidigt &r det viktigt att beakta
att omfattande forandringar kan medfora att stadiet som upplever begransningar
dndras. Till exempel kan 6kad atkomst eller forbattring av lekplatser och
yngelomraden som Okar rekrytering gora att tathetsberoendet (konkurrensen)
flyttas fran yngelstadiet till vuxenstadiet hos 6ring. I detta sammanhang &r det
dessutom viktigt att kunna skilja pa situationer nar tillvaxten eller fekunditeten &r
lag pa grund av hard konkurrens (tathetsberoende) jamfort med nér tillvaxten ar
lag pa grund av lag resurstillgang (t.ex. i ett lagproduktivt habitat). Franvaro av
eller endast svagt tathetsberoende i ett stadium behover inte innebara att tillvaxten
eller fekunditeten dr hog. Att resurstillgdngen ar 1ag och ger langsam tillvaxt och
eventuellt 4ven lag fekunditet dr darfor inget bevis for att det rader
tathetsberoende i det stadiet. Beviset for ett tathetsberoende ar att tillvaxten
minskar eller att dodligheten 6kar nar antalet individer 6kar. Om dodligheten
okar, men med en viss tidsfordrojning, tyder det pa att tathetsberoendet snarare
orsakas av predation dn av konkurrens. Betydelsen av barkapacitet och konkurrens
diskuteras vidare i sektion 7.3 nedan.
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7 Parameterisering

For att kunna gora kvantitativa berdkningar med hjalp av modellerna
som beskrivs ovan behdvs numeriska viarden for samtliga parametrar
som ingar i modellen.

Sjalva berdakningarna gors lampligtvis med hjdlp av de berdkningsverktyg som
finns att tillga (www.energiforsk.se), men parametervardena behover tas fram eller
anpassas for den specifika population och det omrade berdkningarna galler. Har
beskriver vi hur man kan ga tillviaga for att f& fram sa realistiska parametervarden
som mojligt. Parametrarna beskriver egenskaper i miljon, t ex barkapaciteten och
passageeffektiviteter, eller egenskaper for den fiskart som utvarderingen galler.

7.1 FEKUNDITET

Fekunditetsdata torde vara det enklaste att samla in, men det dr viktigt att komma
ihag att det inte handlar om att 6versétta tillvaxtkurvan till fekunditet fran och
med konsmognadsstorleken. Man skulle egentligen behéva dven reaktionsnormen
som beskriver hur stor andel av individerna som blir konsmogna vid aldern t, t+1,
t+2, t+3 och sa vidare (Heino et al. 2002, Heino and Diekmann 2008). Med hjdlp av
dessa sannolikheter i kombination med vuxendverlevnaden kan man rakna fram
ett viktat medelvarde av fekunditeten vid vart och ett av lektillfallena. Eftersom en
sddan berakning kraver underlagsdata som sallan finns tillgangliga och ar valdigt
tids- och resurskrdavande att samla in har vi utvecklat ett forenklat alternativ som
ger en bra approximation av det “korrekta” berdakningssattet. Vi har valt att
anvanda medelfekunditeten for forstagangslekarna, oberoende av honornas alder,
och vi rdknar sedan upp fekunditetsokningen mellan lektillfdllena genom att
anvénda en tillvaxtfaktor (g). Tillvaxtfaktorn anger hur ménga ganger individens
fekunditet 6kar mellan de enskilda lektillfdllena. Storleken pa tillvéxtfaktorn kan
skattas fran den relativa viktokningen, eller langddkningen upphgit till 3, som
honorna i genomsnitt har fran ett lektillfalle till ndsta. Det basta ar att forsoka fa tag
pé lokala data, eller &tminstone data fran jamforbara populationer men man kan
ocksa rakna ut ett lampligt varde pa justeringsfaktorn (g) med hjilp av information
fran fishbase (www. fishbase.se) eller annan litteratur.

7.2 OVERLEVNAD

Overlevnadsparameterarna ar saval art- som populationsspecifika. Den
tathetsoberoende 6verlevnaden, po, fran dgg till 0+ for 6ring och lax &r inte speciellt
betydelsefull i och med att det dr jamviktslosningen som soks och varden mellan
0,2 och 0,7 ger ofta ungefar samma resultat. De tillfdllen nér po har stor betydelse ar
ndr den totala mangden dgg i populationen ar liten. De parametrar f6r lax och
Oring som har stor betydelse for resultatet och som ar svara att skatta ar
overlevnaden fran 0+ till forsta reproduktionstillféllet (p1), och vuxendverlevnaden
mellan lektillféllena (p.). For arter med pelagiska larver, som abborre, mort, harr,
etc., ar po vanligen mycket lag och dessutom svar att skatta (se dock Bystrom 2000
och Fig. 25 for abborre). For dessa arter torde po ofta vara lagre an 0,01. Grovt
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raknat kan man kontrollera att po*p1*fekunditeten > 2¥(1-g*p4). Om denna olikhet
inte géller kan inte populationen fortleva.

Att komma ihag vid skattning av dessa tva parametrar ar att dodlighet som
orsakas via yrkes- eller sportfisket ska inkluderas. Det innebar dock att det finns ett
spelrum for dessa parametrar eftersom man kan paverka den dodligheten genom
forandringar i forvaltningen.

Det finns en metod for att berdkna p: for 6ring med hjélp av elfiskedata och diverse
omvdrldsdata (se Halldén et al. 2005, Nilsson et al. 2010, Nilsson 2017). Fér lax har
p1 raknats fram till ca 0,013 med hjilp av data fran flera steg. Overlevnaden for
laxyngel fran 0+ till smolt berdknades till ca 20 % (0,2) i samband med
modelleringen i Kristrom et al.(2010). Dérefter beh6vs en uppskattning av
overlevnaden i samband med smoltvandringen. Denna uppskattning kan goras for
mindre vattendrag med hjalp av den metodik som beskrivs i Nilsson et al. (2010),
men forlusterna blir troligen betydligt mindre i stora vattendrag eftersom de
enskilda predatorerna inte kan se alla smolt som passerar pa samma sitt som i ett
mindre vattendrag. Nasta steg ar att skatta 6verlevnaden under forsta aret i havet
(sjon), vilken kan vara mycket 1ag eftersom de kommer till en miljé de inte ar
bekanta med och de behover ocksa lara sig fanga nya bytesarter. Efter forsta aret i
den nya miljon sjunker den naturliga dodligheten markant, men dodlighet till £6ljd
av eventuellt fiske behover inkluderas. Svarigheten i den resterade skattningen
ligger i att alla honor som vandrade ut samtidigt som smolt inte blir kénsmogna
samma ar. En del honor kan behéva tva ar i den nya miljon for att bli kénsmogna
och en del tre eller till och med fem ar. Av den anledningen behdver man gora en
sammanvagning av éverlevnaden for detta steg. Darefter kan det tillkomma
dodlighet som en foljd av sportfiske i samband med lekvandringen. Slutligen
multiplicerar man alla dessa komponenter for att fa ett varde pa p:1. Berdkning av
p1 for andra arter &n lax och Oring ar betydligt svérare eftersom de flesta 6vriga
arter inte har stationdra yngel med sma mojligheter att kvantifiera tiatheter under
uppviéxten pa grund av deras pelagiska levnadssétt (se dock Bystrom 2000). Nar
de nar storlekar som méjliggdér méarkning gér det dock att anvéinda sig av
marknings-aterfangstmetoder for att skatta antal och 6verlevnad (se Seber 2002).

Att uppskatta 6verlevnaden for vuxna mellan lektillfdllen kréaver stora insatser,
men kan goras med hjadlp av markning av vuxna vid ett lektillfalle och sedan
aterfangster i samband med efterkommande lektillfdllen. Det finns dock ett
betydligt enklare sétt i de fall det gar att identifiera antal lektillfallen i samband
med fjéllasning. Vuxenoverlevnaden mellan tva lektillfallen &r naimligen ungefar
densamma som andelen flergéngslekare i lekpopulationen, antingen vid ett
enstaka tillfalle i en stabil population eller som ett medelvarde raknat 6ver fler
lektillfdllen i en fluktuerande population. Den hogsta méjliga andelen
flergangslekare ges av P=Z. pa'/(1+ . :i Pa") = P, nér vuxendverlevnaden

i=1
mellan varje lektillfdlle dr p.. Med fa lektillfallen blir andelen flergangslekare nagot
lagre &n pa, speciellt om vuxendverlevnaden &dr hog (Fig. 41). For lax har man matt
upp 14-20 % flergangslekare i Tornedlven, vilket innebér att 6verlevnaden mellan
lektillfdllen hamnar pa motsvarande niva. For 6ring har hogre 6verlevnader
uppmiatts efter lek och vuxendverlevnader pa upp mot 40 % borde kunna
foérekomma.
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Figur 41. Andel flergangslekare som en funktion av 6verlevnaden fér adulter (p,), med olika linjer
for olika maximalt antal lektillfdllen (aMax).

7.3 BARKAPACITET

Vad galler barkapaciteten kan elfiskedata anvéandas for juvenilstadier av
stromlevande fiskarter, i brist pa andra data. Daremot torde det vara betydligt
svarare att bilda sig en uppfattning om barkapaciteten for arter eller populationer
med stadier vars tathetsberoende intraffar hos individer som lever i dammar, sjoar
eller sel, t ex abborre och mort. For sddana arter gar det anda att gora
utvérderingar, men inte for att berdkna hur mycket fisk det kan bli efter att man
byggt en fiskvédg utan snarare for att jamfora resultaten mellan olika scenarier, t ex
vid olika passageeffektivitet. Det blir en typ av kénslighetsanalys dér slutsatserna
handlar om hur stora procentuella forandringar som kan férvantas i ett fiskbestand
efter genomforda atgarder.

Svarigheten i att skatta barkapaciteten for en population beror pa att den inte gar
att méta eftersom populationen kan befinna sig pa en liagre niva vid jamvikt. For
arsungar av Oring (och lax) gar det dnda att fa en uppfattning om barkapaciteten
genom att skatta de genomsnittliga maximala tdtheter av 0+ som finns i liknande
vattendrag dar det finns storvuxna adulter, vilket vanligen innebar att det finns ett
bestdnd av vandrande fisk. Dérefter behéver man multiplicera den maximala
tatheten med arealen med lampliga habitat for att f& den totala barkapaciteten K;.

I 6ringmodellen (sektion 2.2) ingédr dven de stationdra adulternas barkapacitetet,
vilken dr betydligt svarare att skatta eftersom adulterna mellan lektillfallena inte
behover befinna sig i samma habitat som avkomman. De kan till och med vara
vandrande och védxa upp i anslutande sel eller sjdar. Det gar dock att approximera
bérkapaciteten for de stationdra adulterna med hjdlp av den genomsnittliga
tatheten av juveniler i de fall det stationdra bestandet regleras i adultstadiet. Man
behover dock gor ett antagande om att formen pa de stationara adulternas
téathetsberoende motsvara det som uppstar i samband med resurskonkurrens. Om
adulternas jamvikt i realiteten upprétthalls av predation istallet for konkurrens
kommer forutsédttningarna for det vandrande bestandet initialt att bli samma som i
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konkurrenssituationen. Men i takt med att vandringsbestandet 6kar i en situation
med predatorreglerade stationédra adulter kan det bli sa att det stationdra bestandet
péaverkas mer negativt 4n om de stationdra adulterna initialt hade varit reglerade
av konkurrens. Ytterligare en aspekt som kan leda till att antal berdknade Sringar
vid jamvikt inte kommer att stimma 6verens med det verkliga utfallet ar om
fisketrycket fordndras i takt med att antalet vandringsoringar 6kar. Den responsen
gar dock att justera for i efterhand genom att inkludera det kdnda fiskeuttaget i
den naturliga 6verlevnaden.

Den genomsnittliga tdathet som observeras hos 0+ motsvarar jamvikten i systemet
och med hjalp av dessa téatheter (inte att férvaxla med de maximala tdtheterna) kan
"barkapaciteten” for de stationdra adulterna berdknas (ekv. 82). Denna ekvation &r
inbyggd i FiMod2 och berdknas automatisk ndr man angett 6vriga
parametervérden, vilket dven inkluderar en skattning av den genomsnittliga
observerade tatheten av 0+. Ekvation 82 har hérletts genom att utga ifran ekvation
31 och 32. Man l6ser for jamvikterna och darefter 16ser man ekvationen med
jamviktslosningen for juvenilerna med avseende pa adulternas barkapacitet, Kas,
vilket efter forenkling ger ekvation 82.

_ 2 K;j NOs(Fs(Kj_NOS) Po P1s+2 Kj pas)
Fg pO(Kj_NOS)(Kj(Fs Po P1st2 Pas—2)—Fs Nos Po pls)

K, ekvation 82

Ju ldagre den observerade tatheten av 0+ ar jamfort med den forvantade maximala
tatheten av 0+ desto lagre ar barkapaciteten for adulterna - hur mycket lagre beror
bland annat pa fekunditeten (Fig. 42).
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Fig. 42 Den berdknade barkapaciteten, K, for stationéra adulter baserat pa medeltétheten av stationéra
yngel (0+), baserat pa ekv. 82. Parametrar for Rotélven (Siljansoring): areal=117 ha; maxtéthet 0+ varieras
motsvarande K;=30 respektive 60 ind/100 m?; p.s=0.4; p15=0.03; po=0.3; Fs=Fek.

Det finns dock situationer nar den metoden inte fungerar speciellt bra och det &r
nédr de stationdra adulternas habitat ar betydligt storre dn arsungarnas. I dessa fall
forskjuts populationsregleringen 6ver mot arsungarna och det stationdra bestandet
regleras av “bristen pa” yngeluppvaxomradena och deras habitatkvalitet. I det
fallet borde det dock inte finnas utrymme f6r ndgot konkurrerande
vandringsbestand. En fiskpassage i ett sddant system skulle visserligen kunna leda

till att bestdndet nedstroms etablerar sig uppstroms och konkurrerar ut det
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stationdra bestandet. Men eftersom de stationdra drsungarna redan befann sig néra
barkapaciteten sa kan det totalt sett inte bli s4 manga fler &rsungar.
Vandringsbestandet maste i det fallet bestd av mycket storvuxna individer och
eftersom jamvikten uppnas vid ungefdar samma mangd avkomma kommer
slutresultatet att bli farre adulter &n vad som fanns initialt. Férutsattningen for att
fiskpassagelosningarna ska kunna gynna vandringsbestdnd som har sitt ursprung
nedstroms okar darfor ju lagre medeltdtheten av de stationdra 0+ &r i forhallande
till vilken tathet de skulle kunna na (barkapaciteten).

7.4 PASSAGEEFFEKTIVITETER

Parametrarna som hanterar passageeffektivitet kan i de flesta fall inte anges med
hjélp av data fran utvédrderingar eftersom manga av berdkningarna kommer att
galla fiskvagar som annu inte byggts. Rekommendationen har &r darfor att
anvanda litteraturbaserade uppgifter. Det finns ett antal sammanstallningar som
gjorts som beskriver passageeffektiviteter for olika arter i olika typer av fiskvagar
(Bunt et al. 2012, Kemp 2016, Noonan et al. 2012, Silva et al. 2018, {6r svenska
forhéllanden se Andersson 2005, Lundqvist et al. 2008). Generellt visar resultaten
frén dessa studier att den genomsnittliga passageeffektiviteten hamnar i intervallet
60-80 % snarare &n nara 100 % ndr man har flera fiskpassager. Se dven
Lansstyrelsernas genomgang av existerande fiskpassagelosningar i norra och sddra
Sverige dar funktionen hos en stor del av passagerna bedémdes som undermalig.

Det som ar viktigt att tinka pa nér det géller litteraturdata ar att faststilla vad
siffrorna star for. Olika forfattare kan mena olika saker med passageeffektivitet. I
manga fall handlar passageeffektiviteten endast om effektiviteten genom en del av
anldggningen, till exempel genom kammartrappan. Den enda effektivitet som
raknas ndr det handlar om berdkning av populationseffekterna dr den som galler
for hela omradet som fisken ska passera. Ett omrade som de vandrande fiskarna
behover ta sig forbi for att komma till lekomradet kan omfatta bade en “bypass”
kanal och en fisktrappa, som i den nedre delen av Umedlven, vilket i sa fall innebér
att det 4r den sammanlagda passageeffektiviteten som behover anges i
modellverktyget. Om det daremot finns fiskvagar pa mer an ett stille i ett
vattendrag anger man det geometriska medelvardet for fiskvagarnas
passageeffektivitet. Man anger dven antalet fiskvagar i modellverktyget. FiMod3
skiljer sig dock i det avseendet eftersom det berdkningsverktyget hanterar varje
enskild passage, var for sig.

De passageeffektiviteter som ska anges ar qo for de nedstromsvandrande
juvenilerna, qu for de uppstromsvandrande lekfiskarna och gn for de
nedstromsvandrande utlekta fiskarna. Det kan dven vara idé att gora en separat
utvardering med vardena pé go och gn som motsvarar 6verlevnaden via turbinerna
for att utvardera vad det scenariot innebar, d.v.s. med en icke-fungerande
avledning eller franvaro av avledning. Parameterisering for det &andamalet kan
goras med hjdlp av ett separat berdkningsverktyg om det saknas uppgifter for de
storlekar som behdver passera samma turbintyp med motsvarande floden
(Leonardsson 2012). Det berdkningsverktyget fungerar dven for andra arter an al
eftersom forlusterna via turbiner med samma egenskaper och infloden framst
beror pa fiskarnas langd.
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8 Diskussion

Vi har behandlat osikerhet, parameterisering, tidsperspektiv pa tiden det
tar for populationer att svara pa atgidrder som férandrar
populationsjamvikten och vad som karaktariserar en livskraftig
population i separata kapitel ovan. Vi har dven kortfattat diskuterat
resultat och gett lite perspektiv i varje sektion. Har tar vi upp en del
aspekter som vi inte diskuterat sa mycket i foregdende kapitel, ndamligen
mer komplexa modeller, artinteraktioner, alternativa tillstand i det
akvatiska ekosystemet och evolutiondra processer.

Sattet vi har valt att modellera fiskpopulationerna pa medfor att begransningar och
tathetsberoendet slar pa 6verlevnaden, dar den underliggande processen antingen
ar att dodligheten per tidsenhet 6kar med 6kad tathet eller att dodligheten per
tidsenhet dr konstant men att det tar langre tid att na konsmognad. De enskilda
individernas fekunditet paverkas inte i modellerna om antalet individer férandras,
men dédremot fordndras den totala fekunditeten i populationen. I verkligheten kan
aven fekunditeten hos fiskarna @ndras om konkurrens och resursnivaer dndras.

Aven om vi inte inkluderar en flexibel resursberoende fekunditet, sa gar det &nda
att saga nagot generellt om vad som skulle hdinda om man skulle ange
fekunditeten som en funktion av tatheten genom att undersoka hur
jamviktstatheten féorandras med fekunditeten. Matematiskt undersdker man detta
genom att ta derivatan av jamviktstatheten och ser hur den forandras med andrad
fekunditet. I fallet med 6ring blir dessa derivator alltid positiva bade for de
stationdra Oringarna och for de vandrande (ekv. 83), vilket innebér att
jamviktstatheten 6kar med okad fekunditet. Omvant kommer alltsa
jamviktstatheten for 6ringarna att minska om 6kad konkurrens leder till lagre
fekunditet. Det innebér att om man misstanker att tillkomsten av
fiskpassagelosningar kommer att 6ka konkurrensen i vissa stadier pa ett satt som
inte hanteras av modellerna sa dr det troligt att de berdknade jamvikterna blir
nagot dverskattade jamfort med modeller som hade hanterat de tathetsberoende
responserna pa ett mer korrekt satt.

aNVA ZK]
= —==>
oF F2pg

0 ekvation 83

Det finns modeller som explicit hanterar hur populationerna paverkar
resursnivaerna och hur det i sin tur fordndrar tillvaxt och 6verlevnad (se t.ex.
Persson et al. 1998, Claessen et al. 1999, de Roos et al. 2002). Dessa ar dock
betydligt mycket mer komplexa och krdavande att anvanda och parameterisera.

I ett lite langre tidsperspektiv behover d4ven man ta hansyn till responsen hos
andra arter. Det dr mojligt att en ny fiskvag forandrar fisksamhallets struktur och
samspelet mellan arterna. En sak som vi inte behandlat i rapporten ar
konkurrensen mellan lax och 6ring. Det finns dock inte speciellt mycket forskning
om interaktionerna mellan dessa tva arter. Daremot finns stora mangder
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elfiskedata fran vara laxforande vattendrag och dessa data antyder att 6ringen
dominerar i smé vattendrag och tycks trangas undan frdn huvudféran i stora
vattendrag (Fig. 43). Mot bakgrund av den kunskapen skulle man kunna
modellera lax och 0ring separat och sedan justera resultaten utifran den
observerade proportionen lax beroende pa avrinningsomradets storlek.

1
Y= ——, N=279, r’=0.82
1+ Exp[-3.91 +27.0 % X~03%9]
1.0F T L— T T T ‘\"bllt-...‘.ﬂti;".‘-.. Kal
_ 08
[0] L
()]
c
? L
3 06f .
c
R H
S 04t
a L
<)
o L
0.2- .
O_O‘_ AU T L Y @emes’, | |, ., .10 L | Lol :
10 50 100 500 1000 5000 104

Avrinningsomradets areal uppstroms elfiskelokalen (kmz)

Figur 43. Genomsnittlig proportion laxyngel (drsungar i samband med elfisket) av det sammanlagda antalet
arsyngel av lax och 6ring per elfiskelokal i relation till avrinningsomradets totala areal uppstréms
elfiskelokalen. Resultaten galler samtliga elfiskedata fran vildlaxdlvarna i Bottenhavet och Bottenviken med
minst fem ars data. Data fran Vindeldlven har uteldmnats pga att laxbestandet inte natt den slutgiltiga
utbredningen i avrinningsomradet. Data fran elfiskeregistret: Svenskt ElfiskeRegiSter (SERS). 2018. Sveriges
lantbruksuniversitet (SLU), Institutionen for akvatiska resurser. http://www.slu.se/elfiskeregistret [2018-08-
30]. Ett tack till Berit Sers och Erik Degerman for datauttaget!

Det gar att utveckla modeller som hanterar flera arter, men antalet modeller och
modellvarianter 6kar snabbt i takt med det antal arter som inkluderas. Dessutom
blir analysen av modellerna mer krdvande eftersom antalet parametrar 6kar. Med
flera arter kan det ockséa uppsta flera olika jamvikter (tillstdnd), vars
stabilitetsegenskaper behover analyseras eftersom inte alla jamviktslosningar ar
stabila. I och med att interaktioner mellan arter kan skapa alternativa tillstand i
ekosystemet (de Roos and Persson 2012), kan forutsattningarna forandras radikalt
for att kunna forutsdga responsen till foljd av en atgéard. Nar det finns alternativa
tillstdnd kan en storre forandring rubba balansen mellan olika arter eller stadier
(storleksklasser) och systemet kan flyttas till en alternativ jamvikt. Tillkomsten av
en fiskvdg kan ocksa radikalt dndra forutséttningar, till exempel om det saknas
gadda uppstroms den tilltankta fiskvdgen men att gdddan etablerar sig i omradet
uppstroms. Ett sddant scenario skulle definitivt férandra forutsdttningarna for
arterna uppstroms fiskvégen. Eftersom modellerna i denna rapport endast
hanterar en art 4t gdngen gar det inte heller att gora forutségelser vad som
kommer att hinda med fisksamhallet i stort. Modellerna ger dock en uppfattning
om hur mycket energi, i form av ny fisk, som tillférs det akvatiska ekosystemet.
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Men en del av den energin kan 6verforas och realiseras i andra arters populationer.
Om man inte vérderar arterna olika kommer dérfor en berdknad patagligt positiv
effekt att forbli positiv, men kanske inte for den art man hade tankt sig fran borjan.
Det kan dven visa sig att en stor del av den positiva effekten realiseras i dkat
sportfiske &n i fisksamhallet.

I ett 4nnu langre tidsperspektiv kommer sannolikt dven evolutiondra férandringar
att spela in. Férandringar i tillvaxt, mortalitet och fekunditet kan medfora ett
forandrat selektionstryck. Men da handlar det om manga generationer och i det
tidsperspektivet kan ocksé miljon hinna &ndras. Det ligger dock utanfor
malsédttningen med denna rapport att forsoka gora forutsagelser langt in i
framtiden.

Att gora en fullstindig och hundraprocentigt tillforlitlig analys av konsekvenserna
av en fiskvag ar inte majligt med dagens kunskap. Men i de fall samma arter finns
bade uppstroms och nedstroms fiskvagen torde det ga att fa en relativt bra
uppfattning om effekterna av en ny fiskvég pa fiskbestanden med hjalp av
modellverktygen som baseras pa ekvationer i denna rapport. Modellernas
forutségelser torde dven stimma relativt bra i de fall de beraknade jamvikterna blir
valdigt laga eftersom det indikerar att det mer eller mindre saknas forutsattningar
for en mérkbar positiv effekt for den arten. En stor férdel med modellerna i sidana
situationer &r att de kan anvéandas for att utforska vilka forutsattningar som kravs
for att starka de positiva effekterna av fiskpassagerna.

Den hir rapporten och tillhérande berdkningsverktyg ar ett steg i utvecklingen att
kunna kvantifiera effekterna pa fiskpopulationer av atgéardsforslag inom
vattenforvaltningen. De populationsmodeller vi anvént i denna rapport motsvarar
den typ av modeller man anvéander sig av inom fiskeriforskningen for att skatta
bestandsstorlekar och 6verlevnad. Modellerna och analyserna vilar darfor pa solid
vetenskaplig grund. Av den anledningen dr det motiverat att anvédnda sig av detta
angreppssatt for att utvardera den tilltankta effekten av atgardsforslag inom
vattenforvaltningen avseende konnektivitet och habitatatgarder for att forbattra
miljon. Det gar dven att anvanda modellerna for att utvardera vilka potentiella
atgarder som kan behovas, och var dessa bor utfors, for att na god ekologisk
status/potential.

Modellerna kan d@ven komma till nytta oavsett vilken miljostatus omrédet har, t ex
om modellresultaten visar att det dr sannolikt att konnektivitets- eller
habitatsatgarder leder till betydande 6kning av ett eller flera vandringsfiskbestand
eftersom detta ar en stark indikation pa att det 4r motiverat att atgdrderna
genomfors.
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9  Slutsatser

De modeller som presenteras i denna rapport ger goda mdéjligheter att
bilda sig en uppfattning om vilka konsekvenser nya fiskpassager kan
tankas fa for fiskpopulationerna som finns i omradet som beroérs av
atgiardsforslagen. Modellerna dr dirfor i hog grad relevanta att anvinda
inom vattenforvaltningen for att utvardera effekter av tilltinkta
konnektivitetsatgirder.

Resultaten av de analyser man gér med hjalp av modellerna (modellverktygen)
beror pa forutsédttningarna i det omrade, avrinningsomrade eller
delavrinningsomréde, dér atgarderna planeras - sdsom

e vilka fisksamhaéllen som finns nedstroms respektive uppstroms
o vilka egenskaper de enskilda populationerna har

e ivilken utstrdckning det finns lampliga habitat och fédoresurser
e hur manga fiskpassager fiskarna behdver passera

e hur effektiva man beddmer det gar att fa passagerna

Resultaten fran modellberdkningarna &r objektiva. Det ges ingen virdering av om
resultaten motiverar att atgdrderna ska genomforas eller inte eftersom svaret pa
den fragan ocksa beror pa hur atgarderna paverkar energiproduktionen och pa
eventuella socio-ekonomiska avvagningar i de specifika fallen. Vi tar har heller inte
hansyn till att forbattrade vandringsvagar kan vara gynnsamma for andra
organismer dn vandrande fisk.
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Bilaga A: Ytterligare ekvationer

Bilaga Al: Ekvation A1-A4. Uttryck for jimviktstitheter for tvd olika populationer
med tithetsberoende hos stationira adulter men inte hos vandrande adulter (enkel
iteropari) (motsvarande sektion 2.2.2):

1 1
NOs = K, Feks (U + qn)qy (U_z - m) (ekv. A1)

U1(2K;+Fekg Kqs Po KqsFekg U
NOv = K; + (2K; asPo) _ _ KasFeks Uy (ekv. A2)
poU2 Pas (FeksU1-Uz)
Kgs(Fek U1+(1-pas)Uz)
Ns = ~as S PasV1 Pas)V2 (ekv. A3)
Pas(Feks U1—U3)
Nv = ZKj Pas+Feks Kq5(1-pas)Po _ KasFekszvl _ Kj Pav P1vq0 (ekv. A4)
Feky pasqupo Feky pqas qu(FeksU1-Uz) Uy
dar

U,= (pav + pav(qN - 1)‘11] -1)

och

U, =Feky pay P1v909u
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Utbyggnaden av vattenkraft har paverkat manga fiskbestdnd negativt. Forlust
av livsmiljoer och fri passage i vattendragen ir de tva viktigaste orsakerna till
negativa effekter.

Hir presenteras de olika modeller, FiMod till 5, som kan anvindas till att
berikna effekter av forbittrad passageeffektivitet och habitatdtgirder pa fisk-
populationer. Olika antaganden gors om vandring och habitatutnyttjande och
exempel pa relevanta fiskarter ir lax, asp, 6ring, abborre och harr.

Rapporten beskriver hirledningar och antaganden i modellerna och ger exempel
pa resultat. Populationsmodellerna beskrivs dven i en utékad sammanfattning.

