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Referat

Hindar, K. & Bakke, @. 1991. Miljgeffekter av utsetting av genmodifiserte
organismer. — NINA Oppdragsmelding 72: 1-77.

Denne utredningen omhandler effekter pa naturmiljget av & sette ut gen-
modifiserte planter, virvellgse dyr og virveldyr. Miljgeffektene kan skyldes
endrede egenskaper hos den genmodifiserte organismen, spredning av gener
fra den genmodifiserte organismen til narstaende organismer, og endret bruk
av organismen etter genmodifikasjonen. De erfaringene som foreligger fra
forsgk med genmodifiserte organismer er enna for begrensede til & gi kvanti-
tative vurderinger av miljgeffektene av disse utsettingene. Vi kan imidlertid
ogsa utnytte kunnskap om miljgeffektene av & introdusere ikke-modifiserte
arter i et gkosystem, og av a introdusere fremmede populasjoner av en art
som fins der fra fgr. Vi tror at slik kunnskap kombinert med kontrollerte
(innesluttede) forsgk med genmodifiserte organismer, samt matematiske mo-
deller for etablering og spredning av organismer og gener, kan gi en grov
skisse av effektene av en utsetting av genmodifiserte organismer. Her presen-
terer vi to eksempler pa modeller for a vurdere effektene av utsettinger av
genmodifiserte organismer (raps og laks). Det vil alltid veere et problem at vi
ikke kan gjgre presise forutsigelser om miljgeffektene av én enkelt utsetting.
Bare et solid erfaringsgrunnlag kan hjelpe oss til a forutsi miljgeffektene av en
utsetting, og erfaringene ma skaffes tilveie uten at miljget utsettes for risiko.
Enhver utsetting av genmodifiserte organismer ma vurderes med tanke pa at
introduksjoner av levende organismer er en av de viktigste arsakene til tap
av biologisk mangfold pa verdensbasis.

Emneord Genmodifiserte organismer — Utsetting — Invasjon — Planter
— Virvellgse dyr — Virveldyr — Matematiske modeller — Etablering —
Spredning
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Abstract

Hindar, K. & Bakke, @. 1991. Environmental effects of releases of genetically
engineered organisms. — NINA Oppdragsmelding 72: 1-77.

This report is about the environmental effects of releasing genetically engi-
neered plants, invertebrates and vertebrates. The environmental effects may
be attributable to altered characteristics of the genetically engineered organ-
ism (GEO), the spread of genes from the GEO, and altered utilization of the
organism after the genetical modification. The current knowledge from exper-
iments with GEOs is still too limited to give quantitative assessments of the
environmental effects of these releases. However, we may include knowledge
about the environmental effects of introducing non-modified species into an
ecosystem, and knowledge obtained by introducing non-native populations
to a local population of the same species. We believe that such knowledge
combined with controlled (contained) experiments with GEOs, and mathe-
matical models for the establishment and spread of organisms and genes, may
provide a rough prediction of the effects of a release of GEOs. In this report
we present two examples of models to assess the effects of releases of GEOs
(oilseed rape and Atlantic salmon). It is a problem that one cannot make
precise predictions about the environmental effects of a particular release.
Predictions of environmental effects must be based on a large body of empir-
ical evidence, which should be gathered without exposing the environment
to hazards. Any release of GEOs must be viewed against the background

~ of introductions of living organisms being a major cause for loss of global
biodiversity.

Key words Genetically engineered organisms — Deliberate release — In-
vasion — Plants — Invertebrates — Vertebrates — Mathematical models —
Establishment — Spread
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Forord

Denne utredningen er laget pa oppdrag fra Direktoratet for naturfor-
valtning (DN-kontrakt BTEK1 1990), som ut fra forvaltningens behov for
kompetanseoppbygging gnsket gjennomfgrt et forprosjekt om effektene av
utsetting av genmodifiserte organismer. Norsk institutt for naturforskning
(NINA) ble bedt om a se spesielt pa bruk av genmodifiserte planter, virveldyr
og virvellgse dyr, mens Institutt for mikrobiologi og plantefysiologi, Univer-
sitetet i Bergen, har utfgrt en parallell utredning om mikroorganismer.

I utredningen har én av oss (KH) hatt ansvaret for kapittel 2 og 3, mens
den andre (@B) har hatt ansvaret for kapittel 4. De andre kapitlene er for-
fattet 1 fellesskap. Vi vil herved rette en takk til DN som har finansiert
utredningen, og til fglgende personer som har hjulpet oss med opplysninger
eller pa annen mate underveis: Peter Alestrém, Steinar Engen, Eli Fremstad,
Oddvar Hanssen, Bror Jonsson, Rolf Langvatn, Jan Helge Moen, Audun Ner-
land, Nils Ryman, Odd Terje Sandlund, Per Sunding og Bernt-Erik Szether.

Trondheim, 9. mai 1991
Kjetil Hindar
@yvind Bakke
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1 Innledning

1.1 Prosjektbeskrivelse

Denne utredningen omhandler aktuelle og potensielle effekter pa naturmiljget
av & sette ut genmodifiserte (transgene) planter, virveldyr og virvellgse dyr.
Utredningen har to mal, slik de er formulert av Direktoratet for natur-
forvaltning:

1. «Systematisere og vurdere erfaringer fra igangsatte forsgk med gen-
modifiserte organismer (GMO). Dette skal inkludere parallelle er-
faringer fra f.eks. introduksjoner av eksotiske arter og utsettinger av
ikke modifiserte arter.»

2. «Vurdere hva som vil skje hvis en transgen organisme fikk mulighet til
a utvikle seg fritt i naturen. En bgr velge modellorganismer hvor det
er planlagt modifisering av relevante gkologiske egenskaper.»

En parallell utredning om utsetting av genmodifiserte mikroorganismer
er foretatt av Goksgyr og Sgrheim (1991). Begge utredningene er ledd i
den kompetanseoppbygging i norske fagmiljger som Direktoratet for natur-
forvaltning (DN) har tatt initiativet til i forbindelse med oppfslgingen av
Bioteknologiutvalgets innstilling (NOU, 1990:1). NINA har tidligere i sam-
arbeid med Fridtjof Nansens Institutt foretatt en utredning om tre EF-
direktiver med relevanse for norsk og internasjonal forvaltning av gen-
modifiserte organismer (Hindar et al., 1990).

1.2 Kunnskapsgrunnlag

Det fins svert liten kunnskap om miljgeffektene av a sette ut genmodifiserte
organismer. Den engelske Royal Commission on Environmental Pollution
har pekt pa at situasjonen i dag er sveert lik den pa 1950-tallet da en rekke
syntetiske kjemikalier (f.eks. insektgiften DDT) ble introdusert for fgrste gang
(Royal Commission, 1989). Kjemikaliene bidro sterkt til gkt produksjon i
landbruket, men ga ogsa en rekke miljgvirkninger som fa eller ingen hadde
tenkt pa, som for eksempel reduksjon av vandrefalkbestanden.

Bare dokumenterte erfaringer kan hjelpe oss til & kvantifisere graden av
sikkerhet ved utsettinger av genmodifiserte organismer. Felteksperimentene
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som na gjgres med genmodifiserte organismer er enna for begrensede som
eneste erfaringsgrunnlag for risikovurdering ved utsettinger. Det er imidlertid
ogsa mulig a bruke erfaringer fra introduserte arter og populasjoner, biologisk
kontroll, tradisjonell avl, laboratorieeksperimenter og matematiske modeller
for & vurdere effektene av utsettinger av genmodifiserte organismer (Drake
et al., 1989; Tiedje et al., 1989; Manasse og Kareiva, 1991). Spesielt har vi
lagt vekt pa a beskrive effektene av introduksjoner av ikke-modifiserte arter
og populasjoner, fordi den akkumulerte kunnskapen om disse kan hjelpe oss
til & avgjgre 1 hvor stor grad en utsetting fgrer til en biologisk invasjon.

Vi definerer en biologisk invasjon som en etablering av en populasjon i et
omrade der organismen ikke eksisterte tidligere, etterfulgt av en ekspansjon
1 organismens utbredelse. Kan vi forutsi hvilke arter som vil invadere hvilke
gkosystemer, og hva som vil bli de gkologiske effektene av invasjonen? Dette
er spgrsmal som har fatt stadig sterre aktualitet i gkologisk forskning —
ikke minst sett pa bakgrunn av den forventede gkningen i utsettinger av
genmodifiserte organismer (Mooney og Drake, 1989; Pimm og Gilpin, 1989).

Den tiltenkte biologiske effekten av en utsetting er som oftest spesi-
fikk med hensyn til arter, miljg og tidsrom; for eksempel kan «is—minus»-
bakterier (Pseudomonas syringae) sprgytes pa en aker for a hindre frost-
skader pa arets potetavling. De gkologiske og genetiske vurderingene av
miljgeffektene ma imidlertid ogsa gjelde andre («non-target») arter og
miljger (TeknologiNeevnet, 1990), fordi bade de genmodifiserte organismene
og deres gener kan spres i anvendelsesmiljget savel som til andre miljger.
Vurderingene av miljgeffektene ma dessuten ha et langsiktig tidsperspektiv,
fordi det er levende og oftest reproduserende organismer som settes ut. Dess-
uten har en rekke organismer hvilestadier (sporer, frg) som kan ligge inaktive
1 kortere eller lengre tid fgr de igjen blir biologisk aktive. Det vil derfor alltid
vaere en omfattende oppgave a forutsi miljgeffektene av en utsetting.

1.3 To prinsipper for risikovurderinger

Amerikanske forskere har foreslatt fglgende prinsipp for risikovurderinger ved
utsetting av genmodifiserte organismer:

«Organismens fenotype (utseende og levevis) og miljget den
settes ut i skal veere grunnlaget for risikovurderinger — og ikke
modifikasjonsmaten» (Tiedje et al., 1989).

9
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Det vil si at risikoen for miljget av utsetting av genmodifiserte organismer
ikke trenger a skille seg fra utsetting av andre organismer. Andre har papekt
at teknikken for genmodifikasjon ogsd ma veare gjenstand for vurdering.
Eksempelvis har man ved de fleste teknikkene for genmodifikasjon sveert
liten kontroll over hvor i genomet et innsatt gen havner. Det kan igjen fa
konsekvenser for genomets stabilitet, fgrst og fremst med tanke pa regulering
av genuttrykk og aktivering av gener som vanligvis ikke uttrykkes (Kjelleberg
og Fagerstrom, 1990). 4

Det vil alltid veere et element av biologisk sjansespill ved utsetting av
genmodifiserte og andre (ikke-modifiserte) organismer. Var genetiske og gko-
logiske kunnskap strekker seg ikke sa langt at vi kan gi a priort, presise risiko-
vurderinger av utsettinger (Simonsen og Levin, 1988; Drake et al., 1989; Hin-
dar et al., 1991). Vikan gi generelle retningslinjer for & vurdere miljgeffekter,
men vi vil neppe fa gode nok kunnskaper om gkologiske interaksjoner og det
genetiske grunnlaget for disse til & gjgre presise forutsigelser. Dette skyldes
at vi verken kjenner de genene som er viktige for tilpasninger til miljget eller
de selektive kreftene som virker pa disse. En hel rekke andre kunnskaper som
ogsa er viktige for & gjgre presise genetiske og gkologiske forutsigelser (blant
annet bestandsstgrrelse, utveksling av individer og gener mellom naturlige
bestander, artenes neringsvalg, naturlige fiender og evolusjonshistorie), er
ukjente stgrrelser i naturlige situasjoner — selv blant godt kjente organisme-
grupper. Kunnskapen som trengs til presise forutsigelser er enorm (Brown,
1989). Dette er et faktum som publikum og politikere ma akseptere og ta
konsekvensene av.

Siden vi ikke kan gi presise a priori risikovurderinger pa grunnlag av
gkologisk og populasjonsgenetisk teori, er det beste vi kan gjgre a bygge pa
erfaringer, og gi sa presise a posteriori risikovurderinger som mulig. Denne
framgangsmetoden har begrensninger, slik som (1) at vi ma bruke korttids-
erfaringer for a vurdere langtidseffekter, (2) at vi bare kan teste de mulige
problemene vi er oppmerksomme pa, og (3) at negative data («ingen paviselig
effekt») kan skyldes metodeproblemer eller at undersgkelsen ikke dekker alle
relevante effekter (Simonsen og Levin, 1988). Dessuten har det vist seg ved
en rekke utsettinger at resultatet i stor grad avhenger av hvor mange indi-
vider som settes ut (Drake et al., 1989; Griffith et al., 1989). Resultatene
fra smaskala-forsgk trenger derfor ikke vere direkte overfgrbare til storskala-
bruk av den samme organismen.

10
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Vi vil neppe fa de ngdvendige gkologiske og genetiske kunnskapene til &
gjgre presise risikovurderinger innen overskuelig framtid. Et viktig prinsipp
er derfor:

«Miljgeffektene av utsettinger av genmodifiserte organismer ma
vurderes fra sak til sak og via en stegvis prosedyre som inkluderer

innesluttede pilotforsgk» (OECD, 1986).

Dette prinsippet er det bred internasjonal enighet om (Royal Commission,
1989; Tiedje et al., 1989). Enkelte hevder imidlertid at det vil vaere vanske-
lig & gjennomfgre et slikt system nar antallet sgknader om utsetting blir
stort (Stearns et al., 1988), og gnsker derfor a klassifisere utsettinger i ulike
risikokategorier. Som vist over, er det teoretisk belegg for at dette ikke er
mulig. Det har faktisk blitt antydet at de stgrste gkologiske problemene kan
komme fra utsettinger som betraktes som «sikre», fordi disse ikke gjennom-
fgres med de samme sikkerhetsforanstaltningene som de antatt «usikre» ut-
settingene (Crawley, 1988).

1.4 Motivasjon for utredningen

[ generell biologi (gkologi, populasjonsgenetikk, evolusjonsbiologi og bio-
geografl) ma presisjon ofte vike for generalitet. Anvendt biologi, pa den annen
side, kan ikke vere tilfreds med upresis, generell kunnskap (Brown, 1989).
Som diskutert over ma hvert tilfelle av utsetting betraktes som unikt og be-
handles fra sak til sak. Begge tilnsermingsmater er verdifulle og kompletterer
hverandre, men samarbeidet er bare fruktbart dersom de som arbeider med
basal og anvendt biologi respekterer de premissene som ligger til grunn for
hverandres arbeid.

I denne utredningen kombinerer vi erfaringer fra utsettinger med mate-
matiske modeller for etablering og spredning av gener og organismer. Bruk
av modeller har blant annet betydning for hvordan undersgkelsene av miljg-
effekter skal legges opp; Manasse og Kareiva (1991) viste for eksempel at
Monsantos forsgk med transgen raps (Brassica napus) ikke var lagt opp slik
at forsgkene ga tilfredsstillende informasjon med hensyn til spredning (se
avsnitt 5.1), mens Lindow et al.’s (1988) forsgk med isminusbakterier fikk
«godkjent» kritikk.

Vi har lagt vekt pa a presentere generell kunnskap snarere enn den arts-
kunnskap som er ngdvendig for & vurdere utsettinger av alle aktuelle eller

11
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potensielle genmodifiserte organismer. Det er spesialistkunnskap. Vi har i
modellarbeidet vart forsgkt a gi eksempler fra felter der vi har god kunnskap -
i Norge og det eksisterer relevant informasjon. Vart eksempel med spred-
ning av transgen laks er foreslatt som et framtidig forskningsfelt innen det
svenske forskningsprogrammet for & vurdere miljgeffekter av genmodifiserte
organismer (Kjelleberg og Fagerstrém, 1990).

12
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2 Utsettinger av genmodifiserte organismer

Forsgk med utsetting av genmodifiserte organismer i naturen er utfgrt
siden 1986. Ved arsskiftet 1990-91 var det pa verdensbasis registrert
ialt 260 utsettinger (OECD, 1990). De fleste utsettingene gjelder kultur-
planter og bakterier som har fatt tilfgrt markgrgener og/eller gener for
sykdomsresistens, herbicidresistens, giftproduksjon for skadedyrbekjempelse,
naeringsstoff-fiksering eller frysetoleranse (tabell 1).

Feltforsgkene er utfgrt pa arealer med stgrrelse fra 50 m? til 40 da, med
unntak av forspk med rabiesvirus, der ater med genmodifiserte rabiesvirus
forst ble spredt pa et omrade pa 6km? og siden til omrader pa 435km? og
10700 km? (OECD, 1990). Den kunnskap som fins om genmodifiserte orga-
nismer er derfor for de fleste organismers vedkommende basert pa smaskala-
forsgk.

