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Sammendrag

Flagstad, @., Kvalnes, T., Rged, K. H. Vage, J., Strand O., & Seether B.-E. 2022. Genetisk leve-
dyktig villreinbestand p& Hardangervidda. NINA Rapport 2176. Norsk institutt for naturforskning.

Villreinbestanden pa Hardangervidda, som er Norges stgrste villreinomrade, er sveert utsatt for
habitatfragmentering som falge av utbygging av infrastruktur og annen menneskelig aktivitet.
Bestandsstarrelsen er sterkt pavirket av hasting og den arlige bestandsveksten avhenger ogsa
av veerforholdene. Som et verktgy for CWD-bekjempelse og kartlegging, er hgstingsregimet de
siste rene endret, med en starre andel bukk i uttaket. En endring i hgstingsstrategi, enten i form
av gkte uttak eller en endret kjgnns- og aldersstruktur blant de hgstede dyra, har ikke bare de-
mografiske effekter, men kan ogsa ha betydelige genetiske konsekvenser.

Genetisk variasjon er helt essensielt for en bestands langsiktige overlevelse, og pavirkes av en
rekke ulike gkologiske og evolusjonaere prosesser. Den mest grunnleggende mekanismen - na-
turlig utvalg eller seleksjon - medfgrer at de best tilpassede individene under radende miljafor-
hold har best mulighet til & viderefgre sine gener til etterfalgende generasjoner. Ved en bestands-
reduksjon vil naturlig seleksjon bli mindre effektiv, og tilfeldige endringer i genetisk sammenset-
ning, sakalt genetisk drift, far starre spillerom. Dette kan fare til gkt tap av genetisk variasjon og
at darlige genvarianter (skadelige mutasjoner) gker i frekvens i bestanden. Den helt grunnleg-
gende parameteren som bestemmer omfanget av den genetiske driften, er den effektive be-
standsstgrrelsen (Ne). Effektiv bestandsstarrelse er bestemt av antall individer av begge kjgnn
som parer seg og far avkom. Siden ikke alle individer tar del i reproduksjon, er Ne som oftest
betydelig lavere enn den faktiske bestandsstgrrelsen (N).

| denne rapporten redegjar vi for arbeidet med & vurdere den genetiske levedyktigheten til vill-
reinbestanden pa Hardangervidda og evaluere de genetiske konsekvensene av bestandsend-
ring som verktgy for CWD-bekjempelse. Vare analyser viser en viss grad av genetisk differen-
siering mellom stammen pa Hardangervidda og nabobestandene, men kun begrenset genetisk
saeregenhet. De genetiske variantene som finnes pa Hardangervidda finnes altsa i stor grad
ogsa i nabobestandene i Nordfjella og Setesdal, selv om det er forskjeller i deres forekomster.
Gitt gjennomsnittlige hgstingsrater pa Hardangervidda for perioden 2005-2018, estimerte vi N
til & veere i underkant av 2000 dyr. Dette, sammen med noe immigrasjon fra nabobestandene,
tilsier sveert lave nivaer av genetisk drift i bestanden for denne perioden. Sann sett framstar
bestanden som relativt robust og ma kunne betraktes som genetisk levedyktig pa lang sikt. Det
bar dog understrekes at med inntoget av CWD og det endrede hgstingsregimet som ble gjen-
nomfart i 2019-2021, er N allerede redusert til i underkant av 1000 dyr.

Vare simuleringer av til dels betydelige bestandsreduksjoner viser at selv med kort tid (0-5 ar)
pa lavt bestandsniva (faerre enn 2000 dyr i totalbestand), kan man risikere at tapet av genetisk
variasjon i form av heterozygositet har oversteget 5% etter 100 ar dersom uttaket omfatter en
stor andel bukk. 1 tillegg er det slik at sjeldne alleler ved en plutselig bestandsreduksjon tapes i
langt starre omfang enn heterozygositet. Slike alleler kan veaere av betydning for utviklingen av
nye tilpasninger til et endret miljg. Konsekvensen av CWD-smitte i bestanden pa Hardanger-
vidda og virkningen av ulike tiltak ma& ngye veies opp mot pavirkningen pa bestandens genetiske
levedyktighet. Det vurderes som kritisk & ivareta den genetiske variasjonen i bestanden for a
sikre dens levedyktighet og tilpasningsevne til ndvaerende og framtidige miljgbetingelser. Vi vet
fremdeles lite om langtidseffektene av endringene som skjer i leveomradet til villreinen og et
fare-var prinsipp i forvaltningen av arten anses som viktig.
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Abstract

Flagstad, @., Kvalnes, T., Rged, K. H. Vage, J., Strand O., & Saether B.-E. 2022. Genetically
viable reindeer population on Hardangervidda. NINA Report 2176. Norwegian Institute for Nature
Research.