Ett nytt steg i energiforskningen

Energiforsk dr en forsknings- och kunskapsorganisation som samlar stora delar av svensk
forskning och utveckling om energi. Mélet ir att Ska effektivitet och nyttiggérande av resultat
infér framtida utmaningar inom energiomradet. Vi verkar inom ett antal forskningsomraden,
och tar fram kunskap om resurseffektiv energi i ett helhetsperspektiv - fran killan, via
omvandling och éverféring till anvindning av energin. www.energiforsk.se
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	Här beskriver vi den enklaste populationsmodellen, med täthetsberoende i det juvenila stadiet och utan resurskonkurrens i det adulta stadiet, och med engångslekare. Med en rekryteringsfunktion av typen Beverton-Holt blir antalet avkomma efter täthetsberoende:
	Det som sker efter åldern A0  uppnåtts kommer att beskrivas i ekvationen för honornas täthet (ekv. 3). I detta fall är det endast överlevnaden som är viktig under denna fas. Med överlevnaden p från åldern A0 blir antalet honor vid lek NF = p*N0/2 om könsfördelningen vid åldern A0 är 50:50 honor:hanar (ekv. 3). Här antar vi att det inte finns några betydande skillnader mellan andelen honor och hanar som vi måste ta hänsyn till under yngelstadiet. För öring och lax skiljer sig vanligen hanarnas och honornas könsmognadsmönster genom att en större andel av hanarna könsmognar tidigare än honorna. Andelen hanar och honor behöver därför inte vara 50:50 vid lek trots att fördelningen hos avkomman var 50:50, Av den anledningen har vi valt att fokusera modellerna på honor. Vi motiverar också vårt val att fokusera på honorna med att det är honornas ägg som är begränsande för antalet avkomma och inte hanarnas spermier. Uppräkningen till totalt antal lekande individer kan enkelt göras genom att dividera antalet lekvandrande honor som erhålls i beräkningarna med andelen honor (antal honor/ totala antalet lekande individer) som vanligen förkommer i kända lekfiskpopulationer för den art som utvärderas. 
	I de fall vandringen sker efter åldern A0 kan p delas upp i vanlig överlevnad (p1) och passageeffektivitet (q), d.v.s. p = p1* q, för att förenkla analysen av vad passageeffektiviteten betyder för fiskbeståndet. Det är den totala passageeffektiviteten som avses (TPE, ekv. 1). Passageeffektiviteten kan dessutom skrivas om för att gälla mer än en fiskväg eller passage (FP = antal passager) och kan även delas upp i komponenter för nedströmsvandring (q0) och uppströmsvandring (qU), q = (q0*qU)FP. Här används q0 för nedströmsvandringen för juvenilerna (smolten), medan qN används i kommande avsnitt för flergångs-lekarnas nedströmsvandring. Om det finns flera fiskvägar kan man sätta in olika värden på q0 och qU där q = (q01*qU1) * (q02*qU2) osv. Men det går också bra att använda q = (q0*qU)FP och sätta in värden på q0 och qU som motsvarar de geometriska medelvärdena för samtliga fiskvägar. I vilken ordning fiskvägarna ligger är bara av betydelse (ur modellsynpunkt) om fisken kan leka emellan dem. I den vanliga överlevnad (p1) ingår all övrig mortalitet under den fasen, vilket inkluderar mortalitet vid utvandring och havsöverlevnad.
	I denna enkla modellversion blir ekvationen som beskriver lekmogna honor (ekv. 3) följaktligen en funktion av överlevnad och passageeffektivitet framför allt, vilka bestäms av dödlighet och förluster vid vandringshindren. Vi antar alltså att hälften av rekryterna är honor och att överlevnaden från rekrytering till könsmognad gäller honorna. Honornas överlevnad kan vara lägre än för hanarna, vilket bl.a. gäller för lax eftersom en större andel av honorna stannar längre i havet än hanarna.
	När vi har ekvationer som beskriver både antalet avkomma (ekv. 2) och antalet honor (ekv. 3) så kan vi lösa ut jämviktstätheter som funktioner av våra olika parametrar, för att sedan enkelt kunna se på effekten av att ändra olika aspekter (som t.ex. passageeffektivitet eller bärkapacitet i yngelhabitatet). Antalet honor vid jämvikt erhålls genom att lösa ekvation 3 med avseende på antalet honor, efter att ha ersatt N0 med ekvation 2: 
	Nu har vi ett uttryck som beskriver antal lekmogna honor vid jämvikt (ekv. 4), och vi kan se hur jämvikten beror av bärkapaciteten i det juvenila habitatet, medelfekunditet, överlevnad, passageeffektivitet och antal passager. På motsvarande sätt kan vi få uttrycket för rekryternas täthet vid jämvikt. I ekvation 2 ersätts då Nf  med ekvation 3, och sedan förenklas uttrycket och vi löser ut N0, 
	Vi får då ett uttryck för rekryter (No) som inte beror av tätheten av honor direkt, utan som – likt ovan - är en funktion av bärkapaciteten i det juvenila habitatet, medelfekunditet, överlevnad, passageeffektivitet och antal passager (ekv. 5). Med hjälp av dessa ekvationer (4 och 5) kan populationstätheter för en mängd olika situationer beräknas. I Fig. 2 ges ett exempel på hur antalet honor (NF) påverkas av bärkapaciteten i det juvenila habitatet och antalet passager.
	//
	I modellverktyget (FiMod1) kan användare lägga in parametrar för sitt aktuella vattendrag och få fram jämviktstätheter för sin fiskpopulation. Sedan kan de olika parametrarna varieras för att se på t.ex. hur stor påverkan förändrad passageeffektivitet har. Hur man matar in eget data beskrivs i modellverktyget och i senare avsnitt om parameterisering (sektion 7). Modellen som beskrivs i denna sektion (2.1.1) kan passa för populationer med t.ex. storvuxen vandrande öring och lax där täthetsberoendet i hög utsträckning tycks vara över efter den första sommaren och där betydelsen av återlekare verkar vara liten.
	Avslutningsvis bör nämnas att formlerna som redovisats ovan och som används i FiMod1 även kan användas för att utvärdera effekten av habitatåtgärder. Som framgår av ekvationerna 4 och 5 kommer såväl yngeltätheterna som antalet vuxna honor att öka direkt proportionellt i takt med de habitatförbättringar som görs. Om man kan återskapa ytterligare 10 % habitat av samma kvalitet som redan finns kommer det att bli 10 % mer fisk. Detta samband skulle upphöra att gälla om täthetsregleringen snarare skulle ske i den miljö där de vuxna tillväxer än i yngelhabitatet.
	I denna sektion behandlar vi situationen när det bara finns en population närvarande, men där de vuxna kan leka flera gånger och där flera vuxna stadier modelleras. Här blir det viktigt att hålla reda på antal lektillfällen och att veta hur honornas fekunditet ändras när de växer. Först går vi igenom ekvationerna, sen visar vi några grundläggande resultat och till sist ger vi ett exempel med parametrar som gäller Vindelälvens laxbestånd. I senare delar av rapporten beskriver vi modeller av flergångslekare där samtliga adulta stadier hanteras in en ekvation.
	Vi antar liksom i föregående avsnitt att det finns ett täthetsberoende hos juvenilerna, vilket är beskrivet med en Beverton-Holt funktion (ekv. 6, Fig. 1a). Som tidigare är p0 den täthetsoberoende överlevnaden efter kläckning och K är bärkapaciteten i juvenilernas habitat. F är honornas genomsnittliga fekunditet vid första leken och g är en justeringsfaktor, tillväxtfaktor, som höjer fekunditeten för återlekare (mer nedan). Här beskrivs alla yngel oavsett kön (N0), när dessa sen blir vuxna delas N0 med 2 så att vi får antalet honor (ekv. 7). Passageeffektiviteten för juvenilernas nedströmsvandring beskrivs av q0 vilken är avsevärt högre än passageeffektiviteten för större fisk för de individer som passerar via kraftverksturbiner (ekv. 7).
	Honorna som leker består av första- andra-, tredje- och fjärdegångslekare. I juvenilekvationen (ekv. 6) fås antalet av dessa honor genom att multiplicera antalet honor i olika stadier (indelade efter lektillfällen) med uppströms passageeffektivitet (qU). Produkten qU * A1 representerar alltså de honor som tagit sig upp till lekområdet för första gången, medan qU * A2 representerar de som tagit sig dit andra gången o.s.v. (ekv 10). Honorna påverkas av nedströms passageeffektivitet när de lämnar lekområdet. Följaktligen kommer antalet honor som flyttar vidare till nästa stadie bero av både hur många som vandrade upp och hur många som överlevde nedpassagen. Dessa honor beskrivs med pa*qN*qU*A (i ekv. 8-10), och där pa är vuxenöverlevnaden mellan varje lektillfälle (medelvärdet för varje steg). Vi antar här att de honor som misslyckas med att vandra uppströms kommer att försöka leka nedströms eller i andra vattendrag och att de inte längre är en del av den aktuella vandringspopulationen. Det är inte alls säkert att det förhåller sig på det viset, ett alternativ är att de som misslyckas försöker vandra upp och leka i samma vattendrag även kommande år. I modellverktyget presenterar vi även en sådan modellversion (ekvationerna för denna presenteras också kortfattat nedan i sektion 2.1.4). Notera att vi här modellerar antalet honor när de befinner sig i området nedströms vandringshindret i samband med lekvandringen. När man vill se på antalet honor vid lekplatsen behöver man därför multiplicera antalet honor i A1-A4 med qU (uppströms passageeffektivitet).
	Indelning av stadier beror alltså av hur många gånger en hona har möjlighet att leka. Här väljer vi att fisken kan leka 4 gånger. Det betyder inte att de nödvändigtvis leker årligen, utan tiden mellan lektillfällen kan variera. Om det handlar om en art som endast leker vartannat år kommer numreringen av lektillfällen inte att förändras, och den årliga vuxenöverlevnaden pa kommer att gälla överlevnad per tvåårsperiod. 
	I sektionerna ovan har vi använt oss av parametern Fek som beskriver medelfekunditeten för alla honor. I fallet med flergångslekare finns det möjlighet att justera medelfekunditeten för de olika adulta stadierna. Fekunditeten hos olika stadier i modellen är inte densamma som fekunditeten för honor av en viss ålder, eftersom förstagångslekare kan utgöras av individer med olika åldrar och storlekar. Den genomsnittliga fekunditeten vid första lektillfället, beror därför dels på honornas tillväxt och dels på vilken ålderssammansättning förstagångslekarna har. Hos till exempel laxhonor utgörs förstagångslekarna av individer med en till fem havsvintrar, med flest individer som återvänder efter två-tre havsvintrar. På motsvarande sätt kommer medelfekunditeten vid det andra lektillfället, att bero på storleksfördelningen för de som leker för andra gången. 
	Fekunditeten hos fisk är vanligen storleksberoende och den ökar vanligen med ålder på grund av tillväxt. Exakt hur förhållandet mellan fekunditet och ålder ser ut varierar mellan olika populationer och det finns sällan tillräckligt med information för att göra en komplett beskrivning av förhållandet mellan ålder (eller lektillfälle) och fekunditet för en viss population. Vi väljer därför att hantera förändringen i fekunditet på ett förenklat sätt genom att lägga in en justeringsfaktor (g) som beskriver ökningen i fekunditet per lektillfälle. Vi utgår från medelfekunditeten för förstagångslekarna (𝐹), och sedan kommer justeringsfaktorn att ge en ökning i fekunditet i varje steg. Om till exempel justeringsfaktorn (g) är 1.2 ger det 20 % högre fekunditet för varje nytt lektillfälle. 
	Ekvationer med skalering av fekunditet (F och g):
	När vi löser ekvationerna för antal vuxna honor nedströms vandringshindret (A1-A4) vid jämvikt får vi ett uttryck som kan förenklas till ekvation 11.
	Jämviktstäthet vuxna (ekv.11):
	𝑛𝐴 ∧𝑛𝑒𝑑𝑠𝑡𝑟ö𝑚𝑠=
	(1+𝑝𝑎𝑞𝑁𝑞𝑈+𝑝𝑎2𝑞𝑁2𝑞𝑈2+𝑝𝑎3𝑞𝑁3𝑞𝑈3)(−2+𝐹 𝑝0 𝑝1 𝑞0 𝑞𝑈 (1+𝑔 𝑝𝑎𝑞𝑁 𝑞𝑈+𝑔2𝑝𝑎2𝑞𝑁2𝑞𝑈2+𝑔3𝑝𝑎3𝑞𝑁3𝑞𝑈3))2𝐹𝐾  𝑝0  𝑞𝑈 (1+𝑔 𝑝𝑎 𝑞𝑁𝑞𝑈+𝑔2 𝑝𝑎2𝑞𝑁2𝑞𝑈2+𝑔3𝑝𝑎3𝑞𝑁3𝑞𝑈3)
	Detta uttryck kan förenklas vidare. Den fetmarkerade delen (1+𝑝𝑎∗𝑞𝑁∗𝑞𝑈+𝑝𝑎2𝑞𝑁2𝑞𝑈2+𝑝𝑎3𝑞𝑁3𝑞𝑈3) skulle fortsätta på samma sätt (+𝑝𝑎4𝑞𝑁4𝑞𝑈4+… ) om det fanns fler vuxna stadier (fler lektillfällen). Det går därför att skriva om uttrycket med en summaformel där man kan ange hur många gånger de vuxna i populationen kan leka (aMax, ekv. 12): 
	Den typen av förenkling kan även användas när fekunditetsskaleringen (g) finns med i deluttrycket (ekv. 13):
	1+𝑔 𝑝𝑎 𝑞𝑁 𝑞𝑈+𝑔2 𝑝𝑎2 𝑞𝑁2 𝑞𝑈2+𝑔3 𝑝𝑎3 𝑞𝑁3 𝑞𝑈3+…+𝑔𝑎𝑀𝑎𝑥−1𝑝𝑎𝑎𝑀𝑎𝑥−1 𝑞𝑁𝑎𝑀𝑎𝑥−1 𝑞𝑈𝑎𝑀𝑎𝑥−1 =𝑎=1aMax(𝑔∗𝑝𝑎∗𝑞𝑁∗𝑞𝑈)𝑎−1
	Detta ger uttrycket för antalet vuxna honor nedströms (ekv. 14):
	För att få antalet vuxna honor uppströms – alltså de som tagit sig till lekområdet ett givet år- multiplicerar man antalet honor vid jämvikt med uppströms passageeffektivitet. qU försvinner då ur första delen av nämnaren, vilket ger ekv 15. Vi flyttar också upp K från nämnaren till täljaren.
	𝑛𝐴 ∧𝑢𝑝𝑝𝑠𝑡𝑟ö𝑚𝑠= 𝐾𝑎=1aMax𝑝𝑎 𝑞𝑁 𝑞𝑈𝑎−1(−2+𝐹 𝑝0 𝑝1 𝑞0 𝑞𝑈𝑎=1aMax(𝑔∗𝑝𝑎 𝑞𝑁 𝑞𝑈)𝑎−1)2 𝐹 𝑝0 𝑞𝑈𝑎=1aMax(𝑔∗𝑝𝑎 𝑞𝑁 𝑞𝑈)𝑎−1
	𝑛𝐴 ∧𝑢𝑝𝑝𝑠𝑡𝑟ö𝑚𝑠= 𝐾𝑎=1aMax𝑝𝑎 𝑞𝑁𝐹𝑃 𝑞𝑈𝐹𝑃𝑎−1(−2+𝐹 𝑝0 𝑝1 𝑞0𝐹𝑃 𝑞𝑈𝐹𝑃𝑎=1aMax(𝑔∗𝑝𝑎 𝑞𝑁𝐹𝑃 𝑞𝑈𝐹𝑃)𝑎−1)2 𝐹 𝑝0 𝑞𝑈𝐹𝑃𝑎=1aMax(𝑔∗𝑝𝑎 𝑞𝑁𝐹𝑃 𝑞𝑈𝐹𝑃)𝑎−1
	För att möjliggöra analys av flera fiskpassager skriver vi om qU, qN och q0 till qUFP, qNFP och q0FP, där FP är antal fiskpassager, på samma sätt som i den semelpara versionen (ekv. 15b). 
	Ett resultat som är enkelt att läsa ut ur ekvation 15 är att antalet honor vid jämvikt är direkt proportionellt mot bärkapaciteten, dvs. mängden och kvaliteten på yngelhabitaten. Det innebär att om en art har samma tillväxtförhållanden, könsmognadsmönster och passageeffektiviteter i flera områden räcker det att göra beräkningar för ett område och sedan räkna om resultaten med hjälp av bärkapaciteten. Om till exempel alla förhållanden utom bärkapaciteten är lika mellan två områden, men bärkapaciteten är dubbelt så hög i ett område så kommer det förväntade antalet honor vid jämvikt att bli dubbelt så många i det området jämfört med i det andra området.
	I modellverktyget som utvecklats i anslutning till denna rapport kan man välja om man vill se på förväntat antal honor vid jämvikt ovan eller nedan vandringshindret. Man kan även välja att visa förväntad täthet av årsyngel för att kunna jämföra med elfiskedata. Nedan visar vi exempel på hur antalet vuxna uppströms (Fig. 3) och nedströms strax före uppvandringen (Fig. 4) vandringshindret påverkas av passageeffektivitet, samt ett exempel på hur adult överlevnad och fekunditet kan påverka antalet fiskar (Fig. 5).
	/
	Det är tydligt att antalet vuxna fiskar uppströms gynnas mer av en hög passageeffektiviteten uppströms än hög passageeffektiviteten nedströms (Fig. 3). Passageeffektiviteten nedströms (qN) får större betydelse när qU är hög. Väldigt förenklat skulle man kunna uttrycka det som att för att kunna vandra nedströms efter lek så behöver individerna först ha klarat av uppströmsvandringen. I den här situationen (Fig. 3) är förstagångslekarna viktiga och skaleringen av fekunditeten (g) har liten betydelse. När passageeffektivitet är högre ser vi att g har en större påverkan eftersom fler honor överlever och kan bli större. Vi har dock valt ett mycket högt värde på g (g = 4) för att vi ska kunna se någon effekt (paneler till vänster jämfört med höger Fig. 3). Det torde vara ovanligt med värden på g över 2.0, vilket grovt skulle kräva mer än en fördubbling av fekunditeten mellan lektillfällen, för fisk som blir könsmogna vid en längd av 50 cm eller mer. Grovt räknat kan man beräkna g som längden vid andra lektillfället dividerat med längden vid första lektillfället, upphöjt till tre.
	/
	Även antalet vuxna fiskar nedströms gynnas mer av en hög passageeffektivitet uppströms än hög passageeffektiviteten nedströms (Fig. 4). Passageeffektiviteten nedströms (qN) har dock större betydelse, speciellt när qU är högt. Skaleringen av fekunditeten (g) har fortfarande liten betydelse. Det är värt att notera att även om man fokuserar på hur många individer som tar sig till lek uppströms när man planerar åtgärder så påverkas antalet vuxen fisk nedströms också av passageeffektiviteten eftersom dessa utgörs av både de som kommer att lyckas respektive misslyckas med uppvandringen.
	/
	När passageeffektiviteten för lekvandrande individer är relativt hög har den adulta överlevnaden stor betydelse medan fekunditeten verkar ha mindre betydelse (Fig. 5a). Men om passageeffektiviteten är lägre får fekunditeten en relativt större betydelse (Fig. 5b). Även lägre yngelöverlevnad ökar betydelsen av fekunditeten (Fig. 5c-d) Överlevnaden hos juveniler har samma relativa betydelse som fekunditeten vilket förklaras av att de alltid finns tillsammans i ekvationen som beskriver jämviktslösningen (ekv. 14-15). Den underliggande förklaringen till dessa resultat är att vid hög passageeffektivitet och hög yngelöverlevnad kommer populationen att hamna nära bärkapaciteten, vilket gör att ytterligare ägg inte bidrar nämnvärt till att höja jämvikten.
	Vi började med att presentera en modell med max fyra lektillfällen för fisken. Jämviktlösningen för den modellen gick dock att formulera om så att det fritt går att välja hur många lektillfällen man vill ha (även engångslekare). För vandrande storvuxen öring och lax torde däremot antal lektillfällen för en hona sällan överstiga tre. Harr kan bli äldre än 12-15 år, samtidigt som de börjar reproducera sig vid ca fyra-fem år, så där kan antalet lektillfällen bli högre. Man bör dock fundera på var i populationen det finns täthetsberoende och om t.ex. en viss harrpopulation bör modelleras med denna typ av modell (med täthetsberoende i det juvenila stadiet) eller en annan typ av modell (se sektion 2.2.2 nedan för täthetsberoende i det adulta stadiet). Förutsättningarna för harr utvärderas troligen mer realistiskt med de modeller som beskrivs i avsnitt 2.4.
	Utifrån data på fekunditet för förstagångslekare, andragångslekare, osv, kan man räkna ut ett lämpligt värde på justeringsfaktorn (g). Det går också att söka information från fishbase (www.fishbase.se) om antalet ägg vid en viss ålder och storlek för olika arter. Men det bästa är att försöka få tag på lokala data, eller åtminstone data från jämförbara populationer. Vi anger också en del referensvärden i modellverktyget som kan användas när information saknas, men dessa bör användas med försiktighet. Det är också viktigt att poängtera att relationen mellan ålder, storlek och fekunditet inte alltid är konstant över tid, speciellt i system som uppvisar inomartkonkurrens och/ eller förändringar i fisketryck eller andra faktorer. Beräkning av fekunditet i beräkningsverktyget bör därför baseras på ett medelvärde över tid för den information som finns tillgänglig. Se även avsnitt 7 om parameterisering.
	Vi ger här ett exempel med lax från Vindelälven. Parametervärden för lax under nuvarande förutsättningar är i storleksordningen: K = 3000 000; p0 = 0,3; p1 = 0,015; pA = 0,2; q0 = 0,85; qU = (0,2-0,6) 0,6; qN = 0,2; aMax = 2 (ICES 2020 WGBAST). Bärkapaciteten för yngel (K) kommer ifrån en beräkning där lämpligt yngelhabitat skattas till ca 750 ha och där tätheten av yngel är ungefär 40 ind/100 m2. Notera att det finns nyare beräkningar som kommit fram till högre värden på K, men då ska man också komma ihåg att laxbeståndet i dagsläget inte återkoloniserat hela Vindelälvssystemet ännu. Till exempel är det få laxar som återkoloniserat Laisälven. Enligt de utvärderingar som gjorts med hjälp av telemetristudier varierar passageeffektiviteten mellan år i samband med uppströmsvandring (qU) mellan 0,2 och 0,6. Beräknad passageeffektivitet i samband med nedströmsvandring är för kelt (qN) ca 0,2-0,4 (Ferguson et al. 2008, Vikström et al. 2020), och högre för smolt (q0) - här satt till 0,85 baserat på Vikström et al. (2020). Enligt WGBAST är yngelöverlevnaden (p0) i storleksordningen 0,15-0,4, där vi har valt p0 = 0,3 i exemplet. Eftersom det knappt finns flergångslekare i Vindelälven i nuläget blir medelfekunditeten för förstagångslekare densamma som den totala medelfekunditeten, dvs ca 10000 ägg per hona (data från fisktrappan i Norrfors). Vi väljer ändå att ha med andragångslekare i modellen. Vi har relativt lite data för att skatta ökningen i fekunditet men utifrån antaganden om den relativa längdtillväxten och en viss reduktion i tillväxt när fisken är utlekt får vi ett g i storleksordningen g = 1.3.
	Om man tillämpar ekvation 15 på lax i Vindelälven kan man se att det förväntade antal honor vid jämvikt blir ca 6800 när man använder rimliga parametervärden för nuvarande förutsättningar.
	/
	Likt resultaten ovan skulle en förbättring av nedströmsvandringen för vuxen fisk knappt ha någon effekt på beståndet i den nuvarande situationen (Fig. 7a). För att en lösning på nedströmsvandringsproblemet ska kunna få någon märkbar effekt på beståndet krävs att passageeffektiviteten i samband med uppströmsvandringen kommer upp i nivåer över 60 %, vilket är högre än vad den varit i genomsnitt sedan mätningarna av vandringsframgång påbörjades 1995. Ur åtgärdssynpunkt borde man därför prioritera uppströmsvandringen före nedströmsvandringen. En aspekt som påverkar resultatet är den höga dödligheten hos postsmolt i havet (reflekterad i p1=0,015), samt överlevnaden för adulter och smolt (Fig. 7).
	Den typ av konturplot som redovisas i Fig. 7 är även inkluderad i modellverktyget så att man enkelt ska kunna bilda sig en uppfattning om hur jämviktspopulationen påverkas av passageeffektiviteterna i båda riktningarna för vuxen fisk. Förutom konturplotten visas även en figur med förväntat antal uppströmslekande honor vid jämvikt med konfidensintervall (Fig. 8).
	I modellverktyget finns möjlighet få resultat i tabellform. Det finns även en möjlighet att få ut en tabell med parametrar och parametervärden som kan kopieras och redovisas i anslutning till de scenarier som utvärderas. Detta gör det möjligt för andra att verifiera resultaten. Tabellen innehåller även information om vilken version av modellverktyget som använts för beräkningarna (vilket kan vara viktigt om det kommer uppdateringar av modellverktyget).
	/
	Det går även att få ut mer information om osäkerheten i resultaten genom att ange för vilken passageeffektivitet (nedströmsvandring för vuxen fisk) man vill se utökad information. För det tvärsnitt som markeras (t.ex. PE = 0,4, se pil i Fig. 8) ges den kumulativa frekvensen (fördelningsfunktionen) av förväntat antal honor vid jämvikt (Fig. 9). De heldragna linjerna som visas i Fig.8 motsvarar antalet honor vid den kumulativa frekvensen 0,5. Kurvan i Fig. 9 återger sannolikheten för att den nya fiskvägen kommer att resultera i färre antal honor vid jämvikt än det som återges på x-axeln (för den passageeffektivitet som markerats). Den praktiska användningen av denna information är att man kan få en uppfattning hur stor risken (sannolikheten) är att fiskpassagen inte resulterar i den mängd fisk som behövs för att uppnå ett livskraftigt bestånd. I samband med beräkningen i modellverktyget anger man den passageeffektivitet man förväntar sig (motsvarande pilen i figur 8) och läser därefter av sannolikheten i motsvarande figur 9, i modellverktyget för den populationsstorlek som man bedömer utgör en livskraftig population. Sannolikheten motsvarar risken att fiskpassagen inte kommer att leda till att det önskade målet nås. 
	/
	I modellverktyget går det att ta fram resultat även för denna modellversion. Notera att antalet återigen representerar honor nedströms vandringshindret och att detta antal bör multipliceras med qU för att få antalet honor vid lek.
	/
	Vandrande adulter:
	Stationära juveniler:
	Stationära adulter:
	Vandrande juveniler:
	Vandrande adulter:
	där 𝑈1=2𝐾𝑗+𝐾𝑎𝑠+𝐾𝑗 𝑝0 𝐹𝑒𝑘𝑆 och  𝑈2=(1−𝑝𝑎𝑣(1−(1−𝑞𝑁)𝑞𝑈))
	Här har vi lagt in flera stadier hos den vandrande populationen och även en justering för ökning av fekunditet i varje stadie. Likt tidigare så är stadieindelning baserad på lektillfälle (sektion 2.1.3). Här får adulterna en chans att leka igen även om de misslyckats med tidigare uppvandring.  Vi antar att de som misslyckas ändå ”leker av sig” så att de följer samma tillväxtmönster som de andra fiskarna och att de kommer att vara andragångslekare vid nästa lektillfälle. Medelfekunditeten vid första lektillfället beror av ålderssammansättning på förstagångslekarna och hur god tillväxt det haft. Återigen (likt sektion 2.1.3) hanterar vi ökning i fekunditet per lektillfälle genom att lägga in en justeringsfaktor (g). Fekunditeten vid första lektillfället (F), justeras i varje steg med g. Här visar vi en modell med tre adulta stadier (honor och hanar) för vandringspopulationen (ekv. 40-42 som liknar ekv. 6-10 men där modelleras endast adulta honor). Parametrarna är samma som ovan.
	Stationära adulter:
	Vandrande adulter:
	Lösning av ekvationssystemet ger en jämvikt med utrymme för samexistens mellan stationära och vandrande öringpopulationer. Om det faktiskt blir samexistens beror på parametervärdena. Lösningarna används i modellverktyget. Ett exempel på hur passageeffektivitet (qU och qN) påverkar antalet vuxna fiskar i den stationära och den vandrande populationen ges i Fig. 16. Här har vi valt att visa en situation där det vandrande och det stationära beståndet har samma fekunditet (Fig. 16). När det stationära beståndet kan begränsas av bärkapaciteten i det adulta stadiet kan det vandrande beståndet klara av att etablera sig även om det inte har högre fekunditet. Med högre bärkapacitet för det stationära adulterna behövs en högre passageeffektivitet uppströms för att de vandrande ska kunna invadera (Fig. 16d). 
	Jämviktslösningarna kan återigen användas för att se på gränsen för samexistens. Detta kan göras genom att sätta ekvationen som beskriver de adulta tätheterna till noll, och sedan se på hur olika parametrar påverkar uttrycket. Vi har förenklat dessa ekvationer, lagt in summaformler (likt ekv. 11-15) och parameterbegränsningar (t.ex. att 0 < qU < 1). Från detta kan vi få relativt enkla uttryck för samexistensgränserna (se nedan). Vi visar ett exempel på samexistensgränserna påverkas av honornas fekunditet i Figur 17.
	Vi ser återigen att fekunditeten hos vandringsfisk måste vara högre än hos den stationära för att vandringspopulationen ska kunna invadera systemet. Är den tillräckligt hög så exkluderas det stationära beståndet, men med rätt balans kan populationerna samexistera. Detta ser vi exempel på i Fig. 18, som visar hur tätheter av 0+ samt antalet adulter vi lek påverkas av medelfekunditeten (från Siljansöring). Vi använder denna modellversion i nästa avsnitt för att visa några tänkbara scenarier för de Siljansöringar som kommer att ha Rotälven som lekområde.  
	/    /
	Ekvation 47 beskriver all avkomma som kommer från populationen som vill vandra, oavsett om vandringen lyckas eller ej. Här antar vi att de som misslyckas med vandringen leker i sjön. Den första termen i ekvationen beskriver tillskottet av juveniler som kläckts i rinnande vatten, och den andra termen beskriver tillskottet av juveniler som kläckts i sjön. En fraktion av honorna kommer att lyckas att vandra uppström (qU), medan fraktionen som misslyckas beskrivs av (1-qU).  Yngel som kläckts uppströms i vattendraget upplever dels en annorlunda bakgrundsmortalitet (som beskrivs med överlevnaden s0U), samt en extra mortalitetsrisk i samband med passagen av vandringshindret på väg nedströms (passageeffektiviteten q0). Ynglen som inte fick kläckas i vattendraget har samma överlevnad som de stationära ynglen i sjön (s0). Adulterna som vill vandra för lek (ekv. 48) beskrivs på samma sätt som de stationära adulterna (i ekv. 46), och konkurrerar med dessa.
	Uppströmsvandringen kan ge flera möjliga fördelar för ynglen och därigenom för de vuxnas fitness. Vattendraget – som vanligen är mindre än den miljö de kommer ifrån - kan vara en refug från predation, vilket medför högre överlevnad hos ynglen där jämfört med i sjön. Mortalitet för ägg och yngel kan vara hög hos arter som abborre, bland annat på grund av kannibalism. Dessutom kommer troligen ynglen från vattendraget att ha en större storlek än de som kläckts i sjön, vid en given tidpunkt, eftersom temperaturen i vattendraget sannolikt kommer att vara varmare tidigare på året. En större storlek kan medföra att juvenilerna snabbare kan blir så stora att de kommer att de bli mindre utsatta för predation i sjön jämfört med de som föddes i sjön (Claessen et al. 2002), vilket också leder till en ökad överlevnad. En större storlek kan också möjliggöra dietskiften vid en tidigare tidpunkt – vilket kan ha en positiv påverkan på tillväxten (Byström et al. 2012). Dessutom kommer en större storlek att öka överlevnadschanserna under deras första vinter (visat för abborre, Heerman et al. 2009). Här reflekteras både en ökad vinteröverlevnad och en lägre risk att bli uppäten i parametern s0U. Det är dock viktigt att reflektera över hur den är sammansatt vid eventuell parameterisering. Dessutom är det viktigt att precisera hur man delar in de olika stadierna (N1 och N2) och därigenom vad som påverkar s0 och s0U respektive s1. 
	När vi löser uttrycken för jämviktstätheterna från ekv. 45-48, kan vi se att det inte finns något utrymme för samexistens mellan de två strategierna i denna modellversion (när den ena populationen har en positiv populationstäthet är jämvikten 0 för den andra populationen). Man kan dock tänka sig att andra faktorer - som t.ex. mellanårsvariation, habitatheterogenitet och homingbeteende - kan möjliggöra samexistens (behandlas mer nedan). Jämviktstätheterna beskrivs i ekv. 49-52 och gäller alltså för den stationära respektive den vandrande populationen när de finns ensamma.
	Uttrycken för jämviktstätheter för den stationära populationen:
	Uttrycken för jämviktstätheter för den vandrande populationen:
	I detta fall är adulternas situation identiska för de två populationerna, och det är ynglen som skiljer sig åt i mortalitetsparametrar. Alltså blir den population som producerar flest yngel mer framgångsrik, vilket endast beror på skillnader i överlevnad. Mer explicit uttryckt så har den vandrande populationen en mer fördelaktig strategi (ekv. 51 > ekv. 49) när s0U * q0 > s0, Uttrycket fås av att olikheten N1U>N1 (ekv. 51 > ekv. 49) förenklas och att man sedan löser ut s0, Här vägs den ökade överlevnaden (s0U>s0) - som kan komma av att t.ex. kläckas tidigare i ett habitat utan predation - mot mortaliteten (passageeffektiviteten q0) som ett vandringshinder medför. Produkten av dessa (s0U*q0) bör alltså vara större än överlevnaden i sjön (s0) för att vandringen ska var fördelaktig, vilket är ett ganska självklart resultat, men ändå relevant. Figur 20 visar vilken passageeffektivitet (q0) som behövs vid olika överlevnad (s0U och s0) för att vandringsstrategin ska vara gynnsam. I denna enkla modellversion med engångslekare är det alltså bara en strategi som vinner – och resultatet beror av hur mycket överlevnaden hos yngel ökar p.g.a. fördelarna av att kläckas i ett annat habitat, samt hur mycket den minskar pga. vandringshinder. Notera att i fallet med engångslekare (denna modell) antar vi att de vuxna dör efter sitt första reproduktionstillfälle så q0 påverkar bara ynglen som driftar nedströms och inte adulterna (parametern qN för vuxna introduceras i nästa modellversion, nedan som hanterar flergångslekare).
	  /
	Här modelleras en stationär och en uppströmsvandrande population på liknande sätt som ovan, men i denna modellversion leker fisken flera gånger. Det innebär att passageeffektiviteten för nedströmsvandring hos vuxen fisk också är relevant. Den ökade adulta mortaliteten vid nedströmsvandringen efter lek bestäms av hur många som lyckats vandra upp (qU) och passageeffektiviteten i nedströms riktning för adulter (qN) (se ekv. 56: qU*qN).
	Vi antar nu att det inte tillkommer någon förhöjd mortalitet för honorna vid uppströmsvandringen, även om förflyttningen i sjön och vattendraget innan passagen nås kan var riskabel. På samma sätt som ovan antar vi också att honorna som misslyckas att vandra kommer att leka i sjön, och att deras avkomma kommer att uppleva samma förutsättningar som de stationära juvenilerna (beskrivet i andra termen i ekv. 55). När den avkomman växer upp kommer den att bli en del av populationen med vandringsbeteende - vi antar alltså att det här finns en genetisk bas för beteendet. Alternativt skulle man kunna anta att beteendet är inlärt och endast de fiskar som föds i vattendraget kommer att försöka återvända dit (se sektion med ”homing” nedan). Fekunditeten antas i detta fall vara identiskt för återlekare och förstagångslekare (F). Överlevnaden för adulterna (sA) är också en faktor, som bestäms av mortaliteten för vuxna i sjön.
	där U = 𝑠1∗𝑁1𝑈+𝑁1+𝑠𝐴∗𝑁2+𝑁2𝑈∗1−𝑞𝑈+𝑞𝑈∗𝑞𝑁𝐾.
	Som tidigare går det att lösa ekvationssystemet (ekv. 53-56) för att få uttryck för jämviktstätheter. Det finns ingen lösning där alla jämviktstätheter beskrivs av ett positivt uttryck så vi har ingen samexistens i detta fall. Uttrycken för när delpopulationerna är själva presenteras nedan i ekv. 60-63. Det kan dock finnas andra mekanismer som möjliggör samexistens. Om det finns en kostnad för att vandra till biflödet för lek, i form av ökad dödlighet (från predation och/eller energetisk kostnad) så borde de som har långt till biflödet få betala ett högre pris. En sådan rumslig variation skulle kunna leda till att vi får ett bestånd med partiell migration, där det är lönsamt att vandra om man befinner sig nära biflödet. Även ”hemvändande” eller ”homing beteende” kan leda till samexistens (diskuteras i senare delar).
	Eftersom denna rapport handlar om konnektivitetens betydelse så är det av speciellt intresse att analysera vad som krävs för att ett vandringsbeteende ska kunna existera och vilka faktorer som bestämmer vilken strategi som är mest fördelaktig. Vi börjar med att ta fram invasionskriterier för vandringsstrategin. För att få dessa tar vi först den dynamiska ekvationen som beskriver vandrande adulter (ekv. 56), sedan sätter vi in det dynamiska uttrycket för deras juveniler (ekv. 55) samt jämviktsuttrycken för stationära juveniler (ekv. 60) och adulter (ekv. 61). Detta ger oss ett uttryck som beskriver vandrande adulter (som en funktion av antalet vandrande adulter samt olika parametrar). Från detta uttryck löser vi (igen) ut antalet vandrande adulter och sedan sätter vi det uttrycket till större än noll (N2U > 0). Uttrycket i ekvation 57 beskriver vilka förutsättningar som gäller för att vandringsstrategin ska kunna invadera i ett system där den stationära strategin är vid jämvikt. 
	Det kan ibland vara svårare för en population att ”invadera i ett system” än att ”finnas kvar om den är där från början”. Men i detta fall blir det ingen skillnad mellan dessa situationer. Det visar sig att det blir samma uttryck (som ekv. 57) när vi jämför jämviktstätheter av adulter med de olika strategierna (N2U>N2). Vi tar då uttrycken för populationstätheterna vid jämvikt – när endast en population är närvarande - och låter uttrycken för juvenil täthet (ekv. 53 och 55) ersätta antal juveniler (N1 och N1U) i respektive adultekvation (ekv. 54 och 56). Efter det löser vi ut tätheten av adulter (N2 och N2U) från dessa ekvationer och undersöker sen när N2U>N2. Det ger alltså i det här fallet samma resultat oavsett om vi strikt ser på invasionskriteriet eller om vi jämför jämviktstätheter.
	Vi fortsätter med att undersöka olikheten (ekv. 57) för att se vilka kriterier som gäller för när vandringstrategin är fördelaktig. Vi kan förenkla uttrycket genom att lägga in antagandet om vilka värden olika parametrar kan ha (t.ex. att de är i intervallet 0-1 eller att de är >0 etc.).  Efter förenkling av olikheten får vi ett uttryck där vi kan lösa ut olika parametrar, t.ex. qN. Ekvation 58 beskriver följaktligen vilket passageeffektivitet nedströms (qN) som behövs för att en vandrande strategi ska lyckas som en funktion av andra parametrar. 
	En intressant aspekt med invasionskriteriet (ekv. 58) är att uppströms passageeffektivitet inte har någon betydelse. Det följer av att vi har valt att fiskar som misslyckas med uppströmsvandringen kan leka i sjön istället och att den avkomman som föds i sjön också kan vandra. På så vis blir det ingen kostnad för att misslyckas med att vandra jämfört med den stationära populationen och det skapar ett skarpt avbrott i parameterutrymmet mellan när olika strategier är fördelaktiga. Om strategin är vandra är bättre så är den bättre – oavsett om bara en liten del av populationen lyckas att vandra. Om man däremot antar att fiskarna vill återvända till där de själva föddes för att leka, alltså att de som föds i sjön kommer att sakna vandringsbeteende och att det finns ingen eller liten genetisk bas för beteendet, så kan resultaten se annorlunda ut (se nedan). Vi noterar vidare att invasionskriteriet är oberoende av bärkapaciteten, men att det är mer komplicerat än exemplet med semelpari ovan (q0>s0/s0U). 
	Vi fortsätter med att se vilken passageeffektivitet nedströms (qN) som behövs för adulterna för att den vandrande strategin ska vara lyckosam som en funktion av olika parametrar (Fig. 21). Skillnaden i juvenil överlevnad mellan de olika strategierna (s0 och s0U) är som för det semelpara fallet väldigt viktig för om vandringsstrategin ska vara framgångsrik (Fig. 21 a-b). Likt tidigare måste överlevnaden för yngel som kläcks i vattendraget vara högre. När den ”gemensamma överlevnaden” (s1) är relativt låg, Fig. 21a) får vi ett relativt ”brett spann av värden på s0 och s0U” där qN har betydelse för vilken strategi som är bäst. När s1 är relativt hög (Fig. 21b) får vi en abrupt gräns för när vandringsstrategin blir lyckosam. Det är alltså viktigt hur fördelning av mortalitet sker, inte bara mellan s0 och s0U men även s1.
	/
	Passageeffektiviteten för yngel spelar också roll, och måste vara relativt hög för att vandringsbeteendet ska vara fördelaktigt. I Fig. 21c har vandringynglen dubbelt så hög överlevnad som de som kläcks i sjön. Passageeffektiviteten måste i just det exemplet vara minst 0,5 för att vandringsstrategin ens ska ha en chans. Hög fekunditet gynnar vandringsbeteendet medan hög adult överlevnad gynnar strategin som inte vandrar (Fig. 21d).
	Eftersom relationen mellan överlevnaden i vattendraget jämfört med den i sjön är så viktig har vi har även gjort en variant av invasionskriteriet där vi lägger in parametern zg som beskriver relationen mellan s0 och s0U, där s0U / s0  = zg (ekv. 59). Vi ser här hur olika parametrar påverkar hur hög kvoten måste vara för att vandringsstrategin ska lyckas (ju högre överlevnaden för ynglen i vandringspopulationen är – desto högre zg).  Notera först att om qN = 1, är det bara 1/q0 som avgör, och ju högre qN är desto mindre påverkan har de andra parametrarna i högra termen. Vi ser att s0, s1 och F har samma effekt (ökande rekrytering), q0 en liknande och sA en omvänd effekt.
	Vi fortsätter med att se på hur tätheten av vuxen fisk i populationerna med olika strategi påverkas av olika parametrar. Uttrycken för populationstätheter för populationerna -när de är själva - beskrivs av ekv. 60-61 (stationär) och ekv. 62-63 (vandrande). 
	För stationära (när själv):
	För vandrande (när själv):
	Återigen ser vi på överlevanden hos juveniler från populationerna med olika strategier, men nu visar vi vilken effekt dessa har på antalet vuxna fiskar (Fig. 23).  Den stationära populationen påverkas förstås inte av överlevnaden i vattendraget (eller mer specifikt yngelöverlevnaden hos den vandrande populationen), medan den vandrande populationen också påverkas av överlevnaden hos yngel som inte kläckts i vattendraget eftersom en del av dess yngel kläcks i sjön. 
	/
	När kombinationen av överlevnaden och fekunditet är relativt hög påverkas tätheten av vuxen fisk inte mycket av yngelöverlevnaden (exempel visas i Fig. 23 a-b, medan ett större parameterutrymme kan undersökas i modellverktyget).  Vandringsstrategin kan dock hjälpa arten och leda till fler vuxna i situationer där mortaliteten hos yngel i sjön är hög - vilket är rätt självklart- men ändå värt att påpeka. När fekunditet eller yngelöverlevnad är låg, finns det större utrymme för att få en positiv effekt på antalet vuxna av att en vandringspopulation etablerar sig (Fig. 22 c-d).
	Vidare undersöker vi hur passageeffektiviteten (qN och qU) påverkar tätheten av vuxna i den vandrande populationen (Fig. 24, med parametrar som gör den jämförbar med den stationära populationen i Fig. 23).
	/
	Vid relativt hög yngelöverlevnad (och/eller fekunditet) spelar det relativt liten roll för tätheten av vuxna ifall någon leker i vattendraget (uppströmsvandringen qU) och mortaliteten för vuxna vid nervandring har nästan ingen betydelse (Fig. 24a). Kom ihåg att lek sker i sjön om uppströmsvandringen misslyckas. Vid lägre yngelöverlevnad (också vid låg fekunditet) har passageeffektiviteten i båda riktningarna betydelse (Fig. 24b). När passageeffektivitet uppströms är hög (vilket gör att många vandrar upp) samtidigt som passageeffektiviteten ner är låg så blir dödligheten hög för vandringspopulationen (Fig. 24 c-d nedre högra hörnet). Detta blir mycket mer uttalat vid lägre fekunditet (Fig. 24d). Vid lägre uppströms passageeffektivitet (qU) så ”buffrar sjön”. Passageeffektiviteterna är alltså inte så betydelsefulla för populationstätheterna när fekunditet och överlevnad är relativt hög. Det är vid låg fekunditet och vid låg överlevnad som de kan ha större påverkan. Större parameterutrymme (motsvarande Fig. 24) kan undersökas i modellverktyget (FiMod4 Abborre).
	Vi har alltså två olika situationer som återkommer. Vid hög fekunditet och hög överlevnad hos ynglen är återlekare och parametrar som påverkar rekryteringen till det adulta stadiet inte så viktiga. Vid låg fekunditet och låg överlevnad påverkas populationen mer av hur många adulter den kan få fram – och då spelar återlekare och rekryter en större roll.  När det som i detta fall saknas täthetsberoende i det juvenila stadiet blir det inte så stor skillnad på om det är minskad fekunditet eller minskad överlevnad hos yngel som göra att det blir färre rekryter. 
	Återleken blir mindre viktig i en situation när det bara är resursbegränsning i det adulta stadiet. När det inte finns konkurrens mellan yngel (eller andra begränsning i yngelstadiet) så behövs det så lite för att ”fylla på” det adulta stadiet. 
	Man skulle kunna argumentera för att arter som abborre, som har relativt hög fekunditet jämfört med salmonider, borde kunna nå en nivå på produkten av fekunditet och överlevnad som resulterar i höga populationstätheter relativt enkelt. Men samtidigt kan yngelöverlevnaden vara mycket låg pga. kannibalism och den kan variera mycket över tid i samma sjö (Persson et al. 2004).
	 I våra exempel har vi valt fekunditet (F = 10 000) utifrån abborrens reproduktiva förmåga, men denna varierar med storlek (och även resurstillgång). Treasure (1981) uppskattade att en abborre på 14,5 cm lägger 6 711 ägg medan en hona på 34,5 cm lägger 77 978 ägg). I våra standardparametrar har vi valt att lägga mer av juvenilernas mortalitet på s1 (s1 = 0,0005, 0,001 eller 0,005) och sedan plottat s0 och s0U (och låtit dessa vara relativt höga). Det kan dock vara väldigt hög yngelmortalitet under den första perioden. Men om vi väljer exempelvis s0 = 0,5 ger det t.ex.; s0 * s1 = 0,5 * 0,001 = 0,0005. Vilket är jämförbart med en uppskattning av mortalitet (s0*s1 = 0,000258) som gjorts i ett enartsbestånd med abborre där kannibalismen under första veckan var väldigt hög (Byström 2000, Fig. 25). 
	/
	Det är alltså inte självklart att abborre kommer att ha en så hög nivå på fekunditet och överlevnad så att den kommer att gynnas av en passage oavsett hur dåligt den fungerar (hur lågt qN är) eftersom yngelmortaliteten kan vara hög. Notera också att förändringen i tätheten av vuxna kan vara rätt abrupt (Fig. 24c).  Att se på antalet individer är som sagt inte samma sak som att se på gränsen för när en vandringsstrategi är lönsam (den kan vara lönsam även när reproduktion och överlevnad är hög, Fig. 21). Där var det centrala skillnaden i överlevnad hos yngel som kläckts i sjön (s0) jämfört med överlevnaden hos yngel som kläckts i vattendraget, och att mortalitet i samband med vandringshinder måste balanseras av en högre ”grundöverlevnad” hos vandringspopulationen (reflekterat i q0 > s0/s0U, se ovan). Vandringsbeteende kan alltså var fördelaktigt för individen även om det inte leder till några större förändringar i populationstätheter.
	I det vi presenterat hittills har vi låtit fiskarna i vandringspopulationen uppvisa ett vandringsbeteende oavsett om det kläckts i vattendraget eller i sjön. Vi har alltså antagit att vandringsbeteendet har en genetisk bas. Nu antar vi istället att de fiskar som kläcks i sjön kommer att leka i sjön och endast de som kläckts i vattendraget kommer att uppvisa ett vandringsbeteende. Vi antar alltså att fisken uppvisar ett ”homing beteende” eller ”återvändarbeteende” likt det som finns hos öring och lax. Med detta antagande kan vi få samexistens mellan den stationära och den vandrande strategin. 
	Reproduktionen från den delen av vandringspopulationen som leker i sjön beskrivs av den andra termen i ekv. 64 och bidrar till de juveniler som kommer att bli en del av den stationära populationen (N1). Denna term saknas nu förstås från ekvationen som beskriver juveniler som kommer att försöka vandra (N1U, ekv. 66). Annars är ekvationssystemet (64-67) likt tidigare (ekv. 53-56).
	När vi löser ekvationssystemet får vi möjlighet till samexistens mellan de olika strategierna. Uttrycken för jämviktstätheterna blir dock långa och komplicerade och vi väljer därför att enbart redovisa invasionskriterierna för vandringsstrategin. Vi får dessutom en lösning där det stationära beståndet existerar självt, men ingen lösning där endast vandringsbeståndet finns. Detta är logiskt med tanke på att all fisk i vandringspopulationen som misslyckas att vandra blir en del av sjöpopulationen. Vi får här följande invasionskriterium för vandringspopulationen, beskrivet med kvoten mellan yngelöverlevanden i strömhabitatet och i sjön (zh=s0U/s0 med homing och zg är motsvarande med genetisk bas för beteendet);
	Ser vi på skillnaden mellan detta invasionskriterie och det som beskrev populationer utan homing kan vi konstatera att skillnaden (zh-zg) beror på qU och även q0 men ej qN. Alltså hur stor del av populationen som vandrar uppströms, samt nedströms passageeffektivitet för ynglen. Slutsatsen av denna jämförelse blir att det krävs betydligt större överlevnadsfördelar för ynglen om vandringsbeteendet baseras på homing jämfört med om det har en genetisk bas (om ynglens nedströmsvandringen orsakar dödlighet). I frånvaro av konnektivitesproblem är dock de två scenarierna likvärda.
	Vi beskriver populationerna med en relativt enkel modell, i denna version utan resurskonkurrens hos yngel och med en logistisk tillväxt som begränsar antalet adulter i sjön. Vi beskriver ett yngelstadium och ett stadium för äldre fisk. Vi antar alltså att fekunditet och överlevnad hos äldre fisk inte varierar beroende på ålder och storlek. Betydelsen av återlekare skulle kunna vara större om de hade högre fekunditet – men fortfarande bara i situationer där rekryteringen till det adulta stadiet spelar roll. I praktiken kan konkurrensförmåga bero av storlek och påverka överlevnad, och dessutom kan konkurrens om föda förekomma mellan yngel och vuxna. I storleksstrukturerade modeller av mört och abborre har konkurrensförmågan hos individer av olika storlek visat sig väldigt viktig för dynamiken som uppstår (Persson et al. 1998, Claessen et al. 1999). Juveniler är som regel de bästa konkurrenterna när det gäller en gemensam resurs (Persson et al. 1998), så det är inte orimligt att just detta stadie saknar resursbegränsning här och att resursbegränsning eller konkurrens främst påverkar det adulta stadiet. 
	Överlevanden påverkar också hur mycket konkurrens det blir. Kannibalism och predation kan vara viktiga här. I allmänhet gör minskad överlevnad hos vuxen fisk (sA) att situationen bli mer som exemplet med engångslekare (FiMod4 Abborre). Hög mortalitet hos vuxna kan bero på t.ex. förekomst av gädda i sjön. En annan aspekt att beakta är att en ökad rekrytering (pga. att en vandringsstrategi etablerar sig eller ändrade parametrar), kan medföra ett ekologiskt värde för att det produceras mer byten till olika predatorer. Ökad reproduktion kan alltså ha ett ekologiskt värde även om det inte leder till högre populationstätheter och ”all extra rekrytering” äts upp av rovfiskar eller andra predatorer. Det är också värt att beakta att en ökad reproduktion kan ge en konkurrensfördel gentemot andra arter. Det kan även finnas situationer när man inte vill gynna t.ex. abborre gentemot andra arter.  Till exempel om man misstänker att en ökning av abborre kan missgynna arter som röding eller harr. Ett annat exempel kan vara att man vill minska eutrofiering som eskalerats av cyprinider som mört. Det är dock ingen garanti att ökad konnektivitet skulle vara lösningen på det problemet eftersom även cyprinider kan vandra till och leka i mindre vattendrag jämfört med där de kom ifrån. 
	Samexistens mellan strategier förekom inte i modellen där vandringsbeteendet antogs vara nedärvt, men som vi diskuterat kan samexistens vara möjlig om miljön varierar i rummet och/eller över tid, så att det ibland är fördelaktigare med ett stationärt beteende och ibland ett vandringsbeteende. Om det blir väldigt många som leker i vattendraget (uppströms vandringshindret), är det möjligt att det skulle kunna uppkomma täthetsberoende i rekryteringen. Detta är inget vi inkluderat i modellerna, men det skulle kunna leda till samexistens.  Täthetsberoende hos yngel i sjön skulle också kunna skapa möjligheter för samexistens, eller rent generellt andra mekanismer som begränsar den strategi som ökar i täthet. 
	Vi såg tydligt att ”homing beteende” kunde leda till samexistens mellan olika strategier. Det är dåligt känt vad som styr vandringsbeteendet – hur mycket det är drivet av genetik respektive inlärning. Detta är förstås möjligt att detta beror på miljöfaktorer, vilken art och t.o.m. vilken population det handlar om. Det är dock känt att det kan uppstå ekologiska fällor orsakade av vandringsbeteende, dvs. att vissa populationer vandrar trots att detta inte är fördelaktigt och att de då kan uppleva hög mortalitet eller till och med dö ut (Pelicice and Agostinho 2008). Detta tyder på att vandringsbeteendet kan vara djupt rotat och att det kan vara svårt att ”evolvera bort”, vilket styrker argumentet att nedströmspassagen alltid bör beaktas när man förbättrar uppströmspassagen.
	I modellverktyget (FiMod4 Abborre) finns en iteropar version av modellen implementerad (motsvarande sektion 2.3.3). Där går det att få ut populationstätheter när de två populationerna är själva som funktion av olika parametrar, där det enkelt går att ändra t.ex. passageeffektivitet och se vilken effekt det ger. Dessutom kan man undersöka vilken strategi som vinner under olika förutsättningar. 
	Typarten som beskrivs i detta avsnitt är harr, men denna modell kan även passa in på sik, asp och färna. Här beskriver vi en situation där en population har blivit uppdelad av ett kraftverksbygge men där yngel fortsatt kan drifta nedströms från det övre området till det nedre. I takt med att de växer i storlek försöker de vandra tillbaka uppströms för ytterligare tillväxt och lek. Det kan vara en strömsträcka som blivit uppdelad, men det kan även gälla för situationer när fisken främst växer upp i sjöar och leker i strömvatten. Modellen hanterar bestånden uppströms respektive nedströms som delvis skilda populationer där täthetberoende och möjlighet till lek finns i båda habitaten. I denna modellversion beskrivs flergångslekare och delpopulationerna delas in i juvenila och adulta stadier. Täthetsberoendet inträffar i det adulta stadierna och inte i det juvenila stadierna. 
	Delpopulationen uppströms vandringshindret består av tre komponenter; juveniler som produceras i uppströmshabitatet och stannar där (Nuju, ekv. 70), den adulta stationära delen av populationen (Nu, ekv. 71), och juveniler som föds i uppströmshabitatet men som driftar nedströms (Nujn, ekv. 73). Fraktionen som driftar nedströms bestäms av pN, och passageeffektiviteten nedströms (q0) påverkar ynglens överlevnad (ekv. 72). Juvenilerna som driftar nedströms försöker vandra tillbaka till uppströmshabitatet. Passageeffektiviteten uppströms (qU) bestämmer  hur många som tar sig tillbaka uppströms (qU*Nuju). Om de misslyckas blir de kvar i nedströmshabitatet och bidrar till den adulta populationen där (Nn, ekv. 74, där Nujn*(1 - qU) beskriver tillskottet). 
	Reproduktion förekommer också i nedströmshabitatet och juvenilerna som produceras där (Nnj) beskrivs av ekv. 73. Vi antar att dessa juveniler inte försöker vandra uppströms. Täthetsberoendet beskrivs med hjälp av en logistisk funktion och återfinns i de adulta stadierna, både nedströms och uppströms vandringshindret. Här antar vi att de fiskar som återvänt uppströms inte kommer att vandra eller drifta nedströms igen, utan att de blir kvar i uppströmshabitatet (alltså kommer passageeffektivitet nedströms inte att påverka vuxna återlekare). Adulter i nedströmshabitatet påverkas av ett täthetsberoende där även fisk som driftat ner från habitatet uppströms och blivit kvar ingår ((1-qU)*Nujn), samt bärkapaciteten (Kn) i habitatet nedströms (ekv. 73). 
	Notera att vi här har valt en relativt enkel modell och att de yngel som vandrar tillbaka uppströms inte påverkas av konkurrensen i nedströmshabitatet.  Däremot kommer yngel som misslyckats att vandra tillbaka att bli en del av delpopulationen nedström (och då uppleva täthetsberoende). Det innebär att vi antar att fisken antingen vandrar tillbaka tidigt (innan täthetsberoendet), eller inte alls. I realiteten är det troligt att en del individer vandrar vid en senare tidpunkt (efter att täthetsberoendet slagit in, men innan könsmognad).
	Ekvationssystem Flergångslekare:
	När vi löser ekvationssystemet för att få uttryck för jämviktstätheter får vi en lösning när båda delpopulationerna är närvarande. Jämviktslösningen är relativt komplicerad och ligger till grund för modellverktyget (FiMod5 Harr). Här undersöker vi hur populationstätheterna svarar på olika parametrar, framför allt passageeffektiviteten. Vi visar olika scenarier där fekunditeten och bärkapacitet i de olika habitaten varieras. Ett mer fullständigt parameterutrymme finns att tillgå i modellverktyget. 
	Produktivt uppströmshabitat iteropar HARR:
	/
	Återigen ser vi att fekunditeten är avgörande för betydelsen av passageeffektivitet, men responsen är mer kontinuerligt här (alltså inte lika abrupt som tidigare exempel, sektion abborre). När fekunditeten är hög fyller den lokala rekryteringen på i habitatet uppströms så att passageeffektiviteten har mindre betydelse (Fig. 26 a-b). Med lägre fekunditet kan man tydligt se att det ”saknas reproduktion” i det övre produktiva habitatet och att upp- och nedströmsvandring då har stor betydelse för att ”fylla på” i det produktiva habitatet (Fig. 26 c-d). En låg överlevnad har samma effekt som låg fekunditet (på liknande sätt som förut, sektion abborre). En högre överlevnad ger alltså resultat som liknar de övre panelerna (Fig. 26 a-b). Notera också att populationerna med låg fekunditet ligger långt ifrån den totala bärkapaciteten som ligger på 11000 individer (adulter) (Fig. 26 c-d).
	Om vi tittar närmare på uppströmsvandringen av individer (Fig.26), ser vi två processer. I de övre panelerna (a-b) är det bara själva individerna som vandrar uppströms (röd streck-prickad linje, Fig. 26) som bidrar till ökad täthet (Nu) uppströms och dessutom inte i särskilt hög grad eftersom rekryteringen är hög i uppströmshabitatet. Medan när fekunditeten är lägre (c-d) kan vi se att det är uppvandringens positiva effekt på det stationära beståndet som ger upphov till ökningen i antalet fiskar (ökningen i antalet vuxna uppströms är brantare än ökningen i uppströmsvandrande fisk). Det är alltså brist på rekrytering här och reproduktionen från individerna som vandrar tillbaka är viktiga för att upprätthålla den stationära populationen i uppströmshabitatet. Det är inte bara själva individerna som vandrar upp (röd streck-prickad linje) som läggs till, utan deras avkomma som stannar i uppströmshabitatet är också viktig för uppströmsbeståndet. Detta innebär att om ett harrbestånd uppströms bedöms som svagt samtidigt som medelfekunditeten är relativt låg kan det finnas goda förutsättningar att förbättra beståndet genom att åtgärda konnektivitetsproblemen, förutsatt att det är mer än enstaka yngel som driftar nedströms förbi dammen/kraftverket. 
	En hög överlevnad i passagen nedströms för yngel (q0) resulterar i nästa steg i en större uppströmsvandring vilket förklarar varför responsen till en ökad nedströms passageeffektivitet (q0, högra panelerna i Fig. 26) liknar responsen till ökad uppströms passageeffektivitet (qU, vänstra panelerna i figur 26). Notera att standardvärdet för uppströms passageeffektivitet är satt högt här (qU = 0,9). Eftersom de flesta avledningsanordningarna för att styra fisk till flyktöppningar och flyktrännor inte fungerar på yngel (ofta galler) torde passageeffektiviteten för nedströmsdriftande yngel vara likvärdigt med överlevnaden via turbiner eller via spill. När fekunditeten är relativt låg kan vi se att nedströmsvandringen bidrar till populationen i nedströmshabitatet vid moderat uppströmsvandring, men effekten är liten (Fig. 26 c-d).
	Produktivt nedströmshabitat iteropar HARR: 
	/
	När nedströmshabitatet är mer produktivt har passageeffektiviteten uppströms och nedströms liten betydelse för den totala populationstätheten (Fig. 27). Vid låg fekunditet (Fig. 27 c-d) eller låg överlevnad har passageeffektiviteten en relativt stor betydelse för tätheterna i uppströmshabitatet, men bidraget är så litet att det inte blir så viktigt för totalantalet. Notera att populationstätheterna är väldigt låga i c-d, och ligger långt ifrån bärkapaciteten även när passageeffektiviteten är hög.
	Samma bärkapacitet i båda habitaten iteropar HARR: 
	/
	När bärkapaciteten är likartad i de två habitaten ser vi återigen att passageeffektiviteten har stor effekt på populationstätheterna när fekunditeten är låg och/ eller med låg överlevnad (Fig. 28). Populationerna ligger återigen långt ifrån bärkapaciteten i exemplen med låg fekunditet (Fig. 28 c-d). När fekunditeten är hög har passageeffektiviteten väldigt liten betydelse för det totala antalet fiskar, medan den påverkar fördelningen mellan ned- och uppströmshabitaten litegrann (Fig. 28 a-b). Vid låg fekunditet (Fig. 28 c-d) ser vi en lätt ”puckel-formad” respons i antalet vuxna nedströms. Med ökande qU blir det först fler eftersom uppströmspopulationen ökar, sedan vid högt qU så försvinner hela tillskottet till uppströmshabitatet.
	/
	Det kan vara olika faktorer som påverkar hur stor andel av ynglen som driftar nedströms. Strömhastigheten i kombination med avståndet mellan lekområdena och vandringshindret har dock en avgörande betydelse för om ynglen ska drifta nedströms. Förekomst av sjöar, dammar och reglermagasin saktar ned strömhastigheten och minskar av förklarliga skäl andelen yngel som kan drifta förbi sådana områden, om de inte är födda nära utloppet vill säga. Med en ökande proportion som driftar nedströms (pN) minskar den totala populationens storlek (Fig. 29). Denna minskning är liten när fekunditeten är hög (samt överlevnad och passageeffektivitet, Fig. 29 vänstra paneler). Minskningen är som störst när uppströmshabitatet är produktivt – det är då bristen på rekryter får störst effekt (Fig. 29f), och liten när nedströmshabitatet är produktivt (Fig. 29d). Blir proportionen drift för hög kan uppströmspopulationen t.o.m. försvinna.
	/
	Låg fekunditet ger lägre populationstätheter (nedre paneler), men mönstren som beskriver effekten av passageeffektivitet är likartade (Fig. 30). En kombination av högt qU och q0 ger fler individer. Med ett produktivt uppströmshabitat (vänster) har förändringar i passageeffektiviteten uppströms (qU) större effekt. När nedströmshabitatet är mer produktivt (höger) är naturligt nog passageeffektiviteten mindre viktig för det totala antalet individer. Vi går vidare med att se på antalet fiskar i de olika habitaten. 
	/
	Antalet vuxna fiskar ovan vandringshindret påverkas starkt av både qU och qN (Fig. 31), speciellt när fekunditeten är låg (nedre paneler). Ökande passageeffektivitet i båda riktningarna leder till högre antal vuxna fiskar i uppströmshabitatet.
	Nedanför vandringshindret har passageeffektiviteten större betydelse för antalet vuxna fiskar när habitatet uppströms är mer produktivt (Fig. 32, vänster). När habitatet nedströms har högre produktivitet syns samma mönster, men påverkan på populationerna är mindre (Fig. 32, höger). Ökad nedströms passageeffektivitet leder alltid till ett högre antal vuxna fiskar, speciellt när qU är lågt. Ökad uppströmsvandring gör i allmänhet att det blir färre vuxna fiskar i nedströms-habitatet (Fig. 32). Men om fekunditeten (eller överlevnaden) är väldigt låg kan vi se en tydlig ”puckelform”, och högst täthet av vuxna fiskar nedströms fås vid ett intermediärt värde på qU  (Fig. 32e). Om qU är för högt så försvinner alla tillbaka till uppströmshabitatet, om qU är för lågt så finns det för få i uppströmshabitatet (ökar qU ökar rekryteringen och därigenom driften i uppströmshabitatet). Det är dock inte så många fiskar det handlar om – så det slår inte igenom på totala antalet vuxna fiskar (Fig. 30).
	/
	/
	En passage gynnar främst det totala antalet vuxna fiskar om det finns större utrymme till tillväxt och högre bärkapacitet uppströms jämfört med nedströms. Det kan fortfarande vara viktigt för en uppströmspopulation att fiskar vandrar upp när nedströmshabitatet är produktivt, speciellt om reproduktionen är låg eller dödligheten är hög.  Om det saknas bra reproduktionslokaler nedström är dessutom nedströmsvandrande yngel viktiga för om det ska finnas fisk där. De individer som driftar nedströms till områden där de saknar möjligheter till lek har fortfarande goda möjligheter att tillväxa och återvända för lek uppströms. På så vis kan de ha goda möjligheter att undkomma konkurrensen om föda och utrymme i det övre området. 
	En passagelösning som möjliggör för återvandring (qU>0) av fisk som härstammar från föräldrar uppströms men som driftar ned förväntas ge betydande tillskott (mer än några procents ökning) till det totala antalet vuxna fiskar (nedströms + uppströms) om ett antal kriterier uppfylls. För det första måste avkomman försöka återvandra till området där de föddes. Om beteendet finns kvar bör ansamlingar av fisk av relevanta arter observeras strax nedströms kraftverken eller hindren. Det behöver det inte vara en ansamling i samband med lekvandringen, avkomman skulle kunna påbörja återvandringen successivt allteftersom de når den storlek som krävs för att klara uppströmsvandringen (den här typen av beteende är dåligt känt). För det andra måste mer än enstaka procent av ynglen drifta nedströms. Ett tecken på att området nedströms mottar en betydande mängd yngel från uppströmsområdet kan vara att tätheten nedströms är högre än uppströms även om områdena i övrigt är lika. I en sammanställning som Björkvik (2014) gjort med koppling till harr i reglermagasin (Västernorrland) var harrförekomsten i elfiskena generellt lägre nedströms än uppströms (se figur 11 i Björkvik, 2014). Detta antyder att dammar minskar andelen yngel som driftar förbi dammen och vidare nedströms, vilket inte är särskilt förvånande. Detta torde gälla även andra arter med driftande yngel. 
	För att kunna få en ökning uppströms krävs att antal adulter uppströms ligger en bit under bärkapaciteten eftersom det är i mellanskillnaden som potentialen för ökning finns. Detta beror av en kombination av fler faktorer som fekunditet, överlevnad, och hur mycket drift som förekommer. Om man endast bryr sig om en eventuell ökning av vuxna fiskar uppströms och struntar i om antalet vuxen fisk minskar i nedströmshabitatet är skillnader i bärkapacitet mindre viktigt. Av naturliga skäl är det mer fördelaktigt för totalantalet vuxna med högre bärkapacitet i nedströmshabitatet -vilket kan vara viktigt om man ska bestämma var man ska biotopvårda. Notera att fisket kan ha stor betydelse för antal vuxna harrar, så den aspekten behöver vägas in. Vi har här visat resultat för när fekunditeten varierar men hög mortalitet har liknande effekt som låg fekunditet och kan undersökas i modellverktyget (FiMod5 Harr).
	/
	I den här modellen valde vi att ha täthetsberoende i de vuxna stadierna och inte hos juvenilerna. När exakt täthetsberoendet inträffar påverkar hur man väljer att dela upp stadier och vilken modell man använder (jämför FiMod1-3). Det saknas kunskap om vilka stadier som påverkas av täthetsberoendet hos harr och det är också möjligt att det skiljer sig mellan populationer. Vi menar dock att det inte är så troligt att täthetsberoendet inträffar under yngelstadiet eller tidigt i juvenilstadiet eftersom tillväxten upp till 20-25 cm storlek tycks vara densamma i många system, oberoende av om det finns mycket harr eller inte. Samtidigt finns det tecken som tyder på att populationsregleringen i system där harr dominerar sker på liknande sätt som hos abborre i tusenbrödrasystem (Persson et al. 2011). Likt för abborre kan kannibalism hos harr ha en stor betydelse för överlevnaden hos yngel och yngelmortaliteten kan vara hög. Så på det viset kan det finnas ett täthetsberoende som påverkar det juvenila stadiet (men då snarare att en hög täthet av honor kan leda till hög kannibalism). 
	 Storleken vid könsmognad är förstås också relevant för indelning i juvenila och adulta stadier och t.ex. harr blir könsmogen vid 3 – 5 års ålder och en längd av 20–35 cm vilket kan ge perspektiv på indelningen i stadier. Lokala data bör användas men en könsmognadsstorlek på ca 30-35 cm för harr torde vara vanlig (Fig. 33). 
	I figurerna i detta avsnitt har vi använt samma parametrar för juvenil (sj) respektive adult överlevnad (sA). Dödligheten kan förstås skilja sig åt mellan habitaten och i modellverktyget (FiMod5 Harr) finns möjlighet att sätta in olika parametrar för de olika habitaten.
	3 Hur lång tid tar det innan åtgärden får full effekt?
	Notera att K i ekvation 78 anger bärkapaciteten för antalet 0+. För semelpara organismer kan r beräknas enligt:
	där TR är honornas ålder vid reproduktion räknat från födseln. Det fullständiga uttrycket för tid det tar att nå den specificerade andelen (𝜃) av jämvikten blir:
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Förord