2.1 Kulturvekster

Kulturvekster har blitt flyttet og satt ut over lang tid i s& mange miljger at
det burde vzre god kunnskap om deres gkologiske effekter. En rekke av de
vanligste kulturvekstene opptrer som ugress ett eller flere steder i verden (se
avsnitt 3.3.1), og ma vurderes deretter. Genmodifiserte kulturvekster ma i
tillegg veere gjenstand for en genetisk og gkologisk vurdering fgr utsetting,
spesielt i de tilfellene der genmodifikasjonen inneberer giftproduksjon eller
gkt miljgtoleranse (Ellstrand, 1988).

2.1.1 Hva er nytt?

Planteavl som vitenskap har eksistert i hundre ar. Den har vaert basert pa
a avle fram egnede kombinasjoner av egenskaper fra krysninger innen og
mellom ulike varianter (landraser) av hver enkelt art. Ny genetisk variasjon
har blitt introdusert ved krysninger med ville slektninger av kulturplantene,
andre neerstaende arter og delvis ogsa arter fra andre slekter. To teknikker
er nye; (1) cellefusjon, som tillater kombinasjoner (av bade kromosomalt og
ekstrakromosomalt DNA) av to arter som ikke lar seg krysse med kjgnnet
formering (Glimelius et al., 1991), og (2) overfgring av DNA via bakterier
(Agrobacterium) eller pa annen mate (Goodman et al., 1987).

13
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Tabell 1: Utsettinger av genetisk modifiserte organismer
(etter Williamson et al., 1990)

Andre
USA  Europa steder Totalt

Typer av utsatte organismer

Virus 7 17 3 27
Mikroorganismer 41 8 4 53
Planter 60 41 28 129
Dyr 1 0 1 2
Totalt 109 66 36 211

Typer av genmodifikasjoner

Markgrer 22 35 10 67
Herbicidresistens 25 18 15 58
Insektresistens 35 10 1 46
Vaksiner 7 5 6 18
Virusresistens 10 2 1 13
Kuldetoleranse 7 1 1 9
Bakterieresistens 1 0 1 2
Annet 17 12 4 33
Totalt 124 83 39 246
14
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De nye metodene betyr at totalt artsfremmede gener kan inkorporeres i
en kulturplante (for eksempel et giftproduserende gen fra bakterien Bacillus
thuringiensis), sammen med DNA som regulerer uttrykket av disse genene
(eller ogsa av plantens egne gener). Enna eksisterer det ingen metode for
a pavirke hvor i genomet et innsatt gen havner, og det er begrensninger i
hvilke kulturplanter som lar seg genmodifisere. Det er allerede gjort en rekke
genmodifikasjoner i planter som tobakk, tomat, petunia, raps og potet ved
hjelp av Agrobacterium-overfgring av DNA, mens énfrgbladete planter som
ris, mais og hvete ikke lar seg genmodifisere ved denne teknikken (Potrykus,
1990). Nylig er det imidlertid rapportert at ris, mais, durra og flere kornslag
kan la seg genmodifisere ved hjelp av andre teknikker for DNA-overfgring
(Vasil, 1990a,b).

Genmodifiserte kulturplanter ma veere gjenstand for gkologiske og/eller
genetiske vurderinger pa minst tre omrader, (1) endrede egenskaper i forhold
til den ikke-modifiserte planten, (2) genspredning til andre arter, og (3)
endret landbrukspraksis som fglge av bruken av nye organismer (Williamson
et al., 1990). Disse gjennomgas her med eksempler fra aktuelle eller poten-
sielle utsettinger. Selv om de fleste utsettingene av genmodifiserte organismer
gjelder planter, er disse av sa ny dato at sveert fa resultater er publisert (og
da er det produksjonsegenskapene som er rapportert; se f.eks. Kaniewski et

al., 1990).

2.1.2 Endrede egenskaper

Risikoen for ugnskede miljgeffekter av genmodifiserte kulturplanter vil
sannsynligvis vaere stgrst for (1) de artene som allerede opptrer som ugress
(se avsnitt 3.3.1), og (2) de artene som har ville og domestiserte varianter
side om side (slik som flere arter av gress og skogstreer). ‘

Forsgk med introduksjon av toksingener (som produserer gift) i kultur-
vekster for & bekjempe skadeinsekter (se f.eks. Perlak et al., 1990) ma vur-
deres ut fra flere synsvinkler: (1) den genmodifiserte organismen kan veere
giftig for andre dyr enn skadeinsektet, spesielt bgr effekten pa insekter som
er viktige for planter med insektbestgvning studeres, (2) toksinet kan veere
giftig for mennesker (Goldburg og Tjaden, 1990; McCormick, 1990), og (3)
ved storskalabruk kan insektene utvikle resistens mot toksinet, spesielt hvis
toksingenet spres fra den genmodifiserte organismen til flere organismer i
miljget (Royal Commission, 1989).
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Genmodifisert raps ma vurderes som et mulig ugress i Norge, fordi ikke-
modifisert raps opptrer som ugress enkelte steder (Williamson et al., 1990)
og fins forvillet her.

Potetplante-rotknoller (poteter) som overlever til neste sesong er et (om
ikke stort) problem i England, der ett av cellefusjonseksperimentene har pro-
dusert hybridpoteter med sma og irreguleere rotknoller. Dersom slike blir
satt ut 1 stor skala, kan problemene med overlevende rotknoller gke siden
de ville veere vanskeligere a finne enn de fra dagens poteter (Williamson et
al., 1990). Vi kjenner til at forsgk med a lage sma settepoteter pagar ogsa
i Norge, og antar at problemer med overlevende rotknoller ogsa kan oppsta
her — spesielt pa Sgrvestlandet etter milde vintre.

Genmodifikasjon av skogstreer for a gke resistensen mot insektangrep
(Dandekar et al., 1987) er av interesse fordi det i skog er upraktisk og
kostbart a bruke insekticider; dvs. at genmodifikasjonen brukes i biologisk
kontroll. Slike forsgk har blitt evaluert med tanke pa muligheten for at in-
sektene utvikler resistens overfor insekticidet (Raffa, 1989), og ulike strategier
er tenkt utviklet for a redusere ugnskede effekter (blant annet ved & hindre
genuttrykk hos avkom av de genmodifiserte trerne). Det fins imidlertid en
rekke andre risikoelementer for ugnskede miljgeffekter av genmodifiserte treer,
sa som genoverfgring til andre populasjoner og arter, og effekter av endrede
insektpopulasjoner pa samfunns- og gkosystemniva. (En hel rekke slike ef-
fekter er dokumentert i forbindelse med klassisk biologisk kontroll, som er
diskutert i avsnitt 3.5.) Genmodifikasjon av treer i dagens norske skogbruk
vil bli et storstilt eksperiment der man ikke har mulighet for & «tilbakekalle»
ugnskede effekter. Vi mener at slike forsgk helt ma avvises.

2.1.3 Genspredning fra genmodifiserte planter

Flere av de egenskapene vii dag praver a tilfgre kulturvekster, er egenskaper
som vi ikke vil se overfgrt til ugress (f.eks. sykdoms- og herbicidresistens,
fryse- og salttoleranse, og gkt nitrogenfiksering). Det er derfor meget viktig
a hindre at slike egenskaper spres. Ellstrand (1988) har vist at pollen kan
spre gener effektivt over langt stgrre avstander enn tidligere antatt. Han
framhever at genmodifiserte planter med vindpollinering ikke bgr brukes i
nerheten av neert beslektede, ville planter, og at en del av modifikasjonen
bgr vare & gke selvbefruktningsgraden — eller & redusere pollenoverlevelsen
— hos den genmodifiserte organismen for & redusere sannsynligheten for at
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genoverfgring skjer.

De fleste av verdens kulturplanter kommer opprinnelig fra tropiske og
sub-tropiske omrader, der de i dag ofte blir dyrket side om side med sine
ville slektninger (Harlan, 1975). Det betyr at selv om mange genmodifiserte
kulturplanter kan dyrkes pa vare breddegrader med minimal fare for gen-
overfgring til ville slektninger, sa er det fare for at slik genoverfgring kan skje
i tropene og sub-tropene (Ellstrand, 1988; Tiedje et al., 1989). En pagaende
NINA-utredning har som formal & sette opp en liste over hvilke planter i
norsk flora som kan antas a utveksle gener med kulturplanter (Elven et al.,
1991). .

Floghavre (Avena fatua) er et ugress i norsk og internasjonalt landbruk
i dag (se avsnitt 3.3.1). Dersom havre (Avena sativa) blir gjenstand for
genmodifikasjon i framtiden, er det sannsynlig at den egenskapen som gen-
modifiseres kan spre seg til floghavre, som har samme kromosomtall som
havre.

Genmodifisert raps bgr vurderes med tanke pa genutveksling med andre
Brassica-arter, kanskje forst og fremst tetraploide varianter av kal (B. ole-
racea), nepe og turnips (B. rapa), og akerkal (B. campestris) (Kjelleberg og
Fagerstrém, 1990; Williamson et al., 1990). Den sistnevnte opptrer i Norge
som akerugress. Spredningen av gener fra genmodifisert til ikke-modifisert
raps er modellert av Manasse og Kareiva (1991), og er beskrevet i avsnitt 5.1
i denne utredningen.

Det er gjort forsgk med genmodifiserte poteter som viser en meget be-
grenset spredning av pollen fra disse (Tynan et al., 1991). Poteten har heller
ikke noen nere slektninger hos oss, sa faren for genspredning fra forsgk med
transgene poteter ma ansees som meget liten.

2.1.4 Endret landbruk med genmodifiserte organismer

Den vektlegging som det hittil har veert pa a produsere genmodifiserte planter
med herbicidresistens tyder ikke pa at landbruket blir mer miljgvennlig med
genteknologi. Selv om en riktig kombinasjon av nye herbicider og herbicid-
resistente planter kan operere skansomt mot miljget, sa innbyr herbicid-
resistente kulturplanter til en mer utstrakt bruk av herbicider enn det som
til na har vert vanlig. Det er praksis som blir avgjgrende her og ikke hva
som er teoretisk mulig.
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2.2 Virvellgse dyr

De fgrste storskala-utsettinger av genmodifiserte dyr i naturen fant sted pa
Forneaux-gyene mellom Australia og Tasmania sommeren 1990 (se Ewing,
1990). I lgpet av 1990 og 1991 skal 700 millioner genmodifiserte spyfluer
(Lucilia cuprina) settes ut for & utrydde den lokale bestanden av dette skade-
insektet, som koster australske sauebgnder 200 millioner australske dollar
arlig. Spyfluene er genmodifisert slik at de fleste hannene blant avkommet
blir sterile mens hunnene blir blinde. Derved haper de australske forskerne
at det er mulig & utrydde spyfluene pa disse gyene ved én utsetting, mens
kontinuerlige utsettinger sannsynligvis er ngdvendig for & kontrollere disse
fluene i selve Australia (Ewing, 1990).

2.3 Virveldyr
2.3.1 Pattedyr

Genmodifiserte pattedyr ser ikke ut til & vaere aktuelle for utsetting i neaer
framtid, annet enn der husdyr (sau, geit) med gener som koder for humane
blodfaktorer er satt ut pa beite. Miljgeffektene de representerer vil neppe
veere knyttet til genmodifikasjonen dersom de genmodifiserte husdyrene skal
produsere et blodkoagulerende humant protein. Miljgeffektene ma selvsagt
vurderes dersom husdyr pa beite genmodifiseres for a utnytte miljget anner-
ledes, men vi kjenner ikke til at slike forsgk gjgres. Overfgring av vekst-
fremmende gener til husdyr har forelgpig gitt en rekke ugnskede bivirkninger
av genmodifikasjonen, slik som redusert kjgnnsdrift og defekter i kroppsform
og fysiologi (Pursel et al., 1989). Vi tror at etikk snarere enn gkologi kommer
til & sette begrensninger pa bruken av genmodifiserte husdyr i Norge.

2.3.2 Fisk

Forsgk med genoverfgring til fisk er blitt utfgrt for & gke deres vekst eller
kuldetoleranse (Chen og Powers, 1990). Genoverfgringen har som oftest
skjedd ved mikroinjeksjon av artsfremmede gener; for eksempel av et gen for
kuldetoleranse fra en flyndreart til laks (Fletcher et al., 1988). I Norge har to
forskningsgrupper gjort forsgk med genoverfgring til laksefisk. Den ene grup-
pen mikroinjiserte humane veksthormongener til egg av laks og regnbuegrret
(Rokkones et al., 1989). Denne gruppen avsluttet sine forsgk med laks i
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1986, fgr det var klart om det innsatte genet var blitt inkorporert i laksens
genom eller ikke (Peter Alestrom, Norges landbrukshggskole, personlig med-
delelse). Gruppen arbeider na med a genmodifisere andre fiskearter — karpe-
fisken sebrafisk og tannkarpen medaka. En annen gruppe isolerte laksens
eget veksthormongen, og injiserte dette i lakseegg med den hensikt a fa flere
kopier av veksthormongenet for derigjennom a gke veksthormonproduksjonen
(Male et al., 1989). Denne gruppen produserte 10 kjgnnsmodne, transgene
laks som ble krysset og avlivet hgsten 1990 (fra egg injisert med laksens eget
veksthormongen i 1987). Avkommet etter disse blir nd sjekket for om det
innsatte genet er nedarvet eller ikke (Audun Nerland, Bergen, personlig med-
delelse). En ny gruppe laks ble 1 1989 injisert med et modifisert veksthormon-
gen fra laks, for lettere a kunne studere nedarving. Disse forsgkene finansieres
av Norges Fiskeriforskningsrad. Firmaet som opprinnelig finansierte for-
sgkene har ikke lenger noen kommersiell interesse i dem. Fisken har hele
tiden gatt i landanlegg for a hindre rgmming.

Okt vekst har betydelig gkonomisk interesse i lakseoppdrett, og er en av de
karakterene som man i dag sgker a forbedre ved tradisjonell avl. Innsetting av
veksthormongener (fra regnbuegrret) i karpe har gkt veksten med i gjennom-
snitt 20 % i forhold til slektninger uten den samme genmodifikasjonen (Zhang
et al., 1989). @kt kuldetoleranse hos laks har gkonomisk interesse for lakse-
oppdrett der sjgtemperaturen gar under 0°C om vinteren, som for eksempel
pa gstkysten av Nord-Amerika og i Qst-Finnmark.

Genspredning fra genmodifisert fisk kan hindres pa to mater, enten ved
a bruke rgmmingssikre anlegg, eller ogsa ved a bruke steril fisk. Laksefisk
kan i1 dag steriliseres i stor skala ved varme- eller trykkindusert triploidisering
(Chourrout, 1987). Derved kan samav] mellom genmodifisert (eller en hvilken
som helst oppdrettsfisk) og vill fisk elimineres, men bare fullstendig sikring
mot rgmming kan 1 tillegg redusere eventuelle gkologiske og epidemiologiske
effekter.

Laksefisk har vart satt ut i naturen (med eller uten hensikt) i mer enn
hundre ar. T avsnitt 3.4.3 viser vi at de effektene dette har fgrt til pa stedegne
bestander er uforutsigbare og ofte negative. Sett pa bakgrunn av det store
antallet rgmt laks fra dagens oppdrettsanlegg, er det klart at transgen laks
tkke har noen plass i norsk lakseoppdrett

Sa vidt vi vet, er det pa verdensbasis gjort ett forsgk, i USA, der gen-
modifisert fisk er satt ut i dammer i naturen. Dette gjelder karpe med
veksthormongener fra regnbuegrret (Fox, 1990; National Wildlife Federa-
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tion, 1990). Det har veert stor motstand mot disse forsgkene fordi de ikke er
hundre prosent sikret mot rgmming.

2.4 Er genmodifiserte organismer darligere tilpasset?

Det har vert foreslatt at genmodifiserte individer med ekstra (innsatt) DNA
bearer en fysiologisk byrde som gjgr at de er mindre tilpasset enn ikke-
modifiserte slektninger i alle miljger som ikke er forandret for a favorisere de
genmodifiserte individene (Lensky og Nguyen, 1988; Parsons, 1990). Dette er
imidlertid i beste fall en upresis generalisering; det er ingen naturlov som sier
at mye «ungdvendig» DNA reduserer «fitness», og noen eksperimenter viser
at genmodifiserte organismer kan ha hgyere reproduksjons- og overlevelses-
evne enn sine ikke-modifiserte slektninger (Hartl et al., 1983; Royal Commis-
sion, 1989). I tillegg er det viktig & vaere klar over at ogsa genmodifiserte
organismer er utsatt for naturlig seleksjon, og vil kunne utvikle bedre til-
pasninger til miljget pa lang sikt (McGaughey, 1985; Gould, 1988).