Wild reindeer on Hardangervidda, which is Norway's largest reindeer area, are highly exposed
to habitat fragmentation from infrastructure development and other human activity. Population
size is strongly influenced by harvesting and annual population growth also depends on weather
conditions. As a tool for CWD control and mapping, the harvest regime has been altered in recent
years, with a larger proportion of males harvested. An altered harvesting strategy, either as in-
creased harvest or altered sex and age structure among harvested animals, not only has demo-
graphic effects, but can also have substantial genetic consequences.

Genetic variation is pivotal for long-term population viability and is affected by a number of eco-
logical and evolutionary processes. The most basic mechanism - natural selection - favors the
best adapted individuals under prevailing environmental conditions, increasing their probability
to pass on their genes to subsequent generations. Upon population reduction, natural selection
will become less effective, and random changes in genetic composition, i.e., genetic drift, be-
comes increasingly important. This can lead to loss of genetic variation at the same time as
deleterious mutations may increase in frequency. The basic parameter determining the strength
of genetic drift is the effective population size (N¢). Effective population size is determined by the
number of individuals of both sexes that mate and produce offspring. Since not all individuals
take part in reproduction, Ne is usually considerably lower than the actual population size (N).

In this report, we address genetic viability in the population of wild reindeer on Hardangervidda
and evaluate the genetic consequences of population reduction as a tool for CWD control. Our
analyzes show some genetic differences between the population on Hardangervidda and the
neighboring populations, but only limited genetic uniqueness, meaning that virtually all alleles
found on Hardangervidda are also found in the neighboring populations in Nordfjella and Setes-
dal, although their frequencies differ. Given average harvesting rates on Hardangervidda for the
period 2005-2018, we estimated N to be just below 2,000 animals. This, together with some
immigration from neighboring populations, suggests very low levels of genetic drift in the popu-
lation for this period. From this point of view, the population appears relatively robust and must
be considered genetically viable in the long term. However, it should be noted that with the in-
troduction of CWD and the altered harvesting regime implemented in 2019, Ne has already been
reduced to less than 1,000 animals.

Our simulations of population reduction show that even with a short time (0-5 years) at low pop-
ulation size (fewer than 2000 animals in the total population), there is a risk that the loss of
genetic variation (heterozygosity) will exceed 5% after 100 years if the harvest includes a large
proportion of males. Moreover, after a sudden population decline, rare alleles are lost to a far
greater extent than heterozygosity. Such alleles can be important for the development of new
adaptations to environmental change. Indeed, the consequence of CWD infection and the impact
of various management actions must be carefully weighed against the impact on the genetic
viability of the population. We stress the importance to maintain genetic variation to ensure pop-
ulation viability and adaptability to current and future environmental conditions. We still know
little about the long-term effects of the changes that occur in wild reindeer habitats and a pre-
cautionary management approach is considered important.
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Forord

| september 2021 opprettet Miljgdirektoratet og Mattilsynet en arbeidsgruppe hvis oppdrag var a
vurdere den genetiske levedyktigheten til villreinbestanden pa Hardangervidda, samt & evaluere
de genetiske konsekvensene av bestandsendring som verktgy for CWD-bekjempelse. Ett ar se-
nere er fgrste del av arbeidet vel gjiennomfart, som redegjgres for i denne rapporten. Jeg benytter
sjansen til & takke resten av arbeidsgruppa for solid innsats med innhenting av data, gjennom-
faring av analyser og diskusjoner med god takhgyde. Takk ogsa til vare oppdragsgivere for inn-
spill og gode diskusjoner underveis i arbeidet. Vi haper at rapporten kan fungere etter intensjo-
nen som en viktig del av kunnskapsgrunnlaget for forvaltningen av villreinbestanden pa Hard-
angervidda. Neermere bestemt hvordan man kan kombinere sykdomsbekjempelse i form av be-
standsreduksjon med bevaring av mest mulig av bestandens genetiske variasjon.