Vattenkraftens utbyggnad har påverkat många fiskbestånd negativt. Förlust av strömhabitat och konnektivitet är de två viktigaste orsakerna till de negativa effekterna. I denna rapport beskrivs ett antal populationsmodeller för att utvärdera nyetablering eller förbättring av fiskvägar för vandrande fisk.

Baserat på modellerna har interaktiva beräkningsverktyg utvecklats. Verktygen kan användas för att utvärdera åtgärder som förbättrar vandringsmöjligheter eller skapar passande strömhabitat för fisk i specifika vattendrag. Verktygen finns tillgängliga på Energiforsks hemsida. I en fristående och utökad sammanfattning beskrivs dessa populationsmodeller i Energiforskrapport 2021:780 Modellering av fiskvägars betydelse – en sammanfattning.
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Sammanfattning

Vattenkraftsutbyggnaden i Sverige har haft stor påverkan på många fiskpopulationer och har medfört minskade möjligheter för vandring och minskad tillgång på strömhabitat. I syfte att förbättra miljön i vattendrag som påverkas av vattenkraft har regeringen beslutat att vattenkraften ska omprövas för att ges moderna miljövillkor. Vattenmyndigheterna har föreslagit konnektivitesåtgärder vid många av kraftverken/dammarna för att förbättra förutsättningarna för fiskbestånden, i syfte att nå miljökvalitetsnormen god ekologisk status/ potential.  

Vattenkraftsutbyggnaden bygger på dämning av forsar för att skapa fallhöjd som genererar energiproduktion, vilket fått till följd att forsmiljöer för strömlevande fauna är bristvara i vattenkraftreglerade vattendrag. Det är därför inte självklart att konnektivitetsåtgärder i alla lägen leder till en avsevärd förbättring för strömvattenlevande fiskpopulationer. För att undersöka om nyetablering eller förbättring av fiskvägar förväntas leda till att miljöstatusen förbättras föreslås här att man använder matematiska modeller av fiskpopulationer. Fem olika modeller har utvecklats för att kunna täcka upp olika scenarier för merparten av de svenska fiskarterna som antingen vandrar till och leker i strömvatten eller vandrar via vattendrag för att nå lekområden i anslutande vattenförekomster. 

I rapporten beskrivs dessa populationsmodeller, som är utvecklade för att utvärdera åtgärder som förbättrar vandringsmöjligheter och till att skapa passande strömhabitat för fisk. I tillägg till rapporten finns det separata beräkningsverktyg som baserar sig på dessa modeller, och som kan användas för att utvärdera åtgärder i specifika vattendrag. Verktygen är interaktiva och finns tillgängliga för alla på Energiforsks hemsida. I en utökad sammanfattning beskrivs dessa populationsmodeller i Energiforskrapport 2021:780 Modellering av fiskvägars betydelse – en sammanfattning.

Modellerna som beskrivs här representerar olika situationer, där fiskpopulationerna har olika livshistoria och där olika stadier av fiskpopulationen (t.ex. yngel och vuxen fisk) befinner sig på olika platser i förhållande till vandringshinder. Det finns fem grundmodeller (FiMod1-5), där reproduktion, uppväxtområden för yngel samt tillväxten hos större individer kan ske i olika habitat, ovan eller nedan vandringshinder. Typexempel på arter som kan passa in på de olika modellerna är lax/asp, öring, abborre och harr. Enklare modellversioner med engångslekare och mer komplicerade versioner med flergångslekare finns. Med hjälp av modellerna går det att undersöka vilka förutsättningar som krävs för att individer med en uttalad vandringsstrategi ska kunna existera. 

I modellerna förekommer resurskonkurrens ofta i yngelstadiet, och ibland hos adulta fiskar. I en av modellerna avgörs vilket stadium som regleras av resurskonkurrens av hur bärkapaciteten fördelar sig mellan olika habitat. Att öka bärkapaciteten i olika habitat är också ett sätt att undersöka hur habitatförbättring (t.ex. att återskapa strömhabitat) kan påverka populationerna. Andra parametrar kan också justeras för att reflektera skillnaden mellan olika populationer eller olika arter. En viktig aspekt här är honors fekunditet och hur den ändrar sig när fisken växer och blir äldre.

Fokus i rapporten är främst passageeffektivitet och den mortalitet som upp- och nedströmsvandring kan medföra. Här finns också möjlighet för olika scenarier, med en eller flera fiskpassager efter varandra. I en av modellerna kan ett nätverk av strömsträckor och passager modelleras. Vi presenterar en del resultat och ger exempel och perspektiv. Det främsta syftet med rapporten är dock att underlätta förståelsen och användningen av modellverktygen för att dessa ska kunna tillämpas på olika fiskpopulationer. Även om modellverktygen är utvecklade med omprövningarna av vattenkraften i åtanke, kan de med fördel även användas inom fiskeförvaltningen, oavsett om vattendraget är reglerat eller oreglerat.

Summary

The expansion of hydropower in Sweden has had a major impact on many fish populations and has led to reduced opportunities for migration and less available stream habitat. In order to improve the environment in watercourses that are affected by hydropower, the government has decided that hydropower should be reassessed to follow modern environmental standards. The water authorities have proposed measures to improve connectivity at many of the power plants / dams to improve the conditions for fish stocks, in order to achieve the environmental quality standard good ecological status or potential.

The hydropower expansion is based on damming of rapids to create drop heights that generate energy production, which has resulted in stream environments for fauna being in short supply in hydropower-regulated watercourses. It is therefore not obvious that connectivity measures in all situations would largely benefit stream living fish populations. To investigate whether new establishment or improvement of fishing routes is expected to lead to improved environmental status, it is proposed here that mathematical models of fish populations be used. Five different models have been developed to be able to cover different scenarios for most of the Swedish fish species that either migrate to and play in stream water or migrate via watercourses to reach spawning areas in adjacent water bodies.

This report describes a number of population models that are particularly well suited for evaluating measures that improve migration opportunities and that create suitable stream habitats for fish. In addition to the report, there are separate calculation tools - based on these models - that can be used to evaluate management actions in specific watercourses. The tools are interactive and are available to everyone on Energiforsk's website. These population models are described in a Swedish extended summary, Energiforskrapport 2021:780 Modellering av fiskvägars betydelse – en sammanfattning.

The models described here represent different situations, where the fish populations have different life histories and where different stages of the fish population (fry and adult fish) are in different places in relation to migration barriers. There are five basic models (FiMod1-5), where reproduction, growth areas for fry and the growth of larger individuals can take place in different habitats, above or below migration barriers. Typical examples of species that can fit into the different models are salmon / aspen, trout, perch and grayling. Simpler model versions with single player and more complicated versions with multiple spawning are available. With the help of the models, it is possible to investigate what conditions are required for individuals with a pronounced migration strategy to be able to exist.
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In the models, resource competition often occurs in the fry stage, and sometimes in adult fish. In one of the models, the stage that is regulated by resource competition is determined by how the carrying capacity is distributed between different habitats. Increasing the carrying capacity of different habitats is also a way of investigating how habitat improvement (e.g. recreating stream habitats) can affect populations. Other parameters can also be adjusted to reflect the difference between different populations or different species. An important aspect here is the females' fecundity and how it changes when the fish grows and gets older. The focus of the report is primarily passage efficiency and the mortality or loss of reproduction opportunities that unsuccessful upstream and downstream migration can entail. It is also possible to model different scenarios, with one or more fish passages in a row, or a network of stream habitats and passages. We present some results and give examples and perspectives. However, the main purpose of the report is to facilitate the understanding and use of the model tools so that they can be applied to different fish populations in management situations. It should be noted that the models can also be used in the fisheries management independent on whether there are connectivity issues or not.
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Utbyggnaden av vattenkraften under 1900-talet i Sverige har påverkat många fiskbestånd negativt. Förlust av strömhabitat och konnektivitet är de två viktigaste orsakerna till de negativa effekterna. Det är främst de strömlevande/strömlekande arterna öring, harr, lax och asp som drabbats av minskade arealer av strömhabitat. 

Konnektivitetsförlusterna har påverkat fiskbestånd med utpräglade vandringsbeteenden, vilket slagit speciellt hårt mot de havsvandrande arterna, lax, havsöring, flodnejonöga och ål, samt sötvattensarter som t.ex. asp. I och med EU:s vattendirektiv (2000/60/EG, infört i svensk lagstiftning via Miljöbalken och Vattenförvaltningsförordningen) har den svenska miljöpolitiken angående vattenmiljön ändrats drastiskt. I samband med vattenkraftsutbyggnaden i Sverige har man tidigare sällan tagit hänsyn till miljön, med enstaka undantag. Miljöhänsyn togs främst genom att skydda hela eller delar av vattendrag från utbyggnad, och då främst i vattendrag eller sträckor med låga fallhöjder i forsarna.

Enligt miljöbalken ska vattenkraften förses med moderna miljövillkor (11 kap. 27-28 § miljöbalken 1998:808). Detta ska genomföras inom ramen för den nationella planen som handlar om omprövning av tillstånden för att införa de villkor som behövs för att kvaliteten på de vatten som verksamheterna påverkar ska kunna uppfylla EU-rättens krav (M2019/01769/Nm). Planen ger en nationell helhetssyn i frågan om att verksamheterna ska förses med moderna miljövillkor på ett samordnat sätt med största möjliga nytta för vattenmiljön och för nationell effektiv tillgång till vattenkraftsel. Vattenförekomsterna har delats in i prövningsgrupper, och för varje grupp anges när i tiden omprövningarna ska ske och hur mycket ”vatten” som det får kosta. Eftersom mängden ”vatten” är given behövs någon form av prioritering mellan objekt och den förväntade ekologiska nyttan bör därför utvärderas innan åtgärdsförslagen lämnas in till domstolen. Den enklaste typen av värdering av miljönyttan är att utvärdera om den föreslagna åtgärden kan tänkas ge önskad effekt på miljön. Till exempel om fiskvägar och/eller habitatförbättringar kan väntas leda till att miljökvalitetsnormen nås. 

Verksamhetsutövarna har ansvar för att ta fram de underlag som behövs för omprövningen. Därefter beslutar domstolen i de enskilda omprövningarna vilka villkor som är lämpliga för att de enskilda verksamheterna inte ska äventyra uppnåendet av den beslutade miljökvalitetsnormen. För varje enskild vattenförekomst finns fastställd miljökvalitetsnorm, dvs. den ekologiska status eller potential som ska gälla, och när den senast ska vara uppnådd. Alla vattenförekomster ska uppnå god ekologisk status eller potential om det inte finns skäl till undantag. Undantag gäller vattenförekomster som är nationellt mycket värdefulla ur energiproduktionssynpunkt, men även andra skäl kan finnas till att besluta om mindre stränga krav. 



 

Klassningen av miljökvaliteten, ekologisk status/potential, görs för olika kvalitetsfaktorer. Naturvårdsverket och Havs- och vattenmyndigheten har tagit fram föreskrifter som anger vilka bedömningsgrunder och gränsvärden som ska gälla för de aktuella kvalitetsfaktorerna (HVMFS 2019:25). Vid normsättningen görs en sammanvägd bedömning där även faktorer som t.ex. reglernytta, ekonomisk rimlighet och kulturarv ingår. I vattenförekomster där miljökvalitetsnormen inte är uppnådd behöver det antingen vidtas åtgärder för att förbättra miljötillståndet eller så fastställs undantag från normen. 

Det är en stor utmaning att veta vilka åtgärder som krävs för att kunna uppnå miljökvalitetsnormen. Vattenmyndigheterna har dock tagit fram åtgärdsförslag för i stort sett samtliga vattenförekomster där miljön inte uppnår normen. Dessa åtgärdsförslag är dock inte juridiskt bindande. Åtgärdsförslagen baseras ofta på Vattenmyndigheternas generella bedömningar eftersom det i många fall saknats resurser och kunskapsunderlag för att kunna göra närmare utvärderingar av vilka effekter olika åtgärder kan tänkas ha. Detta kan ha lett till att man antingen överskattat eller underskattat effekter av t.ex. konnektivitetsåtgärder eller habitatförbättringar. För att belysa vilka konsekvenser felaktiga åtgärdsförslag kan få ger vi följande exempel; När åtgärdsförslaget enbart omfattar en konnektivitetsåtgärd kan det visa sig att den ekologiska statusen inte förbättrades av fiskpassagelösningen. Om den ekologiska statusen inte förändras trots att åtgärden genomförts så uppnås inte heller miljökvalitetsnormen Vid närmare analyser efteråt inser man att det troligen krävs mer drastiska åtgärder, som att riva ut kraftverket/dammen för att återskapa strömhabitat. Man står då inför valet att bibehålla miljökvalitetsnormen och vidta ner drastiska åtgärder, eller att ändra miljökvalitetsnormen. För att minska risken att sådana scenarier inträffar kan experters och verksamhetsutövares analyser av åtgärder och rimlighetsbedömningar därför behöva stöd av utvärderingsverktyg för att förutse effekterna av t.ex. konnektivitets- och habitatåtgärder.

Utvecklingen av utvärderingsverktyg har påbörjats, där Kriström et al. (2010) presenterar en enkel beräkningsmodell för att bedöma den förväntade effekten av etablering av fiskvägar. Beräkningsmodellen implementerades i en interaktiv applikation (Leonardsson, FiMod1) som finns tillgänglig på Energiforsks hemsida. Beräkningsverktyget avser situationen när ett fiskbestånd endast kan reproducera sig uppströms det översta kraftverket, medan individernas huvudsakliga storlekstillväxt sker nedströms det nedersta kraftverket. Den ursprungliga modellen byggde även på att arten har en semelpar livshistoria, vilket innebär att den endast leker en gång. Dessa antaganden begränsar verktygets användbarhet. Därför har vi i denna rapport vidareutvecklat detta modellverktyg samt utvecklat ytterligare modellverktyg för att kunna utvärdera flera olika scenarier med mer realistiska antaganden och som överensstämmer med förhållandena i merparten av vattenförekomsterna som påverkas i anslutning till vattenkraftverken. För de arter som modellerna är tillämpbara på så kan modellerna användas i områden där arterna finns eller förväntas finnas.

Målsättningen med detta projekt har varit att utveckla lättanvända beräkningsmodeller för fler arter än öring och lax, samt att inkludera möjligheten till upprepade lektillfällen för individerna och fler fiskpassager. Vi utvärderar också vad som krävs för att en vandringspopulation ska kunna återetablera sig som en livskraftig population i områden som tillgängliggörs tack vare konnektivitetsåtgärder och där stationära bestånd finns etablerade. Dessutom presenterar vi modeller och resultat för arter med andra egenskaper än lax och öring, som exempelvis abborre och harr.

[bookmark: _Toc61532989][bookmark: _Toc73962700]Uppdraget

I denna rapport analyseras effekterna av skötselåtgärder på beståndsutvecklingen för fiskarter med olika typer av vandringsbeteenden. Målet med det aktuella arbetet har varit att utveckla modeller för att utvärdera: 

Hur påverkas fiskbestånden av fiskvägars effektivitet?

Hur påverkas fiskbestånden av habitatförbättringar som ökar bärkapaciteten?

Finns det möjlighet för ett vandringsbestånd med en alternativ livshistoria att etableras i ett vattendrag?

Här beaktas olika situationer, där fiskpopulationer kan ha olika livshistoria och vandringsegenskaper. Fiskarna kan vara engångs- eller flergångslekare, och betydelsen av resurskonkurrens för adulta fiskar varieras.  Dessa situationer återspeglas i olika modellversioner.  Det finns fem grundmodeller beskrivna i rapporten. För dessa modeller har vi också utvecklat interaktiva beräkningsverktyg. Modellerna och modellverktygen representerar fiskbestånd med följande egenskaper:

· FiMod1 - Uppströmsvandrande bestånd med lek och täthetsberoende ägg- eller yngelöverlevnad uppströms kraftverk/damm/vandringshinder, följt av nedströmsvandring för tillväxt före och efter könsmognad. Stationärt bestånd saknas uppströms. Detta scenario omfattar t ex havsvandrande arter med lek i sötvatten samt arter som lever i sjömiljö men leker i strömvatten som till exempel asp.

· FiMod2 – Liknar FiMod 1, men här finns även ett stationärt bestånd etablerat uppströms. Invasionsanalys ingår för att avgöra om vandringsbeståndet kan etablera sig i området där det stationära beståndet finns. Även det ”stationära” beståndet kan tillåtas vandra, men då inom närområdet som inte berörs av vandringshinder. Detta scenario omfattar t ex havsöring eller vandringsbestånd av insjööring.

· FiMod3 - Uppströmsvandrande bestånd med lek och täthetsberoende ägg- eller yngelöverlevnad uppströms vandringshinder, följt av nedströmsvandring för tillväxt före och efter könsmognad. Verktyget hanterar ett helt eller delar av ett avrinningsområde där passagerna och habitaten anges i en förenklad karta. Detta scenario omfattar t ex lax, öring eller asp.

· FiMod4 - Arter som huvudsakligen lever i sjöar, dammar, sel, men där vandringsbeteende för lek i t.ex. mindre biflöden förekommer eller har förekommit och kan medföra positiva konsekvenser för individer som uppvisar det. Typexempel är fiskarter med frisimmande, pelagiska, yngel som hos abborre och mört. 

· FiMod5 - Bestånd med lek och uppväxt uppströms vandringshinder men där en del av ynglen driftar nedströms. De driftande yngel som överlever växer huvudsakligen upp nedströms men försöker återvända till området där de föddes för att leka. Täthetsberoende inträffar efter yngelstadiet. Fiskarter med ett sådant beteende är t ex harr och sik. 



I rapporten beskriver vi populationerna som uppströmsvandrande (för lek) i stället för att i alla lägen använda uttrycket uppströms- eller nedströmsvandrande. Dessutom är uppströmsvandrande populationer den vanligaste situationen. Modellerna går även att använda för populationer som vandrar nedströms för lek.

Med hjälp av populationsmodellerna kan man analysera effekter av olika åtgärder som t.ex. nyanläggning eller förbättrad passageeffektivitet på förväntat antal vuxna fiskar. I rapporten redovisas härledningarna av modellerna och deras analytiska lösningar. Dessutom visas med ett antal exempel vilken typ av resultat som kan förväntas. En del generella slutsatser diskuteras. Som en del i arbetet har även interaktiva beräkningsverktyg utvecklats där populationsmodellerna är implementerade. Verktygen finns tillgängliga på Energiforsks hemsida (www.energiforsk.se).  De interaktiva verktygen möjliggör analys av förväntade effekter av konnektivitetsåtgärder på fiskbestånd i specifika vattendrag, där värden på olika parametrar kan justeras utifrån information om de existerande fiskpopulationers egenskaper och habitatets beskaffenhet. I applikationerna går det också att utvärdera effekten av åtgärder som förbättrar yngelhabitat. Rapporten är tänkt att fungera som hjälp vid användandet av modellverktygen, samt att ge insyn i hur modellerna är formulerade och vilka antaganden som modellerna bygger på. Modellverktygen innehåller även text som beskriver hur de ska användas. Texten i verktygen beskriver även vilka data som behövs för att modellerna ska ge användbara resultat. 

Projektet har genomförts av Kjell Leonardsson och Karin Nilsson vid Institutionen för vilt, fisk och miljö vid Sveriges lantbruksuniversitet, Umeå (SLU VFM). 
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Det finns ett flertal åtgärder som kan motverka de försämringar av konnektivitet som vattenkraften orsakar. Dessa behandlas inte här, men det har nyligen skrivits en rapport som behandlar olika passagelösningar. Val av passagelösningar, deras utformningar, när under året som passagelösningen behöver vara i drift, samt uppföljningsmetoder och kontroller av fiskpassagelösningar diskuteras i Persson och Leonardsson (2020). Denna rapport ligger även till grund för HaV:s webbvägledning gällande fiskpassager (https://www.havochvatten.se/vattenkraft-och-arbete-i-vatten/vattenkraftverk-och-dammar/miljo--och-skyddsatgarder/vagledning-for-fisk--och-faunapassager.html). 