2.5 Spegrsmal ved utsettinger av genmodifiserte orga-
nismer '

De fa erfaringene som foreligger om miljpeffektene av a sette ut gen-
modifiserte organismer gir enna ikke noe grunnlag for a generalisere om slike
effekter. Men utsettingsforsgkene som na pagar over hele verden reiser en
rekke spgrsmal som har interesse bade for generell og anvendt biologi. Noen
sentrale spgrsmal er:

¢ Kan genmodifiserte organismer unnslippe kontroll — enten med hensyn
til den rolle de spiller i det habitatet de settes ut i, eller ogsa med hensyn
til invasjon i tilgrensende habitater?

¢ Har de genmodifiserte organismene som lettest unnslipper kontroll spe-
sielle egenskaper med hensyn til etablering og spredning i et gkosystem?

e Kan selve genmodifikasjonen unnslippe kontroll gjennom krysning mel-
lom den genmodifiserte organismen og andre, ville populasjoner eller
neerstaende arter i miljget?
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¢ Hvilke miljgeffekter kan vi vente oss dersom den genmodifiserte orga-
nismen eller dens gener unnslipper kontroll?

e Er noen gkosystemer mer sarbare overfor invasjon enn andre?

I denne utredningen har vi forsgkt a svare pa disse spgrsmalene pa tre
mater. I kapittel 3 gar vi gjennom litteraturen pa de erfaringene som er
hgstet gjennom a studere miljgeffektene av utsettinger av ikke-modifiserte
arter. Spesielt ser vi pa om de artene som etablerer og sprer seg i nye miljger
har spesielle tilpasninger som kan tjene som «faresignalers fgr utsetting av en
genmodifisert organisme, og vi ser pa hvilke gkosystemer som lettest har latt
seg invadere av introduserte arter. I kapittel 4 ser vi pa matematiske modeller
for etablering og spredning av en organisme og dens gener i et nytt miljg.
I kapittel 5 ser vi pa to eksempler der biologisk kunnskap og matematiske
modeller er kombinert for a forutsi genspredningen fra en genmodifisert orga-
nisme.
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3 Erfaringer fra utsettinger av ikke-modifi-
serte organismer

Erfaringer fra utsettinger av ikke-modifiserte organismer har relevans for
forsgk med genmodifiserte organismer pa en rekke omrader: (1) de gir funda-
mentale biologiske opplysninger for a vurdere invasjonspotensiale og miljg-
effekter av en gitt kombinasjon av utsatt organisme og utsettingsmiljg, (2)
disse opplysningene gjelder mange av de artene som i dag er gjenstand for
genmodifikasjon (fgrst og fremst kulturvekster og arter som brukes i bio-
logisk kontroll), utsatt i de samme miljgene som er aktuelle for dagens gen-
modifiserte organismer, og (3) utsettinger av ikke-modifiserte arter har fgrt
til en rekke biologiske invasjoner — med tilhgrende ugnskede miljgeffekter —
som ikke var forutsett, men som likevel ma unngas ved framtidige utsettinger.

Introduksjoner av dyr og planter regnes som én av de viktigste arsakene
til tap av biologisk mangfold (Pimm og Gilpin, 1989). Introduserte arter
kan forandre hele gkosystemer. Den australske flora og fauna ser i dag
helt annerledes ut enn fgr mennesket bragte med seg eksotiske arter til det
australske kontinentet (Groves og Burdon, 1986). Andelen introduserte arter
som etablerer seg er ikke hgy; Williamson og Brown (1986) har anslatt at
10% av de artene som er innfgrt til Storbritannia, har etablert seg, og 1%
av de innfgrte artene har fatt «pest»-status.

De introduserte artene kan imidlertid ha betydelige effekter pa lokale arter
gjennom & vare parasitt- og sykdomsspredere, konkurrenter, og plante- eller
dyreetere. I noen tilfeller kan de introduserte artene hybridisere med lokale,
neerstaende arter.

3.1 Egenskaper ved invaderende organismer

Det har veert stor interesse for a finne biologiske karakteristika (fylogenetiske,
gkologiske, demografiske og genetiske) ved de artene som lettest invaderer nye
habitater (Baker og Stebbins, 1965; Barrett og Richardson, 1986).

3.1.1 Planter

En liste over gkologiske karakteristika for det «ideelle ugress» ble forst satt
opp av Baker (i Baker og Stebbins, 1965).
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1. Ingen spesielle miljgbetingelser for spiring.

Diskontinuerlig spiring (egenkontrollert) og lang levetid for frg.
Rask kimplante-vekst.

Kort vegetativ periode fgr blomstring.

Kontinuerlig frgproduksjon sa lenge vekstforholdene tillater det.

N o

Kan vere selvbefrukter eller apomiktisk (dvs. danne frg uten be-
fruktning).

7. Aksepterer bade vind- og insektpollinering.
8. Stor frgproduksjon under gode miljgforhold.

9. Noe frgproduksjon selv under darlige miljgforhold. Stor toleranse (og
plastisitet) overfor variasjon i klima og jordsmonn.

10. Spesielle tilpasninger for spredning bade over kort og lang avstand.
11. Hvis flerarig: omfattende vegetativ formering.

12. Hvis flerarig: skjgr, slik at den ikke kan rykkes opp med roten.

13. Hvis flerarig: kan regenerere fra gdelagte deler av rotstokken.

14. Mulighet for & konkurrere pa flere mater: rosett-dannelse, vekst som
undertrykker andre planter, eller produksjon av gift som hemmer andre
planter uten at jorda gdelegges for egen vekst og reproduksjon (allelo-
pati).

Det fins neppe noen planteart med alle disse egenskapene, og det fins
ugress som har fa av dem. Listen ma sees pa som en «huskeliste» for fare-
signaler ved utsettinger, men den har liten prediktiv verdi for enkeltarter og
-habitater (Noble, 1989).

Bakers ideelle ugress er ganske likt det vi kan kalle en r-strateg (se Pianka,
1970) som i tillegg har god konkurranseevne. Det er imidlertid kjent at det
fins invaderende arter bade blant r- og K-strateger. Noble (1989) mener ut
fra modellbetraktninger og erfaringer samlet etter Bakers artikkel at fglgende
konklusjoner kan trekkes med hensyn til terrestriske planters invaderende
evne:
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1. Hgy populasjonstetthet pa et hvilket som helst livsstadium etterfulgt
av stor dgdelighet er et faresignal. En slik plante vil bli et ugress i et
nytt miljg dersom overlevelsen gker.

2. Plantens levetid (ettarig/flerarig) og levetiden til frg er ikke noen sikker
indikator pa invaderende evne, fordi levetiden pavirker potensialet for
populasjonsvekst lite (utenom de tilfellene der gkt levetid sikrer over-
levelse i perioder med darlige miljgforhold).

3. Egenskaper ved habitatet — like mye som egenskaper ved organismen
— er viktig for invasjoner.

4. Langdistansespredning er ikke lenger noen vesentlig faktor for inva-
sjon, fordi mennesket er den viktigste vektoren for slik spredning.
Kortdistansespredning er derimot viktig for hvorvidt en invasjon kan
skje eller ikke. Dette punktet er spesielt relevant i forhold til utsettinger
av genmodifiserte organismer.

Punkt 1 og 4 over er ogsa spesielt relevant for den invaderende evnen
til akvatiske planter (Ashton og Mitchell, 1989). Mange akvatiske planter
er spredt ved menneskets hjelp, og god evne til kortdistansespredning samt
hgy reproduksjonsevne (spesielt vegetativt), ser ut til a veere karaktertrekk
ved en lang rekke vannlevende ugress (for eksempel vannhyasint, Eichhornia
crassipes).

Vi kjenner lite til egenskaper ved vannplanter (makroalger) som sprer seg
i havet. En japansk brunalge (Undaria pinnatifida) som ble introdusert til
Frankrikes vestkyst 1 1983 fordi den har et gkonomisk potensiale i akvakultur,
har spredt seg langs kysten der til tross for at man trodde at de naturlige
temperaturbetingelsene ville hindre spredning (Floc’h et al., 1991).

3.1.2 Virveldyr

De virveldyrene som i stgrst grad er assosiert med invasjoner er de som har
kunnet krysse spredningsbarrierer med menneskets hjelp, enten de er blitt
spredt med hensikt (f.eks. kanin til Australia; gyppier i tropene) eller uten
hensikt (f.eks. svart og brun rotte over hele verden; havnigyer til Amerikas
store innsjger).

Ehrlich (1989) har sammenfattet noen av de karaktertrekkene som har
sammenheng med virveldyrs evne til & invadere nye habitater:
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1. Stor naturlig utbredelse

2. Hgy tetthet under naturlige forhold

3. God evne til forflytning

4. Stor diettbredde

5. Kort generasjonstid

6. Evne til a skifte fra r- til K-strategi (fisk)

7. Flokk- eller stimdannende

8. En hunn i stand til & kolonisere

9. Kroppsstgrrelse stgrre enn hos neare slektninger
10. Assosiert med mennesket
11. Taler stor variasjon i fysiske miljgforhold

Selv om virveldyr er den gruppen som er best undersgkt med hensyn til
gkologi, fysiologi, biogeografi, og delvis ogsa genetikk, fins det en rekke
eksempler pa at hovedreglene er omtrentlige. En mate & vise dette pa er
a sammenlikne nerstaende arter der den ene er en invaderende art, mens
den andre ikke er det. Ett slikt eksempel gis her.

Graspurv (Passer domesticus) spredte seg til hele det nord-amerikanske
kontinentet i lgpet av 50 ar etter at den ble introdusert, og har likeledes
kolonisert en rekke andre kontinenter med menneskets hjelp. Den neerstaende
pilfinken (P. montanus) har omtrent samme utbredelsesomrade i Eurasia
som graspurven, men har spredt seg lite i Nord-Amerika etter at den ble
introdusert til St. Louis, Illinois, i 1870-arene. Den har heller ikke kolonisert
andre kontinenter i like stor grad som graspurven. Grunnene til dette er ikke
kjent (Ehrlich, 1989).

Virveldyr illustrerer ogsa pa en god mate et annet problem for & forsta
invasjoner; selv der spredningen av én art og tilbakegangen av en annen
er godt dokumentert er det ikke alltid lett & pavise at den ene fortrenger
den andre. Et eksempel pa dette er introduksjonen av amerikansk gratt
ekorn (Sciurus carolinensis) til England rundt arhundreskiftet (Lawton og
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Godfray, 1990). Det har lenge vert antatt at det gra ekornet var arsak til
tilbakegangen av vanlig ekorn (S. vulgaris), men ingen mekanisme er pavist
og tilbakegangen av vanlig ekorn i noen lokaliteter begynte tilsynelatende
fgr det gra ekornet kom dit. Dette eksemplet har nylig veert gjenstand
for betydelig matematisk modellarbeid pa spredning (Okubo et al., 1989),
og er beskrevet neermere i avsnitt 4.2.3. Modellarbeidet viste at selv sma
konkurransefordeler — sa sma at de ikke ville veert lett a pavise i naturen
— til det gra ekornet sammenliknet med vanlig ekorn kan ha fgrt til den
observerte fortrengingen av vanlig ekorn.

3.1.3 Genetiske egenskaper

Kan invaderende organismer karakteriseres med tanke pa deres genetiske
variasjon og formeringsmate sammenliknet med ikke-invaderende organis-
mer? Nedenfor diskuteres noen av de variablene som har vert undersgkt i
forbindelse med invasjoner (Baker og Stebbins, 1965; Barrett og Richardson,
1986).

Effekt av invasjonsprosessen pa den genetiske variasjonen En inva-
sjon startes vanligvis — men ikke alltid — av et fatall individer. Denne flaske-
halsen i populasjonsstgrrelse fgrer til redusert genetisk variasjon i popula-
sjonen. Men det har ogsa betydning hvor raskt populasjonen gker etter
flaskehalsen; eller med andre ord, i hvor mange generasjoner den bestar av
fa individer. Dersom flaskehalsen er langvarig er tapet av genetisk variasjon
stgrst (Nei et al., 1975).

Genetisk variasjon hos invaderende arter Det er gjort en rekke forsgk
pa a relatere graden av genetisk variasjon til egenskaper ved en art (f.eks.
kosmopolitt, gkologisk generalist) eller til miljget de lever i (f.eks. homogent
eller heterogent miljg). Graden av korrelasjon mellom genetisk variasjon og
disse variablene er ikke hgy, og det er sannsynligvis en bedre korrelasjon
mellom genetisk variasjon og (naverende og historisk) effektiv populasjons-
stgrrelse. Det er mulig at invaderende dyrearter er mer genetisk variable
enn nzrstaende ikke-invaderende arter. Pa den annen side er mange av
ugressartene med vid utbredelse genetisk lite variable, noe som sannsynligvis
er en fplge av deres reproduksjonsmate (se oversikt i Barrett og Richardson,
1986).
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Reproduksjonsmate Av 400 arter fra 43 plantefamilier pa de britiske gyer
er det et overskudd av selvbefruktende eller apomiktiske arter blant de med
stort invasjonspotensiale (Price og Jain, 1981). Men det er ogsa eksempler
pa (serlig flerarige) invaderende arter som er obligate kryssbefruktere eller
som reproduserer vegetativt. Blant de 18 verste ugressartene pa verdensbasis
(se avsnitt 3.3.1), er omtrent halvparten selvbefruktere, og flesteparten av de
andre kan reprodusere vegetativt. Det ser derfor ut til & vaere god korrela-
sjon mellom reproduksjonsmate (genetisk system) og invaderende evne; kan-
skje knyttet til den evnen selvbefruktere, apomiktiske og vegetativt repro-
duserende arter har til & kolonisere et habitat med ett individ. En lik-
nende sammenheng er ogsa pavist hos noen dyrearter, der for eksempel selv-
befruktende former av landsnegler (Arion spp.) har en stgrre invaderende
evne enn kryssbefruktende former (Barrett og Richardson, 1986).

Polyploidi er vanlig hos invaderende plantearter; faktisk er alle de 18
plantene pa listen over de verste ugressene av polyploid opprinnelse (Clegg og
Brown, 1983). Nye polyploider kan overga foreldreartene i genetisk variasjon,
tilpasningsevne og invasjonspotensial.

Genetisk tilpasning etter invasjon Nar egenskaper som er viktig for
invasjonssuksess er bestemt av ett eller noen fa gener, kan disse egenskapene
forandre seg relativt raskt etter en introduksjon. Eksempler pa forandringer
i enkeltgener som har fgrt til betydelige endringer i vertsspekter eller pato-
genitet er fgrst og fremst kjent fra mikroorganismer. Men det er ogsa kjent
at mange insekter gjennom enkeltgen-endringer har utviklet resistens overfor
vertsplanter eller pesticider (Pimentel et al., 1989). I plantepatologi opererer
man ofte med et «gen—for-gen»-prinsipp i forholdet mellom parasitt og vert;
én mutasjon hos parasitten kompenserer for en mutasjon hos vertsplanten.
For egenskaper som er bestemt av et stort antall gener tar det lengre tid a
utvikle veltilpassede genotyper (Barrett og Richardson, 1986).

Hos planter er det fgrst og fremst egenskaper som form, struktur, farge og
orientering som er bestemt av ett enkelt eller noen fa gener (Gottlieb, 1984).
Egenskaper som har a gjgre med dimensjoner, vekt og antall er vanligvis
bestemt av et stort antall gener. Hos dyr ser det ut til at det er feerre
egenskaper som er bestemt av fa gener enn det er hos planter; for eksempel
er det uvanlig & finne enkeltgener med stor effekt pa form og struktur hos
dyr.
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3.2 Egenskaper ved gkosystemer som lar seg invadere

Elton (1958) framsatte hypotesen om at «biologisk motstands» i et gkosystem
avgjorde i hvilken grad det kunne invaderes. Med «biologisk motstand»
menes nettverket av biologiske interaksjoner, som Elton mente ville gke med
antallet arter i gkosystemet. Fra hypotesen kan blant annet fglgende predik-
sjoner utledes:

1. Kontinentale arter invaderer gyer (eller andre isolerte habitater) lettere
enn omvendt, fordi kontinentale arter er tilpasset hgyere konkurranse-
og predasjonstrykk og sterre tetthet av parasitter og patogener.

2. Qylevende arter har stgrre nisjebredde enn kontinentale arter, fordi
tettheten av organismer pa gyene er lavere enn pa kontinenter. De
gylevende artene er imidlertid darligere tilpasset én enkelt nisje.