Passageeffektiviteten har en central roll i vår rapport och i modelleringsverktygen, och det är viktigt att ha en väl fungerande metod för att uppskatta den samt en tydlig definition. Total passageeffektivitet (TPE, ekvation 1) avser den andel av de fiskar som tänkt passera som genomför passagen i ett sådant skick att de kan reproducera sig när det är dags för lek. 

[bookmark: _Ref491419783]      ekvation 1



Passagen avser hela området som påverkas i anslutning till kraftverket eller dammen från den punkt uppströms kraftverket och dammen där flödet är X m3/s till den punkt i vattendraget nedströms där flödet från damm och kraftverk sammanstrålar för att åter ha flödet X i vattendraget. Det innebär att passageeffektiviteten i samband med uppströmsvandring är den sammanlagda effektiviteten från området nedströms utloppet från kraftverket, alternativt nedströms fiskvägens utlopp om detta befinner sig nedströms kraftverksutloppet, till dess att fisken passerat uppströms dammen (ekvation 1). För nedströmsvandring gäller samma definition. 



Notera också att fisken behöver vara i sådant skick efter passagen att fortsatt tillväxt och reproduktion är möjlig. I praktiken kan detta vara svårt att avgöra i empiriska studier, t ex med hjälp av telemetri. Även om man konstaterar att fisken lever direkt efter en nedströmspassage så behövs uppföljning längre nedströms för att bekräfta överlevnad. För stor fisk torde en sådan uppföljning vara relativt enkel, men för liten fisk försvåras tolkningen av att det förutom förluster på grund av direkta skador i samband med passagen även förekommer naturliga förluster till följd av predation. För liten fisk behöver man därför göra en justering av den totala passageeffektiviteten med den förväntade naturliga predationsförlusten. Dessutom kan predationsdödligheten för liten fisk öka som en indirekt effekt av ett vandringshinder, till exempel om fiskarna uppehåller sig en längre tid uppströms hindren innan passage. 

Antagandet om passageeffektiviteten i samband med nedströmsvandring skiljer sig från den vid uppströmsvandring genom att alla individer antas vilja simma nedströms och passageförlusten är därför i form av ren dödlighet. Utebliven vandringsframgång i samband med uppströmsvandring leder till att individerna blir kvar nedströms. Det innebär inte nödvändigtvis att de dör. Om det inte finns något reproduktionsområde nedströms kan de individer som fortfarande lever försöka nå reproduktionsområdet uppströms på nytt, kommande år.

I denna rapport är det den totala passageeffektiviteten som hanteras och som används som parameter i modellerna. Detta är inte samma sak som effektiviteten i en konstruerad fiskväg, eftersom den endast utgör en del av den totala passageeffektiviteten. En teknisk fiskväg, fisktrappa eller omlöp, kan ha hög passageeffektivitet trots att den totala passageeffektiviteten är låg. Vid utvärdering av passageeffektiviteten är det därför viktigt att studierna omfattar ett tillräckligt stort område nedströms och uppströms. Det är en fördel att dela upp utvärderingen i olika avsnitt av passagen för att fastställa eventuell förekomst av flaskhalsar. Om den totala passageeffektiviteten är låg är det i första hand flaskhalsarna där de största förlusterna sker som behöver åtgärdas. Olika typer av passageeffektivitet och förslag till utvärdering av dessa finns återgivet i den europeiska standarden (prEN 17233).

[bookmark: _Toc61532991][bookmark: _Toc73962702]Betydelsen av konnektivitet för populationen

Behovet av att vandra och betydelsen av konnektivitet varierar mellan olika arter och mellan populationer med olika livshistoria (Roff 1988). Individer inom en population kan också skilja sig i vandringsbeteende och olika miljöfaktorer kan påverka beslutet att vandra (Nevoux et al. 2019). Anledningen och fördelarna med att vandra kan variera, men här går vi igenom några grundläggande aspekter. 

Anledningen till att vandra är att få bättre tillgång till resurser eller för att öka chansen till överlevnad. Tillgången på föda och utrymme kan vara större i ett annat habitat och det kan ge en stor fördel att kunna tillgodogöra sig dessa extra resurser. Individer kan få högre tillväxt och fekunditet (högre produktion av ägg), och kan undkomma både inom- och mellanartskonkurrens eller predation. För populationen kan det betyda att tätheterna av fisk blir högre och att populationsstruktur, kondition, tillväxt och maxstorlek hos fisken förändras. Från individens perspektiv måste fördelarna med migration vägas mot den energetiska kostnaden för vandring och mot risken för förhöjd mortalitet, där predation och mortalitet i samband med kraftverk, dammar och olika vandringshinder kan vara betydande. 

Vidare kan olika livsstadier ha behov av olika slags resurser, som olika typer av habitat kan tillhandahålla. Tillgången på reproduktions- och uppväxtområden, med en fysikalisk miljö som lämpar sig för yngel, och som kan erbjuda skydd mot predation är ett exempel. Vuxna fiskar kan vandra till mer produktiva habitat för att tillgodogöra sig extra resurser som ger högre tillväxt och fekunditet. Ett av de tydligaste exemplen på detta är havsvandrande öring. Vandringsbeteende hos denna art kan också möjliggöra två olika strategier, där det kan vara fördelaktigt både att vandra och att stanna kvar i det ursprungliga området. Det kan t.o.m. finnas hanar inom samma population som har olika strategier – där en är att stanna som ”sneaker” och en att vandra till havet (Gross 1985). Vandring för reproduktion kan vara ett nedärvt beteende -och inte nödvändigtvis adaptivt-, och vandringen kan dessutom vara kopplad till fysiologiska orsaker, som att vissa arter inte kan reproducera sig i söt- eller saltvatten. 

Behovet av olika habitat kan utgöra en sårbarhet för populationen om ett av habitaten förstörs, eller om vandringen mellan habitat omöjliggörs eller försvåras. Samtidigt kan vandringsbeteendet ge ett slags skydd (buffert) när lokalt utdöende kan motverkas av immigration, och områden kan både koloniseras och återkoloniseras. En annan aspekt att beakta är att ökad konnektivitet också medför ökade vandringsmöjligheter för invasiva arter, vilket kan ha negativa konsekvenser på ekosystemen. Även ökad spridning av inhemska arter, som t.ex. gädda kan ha starkt negativ påverkan på salmonider som öring (Öhlund et al. 2015) och röding (Henriksson et al. 2014).

Hög konnektivitet som möjliggör vandring upprätthåller också genflödet mellan olika populationer och minskar risken för genetisk utarmning och inavel. Samtidigt kan genetisk särart hos populationer hotas av migration. Dessa frågor är viktiga för bevarande av bland annat vissa lokala bestånd av salmonider – men hanteras inte närmare i denna rapport. 



[bookmark: _Toc61532992][bookmark: _Toc73962703]Populationsmodeller

Introduktion populationsmodeller: konkurrens och täthetsreglering 

En av de mest grundläggande aspekterna hos populationer i naturen är att de regleras av täthetsberoende, antingen orsakad av inom- eller mellanartskonkurrens eller predation. Kannibalism -som är vanlig hos en del fiskarter- är en form av predation, men den brukar beskrivas som en extrem variant av inomartskonkurrens i enklare populationsmodeller. Traditionellt inom fiskerivetenskapen har man oftast antagit att täthetregleringen sker i rekryteringsfasen, vanligen under yngelstadiet. Det är framför allt två matematiska funktioner som brukar användas för att beskriva täthetsregleringen i rekryteringsfasen; Beverton & Holt eller Ricker-funktionen (B&H funktionen kan även användas för att beskriva täthetsberoende i andra faser). Båda funktionerna beskriver ett positivt samband mellan rekryter och antal reproduktiva honor vid låga populationstätheter, men det är formen på täthetsberoendet vid högre tätheter som skiljer sig (Fig. 1). Beverton & Holt-funktionen beskriver ett avtagande antal rekryter per hona när antalet reproduktiva honor ökar, där antalet rekryter går mot en asymptot som utgör bärkapaciteten i systemet (Fig. 1a, Beverton and Holt 1957). I Ricker-funktionen minskar det totala antalet rekryter vid väldigt höga tätheter av honor (Fig. 1b, Ricker 1954). Det innebär att Ricker-funktionen omfattar en fas med ”överkompensation”, då det produceras mer rekryter när tätheten av honor ligger på en mellannivå, än vad det gör vid högre populationsstorlek (Fig.1b).

[image: ]

Figur 1. Rekryteringsfunktioner: a) Beverton & Holt och b) Ricker vilka beskriver förhållandet mellan lekande honor och antalet rekryter. Beverton & Holt funktionen beskrivs närmare nedan, se ekv. 2.   och Ricker funktionen kan beskrivas såhär – här med motsvarande parametrar: ), men andra varianter används också, t.ex. mer generellt:), där b justerar täthetsberoendet (K =bärkapacitet=4000, Fek = antal ägg = 200, p0 = täthetsoberoende överlevnad från ägg till rekryteringsstadiet = 0,2).



Det finns ett visst stöd för att använda Ricker-funktionen för att beskriva fiskpopulationer. Elliott (1985) visade med data från öring i en å i nordvästra England (Black Brows Beck i English Lake District, North West England) att det förekom ett täthetsberoende med överkompensation så att rekryteringen minskade med ökat antal ägg, vilket överensstämmer med Ricker-funktionen. Det är dock svårt för populationer att upprätthålla en mycket hög äggproduktion när yngelöverlevnaden minskar med ökad äggproduktion. Detta kan vara förklaringen till varför man sällan ser den nedåtgående fasen i data från naturen. När rekryteringen bäst beskrivs av en Ricker-funktion, kan det leda till att populationen uppvisar cykliska fluktuationer (Ricker 1954). Under merparten av tiden inträffar regleringen i den del av Rickerkurvan som även kan beskrivas relativt väl av Beverton & Holt funktionen. För majoriteten av de kommersiella fiskbestånden där man följer beståndsutvecklingen, har det visat sig att täthetsberoendet i de flesta fallen uppvisar en form som passar med Beverton & Holt funktionen (ICES 2018, 2019, men se även diskussion i Milner et al. 2003). Därför har vi valt denna funktion för att beskriva rekryteringen i vår rapport, och den ligger till grund för merparten av analyserna. En konsekvens av det valet blir att de jämvikter som räknas fram med modellverktygen kan bli något högre än vad de skulle blivit om modellerna hade baserats på Ricker-funktionen.

Täthetsregleringen inträffar inte nödvändigtvis i rekryteringsfasen för alla fiskbestånd. Hos en del fiskbestånd kan regleringen inträffa senare i livet, till exempel när vuxna fiskarna konkurrerar om föda (Lorenzen and Enberg 2002, Lorenzen 2008). Detta betyder att vi också behöver kunna modellera täthetsberoende i det adulta stadiet. Det enklaste sättet att modellera en begränsning här är att lägga in en bärkapacitet för antalet vuxna fiskar med hjälp av t.ex. en logistisk funktion (Verhulst 1845). För stationära bestånd är det relativt välbelagt att en bärkapacitet för vuxna är relevant. Interferens och territorialitet kan också spela in här. För havsvandrande vuxna så bör det i teorin finnas en bärkapacitet för alla bestånd, men om bärkapacitet är väldigt hög jämfört med begränsningarna vid t.ex. reproduktionslokalerna så kan det vara motiverat att använda en enklare modell (utan begränsning i det adulta stadiet). 

Resurskonkurrens eller annat täthetsberoende i det adulta stadiet kan påverka både tillväxt och reproduktion. En viktig parameter som vi fokuseras på i denna rapport är medelfekunditeten hos honorna. Det kan vara svårt att veta hur och om medelfekunditeten påverkas när t.ex. dödligheten och populationsstrukturen förändras i samband med täthetsreglering. I många fall får man helt enkelt utgå från vilken medelfekunditet man har för tillfället i populationen eller i liknande populationer som den man avser att modellera. Det går alltså att använda data från andra vattendrag, eller från litteraturen, för att skapa sig en bild av hur fekunditeten kan förändras. Även när det saknas betydande resurskonkurrens i det adulta stadiet är skaleringen av fekunditet mot honan storlek och ålder viktigt, eftersom ålders- och storleksstrukturen – och därigenom medelfekunditeten - påverkas av förändringar i mortalitet och även av passageeffektiviteten. Betydelse av fekunditetsparametrar och relationen mellan ålder/storlek och fekunditet är alltså även viktig när populationsreglering sker i rekryteringsstadiet. Däremot behövs inte kunskap om hur de täthetsoberoende förlusterna, som passageförluster innebär, påverkar medelfekunditeten eftersom modellerna hanterar detta. 

Notera att formen på täthetsberoendet eller när det inträffar under livscykeln inte behöver vara artspecifikt, vilket framgår av Elliotts studier (Elliott and Hurley 1998), utan är snarare en konsekvens av artens egenskap i kombination med förhållandena i dess miljö. Något som banar väg för att täthetsreglering sker under ynglens första levnadsveckor är att föräldrarna lägger stora mängder ägg inom ett begränsat område och speciellt om ynglen har liten möjlighet att sprida ut sig. Detta kan inträffa om föräldrafiskarna har mycket hög fekunditet (stort antal ägg) eller om många föräldrafiskar samlas och leker inom ett litet område. På liknande sätt kan reglering i det adulta stadiet förstärkas om utomstående faktorer bidrar till ökad resurskonkurrens eller interferens. Det är alltid ett stadie som är det mest reglerande för en viss population– men det betyder inte att det andra stadiet nödvändigtvis helt saknar resurskonkurrens eller täthetsberoende effekter. 

I denna rapport använder vi modeller med olika grad av komplexitet. Vi utgår först ifrån en relativt enkel Beverton-Holt modell med två stadier och täthetsberoende i rekryteringen (sektion 2.1). Vi använder endast två stadier - juveniler och adulter - för att kunna förenkla jämviktslösningarna. Eftersom vi är intresserade av hur populationen ser ut vid jämvikt blir tiden från födsel till könsmognad inte avgörande. Det är istället överlevnaden som är viktig. Vi klumpar därför ihop överlevnaden från juvenilstadiet till adultstadiet istället för att fördela överlevnaden på olika åldersklasser (vilket skulle ge en mer komplicerad modell). Slutresultatet blir detsamma, men fördelen är att vi enklare kan analysera jämviktstätheterna. Vi varierar bl.a. passageeffektivitet kopplat till vandringshinder för att undersöka vad vandringsförlusterna för vandrande fisk innebär för populationsjämvikterna. Medelfekunditeten för honor och bärkapacitet i det juvenila habitatet är andra viktiga parametrar här. Vi redovisar versioner med en- och flergångslekare (FiMod1 i sektion 2.1.1 respektive 2.1.2 - 2.1.3), där flergångslekarna har flera adulta stadier, samt ger möjlighet för fler passager i samma vattendrag. Här modelleras endast en population som vandrar uppströms för lek. 

Efter detta behandlas situationen när en population kan vandra upp- eller nedström och när det kan finnas två populationer, t.ex. ovanför och nedanför ett vandringshinder (sektion 2.2, FiMod2). Denna version kan också användas för att undersöka om en existerande strategi är evolutionärt stabil, t.ex. om ett vandringsbeteende är det bästa för individen, så att beteendet kommer att upprätthållas av den naturliga selektionen. Alternativt ger vandringen lägre fitness än att stanna kvar och endast reproducera sig nedströms. Vi antar här att det finns en genetisk bas för olika grad av vandringsbenägenhet.  Vi redovisar olika varianter (med en- och flergångslekare). Täthetsberoende i rekryteringen ingår (Beverton-Holt, som ovan) men vi lägger också till möjligheten att det kan finnas resurskonkurrens i det adulta stadiet (sektion 2.2.2).

Vi fortsätter med modeller som avser fiskarter med frisimmande, pelagiska, yngel som kan drifta nedströms om de föds i strömmande vatten. I dessa modeller saknas täthetsberoende i yngelstadiet. Först beskriver vi en situation där vuxna kan vandra upp i vattendrag för att leka, vilket kan ge en fördel gentemot de som stannar kvar i sjö eller hav (denna modell kan passa för t.ex. abborre, sektion 2.3, FiMod4 ABBORRE). Sen beskriver vi en situation där en population har blivit uppdelat av ett kraftverksbygge och där yngel kan drifta nedströms. De individer som driftat nedströms försöker, när de blivit tillräckligt stora för att klara uppströmsvandring, vandra tillbaka uppströms för tillväxt och lek (denna modell kan passa för t.ex. harr, sektion 2.4, FiMod5 HARR). Därefter finns ett avsnitt där vi analyserar andra typer av vandring än regelrätta lekvandringar och hur dessa individer kan påverkas av passagelösningar. Det kan till exempel handla om säsongsmässig födosöksvandring eller för att söka refuger för att öka sannolikheten att överleva. 

Avslutningsvis ägnar vi några avsnitt som kopplar till användandet av modellerna och tolkningen av resultaten. Ett avsnitt beskriver vilket tidsperspektiv det handlar om innan man kan förvänta sig se de förväntade resultaten på fiskbestånden i naturen efter att man åtgärdat konnektivitetsproblemen. Ett annat avsnitt handlar om osäkerheten i resultaten, något som hanteras och redovisas i modellverktygen men inte i modellerna i denna rapport. Förhoppningen när man anlägger fiskpassager är att kunna förstärka svaga fiskbestånd eller att återetablera tidigare utslagna vandringsfiskbestånd. Vad som krävs för att uppnå detta kopplar till begreppet hållbara fiskbestånd. Av den anledningen finns även ett avsnitt i rapporten som ägnas åt begreppet minsta hållbara eller livskraftiga populationsstorlek (MVP = Minimum Viable Population size). De två sista avsnitten före den avslutande diskussionen handlar om val av modell och hur man parameteriserar modellerna.

Metoder

I rapporten använder vi analytiska lösningar (som presenteras med ekvationer med symboler) till att besvara frågeställningarna så långt detta är möjligt, och vi redovisar en del härledningarna till lösningarna i själva rapporten. Man behöver inte förstå alla ekvationer och omvandlingar av formler, men det är viktigt att förstå vilka antaganden som gjorts i modellerna. Stycken med härledningar och omvandlingar av ekvationer kan ”skumläsas”, men härledningen av den analytiska lösningen för jämviktsnivåer redovisas dock i början av resultatdelen eftersom en stor del av de scenarier som analyseras bygger på denna lösning. I några situationer har dynamisk modellering använts för att verifiera de analytiska lösningarna och i ett fall har vi använt dynamisk modellering för att de analytiska lösningarna var väldigt komplicerade. 

Det är viktigt att förstå grundstrukturerna i modellerna för att kunna välja rätt modell och instruktionerna för egen parameterisering är viktiga att gå igenom om man ska använda modellverktyget för egna vattendrag. Vi visar ett flertal exempel på hur resultat från modellen kan se ut och vi går igenom en del slutsatser och intressanta resultat.
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Här beskriver vi den enklaste populationsmodellen, med täthetsberoende i det juvenila stadiet och utan resurskonkurrens i det adulta stadiet, och med engångslekare. Med en rekryteringsfunktion av typen Beverton-Holt blir antalet avkomma efter täthetsberoende:



	ekvation 2



där N0 är antalet 0+ (eller rekryter av annan ålder, se nedan), p0 är den täthetsoberoende överlevnaden efter kläckning, NF är antalet honor vid lektillfället, är honornas genomsnittliga fekunditet och K är bärkapaciteten, se även för teckenförklaringen i Tabell 1.

Tabell 1. Teckenförklaring till de beteckningar och symboler som används i ekvationerna.

		Symbol

		Förklaring

		Enhet



		a

		Lektillfälle nummer, a=1 för förstagångslekare, a=2 för andragångslekare

		Antal



		Fec[ålder]

		Genomsnittlig fekunditet för honor i varje enskild ålderskategori

		Antal



		Fek[a]

		Genomsnittlig fekunditet vid lektillfälle a. Medelfekunditeten för a=1, Fek[1], beräknas med hjälp av förstagångslekarnas fekunditet.

		Antal



		 

		Genomsnittlig fekunditet för alla honor som deltar i leken

		Antal



		K

		Bärkapacitet uttryckt i antal 0+ individer. K = KU = uppströms, KN = nedströms.

		Antal



		 

		Antal 0+ individer

		Antal



		 

		Antal vuxna honor vid lektillfället

		Antal



		 

		Täthetsoberoende överlevnad efter kläckning, till 0+-stadiet

		



		 

		Täthetsoberoende överlevnad från 0+-stadiet till första lektillfället

		



		 

		Överlevnad från 0+-stadiet till första lektillfället för fiskbeståndet uppströms fiskvägen

		



		 

		Vuxenöverlevnad mellan reproduktionstillfällena

		



		 

		Vuxenöverlevnad mellan reproduktionstillfällena för det stationära fiskbeståndet uppströms fiskvägen

		



		 

		Passageeffektivitet för nedströmsvandrande juveniler

		



		 

		Passageeffektivitet för nedströmsvandrande vuxna individer

		



		 

		Passageeffektivitet för uppströmsvandrande vuxna individer

		



		

		

		



		Begrepp

		

		



		Iteropar

		Individerna kan leka upprepade gånger (år) under sin livstid

		



		Semelpar

		Individerna leker endast en gång i livet, jfr stillahavslax

		







Vi låter rekryterna (N0) ha åldern A0 vid någon lämplig tidpunkt efter att täthetsberoendet avtagit. För öring och lax motsvarar A0 lämpligen ensomrig fisk, alltså 0+ under sensommaren eller hösten, vilket ger fördelen att årsrekryteringen från elfiskedata kan användas som underlag. Detta förutsätter att det huvudsakliga täthetsberoendet har skett innan elfisket genomförs. I populationer med storvuxen vandrande öring och lax inträffar täthetsberoendet tidigt under utvecklingen, vanligen redan under första sommaren, eftersom den lokala tätheten av yngel blir hög samtidigt som ynglen är relativt stationära (e.g. Einum & Nislow, 2005). Ett tecken på detta är att tillväxten efter första hösten är oberoende av tätheten. Om täthetsberoendet håller i sig till en högre ålder kan A0  höjas och N0 beskriver då t.ex. 1+ eller annan lämplig ålder. 

Det som sker efter åldern A0  uppnåtts kommer att beskrivas i ekvationen för honornas täthet (ekv. 3). I detta fall är det endast överlevnaden som är viktig under denna fas. Med överlevnaden p från åldern A0 blir antalet honor vid lek NF = p*N0/2 om könsfördelningen vid åldern A0 är 50:50 honor:hanar (ekv. 3). Här antar vi att det inte finns några betydande skillnader mellan andelen honor och hanar som vi måste ta hänsyn till under yngelstadiet. För öring och lax skiljer sig vanligen hanarnas och honornas könsmognadsmönster genom att en större andel av hanarna könsmognar tidigare än honorna. Andelen hanar och honor behöver därför inte vara 50:50 vid lek trots att fördelningen hos avkomman var 50:50, Av den anledningen har vi valt att fokusera modellerna på honor. Vi motiverar också vårt val att fokusera på honorna med att det är honornas ägg som är begränsande för antalet avkomma och inte hanarnas spermier. Uppräkningen till totalt antal lekande individer kan enkelt göras genom att dividera antalet lekvandrande honor som erhålls i beräkningarna med andelen honor (antal honor/ totala antalet lekande individer) som vanligen förkommer i kända lekfiskpopulationer för den art som utvärderas. 



I de fall vandringen sker efter åldern A0 kan p delas upp i vanlig överlevnad (p1) och passageeffektivitet (q), d.v.s. p = p1* q, för att förenkla analysen av vad passageeffektiviteten betyder för fiskbeståndet. Det är den totala passageeffektiviteten som avses (TPE, ekv. 1). Passageeffektiviteten kan dessutom skrivas om för att gälla mer än en fiskväg eller passage (FP = antal passager) och kan även delas upp i komponenter för nedströmsvandring (q0) och uppströmsvandring (qU), q = (q0*qU)FP. Här används q0 för nedströmsvandringen för juvenilerna (smolten), medan qN används i kommande avsnitt för flergångs-lekarnas nedströmsvandring. Om det finns flera fiskvägar kan man sätta in olika värden på q0 och qU där q = (q01*qU1) * (q02*qU2) osv. Men det går också bra att använda q = (q0*qU)FP och sätta in värden på q0 och qU som motsvarar de geometriska medelvärdena för samtliga fiskvägar. I vilken ordning fiskvägarna ligger är bara av betydelse (ur modellsynpunkt) om fisken kan leka emellan dem. I den vanliga överlevnad (p1) ingår all övrig mortalitet under den fasen, vilket inkluderar mortalitet vid utvandring och havsöverlevnad.



I denna enkla modellversion blir ekvationen som beskriver lekmogna honor (ekv. 3) följaktligen en funktion av överlevnad och passageeffektivitet framför allt, vilka bestäms av dödlighet och förluster vid vandringshindren. Vi antar alltså att hälften av rekryterna är honor och att överlevnaden från rekrytering till könsmognad gäller honorna. Honornas överlevnad kan vara lägre än för hanarna, vilket bl.a. gäller för lax eftersom en större andel av honorna stannar längre i havet än hanarna.

	

 	ekvation 3



När vi har ekvationer som beskriver både antalet avkomma (ekv. 2) och antalet honor (ekv. 3) så kan vi lösa ut jämviktstätheter som funktioner av våra olika parametrar, för att sedan enkelt kunna se på effekten av att ändra olika aspekter (som t.ex. passageeffektivitet eller bärkapacitet i yngelhabitatet). Antalet honor vid jämvikt erhålls genom att lösa ekvation 3 med avseende på antalet honor, efter att ha ersatt N0 med ekvation 2: 



 	ekvation 4



Nu har vi ett uttryck som beskriver antal lekmogna honor vid jämvikt (ekv. 4), och vi kan se hur jämvikten beror av bärkapaciteten i det juvenila habitatet, medelfekunditet, överlevnad, passageeffektivitet och antal passager. På motsvarande sätt kan vi få uttrycket för rekryternas täthet vid jämvikt. I ekvation 2 ersätts då Nf  med ekvation 3, och sedan förenklas uttrycket och vi löser ut N0, 



     	ekvation 5 



Vi får då ett uttryck för rekryter (No) som inte beror av tätheten av honor direkt, utan som – likt ovan - är en funktion av bärkapaciteten i det juvenila habitatet, medelfekunditet, överlevnad, passageeffektivitet och antal passager (ekv. 5). Med hjälp av dessa ekvationer (4 och 5) kan populationstätheter för en mängd olika situationer beräknas. I Fig. 2 ges ett exempel på hur antalet honor (NF) påverkas av bärkapaciteten i det juvenila habitatet och antalet passager.
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Figur 2. Antalet lekande honor som en funktion av bärkapaciteten i det juvenila habitatet och antal passager. I (a) med hög sammanlagd överlevnad vid passage (q0*qU = 0,9), och i (b) med lägre överlevnad (q0*qU  = 0,6). Semelpar modell med p0 = 0,1, p1 = 0,5 och Fek = 400, Notera att i panel (b) är 5 och 6 passager för mycket för att populationen ska kunna existera (gäller även 4 passager etc. i praktiken). Här har ett mycket högt värde använts för p1 av pedagogiska skäl.



I modellverktyget (FiMod1) kan användare lägga in parametrar för sitt aktuella vattendrag och få fram jämviktstätheter för sin fiskpopulation. Sedan kan de olika parametrarna varieras för att se på t.ex. hur stor påverkan förändrad passageeffektivitet har. Hur man matar in eget data beskrivs i modellverktyget och i senare avsnitt om parameterisering (sektion 7). Modellen som beskrivs i denna sektion (2.1.1) kan passa för populationer med t.ex. storvuxen vandrande öring och lax där täthetsberoendet i hög utsträckning tycks vara över efter den första sommaren och där betydelsen av återlekare verkar vara liten.



Avslutningsvis bör nämnas att formlerna som redovisats ovan och som används i FiMod1 även kan användas för att utvärdera effekten av habitatåtgärder. Som framgår av ekvationerna 4 och 5 kommer såväl yngeltätheterna som antalet vuxna honor att öka direkt proportionellt i takt med de habitatförbättringar som görs. Om man kan återskapa ytterligare 10 % habitat av samma kvalitet som redan finns kommer det att bli 10 % mer fisk. Detta samband skulle upphöra att gälla om täthetsregleringen snarare skulle ske i den miljö där de vuxna tillväxer än i yngelhabitatet.
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I denna sektion behandlar vi situationen när det bara finns en population närvarande, men där de vuxna kan leka flera gånger och där flera vuxna stadier modelleras. Här blir det viktigt att hålla reda på antal lektillfällen och att veta hur honornas fekunditet ändras när de växer. Först går vi igenom ekvationerna, sen visar vi några grundläggande resultat och till sist ger vi ett exempel med parametrar som gäller Vindelälvens laxbestånd. I senare delar av rapporten beskriver vi modeller av flergångslekare där samtliga adulta stadier hanteras in en ekvation.

Vi antar liksom i föregående avsnitt att det finns ett täthetsberoende hos juvenilerna, vilket är beskrivet med en Beverton-Holt funktion (ekv. 6, Fig. 1a). Som tidigare är p0 den täthetsoberoende överlevnaden efter kläckning och K är bärkapaciteten i juvenilernas habitat. F är honornas genomsnittliga fekunditet vid första leken och g är en justeringsfaktor, tillväxtfaktor, som höjer fekunditeten för återlekare (mer nedan). Här beskrivs alla yngel oavsett kön (N0), när dessa sen blir vuxna delas N0 med 2 så att vi får antalet honor (ekv. 7). Passageeffektiviteten för juvenilernas nedströmsvandring beskrivs av q0 vilken är avsevärt högre än passageeffektiviteten för större fisk för de individer som passerar via kraftverksturbiner (ekv. 7).

Honorna som leker består av första- andra-, tredje- och fjärdegångslekare. I juvenilekvationen (ekv. 6) fås antalet av dessa honor genom att multiplicera antalet honor i olika stadier (indelade efter lektillfällen) med uppströms passageeffektivitet (qU). Produkten qU * A1 representerar alltså de honor som tagit sig upp till lekområdet för första gången, medan qU * A2 representerar de som tagit sig dit andra gången o.s.v. (ekv 10). Honorna påverkas av nedströms passageeffektivitet när de lämnar lekområdet. Följaktligen kommer antalet honor som flyttar vidare till nästa stadie bero av både hur många som vandrade upp och hur många som överlevde nedpassagen. Dessa honor beskrivs med pa*qN*qU*A (i ekv. 8-10), och där pa är vuxenöverlevnaden mellan varje lektillfälle (medelvärdet för varje steg). Vi antar här att de honor som misslyckas med att vandra uppströms kommer att försöka leka nedströms eller i andra vattendrag och att de inte längre är en del av den aktuella vandringspopulationen. Det är inte alls säkert att det förhåller sig på det viset, ett alternativ är att de som misslyckas försöker vandra upp och leka i samma vattendrag även kommande år. I modellverktyget presenterar vi även en sådan modellversion (ekvationerna för denna presenteras också kortfattat nedan i sektion 2.1.4). Notera att vi här modellerar antalet honor när de befinner sig i området nedströms vandringshindret i samband med lekvandringen. När man vill se på antalet honor vid lekplatsen behöver man därför multiplicera antalet honor i A1-A4 med qU (uppströms passageeffektivitet).

Indelning av stadier beror alltså av hur många gånger en hona har möjlighet att leka. Här väljer vi att fisken kan leka 4 gånger. Det betyder inte att de nödvändigtvis leker årligen, utan tiden mellan lektillfällen kan variera. Om det handlar om en art som endast leker vartannat år kommer numreringen av lektillfällen inte att förändras, och den årliga vuxenöverlevnaden pa kommer att gälla överlevnad per tvåårsperiod. 

Om skalering av fekunditet när det finns återlekare 

I sektionerna ovan har vi använt oss av parametern Fek som beskriver medelfekunditeten för alla honor. I fallet med flergångslekare finns det möjlighet att justera medelfekunditeten för de olika adulta stadierna. Fekunditeten hos olika stadier i modellen är inte densamma som fekunditeten för honor av en viss ålder, eftersom förstagångslekare kan utgöras av individer med olika åldrar och storlekar. Den genomsnittliga fekunditeten vid första lektillfället, beror därför dels på honornas tillväxt och dels på vilken ålderssammansättning förstagångslekarna har. Hos till exempel laxhonor utgörs förstagångslekarna av individer med en till fem havsvintrar, med flest individer som återvänder efter två-tre havsvintrar. På motsvarande sätt kommer medelfekunditeten vid det andra lektillfället, att bero på storleksfördelningen för de som leker för andra gången. 

Fekunditeten hos fisk är vanligen storleksberoende och den ökar vanligen med ålder på grund av tillväxt. Exakt hur förhållandet mellan fekunditet och ålder ser ut varierar mellan olika populationer och det finns sällan tillräckligt med information för att göra en komplett beskrivning av förhållandet mellan ålder (eller lektillfälle) och fekunditet för en viss population. Vi väljer därför att hantera förändringen i fekunditet på ett förenklat sätt genom att lägga in en justeringsfaktor (g) som beskriver ökningen i fekunditet per lektillfälle. Vi utgår från medelfekunditeten för förstagångslekarna (), och sedan kommer justeringsfaktorn att ge en ökning i fekunditet i varje steg. Om till exempel justeringsfaktorn (g) är 1.2 ger det 20 % högre fekunditet för varje nytt lektillfälle. 



Ekvationer med skalering av fekunditet (F och g):



 	ekvation 6

/2  				ekvation 7

 				ekvation 8 

				ekvation 9

				ekvation 10



När vi löser ekvationerna för antal vuxna honor nedströms vandringshindret (A1-A4) vid jämvikt får vi ett uttryck som kan förenklas till ekvation 11.

Jämviktstäthet vuxna (ekv.11):





ekvation 11

Detta uttryck kan förenklas vidare. Den fetmarkerade delen () skulle fortsätta på samma sätt () om det fanns fler vuxna stadier (fler lektillfällen). Det går därför att skriva om uttrycket med en summaformel där man kan ange hur många gånger de vuxna i populationen kan leka (aMax, ekv. 12): 



	ekvation 12



Den typen av förenkling kan även användas när fekunditetsskaleringen (g) finns med i deluttrycket (ekv. 13):



	ekvation 13

Detta ger uttrycket för antalet vuxna honor nedströms (ekv. 14):

 	ekvation 14



För att få antalet vuxna honor uppströms – alltså de som tagit sig till lekområdet ett givet år- multiplicerar man antalet honor vid jämvikt med uppströms passageeffektivitet. qU försvinner då ur första delen av nämnaren, vilket ger ekv 15. Vi flyttar också upp K från nämnaren till täljaren.





ekvation 15



ekvation 15b

För att möjliggöra analys av flera fiskpassager skriver vi om qU, qN och q0 till qUFP, qNFP och q0FP, där FP är antal fiskpassager, på samma sätt som i den semelpara versionen (ekv. 15b). 

Ett resultat som är enkelt att läsa ut ur ekvation 15 är att antalet honor vid jämvikt är direkt proportionellt mot bärkapaciteten, dvs. mängden och kvaliteten på yngelhabitaten. Det innebär att om en art har samma tillväxtförhållanden, könsmognadsmönster och passageeffektiviteter i flera områden räcker det att göra beräkningar för ett område och sedan räkna om resultaten med hjälp av bärkapaciteten. Om till exempel alla förhållanden utom bärkapaciteten är lika mellan två områden, men bärkapaciteten är dubbelt så hög i ett område så kommer det förväntade antalet honor vid jämvikt att bli dubbelt så många i det området jämfört med i det andra området.

I modellverktyget som utvecklats i anslutning till denna rapport kan man välja om man vill se på förväntat antal honor vid jämvikt ovan eller nedan vandringshindret. Man kan även välja att visa förväntad täthet av årsyngel för att kunna jämföra med elfiskedata. Nedan visar vi exempel på hur antalet vuxna uppströms (Fig. 3) och nedströms strax före uppvandringen (Fig. 4) vandringshindret påverkas av passageeffektivitet, samt ett exempel på hur adult överlevnad och fekunditet kan påverka antalet fiskar (Fig. 5).
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Figur 3. Antal vuxna honor uppströms (A1-A4) som en funktion av passageeffektiviteter för vuxna (qU, qN) med olika bakgrundsöverlevand för vuxna och olika skalering av fekunditeten. Fyragångslekare med parametervärden: K= 3000 000, F = 6500, p0 = 0,3, pa = 0,2 (överst) eller 0,4 (underst); q0 = 0,85; p1 =0,012, g = 1.0 eller 4. 



Det är tydligt att antalet vuxna fiskar uppströms gynnas mer av en hög passageeffektiviteten uppströms än hög passageeffektiviteten nedströms (Fig. 3). Passageeffektiviteten nedströms (qN) får större betydelse när qU är hög. Väldigt förenklat skulle man kunna uttrycka det som att för att kunna vandra nedströms efter lek så behöver individerna först ha klarat av uppströmsvandringen. I den här situationen (Fig. 3) är förstagångslekarna viktiga och skaleringen av fekunditeten (g) har liten betydelse. När passageeffektivitet är högre ser vi att g har en större påverkan eftersom fler honor överlever och kan bli större. Vi har dock valt ett mycket högt värde på g (g = 4) för att vi ska kunna se någon effekt (paneler till vänster jämfört med höger Fig. 3). Det torde vara ovanligt med värden på g över 2.0, vilket grovt skulle kräva mer än en fördubbling av fekunditeten mellan lektillfällen, för fisk som blir könsmogna vid en längd av 50 cm eller mer. Grovt räknat kan man beräkna g som längden vid andra lektillfället dividerat med längden vid första lektillfället, upphöjt till tre.
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Figur 4. Antal vuxna honor nedströms (A0-A4) som en funktion av passageeffektiviteter för vuxna (qU, qN) med olika bakgrundsöverlevand för vuxna och olika skalering av fekunditeten. Fyragångslekare (aMax = 4) med parametervärden: K = 3000 000, F = 6500, p0 = 0,3, pa = 0,2 eller 0,4, q0 = 0,85, p1 = 0,012, g = 1.0 eller 4.



Även antalet vuxna fiskar nedströms gynnas mer av en hög passageeffektivitet uppströms än hög passageeffektiviteten nedströms (Fig. 4). Passageeffektiviteten nedströms (qN) har dock större betydelse, speciellt när qU är högt. Skaleringen av fekunditeten (g) har fortfarande liten betydelse. Det är värt att notera att även om man fokuserar på hur många individer som tar sig till lek uppströms när man planerar åtgärder så påverkas antalet vuxen fisk nedströms också av passageeffektiviteten eftersom dessa utgörs av både de som kommer att lyckas respektive misslyckas med uppvandringen.
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Figur 5. Antal vuxna honor uppströms (A1-A4) som en funktion av adult överlevnad (pa) och fekunditet hos förstagångslekare (F) med olika passageeffektivitet (qU, qN) och yngelöverlevand. Fyragångslekare med parametervärden: K = 300 000, p0 = 0,3 (övre paneler) eller 0,03 (nedre paneler), pa = 0,2, q0 = 0,85, p1 = 0,012, g = 2.0.



När passageeffektiviteten för lekvandrande individer är relativt hög har den adulta överlevnaden stor betydelse medan fekunditeten verkar ha mindre betydelse (Fig. 5a). Men om passageeffektiviteten är lägre får fekunditeten en relativt större betydelse (Fig. 5b). Även lägre yngelöverlevnad ökar betydelsen av fekunditeten (Fig. 5c-d) Överlevnaden hos juveniler har samma relativa betydelse som fekunditeten vilket förklaras av att de alltid finns tillsammans i ekvationen som beskriver jämviktslösningen (ekv. 14-15). Den underliggande förklaringen till dessa resultat är att vid hög passageeffektivitet och hög yngelöverlevnad kommer populationen att hamna nära bärkapaciteten, vilket gör att ytterligare ägg inte bidrar nämnvärt till att höja jämvikten.

Kort om parameterisering, antal lektillfällen, överlevnad och fekunditetsskalering

Vi började med att presentera en modell med max fyra lektillfällen för fisken. Jämviktlösningen för den modellen gick dock att formulera om så att det fritt går att välja hur många lektillfällen man vill ha (även engångslekare). För vandrande storvuxen öring och lax torde däremot antal lektillfällen för en hona sällan överstiga tre. Harr kan bli äldre än 12-15 år, samtidigt som de börjar reproducera sig vid ca fyra-fem år, så där kan antalet lektillfällen bli högre. Man bör dock fundera på var i populationen det finns täthetsberoende och om t.ex. en viss harrpopulation bör modelleras med denna typ av modell (med täthetsberoende i det juvenila stadiet) eller en annan typ av modell (se sektion 2.2.2 nedan för täthetsberoende i det adulta stadiet). Förutsättningarna för harr utvärderas troligen mer realistiskt med de modeller som beskrivs i avsnitt 2.4.

Utifrån data på fekunditet för förstagångslekare, andragångslekare, osv, kan man räkna ut ett lämpligt värde på justeringsfaktorn (g). Det går också att söka information från fishbase (www.fishbase.se) om antalet ägg vid en viss ålder och storlek för olika arter. Men det bästa är att försöka få tag på lokala data, eller åtminstone data från jämförbara populationer. Vi anger också en del referensvärden i modellverktyget som kan användas när information saknas, men dessa bör användas med försiktighet. Det är också viktigt att poängtera att relationen mellan ålder, storlek och fekunditet inte alltid är konstant över tid, speciellt i system som uppvisar inomartkonkurrens och/ eller förändringar i fisketryck eller andra faktorer. Beräkning av fekunditet i beräkningsverktyget bör därför baseras på ett medelvärde över tid för den information som finns tillgänglig. Se även avsnitt 7 om parameterisering.

Exempel från Vindelälven

Vi ger här ett exempel med lax från Vindelälven. Parametervärden för lax under nuvarande förutsättningar är i storleksordningen: K = 3000 000; p0 = 0,3; p1 = 0,015; pA = 0,2; q0 = 0,85; qU = (0,2-0,6) 0,6; qN = 0,2; aMax = 2 (ICES 2020 WGBAST). Bärkapaciteten för yngel (K) kommer ifrån en beräkning där lämpligt yngelhabitat skattas till ca 750 ha och där tätheten av yngel är ungefär 40 ind/100 m2. Notera att det finns nyare beräkningar som kommit fram till högre värden på K, men då ska man också komma ihåg att laxbeståndet i dagsläget inte återkoloniserat hela Vindelälvssystemet ännu. Till exempel är det få laxar som återkoloniserat Laisälven. Enligt de utvärderingar som gjorts med hjälp av telemetristudier varierar passageeffektiviteten mellan år i samband med uppströmsvandring (qU) mellan 0,2 och 0,6. Beräknad passageeffektivitet i samband med nedströmsvandring är för kelt (qN) ca 0,2-0,4 (Ferguson et al. 2008, Vikström et al. 2020), och högre för smolt (q0) - här satt till 0,85 baserat på Vikström et al. (2020). Enligt WGBAST är yngelöverlevnaden (p0) i storleksordningen 0,15-0,4, där vi har valt p0 = 0,3 i exemplet. Eftersom det knappt finns flergångslekare i Vindelälven i nuläget blir medelfekunditeten för förstagångslekare densamma som den totala medelfekunditeten, dvs ca 10000 ägg per hona (data från fisktrappan i Norrfors). Vi väljer ändå att ha med andragångslekare i modellen. Vi har relativt lite data för att skatta ökningen i fekunditet men utifrån antaganden om den relativa längdtillväxten och en viss reduktion i tillväxt när fisken är utlekt får vi ett g i storleksordningen g = 1.3.

Om man tillämpar ekvation 15 på lax i Vindelälven kan man se att det förväntade antal honor vid jämvikt blir ca 6800 när man använder rimliga parametervärden för nuvarande förutsättningar.
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[bookmark: _Ref491612022]Figur 7. Förväntat antal vuxna laxhonor uppströms i Vindelälven i a) som en funktion av olika passageeffektivitet (qU, qN) samt som en funktion av yngelhabitatets bärkapacitet K och överlevnad, i b) med adult överlevnad (pa), i c) med postsmolt överlevnad (p1), i d) med smoltöverlevnad (pa0). Baserat på ekvation 15. Tvågångslekare (aMax = 2) med parametervärden; K= 3000 000, p0 = 0,3, p1 = 0,015, pa = 0,2, q0 = 0,85, p1 = 0,012, qN = 0,2, qU = 0,4, qN = 0,3, q0 = 0,85, p0 = 0,3, F =10000 (ägg per hona) och g = 1.2.



Likt resultaten ovan skulle en förbättring av nedströmsvandringen för vuxen fisk knappt ha någon effekt på beståndet i den nuvarande situationen (Fig. 7a). För att en lösning på nedströmsvandringsproblemet ska kunna få någon märkbar effekt på beståndet krävs att passageeffektiviteten i samband med uppströmsvandringen kommer upp i nivåer över 60 %, vilket är högre än vad den varit i genomsnitt sedan mätningarna av vandringsframgång påbörjades 1995. Ur åtgärdssynpunkt borde man därför prioritera uppströmsvandringen före nedströmsvandringen. En aspekt som påverkar resultatet är den höga dödligheten hos postsmolt i havet (reflekterad i p1=0,015), samt överlevnaden för adulter och smolt (Fig. 7).

Resultat från modellverktyget

Den typ av konturplot som redovisas i Fig. 7 är även inkluderad i modellverktyget så att man enkelt ska kunna bilda sig en uppfattning om hur jämviktspopulationen påverkas av passageeffektiviteterna i båda riktningarna för vuxen fisk. Förutom konturplotten visas även en figur med förväntat antal uppströmslekande honor vid jämvikt med konfidensintervall (Fig. 8).

I modellverktyget finns möjlighet få resultat i tabellform. Det finns även en möjlighet att få ut en tabell med parametrar och parametervärden som kan kopieras och redovisas i anslutning till de scenarier som utvärderas. Detta gör det möjligt för andra att verifiera resultaten. Tabellen innehåller även information om vilken version av modellverktyget som använts för beräkningarna (vilket kan vara viktigt om det kommer uppdateringar av modellverktyget).
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[bookmark: _Ref491899424]Figur 8. Antal uppströmslekande honor vid jämvikt i relation till passageeffektiviteten i samband med nedströmsvandringen för vuxna individer. De streckade linjerna visar 2,5 och 97,5 percentilerna för fallet med flergångslekare. Pilen markerar den passageeffektivitet för vilken en kumulativ fördelningsfunktion av förväntat antal uppströmslekande honor vid jämvikt som visas i Figur 9. 



Osäkerhet

Det går även att få ut mer information om osäkerheten i resultaten genom att ange för vilken passageeffektivitet (nedströmsvandring för vuxen fisk) man vill se utökad information. För det tvärsnitt som markeras (t.ex. PE = 0,4, se pil i Fig. 8) ges den kumulativa frekvensen (fördelningsfunktionen) av förväntat antal honor vid jämvikt (Fig. 9). De heldragna linjerna som visas i Fig.8 motsvarar antalet honor vid den kumulativa frekvensen 0,5. Kurvan i Fig. 9 återger sannolikheten för att den nya fiskvägen kommer att resultera i färre antal honor vid jämvikt än det som återges på x-axeln (för den passageeffektivitet som markerats). Den praktiska användningen av denna information är att man kan få en uppfattning hur stor risken (sannolikheten) är att fiskpassagen inte resulterar i den mängd fisk som behövs för att uppnå ett livskraftigt bestånd. I samband med beräkningen i modellverktyget anger man den passageeffektivitet man förväntar sig (motsvarande pilen i figur 8) och läser därefter av sannolikheten i motsvarande figur 9, i modellverktyget för den populationsstorlek som man bedömer utgör en livskraftig population. Sannolikheten motsvarar risken att fiskpassagen inte kommer att leda till att det önskade målet nås. 
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[bookmark: _Ref491899543]Figur 9. Kumulativ frekvens (fördelningsfunktion) för antalet uppströmslekande honor vid jämvikt. Situationen som återges är markerad med en pil i Figur 8. Resultatet i figuren kan tolkas som sannolikheter (y-axeln) att det kommer att bli färre honor än vad som anges på x-axeln. 



[bookmark: _Toc61532996][bookmark: _Toc73962707]Grundekvationer med chans att föröka sig igen för de som misslyckades med tidigare lekvandring(ar)

Här beskriver vi kortfattat alternativet när honorna som misslyckas med att vandra kommer att fortsätta att försöka att leka i samma vattendrag resten av livet ekv. 16-20). Honor som har lekt beskrivs -likt ovan- med pa*qN*qU*A (vilket motsvarar den första termen i ekv. 18-20), och där pa är vuxenöverlevnaden mellan varje lektillfälle (medelvärdet för varje steg). De honor som misslyckas med att vandra uppströms beskrivs av pa*(1-qU)*A. 

 	ekvation 16

/2 +				ekvation 17

  			ekvation 18

			ekvation 19

			ekvation 20



Uttrycket för jämviktstätheter för vuxna går även här att beskriva med summaformler på liknande sätt som beskrivet ovan (i ekv. 11-15) och resulterar i ekv. 21-24 nedan. Där A=A1+A2+… blir +AaMax-1.

Jämviktslösningarna efter förenkling med summaformler blir:

 	ekvation 21

  	ekvation 22

där

  	ekvation 23

 	ekvation 24

I modellverktyget går det att ta fram resultat även för denna modellversion. Notera att antalet återigen representerar honor nedströms vandringshindret och att detta antal bör multipliceras med qU för att få antalet honor vid lek.

[bookmark: _Toc61532997][bookmark: _Toc73962708]Utvärdering av konnektivitetsåtgärder i ett avrinningsområde

Avrinningsområden kan innehålla flera vandringshinder och flera platser som lämpar sig för lek och yngeluppväxt. Därför har vi utvecklat ett modellverktyg där man kan lägga in vandringshinder och lämpliga lek- och yngeluppväxtområden i en förenklad karta när man uppskattar populationstätheter och effekter av förändrad konnektivitet (FiMod3). Likt tidigare inträffar täthetsberoendet hos ynglen (med öring och lax som utgångspunkt) och täthetsberoendet följer en Beverton-Holt funktion. I modellen kan individerna reproducera sig mer än en gång, men det finns i nuläget ingen möjlighet att skalera upp fekunditeten per lektillfälle, alla honor har alltså samma fekunditet i modellen (detta kan komma att uppdateras i senare versioner). I den nuvarande modellversionen har också alla vandringshinder samma passageeffektivitet (vilket kommer att till nästa version).  Modellverktyget kan även användas om man vill välja var man ska förbättra yngelhabitat, eftersom man kan se hur stor andel av bärkapaciteten olika delpopulationer ligger på. Det finns också en möjlighet att lägga in kompensationsodlad fisk i modellen för att se hur det kan förväntas påverka antalet lekfiskar i de olika delområdena i vattendrag där utsättning görs av kompensationsodlad fisk, t.ex. smolt.

[bookmark: _Toc54171108][bookmark: _Toc61532998][bookmark: _Toc73962709]Scenario 2 – Arten finns både nedströms och uppströms före konnektivitesåtgärd 

Analyserna ovan (scenario 1 och sektion 2.1) utgår ifrån att det finns en population, som kan vara stationär eller vandra i större eller mindre utsträckning. Här frågar vi oss om två alternativa livshistoriestrategier är möjliga samtidigt, eller om en annan strategi än den nuvarande kan vara mer fördelaktig. Om det tidigare har funnits en population som vandrat långt – men som nu inte längre gör det p.g.a. kraftverksutbyggnad – kan vandringsbeteendet återetablera sig? Eller, vilka åtgärder skulle krävas för det?  Detta kan vara relevant t.ex. när ett bestånd har blivit uppdelad av kraftverksbyggen, och en byggnation av en eller flera fiskvägar plötsligt ger möjlighet för vandring. Populationens vandringsegenskaper kan vara begränsade av beteende och evolutionära förutsättningar (i kombination med spridningsbegränsningar). Vandringsegenskaperna kan också påverkas av miljöfaktorer, men här gör vi antagande att viljan eller egenskapen att vandra i alla fall finns kvar hos den ena populationen. I princip kan vandringsbeteendet också finnas kvar i det stationära beståndet, men ligga latent på grund av att yngeltätheten inte blir tillräckligt hög för att trigga vandringsbeteendet. För att få igång vandringsbeteendet i en sådan situation behövs det troligen manipulering av yngeltätheterna på konstgjord väg, t.ex. genom att göra romutsättningar.

Vi presenterar först en enkel modell med två populationer – en vandrande och en stationär - som är engångslekare. Detta för att visa på en del generella principer och resultat. Sen beskriver vi versioner med flergångslekare där vi även har resurskonkurrens hos adulterna. Modellerna med flergångslekare finns implementerade i verktyg (FiMod2). Sist ger vi exempel med öring från Vindelälven.

[bookmark: _Toc54171109][bookmark: _Toc61532999][bookmark: _Toc73962710]Alternativa strategier och populationsegenskaper för engångslekare

Här beskriver vi en enkel semelpar modell med två populationer. Vi tänker oss att de två populationerna delar ett uppväxthabitat där ynglen konkurrerar med varandra, men där de äldre fiskarna (mer precist individer äldre än A0) har olika strategi och vandrar i olika utsträckning. Ett bestånd är stationärt (eller vandrar inom området uppströms den aktuella fiskvägen) och ett annat bestånd finns nedströms vandringshindret, men uppvisar ett uppströmslekande beteende. Det nedre beståndet kan eventuellt ha tillgång till uppväxtområden nedströms – men detta är ej explicit modellerat. Båda dessa populationer kan beskrivas med ekvationerna ovan (ekv. 2-5), men där parametrarna är olika. 

Repetition ekv. 2:  

Repetition ekv. 3:  	

Repetition ekv. 5:        

Ynglen från de båda populationerna konkurrerar alltså med varandra, men vi antar att det inte är någon skillnad i deras egenskaper. Vi ignorerar alltså att romkornens storlek kan skilja sig åt om de vandrande vuxna honorna är större än de stationära, något som har observerats hos vissa arter och som skulle kunna ge vandringfiskens yngel en konkurrensfördel (diskuteras vidare nedan). Eftersom vi antar att juvenilerna är identiska kommer strategin som producerar mest avkomma att vinna i en konkurrenssituation (proportionen av olika strategier kommer att vara densamma hos rekryter som hos rommen). 

Vi kan här använda oss av ekvation 5 -som beskriver antalet rekryter- och jämföra vilken population som producerar mest rekryter vid jämvikt. Eftersom vi antagit att ynglen inte skiljer sig åt är bärkapacitet och överlevanden i uppväxthabitatet samma för båda populationerna. Detta gör att vi kan förkorta bort bärkapaciteten (K) och den basala överlevnaden (p0) i det juvenila habitatet från ekvation som beskriver antalet rekryter (från ekv. 5). 

När produktionen av rekryter i två vandrande populationer ska jämföras med varandra ställer vi helt enkelt de förenklade uttrycken för rekryter mot varandra (N0) (ekv. 25). Vilket är större? När en helt stationär population ska jämföras med en vandrande population används ekvation 26 för att se på vilken strategi som är mest fördelaktig (som leder till högst produktion av rom och rekryter). Bokstaven ”v” är lagt till i parametrarna för att representera populationen som vandrar (i större utsträckning).

    	ekvation 25



   	ekvation 26



Om vi tittar närmare på ekvationen som beskriver rekryteringen (ekv. 25-26) ser vi att det centrala, det som skiljer sig åt mellan populationerna, är överlevnaden och medelfekunditeten för honorna. Det är balansen mellan den högre fekunditet och den högre mortalitetsrisken som en längre vandring medför som är avgörande för när det lönar sig att vandra (t ex till havet, en sjö, eller till ett kraftverksmagasin). För att kompensera för de ökade mortalitetsförlusterna krävs att de vandrande honorna producerar flera ägg (Fig.10), vilket de kan göra genom att växa sig större. Även om vi inte specifikt modellerar resurstillgången eller bärkapaciteten i det adulta habitatet här så kan de vandrande populationen har större tillgång till föda som ger ökad tillväxt och därmed högre medelfekunditet. Dessa honor kommer troligen också att vara äldre än de stationära honorna vid första lektillfället. 

[image: C:\Users\knni0001\Documents\CONNECT_VFM\Vår_rapport\Figurer_png\fig10_ny\gridfigp10j.png]

Figur 10. Fekunditeten som vandringspopulationen behöver ha för att kunna invadera (gränsen för invasion) som en funktion av fekunditeten hos vandringspopulationen och passageeffektiviteten uppströms, i (a) med en passage och i (b) med fyra passager (p1 = p1v = 0,5, q0v = 0,9, FPV = 1 eller 4).



Det går att jämföra specifika populationer genom att helt enkelt plugga in värden på medelfekunditet, överlevnad, antal passager och passageeffektivitet direkt i ekvationen. Det är förstås svårt att veta vilken medelfekunditet man ska ange för en population som inte existerar. Historiska uppgifter eller referensvärden från andra vattendrag kan hjälpa här (Degerman et al. 2016).

I detta fall – med en relativt enkel modell utan resurskonkurrens i det adulta stadiet- finns det rent matematiskt inget utrymme för samexistens av strategier. I realiteten kan det vara annorlunda, men vi återkommer till detta senare, i sektion 2.2.2. Eftersom en ökning av antalet rekryter inte har någon effekt på medelfekunditeten hos honorna, så blir det ingen negativ feedback på den egna populationen av att populationstätheten för en viss strategi blir högre (fler rekryter tillhörande en viss strategi ger nödvändigtvis högre total reproduktion i nästa steg – aldrig lägre). Det innebär att det endast är en strategi som är bäst och vi får ingen samexistens. Detta syns också tydligt i att det bara finns en lösning på ekvationssystem med 2 olika strategier i denna enkla modell. Den population som vinner kommer att regleras av täthetsberoendet i yngelstadiet och kommer därför inte att kunna fortsätta att växa i all oändlighet.

[bookmark: _Toc61533000][bookmark: _Toc73962711]Resurskonkurrens i det adulta stationära stadiet – vandrande och stationära populationer med återlekare

I modellerna ovan saknas explicit modellering av resurskonkurrens i det adulta stadiet, även om det kan finns en indirekt påverkan via parametervärdena för fekunditet och mortalitet. Här modellerar vi återigen två populationer – en vandrande och en stationär – där det förekommer uttrycklig resurskonkurrens (eller annan begränsning) hos de vuxna. Det finns ett adult och ett juvenilt stadie i varje population, och yngelkonkurrens förekommer likt ovan i det juvenila stadiet. Individer kan leka flera gånger, men vi har till att börja utan skalering av fekunditeten (se sektion 2.1.3 ovan). Det innebär att vi i detta skede låter alla adulter i en population ha samma fekunditet oavsett om de är förstagångslekare eller andragångslekare. 

Ensam stationär population med täthetsberoende i båda stadierna 

Vi börjar med att beskriva den stationära populationen när den är ensam (27-28). Parametrarna är samma som ovan; N0s = stationära årsyngel, Ns = äldre stationära fiskar, p0 = täthetsoberoende yngelöverlevnad under den första sommaren, p1s = juvenil överlevnad från 0+ till könsmognad för stationär fisk, pas = täthetsoberoende överlevnad för adulter mellan lektillfällena, Feks = medelfekunditeten för stationära honor, Kas = bärkapacitet för vuxen stationär fisk, Kj = bärkapacitet för yngel (0+). Som vanligt beskriver en Beverton-Holt funktion täthetsberoendet i det juvenila stadiet (ekv. 27, med grundekvation: N*1/(1+N/K)). Vi lägger in samma typ av täthetsberoende i det adulta stadiet (ekv. 28, med grundekvation: N*1/(1+N/K)). Detta kan man också kalla för en diskret logistisk funktion. Täthetsberoendet hos adulterna kan bero på resurskonkurrens eller annan begränsning i habitatet för stationära adulter som gör att det finns ett tak för hur många de kan blir (bärkapaciteten Kas). Eftersom vi modellerar konkurrens mellan vuxna individer så vill vi ha med hela populationen i det adulta stadiet – både honor och hanar- och därför delas Ns med 2 i den juvenila ekvationen för att antalet avkomma ska bli korrekt (olikt flera andra modeller i rapporten där honorna modelleras explicit). 

Stationära juveniler:    	ekvation 27

Stationära adulter:    

ekvation 28



Vi kan lösa ekvationssystemet och få uttryck för jämviktstätheter vilka ligger till grund för modellverktyget där det bland annat går bra att se på denna population när den är själv (FiMod2). I Fig. 11 visas ett exempel på hur tätheten av juveniler och adulter påverkas av bärkapaciteten i de olika habitaten.
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Figur 11. Tätheten av stationära juveniler (a) och adulter (b), som en funktion av bärkapaciteten i det juvenila och det adulta habitatet (p0 = 0,1, Feks = 200, p1s = 0,5, pas = 0,5).



Ensam vandrande population med täthetsberoende i båda stadierna 

Här beskriver vi en ensam vandrande population med ett juvenilt (N0V) och ett adult (NV) stadie (ekv. 29-30). Antaganden och ekvationerna för den vandrande populationen är samma som för den stationära, men här måste vi också ta hänsyn till passageeffektiviteterna uppströms och nedströms. I den vandrande populationen påverkar passageeffektiviteten nedströms först juvenilernas nedströmspassage (q0*N0V i ekv. 30). Större fisk behöver inte ha samma överlevnad vid nedströmspassage, vilken beskrivs med (qN). Uppströms passageeffektivitet kommer att påverka hur många vuxna fiskar honor som kan vandra upp till lekområdet (qU*NV i ekv. 29). Dessa fiskar kommer dessutom att påverkas av passageeffektiviteten nedströms (qN) när de vandrar tillbaka ner efter leken (qU*qN*NV). De vuxna fiskar som inte vandrar upp (1-qU) kommer inte att påverkas av qN (utan beskrivs av (1-qU)*NV). Individerna i det adulta stadiet måste alltså delas upp i två delar; de som vandrar för att reproducera sig och de som inte vandrar (och därmed misslyckas med reproduktionen) ett givet år (ekv. 30). Båda dessa två kategorier av adulter, plus de som flyttar över från det juvenila stadiet kommer att påverkas av bakgrundsöverlevnaden för vuxen fisk i vandringspopulationen (pav). Likt för den stationära populationen väljer vi att modellera hela den adulta populationen (både hanar och honor), och delar Nv i 2 i juvenilekvationen (så att fekunditeten fortfarande är per hona). 













Parametrar för den vandrande populationen är; 

N0V = årsyngel vandringspopulationen, 
NV= äldre fiskar i vandringspopulationen, 
pav = adultöverlevnad för vandrande fisk, 
p1V = juvenil överlevnad från 0+ till könsmognad för vandrande fisk, 
p0 = täthetsoberoende yngelöverlevnad till ett års ålder, 
Kj = bärkapacitet för yngel (0+), 
qN = passageeffektivitet nedströms, 
qU = passageeffektivitet uppströms, 
FekV= medelfekunditeten för vandrande honor.

Vandrande juveniler:

   	ekvation 29

Vandrande adulter:

    	 ekvation 30



Vi kan återigen lösa ekvationssystemet (ekv. 29-30) och få uttryck för jämviktstätheter. Jämviktslösningarna blir dock långa och komplexa och utelämnas här. I modellverktygen finns jämviktslösningarna inlagda och det går bra att se också på denna population ensam i modellverktyget (FiMod2). Där har vi även lagt in möjligheten för fler fiskpassager (genom att skriva om qU, qN och q0 till qUFP, qNFP och q0FP, där FP är antal fiskpassager, på samma sätt som i tidigare versioner).  I Fig. 12 visas ett exempel på hur tätheten av juveniler och adulter påverkas av bärkapaciteten i det adulta habitatet samt uppströms passageeffektivitet. 
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Figur 12. Tätheten av juveniler (a) och vandrande adulter (b), som en funktion av uppströms passageeffektivitet och bärkapaciteten i det juvenila habitatet (p0 = 0,1, Fekv = 200, pav = 0,5, p1v = 0,5 Kj = 1000). 



Två olika populationer med täthetsberoende hos stationära adulter men inte hos vandrande adulter (enkel iteropari)

Här beskriver vi situationen med två populationer där det stationära beståndet har en begränsning hos adulterna - medan de vuxna i vandringsbeståndet inte har något täthetsberoende. Juvenilerna från båda populationerna konkurrerar med varandra, därför summeras deras tätheter i den del som beskriver täthetsberoendet i juvenilekvationerna (NS⁄2*FekS + NV⁄2*FekV i ekv. 31 och 33). 

Parametrarna är: 

N0S = stationära årsyngel, 
NS = äldre stationära fiskar, 
p0 = täthetsoberoende yngelöverlevnad under första sommaren (samma för båda
       populationerna), 
p1S = juvenil överlevnad från 0+ till könsmognad för stationär fisk, 
pAS = täthetsoberoende överlevnad för adulterna mellan lektillfällen, 
FekS = medelfekunditeten för stationära honor, 
KAS = bärkapacitet för vuxen stationär fisk, 
KJ = bärkapacitet för yngel (0+, gäller båda populationerna), 
N0V = årsyngel i vandringspopulationen, 
NV = äldre fiskar i vandringspopulationen, 
p1V = juvenil överlevnad från 0+ till könsmognad för vandrande fisk, 
pAV = adultöverlevnad för vandrande fisk, 
FekV = medelfekunditeten för vandrande honor, 
qN = passageeffektivitet nedströms, 
qU = passageeffektivitet uppströms.

Stationära juveniler:

  	ekvation 31

Stationära adulter:

  	ekvation 32

Vandrande juveniler:

  	ekvation 33

Vandrande adulter:

 	ekvation 34

När vi löser för jämviktstätheter medger en av lösningarna samexistens mellan de två populationerna (redovisas i Bilaga A, ekv. A1-A4). Denna används i modellverktyget där man kan ändra olika parametrar och få ut jämviktstätheterna för båda populationerna. I Fig.13 visas ett exempel på hur tätheten av juveniler och adulter i de olika populationerna påverkas av bärkapaciteten för juveniler samt för vuxna stationära fiskar. En sak som är intressant att notera med uttrycken för jämviktstätheter är att bärkapaciteten (KJ) är viktig för tätheten av stationära juveniler (N0S) i situationen när den stationära populationen är själv, men inte när den finns tillsammans med vandringspopulationen. Då är det istället begränsningen i det adulta stadiet som är viktigt (Kas, se även Fig. 13 a, c). När den stationära populationen har en begränsning hos adulterna (Fig. 11) så kan vandringspopulationen etablera sig när vi höjer bärkapaciteten (KJ) i det juvenila habitatet. (Fig. 13).
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Figur 13. Tätheten av juveniler (a-b) och vandrande adulter (c-d), som en funktion av bärkapaciteten i det juvenila habitatet samt det adulta stationära habitatet (p0 = p1v = p1s = 0,1, Feks = 200, Fekv = 800, pav = pas = 0,5).



Nu vill vi även undersöka vilka gränserna är för samexistens mellan de olika strategierna. Vi utgår här ifrån situationen när de båda populationerna finns tillsammans (alltså ekv. 31-34) och ser på vad som krävs för att de olika strategierna ska beskrivas av ett positivt uttryck. 

Vi börjar här med att se på gränsen för den stationära populationen och sätter uttrycket för stationära adulter till större än noll. Detta uttryck kan förenklas genom att vi definierar gränser för vilka värden olika parametrar kan ha (t.ex. att de är måste vara positiva tal med vissa gränser som 0-1). Efter förenkling kan gränsen för när den stationära populationen inte kan samexistera beskrivas med olikheten (ekv. 35):

 	ekvation 35



Vi går vidare och ser på vad som krävs för att vandringspopulationen ska finnas kvar i systemet. Vi tar då uttrycket för jämviktstätheten av vandrande juveniler och sätter det till större än noll, flyttar om och löser för fekunditeten (Fekv). Då får vi ett uttryck som beskriver gränsen för när vandringspopulationen kan samexistera med en stationär population, alltså vilken fekunditet som behövs för att en vandrande population ska kunna finnas kvar systemet givet olika parametrar (ekv. 36).

 

                	ekvation 36



där 



Här har vi alltså utgått ifrån att båda populationerna finns tillsammans och sett på vad som kan göra att den ena eller den andra blir exkluderad. Detta är inte nödvändigtvis inte samma sak som att fråga sig vad som behövs för att en population ska kunna invadera ett system. När man undersöker gränsen för när en vandringspopulation kan invadera systemet utgår man ifrån att den stationära populationen befinner sig vid jämvikt när den är själv. Därefter undersöker man om vandringspopulationen kan ha en positiv populationstillväxt när det bara finns enstaka vandringsindivider. Just i detta fall blir det ingen skillnad mellan gränsen för invasion och gränsen för samexistens (visas ej).

Vi kombinerar ekvationerna som beskriver vad som krävs för att populationerna ska kunna existera för att få utrymmet för samexistens. I Fig. 14 ser vi på vilken fekunditet vandringspopulationen behöver ha (ekv. 35 och 36) som en funktion av fekunditeten hos stationära honor. 
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Figur 14. Den nedre linjen beskriver den fekunditet som en vandrande population behöver ha för att kunna invadera systemet givet en viss fekunditet hos stationära honor. Den övre linjen beskriver den kombination av fekunditeter som ger en övre gräns för vad den stationära populationen klarar av. Området emellan (gråfärgat) beskriver alltså parameterutrymmet där de två populationerna kan samexistera. Exempel för parametrar; Kj = 100 000, pAS = 0,4, pAV = 0,3, p0 = 0,3, Kas = 2000, p1S = 0,019, p1V = 0,014, qN = 0,6, q0 = 0,85, qU = 0,8 (modell utan fekunditetsskalering).



Det går även att se på hur andra parametrar - som bärkapacitet och passageeffektivitet- påverkar vilken fekunditet vandringspopulationen behöver för att kunna existera eller etablera sig (Fig. 15).
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Figur 15. Den fekunditet som en vandrande population behöver ha för att kunna invadera systemet som funktion av bärkapaciteten i det juvenila och det stationära adulta habitatet (a), och som en funktion av passageeffektiviteten upp- och nedströms (b). Parametrar; s0 = 0,1, q0 = 1, p1V = 0,1 FekS =200, pAS = 0,5, pAv = 0,5, qU = 0,9/varierad, qN = 0,9/varierad, Ka = 200/varierad, Kj = 800/varierad). 



Tidigare så visade vi att fekunditeten måste vara högre hos de vandrande populationen om den ska ha en chans att invadera. Det gäller fortfarande för den största delen av parameterutrymmet. Men när de stationära adulterna är begränsade - vid hög bärkapacitet i det juvenila habitatet och låg bärkapacitet för det stationära adulterna - kan det räcka med relativt låg fekunditet för att en vandringspopulations ska etablera sig (Fig. 15a). Passageeffektiviteten har naturligt nog en stor påverkan på vilken fekunditet vandringspopulationen behöver ha för att kunna invadera (Fig. 15b).

Denna modell (samt nästa) hanterar inte ett eventuellt täthetsberoende som skulle kunna inträffa för de vandrande individerna som lämnar yngeluppväxtområdena. Om de vandrande individerna har sitt huvudsakliga tillväxtområde i mindre sjösystem, reglermagasin eller stora sel skulle deras bärkapacitet kunna nås. Det scenariot kan inte modelleras explicit här, men om man bedömer att miljön inte har tillräckligt med resurser för det antal vandrande adulter som modellen förutsäger så är det troligt att modellen överskattar antalet vandrande adulter. I dessa fall blir det de vandrande adulternas bärkapacitet som sätter taket. Men om modellen resulterar i färre antal adulter än den bedömda bärkapaciteten tyder det på att populationsregleringen snarare sker i yngelstadiet och då är modellens resultat mer tillförlitligt. 

Två olika populationer med täthetsberoende hos stationära adulter men inte hos vandrande adulter inklusive tillväxtfaktor

Här har vi lagt in flera stadier hos den vandrande populationen och även en justering för ökning av fekunditet i varje stadie. Likt tidigare så är stadieindelning baserad på lektillfälle (sektion 2.1.3). Här får adulterna en chans att leka igen även om de misslyckats med tidigare uppvandring.  Vi antar att de som misslyckas ändå ”leker av sig” så att de följer samma tillväxtmönster som de andra fiskarna och att de kommer att vara andragångslekare vid nästa lektillfälle. Medelfekunditeten vid första lektillfället beror av ålderssammansättning på förstagångslekarna och hur god tillväxt det haft. Återigen (likt sektion 2.1.3) hanterar vi ökning i fekunditet per lektillfälle genom att lägga in en justeringsfaktor (g). Fekunditeten vid första lektillfället (F), justeras i varje steg med g. Här visar vi en modell med tre adulta stadier (honor och hanar) för vandringspopulationen (ekv. 40-42 som liknar ekv. 6-10 men där modelleras endast adulta honor). Parametrarna är samma som ovan.

Stationära juveniler:

 

					ekvation 37

Stationära adulter:

  	ekvation 38



Vandrande juveniler:

 	ekvation 39



Vandrande adulter:

  				ekvation 40

    		ekvation 41

		ekvation 42

Lösning av ekvationssystemet ger en jämvikt med utrymme för samexistens mellan stationära och vandrande öringpopulationer. Om det faktiskt blir samexistens beror på parametervärdena. Lösningarna används i modellverktyget. Ett exempel på hur passageeffektivitet (qU och qN) påverkar antalet vuxna fiskar i den stationära och den vandrande populationen ges i Fig. 16. Här har vi valt att visa en situation där det vandrande och det stationära beståndet har samma fekunditet (Fig. 16). När det stationära beståndet kan begränsas av bärkapaciteten i det adulta stadiet kan det vandrande beståndet klara av att etablera sig även om det inte har högre fekunditet. Med högre bärkapacitet för det stationära adulterna behövs en högre passageeffektivitet uppströms för att de vandrande ska kunna invadera (Fig. 16d). 



[image: ]

Figur 16. Antal stationära (vänster) och vandrande (höger) adulter uppströms vandringshindret, som en funktion av passageeffektiviteten upp- och nedströms. Övre raden visar ett exempel med låg bärkapacitet (Kas = 3000,) för stationära adulter och nedre raden visar ett exempel med högre bärkapacitet (Kas = 10 000,). Parametrar: Kj = 300 000, Kas = 3000, Fv = 6500, Fs = 6500, p0 =0,3, pav = 0,4, pas = 0,4, q0 = 0,85, p1s = 0,012, p1v = 0,012, g = 1.4, aMax = 3. Se även Fig. 19 för ett liknande exempel.





Jämviktslösningarna kan återigen användas för att se på gränsen för samexistens. Detta kan göras genom att sätta ekvationen som beskriver de adulta tätheterna till noll, och sedan se på hur olika parametrar påverkar uttrycket. Vi har förenklat dessa ekvationer, lagt in summaformler (likt ekv. 11-15) och parameterbegränsningar (t.ex. att 0 < qU < 1). Från detta kan vi få relativt enkla uttryck för samexistensgränserna (se nedan). Vi visar ett exempel på samexistensgränserna påverkas av honornas fekunditet i Figur 17.

Existens av stationär fisk kräver:

 >  	ekvation 43



Existens av vandrande fisk kräver:

  

  	ekvation 44



Repetition ekv 24:  	

där Zg beskrivs av ekv. 24. Existensgränser för den vandrande och den stationära populationen visas grafiskt i figur 17.
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Figur 17. Den nedre linjen beskriver den fekunditet som en vandrande population behöver ha för att kunna invadera systemet givet en viss fekunditet hos stationära honor. Den övre linjen beskriver den kombination av fekunditeter som ger en övre gräns för vad den stationära populationen klarar av. Området emellan (gråfärgat) beskriver alltså parameterutrymmet där de två populationerna kan samexistera. Exempel för parametrar; KJ = 20 000, pAS = 0,5, pAV = 0,3, p0 = 0,3, KAS = 6000, p1S = 0,018, p1V = 0,013, qN = 0,6, q0 = 0,8, qU = 0,8, g = 1.3, aMax =3 (modell med fekunditetsskalering).



Vi ser återigen att fekunditeten hos vandringsfisk måste vara högre än hos den stationära för att vandringspopulationen ska kunna invadera systemet. Är den tillräckligt hög så exkluderas det stationära beståndet, men med rätt balans kan populationerna samexistera. Detta ser vi exempel på i Fig. 18, som visar hur tätheter av 0+ samt antalet adulter vi lek påverkas av medelfekunditeten (från Siljansöring). Vi använder denna modellversion i nästa avsnitt för att visa några tänkbara scenarier för de Siljansöringar som kommer att ha Rotälven som lekområde.  
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Figur 18. (a) Tätheten av yngel (0+) och (b) antal öringar vid lek som en funktion av medelfekunditeten för vandrande förstagångslekare (Fekv). Stationär population visas i rött och vandrande i blått.  Exemplet är baserat på Siljansöring. Parametrar: pas = 0,4, q0 = 0,9654^3, qU =0,8^3, aMax = 3, g = 1.4, pav = 0,3, qN = 0,95^3, p1v = 0,01, p1s = 0,03, Kas = 3000, p0 = 0,3`, Fs = 500,  Kj =  areaHa*max0Density*100, areaHa = 117, max0Density = 30. 



[bookmark: _Toc61533001][bookmark: _Toc73962712]Exempel Siljansöringar

Här använder vi ett exempel med vandrande Siljansöringar som tar sig till Rotälven för lek för att belysa hur passageeffektiviteterna uppströms och nedströms påverkar möjligheten att få ett livskraftigt vandringsbestånd. I Rotälven finns även ett stationärt öringbestånd. Här presenteras ett scenario där medelfekunditet för ”stationär” öring uppströms fiskvägen (Fig. 19a) är satt till 500 ägg och där en medelfekunditet för vandringspopulationen (Fig. 19b) är satt till 3000 ägg. För den stationära öringen motsvarar det en vikt på 0,5 kg för förstagångslekande honor och för vandringsöringen motsvarar en medelvikt på 2,7 kg. I detta exempel har bärkapaciteten satts till 351 000 individer (0+, baserat på arean 117 ha och maxtäthet 30 ind./m2), men eftersom resultaten är direkt proportionella mot bärkapaciteten kan resultaten enkelt skalas om. Om bärkapaciteten är t ex 1/100 blir också antalet honor vid lek 1/100 av de som redovisas i dessa scenarier. Exemplet syftar också till att belysa betydelsen av storleken på de stationära lekfiskarna (vilket påverkar deras fekunditet). Parametervärden presenteras och diskuteras i Asklund (2021). Där visas exempel med olika smoltöverlevnad, vilken har en osäker uppskattning. Vi använder till skillnad från Asklund (2021) en modell med bärkapacitet för stationära adulter.  Nedan visar vi påverkan av passageeffektivitet, där det finns tre fiskpassager som de vandrande individerna behöver passera. I Fig. 19 anges det geometriska medelvärdet för passagerna, vilket betyder att om t.ex. 0.8 i figuren motsvarar qU = 0,8^3 i modellen. Modellversionen är beskriven ovan (ekv. 37-42), men i detta fall är det 3 lektillfällen. I denna version har fisken chans att leka igen om den misslyckas, men man bör också beakta att fiskar kan ”fastna” mellan kraftverk och att det inte vore orimligt att använda en modellversion där de inte får en ny chans när det finns flera passager.
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Figur 19. Antalet av stationära adulter (a) och vandrande adulter uppströms vandringshindret (b) som en funktion av passageeffektiviteten upp- och nedströms där stationära öringar har låg fekunditet (Fs = 500) jämfört med de vandrande (Fv = 3000). Parametrar representerar Siljansöring: Kj = 351 000; p0 =0,3; pav = 0,4; pas = 0,4; q0 = 0,9654^3; p1s = 0,03; p1v = 0,01; aMax = 3; g=1.4; Kas =4940 (relativt låg bärkapacitet motsvarande 10 individer av 0+ per 100 m2).



Vi ser återigen att passageeffektiviteten uppströms är avgörande för den vandrande populationen. Liksom i exemplet med laxarna i Vindelälven uteblir effekten av åtgärder för att öka passageeffektiviteten för nedströmsvandrande fisk om passageeffektiviteten för uppströmsvandrande fisk är lägre än 50-60 %. Man behöver i dessa fall komma upp i minst 80-90 % passageeffektivitet för att det ska bli några större effekter av åtgärder för nedströmsvandrande fisk. 

Dessa exempel visar att det är viktigt att ha tillgång till realistiska skattningar av fekunditeterna för både det stationära och det uppströmslekande beståndet. Resultaten visar också att man generellt behöver uppnå hög passageeffektivitet i uppströmsvandringen för att det ska bli en påtaglig positiv effekt av åtgärder för att öka passageeffektiviteten i nedströmsvandringen för vuxna individer. I Asklund (2021) diskuteras även andra aspekter, som påverkan av fiske mm.