3. Forstyrrete habitater — for eksempel habitater som stresses av men-
neskelig aktivitet — lar seg lettere invadere enn intakte habitater.

De gkosystemene som er mest utsatt for invasjon av fremmede arter, ser
ut til & veere gkosystemer med lavt artsmangfold og systemer som er sterkt
pavirket av menneskelig aktivitet (Groves og Burdon, 1986; Kjelleberg og
Fagerstrom, 1990). De mange eksemplene pa biologiske katastrofer fra ut-
settinger og utslipp i akvatiske miljger tyder pa at disse utgjgr spesielt sarbare
gkosystemer. De fleste eksemplene gjelder introduksjoner til ferskvanns-
miljger (se avsnitt 3.3.3 og 3.4.3), men det fins ogsa en rekke eksempler pa
at introduksjoner (av fisk) til innlandshav og andre havomrader har bidratt
til utryddelsen av lokale arter (Baltz, 1991). Det er derfor blitt hevdet at
noen av de stgrste potensielle miljgproblemene av genteknologisk virksomhet
finnes innenfor den ekspanderende akvakulturen (Kjelleberg og Fagerstrom,
1990), fordi det der ogsa er stor interesse for a endre arveegenskapene til
gkonomisk viktige arter (se f.eks. Chen og Powers, 1990). De uforutsette
og ofte negative erfaringene fra utsettinger og flytting av (ikke-modifiserte)
laksefisk mellom vassdrag viser at det er all grunn til & ta denne advarselen
alvorlig (Hindar et al., 1991; og avsnitt 3.4.3), spesielt fordi bade bioteknologi
og akvakultur er utpekt som satsingsomrader i Norge (NOU, 1990:1).

Lar noen gkosystemer seg lett invadere fordi de har ledige nisjer? Selv
om mange forskere har brukt begrepet «ledige nisjer» er det pa ingen mate
sikkert at dette er en gkologisk realitet (Simberloff, 1991). Viltarter har ofte
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blitt introdusert for & utnytte «ledige nisjer», men Ebenhard (1988) fant
likevel bare ett tilfelle der den totale viltproduksjonen gkte etter introduksjon
av en ny art. Elg som er introdusert til Newfoundland ser der ut til a utnytte
barskogen uten at dette har gatt ut over annet vilt. Hvorvidt det har skjedd
endringer 1 annen fauna eller flora er ikke kjent.

3.3 Utsettinger av eksotiske arter

Med bakgrunn i prinsippet om at det er organismens fenotype og miljget
den settes ut i, og ikke modifikasjonsmaten, som skal vere grunnlag for
risikovurderinger (Tiedje et al., 1989), vil vi i dette avsnittet, avsnitt 3.4 og
avsnitt 3.5 gjennomga erfaringer med utsettinger av ikke-modifiserte arter
og populasjoner.

3.3.1 Planter

Introduserte planter kan pavirke hele gkosystemet. De mest apenbare miljg-
effektene skjer der trzer introduseres til et tidligere trelgst omrade. Et
eksempel er tamarisk (Tamariz spp.) utsatt i tgrre omrader av USA. Disse
treerne har dype rgtter og finner vann der andre planter ikke greier det.
Derved gker transpirasjonen og de fa vannpyttene som eksisterte fgr tamarisk-
introduksjonen forsvinner.

Flere gressarter kan ogsa ha betydelige gkosystemeffekter; marehalm
(Ammophila arenaria) introdusert til California for a stabilisere sanddyner
utkonkurrerte de lokale artene og stabiliserte sanddynene slik at andre arter
etablerte seg der. Andre eksempler pa plantearter som forandrer habitatet
der de settes ut, er vannhyasint og vasspest (FElodea canadensis). Den
forstnevnte ble introdusert fra Sgr-Amerika til Florida i 1884 som bord-
dekorasjon. I 1970 dekket vannhyasinter omtrent 400 km? vannoverflate i
Florida, der de ekskluderer andre vannplanter og reduserer levemulighetene
til fisk, skilpadder, alligatorer og vannfugl (Simberloff, 1991).

Vasspest ble introdusert fra Nord-Amerika til Europa i 1836, og kom til
(Dstensjgvannet 1 1925. Den fyller opp strandsonen i de vannene den etablerer
seg i, som for eksempel Jarenvannet og Steinsfjorden, og kan forandre fosfor-
omsetningen slik at vannets «intern-gjgdslings gkes med eutrofiering som
resultat (Berge, 1983). Interessen omkring vasspesten i Norge har imidlertid
forst og fremst veert fokusert pa de negative effektene den har pa mennes-
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Tabell 2: De 18 verste ugressarter pa verdens-
basis (fra Holm et al., 1977). En N angir at
arten fins i Norge.

Latinsk navn Norsk navn
Cyperus rotundus Kokoskypergras
Cynodon dactylon

Echinochloa crus-galli Hgnsehirse N

E. colonum

Eleusine indica

Sorghum halepense Durra
Imperata cylindrica

Eichhornia crassipes  Vannhyasint
Portulaca oleracea Portulakk

Chenopodium album  Meldestokk N
Digitaria sanguinalis  Blodhirse N
Convolvulus arvensis  Akervindel N
Avena fatua Floghavre N
Amaranthus hybridus Toppamarant N
A. spinosus Tornamarant N

Cyperus esculentus Matkypergras
Paspalum conjugatum
Rottboellia ezaltata

kets bruk av de innsjgene den etablerer seg i (bading, sports- og garnfiske,
battrafikk og krepsing).

Noen planter endrer kretslgpet av mineraler i gkosystemet, slik det har
skjedd etter introduksjonen av slyngplanten Passiflora mollissima til Hawaiis
fijellregnskoger (Simberloff, 1991).

En taksonomisk oversikt over invaderende plantearter er gitt av Holm et
al. (1977) for ugressplanter i landbruket (tabell 2). De antyder at 250 arter
er betydelige ugressarter; dette er 0,1 % av verdens arter av blomsterplanter
(Heywood, 1989).

Av artene i tabell 2 er floghavre, meldestokk og akervindel vanlige ugress
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i Norge. Ti av de atten artene i tabellen er gressarter, de fleste av dem
tropiske. Det er ogsa verdt a merke seg at en rekke kulturplanter opptrer
som ugress ett eller flere steder i verden: flere kornslag, gulrot, sukkerroe,
reddik, salat, pepper, potet, tomat, solsikke, og flere andre (Williamson et
al., 1990).

De to plantefamiliene som inneholder flest ugressarter er kurvplante-
familien og gressfamilien, bade ifglge undersgkelser som dekker hele verden og
undersgkelser som dekker bestemte regioner (California, Finland, @sterrike,
Italia, Sgr-Afrika) (Heywood, 1989).

Det fins lite kvantitativ kunnskap om hvor mange introduserte planter
som etablerer seg. Av kjente introduksjoner av planter til England, var det
166 av 488 arter som ikke etablerte seg der (Williamson og Brown, 1986).

Introduserte arter utgjgr en stor andel av floraen pa noen gyer, opptil 50 %
pa New Zealand. Det neermeste vi kommer norske forhold er sannsynligvis
en oversikt fra Finland, der det er beregnet at omkring 10% (120 arter)
av blomsterplantene er introdusert (Heywood, 1989). Andelen introduserte
arter i floraen er generelt sett lavest 1 tropene.

3.3.2 Virvellgse dyr

Miljgeffektene av introduserte insekter og andre virvellgse dyr dekker et
bredt spekter. En maur, Solenopsis invicta, fra Sgr-Amerika opptrer i Nord-
Amerika som predator pa mange andre insektarter i tillegg til at den kon-
sumerer mye av vegetasjonen. En mygg, Culex quinquefasciatus, introdusert
til Hawaii i 1826, virket som en vektor for overfgring av malaria fra introdu-
serte asiatiske fuglearter til Hawaiis fuglefauna, som ble sterkt redusert (Sim-
berloff, 1991). Noen andre eksempler pa effekter av introduserte virvellgse
dyr er gitt i avsnittet om biologisk kontroll (avsnitt 3.5).

Det er ikke lett a ansla hvor stor andel av insektfaunaen som bestar av
introduserte arter. I Nord-Amerika, hvor det er omtrent 100000 arter av
insekter og edderkoppdyr, er det kjent 1700 introduserte arter (Simberloff,
1991). Av kjente tilfeller av insektintroduksjoner i England, var det 240 av
409 arter som ikke etablerte seg (Williamson og Brown, 1986).

Simberloff (1989) har gjennomgatt dokumenterte invasjoner av insekter
med hensyn til i hvilken grad det invaderte miljget passer til Eltons (1958)
hypotese om «biologisk motstand» (se avsnitt 3.2, og 1 hvilken grad insektene
selv passer til listen over karaktertrekk ved invaderende organismer (Baker
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og Stebbins 1965).

For insekter ser det ut til at det er andre biologiske interaksjoner enn
habitatets konkurransetrykk som avgjgr om et habitat lar seg invadere.
Sannsynligvis er det de parasittene, parasittoidene og predatorene insektene
mgter i det nye habitatet som avgjgr om de kan etablere seg der (Lawton
og Brown, 1986; Simberloff, 1989). Simberloff fant videre at hyppig fore-
kommende invasjoner fra kontinenter til gyer er bestemt av mulighetene
for slik invasjon — og ikke av de kontinentale artenes mer spesialiserte
nisjer (Simberloff hevder forgvrig at nisjebredde er et biologisk begrep som
er vanskelig definerbart og ikke lar seg male). De hyppige invasjonene i
forstyrrete habitater mener Simberloff delvis skyldes menneskets introduk-
sjon av insektarter for biologisk kontroll, delvis introduksjon av vertsplanter
i slike menneskeskapte miljger, og i mindre grad at forstyrrete miljger i og
for seg lett lar seg invadere.

Insekter med stor kroppsstgrrelse og hgy iboende vekstrate ser ut til
a veere de som lettest invaderer nye habitater (Crawley, 1986; Lawton og
Brown, 1986), men det ma understrekes at disse observasjonene er bygget pa
et svaert begrenset datamateriale.

Kunnskapene om andre virvellgse dyr enn insekter er meget begrenset.
Fra Norge har vi et eksempel med krepsdyret Mysis relicta, én av de sakalte
istidsreliktene som fins naturlig i noen innsjger pa @Dstlandet. Dette kreps-
dyret er utsatt i mange innsjger i Nord-Amerika og Skandinavia for a bedre
neeringstilgangen til viktige fiskeslag (Lasenby et al., 1986). Siden det fgrste
eksperimentet i Kootenay Lake, Canada, i 1949-50 tilsynelatende var vel-
lykket, ble Mysis introdusert til en rekke innsjger for a kompensere for
neeringsbrist etter vassdragsregulering, deriblant til Selbusjgen i Norge. I
Selbusjgen har effekten veert at Mysis konkurrerer med planktonspisende
fisk (spesielt rgye) om mat, uten at den selv er serlig tilgjengelig som fgde
for denne fisken. Rgyebestanden i Selbusjgen og andre norske innsjger har
derfor gatt drastisk tilbake etter introduksjon av Mysis (Langeland, 1981).

I dette tilfellet skyldtes den ukontrollerte effekten delvis manglende
predasjonstrykk pa Muysis, og delvis at Mysis konkurrerte med fisken om
mat. Krepsdyret unngikk predatorene (dvs. de fiskeartene som skulle fa
bedre vekst) sa effektivt at det hjalp lite at den spiste zooplankton. Selv i
de vellykkede eksperimentene i Nord-Amerika var kunnskapen om Mysis for
darlig. Der var det en annen fiskeart enn den tiltenkte som fikk bedret vekst
etter Mysis-introduksjon.
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3.3.3 Virveldyr

Fugl og pattedyr Effektene av invaderende virveldyr varierer fra ingen
paviselig gkologisk effekt (som for de fleste introduksjoner av fugler nar vi
unntar sykdomsspredning) til dramatiske endringer i bade flora og fauna.

Ebenhard (1988) gjennomgikk litteraturen pa introduksjoner av 330 arter
av fugl og pattedyr. Han fant at pattedyr i 20 % av tilfellene hadde en effekt
pa det lokale gkosystemet via beiting, og i 17 % av tilfellene via predasjon.
Han fant ingen tilsvarende effekter av beiting eller predasjon for introduserte
fugler. '

De mest dramatiske eksemplene finnes pa gyer, der introduserte geiter,
griser og kaniner mange steder har fjernet det meste av vegetasjonen (Pimm
og Gilpin, 1989). Og i et reservat pa New Zealand tok én lgshund livet av
halvparten av den stgrste gjenlevende bestanden av kiwifuglen i lgpet av
seks uker (Diamond, 1989). I dette tilfellet hadde altsa en introdusert art
en dramatisk gkologisk effekt selv om den neppe ville overlevd pa lengre sikt
(og ikke ha reprodusert).

I tillegg til beiting og predasjon nevner Ebenhard to andre effekter av
introduksjoner — sykdomsspredning og hybridisering med lokale (under-)-
arter eller populasjoner. Det fins fa dokumenterte tilfeller av effektene av
sykdomsspredning, men det antas at den endemiske fuglefaunaen pa Hawaii
er redusert fgrst og fremst som en fglge av sykdommer introdusert med ekso-
tiske fuglearter (Dobson og May, 1986). Pa verdensbasis er det sannsynligvis
rotter (Rattus rattus og R. norvegicus) og deres ektoparasitter som har veert
de verste sykdomssprederne (Ebenhard, 1988).

Hybridisering etter utsetting av fugl og pattedyr har skjedd bade mellom
ulike arter, mellom ulike underarter, og mellom domestiserte og ville popula-
sjoner av samme art (Ebenhard, 1988). Blant fugler er hgy grad av hybridi-
sering mellom arter kjent fra blant annet ande- og fasanfamilien. Tilsvarende
grupper av hyppig hybridiserende pattedyr kjennes sa vidt vi vet ikke.

Krypdyr Vi kjenner til ett tilfelle av betydelige gkologiske gdeleggelser
som fglge av introduksjon av et krypdyr. En slange introdusert pa Guam
har utryddet det meste av denne gyas fuglefauna (Savage, 1987).

Fisk Tilsvarende effekter som de Ebenhard nevner for fugl og pattedyr er
vist for introduksjoner av fisk. En rekke fiskearter i Victoria-sjgen i Afrika
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star i fare for a bli utryddet etter at nilabbor (Lates niloticus) ble utsatt
der 1 1960 for & bedre fisket. Siden den gang har resultatet vert at for
hvert kilogram nilabbor produsert, har man tapt 4kg av andre fiskearter
(som dessuten er bedre likt av fiskerne ved sjgen, og som er lettere a tgrke
for konservering enn det nilabboren er; Miller, 1989). Lignende katastrofale
effekter pa lokale fiskearter har man fatt i Gatun-sjgen i Panama, etter at
en fiskeetende art rgmte fra et fiskeoppdrettsanlegg i sjgen (Zaret og Paine,
1973).

Utsatt fisk som konkurrerer med lokale arter har lenge veert et problem for
norsk naturforvaltning. For eksempel trodde vare verdenskjente fiskebiologer
i fgrste halvdel dette arhundret at planktonspisende rgye (Salvelinus alpinus)
og bunndyrspisende grret (Salmo trutta) ikke konkurrerer om mat i innsjger,
inntil Nilsson (1955) viste at ikke-overlappende fgdevalg i deler av aret godt
kunne vere et tegn pa konkurranse og ikke pa fraveer av konkurranse. Et
nyere eksempel er den utilsiktede spredningen av grekyt (Phozinus phozinus)
til vassdrag pa Vestlandet, men vi vet enna lite om dens effekt pa laks- og
grretunger.

Sykdomsspredning og hybridisering hos fisk presenteres og diskuteres i
avsnitt 3.4.3.

3.4 Utsettinger av fremmede populasjoner av samme
art

Flytting av bestander av samme art kan medfgre sykdomsspredning, tap av
lokale bestander, endringer i den genetiske strukturen til arten, og tap av
lokale tilpasninger (Templeton, 1986; Hindar et al., 1991). Dette gjelder
spesielt for arter som i hgy grad er strukturert i lokale og mer eller mindre
reproduktivt isolerte bestander (som for eksempel laksefisk; Ryman og Utter,
1987).