[bookmark: _Toc61533002][bookmark: _Toc73962713]Scenario 3 – Fiskbeståndet som leker uppströms har pelagiska yngel som driftar nedströms (Typart Abborre)

[bookmark: _Toc61533003][bookmark: _Toc73962714]Selektion för och emot ett uppströmslekande beteende

En del arter som lever i sjöar och reproducerar sig där kan även uppvisa vandringsbeteende och leka i närliggande vanligen mindre vattendrag. Här behandlas situationen när larverna som kläcks i ett vattendrag driftar eller vandrar nedströms till en sjö (eller ett kraftverksmagasin) i ett tidigt stadie och ingen resurskonkurrens förväntas uppstå i själva vattendraget. Detta kan passa populationer av till exempel abborre och mört (möjligen även färna och vissa sikpopulationer). Scenariot gäller även för populationer som huvudsakligen lever i havet och som har - eller har haft- möjlighet att vandra upp i mindre vattendrag för lek, antingen direkt i vattendraget eller i mindre sjöar en bit uppströms i vattendraget. 

Anledningen till att vissa populationer uppvisar ett uppströmslekande beteende torde vara att den livshistoriestrategin är tillräckligt framgångsrik jämfört med en helt stationär strategi. I samband med vattenkraftsutbyggnaden skars vandringsvägarna av för många av dessa populationer vilket innebar att de inte längre kunde nå de ursprungliga lekområdena uppströms. Genom att bygga fiskvägar eller riva ut kraftverken skulle man kunna göra det möjligt för sådana populationer att återuppta det uppströmslekande beteendet. Däremot är det inte självklart att det uppströmslekande beteendet kommer att vara fördelaktigt i ett reglerat vattendrag även om konnektiviteten förbättras. Om förlusterna i samband med passagerna är högre än fördelarna med vandringsbeteendet kommer sannolikt det uppströmslekande beteendet att selekteras bort, om detta inte redan inträffat eftersom det vanligen gått rätt många år sedan kraftverken byggdes. 

Ett av syftena med modellverktyget här är att kunna identifiera populationer där den förväntade responsen till fiskvägar medför att ett framgångsrikt vandringsbeteende kan återetableras. Detta kan ske när de individer som uppvisar det beteendet får en fördel och det är en evolutionärt lyckad strategi. Man kan också fråga sig när vandringsbeteendet medför ett betydande tillskott till populationen som helhet. En evolutionärt lyckad strategi leder ofta till ökad rekrytering, men det är inte säkert att det i sin tur resulterar i en betydande ökning av antal adulter. Här har vi valt att fokusera på vad som är en gynnsam strategi för individen och därigenom en evolutionärt stabil strategi, medan vi också presenterar en del populationstätheter. 

Med hjälp av modellen går det alltså att analysera t.ex. vilken passageeffektivitet som skulle behövas för att en vandringsstrategi ska vara lönsam. Det går också att identifiera intressanta populationer där man kan förvänta sig att ett vandringsbeteende skulle kunna återuppstå utifrån t.ex. hur hög dödligheten är i sjön. Flera av parametrarna i modellen kan vara relativt svåra att skatta, och kräva stora arbetsinsatser, men modellen kan ändå hjälpa oss att förstå vad som kan vara viktigt att undersöka (litteraturvärden och antaganden kan också användas vi en analys). Först presenteras en modellversion med engångslekare (2.3.2) eftersom det ger enklare lösningar som är lättare att förstå och sedan en version med flergångslekare (2.3.3). I nästa i sektion (2.4) behandlas harr och liknande arter.

[bookmark: _Toc61533004][bookmark: _Toc73962715]Två populationer med engångslekare där den ena är stationär och den andra vandrar för lek – med driftande yngel 

Här modelleras två populationer, dels en helt stationär population (ekv. 45-46), och dels en population som försöker vandra uppströms för lek och där yngel vandrar eller driftar tillbaka nedströms (ekv. 47-48). Det saknas täthetsreglering hos ynglen i båda populationerna och större fisk upplever ett täthetsberoende som beskrivs med en bärkapacitet i en logistisk funktion och där fisk från båda populationerna antas konkurrera med varandra (ekv. 46, 48). Detta fungerar även om populationerna regleras av en predator, som t.ex. gädda. I det senare fallet använder man vanligen begreppet jämviktsnivå istället för bärkapacitet, men det fungerar på samma sätt om predatorpopulationen är stabil. Parametrarna som används har samma betydelse som tidigare (Tabell A1). 

Som i fallet med öring är det hela den adulta populationen som modelleras, alltså både honor och hanar, och fekunditeten delas därför med 2 i juvenilekvationen. Anledningen till detta är att könsmognadsmönstret är likartat mellan hanar och honor hos abborre och samtidigt blir det nödvändigt att hantera alla individer eftersom vi modellerar en begränsning hos adulterna. Eftersom vi antar att det inte finns något täthetsberoende hos de stationära juvenilerna, beskrivs antalet juveniler i sjön av överlevnaden i sjön (s0) gånger den totala fekunditeten (medelfekunditeten multiplicerad med antal adulter/2, ekv. 45). Stationära adulter påverkas av bakgrundsmortalitet (överlevnaden s1 från yngel till könsmognad) och av ett täthetsberoende som beskrivs med en logistisk ekvation där även den vandrande populationen ingår (NU) och bärkapaciteten är K (ekv. 46). 

     	ekvation 45

  	ekvation 46

 	ekvation 47

	ekvation 48



Ekvation 47 beskriver all avkomma som kommer från populationen som vill vandra, oavsett om vandringen lyckas eller ej. Här antar vi att de som misslyckas med vandringen leker i sjön. Den första termen i ekvationen beskriver tillskottet av juveniler som kläckts i rinnande vatten, och den andra termen beskriver tillskottet av juveniler som kläckts i sjön. En fraktion av honorna kommer att lyckas att vandra uppström (qU), medan fraktionen som misslyckas beskrivs av (1-qU).  Yngel som kläckts uppströms i vattendraget upplever dels en annorlunda bakgrundsmortalitet (som beskrivs med överlevnaden s0U), samt en extra mortalitetsrisk i samband med passagen av vandringshindret på väg nedströms (passageeffektiviteten q0). Ynglen som inte fick kläckas i vattendraget har samma överlevnad som de stationära ynglen i sjön (s0). Adulterna som vill vandra för lek (ekv. 48) beskrivs på samma sätt som de stationära adulterna (i ekv. 46), och konkurrerar med dessa.



Uppströmsvandringen kan ge flera möjliga fördelar för ynglen och därigenom för de vuxnas fitness. Vattendraget – som vanligen är mindre än den miljö de kommer ifrån - kan vara en refug från predation, vilket medför högre överlevnad hos ynglen där jämfört med i sjön. Mortalitet för ägg och yngel kan vara hög hos arter som abborre, bland annat på grund av kannibalism. Dessutom kommer troligen ynglen från vattendraget att ha en större storlek än de som kläckts i sjön, vid en given tidpunkt, eftersom temperaturen i vattendraget sannolikt kommer att vara varmare tidigare på året. En större storlek kan medföra att juvenilerna snabbare kan blir så stora att de kommer att de bli mindre utsatta för predation i sjön jämfört med de som föddes i sjön (Claessen et al. 2002), vilket också leder till en ökad överlevnad. En större storlek kan också möjliggöra dietskiften vid en tidigare tidpunkt – vilket kan ha en positiv påverkan på tillväxten (Byström et al. 2012). Dessutom kommer en större storlek att öka överlevnadschanserna under deras första vinter (visat för abborre, Heerman et al. 2009). Här reflekteras både en ökad vinteröverlevnad och en lägre risk att bli uppäten i parametern s0U. Det är dock viktigt att reflektera över hur den är sammansatt vid eventuell parameterisering. Dessutom är det viktigt att precisera hur man delar in de olika stadierna (N1 och N2) och därigenom vad som påverkar s0 och s0U respektive s1. 



När vi löser uttrycken för jämviktstätheterna från ekv. 45-48, kan vi se att det inte finns något utrymme för samexistens mellan de två strategierna i denna modellversion (när den ena populationen har en positiv populationstäthet är jämvikten 0 för den andra populationen). Man kan dock tänka sig att andra faktorer - som t.ex. mellanårsvariation, habitatheterogenitet och homingbeteende - kan möjliggöra samexistens (behandlas mer nedan). Jämviktstätheterna beskrivs i ekv. 49-52 och gäller alltså för den stationära respektive den vandrande populationen när de finns ensamma.



Uttrycken för jämviktstätheter för den stationära populationen:



  	ekvation 49

   	ekvation 50



Uttrycken för jämviktstätheter för den vandrande populationen:



	ekvation 51



	ekvation 52





I detta fall är adulternas situation identiska för de två populationerna, och det är ynglen som skiljer sig åt i mortalitetsparametrar. Alltså blir den population som producerar flest yngel mer framgångsrik, vilket endast beror på skillnader i överlevnad. Mer explicit uttryckt så har den vandrande populationen en mer fördelaktig strategi (ekv. 51 > ekv. 49) när s0U * q0 > s0, Uttrycket fås av att olikheten N1U>N1 (ekv. 51 > ekv. 49) förenklas och att man sedan löser ut s0, Här vägs den ökade överlevnaden (s0U>s0) - som kan komma av att t.ex. kläckas tidigare i ett habitat utan predation - mot mortaliteten (passageeffektiviteten q0) som ett vandringshinder medför. Produkten av dessa (s0U*q0) bör alltså vara större än överlevnaden i sjön (s0) för att vandringen ska var fördelaktig, vilket är ett ganska självklart resultat, men ändå relevant. Figur 20 visar vilken passageeffektivitet (q0) som behövs vid olika överlevnad (s0U och s0) för att vandringsstrategin ska vara gynnsam. I denna enkla modellversion med engångslekare är det alltså bara en strategi som vinner – och resultatet beror av hur mycket överlevnaden hos yngel ökar p.g.a. fördelarna av att kläckas i ett annat habitat, samt hur mycket den minskar pga. vandringshinder. Notera att i fallet med engångslekare (denna modell) antar vi att de vuxna dör efter sitt första reproduktionstillfälle så q0 påverkar bara ynglen som driftar nedströms och inte adulterna (parametern qN för vuxna introduceras i nästa modellversion, nedan som hanterar flergångslekare).
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Figur 20. Ynglens passageeffektivitet nedströms (q0) som behövs för att en vandringsstrategi ska vara gynnsam som en funktion av överlevanden hos yngel som fötts i ett vattendrag, och överlevnaden hos stationära yngel för alla engångslekare. Notera att q0 endast påverkar yngel eftersom engångslekare modelleras.

















[bookmark: _Toc61533005][bookmark: _Toc73962716]Två populationer med flergångslekare där den ena är stationär och den andra vandrar för lek – med driftande yngel 

Här modelleras en stationär och en uppströmsvandrande population på liknande sätt som ovan, men i denna modellversion leker fisken flera gånger. Det innebär att passageeffektiviteten för nedströmsvandring hos vuxen fisk också är relevant. Den ökade adulta mortaliteten vid nedströmsvandringen efter lek bestäms av hur många som lyckats vandra upp (qU) och passageeffektiviteten i nedströms riktning för adulter (qN) (se ekv. 56: qU*qN).



Vi antar nu att det inte tillkommer någon förhöjd mortalitet för honorna vid uppströmsvandringen, även om förflyttningen i sjön och vattendraget innan passagen nås kan var riskabel. På samma sätt som ovan antar vi också att honorna som misslyckas att vandra kommer att leka i sjön, och att deras avkomma kommer att uppleva samma förutsättningar som de stationära juvenilerna (beskrivet i andra termen i ekv. 55). När den avkomman växer upp kommer den att bli en del av populationen med vandringsbeteende - vi antar alltså att det här finns en genetisk bas för beteendet. Alternativt skulle man kunna anta att beteendet är inlärt och endast de fiskar som föds i vattendraget kommer att försöka återvända dit (se sektion med ”homing” nedan). Fekunditeten antas i detta fall vara identiskt för återlekare och förstagångslekare (F). Överlevnaden för adulterna (sA) är också en faktor, som bestäms av mortaliteten för vuxna i sjön.



	ekvation 53



) 	ekvation 54



   	ekvation 55



)	ekvation 56



där U = 



Som tidigare går det att lösa ekvationssystemet (ekv. 53-56) för att få uttryck för jämviktstätheter. Det finns ingen lösning där alla jämviktstätheter beskrivs av ett positivt uttryck så vi har ingen samexistens i detta fall. Uttrycken för när delpopulationerna är själva presenteras nedan i ekv. 60-63. Det kan dock finnas andra mekanismer som möjliggör samexistens. Om det finns en kostnad för att vandra till biflödet för lek, i form av ökad dödlighet (från predation och/eller energetisk kostnad) så borde de som har långt till biflödet få betala ett högre pris. En sådan rumslig variation skulle kunna leda till att vi får ett bestånd med partiell migration, där det är lönsamt att vandra om man befinner sig nära biflödet. Även ”hemvändande” eller ”homing beteende” kan leda till samexistens (diskuteras i senare delar).

Eftersom denna rapport handlar om konnektivitetens betydelse så är det av speciellt intresse att analysera vad som krävs för att ett vandringsbeteende ska kunna existera och vilka faktorer som bestämmer vilken strategi som är mest fördelaktig. Vi börjar med att ta fram invasionskriterier för vandringsstrategin. För att få dessa tar vi först den dynamiska ekvationen som beskriver vandrande adulter (ekv. 56), sedan sätter vi in det dynamiska uttrycket för deras juveniler (ekv. 55) samt jämviktsuttrycken för stationära juveniler (ekv. 60) och adulter (ekv. 61). Detta ger oss ett uttryck som beskriver vandrande adulter (som en funktion av antalet vandrande adulter samt olika parametrar). Från detta uttryck löser vi (igen) ut antalet vandrande adulter och sedan sätter vi det uttrycket till större än noll (N2U > 0). Uttrycket i ekvation 57 beskriver vilka förutsättningar som gäller för att vandringsstrategin ska kunna invadera i ett system där den stationära strategin är vid jämvikt. 



 > 0	ekvation 57



Det kan ibland vara svårare för en population att ”invadera i ett system” än att ”finnas kvar om den är där från början”. Men i detta fall blir det ingen skillnad mellan dessa situationer. Det visar sig att det blir samma uttryck (som ekv. 57) när vi jämför jämviktstätheter av adulter med de olika strategierna (N2U>N2). Vi tar då uttrycken för populationstätheterna vid jämvikt – när endast en population är närvarande - och låter uttrycken för juvenil täthet (ekv. 53 och 55) ersätta antal juveniler (N1 och N1U) i respektive adultekvation (ekv. 54 och 56). Efter det löser vi ut tätheten av adulter (N2 och N2U) från dessa ekvationer och undersöker sen när N2U>N2. Det ger alltså i det här fallet samma resultat oavsett om vi strikt ser på invasionskriteriet eller om vi jämför jämviktstätheter.



Vi fortsätter med att undersöka olikheten (ekv. 57) för att se vilka kriterier som gäller för när vandringstrategin är fördelaktig. Vi kan förenkla uttrycket genom att lägga in antagandet om vilka värden olika parametrar kan ha (t.ex. att de är i intervallet 0-1 eller att de är >0 etc.).  Efter förenkling av olikheten får vi ett uttryck där vi kan lösa ut olika parametrar, t.ex. qN. Ekvation 58 beskriver följaktligen vilket passageeffektivitet nedströms (qN) som behövs för att en vandrande strategi ska lyckas som en funktion av andra parametrar. 



 	ekvation 58

En intressant aspekt med invasionskriteriet (ekv. 58) är att uppströms passageeffektivitet inte har någon betydelse. Det följer av att vi har valt att fiskar som misslyckas med uppströmsvandringen kan leka i sjön istället och att den avkomman som föds i sjön också kan vandra. På så vis blir det ingen kostnad för att misslyckas med att vandra jämfört med den stationära populationen och det skapar ett skarpt avbrott i parameterutrymmet mellan när olika strategier är fördelaktiga. Om strategin är vandra är bättre så är den bättre – oavsett om bara en liten del av populationen lyckas att vandra. Om man däremot antar att fiskarna vill återvända till där de själva föddes för att leka, alltså att de som föds i sjön kommer att sakna vandringsbeteende och att det finns ingen eller liten genetisk bas för beteendet, så kan resultaten se annorlunda ut (se nedan). Vi noterar vidare att invasionskriteriet är oberoende av bärkapaciteten, men att det är mer komplicerat än exemplet med semelpari ovan (q0>s0/s0U). 



Vi fortsätter med att se vilken passageeffektivitet nedströms (qN) som behövs för adulterna för att den vandrande strategin ska vara lyckosam som en funktion av olika parametrar (Fig. 21). Skillnaden i juvenil överlevnad mellan de olika strategierna (s0 och s0U) är som för det semelpara fallet väldigt viktig för om vandringsstrategin ska vara framgångsrik (Fig. 21 a-b). Likt tidigare måste överlevnaden för yngel som kläcks i vattendraget vara högre. När den ”gemensamma överlevnaden” (s1) är relativt låg, Fig. 21a) får vi ett relativt ”brett spann av värden på s0 och s0U” där qN har betydelse för vilken strategi som är bäst. När s1 är relativt hög (Fig. 21b) får vi en abrupt gräns för när vandringsstrategin blir lyckosam. Det är alltså viktigt hur fördelning av mortalitet sker, inte bara mellan s0 och s0U men även s1.
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Figur 21. Adulternas passageeffektivitet nedströms (qN) som behövs för att en vandringsstrategi ska vara gynnsam som en funktion av; (a-b) överlevanden hos yngel som fötts i ett vattendrag samt överlevnaden hos stationära yngel, i (a) med låg gemensam yngelöverlevnad d.v.s. s1 = 0,0005 (t.ex. s1*0,5 = 0,00025 total juvenilöverlevnad), och i (b) med hög gemensam yngelöverlevnad d.v.s. s1 = 0,25 (t.ex. s1* 0,001 =0,00025), och i (c) som en funktion av passageeffektivitet för yngel och yngelöverlevnad samt i (d) som en funktion av fekunditet och adult överlevnad. Standardparametrar är: F = 10 000; s0U = 0,5; s0 = 0,25; s1 = 0,0005 eller 0,25; sA = 0,5; q0 =0,9 för flergångslekare. Den lägsta passageeffektivitet som plottas är 0,1.

Passageeffektiviteten för yngel spelar också roll, och måste vara relativt hög för att vandringsbeteendet ska vara fördelaktigt. I Fig. 21c har vandringynglen dubbelt så hög överlevnad som de som kläcks i sjön. Passageeffektiviteten måste i just det exemplet vara minst 0,5 för att vandringsstrategin ens ska ha en chans. Hög fekunditet gynnar vandringsbeteendet medan hög adult överlevnad gynnar strategin som inte vandrar (Fig. 21d).



Eftersom relationen mellan överlevnaden i vattendraget jämfört med den i sjön är så viktig har vi har även gjort en variant av invasionskriteriet där vi lägger in parametern zg som beskriver relationen mellan s0 och s0U, där s0U / s0  = zg (ekv. 59). Vi ser här hur olika parametrar påverkar hur hög kvoten måste vara för att vandringsstrategin ska lyckas (ju högre överlevnaden för ynglen i vandringspopulationen är – desto högre zg).  Notera först att om qN = 1, är det bara 1/q0 som avgör, och ju högre qN är desto mindre påverkan har de andra parametrarna i högra termen. Vi ser att s0, s1 och F har samma effekt (ökande rekrytering), q0 en liknande och sA en omvänd effekt.



 	ekvation 59



Med standardvärden och för en stor del av parmeterutrymmet (Fig. 22a) är det q0 som bestämmer vilken relativ yngelmortalitet som behövs för att vandringsstrategin ska vara fördelaktig. Med väldigt låg fekunditet (F), låg gemensam juvenil överlevnad (s1) eller låg överlevnad i sjön (s0) får även qN betydelse (Fig. 22b). Detta gäller också när sA är högt.



[image: C:\Users\knni0001\Documents\CONNECT_VFM\Vår_rapport\Figurer_png\ymortfig_ok.png]

Figur 22. Kvoten mellan överlevanden hos yngel som fötts i ett vattendrag över överlevnaden hos stationära yngel (s0U / s0  = sg) som behövs för att en vandringsstrategi ska vara gynnsam som en funktion av passageeffektivitet nedströms för yngel (q0) och adulter (qN). I (a) med hög gemensam yngelöverlevnad dvs s1 = 0,25, och i (b) med låg gemensam yngelöverlevnad dvs s1 = 0,0005. Standardparametrar är F = 10 000, s0 = 0,25, och sA = 0,5. 



Populationstätheter

Vi fortsätter med att se på hur tätheten av vuxen fisk i populationerna med olika strategi påverkas av olika parametrar. Uttrycken för populationstätheter för populationerna -när de är själva - beskrivs av ekv. 60-61 (stationär) och ekv. 62-63 (vandrande). 



För stationära (när själv):



   	 ekvation 60

  	 ekvation 61









För vandrande (när själv):



	 				ekvation 62 



	 ekvation 63 



Återigen ser vi på överlevanden hos juveniler från populationerna med olika strategier, men nu visar vi vilken effekt dessa har på antalet vuxna fiskar (Fig. 23).  Den stationära populationen påverkas förstås inte av överlevnaden i vattendraget (eller mer specifikt yngelöverlevnaden hos den vandrande populationen), medan den vandrande populationen också påverkas av överlevnaden hos yngel som inte kläckts i vattendraget eftersom en del av dess yngel kläcks i sjön. 
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Figur 23. Adult täthet som en funktion av överlevanden hos yngel som fötts i ett vattendrag och överlevnaden hos stationära yngel, i a-b) visar ett exempel med relativt hög överlevnad hos ynglen (s1 = 0,005), medan c-d visar ett exempel där överlevnaden är relativt låg (s1 = 0,0005). Vänstra paneler visar en vandrande och högra paneler en stationär population. Standarsparametrar; F = 10 000, K = 10 000, qN = 0,5, qU = 0,5, q0 = 0,9, sA = 0,5. 

När kombinationen av överlevnaden och fekunditet är relativt hög påverkas tätheten av vuxen fisk inte mycket av yngelöverlevnaden (exempel visas i Fig. 23 a-b, medan ett större parameterutrymme kan undersökas i modellverktyget).  Vandringsstrategin kan dock hjälpa arten och leda till fler vuxna i situationer där mortaliteten hos yngel i sjön är hög - vilket är rätt självklart- men ändå värt att påpeka. När fekunditet eller yngelöverlevnad är låg, finns det större utrymme för att få en positiv effekt på antalet vuxna av att en vandringspopulation etablerar sig (Fig. 22 c-d).



Vidare undersöker vi hur passageeffektiviteten (qN och qU) påverkar tätheten av vuxna i den vandrande populationen (Fig. 24, med parametrar som gör den jämförbar med den stationära populationen i Fig. 23).
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Figur 24. Adult täthet hos den vandrande populationen som en funktion av uppströms (qU) och nedströms (qN) passageeffektivitet, i a) med relativt hög överlevnad (s1 = 0,005), och i b) med lägre överlevnad (s1 = 0,0005), i c), med sänkt överlevnad i bäcken (s0U = 0,05, annars som i a; s1 = 0,005), i d) med låg överlevnad (s1 = 0,0005 som i b) och med lägre nedströms passageeffektivitet för yngel (q0 = 0,7). Standarsparametrar; F = 10 000, K = 10 000, q0 = 0,9, sA = 0,5, s1 = 0,005 eller 0,0005.



Vid relativt hög yngelöverlevnad (och/eller fekunditet) spelar det relativt liten roll för tätheten av vuxna ifall någon leker i vattendraget (uppströmsvandringen qU) och mortaliteten för vuxna vid nervandring har nästan ingen betydelse (Fig. 24a). Kom ihåg att lek sker i sjön om uppströmsvandringen misslyckas. Vid lägre yngelöverlevnad (också vid låg fekunditet) har passageeffektiviteten i båda riktningarna betydelse (Fig. 24b). När passageeffektivitet uppströms är hög (vilket gör att många vandrar upp) samtidigt som passageeffektiviteten ner är låg så blir dödligheten hög för vandringspopulationen (Fig. 24 c-d nedre högra hörnet). Detta blir mycket mer uttalat vid lägre fekunditet (Fig. 24d). Vid lägre uppströms passageeffektivitet (qU) så ”buffrar sjön”. Passageeffektiviteterna är alltså inte så betydelsefulla för populationstätheterna när fekunditet och överlevnad är relativt hög. Det är vid låg fekunditet och vid låg överlevnad som de kan ha större påverkan. Större parameterutrymme (motsvarande Fig. 24) kan undersökas i modellverktyget (FiMod4 Abborre).



Vi har alltså två olika situationer som återkommer. Vid hög fekunditet och hög överlevnad hos ynglen är återlekare och parametrar som påverkar rekryteringen till det adulta stadiet inte så viktiga. Vid låg fekunditet och låg överlevnad påverkas populationen mer av hur många adulter den kan få fram – och då spelar återlekare och rekryter en större roll.  När det som i detta fall saknas täthetsberoende i det juvenila stadiet blir det inte så stor skillnad på om det är minskad fekunditet eller minskad överlevnad hos yngel som göra att det blir färre rekryter. 



Återleken blir mindre viktig i en situation när det bara är resursbegränsning i det adulta stadiet. När det inte finns konkurrens mellan yngel (eller andra begränsning i yngelstadiet) så behövs det så lite för att ”fylla på” det adulta stadiet. 

Man skulle kunna argumentera för att arter som abborre, som har relativt hög fekunditet jämfört med salmonider, borde kunna nå en nivå på produkten av fekunditet och överlevnad som resulterar i höga populationstätheter relativt enkelt. Men samtidigt kan yngelöverlevnaden vara mycket låg pga. kannibalism och den kan variera mycket över tid i samma sjö (Persson et al. 2004).



 I våra exempel har vi valt fekunditet (F = 10 000) utifrån abborrens reproduktiva förmåga, men denna varierar med storlek (och även resurstillgång). Treasure (1981) uppskattade att en abborre på 14,5 cm lägger 6 711 ägg medan en hona på 34,5 cm lägger 77 978 ägg). I våra standardparametrar har vi valt att lägga mer av juvenilernas mortalitet på s1 (s1 = 0,0005, 0,001 eller 0,005) och sedan plottat s0 och s0U (och låtit dessa vara relativt höga). Det kan dock vara väldigt hög yngelmortalitet under den första perioden. Men om vi väljer exempelvis s0 = 0,5 ger det t.ex.; s0 * s1 = 0,5 * 0,001 = 0,0005. Vilket är jämförbart med en uppskattning av mortalitet (s0*s1 = 0,000258) som gjorts i ett enartsbestånd med abborre där kannibalismen under första veckan var väldigt hög (Byström 2000, Fig. 25). 
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Figur 25. Utvecklingen av antal juveniler över tid från sjön Abborrtjärn 3 i Västerbotten. Från kläckning till antalet 1+ året efter. Endast 1 procent av ynglen fanns kvar 2 veckor efter kläckning, och efter ett år uppskattades endast 0,026 % finnas kvar (omarbetad från Byström 2000).



Det är alltså inte självklart att abborre kommer att ha en så hög nivå på fekunditet och överlevnad så att den kommer att gynnas av en passage oavsett hur dåligt den fungerar (hur lågt qN är) eftersom yngelmortaliteten kan vara hög. Notera också att förändringen i tätheten av vuxna kan vara rätt abrupt (Fig. 24c).  Att se på antalet individer är som sagt inte samma sak som att se på gränsen för när en vandringsstrategi är lönsam (den kan vara lönsam även när reproduktion och överlevnad är hög, Fig. 21). Där var det centrala skillnaden i överlevnad hos yngel som kläckts i sjön (s0) jämfört med överlevnaden hos yngel som kläckts i vattendraget, och att mortalitet i samband med vandringshinder måste balanseras av en högre ”grundöverlevnad” hos vandringspopulationen (reflekterat i q0 > s0/s0U, se ovan). Vandringsbeteende kan alltså var fördelaktigt för individen även om det inte leder till några större förändringar i populationstätheter.

Återvändare eller ”homing beteende”

I det vi presenterat hittills har vi låtit fiskarna i vandringspopulationen uppvisa ett vandringsbeteende oavsett om det kläckts i vattendraget eller i sjön. Vi har alltså antagit att vandringsbeteendet har en genetisk bas. Nu antar vi istället att de fiskar som kläcks i sjön kommer att leka i sjön och endast de som kläckts i vattendraget kommer att uppvisa ett vandringsbeteende. Vi antar alltså att fisken uppvisar ett ”homing beteende” eller ”återvändarbeteende” likt det som finns hos öring och lax. Med detta antagande kan vi få samexistens mellan den stationära och den vandrande strategin. 



Reproduktionen från den delen av vandringspopulationen som leker i sjön beskrivs av den andra termen i ekv. 64 och bidrar till de juveniler som kommer att bli en del av den stationära populationen (N1). Denna term saknas nu förstås från ekvationen som beskriver juveniler som kommer att försöka vandra (N1U, ekv. 66). Annars är ekvationssystemet (64-67) likt tidigare (ekv. 53-56).





 		ekvation 64



 		ekvation 65



			ekvation 66



 		ekvation 67



När vi löser ekvationssystemet får vi möjlighet till samexistens mellan de olika strategierna. Uttrycken för jämviktstätheterna blir dock långa och komplicerade och vi väljer därför att enbart redovisa invasionskriterierna för vandringsstrategin. Vi får dessutom en lösning där det stationära beståndet existerar självt, men ingen lösning där endast vandringsbeståndet finns. Detta är logiskt med tanke på att all fisk i vandringspopulationen som misslyckas att vandra blir en del av sjöpopulationen. Vi får här följande invasionskriterium för vandringspopulationen, beskrivet med kvoten mellan yngelöverlevanden i strömhabitatet och i sjön (zh=s0U/s0 med homing och zg är motsvarande med genetisk bas för beteendet);



	ekvation 68



	ekvation 69



Ser vi på skillnaden mellan detta invasionskriterie och det som beskrev populationer utan homing kan vi konstatera att skillnaden (zh-zg) beror på qU och även q0 men ej qN. Alltså hur stor del av populationen som vandrar uppströms, samt nedströms passageeffektivitet för ynglen. Slutsatsen av denna jämförelse blir att det krävs betydligt större överlevnadsfördelar för ynglen om vandringsbeteendet baseras på homing jämfört med om det har en genetisk bas (om ynglens nedströmsvandringen orsakar dödlighet). I frånvaro av konnektivitesproblem är dock de två scenarierna likvärda.

Diskussion bestånd med driftande yngel - abborre

Vi beskriver populationerna med en relativt enkel modell, i denna version utan resurskonkurrens hos yngel och med en logistisk tillväxt som begränsar antalet adulter i sjön. Vi beskriver ett yngelstadium och ett stadium för äldre fisk. Vi antar alltså att fekunditet och överlevnad hos äldre fisk inte varierar beroende på ålder och storlek. Betydelsen av återlekare skulle kunna vara större om de hade högre fekunditet – men fortfarande bara i situationer där rekryteringen till det adulta stadiet spelar roll. I praktiken kan konkurrensförmåga bero av storlek och påverka överlevnad, och dessutom kan konkurrens om föda förekomma mellan yngel och vuxna. I storleksstrukturerade modeller av mört och abborre har konkurrensförmågan hos individer av olika storlek visat sig väldigt viktig för dynamiken som uppstår (Persson et al. 1998, Claessen et al. 1999). Juveniler är som regel de bästa konkurrenterna när det gäller en gemensam resurs (Persson et al. 1998), så det är inte orimligt att just detta stadie saknar resursbegränsning här och att resursbegränsning eller konkurrens främst påverkar det adulta stadiet. 



Överlevanden påverkar också hur mycket konkurrens det blir. Kannibalism och predation kan vara viktiga här. I allmänhet gör minskad överlevnad hos vuxen fisk (sA) att situationen bli mer som exemplet med engångslekare (FiMod4 Abborre). Hög mortalitet hos vuxna kan bero på t.ex. förekomst av gädda i sjön. En annan aspekt att beakta är att en ökad rekrytering (pga. att en vandringsstrategi etablerar sig eller ändrade parametrar), kan medföra ett ekologiskt värde för att det produceras mer byten till olika predatorer. Ökad reproduktion kan alltså ha ett ekologiskt värde även om det inte leder till högre populationstätheter och ”all extra rekrytering” äts upp av rovfiskar eller andra predatorer. Det är också värt att beakta att en ökad reproduktion kan ge en konkurrensfördel gentemot andra arter. Det kan även finnas situationer när man inte vill gynna t.ex. abborre gentemot andra arter.  Till exempel om man misstänker att en ökning av abborre kan missgynna arter som röding eller harr. Ett annat exempel kan vara att man vill minska eutrofiering som eskalerats av cyprinider som mört. Det är dock ingen garanti att ökad konnektivitet skulle vara lösningen på det problemet eftersom även cyprinider kan vandra till och leka i mindre vattendrag jämfört med där de kom ifrån. 



Samexistens mellan strategier förekom inte i modellen där vandringsbeteendet antogs vara nedärvt, men som vi diskuterat kan samexistens vara möjlig om miljön varierar i rummet och/eller över tid, så att det ibland är fördelaktigare med ett stationärt beteende och ibland ett vandringsbeteende. Om det blir väldigt många som leker i vattendraget (uppströms vandringshindret), är det möjligt att det skulle kunna uppkomma täthetsberoende i rekryteringen. Detta är inget vi inkluderat i modellerna, men det skulle kunna leda till samexistens.  Täthetsberoende hos yngel i sjön skulle också kunna skapa möjligheter för samexistens, eller rent generellt andra mekanismer som begränsar den strategi som ökar i täthet. 

Vi såg tydligt att ”homing beteende” kunde leda till samexistens mellan olika strategier. Det är dåligt känt vad som styr vandringsbeteendet – hur mycket det är drivet av genetik respektive inlärning. Detta är förstås möjligt att detta beror på miljöfaktorer, vilken art och t.o.m. vilken population det handlar om. Det är dock känt att det kan uppstå ekologiska fällor orsakade av vandringsbeteende, dvs. att vissa populationer vandrar trots att detta inte är fördelaktigt och att de då kan uppleva hög mortalitet eller till och med dö ut (Pelicice and Agostinho 2008). Detta tyder på att vandringsbeteendet kan vara djupt rotat och att det kan vara svårt att ”evolvera bort”, vilket styrker argumentet att nedströmspassagen alltid bör beaktas när man förbättrar uppströmspassagen.



I modellverktyget (FiMod4 Abborre) finns en iteropar version av modellen implementerad (motsvarande sektion 2.3.3). Där går det att få ut populationstätheter när de två populationerna är själva som funktion av olika parametrar, där det enkelt går att ändra t.ex. passageeffektivitet och se vilken effekt det ger. Dessutom kan man undersöka vilken strategi som vinner under olika förutsättningar. 
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[bookmark: _Toc73962717]Scenario 4 – Fiskbestånd som leker uppströms och nedströms där yngel kan drifta nedströms (Typart Harr) 

Typarten som beskrivs i detta avsnitt är harr, men denna modell kan även passa in på sik, asp och färna. Här beskriver vi en situation där en population har blivit uppdelad av ett kraftverksbygge men där yngel fortsatt kan drifta nedströms från det övre området till det nedre. I takt med att de växer i storlek försöker de vandra tillbaka uppströms för ytterligare tillväxt och lek. Det kan vara en strömsträcka som blivit uppdelad, men det kan även gälla för situationer när fisken främst växer upp i sjöar och leker i strömvatten. Modellen hanterar bestånden uppströms respektive nedströms som delvis skilda populationer där täthetberoende och möjlighet till lek finns i båda habitaten. I denna modellversion beskrivs flergångslekare och delpopulationerna delas in i juvenila och adulta stadier. Täthetsberoendet inträffar i det adulta stadierna och inte i det juvenila stadierna. 



Delpopulationen uppströms vandringshindret består av tre komponenter; juveniler som produceras i uppströmshabitatet och stannar där (Nuju, ekv. 70), den adulta stationära delen av populationen (Nu, ekv. 71), och juveniler som föds i uppströmshabitatet men som driftar nedströms (Nujn, ekv. 73). Fraktionen som driftar nedströms bestäms av pN, och passageeffektiviteten nedströms (q0) påverkar ynglens överlevnad (ekv. 72). Juvenilerna som driftar nedströms försöker vandra tillbaka till uppströmshabitatet. Passageeffektiviteten uppströms (qU) bestämmer  hur många som tar sig tillbaka uppströms (qU*Nuju). Om de misslyckas blir de kvar i nedströmshabitatet och bidrar till den adulta populationen där (Nn, ekv. 74, där Nujn*(1 - qU) beskriver tillskottet). 



Reproduktion förekommer också i nedströmshabitatet och juvenilerna som produceras där (Nnj) beskrivs av ekv. 73. Vi antar att dessa juveniler inte försöker vandra uppströms. Täthetsberoendet beskrivs med hjälp av en logistisk funktion och återfinns i de adulta stadierna, både nedströms och uppströms vandringshindret. Här antar vi att de fiskar som återvänt uppströms inte kommer att vandra eller drifta nedströms igen, utan att de blir kvar i uppströmshabitatet (alltså kommer passageeffektivitet nedströms inte att påverka vuxna återlekare). Adulter i nedströmshabitatet påverkas av ett täthetsberoende där även fisk som driftat ner från habitatet uppströms och blivit kvar ingår ((1-qU)*Nujn), samt bärkapaciteten (Kn) i habitatet nedströms (ekv. 73). 

Notera att vi här har valt en relativt enkel modell och att de yngel som vandrar tillbaka uppströms inte påverkas av konkurrensen i nedströmshabitatet.  Däremot kommer yngel som misslyckats att vandra tillbaka att bli en del av delpopulationen nedström (och då uppleva täthetsberoende). Det innebär att vi antar att fisken antingen vandrar tillbaka tidigt (innan täthetsberoendet), eller inte alls. I realiteten är det troligt att en del individer vandrar vid en senare tidpunkt (efter att täthetsberoendet slagit in, men innan könsmognad).






Ekvationssystem Flergångslekare:



	ekvation 70



	ekvation 71

	ekvation 72



	ekvation 73



	ekvation 74



När vi löser ekvationssystemet för att få uttryck för jämviktstätheter får vi en lösning när båda delpopulationerna är närvarande. Jämviktslösningen är relativt komplicerad och ligger till grund för modellverktyget (FiMod5 Harr). Här undersöker vi hur populationstätheterna svarar på olika parametrar, framför allt passageeffektiviteten. Vi visar olika scenarier där fekunditeten och bärkapacitet i de olika habitaten varieras. Ett mer fullständigt parameterutrymme finns att tillgå i modellverktyget. 



Produktivt uppströmshabitat iteropar HARR:
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Figur 26. Vuxna fiskar uppströms (blå streckad linje), nedströms (heldragen orange) och det sammanlagda antalet (prickad grön linje), samt antal fiskar som vandrar tillbaka till uppströmshabitatet (röd streck-prickad linje) som en funktion av uppströms passageeffektivitet i (vänster) och nedströms passageeffektivitet i (höger). Uppströmshabitatet är mycket mer produktivt än nedströmshabitatet (Ku = 10000, Kn = 1000). I (a-b) är fekunditeten relativt hög (f = 15 000), och i (c-d) är fekunditeten låg (f = 3000).  Andra parametervärden är pN = 0,2, q0 = 0,9 (vänster), qU = 0,9 (höger) och sj = 0,0003, sA = 0,3. 

Återigen ser vi att fekunditeten är avgörande för betydelsen av passageeffektivitet, men responsen är mer kontinuerligt här (alltså inte lika abrupt som tidigare exempel, sektion abborre). När fekunditeten är hög fyller den lokala rekryteringen på i habitatet uppströms så att passageeffektiviteten har mindre betydelse (Fig. 26 a-b). Med lägre fekunditet kan man tydligt se att det ”saknas reproduktion” i det övre produktiva habitatet och att upp- och nedströmsvandring då har stor betydelse för att ”fylla på” i det produktiva habitatet (Fig. 26 c-d). En låg överlevnad har samma effekt som låg fekunditet (på liknande sätt som förut, sektion abborre). En högre överlevnad ger alltså resultat som liknar de övre panelerna (Fig. 26 a-b). Notera också att populationerna med låg fekunditet ligger långt ifrån den totala bärkapaciteten som ligger på 11000 individer (adulter) (Fig. 26 c-d).