3.4.1 Planter

Det har lenge veert kjent at planter danner lokale varianter — gkotyper
(Turesson, 1925). Forsgk i samme veksthus og transplantasjoner mellom
lokaliteter har vist at det er en genetisk basis for denne variasjonen, som
skyldes tilpasninger til lokale miljgforhold. Ikke-stedegne gkotyper har stort
sett lavere «fitness» enn de stedegne; ifglge Bradshaw (1984) er det ikke
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uvanlig & finne 50 % lavere «fitness» hos introduserte gkotyper. Bradshaw
viser at lokale tilpasninger ikke bare skjer over lang avstand, men ogsa over
sveert korte avstander der det lokale seleksjonstrykket er hgyt nok til a
motvirke genstrgmmen fra tilgrensende populasjoner.

Utplanting av ikke-stedegne gkotyper skjer i menneskeskapte habitater
som veikanter og parker, og i enda stgrre grad i skogbruket (ikke-stedegne
provenienser). - Den pafglgende fortrengningen av — eller hybridiseringen
med — stedegne gkotyper representer tap av genetisk mangfold (Heywood,
1989). Flytting av planter utgjer ogsa et potensielt sykdomsproblem; for
eksempel er den stadig gkende utvekslingen av frg i landbruket et problem
for frgbankene, fordi en rekke plantevirus spres med frg (Plucknett og Smith,
1989).

3.4.2 Fugl og pattedyr

Hybridisering mellom lokale underarter pa gyer og nominatunderarten intro-
dusert fra fastlandet er kjent blant annet fra duer (Streptopelia picturata) pa
Seychellene og sibirsk sngmus (Mustela sibirica) i Japan (Ebenhard, 1988).
I begge tilfeller ser det ut til at den gyboende underarten helt har mistet sin
genetiske integritet som fglge av hybridiseringen etter introduksjonen.

En hybrid mellom skotsk hjort (Cervus elaphus scoticus) og amerikansk
wapiti (C. elaphus nelsoni) rgmte sommeren 1989 fra en innhegning i Alberta,
Canada (NTB-Reuter, Calgary), og vakte stor medie-interesse inntil den ble
lokalisert og skutt pa grunn av frykt for at den kunne overfgre eksotiske gener
til den lokale wapitien.

Effektene av hybridisering pa tilpasninger til miljget kan vere helt
katastrofale. I Tatrafjellene i Tsjekkoslovakia ble ibex (et hjortedyr, Capra
ibez iber) vellykket introdusert fra en nabobestand i @sterrike, etter at den
tsjekkiske ibexen var utdgdd som fglge av for hard jakt. Senere ble det
ogsa importert dyr fra andre underarter av ibex fra Tyrkia (besoar, C. ibex
aegagrus) og Sinai (C. ibex nubiana). De resulterende hybridene manglet
tilpasninger til det lokale klimaet, og deres avkom ble fgdt midt pa vinteren
med det resultatet at hele bestanden dgde ut (Templeton, 1986).

Hybridisering kan ogsa forekomme mellom ville og domestiserte popula-
sjoner av samme art. Et eksempel pa dette er hybridiseringen mellom vill
og regmt, domestisert ilder (henholdsvis Mustela putorius og pelsdyrrasen M.
putorius «furo») i England (Ebenhard, 1988).
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3.4.3 Fisk

Erfaringer fra utsettinger av laksefisk tyder pa at de genetiske og gkologiske
effektene pa den stedegne bestanden er uforutsigbare og variable — fra ingen
paviselig effekt til omfattende hybridisering, sykdomsspredning eller konkur-
ranse. Der genetiske effekter pa «fitness»-karakterer kan pavises, er disse
alltid negative i forhold til den ubergrte bestanden (Hindar et al., 1991).

I det fglgende gjennomgas noen aktuelle eller potensielle genetiske effekter
av utsettinger eller remminger av ikke-stedegne populasjoner av laksefisk pa
lokale bestander av samme eller neerstdende art (etter Hindar et al., 1991).

Endret genetisk struktur «Cutthroat»-grret (Oncorhynchus clarki) i
Nord-Amerika har tapt mye av den opprinnelige genetiske strukturen (som
bestod av en rekke lokale og genetisk forskjellige bestander) etter flytting av
«cutthroat»-grret mellom vassdrag (Allendorf og Leary, 1988). Det samme
ser ut til & veere tilfellet med var grret i svenske og irske vassdrag (Ryman,
1981; Taggart og Ferguson, 1986), og det er etter all sannsynlighet i ferd
med & skje med laksen som fglge av rgmt oppdrettslaks (Stahl og Hindar,
1988; Hindar et al., 1991). Bare i lgpet av to maneder vinteren 1988-89
rgmte det 1,2 millioner laks fra marer (innhegninger) langs norskekysten,
og 1 et pkende antall elver utgjgr rgmt oppdrettslaks flertallet av gytefisken
(Moen og Gausen, 1989; @kland et al., 1991). Undersgkelser har allerede
vist at rgmt hunnlaks gyter i norske vassdrag, og at avkommet er levedyktig
(sa lenge metoden tillater studier av dette; Lura og Saegrov, 1991a,b). Rgmt
hannlaks har sannsynligvis nedsatt reproduksjonssuksess i forhold til vill fisk;
noe som blant annet antydes av sammenlikninger mellom vill laks og laks ut-
satt pa havbeite (Jonsson et al., 1990).

Hybridisering Flytting av regnbuegrret (Oncorhynchus mykiss) i Nord-
Amerika har fgrt til omfattende hybridisering mellom den lokale «cutthroat»-
grreten og den introduserte regnbuegrreten (Allendorf og Leary, 1988). Flyt-
ting av grret fra Europa til Nord-Amerika har resultert i en unormalt hgy
hybridiseringsrate mellom grret og laks der (Verspoor, 1988). Det ser ogsa ut
til at utsetting av ikke-stedegne populasjoner av laks kan fgre til gkt hybridi-
sering med grret selv der laks forekommer naturlig (Garcia de Leaniz og
Verspoor, 1989).
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Sykdomsspredning Mer enn 30 norske laksebestander er nesten utryddet
etter a ha mottatt lakseparasitten Gyrodactylus salaris med utsatte, infiserte
lakseunger (Johnsen og Jensen, 1986). Parasitten er sannsynligvis intro-
dusert til Norge med biologisk materiale fra @Dstersjgen. Laksunger fra en elv
1 QOstersjg-omradet (Neva) har vist resistens mot Gyrodactylus i laboratorie-
forsgk, mens laksunger fra norske elver dgr i laboratoriet savel som i naturen
(Bakke et al., 1990).

Spredningen av furunkulose (Aeromonas salmonicida) fra rgmt til vill
laks i Norge i 1990 er et eksempel som illustrerer effekten av populasjons-
tetthet pa etablering av en epidemi. Furunkulose ble pavist pa vill laks i
Numedalslagen i 1960-arene uten at noen epidemi eller spredning til andre
elver er kjent. Hgsten 1985 ble furunkulose innfgrt til norsk lakseoppdrett
med smolt fra Skottland. Furunkulosen hadde pr. oktober 1990 spredd seg
til 350 matfiskanlegg (45 %) og 50 settefiskanlegg langs det meste av norske-
kysten, og ble pavist pa fisk i 30 lakseelver — p& villfisk i 9 av dem. Det
er tydelig at oppdrettsnaeringen virker som en oppformerer av furunkulose-
bakterien, og at det store antallet rgmt fisk — mange av dem smittet — gker
smittepresset pa villfisk langt utover det som er normalt. Derved oppstar epi-
demiske tilstander hos vill fisk (Aursunda i Nord-Trgndelag; Rikstad, 1991)
som med svert liten sannsynlighet ville ha oppstatt ved normalt smittepress
(f.eks. Anderson og May, 1986; se ogsa avsnitt 4.1.5).

Bestandsreduksjon En russisk bestand av ketalaks (Oncorhynchus keta)
ble redusert med rundt 95 % i lgpet av 20 ar etter masseintroduksjon av rogn
og yngel av en fremmed bestand av ketalaks (Altukhov, 1981). Reduksjoner
i bestandsstgrrelse er ogsa pavist for sglvliaks (O. kisutch) etter utsettinger
som tok sikte pa & gke bestanden (Nickelson et al., 1986).

3.5 Erfaringer fra biologisk kontroll

Biologisk kontroll — introduksjonen av en organisme for & kontrollere pest-
populasjoner — har hundre ar lange tradisjoner. Motivasjonen for a kontrol-
lere pestpopulasjoner med levende organismer har vert a unnga bruken av
pesticider, eller ogsa a fa nye vapen mot pestpopulasjoner som har utviklet
resistens mot kjemikaliene.

Det fins en rekke eksempler pa utsettinger for biologisk kontroll som har
fort til langsiktig pkonomisk vinning i landbruket eller i humanmedisin (se
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oversikt i Howarth, 1991). Et fatall av disse studiene har inkludert under-
sgkelser av effekter av den introduserte organismen pa andre arter enn den
man hadde til hensikt a kontrollere. Likevel er det kjent en rekke tilfeller der
den introduserte organismen har utryddet den arten som skulle kontrolleres
(men ikke utryddes), savel som andre arter. Dette er tilfellet blant annet for
introduksjoner av snyltefluer (Bessa til Fiji-gyene og Trichopoda til Hawaii),
og av landsneglene Gonazis og Fuglandia til Polynesia. Pa de britiske gyer
fgrte bruken av Myzoma-virus for a kontrollere kaninbestanden blant annet
til at habitatet forandret seg slik at en sommerfuglart (blavingen Maculina
arton) ble utryddet der (Howarth, 1991).

Mange introduksjoner av levende organismer er irreversible. Dette ble
sett pa som en fordel i biologisk kontroll fordi én vellykket utsetting var
nok (og billigere enn gjentatt giftbruk). Men de negative effektene av intro-
duserte arter som overlever og reproduserer kan ogsa vere irreversible, og
artene vil kunne tilpasse seg sitt nye miljg og angripe helt andre arter enn
den tiltenkte pa lengre sikt. Dette er spesielt viktig for hvordan biologisk
kontroll i landbruket vurderes. Studier av de langsiktige miljgeffektene kan
ikke begrenses til effekter pa den akerlappen der introduksjonen gjgres, men
ma ogsa gjgres i tilgrensende, naturlige habitater.

Det er et tankekors at utryddelse av arter som fglge av kjemisk kontroll
ikke er dokumentert (Howarth, 1991). Selv om noen ekstinksjoner kan ha
forekommet uten & ha blitt oppdaget, tyder de tilgjengelige dataene pa at
biologisk kontroll i stgrre grad enn kjemisk kontroll leder til tap av biologisk
mangfold.

3.6 Utsetting av sterile individer

Sterilisering kan veere én mate & hindre ukontrollert spredning av gen-
modifiserte organismer pa. Et eksempel fra en ikke-modifisert plante viser
at sikkerheten ved sterilitet kan vare illusorisk. I Europa har Spartina ang-
lica, en kunstig frambragt og steril hybrid, ved naturlig kromosomfordobling
blitt fertil, og spredd seg til lokaliteter der ingen av foreldreartene vokser
(TeknologiNeevnet, 1990). Dette eksemplet viser at begrepet «sikkerhet» ma
dekke flere ulike nivaer (for eksempel bade inneslutting, sterilitet og bered-
skap for kjemisk bekjempning).

38

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



3.7 Oppsummering av erfaringer

Basert pa erfaringene fra utsettinger av eksotiske arter kan det settes opp
generelle faresignaler: Ukontrollert spredning av den introduserte organismen
skjer oftere for organismer med hgy reproduksjonsrate, ukjgnnet formering
eller selvbefruktning, lang livslengde, og gode lokale spredningsmuligheter.
Videre skjer spredningen lettere i utsettingsmiljger med liten biologisk mot-
stand (dvs. fa arter, ungt eller «forstyrret» gkosystem — for eksempel som
fplge av menneskelig aktivitet).

Eksemplene pa utsettinger av genmodifiserte og ikke-modifiserte orga-
nismer som er beskrevet over, viser med all tydelighet at vi har svert liten
evne til & forutsi miljgeffektene av utsettinger og utslipp av levende orga-
nismer. Det er derfor heller ikke mulig a priori & rangere arter og miljger
etter hvor stor fare det er for miljgskade ved utsettinger; slike rangeringer
er 1 beste fall sveert omtrentlige. De er likevel nyttige som en «huskeliste»
som bgr gjennomgas punkt for punkt for enhver type utsetting fgr denne
gjennomfgres.

3.7.1 Internasjonal «huskeliste»

En rekke generelle kriterier har veert satt opp for & vurdere risikoen ved ut-
setting av genmodifiserte organismer. Disse kan organiseres under (1) den
genetiske modifikasjonen, (2) vertsorganismen, (3) den genmodifiserte orga-
nismen sammenlignet med vertsorganismen, og (4) utsettingsmiljget. Noen
stikkord for hvert av punktene er gitt under, basert pa en oversikt utarbeidet
av The Ecological Society of America (Tiedje et al., 1989) etter en australsk
idé (Recombinant DNA Monitoring Committee, 1987):

Den genetiske modifikasjonen
¢ jo bedre karakterisert, jo mer sikker
e jo mer genetisk stabil, jo mer sikker

e fjerning av gener er sikrere enn introduksjon av gener

ikke-funksjonelle gener er sikrere enn funksjonelle gener

reintroduksjon i samme vert er sikrere enn genoverfgring til ny vert
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e introduksjon uten vektor er sikrere enn introduksjon med vektor

Vertsorganismen (eller: foreldreorganismen)

¢ jo mer domestisert (avhengig av mennesket for overlevelse), jo sikrere

Den
men

kontrollerbare arter sikrere enn ukontrollerbare arter
lokal art sikrere enn fremmed art
arter uten peststatus sikrere enn arter med peststatus

arter uten spesielle overlevelsesstadier sikrere enn arter med spesielle
overlevelsesstadier

arter med smal‘(szologisk toleranse sikrere enn arter med vid gkologisk
toleranse

arter med darlig naturlig spredning sikrere enn arter med god naturlig
spredning ‘

genmodifiserte organismen sammenliknet med vertsorganis-

lavere «fitness» sikrere enn hgyere «fitness»

lavere patogenitet sikrere enn hgyere patogenitet

uforandret vertsspekter sikrere enn forandret eller gkt vertsspekter
redusert miljgtoleranse sikrere enn gkt miljgtoleranse

gkt kontrollmulighet sikrere enn redusert kontrollmulighet

stabilt genuttrykk sikrere enn miljgavhengig genuttrykk

likhetstrekk med sikre genmodifiserte organismer bedre enn ingen
likhetstrekk med samme
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Utsettingsmiljget
o sikrere dersom det ikke er seleksjonstrykk for den nye egenskapen

¢ sikrere dersom det ikke fins slektninger av den genmodifiserte orga-
nismen i nzrheten

e sikrere dersom det ikke gir muligheter for spredning

¢ sikrere dersom den genmodifiserte organismen ikke er en ngkkelart i
miljget

e sikrere dersom den genmodifiserte organismen ikke har alternative
verter

e sikrere dersom den genmodifiserte organismen har et lite potensielt
omrade den kan eksistere i

e sikrere dersom miljget kan simuleres realistisk fgr utsetting
o sikrere dersom uvedkommende ikke har ddgang til miljget

o sikrere dersom det er dokumentert at miljget kan overvakes og kontrol-
leres

3.7.2 Kan genmodifiserte organismer og miljget de settes ut i
rangeres etter faren for miljgskade?

Hvert av de ovennevnte kriteriene for risikovurdering bgr veere med i en
gjennomgang av mulige risikoer ved utsetting av en genmodifisert organisme.
Kombinasjoner av kriterier kan imidlertid ikke sammenlignes direkte. Dess-
uten er kunnskapsgrunnlaget for mange av kriteriene, spesielt hva angar
karakteristika ved organismene og utsettingsmiljget, sa darlig at kriterie-
listen lett kan gi oss en falsk trygghet med tanke pa vare muligheter til &
rangere genmodifiserte organismer etter deres miljgfaregrad (Kjelleberg og
Fagerstrom, 1990). Et eksempel er gitt av Williamson et al. (1990), som ut
fra en liste over egenskaper ved ugressplanter i Storbritannia, fant at de i
85 % av tilfellene kunne skille ugress fra andre planter. Eller med andre ord
— forutsigelser om hvorvidt en plante kunne bli et ugress eller ikke ville veere
gale 1 ett av sju tilfeller.
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Den viktigste erfaringen fra utsettinger av ikke-modifiserte organismer
er at hvert enkelt utsettingstilfelle ma vurderes for seg, selv nar det gjelder
reintroduksjon 1 et miljg der organismen forekommer naturlig eller er satt ut
tidligere (Royal Commission, 1989; Tiedje et al., 1989).

3.7.3 Risikovurderinger

Det er en tendens til at de ledende nasjonene innen genteknologi mener at
man na er kommet forbi stadiet der det ma hgstes mer erfaring, og over
i stadiet der man a priori kan estimere risikoen ved utsettinger av gen-
modifiserte organismer (Dette synet ble blant annet framfgrt av represen-
tanter for amerikanske kontrollmyndigheter pa et OECD-mgte i Kgbenhavn
i desember 1990.) Dersom vi ser pa erfaringene fra annen industri der risiko-
vurderinger er viktige, er det ingen grunn til dette. Tsjernobyl-ulykken kunne
ikke ha hendt dersom estimatene til atomkraftingenigrene var riktige. Det
er velkjent for forsikringsselskaper at risikovurderinger som inkluderer den
menneskelige faktor ma bygge pa et omfattende datamateriale. For gen-
modifiserte organismer betyr dette at risikovurderinger for utsettinger ma
bygge pa et mye mer omfattende erfaringsmateriale enn det som na er til-
gjengelig (Williamson et al., 1990).

Den litteraturen som er gjennomgatt i dette kapitlet oppsummerer de
gkologiske effektene av utsettinger av levende organismer i naturen, og pre-
senterer forklaringer gitt etter at effektene hadde skjedd. I mange tilfeller
er disse forklaringene utestede, i andre tilfeller bygger de pa eksperimentelle
undersgkelser der hypoteser om effektene av de utsatte organismene er testet.
Kan vi noen gang gjgre det bedre — for eksempel forutsi effektene fgr ut-
settingen gjgres eller i det minste i de tidligste stadiene av en utsetting? Sim-
berloff (1991) har foreslatt at kostnadene ved a gjgre en god «case-by—case»-
vurdering, basert pa eksperimenter med den genmodifiserte organismen og
ngkkelelementer i miljget den skal settes ut i, er omtrent én doktorgrad (3-5
arsverk) pr. utsetting. Han henviser til et doktorgradsarbeid som ganske rik-
tig forutsa effektene ved a introdusere en nord-amerikansk flatmark (Dugesia
tigrina) til England, og framhever at med dagens betydelige interesse for
introduksjoner (Drake et al., 1989) er det mulig & ha minst like stor suksess i
framtiden. Naturlig nok vil arbeidsmengden som skal til variere fra utsetting
til utsetting. Men den eneste sikre metoden for & unnga ugnskede effekter av
en utsetting, er a la veere a foreta utsettingen (Ebenhard, 1988).
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4 Matematiske modeller for biologiske inva-
sjoner

Det ville ha veert gnskelig om modeller kunne brukes til & forutsi om poten-
sielle invaderende populasjoner eller individer ville lykkes eller ikke. Med
dagens viten er det imidlertid ikke mulig a gi palitelige prediksjoner i enkelt-
tilfeller, og det er sma utsikter for at vi noen gang med en viss sikkerhet vil
kunne forutsi om en spesiell introduksjon, etablering eller invasjon vil lykkes
eller ikke (Williamson, 1989; Lawton og Brown, 1986; Crawley, 1986). De
beste prediksjonene gjgres ikke fra modeller, men fra erfaringmateriale, der
slikt fins. De kvantitative detaljene i modeller for epidemier og invasjoner kan
til og med veere ungdvendige og villedende, og det har veert enkle, modell-
uavhengige argumenter som har vart viktige (Roughgarden, 1986; Bradley,
1982, s. 320; Mollison (diskusjon), 1986).

Modellenes verdi er derfor a beskrive generelle trekk ved invasjoner og
gke var forstaelse av dem, og dessuten a forutsi noe om invasjonens forlgp
nar den er et faktum.

Dette kapitlet gir en oversikt over matematiske modeller som dekker
forskjellige faser av en invasjon. For utsettinger av genmodifiserte organismer
er det naturlig & se pa modeller for (1) etablering og (2) spredning av en orga-
nisme. For & ansla invasjonevnen (muligheten for at en organisme skal kunne
invadere) synes modeller for etablering a vere viktigere enn modeller for
spredning, men det er modeller for spredning som er best utviklet og testet
(Williamson, 1989).

4.1 Etablering

For at en art skal kunne invadere et gkosystem, ma den fgrst ankomme
gkosystemet, og sa etablere seg. I utsettingsforsgk vil ankomsten veere
kontrollert av den som utfgrer forsgket. For utsatte organismer vil derfor
etableringen veere den fgrste fasen av invasjonen det er interessant a studere
modeller for.

Teorien for etablering er ikke generell, men utviklet for spesielle typer
populasjoner og interaksjoner mellom populasjoner. Teorien er i stor grad
utestet (Roughgarden, 1986).
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4.1.1 Den etablerende populasjonens stgrrelse

Sma populasjoner eller populasjoner med liten tetthet er ofte mer sarbare enn
populasjoner som er store eller har stor tetthet, og har dermed vanskeligere
for & etablere seg. Dette kan skyldes faktorer som vanskeligheter med a
finne make, innavl, konkurranse fra stgrre lokale populasjoner, stgrre effekt
av tilfeldige hendelser i miljget (miljgmessig stokastisitet), og stgrre effekt av
tilfeldige individuelle forandringer i fgdselsrate og dgdelighet (demografisk
stokastisitet) (Allee et al., 1949; Roughgarden, 1986; Williamson og Brown,
1986; Lande, 1988). I neste avsnitt gir vi et resultat om sammenhengen
mellom den etablerende populasjonens stgrrelse og etableringssuksess.

Selv om de nevnte faktorene kan modelleres, er det vanskelig a oppna
kvantitative mal for deres virkning i naturen. Det er likevel holdepunkter for
a tro at populasjonsstgrrelsen er en viktig stgrrelse nar det gjelder etablering
(Williamson, 1989; Beirne, 1975).

4.1.2 Demografiske parametre

I den logistiske likningen (Lotka—Volterra-likningen),

ds Sy -
E-rS(I—E), (1)

der S er populasjonsstgrrelse (eller populasjonstetthet) og ¢ er tid, inngar to
parametre, r og K. For en populasjon som tilfredsstiller denne likningen, er r
vekstrate for populasjonen nar S er liten (for da er 1—S/K neer 1, og likningen
sier at populasjonsveksten er proporsjonal med populasjonsstgrrelsen) og K
populasjonsstgrrelse ved likevekt, «bereevnen» (for ved likevekt har vi ikke
vekst, dvs. at dS/dt = 0, som gir at S er konstant lik K'). Ved a la bareevnen
K ga mot uendelig, far en likningen for eksponentiell (malthusisk) vekst,

Tll—t_ =rS (2)
(se figur 1).

Andre velkjente parametre forekommer i studiet av populasjoner med
aldersstruktur (Lotkas modell) (Lotka, 1924; eller se Roughgarden, 1970):
La l(a) vaere sannsynligheten for & overleve fra fpdsel til alder a, og la m(a)
vare den reproduktive raten for a-aringer. Forventet antall avkom fra et
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=] — ———
5 <
E Malthusisk vekst
& 0 Logistisk vekst
Tid
Figur 1: Malthusisk og logistisk vekst. — En populasjon som gjennom-

gar malthusisk vekst vil vokse over alle grenser, mens en populasjon som
gjennomgar logistisk vekst vil vokse asymptotisk mot «bzereevnen» K.
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individ i lgpet av dets liv er da Ry = f5° {(a)m(a) da, netto reproduktiv rate.
Populasjonens iboende vekstrate, r, er definert ved at

/Ooo e "l(a)m(a)da =1 : -~ (3)

(Lotka—~Euler-likningen) (se ogsa avsnitt 4.2.4). Hvis aldersfordelingen er sta-
bil (dvs. at forholdet mellom antall individer av forskjellig alder er konstant),
vokser populasjonen eksponentielt med rate r. For sma populasjoner (dvs.
at S er langt fra K) som oppfyller den logistiske likningen (likning 1) og har
stabil aldersfordeling, vil r fra den logistiske likningen vare den samme som
r fra Lotka—FEuler-likningen (likning 3).

Et naturlig spgrsmal er da om parametre som Ry, r og K, eller andre
demografiske parametre, har noen sammenheng med etableringssuksess. Det
fins svaert fa malinger av disse parametrene, og de som fins er ikke gjort i
det naturlige miljget (Williamson, 1989). Lawton og Brown (1986) under-
sgkte indirekte sammenhengen mellom r og/eller K og etableringssuksess
ved & bruke data for innfgrte arter pa de britiske gyer og sammenholde
etableringssuksess med kroppsstgrrelse, da bade den iboende vekstraten, r,
og «bareevnen», K, minker med voksende kroppsstgrrelse (Pianka, 1970;
Southwood, 1981; Smith, 1954; Fenchel, 1974; Peters, 1983). Deres konklu-
sjon var at det verken er teoretisk eller empirisk grunnlag for a tro at r alene
har noen viktig innflytelse pa invasjonsevnen, da de har funnet at invasjons-
evnen for insekter pa de britiske gyer minker med stgrrelsen, mens den for
dyregrupper (f.eks. insekter, blgtdyr, pattedyr) gker med midlere lengde av
dyr i gruppa. Derimot hevder Crawley (1986) at r har betydning, ut fra
studier av biologisk kontroll av ugress ved bruk av insekter, og ut fra det
argument at hgy iboende vekstrate for en populasjon gjgr sannsynligheten
for positiv vekst stgrre. Forklaringer pa disse motstridende konklusjonene
kan pa den ene siden vere mangel pa kjennskap til r i naturlige miljger, og
pé den andre siden at sammenhengen mellom r og kroppsstgrrelse ikke er
klar nok til a stgtte Lawtons og Browns konklusjon. Det er uklart hvordan
r varierer med stgrrelse i neert beslektede arter (Williamson, 1989).

En kan videre spgrre om det er andre demografiske parametre som har be-
tydning for etableringssuksess. Den iboende vekstraten, r, kan dekomponeres
som r = b —d, der b er thoende fodselsrate og d iboende dpdsrate. Ved stabil
aldersstruktur er b =1/ f;° e™"*I(a) da. MacArthur og Wilson (1967) foreslar
at arter med stor b i forhold til d, dvs. stor b/d, er bedre til & etablere seg
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enn de med lav b/d. Goel og Richter-Dyn (1974) anslar minimumsantallet
individer som skal til for (nesten) a veere garantert etablering til 3/1n(b/d).
Det er ikke lett a teste disse pastandene ved feltforsgk, da modellene argu-
menterer med demografisk stokastisitet og forutsetter et stabilt miljg, mens
de miljgmessige variasjonene er en viktigere arsak til populasjonsvariasjoner
i naturen (Lawton og Brown, 1986).

4.1.3 Habitatets stgrrelse

Ikke bare egenskaper ved populasjonen som forsgker a etablere seg har be-
tydning for om etableringen skal lykkes eller ikke. Ogsa egenskaper ved
habitatet har betydning (se avsnitt 3.2). Habitatets stgrrelse synes & matte
veere over et visst minimum for at en gitt organisme skal kunne etablere seg
der. En grunn er «kant-effekter» — at et habitat er darligere neer gkologiske
grenser (se Lande, 1988). Det fins ogsa matematiske modeller som forutsier
at habitatet ma vare over en viss minimumsstgrrelse (Skellam, 1951; se ogsa
Okubo, 1980, s. 175-9). Det mangler imidlertid kvantitative data for & teste
disse modellene (Roughgarden, 1986).

4.1.4 Invasjon i samfunn

I avsnitt 4.1.2 er det verdien av de demografiske parametrene i det nye habi-
tatet (der en populasjon forsgker a etablere seg) som er avgjgrende. En kan
f.eks. tenke seg at likevektspopulasjonen K i den logistiske likningen (lik-
ning 1) ikke bare er avhengig av organismen selv, men ogsa av omgivelsene.
Crawley (1986) setter opp en modell for etablering der virkningen pa den
etablerende populasjonen av iboende vekstrate, konkurranse om felles be-
grensede ressurser, interferenskonkurranse (f.eks. ved aggressivitet), fiender
og mutualisme settes opp som ledd i en likning. P& grunn av likningens
kompleksitet, tjener den mer som en «huskeliste» enn den er direkte anvend-
bar.

Post og Pimm (1983) undersgker med en simuleringsmodell virkningen
av nyetablerende heterotrofe (dvs. som ikke er primezrprodusenter) arter i
eksisterende naringsnett. De tar ikke hensyn til interferenskonkurranse og
mutualisme. Det antas at naringsnettet er bestemt av det generelle Lotka-
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Volterra-likningssystemet,

ds; n
% =S; (7",‘ + Z a,-ij) (4)

i=1

for : = 1, ..., n, der n er antall arter, S; populasjonsstgrrelsen til art i,
t tiden, og a;; og r; er parametre, 7, § = 1, ..., n. Her er r; og a;; arts-
spesifikke parametre, mens a;; og a;; angir interaksjonene mellom art ¢ og j.
(Fortegnene avgjgr hvem som spiser hvem, og hvis a;; = aj; = 0 er det ingen
interaksjoner mellom art 7 og j. Det antas at a;; = 0 for heterotrofe arter.)
Post og Pimm lar r;, iboende vekstrate i fraveer av andre arter, vaere positiv
for autotrofe arter og negativ for heterotrofe arter. Likningssystemet er en
generalisering av den logistiske likningen (likning 1). Hvis en sammenlikner
likningssystemet med én art, n = 1, med den logistiske likningen, ser en at
r; svarer til den iboende vekstraten r, mens a;; svarer til —r/K, der K er
«beareevnens.

Simuleringene viser at det er vanskeligere a etablere seg i eldre neerings-
nett (som har. opplevd flere etableringer) enn i yngre, at det er lettere a
etablere seg hvis det er mange arter i neeringsnettet som kan beites enn fa
(se ogsa avsnitt 3.2). De finner ogsa at etablererne har mindre negativ r;
enn de som ikke lykkes a etablere seg, og at de fgrstnevnte har hgyere trofisk
niva enn de sistnevnte (dvs. at a;;/a;; har en tendens til & vaere stgrre for en
art 1 som greier a etablere seg).

4.1.5 Epidemimodeller

I motsetning til de nevnte modellene, fins det i den matematiske teorien
for epidemier enkle likninger med parametre som har virkelig biologisk be-
tydning, og likningene er blitt testet bade eksperimentelt og ved observa-
sjoner (Williamson, 1989).

Som et enkelt eksempel vil vi anta at det av en populasjon med konstant
N individer er Y smittebearere. Fordi det i fraveer av tap av smittebaerere
er rimelig a anta at gkningen pr. tidsenhet av antall smittebeerere er propor-
sjonal med produktet av antall smittebeerere og antall usmittede, kan vi sette
opp likningen

dY

— =N -Y)Y -5,
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der t er tiden, 8 en parameter (transmisjonskoeffisienten) som er et mal for
smittsomheten og ¢ en parameter som tar seg av tap av smittebeerere som
folge av dgd (bade som fglge av smitten og annen) og helbredelse. Denne
likningen kan skrives om sa den far form dY/dt = (BN — §)Y (1 — N—_YSW), og
fra analogien med den logistiske likningen (likning 1) ser en at epidemien far
fotfeste bare hvis

BN -6 >0,

dvs. at populasjonen ma vare stgrre enn §/3 (Anderson og May, 1986; Ker-
mack og McKendrick, 1927).

4.2 Spredning

En invaderende populasjon som har lyktes i & etablere seg, vil vanligvis spre
seg. Spredning er avhengig av overlevelse, reproduksjon og forflytning. En
viktig stgrrelse som inngar i spredningen, er farten. En organisme som sprer
seg sakte er sannsynligvis lettere a kontrollere enn en som sprer seg hurtig
(Manasse og Kareiva, 1991; Williamson, 1989).

Modeller for spredning er som nevnt bedre utviklet og bedre testet enn
modeller for etablering, og enkelte av dem har praktisk prediktiv verdi.

Det fins bade genetiske spredningsmodeller, som fglger spredningen av et
gen i en populasjon (f.eks. Fisher, 1937), og gkologiske spredningsmodeller,
som fglger spredningen av en ny art i et habitat (f.eks. Skellam, 1951). For
oss er begge typer modeller interessante (en genmodifisert organisme kan
settes ut i et habitat der arten allerede fins, eller som en ny art i habitatet),
men da teorien forbegge typer er mer eller mindre sammenfallende, vil vi
her konsentrere oss om gkologiske modeller.

For korte oversikter over spredningsmodeller kan det vises til Murray

(1988), van den Bosch et al. (1990) og Manasse og Kareiva (1991).