Om vi tittar närmare på uppströmsvandringen av individer (Fig.26), ser vi två processer. I de övre panelerna (a-b) är det bara själva individerna som vandrar uppströms (röd streck-prickad linje, Fig. 26) som bidrar till ökad täthet (Nu) uppströms och dessutom inte i särskilt hög grad eftersom rekryteringen är hög i uppströmshabitatet. Medan när fekunditeten är lägre (c-d) kan vi se att det är uppvandringens positiva effekt på det stationära beståndet som ger upphov till ökningen i antalet fiskar (ökningen i antalet vuxna uppströms är brantare än ökningen i uppströmsvandrande fisk). Det är alltså brist på rekrytering här och reproduktionen från individerna som vandrar tillbaka är viktiga för att upprätthålla den stationära populationen i uppströmshabitatet. Det är inte bara själva individerna som vandrar upp (röd streck-prickad linje) som läggs till, utan deras avkomma som stannar i uppströmshabitatet är också viktig för uppströmsbeståndet. Detta innebär att om ett harrbestånd uppströms bedöms som svagt samtidigt som medelfekunditeten är relativt låg kan det finnas goda förutsättningar att förbättra beståndet genom att åtgärda konnektivitetsproblemen, förutsatt att det är mer än enstaka yngel som driftar nedströms förbi dammen/kraftverket. 



En hög överlevnad i passagen nedströms för yngel (q0) resulterar i nästa steg i en större uppströmsvandring vilket förklarar varför responsen till en ökad nedströms passageeffektivitet (q0, högra panelerna i Fig. 26) liknar responsen till ökad uppströms passageeffektivitet (qU, vänstra panelerna i figur 26). Notera att standardvärdet för uppströms passageeffektivitet är satt högt här (qU = 0,9). Eftersom de flesta avledningsanordningarna för att styra fisk till flyktöppningar och flyktrännor inte fungerar på yngel (ofta galler) torde passageeffektiviteten för nedströmsdriftande yngel vara likvärdigt med överlevnaden via turbiner eller via spill. När fekunditeten är relativt låg kan vi se att nedströmsvandringen bidrar till populationen i nedströmshabitatet vid moderat uppströmsvandring, men effekten är liten (Fig. 26 c-d).













Produktivt nedströmshabitat iteropar HARR: 
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Figur 27. Antal vuxna fiskar uppströms (streckad), nedströms (heldragen) och den sammanlagda tätheten (prickad linje) som en funktion av uppströms passageeffektivitet i (vänster) och nedströms passageeffektivitet i (höger), med olika fekunditet. Notera att nedströmshabitatet är mycket mer produktivt (Ku = 1000, Kn = 10000). I (a-b) är fekunditeten relativt hög (f = 15000), i (c-d) är fekunditeten låg (f = 3000) Default parametervärden är pN = 0,2, q0 = 0,9 (vänster), qU = 0,9 (höger) och sj = 0,0003, sA = 0,3. 





När nedströmshabitatet är mer produktivt har passageeffektiviteten uppströms och nedströms liten betydelse för den totala populationstätheten (Fig. 27). Vid låg fekunditet (Fig. 27 c-d) eller låg överlevnad har passageeffektiviteten en relativt stor betydelse för tätheterna i uppströmshabitatet, men bidraget är så litet att det inte blir så viktigt för totalantalet. Notera att populationstätheterna är väldigt låga i c-d, och ligger långt ifrån bärkapaciteten även när passageeffektiviteten är hög.

































Samma bärkapacitet i båda habitaten iteropar HARR: 
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Figur 28. Antal vuxna fiskar uppströms (streckad), nedströms (heldragen) och den sammanlagda tätheten (prickad linje) som en funktion av uppströms passageeffektivitet i (vänster) och nedströms passageeffektivitet i (höger), med olika fekunditet. Notera att habitaten är lika produktiva (Ku = 55000, Kn = 55000). I (a-b) är fekunditeten relativt hög (medelfekunditeten per hon är 100000 ägg och f = 15000), i (c-d) är fekunditeten låg (f = 3000) Default parametervärden är pN = 0,2, q0 = 0,9 (vänster), qU = 0,9 (höger) och sj = 0,0003, sA = 0,3. 





När bärkapaciteten är likartad i de två habitaten ser vi återigen att passageeffektiviteten har stor effekt på populationstätheterna när fekunditeten är låg och/ eller med låg överlevnad (Fig. 28). Populationerna ligger återigen långt ifrån bärkapaciteten i exemplen med låg fekunditet (Fig. 28 c-d). När fekunditeten är hög har passageeffektiviteten väldigt liten betydelse för det totala antalet fiskar, medan den påverkar fördelningen mellan ned- och uppströmshabitaten litegrann (Fig. 28 a-b). Vid låg fekunditet (Fig. 28 c-d) ser vi en lätt ”puckel-formad” respons i antalet vuxna nedströms. Med ökande qU blir det först fler eftersom uppströmspopulationen ökar, sedan vid högt qU så försvinner hela tillskottet till uppströmshabitatet.
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Figur 29. Antal individer i de olika delpopulationerna som en funktion av proportionen som driftar (pN), i a-b) med samma bärkapacitet i båda habitaten (Ku = 5500, Kn = 5500), i c-d) med högre bärkapacitet i nedströmshabitatet (Ku = 10000, Kn = 1000), i b) och i e-f) med högre bärkapacitet i uppströmshabitatet (Ku = 1000, Kn = 10000). Paneler till vänster har högre fekunditet (f= 15 000) och paneler till höger har lägre fekunditet (f = 6000).   Andra parametrar är: q0 = 0,9; qU = 0,7; F = 6000; sj = 0,0003; sA= 0,3. 



Det kan vara olika faktorer som påverkar hur stor andel av ynglen som driftar nedströms. Strömhastigheten i kombination med avståndet mellan lekområdena och vandringshindret har dock en avgörande betydelse för om ynglen ska drifta nedströms. Förekomst av sjöar, dammar och reglermagasin saktar ned strömhastigheten och minskar av förklarliga skäl andelen yngel som kan drifta förbi sådana områden, om de inte är födda nära utloppet vill säga. Med en ökande proportion som driftar nedströms (pN) minskar den totala populationens storlek (Fig. 29). Denna minskning är liten när fekunditeten är hög (samt överlevnad och passageeffektivitet, Fig. 29 vänstra paneler). Minskningen är som störst när uppströmshabitatet är produktivt – det är då bristen på rekryter får störst effekt (Fig. 29f), och liten när nedströmshabitatet är produktivt (Fig. 29d). Blir proportionen drift för hög kan uppströmspopulationen t.o.m. försvinna.
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Figur 30, Totala antalet vuxna fiskar som en funktion av passageeffektiviteter (de två delpopulationerna tillsammans: Nu + Nn). I de vänstra panelerna är bärkapaciteten i uppströmshabitatet högre (Ku = 10000, Kn = 1000) och i de högra är bärkapaciteten i nedströmshabitatet högre (Ku = 1000, Kn = 10000). Fekunditeten är hög i de 2 övre panelerna (f = 15000 ), och lägre i den 2 nedre (f = 4000), andra parametrar är: pN = 0,2; sj = 0,0003 och sA= 0,3.



Låg fekunditet ger lägre populationstätheter (nedre paneler), men mönstren som beskriver effekten av passageeffektivitet är likartade (Fig. 30). En kombination av högt qU och q0 ger fler individer. Med ett produktivt uppströmshabitat (vänster) har förändringar i passageeffektiviteten uppströms (qU) större effekt. När nedströmshabitatet är mer produktivt (höger) är naturligt nog passageeffektiviteten mindre viktig för det totala antalet individer. Vi går vidare med att se på antalet fiskar i de olika habitaten. 
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Figur 31. Antal vuxna fiskar uppströms som en funktion av passageeffektiviteter (Nu). I de vänstra panelerna är bärkapaciteten i uppströmshabitatet högre (Ku = 10000, Kn = 1000) och i de högra är bärkapaciteten i nedströmshabitatet högre (Ku = 1000, Kn = 10000). Fekunditeten är hög i de 2 övre panelerna (f = 15 000), och lägre i den 2 nedre (f = 4 000). (pN = 0,2, sj= 0,0003, sA=0,3). 



Antalet vuxna fiskar ovan vandringshindret påverkas starkt av både qU och qN (Fig. 31), speciellt när fekunditeten är låg (nedre paneler). Ökande passageeffektivitet i båda riktningarna leder till högre antal vuxna fiskar i uppströmshabitatet.

Nedanför vandringshindret har passageeffektiviteten större betydelse för antalet vuxna fiskar när habitatet uppströms är mer produktivt (Fig. 32, vänster). När habitatet nedströms har högre produktivitet syns samma mönster, men påverkan på populationerna är mindre (Fig. 32, höger). Ökad nedströms passageeffektivitet leder alltid till ett högre antal vuxna fiskar, speciellt när qU är lågt. Ökad uppströmsvandring gör i allmänhet att det blir färre vuxna fiskar i nedströms-habitatet (Fig. 32). Men om fekunditeten (eller överlevnaden) är väldigt låg kan vi se en tydlig ”puckelform”, och högst täthet av vuxna fiskar nedströms fås vid ett intermediärt värde på qU  (Fig. 32e). Om qU är för högt så försvinner alla tillbaka till uppströmshabitatet, om qU är för lågt så finns det för få i uppströmshabitatet (ökar qU ökar rekryteringen och därigenom driften i uppströmshabitatet). Det är dock inte så många fiskar det handlar om – så det slår inte igenom på totala antalet vuxna fiskar (Fig. 30).
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Figur 32. Antal vuxna fiskar nedströms som en funktion av passageeffektiviteter (Nu). I de vänstra panelerna (a, c) är bärkapaciteten i uppströmshabitatet högre (Ku = 10000, Kn = 1000) och i de högra (b, d) är bärkapaciteten i nedströmshabitatet högre (Ku = 1000, Kn = 10000). Fekunditeten är hög i de två övre panelerna a-b, f = 15 000, och lägre i den två nedre c-d, f = 4000.  I panel e) är fekunditeten riktigt låg (f = 2850). Övriga parametrar; pN = 0,2 och s = 0,0003. 



En passage gynnar främst det totala antalet vuxna fiskar om det finns större utrymme till tillväxt och högre bärkapacitet uppströms jämfört med nedströms. Det kan fortfarande vara viktigt för en uppströmspopulation att fiskar vandrar upp när nedströmshabitatet är produktivt, speciellt om reproduktionen är låg eller dödligheten är hög.  Om det saknas bra reproduktionslokaler nedström är dessutom nedströmsvandrande yngel viktiga för om det ska finnas fisk där. De individer som driftar nedströms till områden där de saknar möjligheter till lek har fortfarande goda möjligheter att tillväxa och återvända för lek uppströms. På så vis kan de ha goda möjligheter att undkomma konkurrensen om föda och utrymme i det övre området. 

Slutsats och diskussion

En passagelösning som möjliggör för återvandring (qU>0) av fisk som härstammar från föräldrar uppströms men som driftar ned förväntas ge betydande tillskott (mer än några procents ökning) till det totala antalet vuxna fiskar (nedströms + uppströms) om ett antal kriterier uppfylls. För det första måste avkomman försöka återvandra till området där de föddes. Om beteendet finns kvar bör ansamlingar av fisk av relevanta arter observeras strax nedströms kraftverken eller hindren. Det behöver det inte vara en ansamling i samband med lekvandringen, avkomman skulle kunna påbörja återvandringen successivt allteftersom de når den storlek som krävs för att klara uppströmsvandringen (den här typen av beteende är dåligt känt). För det andra måste mer än enstaka procent av ynglen drifta nedströms. Ett tecken på att området nedströms mottar en betydande mängd yngel från uppströmsområdet kan vara att tätheten nedströms är högre än uppströms även om områdena i övrigt är lika. I en sammanställning som Björkvik (2014) gjort med koppling till harr i reglermagasin (Västernorrland) var harrförekomsten i elfiskena generellt lägre nedströms än uppströms (se figur 11 i Björkvik, 2014). Detta antyder att dammar minskar andelen yngel som driftar förbi dammen och vidare nedströms, vilket inte är särskilt förvånande. Detta torde gälla även andra arter med driftande yngel. 



För att kunna få en ökning uppströms krävs att antal adulter uppströms ligger en bit under bärkapaciteten eftersom det är i mellanskillnaden som potentialen för ökning finns. Detta beror av en kombination av fler faktorer som fekunditet, överlevnad, och hur mycket drift som förekommer. Om man endast bryr sig om en eventuell ökning av vuxna fiskar uppströms och struntar i om antalet vuxen fisk minskar i nedströmshabitatet är skillnader i bärkapacitet mindre viktigt. Av naturliga skäl är det mer fördelaktigt för totalantalet vuxna med högre bärkapacitet i nedströmshabitatet -vilket kan vara viktigt om man ska bestämma var man ska biotopvårda. Notera att fisket kan ha stor betydelse för antal vuxna harrar, så den aspekten behöver vägas in. Vi har här visat resultat för när fekunditeten varierar men hög mortalitet har liknande effekt som låg fekunditet och kan undersökas i modellverktyget (FiMod5 Harr).
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Figur 33. Andel könsmogna harrhonor som en funktion av honornas längd. Data från Ojanlatva (2001), avser harr i Norrbotten.



I den här modellen valde vi att ha täthetsberoende i de vuxna stadierna och inte hos juvenilerna. När exakt täthetsberoendet inträffar påverkar hur man väljer att dela upp stadier och vilken modell man använder (jämför FiMod1-3). Det saknas kunskap om vilka stadier som påverkas av täthetsberoendet hos harr och det är också möjligt att det skiljer sig mellan populationer. Vi menar dock att det inte är så troligt att täthetsberoendet inträffar under yngelstadiet eller tidigt i juvenilstadiet eftersom tillväxten upp till 20-25 cm storlek tycks vara densamma i många system, oberoende av om det finns mycket harr eller inte. Samtidigt finns det tecken som tyder på att populationsregleringen i system där harr dominerar sker på liknande sätt som hos abborre i tusenbrödrasystem (Persson et al. 2011). Likt för abborre kan kannibalism hos harr ha en stor betydelse för överlevnaden hos yngel och yngelmortaliteten kan vara hög. Så på det viset kan det finnas ett täthetsberoende som påverkar det juvenila stadiet (men då snarare att en hög täthet av honor kan leda till hög kannibalism). 



 Storleken vid könsmognad är förstås också relevant för indelning i juvenila och adulta stadier och t.ex. harr blir könsmogen vid 3 – 5 års ålder och en längd av 20–35 cm vilket kan ge perspektiv på indelningen i stadier. Lokala data bör användas men en könsmognadsstorlek på ca 30-35 cm för harr torde vara vanlig (Fig. 33). 

I figurerna i detta avsnitt har vi använt samma parametrar för juvenil (sj) respektive adult överlevnad (sA). Dödligheten kan förstås skilja sig åt mellan habitaten och i modellverktyget (FiMod5 Harr) finns möjlighet att sätta in olika parametrar för de olika habitaten.















[bookmark: _Toc61533007][bookmark: _Toc73962718]Scenario 5 – Andra typer av vandring än lekvandring

I en del populationer förekommer andra typer av vandring än lekvandring. Det kan handla om säsongsmässig näringsvandring, d.v.s. att en del av individerna i populationen vandrar till närliggande sjöar eller sel under en del av säsongen. På motsvarande sätt kan individer söka sig till andra delar i vattendraget eller från sjöar och hav till vattendrag för t ex övervintring vilket skulle kunna minska predationsrisken eller minska energiförbrukningen.

I samband med näringsvandring behöver tillväxten öka så pass mycket att den kompenserar för eventuell ökad dödlighet. För att det ska kunna ske en selektion för ett sådant beteende behöver beteendet leda till högre fitness än om dessa individer inte skulle vandrat. Det gäller oavsett om fördelen med vandringen är i termer av tillväxt/fekunditet eller överlevnad.

Utifrån de funktioner som redovisats i tidigare avsnitt går det att visa vad som krävs för att den här typen av vandringsbeteende ska kunna vara framgångsrikt. Det räcker att fokusera på den täthetsoberoende funktionen, oavsett om täthetsberoendet sker i juvenil- eller adultstadiet. Populationen behöver därför inte modelleras i sin helhet. Ekvation 75 anger reproduktionspotentialen (R) för en individ utan vandringsbeteende och ekvation 76 visar reproduktionspotentialen (r) för en individ med ett vandringsbeteende som har avvikande överlevnad och/eller fekunditet.

	ekvation 75

	ekvation 76



I ekvationerna är S överlevnad och F fekunditet för de som inte vandrar, s och f är motsvarande för de som lyckas med vandringen, medan s’ och f’ är motsvarande för de som misslyckas med uppströmsvandringen. Notera att dessa ekvationer är generella och gäller även i de fall adulterna inte regleras av konkurrens eller predation. Om vi antar att det inte blir någon extra kostnad i form av predationsförluster eller utebliven tillväxt i samband med vandringsförsöket för de som misslyckas med uppströmsvandringen blir s’= S och f’= F. För att det ska kunna bli fler individer med vandringsbeteende i populationen med det antagandet krävs att r >R, vilket efter förenklingar blir:

 		ekvation 77



Vandringsbeteendet kommer därför att kunna ge ett positivt fitnessbidrag om den relativa ökningen av överlevnaden gånger fekunditeten är högre än inversen av passageeffektiviteten i nedströmsriktning. Om passageeffektiviteten, qN, är 80 % behöver alltså vandringen leda till att överlevnaden eller fekunditeten ökar med minst 100 * (1/0,8-1) = 25 %. Om passageeffektiviteten är 90 % krävs minst 11.1 % högre överlevnad eller fekunditet. Detta gäller för situationer när det inte finns någon kostnad för att misslyckas med ett vandringsförsök.

Om det medför en kostnad att misslyckas med uppströmsvandringen kommer passageeffektiviteten i båda riktningarna att spela roll och kostnaden för risken att misslyckas med uppvandringen måste då vägas upp av en ökning i överlevnad eller fekunditet som kompenserar den kostnaden (Fig. 34). Generellt blir det kompensationsbehovet stort, vilket innebär att i de fall fiskpassager anläggs där näringsvandringar förväntas ha varit ett viktigt inslag så behöver nedströmslösningen ha mycket bra funktion.
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Figur 34. Ökningen i överlevnad eller fekunditet behöver vara mycket högre för att kompensera förluster vid nedströmsvandring än vid uppströmsvandring för att inte passagelösningen ska bli en ekologisk fälla i samband med näringsvandring eller vandring för att uppsöka refug.



I en situation med fiskpassager är det osannolikt att vandringsframgången kommer att vara 100 % i båda riktningarna. Tillkomsten av fiskpassagelösningar kommer därför att ge en lägre fitness för individer som vandrar jämfört med vad den skulle ha varit utan vattenkraftsutbyggnaden. Det är därför ingen garanti att beteendet längre är fördelaktigt. Trots detta kan vandringsbeteendet återuppstå efter tillkomst av fiskpassagelösningar, speciellt i situationer när vandringsbeteendet triggas av t ex doft eller temperaturgradienter. Det innebär i så fall att beteendet är plastiskt och triggas när individerna får rätt signaler. Om förhållandena är tillräckligt goda för att ge en fitnessfördel uppfyller fiskpassagerna en av de funktioner de var tänkta för. Om förhållandena däremot inte är tillräckligt goda utan snarare minskar fitnessen jämfört med de som inte vandrar utgör fiskpassagelösningen snarare en ekologisk fälla (Pelicice and Agostinho 2008).  

[bookmark: _Toc61533008][bookmark: _Toc73962719]Hur lång tid tar det innan åtgärden får full effekt?

När man vidtar en åtgärd som syftar till att förbättra miljön är det också ofta av intresse att följa upp åtgärden för att undersöka om den få avsedd effekt. För att kunna påvisa förändringar i miljön krävs vanligen omfattande provtagningsprogram som pågår under många år. Den realiserade responsen på konnektivitetsåtgärder torde inte vara något undantag. En förklaring till det är att det tar lång tid för fisksamhället att svara fullt ut.

Alla typer av täthetsberoende har ett asymptotiskt beteende, dvs återhämtningen går fort i början när man befinner sig långt från jämvikten men ju närmare man kommer jämvikten desto långsammare går det. Rent matematiskt innebär det asymptotiska beteendet att det skulle det ta oändligt lång tid att uppnå jämvikten. I verkligheten kommer man dock nära jämvikten på betydligt kortare tid än så. Lösningen är därför att utvärdera tiden det tar att nå en viss andel av jämvikten, t ex 95 eller 99 %, vilket leder till att återhämtningstiden blir ändlig (se till exempel Barnthouse 2004). Med andra ord, det går att beräkna tiden från åtgärd till den tidpunkt när populationen når en given andel av jämviktsnivån. Formlerna för den förenklade jämviktsmodellen som beskrivs i avsnitt 2.1.1 och som baseras på engångslekare (FiMod1) kan skrivas om för att få ett analytiskt uttryck för tiden till den angivna andelen av jämvikten. Beräkningarna grundar sig på fem antaganden:


1) Jämviktspopulationens storlek beräknas på samma sätt som i avsnitt 2.1.1. 

2) Populationstillväxten följer traditionell logistisk tillväxt, där r avser den inneboende per capita tillväxthastigheten i populationen och K avser bärkapaciteten för årsyngel (0+). Denna förenkling kan ge en viss underskattning av återhämtningstiden i de fall ett eller flera lek- och yngeluppväxtområden slagits ut och behöver återetableras. Tiden som behövs för återetablering i utslagna reproduktionsområden är beroende på avstånd till de närmast belägna reproduktionsområdena i kombination med graden av "straying-beteende" hos arten. 

3) Populationstillväxten approximeras med hjälp av formler för en semelpar livshistoria. Förstagångslekarna bidrar ofta mest till populationens tillväxthastighet eftersom de är yngre och har högre överlevnad än de individer som leker för andra eller tredje gången, trots att fekunditeten för de senare är högre. Tiden att nå den angivna andelen av jämvikten skiljer därför inte så mycket mot om flergångslekare är inkluderade. Av den anledningen i kombination med den enkla analytiska lösningen för engångslekare görs beräkningarna endast för alternativet med engångslekare (semelpara).

4) Här antar vi att populationens tillväxt inte påverkas av andra arters närvaro. Den realiserade återhämtningstiden kan dock bli längre om man tar hänsyn till hur arten påverkas av andra arter i systemet (Gårdmark et al. 2003). Men den beräknade tiden ger ändå en uppfattning om vilket tidsperspektiv det handlar om. Avvikelsen borde dock bli mindre om de parametervärden man använder utgör skattningar av överlevnad och fekunditet som kommer från system där de andra arterna redan finns närvarande.

5) Vi antar att miljön är konstant mellan år och miljövariation påverkar således inte populationens återhämtning. I verkligheten varierar miljön från år till år vilket innebär att det emellanåt kommer tillfällen när populationen minskar, trots att populationen befinner sig i en ökningsfas. Detta bidrar till att dra ut på återhämtningstiden och det försvårar även uppföljningen eftersom det introducerar en statistisk osäkerhet i data. Ju större mellanårsvariationen är desto längre tid tar det innan jämvikten nås och återhämtningstiden kan bli mer än dubbelt så lång som den beräknade vilket i så fall beror på att populationen kraschar emellanåt och måste byggas upp på nytt via återkolonisering. 
 
Här utgår vi ifrån att man först räknat ut en förväntad jämviktstäthet ( efter konnektivitetsåtgärd för honorna med hjälp av modelleringsverktyget. Vi antar sedan att populationstillväxten följer den klassiska logistiska tillväxtfunktionen dN/dt = r*N*(1-N/), där r anger den täthetsoberoende ökningstakten när det är få individer i populationen, N är den nuvarande populationsstorleken uttryckt i antalet honor vid lek, och  är jämviktsnivån. Observera att jämviktsnivån i dessa beräkningar inte utgörs av bärkapaciteten som anges i jämviktsmodellerna utan av den nya framräknade mängden honor vid jämvikt (ekv. 4). 

Repetition ekv. 4:

Även om ekvationen för den logistiska tillväxten inte innehåller någon information om andra arter så kommer ökningstakten r - vilken bland annat beräknas med hjälp den täthetsoberoende överlevnaden (p0 och p1) - att gälla i närvaro av andra arter. Detta givet att skattningarna av p0 och p1 gjorts med hjälp av data från områden där alla inblandade arter redan finns. 

Den analytiska lösningen för tiden (T) det tar att nå antalet honor = * ges av ekvation 78, där  är en andel nära 1, antalet honor initialt är N0 och =F i ekvation 4. 



		ekvation  78



Notera att K i ekvation 78 anger bärkapaciteten för antalet 0+. För semelpara organismer kan r beräknas enligt:



, 		ekvation  79 



där TR är honornas ålder vid reproduktion räknat från födseln. Det fullständiga uttrycket för tid det tar att nå den specificerade andelen () av jämvikten blir:



	ekvation  80



Om man låter det initiala antalet honor utgöra en viss andel, z; (z<), av antalet honor vid jämvikt () går det att förkorta bort bärkapaciteten för yngel (K) ur ekvationen:



	ekvation 81



Den här analysen av hur lång tid det tar för en skötselåtgärd att ge en viss effekt på populationen går att göra för specifika vattendrag, och ingår som en del av FiMod1 i modellverktyget. Skötselåtgärden behöver inte handla om fiskpassager. Den gäller även för habitatrestaurering och i dessa fall omtolkas z att gälla kvoten mellan den ursprungliga arealen och den efter restaurering. 

I Figur 36 visar vi några numeriska exempel av vilka det framgår att det tar minst 20 år, i vissa fall ännu längre tid, innan populationen når 99 % av jämvikten efter en konnektivitetsåtgärd. Antalet år skiljer inte speciellt mycket om man istället skulle beräkna tiden till 95 % av jämvikten. Exemplet skulle kunna gälla för öring och de medelfekunditeter som användes, 1250, 3000, 6000, och 12000 ägg, i beräkningarna motsvarar honor med ungefärliga längder 45, 60, 75, respektive 95 cm. Eftersom produkten av *p0*p1 ingår i ekvationen ger t.ex. parametervärdena =6000, p0=0,35, p1=0,015 samma resultat som =3000, p0=0,7, p1=0,015 och =3000, p0=0,35, p1=0,03 (exempel där produkten blir identisk). Vi ser att responsen hos populationen är snabbare med högre fekunditet och högre överlevnad (jämför paneler med olika *p0*p1), samt med en högre passageeffektivitet (x-axel i Fig. 36). Notera att den faktiska skötselåtgärden (som t.ex. ökad passageeffektivitet) också kommer att påverka hur stor skillnaden är mellan N*= och N0 (olika linjer i Fig. 36, där N* räknas ut med hjälp av ekv. 4)
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Figur 36. Antal år det tar för att uppnå jämvikt för modellkörningar med olika sammanräknad passageeffektivitet ((qN*qU)FP), där linjerna motsvarar olika initiala populationstätheter och de 4 panelerna visar olika medelfekunditet; (a)1250, (b) 3000, (c) 6000, och (d) 12000 ägg, vilket motsvarar öringhonor med ungefärliga längder 45, 60, 75, respektive 95 cm. Det är produkten av fekunditeten och täthetsoberoende överlevnad (Fek*p0*p1) som är avgörande, vilket innebär att den nedre vänstra figuren även gäller parametervärdena till exempel Fek = 3000, p0 = 0,7, p1 = 0,015 och Fek = 3000, p0 = 0,35, p1 = 0,03. Man får räkna med att det tar minst 20 år, i vissa fall betydligt längre tid, för den uppströmsvandrande populationen att nå jämvikt efter konnektivitetsåtgärd. I exemplet har tiden beräknats till dess att populationen når 99 % av jämviktsnivån.



Återhämtningstiden ger i sig ingen information om hur populationsförändringen ser ut över tiden om man inte gör enskilda beräkningar för olika andelar av jämviktsnivån. Det kan tilläggas att vid en separat jämförelse mellan denna metod och en matrismodell (Lesliematris)- där tillväxten för en population med en femårig livscykel återskapades- blev resultaten väl överensstämmande trots att matrismodellen hanterar diskreta åldersklasser medan ekvation 81 är härledd från en kontinuerlig tillväxtfunktion (jämförelsen presenteras ej).

En generalisering av resultaten ger en tumregel för återhämtningstiden som motsvarar cirka tre till fyra gånger livscykels längd. Variationer i passageeffektivitet, tillväxt och överlevnad mellan år bidrar till osäkerheten vilket innebär att den realiserade återhämtningstiden sannolikt blir längre än den beräknade.
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Figur 37. Med samma parametervärden som i Figur 35 ger ekvation 78 (streckade linjer) samma svar som resultatet från en matrismodell (fyllda cirklar) baserad på en femårig livscykel. Resultaten gäller för p0=0,35, p1=0,015 och qN*qU=0,64. N0 avser det initiala antalet honor som påbörjade uppströmsvandringen samma år som fiskvägen färdigställdes. N* avser antalet uppströmslekande honor vid jämvikt.



Motsvarande beräkningar för populationer med iteropar livshistoria (flergångslekare) kräver antaganden om initiala mängder honor, inte bara första året efter åtgärd utan fler år i rad, överlevnad och passageeffektiviteter för vuxen fisk, samt förändring av fekunditeten med ökad ålder. Skillnaden i resultat torde dock inte bli alltför stor om en relativt stor andel av individerna försvinner på grund av naturlig dödlighet och passageförluster efter första lektillfället. Däremot kan det spela stor roll om förutsättningarna ändras så att täthetsberoendet inträffar under vuxenstadiet, som i abborrmodellen. I den modellen kan det ta 50-100 år innan 95 % av den nya jämvikten uppnås. I det fallet handlar det dessutom om att ett beteende ska spridas i populationen. Även om vandringsbeteendet redan från början är gynnsamt för individen som genomför vandringarna kan det ta mycket lång tid innan det får full gensomlagskraft i populationen. 

Det kan också finnas situationer när den nya jämvikten uppnås inom ett fåtal år och det kan gälla i harrmodellen när förändringarna av jämvikterna förväntas bli små samtidigt som den totala fekunditeten är stor.



[bookmark: _Toc61533009][bookmark: _Toc73962720]Hantering av osäkerhet

I de beräkningar som gjorts till de figurer som redovisats i de tidigare avsnitten har osäkerheten huvudsakligen illustrerats med hjälp av känslighetsanalys, d.v.s. genom att jämföra resultaten när olika parametervärden använts. Det går dock att ersätta varje enskild parameter med dess medelvärde och en fördelningsfunktion som beskriver osäkerheten i medelvärdet.

Genom att introducera osäkerhet i samtliga parameterskattningar i jämviktslösningarna ovan får man automatiskt en hantering av felfortplantningen om nya värden slumpas från fördelningsfunktionerna i samband med varje beräkningsomgång. Det krävs ett stort antal beräkningar (Monte Carlo simuleringar) för varje enskilt scenario, vanligen flera tusen, för att få ett tillförlitligt mått på medelvärdet och osäkerheten. Osäkerheten är viktig att ha med i detta sammanhang eftersom vi sällan känner de sanna parametervärdena. Den slutgiltiga osäkerheten blir därför ett mått på det intervall inom vilket vi kan förvänta oss att det sanna utfallet borde hamna om man realiserar konnektivitetsåtgärden. Av den anledningen har flera av modellverktygen utvecklats för att hantera osäkerheten.

För kontinuerliga variabler används främst normalfördelningar för att beskriva osäkerheten, även om många biologiska variabler snarare uppvisar lognormalfördelningar. Normalfördelningen har fördelen att det är enkelt att ange ett mått på osäkerhetens storlek, till exempel i form av standardavvikelse eller variationskoefficient. Det skulle krävas mycket underlagsdata för att kunna beskriva osäkerheten i lognormalfördelningar på ett tillförlitligt sätt. Många av parametrarna utgörs av sannolikheter, vilka begränsas mellan 0 och 1. För dessa anges osäkerheten i modellverktygen med hjälp av triangelfördelningar som enkelt kan avgränsas uppåt och nedåt. Det innebär att man anger max och min för sannolikheterna istället för någon typ av osäkerhetsmått. För att inte hamna i en situation där man anger ett medelvärde som ger en skev triangelfördelning efterfrågas endast min och maxvärdena. Medelvärdet beräknas av modellverktyget. 

Felfortplantningen vid beräkningarna hanteras genom att varje enskild parameter tilldelas ett slumpmässigt värde inom respektive parameters sannolikhetsfunktion innan beräkningarna av jämviktslösningarna görs. Detta upprepas många gånger för att skapa den fördelning av jämviktslösningar som osäkerheten ger upphov till. Resultatet från beräkningarna som görs med hjälp av osäkerheten presenteras dels i form av kumulativa fördelningar för att kunna göra en riskbedömning av konnektivitetsåtgärden. Resultaten redovisas även i termer percentiler och redovisas i tabellform samt i en del av figurerna.









[bookmark: _Toc61533010][bookmark: _Toc73962721]Vad krävs för att en population ska vara livskraftig?

För att svara på frågan vad som krävs för att en art, metapopulation eller en isolerad delpopulation ska klassas som livskraftig kan man använda sig av PVA (Population Viability Analysis, e.g. Hugh et al. 2013). I en PVA använder man numera stokastiska demografiska populationsmodeller som även kan hantera individernas genetik. Tidsperioden som analysen gäller är vanligen 100 eller 1000 år. Man kan utvärdera hur olika förvaltningsalternativ påverkar en (hotad) arts eller populations möjlighet att fortsätta att existera med en given sannolikhet under en given tidsperiod.

Omvänt kan man uttrycka det som att man utvärderar populationens extinktionsrisk givet olika förvaltningsalternativ. När förvaltningsproblematiken handlar om anläggning av fiskpassager för att öka konnektiviteten i vattendragen blir den aktuella frågan vad som krävs för att åtgärden ska leda till livskraftiga populationer. Modellerna vi presenterat i de tidigare kapitlen är exempel på enkla PVA-analyser, men de ger bara svar på frågan hur många individer (adulter) det kan bli – inte vilken sannolikhet de har att klara sig i till exempel 100 år. För att beräkna den sannolikheten behövs modeller som tar hänsyn till slumphändelser (stokastiska händelser). Längre fram i detta kapitel presenterar vi resultat från en modell vi utvecklat specifikt för att visa hur en laxpopulations förmåga att stå emot stokastiska händelser påverkas av passageeffektivitet och bärkapacitet.

Begreppet minsta livskraftiga populationsstorlek (MVP-Minimum Viable Population, Shaffer 1981) har utvecklats inom PVA för att identifiera den kritiska populationsstorleken under vilken arten eller populationen riskerar att slås ut. Som vi kommer att förklara längre fram i det här avsnittet är MVP-begreppet inte speciellt användbart när det handlar om förstärkning eller återetablering av populationer i samband med konnektivitetsåtgärder. I sådana situationer är det mer lämpligt att utvärdera extinktionsrisken i sig än MVP. Men eftersom MVP-begreppet är väletablerat förklarar vi här vad det innebär, samt presenterar en del resultat gällande fisk (se Lochran et al., 2007, för en metaanalys av MVP-studier).

För att kunna existera under lång tid behöver populationen kunna motstå de negativa effekterna av demografisk stokasticitet (slumpmässighet), miljövariation, katastrofer och genetisk utarmning. Demografisk stokasticitet handlar om slumpens roll i hur populationsstrukturen påverkas under perioder med få individer i populationen. I situationer med fyra lekfiskar är till exempel sannolikheten ca 12.5 % att det ena könet saknas, förutsatt att förväntad könsfördelning är 50:50, På motsvarande sätt kommer slumpen att leda till att i ca 10,5 % av fallen kommer ingen av 10 individer att överleva om den genomsnittliga överlevnaden är 20 %. En uppsummering av slumpens inverkan från födsel till reproduktionsåldern gör att små populationer löper stor risk för utslagning. Variationer i miljön, såsom väderfluktuationer, interaktioner med andra arter och sjukdomar, är dock de faktorer som bidrar mest till variation i överlevnad och fekunditet mellan år. Denna variation är huvudorsaken till de populationsfluktuationer vi ser från år till år i naturen. Under perioder med låga populationsnivåer träder den demografiska stokasticiteten in och ökar risken för utslagning av populationen.

Även om genetisk utarmning i sig kan bidra till utslagning av populationer sker dess bidrag till utslagning ofta i kombination med demografisk stokasticitet och negativa effekter av miljövariation. Genetisk utarmning kan leda till inavelsdepression som kan försämra överlevnad eller fekunditet jämfört med i populationer med hög genetisk diversitet. Notera dock att genetisk diversitet vanligen mäts mha neutrala gener och är därför inte direkt kopplat till fitness (e.g. Holderegger et al. 2006). 

Som en tumregel för hur stora populationer behöver vara för att klassas som livskraftiga föreslog Franklin (1980) en ungefärlig gräns på 50 för den effektiva populationsstorleken (Ne) i det korta tidsperspektivet och 500 i det långa tidsperspektivet för att balansera den genetiska driften med ny genetisk variation via mutationer i selektivt neutrala egenskaper. Denna ”regel” har sedermera kallats för 50/500-regeln (Jamieson and Allendorf 2012). På senare tid har Frankham et al. (2014) föreslagit att 50-gränsen borde höjas till över 100 för att undvika inavelsrelaterade problem. Generella rekommendationer enbart baserade på genetiska egenskaper kan dock bli missvisande eftersom inte alla arter/populationer är känsliga mot inavel, till exempel på grund av avsaknad av skadliga gener. Dessutom kan den naturliga selektionen motverka förlust av gener som har positiva fitnessbidrag. En knepig fråga att hantera när man blandar in de genetiska aspekterna är var gränsen ska dras för bevarande av lokala subpopulationer av en art, speciellt om dessa subpopulationer finns i samma vattendrag (se t.ex. McElhany et al., 2000).

Det finns programvara (VORTEX, Lacy 1993, 2000, Lacy & Pollak 2020) som kan användas för att göra populations- och platsspecifika beräkningar av MVP. VORTEX är ett individbaserat simuleringsprogram som bland annat hanterar demografisk stokasticitet, mellanårsvariation i miljön, extrema händelser (katastrofer), kön, eventuella uttag ur populationen såsom fiske, samt genetisk diversitet. Beräkningarna kräver därför en mängd information om livscykel, överlevnad, tillväxt, antal avkomma, miljövariationens storlek, bärkapacitet, samt hur stor sannolikhet man eftersträvar för att bibehålla populationen efter en angiven tidsperiod. 

Wang et al. (2019) fann med hjälp av VORTEX-simuleringar relativt tydliga samband mellan MVP och populationernas genomsnittliga fekunditet (antal ägg per hona) och mellan MVP och generationstid för de 36 fiskarter som ingick i analyserna (Fig. 38). Vid hög fekunditet och kort generationstid var MVP lågt (Fig.38). Notera att relationen mellan fekunditet och MVP inte behöver vara kausal utan kan vara en indirekt effekt av storlek vid könsmognad. Författarna använde 10 % mellanårsvariation i analyserna, men resultaten skilde sig inte särskilt mycket när de ökade mellanårsvariationen till 20 % för en del av arterna i studien. Med 30 % mellanårsvariation ökade antalet individer för minsta livskraftiga population för enstaka arter med 50-130 %, men för flertalet arter var ökningen marginell.
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[bookmark: _Ref59096019]Figur 38. Minsta livskraftiga population (MVP= minimum viable population), vänster) beroende av generationstid och höger) beroende av antalet ägg per hona. Data och regressionslinjer från: Wang et al. (2019), en "outlier" utelämnades i regressionerna. Beräknad med VORTEX, hanterar hanar och honor, populationsdynamik och genetik för att uppnå 99 % sannolikhet att populationen överlever i minst 100 år med en mellanårsvariation i miljöbetingelserna på 10 % (CV).



För lax med en generationstid på ca sex år skulle det krävas ungefär 100-150 vuxna laxar för att nå MVP enligt Figur 38. En jämförelse med resultat från en analys som gjorts specifikt för Atlantlax i Maine-distriktet (Legault 2004) resulterade i drygt 60 % fler adulter för att nå MVP jämfört med interpolering från Wang et al. (Fig. 38). 

I många av MVP-analyserna har man använt sig av quasi-extinktionsgränser istället för att modellera själva utdöendet. Med quasi-extinktionsgräns avses det minsta antal individer som behövs för att populationen ska undvika den nedåtgående spiral (vortex) där den demografiska stokasticiteten tar överhanden och med stor sannolikhet leder till att populationen slås ut (Holmes et al. 2007). Ett sådant angreppssätt användes av Hinrichsen och Paulsen (2020) i en analys av MVP för Chinook lax i Snake River. De kom bland annat fram till att en låg bärkapacitet var den mest avgörande faktorn och under en kritisk gräns för bärkapaciteten löpte populationen stor risk att hamna under MVP även i ett så kort tidsintervall som 24 år. 

För att illustrera den problematik man kan hamna i när det gäller MVP-analyser har vi valt att redovisa ett exempel baserat på Östersjölax. Laxen liksom flera andra fiskarter har en komplex livshistoria. Med komplex livshistoria menas att  arten gör olika saker under olika delar av sin livscykel. Lax och öring är typexempel på arter med komplex livshistoria och de olika livsfaserna hos lax har till och med fått specifika namn, såsom stirr, smolt och grils. Dessutom finns det ytterligare variation mellan individer. En en del av juvenilerna når smoltstadiet vid en ålder medan andra smoltifierar vid en annan ålder. På samma sätt kan könsmognadsåldern variera mellan individer. Dessa egenskaper i kombination med förekomst av flergångslekare kan ge en buffert mot mellanårsvariationer i miljön. Det innebär att populationen kan klara av drastiska minskningar av individer i enskilda stadier utan att slås ut. Frånvaro av adulter under ett eller ett par enskilda år behöver därför inte leda till att populationen slås ut. Överlappet mellan årsklasser inom ett och samma stadium bidrar dessutom till ett genflöde mellan årsklasserna, vilket innebär att adulterna som reproducerar sig olika år bidrar till den gemensamma effektiva populationsstorleken (Ne). 

I exemplet analyserar vi effekten av den demografiska och miljömässiga stokasticiteten ( 25 % per år i alla överlevnadsparametrar och fekunditet medan  30 % användes för bärkapaciteten). Vi använde parametervärden för lax från Östersjösystemet och de norrländska älvarna. Rent teoretiskt skulle en population kunna upprätthållas i minst 100 år med 99 % sannolikhet, dvs 1 % extinktionsrisk, om bärkapaciteten för antal 0+ yngel är ca 21000 i ett vattendrag utan konnektivitetsproblem. Det skulle kunna leda till en jämvikt med ca 15 könsmogna honor och ungefär lika många hanar. För att få antalet adulter som håller den samlade genetiska informationen i populationen behöver man multiplicera med generationstiden som är ca 6 år, vilket ger totalt 180 adulter. Notera att dessa 180 adulter inte utgör den totala adultpopulationen, men den utgör det antal som ligger till grund för den effektiva populationsstorleken – som dock troligen blir lägre än 180 individer på grund av släktskapsförhållandena. Den totala populationen, juveniler exklusive årsyngel + adulter, skulle uppgå till i genomsnitt 3600 individer. Som en följd av miljövariationen kommer populationen att fluktuera i storlek men jämvikten finns där i form av medelvärdet av populationsstorleken över tid. 

Om vi bortser från de genetiska konsekvenserna av de flaskhalsar som uppstår kommer populationen att kunna återhämta sig trots att inga lekmogna honor återvänder vissa år. Antalet honor kommer att variera mellan år allt från inga honor till över 50 honor (Fig. 39, övre raden). Situationen för hanarna ser likartad ut, men behöver inte vara korrelerad, speciellt inte vid låga antal då slumpen dominerar. Det framgår också tydligt i resultatet från simuleringarna att risken för att populationen ska slås ut ökar ju färre individer det är (Fig. 39). Detta överensstämmer med de vetenskapligt publicerade resultaten om den nedåtgående spiral (vortex) som små populationer hamnar i och som driver populationen mot dess undergång med hjälp av den demografiska stokasticiteten.
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[bookmark: _Ref60704448]Figur 39. Parametrar för Östersjölax med fekunditet på 8000, Övre raden: bärkapaciteten K=21000 individer (0+) samt avsaknad av vandringshinder. Mellersta raden: K=105 000 individer (0+) och passageeffektivitet 90 % både uppströms och nedströms för alla stadier var för sig. Undre raden: extinktionsrisk i relation till hur många honor eller individer som fanns år 1 i simuleringarna. Miljövariation mellan år var 25 % i simuleringarna. Extinktionsrisken är densamma i samtliga figurer (1 % inom 100 år). Blå streckad fördelning visar fördelningen av simuleringsresultat från enskilda år under den period när populationen existerade och röda staplar visar fördelningen av de simuleringar som ledde till extinktion efter att ha slumpat den initiala åldersstrukturen från den blå streckade fördelningen.



Vi antar nu att det finns ett annat vattendrag med ett vattenkraftverk där det finns en fiskpassagelösning med 90 % passageeffektivitet för alla vandrande stadier, smolt, adulter och utlekt lax. Uppströms kraftverket finns 25 hektar lek- och uppväxtområden med en bärkapacitet för 40 0+ individer per 100 m2. Det genomsnittliga antalet könsmogna honor (jämvikten) som förväntas komma till lek i detta vattendrag blir ca 30 stycken, dvs. ungefär dubbelt så många jämfört med i det mindre vattendraget (Figur 39, mellersta raden). Variationen i antal honor mellan år sträcker sig från några få till många hundra. Sannolikheten att denna population skulle kunna fortsätta att existera i minst 100 år blir 99 %. Extinktionsrisken är alltså densamma för de två populationerna, men antalet individer vid jämvikt skiljer sig med en faktor två. Om vi sätter extinktionsgränsen till max 1 % inom 100 år får vi alltså två olika MVP-värden och i båda fallen kommer antalet honor att kunna underskrida MVP vid ett flertal tillfällen under de 100 åren (39). Av den anledningen är inte MVP ett meningsfullt begrepp i detta sammanhang. Däremot fungerar PVA-analysen av extinktionsrisken utan att definiera gränser för MVP.

Sambandet mellan extinktionsgräns och populationsstorleken vid jämvikt är inte linjärt när vi har med fiskpassager att göra (Fig. 40). En och samma populationsstorlek vid jämvikt kan ge väldigt olika extinktionsrisk beroende på kombinationen av bärkapacitet och passageeffektiviteter. Med de parametervärden som användes vid modelleringen står det dock klart att det inte går att uppnå en extinktionsrisk som är lägre än 1 % (100 år) vid lägre bärkapacitet än 20 000 0+. Detta eftersom passageeffektiviteten inte kan överskrida 100 %. 
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[bookmark: _Ref60705294]Figur 40, Genomsnittligt antal adulta honor av Östersjölax från modellsimuleringar med åldersstruktur, varierande smolt- och könsmognadsålder, flergångslekare, demografisk stokasticitet och  25 miljövariation för samtliga biologiska parametrar mellan år. Bärkapaciteten och passageeffektiviteten har varierats mellan simuleringarna för att kunna fastställa extinktionsrisken (20 %=streckad linje, 10 %=röd linje, och 1 %=svart heldragen linje) för att populationen dör ut inom 100 år. Samma passageeffektivitet (90 %) har använts både för uppströms- och nedströmsvandring och för alla vandrande stadier.



Om det skulle vara möjligt att enas om en gräns för extinktionsrisken, t ex 20 % för en 100-årsperiod, skulle det vara möjligt att räkna fram (i tabell- eller figurform) vilka kombinationer av bärkapaciteter och passageeffektiviteter som skulle leda till acceptabla förhållanden för olika populationer av lax och öring. Notera att en extinktionsrisk på 20 % för en 100-årsperiod ger ca 2 % extinktionsrisk under en 25-årsperiod i modellexemplet ovan. Det skulle behövas flera sådana tabeller eller figurer för att täcka upp för skillnader mellan olika populationer med tanke på att såväl överlevnad till könsmognad som fekunditet kan variera mellan populationer. Alla tänkbara variationer mellan populationer skulle dock inte behöva modelleras eftersom det borde framträda ett mönster i resultaten som gör det möjligt att interpolera resultaten från ett begränsat antal tabeller/figurer.

Om man väljer att använda sig av en extinktionsgräns gräns på 20 % så kommer i genomsnitt en av fem populationer sannolikt att slås ut inom en 100-årsperiod och behöver återkoloniseras. Ju högre extinktionsgräns man är beredd att acceptera desto större behov kommer det att finnas av återkolonisation. Om man dessutom väger in populationsgenetiska aspekter kommer små populationer (även om de har låg extinktionsrisk) att behöva ett tillskott utifrån av en till ett par individer per generation för att motverka genetisk drift. Om det saknas livskraftiga populationer av arten i närområdet minskar av naturliga skäl sannolikheten till återkolonisation i det korta tidsperspektivet. 

Ett alternativt sätt att utvärdera förutsättningen för en hållbar population i en sådan situation vore att använda sig av metapopulationsmodellering (Gilpin and Hanski, 1991). Nackdelen med den typen av modellering i förvaltningssamman-hang är svårigheten att veta hur stort utbytet i form av immigration och emigration kommer att vara mellan de olika delpopulationerna. Däremot kan man beräkna hur stort utbytet behöver vara. Om utslagningarna och återkolonisationstillfällena blir frekventa kan det leda till evolutionära konsekvenser eftersom området då utgör en ekologisk ”sänka” (Pulliam 1988). Följden kan bli att spridningsgenerna som bidrar till att individer återkoloniserar sänkorna får negativ inverkan på fitness. Frekvensen av dessa gener kommer därför sannolikt att minska på lång sikt i miljöer där sänkor är vanligt förekommande.

[bookmark: _Toc61533011][bookmark: _Toc73962722]Val av modell och arbetssätt

För varje scenario i kapitel 2 beskrivs flera modeller av olika komplexitetsgrad för det ska vara lättare att förstå varför resultaten blir som de blir, kvalitativt. I flera av de exempel som använts har vi valt att använda olika parametervärden för att kunna visa på både kvalitativa och kvantitativa resultat. Det innebär att parametervärdena i en del av exemplen kan vara långt ifrån vad de skulle vara i verkliga populationer. Vid tillämpning av modellerna är det dock viktigt att försöka använda så realistiska värden som möjligt på de olika parametrarna.

När det handlar om att tillämpa modellerna för att göra beräkningar av förväntade effekter av konnektivitets- eller habitatåtgärder är det de avslutande modellerna i varje modellscenario, de mest komplexa, som vi rekommenderar. Dessa modeller kan även användas för att modellera enklare scenarier, men för att få rimliga kvantitativa resultat är det bättre att använda alla parametrar i de mest komplexa (och realistiska) modellerna. 

I avsnitt 7 beskrivs hur man kan gå tillväga för att parameterisera modellerna. Om man trots den informationen till exempel inte vet hur mycket fekunditeten ökar mellan olika reproduktionstillfällen är det ändå mer troligt att fekunditeten kommer att öka, låt säga med minst 20 % (g=1.2) mellan lektillfällen snarare än inte alls (g=1). Ett effektivt sätt att se vilka parametrar som är viktiga att ha bra skattningar av är att prova några olika parametervärden inom ett ganska stort intervall och se hur det påverkar resultaten. Om resultaten inte ändras nämnvärt spelar det heller inte någon större roll vilket värde man använder. Däremot utgör erfarenheten från den typen av känslighetsanalys viktig information som behöver dokumenteras i anslutning till resultaten. Här kan man också ta fram och presentera olika scenarier med t.ex. ”de mest positiva” och ”de mest negativa” parametervärdena som ändå är rimliga. Det kan hjälpa att se t.ex. att ”även om vi utgår från det mest positiva scenariot så kommer vi ändå inte att nå den önskade effekten”. Eller t.ex. att ”även om vi utgår från ett pessimistiskt scenario så kan vi vänta oss en positiv effekt”.

Modellerna som beskrivits för arter som abborre och harr kan även användas för att utvärdera andra arter med liknande egenskaper, dvs. arter som i vissa populationer uppvisar mer eller mindre utpräglad lekvandring men som till skillnad från lax och öring har mer eller mindre pelagiska yngel (mer specifikt yngel som ej konkurrerar inom ett litet utrymme). Det går att göra kvantitativa beräkningar med dessa modeller (avsnitten 2.3 och 2.4), men det kan vara svårt att få tag på överlevnadsdata för olika stadier för den typen av arter. Det torde inte heller finnas några undersökningar där man försökt skatta bärkapaciteten. I frånvaro av tillförlitliga parametervärden går det ändå att bilda sig en uppfattning om konnektivitetens betydelse för en population genom göra en känslighetsanalys av den relativa betydelsen av konnektiviteten. Fokus ligger då på vilken relativ förändring av den totala populationen man kan förvänta sig med en konnektivitetsåtgärd. Den procentuella förändringen räknas fram genom att först ta fram antalet adulter vid t. ex. 80 % passageeffektivitet och sedan dividerar resultatet med motsvarande beräkningen av adulter där man använt 0 % passageeffektivitet. Resultatet kan då uttryckas i procent, d.v.s. hur mycket mer fisk man förväntas få som en följd av konnektivitetsåtgärden.  

Det är centralt att veta vilket stadium eller vilka stadier i en population som upplever täthetsberoende eller någon form av begränsning. Detta behövs för att kunna välja rätt modell och dessutom bestämmer det hur populationen regleras och reagerar på förändringar. Hur populationen svarar på t.ex. byggnationen av en fiskväg beror på om den får tillgång till mer habitat, om mortaliteten blir högre eller lägre och vilka stadier som påverkas mest. Samtidigt är det viktigt att beakta att omfattande förändringar kan medföra att stadiet som upplever begränsningar ändras. Till exempel kan ökad åtkomst eller förbättring av lekplatser och yngelområden som ökar rekrytering göra att täthetsberoendet (konkurrensen) flyttas från yngelstadiet till vuxenstadiet hos öring. I detta sammanhang är det dessutom viktigt att kunna skilja på situationer när tillväxten eller fekunditeten är låg på grund av hård konkurrens (täthetsberoende) jämfört med när tillväxten är låg på grund av låg resurstillgång (t.ex. i ett lågproduktivt habitat). Frånvaro av eller endast svagt täthetsberoende i ett stadium behöver inte innebära att tillväxten eller fekunditeten är hög. Att resurstillgången är låg och ger långsam tillväxt och eventuellt även låg fekunditet är därför inget bevis för att det råder täthetsberoende i det stadiet. Beviset för ett täthetsberoende är att tillväxten minskar eller att dödligheten ökar när antalet individer ökar. Om dödligheten ökar, men med en viss tidsfördröjning, tyder det på att täthetsberoendet snarare orsakas av predation än av konkurrens. Betydelsen av bärkapacitet och konkurrens diskuteras vidare i sektion 7.3 nedan.





[bookmark: _Toc73962723]Parameterisering

För att kunna göra kvantitativa beräkningar med hjälp av modellerna som beskrivs ovan behövs numeriska värden för samtliga parametrar som ingår i modellen.

Själva beräkningarna görs lämpligtvis med hjälp av de beräkningsverktyg som finns att tillgå (www.energiforsk.se), men parametervärdena behöver tas fram eller anpassas för den specifika population och det område beräkningarna gäller. Här beskriver vi hur man kan gå tillväga för att få fram så realistiska parametervärden som möjligt. Parametrarna beskriver egenskaper i miljön, t ex bärkapaciteten och passageeffektiviteter, eller egenskaper för den fiskart som utvärderingen gäller. 

[bookmark: _Toc61533012][bookmark: _Toc73962724]Fekunditet

Fekunditetsdata torde vara det enklaste att samla in, men det är viktigt att komma ihåg att det inte handlar om att översätta tillväxtkurvan till fekunditet från och med könsmognadsstorleken. Man skulle egentligen behöva även reaktionsnormen som beskriver hur stor andel av individerna som blir könsmogna vid åldern t, t+1, t+2, t+3 och så vidare (Heino et al. 2002, Heino and Diekmann 2008). Med hjälp av dessa sannolikheter i kombination med vuxenöverlevnaden kan man räkna fram ett viktat medelvärde av fekunditeten vid vart och ett av lektillfällena. Eftersom en sådan beräkning kräver underlagsdata som sällan finns tillgängliga och är väldigt tids- och resurskrävande att samla in har vi utvecklat ett förenklat alternativ som ger en bra approximation av det ”korrekta” beräkningssättet. Vi har valt att använda medelfekunditeten för förstagångslekarna, oberoende av honornas ålder, och vi räknar sedan upp fekunditetsökningen mellan lektillfällena genom att använda en tillväxtfaktor (g). Tillväxtfaktorn anger hur många gånger individens fekunditet ökar mellan de enskilda lektillfällena. Storleken på tillväxtfaktorn kan skattas från den relativa viktökningen, eller längdökningen upphöjt till 3, som honorna i genomsnitt har från ett lektillfälle till nästa. Det bästa är att försöka få tag på lokala data, eller åtminstone data från jämförbara populationer men man kan också räkna ut ett lämpligt värde på justeringsfaktorn (g) med hjälp av information från fishbase (www.fishbase.se) eller annan litteratur. 

[bookmark: _Toc61533013][bookmark: _Toc73962725]Överlevnad

Överlevnadsparameterarna är såväl art- som populationsspecifika. Den täthetsoberoende överlevnaden, p0, från ägg till 0+ för öring och lax är inte speciellt betydelsefull i och med att det är jämviktslösningen som söks och värden mellan 0,2 och 0,7 ger ofta ungefär samma resultat. De tillfällen när p0 har stor betydelse är när den totala mängden ägg i populationen är liten. De parametrar för lax och öring som har stor betydelse för resultatet och som är svåra att skatta är överlevnaden från 0+ till första reproduktionstillfället (p1), och vuxenöverlevnaden mellan lektillfällena (pa). För arter med pelagiska larver, som abborre, mört, harr, etc., är p0 vanligen mycket låg och dessutom svår att skatta (se dock Byström 2000 och Fig. 25 för abborre). För dessa arter torde p0 ofta vara lägre än 0,01. Grovt räknat kan man kontrollera att p0*p1*fekunditeten > 2*(1-g*pA). Om denna olikhet inte gäller kan inte populationen fortleva.

Att komma ihåg vid skattning av dessa två parametrar är att dödlighet som orsakas via yrkes- eller sportfisket ska inkluderas. Det innebär dock att det finns ett spelrum för dessa parametrar eftersom man kan påverka den dödligheten genom förändringar i förvaltningen.

Det finns en metod för att beräkna p1 för öring med hjälp av elfiskedata och diverse omvärldsdata (se Halldén et al. 2005, Nilsson et al. 2010, Nilsson 2017). För lax har p1 räknats fram till ca 0,013 med hjälp av data från flera steg. Överlevnaden för laxyngel från 0+ till smolt beräknades till ca 20 % (0,2) i samband med modelleringen i Kriström et al.(2010). Därefter behövs en uppskattning av överlevnaden i samband med smoltvandringen. Denna uppskattning kan göras för mindre vattendrag med hjälp av den metodik som beskrivs i Nilsson et al. (2010), men förlusterna blir troligen betydligt mindre i stora vattendrag eftersom de enskilda predatorerna inte kan se alla smolt som passerar på samma sätt som i ett mindre vattendrag. Nästa steg är att skatta överlevnaden under första året i havet (sjön), vilken kan vara mycket låg eftersom de kommer till en miljö de inte är bekanta med och de behöver också lära sig fånga nya bytesarter. Efter första året i den nya miljön sjunker den naturliga dödligheten markant, men dödlighet till följd av eventuellt fiske behöver inkluderas. Svårigheten i den resterade skattningen ligger i att alla honor som vandrade ut samtidigt som smolt inte blir könsmogna samma år. En del honor kan behöva två år i den nya miljön för att bli könsmogna och en del tre eller till och med fem år. Av den anledningen behöver man göra en sammanvägning av överlevnaden för detta steg. Därefter kan det tillkomma dödlighet som en följd av sportfiske i samband med lekvandringen. Slutligen multiplicerar man alla dessa komponenter för att få ett värde på p1. Beräkning av p1 för andra arter än lax och öring är betydligt svårare eftersom de flesta övriga arter inte har stationära yngel med små möjligheter att kvantifiera tätheter under uppväxten på grund av deras pelagiska levnadssätt (se dock Byström 2000). När de når storlekar som möjliggör märkning går det dock att använda sig av märknings-återfångstmetoder för att skatta antal och överlevnad (se Seber 2002).

Att uppskatta överlevnaden för vuxna mellan lektillfällen kräver stora insatser, men kan göras med hjälp av märkning av vuxna vid ett lektillfälle och sedan återfångster i samband med efterkommande lektillfällen. Det finns dock ett betydligt enklare sätt i de fall det går att identifiera antal lektillfällen i samband med fjälläsning. Vuxenöverlevnaden mellan två lektillfällen är nämligen ungefär densamma som andelen flergångslekare i lekpopulationen, antingen vid ett enstaka tillfälle i en stabil population eller som ett medelvärde räknat över fler lektillfällen i en fluktuerande population. Den högsta möjliga andelen flergångslekare ges av P=, när vuxenöverlevnaden mellan varje lektillfälle är pa. Med få lektillfällen blir andelen flergångslekare något lägre än pa, speciellt om vuxenöverlevnaden är hög (Fig. 41). För lax har man mätt upp 14-20 % flergångslekare i Torneälven, vilket innebär att överlevnaden mellan lektillfällen hamnar på motsvarande nivå. För öring har högre överlevnader uppmätts efter lek och vuxenöverlevnader på upp mot 40 % borde kunna förekomma.
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Figur 41. Andel flergångslekare som en funktion av överlevnaden för adulter (pa), med olika linjer för olika maximalt antal lektillfällen (aMax). 



[bookmark: _Toc61533014][bookmark: _Toc73962726]Bärkapacitet

Vad gäller bärkapaciteten kan elfiskedata användas för juvenilstadier av strömlevande fiskarter, i brist på andra data. Däremot torde det vara betydligt svårare att bilda sig en uppfattning om bärkapaciteten för arter eller populationer med stadier vars täthetsberoende inträffar hos individer som lever i dammar, sjöar eller sel, t ex abborre och mört. För sådana arter går det ändå att göra utvärderingar, men inte för att beräkna hur mycket fisk det kan bli efter att man byggt en fiskväg utan snarare för att jämföra resultaten mellan olika scenarier, t ex vid olika passageeffektivitet. Det blir en typ av känslighetsanalys där slutsatserna handlar om hur stora procentuella förändringar som kan förväntas i ett fiskbestånd efter genomförda åtgärder.

Svårigheten i att skatta bärkapaciteten för en population beror på att den inte går att mäta eftersom populationen kan befinna sig på en lägre nivå vid jämvikt. För årsungar av öring (och lax) går det ändå att få en uppfattning om bärkapaciteten genom att skatta de genomsnittliga maximala tätheter av 0+ som finns i liknande vattendrag där det finns storvuxna adulter, vilket vanligen innebär att det finns ett bestånd av vandrande fisk. Därefter behöver man multiplicera den maximala tätheten med arealen med lämpliga habitat för att få den totala bärkapaciteten Kj. 

I öringmodellen (sektion 2.2) ingår även de stationära adulternas bärkapacitetet, vilken är betydligt svårare att skatta eftersom adulterna mellan lektillfällena inte behöver befinna sig i samma habitat som avkomman. De kan till och med vara vandrande och växa upp i anslutande sel eller sjöar. Det går dock att approximera bärkapaciteten för de stationära adulterna med hjälp av den genomsnittliga tätheten av juveniler i de fall det stationära beståndet regleras i adultstadiet. Man behöver dock gör ett antagande om att formen på de stationära adulternas täthetsberoende motsvara det som uppstår i samband med resurskonkurrens. Om adulternas jämvikt i realiteten upprätthålls av predation istället för konkurrens kommer förutsättningarna för det vandrande beståndet initialt att bli samma som i konkurrenssituationen. Men i takt med att vandringsbeståndet ökar i en situation med predatorreglerade stationära adulter kan det bli så att det stationära beståndet påverkas mer negativt än om de stationära adulterna initialt hade varit reglerade av konkurrens. Ytterligare en aspekt som kan leda till att antal beräknade öringar vid jämvikt inte kommer att stämma överens med det verkliga utfallet är om fisketrycket förändras i takt med att antalet vandringsöringar ökar. Den responsen går dock att justera för i efterhand genom att inkludera det kända fiskeuttaget i den naturliga överlevnaden. 

Den genomsnittliga täthet som observeras hos 0+ motsvarar jämvikten i systemet och med hjälp av dessa tätheter (inte att förväxla med de maximala tätheterna) kan ”bärkapaciteten” för de stationära adulterna beräknas (ekv. 82). Denna ekvation är inbyggd i FiMod2 och beräknas automatisk när man angett övriga parametervärden, vilket även inkluderar en skattning av den genomsnittliga observerade tätheten av 0+. Ekvation 82 har härletts genom att utgå ifrån ekvation 31 och 32. Man löser för jämvikterna och därefter löser man ekvationen med jämviktslösningen för juvenilerna med avseende på adulternas bärkapacitet, Kas, vilket efter förenkling ger ekvation 82. 

 		ekvation 82



Ju lägre den observerade tätheten av 0+ är jämfört med den förväntade maximala tätheten av 0+ desto lägre är bärkapaciteten för adulterna - hur mycket lägre beror bland annat på fekunditeten (Fig. 42). 
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Fig. 42 Den beräknade bärkapaciteten, Kas, för stationära adulter baserat på medeltätheten av stationära yngel (0+), baserat på ekv. 82. Parametrar för Rotälven (Siljansöring): areal=117 ha; maxtäthet 0+ varieras motsvarande Kj=30 respektive 60 ind/100 m2; pas=0.4; p1s=0.03; p0=0.3; Fs=Fek. 



Det finns dock situationer när den metoden inte fungerar speciellt bra och det är när de stationära adulternas habitat är betydligt större än årsungarnas. I dessa fall förskjuts populationsregleringen över mot årsungarna och det stationära beståndet regleras av ”bristen på” yngeluppväxområdena och deras habitatkvalitet. I det fallet borde det dock inte finnas utrymme för något konkurrerande vandringsbestånd. En fiskpassage i ett sådant system skulle visserligen kunna leda till att beståndet nedströms etablerar sig uppströms och konkurrerar ut det stationära beståndet. Men eftersom de stationära årsungarna redan befann sig nära bärkapaciteten så kan det totalt sett inte bli så många fler årsungar. Vandringsbeståndet måste i det fallet bestå av mycket storvuxna individer och eftersom jämvikten uppnås vid ungefär samma mängd avkomma kommer slutresultatet att bli färre adulter än vad som fanns initialt. Förutsättningen för att fiskpassagelösningarna ska kunna gynna vandringsbestånd som har sitt ursprung nedströms ökar därför ju lägre medeltätheten av de stationära 0+ är i förhållande till vilken täthet de skulle kunna nå (bärkapaciteten). 

[bookmark: _Toc61533015][bookmark: _Toc73962727]Passageeffektiviteter

Parametrarna som hanterar passageeffektivitet kan i de flesta fall inte anges med hjälp av data från utvärderingar eftersom många av beräkningarna kommer att gälla fiskvägar som ännu inte byggts. Rekommendationen här är därför att använda litteraturbaserade uppgifter. Det finns ett antal sammanställningar som gjorts som beskriver passageeffektiviteter för olika arter i olika typer av fiskvägar (Bunt et al. 2012, Kemp 2016, Noonan et al. 2012, Silva et al. 2018, för svenska förhållanden se Andersson 2005, Lundqvist et al. 2008). Generellt visar resultaten från dessa studier att den genomsnittliga passageeffektiviteten hamnar i intervallet 60-80 % snarare än nära 100 % när man har flera fiskpassager. Se även Länsstyrelsernas genomgång av existerande fiskpassagelösningar i norra och södra Sverige där funktionen hos en stor del av passagerna bedömdes som undermålig. 

Det som är viktigt att tänka på när det gäller litteraturdata är att fastställa vad siffrorna står för. Olika författare kan mena olika saker med passageeffektivitet. I många fall handlar passageeffektiviteten endast om effektiviteten genom en del av anläggningen, till exempel genom kammartrappan. Den enda effektivitet som räknas när det handlar om beräkning av populationseffekterna är den som gäller för hela området som fisken ska passera. Ett område som de vandrande fiskarna behöver ta sig förbi för att komma till lekområdet kan omfatta både en ”bypass” kanal och en fisktrappa, som i den nedre delen av Umeälven, vilket i så fall innebär att det är den sammanlagda passageeffektiviteten som behöver anges i modellverktyget. Om det däremot finns fiskvägar på mer än ett ställe i ett vattendrag anger man det geometriska medelvärdet för fiskvägarnas passageeffektivitet. Man anger även antalet fiskvägar i modellverktyget. FiMod3 skiljer sig dock i det avseendet eftersom det beräkningsverktyget hanterar varje enskild passage, var för sig.

De passageeffektiviteter som ska anges är q0 för de nedströmsvandrande juvenilerna, qU för de uppströmsvandrande lekfiskarna och qN för de nedströmsvandrande utlekta fiskarna. Det kan även vara idé att göra en separat utvärdering med värdena på q0 och qN som motsvarar överlevnaden via turbinerna för att utvärdera vad det scenariot innebär, d.v.s. med en icke-fungerande avledning eller frånvaro av avledning. Parameterisering för det ändamålet kan göras med hjälp av ett separat beräkningsverktyg om det saknas uppgifter för de storlekar som behöver passera samma turbintyp med motsvarande flöden (Leonardsson 2012). Det beräkningsverktyget fungerar även för andra arter än ål eftersom förlusterna via turbiner med samma egenskaper och inflöden främst beror på fiskarnas längd.

[bookmark: _Toc61533016][bookmark: _Toc73962728]Diskussion

Vi har behandlat osäkerhet, parameterisering, tidsperspektiv på tiden det tar för populationer att svara på åtgärder som förändrar populationsjämvikten och vad som karaktäriserar en livskraftig population i separata kapitel ovan. Vi har även kortfattat diskuterat resultat och gett lite perspektiv i varje sektion. Här tar vi upp en del aspekter som vi inte diskuterat så mycket i föregående kapitel, nämligen mer komplexa modeller, artinteraktioner, alternativa tillstånd i det akvatiska ekosystemet och evolutionära processer.

Sättet vi har valt att modellera fiskpopulationerna på medför att begränsningar och täthetsberoendet slår på överlevnaden, där den underliggande processen antingen är att dödligheten per tidsenhet ökar med ökad täthet eller att dödligheten per tidsenhet är konstant men att det tar längre tid att nå könsmognad. De enskilda individernas fekunditet påverkas inte i modellerna om antalet individer förändras, men däremot förändras den totala fekunditeten i populationen. I verkligheten kan även fekunditeten hos fiskarna ändras om konkurrens och resursnivåer ändras. 



Även om vi inte inkluderar en flexibel resursberoende fekunditet, så går det ändå att säga något generellt om vad som skulle hända om man skulle ange fekunditeten som en funktion av tätheten genom att undersöka hur jämviktstätheten förändras med fekunditeten. Matematiskt undersöker man detta genom att ta derivatan av jämviktstätheten och ser hur den förändras med ändrad fekunditet. I fallet med öring blir dessa derivator alltid positiva både för de stationära öringarna och för de vandrande (ekv. 83), vilket innebär att jämviktstätheten ökar med ökad fekunditet. Omvänt kommer alltså jämviktstätheten för öringarna att minska om ökad konkurrens leder till lägre fekunditet. Det innebär att om man misstänker att tillkomsten av fiskpassagelösningar kommer att öka konkurrensen i vissa stadier på ett sätt som inte hanteras av modellerna så är det troligt att de beräknade jämvikterna blir något överskattade jämfört med modeller som hade hanterat de täthetsberoende responserna på ett mer korrekt sätt. 



 > 0     			 ekvation 83 



Det finns modeller som explicit hanterar hur populationerna påverkar resursnivåerna och hur det i sin tur förändrar tillväxt och överlevnad (se t.ex. Persson et al. 1998, Claessen et al. 1999, de Roos et al. 2002). Dessa är dock betydligt mycket mer komplexa och krävande att använda och parameterisera.

I ett lite längre tidsperspektiv behöver även man ta hänsyn till responsen hos andra arter. Det är möjligt att en ny fiskväg förändrar fisksamhällets struktur och samspelet mellan arterna. En sak som vi inte behandlat i rapporten är konkurrensen mellan lax och öring. Det finns dock inte speciellt mycket forskning om interaktionerna mellan dessa två arter. Däremot finns stora mängder elfiskedata från våra laxförande vattendrag och dessa data antyder att öringen dominerar i små vattendrag och tycks trängas undan från huvudfåran i stora vattendrag (Fig. 43). Mot bakgrund av den kunskapen skulle man kunna modellera lax och öring separat och sedan justera resultaten utifrån den observerade proportionen lax beroende på avrinningsområdets storlek.
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[bookmark: _Ref61173769]Figur 43. Genomsnittlig proportion laxyngel (årsungar i samband med elfisket) av det sammanlagda antalet årsyngel av lax och öring per elfiskelokal i relation till avrinningsområdets totala areal uppströms elfiskelokalen. Resultaten gäller samtliga elfiskedata från vildlaxälvarna i Bottenhavet och Bottenviken med minst fem års data. Data från Vindelälven har utelämnats pga att laxbeståndet inte nått den slutgiltiga utbredningen i avrinningsområdet. Data från elfiskeregistret: Svenskt ElfiskeRegiSter (SERS). 2018. Sveriges lantbruksuniversitet (SLU), Institutionen för akvatiska resurser. http://www.slu.se/elfiskeregistret [2018-08-30]. Ett tack till Berit Sers och Erik Degerman för datauttaget!



Det går att utveckla modeller som hanterar flera arter, men antalet modeller och modellvarianter ökar snabbt i takt med det antal arter som inkluderas. Dessutom blir analysen av modellerna mer krävande eftersom antalet parametrar ökar. Med flera arter kan det också uppstå flera olika jämvikter (tillstånd), vars stabilitetsegenskaper behöver analyseras eftersom inte alla jämviktslösningar är stabila. I och med att interaktioner mellan arter kan skapa alternativa tillstånd i ekosystemet (de Roos and Persson 2012), kan förutsättningarna förändras radikalt för att kunna förutsäga responsen till följd av en åtgärd. När det finns alternativa tillstånd kan en större förändring rubba balansen mellan olika arter eller stadier (storleksklasser) och systemet kan flyttas till en alternativ jämvikt. Tillkomsten av en fiskväg kan också radikalt ändra förutsättningar, till exempel om det saknas gädda uppströms den tilltänkta fiskvägen men att gäddan etablerar sig i området uppströms. Ett sådant scenario skulle definitivt förändra förutsättningarna för arterna uppströms fiskvägen. Eftersom modellerna i denna rapport endast hanterar en art åt gången går det inte heller att göra förutsägelser vad som kommer att hända med fisksamhället i stort. Modellerna ger dock en uppfattning om hur mycket energi, i form av ny fisk, som tillförs det akvatiska ekosystemet. Men en del av den energin kan överföras och realiseras i andra arters populationer. Om man inte värderar arterna olika kommer därför en beräknad påtagligt positiv effekt att förbli positiv, men kanske inte för den art man hade tänkt sig från början. Det kan även visa sig att en stor del av den positiva effekten realiseras i ökat sportfiske än i fisksamhället.

I ett ännu längre tidsperspektiv kommer sannolikt även evolutionära förändringar att spela in. Förändringar i tillväxt, mortalitet och fekunditet kan medföra ett förändrat selektionstryck. Men då handlar det om många generationer och i det tidsperspektivet kan också miljön hinna ändras. Det ligger dock utanför målsättningen med denna rapport att försöka göra förutsägelser långt in i framtiden.

Att göra en fullständig och hundraprocentigt tillförlitlig analys av konsekvenserna av en fiskväg är inte möjligt med dagens kunskap. Men i de fall samma arter finns både uppströms och nedströms fiskvägen torde det gå att få en relativt bra uppfattning om effekterna av en ny fiskväg på fiskbestånden med hjälp av modellverktygen som baseras på ekvationer i denna rapport. Modellernas förutsägelser torde även stämma relativt bra i de fall de beräknade jämvikterna blir väldigt låga eftersom det indikerar att det mer eller mindre saknas förutsättningar för en märkbar positiv effekt för den arten. En stor fördel med modellerna i sådana situationer är att de kan användas för att utforska vilka förutsättningar som krävs för att stärka de positiva effekterna av fiskpassagerna.

Den här rapporten och tillhörande beräkningsverktyg är ett steg i utvecklingen att kunna kvantifiera effekterna på fiskpopulationer av åtgärdsförslag inom vattenförvaltningen. De populationsmodeller vi använt i denna rapport motsvarar den typ av modeller man använder sig av inom fiskeriforskningen för att skatta beståndsstorlekar och överlevnad. Modellerna och analyserna vilar därför på solid vetenskaplig grund. Av den anledningen är det motiverat att använda sig av detta angreppssätt för att utvärdera den tilltänkta effekten av åtgärdsförslag inom vattenförvaltningen avseende konnektivitet och habitatåtgärder för att förbättra miljön. Det går även att använda modellerna för att utvärdera vilka potentiella åtgärder som kan behövas, och var dessa bör utförs, för att nå god ekologisk status/potential.

Modellerna kan även komma till nytta oavsett vilken miljöstatus området har, t ex om modellresultaten visar att det är sannolikt att konnektivitets- eller habitatsåtgärder leder till betydande ökning av ett eller flera vandringsfiskbestånd eftersom detta är en stark indikation på att det är motiverat att åtgärderna genomförs.
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De modeller som presenteras i denna rapport ger goda möjligheter att bilda sig en uppfattning om vilka konsekvenser nya fiskpassager kan tänkas få för fiskpopulationerna som finns i området som berörs av åtgärdsförslagen. Modellerna är därför i hög grad relevanta att använda inom vattenförvaltningen för att utvärdera effekter av tilltänkta konnektivitetsåtgärder. 

Resultaten av de analyser man gör med hjälp av modellerna (modellverktygen) beror på förutsättningarna i det område, avrinningsområde eller delavrinningsområde, där åtgärderna planeras - såsom

vilka fisksamhällen som finns nedströms respektive uppströms

vilka egenskaper de enskilda populationerna har

i vilken utsträckning det finns lämpliga habitat och födoresurser

hur många fiskpassager fiskarna behöver passera

hur effektiva man bedömer det går att få passagerna

Resultaten från modellberäkningarna är objektiva. Det ges ingen värdering av om resultaten motiverar att åtgärderna ska genomföras eller inte eftersom svaret på den frågan också beror på hur åtgärderna påverkar energiproduktionen och på eventuella socio-ekonomiska avvägningar i de specifika fallen. Vi tar här heller inte hänsyn till att förbättrade vandringsvägar kan vara gynnsamma för andra organismer än vandrande fisk.
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Bilaga A1: Ekvation A1-A4. Uttryck för jämviktstätheter för två olika populationer med täthetsberoende hos stationära adulter men inte hos vandrande adulter (enkel iteropari) (motsvarande sektion 2.2.2):
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Modellering av fiskvägars betydelse för fiskbestånden

Utbyggnaden av vattenkraft har påverkat många fiskbestånd negativt. Förlust av livsmiljöer och fri passage i vattendragen är de två viktigaste orsakerna till negativa effekter. 

Här presenteras de olika modeller, FiMod1 till 5, som kan användas till att beräkna effekter av förbättrad passageeffektivitet och habitatåtgärder på fiskpopulationer. Olika antaganden görs om vandring och habitatutnyttjande och exempel på relevanta fiskarter är lax, asp, öring, abborre och harr. 

Rapporten beskriver härledningar och antaganden i modellerna och ger exempel på resultat. Populationsmodellerna beskrivs även i en utökad sammanfattning. 





		Ett nytt steg i energiforskningen

Energiforsk är en forsknings- och kunskapsorganisation som samlar stora delar av svensk forskning och utveckling om energi. Målet är att öka effektivitet och nyttiggörande av resultat inför framtida utmaningar inom energiområdet. Vi verkar inom ett antal forskningsområden, och tar fram kunskap om resurseffektiv energi i ett helhetsperspektiv – från källan, via omvandling och överföring till användning av energin.  www.energiforsk.se
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