4.2.1 Tilfeldig gang og diffusjon

Anta at en organisme beveger seg skrittvis langs en rett linje, og at hvert
skritt er like langt og at det er like sannsynlig at skrittet gar til hgyre som til
venstre. Det kan da vises at sannsynligheten for etter n skritt & ha kommet
m skritt fra utgangspunktet (der m er positiv hvis organismen er til hgyre
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for utgangspunktet og negativ hvis den er til venstre), er

n!
2n((n +m)/2)! ((n — m)/2)!

(se Okubo, 1980, eller Murray, 1989). Hvis en gar over til det kontinuerlige
tilfellet (m og n store, skrittlengde og tid mellom skritt sma), far en istedet
for hvert tidspunkt ¢ sannsynlighetstettheten

( t) 1 z2
z,t) = ———=exp | ——
P ov/nDt P\ 4Dt

for at organismen er ved posisjon z. Her er D, diffusiviteten, en para-
meter som er avhengig av skrittlengde og tid mellom skritt i grensen (D =
lim,, o A%/27, der \ er skrittlengde og 7 tid mellom skritt). Hvis en isteden-
for sannsynlighetstetthet for én organisme, betrakter forventet tetthet av en
populasjon av M individer som beveger seg uavhengig av hverandre og som
ved tid 0 er konsentrert 1 punktet 0, vil tettheten i z ved tid ¢ vaere

S(z,t) = \/A:_m exp (‘1%) . (5)

Dette er en lgsning av Ficks diffusjonslikning,

9s 0 S

Denne likningen framkommer ved at det antas at strgmmen J (det antall
individer som passerer et punkt pr. tidsenhet) er proporsjonal med tetthets-
minkningen pr. avstandsenhet, J = —D% (spesielt er det ingen strgm i
et omrade der populasjonstettheten er konstant). Ficks diffusjonslikning
framkommer da ved at tetthetsgkningen pr. tidsenhet i ethvert punkt i det
linezre habitatet og ved ethvert tidspunkt ma vaere lik strgm-minkningen
pr. avstandsenhet. I Ficks diffusjonslikning trenger ikke D & veare konstant,
men kan variere med avstanden fra utgangspunktet, slik at denne likningen
kan ha mer generelle lgsninger enn den nevnt over (likning 5) (se Okubo,
1980).

Denne modellen kan generaliseres pa flere mater. Bortsett fra a la be-
vegelsen forega i flere dimensjoner, er det mulig & la skritt i forskjellige ret-
ninger ha forskjellig sannsynlighet (dvs. forskjellig sannsynlighet for skritt
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til hgyre og til venstre i det linezre tilfellet). Andre faktorer det ville
vaere gnskelig & kunne ta hensyn til er bl.a. korrelasjon mellom skrittene
(en organisme har ofte en tendens til a fortsette i samme retning), varia-
sjon 1 tid og rom av skrittlengde og tid mellom skritt, virkning av ikke-
tilfeldige krefter (f.eks. av gravitasjon pa sporer), interferens mellom indi-
vider (tiltrekking, frastgting), og variasjon i bruk av tid og rom (territorier,
spredningshindringer, hvile, arstider) (Okubo, 1980; Skellam, 1972, 1973).

En diffusjonslikning som er mer generell enn Ficks diffusjonslikning (lik-
ning 6), og som tar hensyn til noen av faktorene nevnt ovenfor, er Fokker—
Planck-likningen, som brukes i analysen av brownske bevegelser. Betegnelsen
brownsk bevegelse skyldes den engelske botanikeren Brown (1828) som be-
skrev den uregelmessige bevegelsen av pollenpartikler i vaeske, observert gjen-
nom mikroskop. I utledningen av Fokker-Planck-likningen antas det at det
for hver posisjon z’ og tidspunkt ¢ er gitt en sannsynlighetstetthet for for-
flytning til = ved tid ¢ + At (Markov-prosess). Fokker-Planck-likningen har
form aS 6} 1 02

57 =~ 55 H@: 1)) + 555(%(@,1)S),

der S er populasjonstetthet, som er avhengig av posisjon z og tid ¢, mens u
og o? er funksjoner som star i sammenheng med hhv. forventet forflytning
og dens varians (se f.eks. Okubo, 1980). Heller ikke Fokker-Planck-likningen

tar hensyn til interferens mellom individer.

4.2.2 Diffusjon og populasjonsdynamikk

Nar en skal studere spredning av en invaderende populasjon, er det natur-
lig a se pa en kombinasjon av populasjonsvekst og diffusjon. Den enkleste
modellen involverer eksponentiell (malthusisk) vekst (likning 2) og diffusjon
ifplge Ficks diffusjonslikning (likning 6).

Hvis en generaliserer Ficks diffusjonslikning (likning 6) til planet isteden-
for en rett linje, og lar p betegne avstanden fra origo, far en etter noe regning

05_Do (25
ot p0Op p@p’

der D (pr. definisjon) er diffusiviteten, som her antas a vare konstant. Hvis
det under diffusjonen foregar eksponentiell vekst, kan likningene kombineres
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til
oS Do [ oS
B 7_3—; (PB'E) + rS. (7)

En lgsning som tilfredsstiller at populasjonen er konsentrert i origo (p = 0)
ved tid t =0, er

M p*
(o).
der M er populasjonsstgrrelse ved ¢t = 0. Til sammenlikning er eksponentiell
vekst (likning 2) gitt ved at S = Spe™, der Sy er populasjonstetthet ved
t=20.

En kan definere en utbredelsesradius ved hvert tidspunkt ved a la an-
tall individer som befinner seg lengre fra origo enn denne radien til & veere
konstant (og lite), dvs. uavhengig av tiden. Det er da ikke vanskelig a vise
at utbredelsesradien vokser linezrt med tiden nar tiden er stor. Hvis en
spesielt definerer utbredelsesradien ved tid ¢ til & vaere den avstanden fra
origo som gjgr at M (startantallet) individer er lengre borte, vil utbredelses-
radien veere 2v/7Dt, dvs. at den flytter seg med fart 2v/rD (Skellam, 1951,
se Okubo, 1980). Det kan ogsa vises at «isokonsentrasjonskurvene», dvs.
kurvene som bestar av punkter med samme populasjonstetthet, nar tiden
er stor brer seg med konstant (radiell) fart 2v/rD. Skellam (1951) viste pa
grunnlag av data fra Ulbrich (1930) at kvadratroten av utbredelsesarealet til
bisamrotte ( Ondatra zibethica), som ble innfgrt til Europa i 1905, virkelig har
vokst lineeert, dvs. at farten (i snitt over ulike retninger) av «bglgefronten»
av bisamrotter har veert konstant (i tid). Det kan imidlertid innvendes at
Skellam bare brukte en del av Ulbrichs data, og at sammenhengen ikke er sa
klar hvis en bruker flere «utbredelseskurvers (Williamson og Brown, 1986)
(se ogsa avsnitt 4.2.4).

Skellam bruker ogsa den nevnte modellen til a finne stgtte for en hypotese
av Reid (1899) om at dyr ma ha medvirket til spredning av eik etter siste istid
pa de britiske gyer. Skellam finner utfra tiden siden siste istid og skranker pa
den iboende fgdselsraten (r) og generasjonstiden for eik at eikengttene ma
ha spredt seg i stgrrelsesorden over 1/2 engelsk mil pr. eikegenerasjon, noe
som tyder pa at dyr har hjulpet til.

Ogsa differensiallikninger der mer generelle typer diffusjon og popula-
sjonsdynamikk inngar erstudert. Det er bl.a. vist at en hvis en erstatter led-
det S med det mer generelle f(S5)S i differensiallikningen over (likning 7),
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slik at tetthetsavhengighet bringes inn, fremdeles under visse betingelser vil
ha at asymptotisk fart for populasjonens utbredelse er 2,/ f(0)D. Asympto-
tisk fart er definert ved at en hvis en beveger seg i rett linje fra origo hurtigere
enn denne farten, i det lange lgp vil observere en populasjon med tetthet 0,
mens en hvis en beveger seg langsommere, i det lange lgp vil observere en
populasjon med tetthet S som tilfredsstiller f(S) = 0, dvs. «baereevnen» i
det logistiske tilfellet (Fisher, 1937; Kendall, 1948; Aronson og Weinberger,
1975, 1978; se ogsa van den Bosch et al., 1990). Betingelsene er dels krav
pa funksjonen f, og dels pa populasjonens utbredelse ved tid t = 0. Popula-
sjoner som er konsentrert i origo ved tid ¢t = 0 tilfredsstiller det sist nevnte
kravet. I tilfellet drgftet over, vil «asymptotisk fart» veere det samme som
den fgr nevnte «utbredelsesradiens fart». I det fglgende vil vi ngye oss med
a bruke «utbredelsesfart» som et upresist og intuitivt begrep.

4.2.3 Diffusjon og konkurranse

Et annet klassisk eksempel pa invasjoner, er invasjonen av gratt ekorn pa de
britiske gyer, der det ble innfgrt omkring siste arhundreskifte. Samtidig som
gratt ekorn har spredt seg, har rgdt ekorn gatt kraftig tilbake (se Lawton og
Godfray, 1990).

En naturlig utvidelse av modellene fra avsnitt 4.2.2 er, istedenfor a ta
inn et diffusjonsledd i en populasjonsvekstlikning, a ta inn diffusjon i en
konkurransemodell. Et eksempel med to konkurrerende populasjoner er

a5
_a_tl = D1V251 + 7'151(1 - bISl - 0152)
% = D2V252 + 7‘252(1 - b252 - 0251),

der S; er populasjonstetthetene, t tiden, r;, b;, ¢; og D; parametre, 1 = 1,
2, og V = (5%, 5%) (jfr. Ficks diffusjonslikning (likning 6) og Lotka-
Volterra-likningssystemet (likning 4)). Dette er et eksempel pa en diffusjons-
reaksjons-likning (se Murray, 1988, 1989).

Som nevnt i avsnitt 3.3.3, brukte Okubo et al. (1989) denne modellen pa
invasjonen av gratt ekorn pa de britiske gyer. De viser at gratt ekorn vil
fa en utbredelsesfart pa 2\/(1 —¢1/b2)Dyry. Ved & estimere de ngdvendige

parametrene fra data fra litteraturen, finner de at dette stemmer godt over-
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ens med observerte data (7,7km/ar). Det er imidlertid stor usikkerhet i
estimeringen av noen av parametrene.

4.2.4 Spredning og aldersstruktur

Spredningsmodellene nevnt over forener populasjonsdynamikk (f.eks. ekspo-
nentiell vekst, logistisk vekst eller konkurranse etter en Lotka—Volterra-
modell) og diffusjon, men de bringer ikke inn aldersstruktur. Dette kan
oppnas ved a bringe inn stedsavhengighet i Lotkas fornyelseslikning fra demo-
grafien,

b(t) = /0 “ b(t — a)B(a) da,

der b(t) er antall fgdsler pr. tidsenhet ved tid ¢t og B(a) er forventet antall
fgdsler pr. tidsenhet av et individ av alder a. Litt lgselig sagt sier liknin-
gen at antall individer som fgdes na, er summen over alle aldersgrupper av
det antallet hver aldersgruppe foder. Og det antallet en gitt aldersgruppe
fgder, f.eks. a-aringene, er antallet av dem, dvs. antallet fgdt for a ar siden,
multiplisert med forventet antall som fgdes na av hver av dem. Noen av a-
aringene kan vare dgde, og en skriver derfor ofte B(a) = I(a)m(a), der m(a)
er fgdselsrate for a-aringer (som lever) og [(a) sannsynligheten for & oppna
en alder pa minst a ar. Hvis en antar at b har form b(t) = b(0)e™, oppnas
Lotka-Euler-likningen (likning 3).

La na b(t,z) betegne antall fgdsler pr. arealenhet og tidsenhet pa stedet
z (et punkt i planet) ved tidspunktet ¢. La B(a,u) betegne forventet antall
fpdsler pr. areal og tid for et individ som er a ar og har forflyttet seg en
vektor u siden fgdselen. Ved et tilsvarende argument som over (de som fgdes
her og na klassifiseres etter opphavets fgdselssted og alder, og antallet fgdte i
hver klasse er lik antall opphav multiplisert med opphavets forventede antall
avkom pr. individ), far en

b(t,z) = /000 /]R2 b(t — a,z — u)B(a,u) duda (8)

(se van den Bosch et al., 1990). Modellen forutsetter et homogent miljg
(siden B bare er avhengig av forflytningen), og at populasjonsveksten er
tetthetsuavhengig.

Denne typen modell er generell nok til f.eks. badde a kunne anvendes
for spredning av stgrre dyr, som pattedyr og fugler, og for spredning av
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smittsomme sykdommer. I det fgrste tilfellet er det naturlig a la I(a) og
m(a) (hhv. overlevelsessanssynlighet til alder a og fgdselsrate ved alder a)
innga som faktorer i B(a,u), 1 tillegg til en faktor som angir sannsynligheten
for en forflytning u for et individ av alder a. I det andre tilfellet er det
naturlig a la infektiviteten ved alder a, antall besmittelser pr. tidsenhet som
forarsakes av et individ som ble smittet for tid a siden, innga som faktor,
samt en forflytningsfaktor som i det fgrste tilfellet.

Van den Bosch et al. (1990) har pa grunnlag av demografiske data og
forflytningsdata (fra merkede dyr) fra litteraturen brukt denne modellen til
a estimere utbredelsesfarten for bisamrotte i Europa mellom 1905 og 1930,
og far 7,0km/ar (grunnen til at farten bare fram til 1930 estimeres, er at et
fangstprogram ble igangsatt mellom 1925 og 1930). Hvis de i stedet bruker
Skellams modell, far de 4,8km/ar, mens den virkelige farten er 11 km/ar
(Andow et al., under utarbeidelse). De to viktigste feilkildene kan vere
underestimering av populasjonsvekst-parametre (fordi malingene ble gjort
pa populasjoner som muligens ikke lenger vokste eksponentielt) og feil i
forflytningsparametre (som bare er basert pa ett forsgk).

Mange typer populasjoner som tilfredsstiller denne integrallikningen (lik-
ning 8) vil ogsa fa en asymptotisk fart (og en iboende vekstrate), som kan
bestemmes ut fra en likning av samme type som Lotka-Euler-likningen (lik-
ning 3). Det samme gjelder ogsa modeller av liknende type med spesielle
typer tetthetsavhengighet (Diekmann, 1978, 1979; Thieme, 1977a,b, 1979a,b)
(se ogsa avsnitt 4.2.5), men vi mangler resultater for tetthetsavhengighet av
mer generell natur (van den Bosch et al., 1990).

4.2.5 Diskrete generasjoner

For arter med diskrete generasjoner, f.eks. ettarige planter, passer en annen
type modell bedre. Weinbergers (1978, 1982) genetiske modell kan modifi-
seres for a gi svar pa gkologiske spgrsmal, og et eksempel pa en likning som
beskriver spredningen av en ettarig plante og som tar hensyn til tetthets-
avhengighet, er

Suale) =1 [ v(z = y)Siy) exp(=sS:(y)) dy, (9)

—00

der Si(z) er populasjonstettheten i punktet z (i et éndimensjonalt miljg)
ved tid (ar) t, r iboende vekstrate, s en parameter som angir hvor stor den
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negative virkningen av stor tetthet er, og v(z) sannsynlighetstettheten for
at et frp skal forflytte seg en avstand z (Manasse og Kareiva, 1991). Grovt
sagt kommer denne likningen fram pa fplgende mate: rS:(y) er tettheten
av frg som under liten populasjonstetthet ville ha blitt produsert i y (og
ville ha spiret neste ar), mens dette p.g.a. populasjonstettheten blir redusert
til rS:(y)exp(—sSi(y)). Antallet som vokser opp i punktet z neste ar, er
summen av antall frg som kommer til = fra alle andre punkter y.

Det kan vises at asymptotisk utbredelsesfart for en plante som tilfreds-
stiller denne likningen er min,sq (%ln (r 22, e**u(x) da:)) (Andersen, 1987;
se Manasse og Kareiva, 1991). Manasse og Kareiva (1991) simulerte spred-
ning av et rekombinant fordelaktig gen (se avsnitt 5.1), og fant at konstant
asymptotisk utbredelsesfart virkelig inntradte, og stemte godt overens med
det som forutsies i Weinbergers (1978, 1982) genetiske modell.

4.2.6 Andre modeller for spredning

De enkleste typene spredningsmodeller er deterministiske, tetthetsuavhen-
gige (lineare) diffusjonsmodeller, som den en far ved & kombinere ficksk
diffusjon (likning 6) med eksponentiell vekst (likning 2). Slike modeller
kan generaliseres pa flere mater, f.eks. ved a innfgre tetthetsavhengighet,
eller ved & tillate mer generelle mater a forflytte seg pa enn diffusjon (som
i avsnitt 4.2.4). Modeller som tillater mer generelle typer fordelinger for
forflytning enn diffusjon, kalles kontaktmodeller (Mollison, 1977). En tredje
mate a generalisere pa, er a innfgre stokastiske spredningsmodeller.

Mollison (1977) gir en oversikt over spredningsmodeller der han sammen-
likner de ulike typene. Han argumenterer for at stokastiske, tetthets-
avhengige kontaktmodeller er av stgrst praktisk interesse. Det har imidlertid
skjedd en stor utvikling innen deterministiske modeller etter 1977 (Wein-
berger, 1978, 1982; Diekmann, 1978, 1979; Thieme, 1977a,b, 1979a,b; se
ogsa diskusjonen etter Mollison, 1986).

Mange av modellene nevnt i tidligere avsnitt brukes ogsa i epidemiologi.
Det fins dessuten en god del spesiallitteratur om dette emnet, vi viser til
Anderson (1991) og Anderson og May (1986) for referanser og eksempler (se
ogsa avsnitt 4.1.5).
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4.3 En simuleringsmodell for genspredning fra remt til
vill laks

Det kan tenkes situasjoner der de nevnte etableringsmodellene og sprednings-
modellene ikke passer for & beskrive interaksjoner mellom invaderende orga-
nismer og naturlige populasjoner. En kan for eksempel tenke seg at habi-
tatene best lar seg beskrive som diskrete enheter, slik at de kontinuerlige
spredningsmodellene ikke passer, eller at en stadig har en tilfgrsel av in-
vaderende organismer, slik at spgrsmalet om etablering er mindre interessant.

Dette er tilfellet hvis en skal modellere invasjoner av rgmt oppdrettslaks
(om denne er genmodifisert eller ikke). Det er da naturlig a la hver elv veere
en habitatmessig enhet. Det enklest tenkelige tilfellet er at det bare er én
elv, der populasjonen tilfgres genetisk annerledes laks. Vi har i samarbeid
med Steinar Engen og Jan Helge Moen, Universitetet i Trondheim, og Nils
Ryman, Stockholms universitet, utviklet en simuleringsmodell der det antas
at den opprinnelige populasjonen i et locus har genotype CC, og at denne
invaderes av fisk av genotype cc. C og ¢ kan for eksempel veere hhv. et ikke-
modifisert og et modifisert allel i et gen som koder for laksens veksthormon.

Det antas at elven pa et gitt tidspunkt hvert ar har en fast populasjons-
stgrrelse («bareevnen» til elven). Det simuleres innvandring av et antall fisk
av genotype cc pr. sesong. De invaderende fiskene konkurrerer sa med dem
som allerede er der, og hver fisk far en overlevelsessannsynlighet proporsjonal
med «fitnessen» som hgrer til sin genotype, samtidig som det passes pa at
genotypen med hgyest «fitness» har en forventet levetid pa et visst antall
sesonger. Fgr dgdsfallene simuleres, simuleres imidlertid paring (ved tilfeldig
trekning av par av individer), slik at totalantallet (elvens «bzreevne») opp-
rettholdes.

Resultatene av noen simuleringer etter denne modellen er gitt i av-
snitt 5.2.
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5 Modellstudier av genmodifiserte organis-
- mer i naturen

5.1 Genmodifisert raps

Manasse og Kareiva (1991) har presentert en simuleringsmodell som kan
anvendes pa spredning av raps (Brassica napus). De antar at det er gitt
et linezert (evt. snitt av et plant) 660m langt habitat av ettarige planter.
I den ene enden av habitatet antas det at det bare er homozygoter med
et dominant, selektivt fordelaktig, modifisert allel, og at plantepopulasjonen
er 1 stabil likevektstetthet og ellers bestar av recessive homozygoter av vill
type. Pollen antas a spres ifglge en eksponentiell fordeling, og frgspredningen
antas a veere neglisjerbar i forhold til pollenspredningen. Simuleringen skjer
generasjon for generasjon, og fordelingen av genotyper i en generasjon fas fra
den forrige ved at fgrst pollenspredning, s& paring og frgproduksjon, og sé
seleksjon simuleres. ﬂ

Parametre som ble variert i simuleringene var forventet avstand pollenet
tilbakelegger (hhv. 10 og 20m) og relativ «fitness» for ikke-modifiserte og
genmodifiserte genotyper (hhv. 0,8, 0,9 og 0,975 for den ville typen mot 1 for
genmodifiserte homozygoter og heterozygoter). Dessuten ble det gjort simu-
leringer for to typer fordelinger i habitatet av plantene — jamt fordelt og i
tre flekker 250 m fra hverandre. Pollenavstandene er sannsynligvis represen-
tative for en art som raps (men er basert pa data fra en annen Brassica-art,
kal), mens seleksjonen er enda sterkere mot den ville typen hvis en antar at
den genmodifiserte typen er herbicidresistent og at herbicidet brukes mye og
ofte.

Noen av resultatene av simuleringene til Manasse og Kareiva (1991) er
vist i figur 2. Det viser seg at simuleringsresultatene gir samme asymptotiske
utbredelsesfart som forutsagt av Weinbergers (1978, 1982) analytiske modell
(se avsnitt 4.2.5 for en noe enklere gkologisk versjon av denne genetiske mo-
dellen). ‘

Simuleringene viser ogsa at de nevnte «korridorene» med 250 m fiendtlig
habitat kan forsinke et allels invasjon fra en side av «korridoren» til den
andre med mellom 20 og 60 generasjoner.

Ut fra simuleringene og eksisterende teori, peker Manasse og Kareiva
pa tre punkter nar det gjelder forutsigelser av spredning: (1) Den iboende
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Frekvens av modifisert gen
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Figur 2: To simuleringer av «bglgefronten» av modifiserte gener etter ¢ = 10,
t = 20 og t = 40 generasjoner etter utsettingen. Relativ «fitness» av de
«nye» genotypene er satt lik 1 (mot 0,8 for vill type), og forventet tilbakelagt
avstand av pollen (A) 20 m og (B) 10 m pr. generasjon. Plantene antas & vaere
jamt fordelt i det linezere habitatet. (Fra Manasse og Kareiva, 1991)
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vekstraten, r, har alltid innvirkning pa asymptotisk utbredelsesfart, og er
ofte mulig & male, da denne er vekstraten ved lav populasjonstetthet. (2)
For & forutsi spredning, ma vi ha kjennskap til fordelingen av sprednings-
avstander (v i likning 9). I et feltforsgk med utsetting av genmodifisert raps,
utfgrt av Monsanto Co. og Agriculture Canada, ble innholdet av modifiserte

_ gener i ikke-modifisert raps malt ved fire avstander fra utsettingsstedet (50,
100, 180 og 400 m unna). Det ble funnet modifiserte gener ved 50 og 100 m
(hhv. 0,022 og 0,011 %). Dette er ikke nok informasjon for & gjgre noen
estimering av fordelingsfunksjonen for spredningsavstand. (3) Asymptotisk
utbredelsesfart er maksimumsfart, og oppnas fgrst etter noen generasjoner.
En kan derfor ikke trekke noen konklusjoner om liten spredningsfart etter
bare a ha observert liten spredning etter én generasjon.

5.2 Genmodifisert laks

Som et studium av genspredningen fra rgmt genmodifisert laks til vill laks,
bringer vi resultatene av noen simuleringer etter modellen nevnt i avsnitt 4.3.

Det antas at elven har en populasjon pa 500 fisk, der alle har genotype CC
til & begynne med, og at det invaderer et forventet antall pa hhv. 2,5, 25 og
250 av fisk av genotype cc pr. sesong (dvs. 0,5, 5 og 50 % av den opprinnelige
populasjonen). Paring og ded simuleres pa en slik mate at individer av den
«beste» genotypen (den med hgyest «fitness»?) har en forventet levealder pa
5 ar. Vi fglger populasjonen i 100 ar.

Som et fgrste eksempel antas det at den invaderende genotypen, cc, har
«fitness» 1, mens de to andre, Cc og CC, har «fitness» 0,95. Resultatene
er vist i figur 3. Ogsa i det andre eksemplet (figur 4) antas det at det
invaderende allelet er recessivt, men na at den invaderende genotypen, cc, er
sveert darlig tilpasset et liv i det fri, og har «fitness» 0,5, mens de to andre
har «fitness» 1.

Som ventet viser simuleringene at det naturlige allelet vil dg ut hvis
den invaderende genotypen har en selektiv fordel. Men ogsa med sterk se-
leksjon mot den invaderende genotypen, vil en fa et betydelig innslag av
det fremmede allelet (dels fordi genstrgmmen bare gar i én retning og dels
fordi det fremmede allelet er recessivt). En deterministisk modell for inn-
vandring og seleksjon (Hartl og Clark, 1989, s. 309-10) med diskrete ettarige
generasjoner, men forgvrig samme parametre som i simuleringene, gir lik-
nende resultater sa langt som vi har gjort simuleringene (100 &r). I til-
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Figur 3: Simulering av innvandring av genmodifisert laks (genotype cc) i en
populasjon av vill laks (med opprinnelig genotype CC), der cc, Cc og CC
har «fitness» hhv. 1, 0,95 og 0,95.
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Figur 4: Simulering av innvandring av genmodifisert laks (genotype cc) i en
populasjon av vill laks (med opprinnelig genotype CC), der cc, Cc og CC
har «fitness» hhv. 0,5, 1 og 1.
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legg til at simuleringsmodellen tar hensyn til overlappende generasjoner og
stokastisitet, gir den ogsa muligheten til & studere mer kompliserte situa-
sjoner, f.eks. flere elver med ville laksebestander som det ogsa foregar naturlig
feilvandring mellom.

Med det store antallet rgmt oppdrettslaks som det na er i de fleste norske
lakseelver (@kland et al., 1991), er det lett & se at genetiske endringer kan skje
raskt i de ville laksebestandene. Som nevnt foran bgr det veere argument godt
nok til & forby bruk av genmodifisert laks i tradisjonelle oppdrettsanlegg. Og
det bgr veere et kraftig argument for a redusere til et minimum det antallet
oppdrettslaks som rgmmer fra dagens norske lakseoppdrett.
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6 Sammendrag

De aktuelle og potensielle miljgeffektene av utsettinger av genmodifiserte
organismer er gjenstand for en betydelig internasjonal diskusjon. Pa forsgks-
basis er utsettinger av genmodifiserte organismer allerede en realitet, og
bruken av dem i stor skala forventes a fa betydning — spesielt i landbruket.

Denne utredningen omhandler effekter pa naturmiljget av a sette ut gen-
modifiserte planter, virvellgse dyr og virveldyr. Vi presenterer noen av de
utsettingene som er gjort, og vurderer miljgeffektene av (1) endrede egen-
skaper hos den genmodifiserte organismen, (2) spredning av gener fra den
genmodifiserte organismen til nerstiende organismer, og (3) endret bruk
av organismen etter genmodifikasjonen. De potensielle miljgeffektene er
store dersom genmodifikasjonen fgrer til at den genmodifiserte organismen
etablerer og sprer seg i naturen (f.eks. ved at genmodifikasjonen gir gkt
miljgtoleranse). Videre er det store potensielle miljgeffekter dersom selve
genmodifikasjonen sprer seg, enten via krysninger med ville populasjoner av
samme art, eller ogsa med andre arter som kan hybridisere med den gen-
modifiserte. I tillegg ma effektene av endret (landbruks)praksis vurderes,
for eksempel der genmodifiserte, herbicidresistente kulturplanter kombineres
med gkt bruk av herbicider.

De erfaringene som foreligger fra utsettingsforsgk med genmodifiserte
organismer er enna for begrensede til a gi kvantitative vurderinger av miljg-
effektene av disse utsettingene. Vi kan imidlertid ogsa utnytte kunnskap
om miljgeffektene av a introdusere ikke-modifiserte arter i et gkosystem,
og av a introdusere fremmede populasjoner av en art som fins der fra fgr.
Det har vert en gkende interesse blant gkologer og genetikere for & samle
kunnskap om effektene av alle typer utsettinger, og vi har lagt vekt pa a pre-
sentere denne kunnskapen her. Spesielt presenterer vi noen fellestrekk ved
de organismene som lettest invaderer det gkosystemet de introduseres i; slike
fellestrekk er blant annet hgy reproduksjonsrate, ukjgnnet formering eller
selvbefruktning, lang livslengde, og gode lokale spredningsmuligheter. Med
tanke pa den forventede bruken av genmodifiserte organismer i landbruket,
bgr det nevnes at vare kulturplanter mange steder i verden opptrer som
ugress. Videre er det av interesse a karakterisere gkosystemer som lett lar
seg invadere; dette er oftest de gkosystemene som har fa arter, er unge eller
forstyrret av menneskelig aktivitet. For eksempel fins det en rekke eksempler
pa biologiske invasjoner pa gyer og i ferskvannsmiljger. Det bgr understrekes
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at lister over egenskaper ved invaderende organismer og gkosystemer som
lar seg invadere er sveert omtrentlige med tanke pa a forutsi effektene av en
utsetting. Selv detaljerte lister over egenskapene til ugressplanter kan ikke
med noen stgrre sikkerhet forutsi hvorvidt en utsatt plante vil bli et ugress
eller ikke.

I utredningen har vi ogsa lagt vekt pa a presentere matematiske modeller
for etablering og spredning av en organisme i et gkosystem, og av et (gen-
modifisert) gen i en populasjon. Vi tror at matematiske modeller — sammen
med empirisk kunnskap — vil fa en stadig stgrre betydning i anvendt biologi,
og kanskje spesielt brukt i sammenheng med & modellere forlgpet av aktuelle
eller potensielle biologiske invasjoner.

De eksisterende modellene for etablering av en organisme er ikke gene-
relle, men dekker spesialtilfeller, som for eksempel hvor stor en populasjon ma
veere for a etablere seg, og hvilken betydning demografiske parametre har for
etableringssuksessen. Spredningsmodeller er ofte mer generelle, bedre testet
og bedre utviklet. Mange av disse er hentet fra fysikk og kjemi (diffusjons-
modeller for spredning av én art uavhengig av andre arter, og reaksjons-
modeller i naerveer av konkurranse eller beiting av andre arter), og mye av
det teoretiske arbeidet er publisert i rent matematiske tidsskrifter og senere
brukt av biologer. Det fins ogsa godt utviklede og testede epidemi-modeller,
som kan ta for seg bade etablering og spredning av patogener og parasitter.

Vi presenterer to eksempler pa modeller med relevans for & vurdere effek-
tene av utsettinger av genmodifiserte organismer. Raps (Brassica napus) er
en kulturplante som selv opptrer som ugress enkelte steder, og har mulighet
for & krysse seg med andre kulturplanter og ville arter. Modellbetraktninger
kan vise oss hvilke opplysninger som er ngdvendig for & forutsi noe om spred-
ningen til utsatt, genmodifisert raps. Beregning av genspredning krever de-
taljerte undersgkelser, som bade ma dekke en rekke punkter i varierende
avstand fra utsettingsstedet, og flere generasjoner etter utsettingen. Laks
(Salmo salar) fgrer allerede til store problemer for norsk naturforvaltning
fordi det rémmer sa mange individer fra oppdrett. Effektene pa ville lakse-
stammer av at det rgmmer fisk er delvis uforutsigbare, men sannsynlig-
vis utelukkende negative pa de egenskapene som er viktige for laksens til-
pasninger til sitt lokale miljg. Vi viser at rgmt, genmodifisert laks lett kan
forandre ville laksestammer genetisk, og konkluderer med at genmodifisert
laks ikke har noen plass i dagens lakseoppdrett. Samme argumentasjon kan
fares for a nekte bruk av genmodifiserte skogstraer og gressarter som bade
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har domestiserte og ville populasjoner i Norge.

Det er — og vil alltid veere — et problem at vi ikke kan gjgre presise
forutsigelser om miljgeffektene av én enkelt utsetting. De kunnskapene som
skal til for a gjgre presise forutsigelser er enorme, og eksisterer ikke for noen
organisme i dag. Bare et solid erfaringsgrunnlag kan hjelpe oss til & forutsi
miljgeffektene av en utsetting, og erfaringene ma skaffes tilveie uten at miljget
utsettes for risiko. Usikkerheten som hefter ved utsettinger av genmodifiserte
organismer ma sees pa bakgrunn av at introduksjoner av levende organismer
er en av de viktigste arsakene til tap av biologisk mangfold pa verdensbasis.
Den eneste metoden for helt & unnga ugnskede miljgeffekter av en utsetting,
er a la veere a foreta utsettingen.
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