22. september 2022, @ystein Flagstad
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1 Innledning

Den totale bestanden av villrein i verden har gjennomgatt en reduksjon pa rundt 40% de siste
to-tre tidrene (Gunn 2016). Bestandstoppene for flere av delbestandene var sist i perioden rundt
1990 og starten av 2000, men ikke alle delbestander viser samme negative trend (Gunn 2016,
Uboni et al. 2016). Reinen har nylig blitt kategorisert som sarbar pa IUCNs rgdliste pa grunn av
den vedvarende reduksjonen i den totale bestanden (Gunn 2016). Nedgangen i antall rein er
antatt & vaere pavirket av endring og fragmentering av leveomrader, som forstyrrer deres natur-
lige trekkruter og reduserer tilgangen til egnede omrader til ulike arstider (Gunn 2016). Klima-
endringer forventes i de kommende arene a forsterke og interagere med eksisterende trusler,
og medfarer en bekymring for gkte negative konsekvenser av sykdom og parasitter (Gunn 2016).

Med inntoget av skrantesjuke (CWD) i villreinbestanden pa Hardangervidda har man diskutert
ulike strategier knyttet til overvaking og bekjempelse av sjukdommen. | den forbindelse har bade
Regjeringen, Mattilsynet og Miljgdirektoratet lgftet fram behovet for gkt kunnskap om innholdet
i begrepet genetisk levedyktig bestand og hvordan kunnskap pa dette feltet kan brukes i forvalt-
ningen av villrein p& Hardangervidda. | den sammenheng ble det opprettet en arbeidsgruppe,
hvis mandat var & konkretisere innholdet i begrepet genetisk levedyktighet, samt bidra til & belyse
de genetiske konsekvensene av ulike uttaksregimer for villreinen pd Hardangervidda. | denne
rapporten redegjar vi for analyser og resultater fra dette arbeidet.

Genetisk variasjon er helt essensielt for en bestands langsiktige overlevelse (Lacy, 1997, Kardos
et al., 2021), og pavirkes av en rekke gkologiske og evolusjoneere prosesser (Lenormand et al.,
2009, Ellegren & Galtier, 2016, Hedrick, 2019). Den mest grunnleggende mekanismen - naturlig
utvalg eller seleksjon - medfarer at de best tilpassede individene under radende miljgforhold har
best mulighet til & viderefgre sine gener til etterfalgende generasjoner (Darwin 1859, Price 1972,
Lande 1979). Miljgforandringer, som for eksempel klimaendringer, kan favorisere andre genva-
rianter enn tidligere, hvis forekomst (allelfrekvens) vil kunne gke som en adaptiv respons til mil-
jgendringen (McGaughran et al., 2021). Ved en bestandsreduksjon vil naturlig seleksjon bl
mindre effektiv (Wright, 1931), og tilfeldige endringer i genetisk sammensetning, sdkalt genetisk
drift, far stagrre spillerom (Lande 1985, Lanfear et al., 2014). Dette kan fgre til tap av genetisk
variasjon og at darlige genvarianter (skadelige mutasjoner) kan gke i frekvens i bestanden (Ka-
linowski & Waples 2002, Charlesworth 2009). Et mulig utfall er redusert overlevelse og repro-
duksjon i bestanden, som i sin tur kan fare til ytterligere bestandsreduksjon (Mills & Smouse,
1994). P4 lengre sikt kan tap av genetisk variasjon fgre til reduksjon i bestandens evolusjoneere
potensiale, som medfgrer redusert tilpasningsevne til framtidige miljgendringer (Allendorf & Ry-
man 2002, Frankham et al. 2010, Jamieson & Allendorf, 2012).

Den helt grunnleggende parameteren som bestemmer omfanget av genetisk drift i en bestand
er effektiv bestandsstarrelse (Ne, Wright 1931, Figur 1). Ne er bestemt av antall individer av
begge kjgnn som parer seg og far avkom og er som oftest betydelig lavere enn den faktiske
bestandsstarrelsen (N) (Nunney 1993, 1995, Nunney & Elam 1994, Frankham 1995). | naturlige
pattedyrbestander varierer naturlig nok forholdstallet mellom Ne og N (Ne/N), men ligger ofte i
intervallet mellom 0.1 og 0.5 (Frankham 1995, Vucetich et al. 1997, Palstra & Ruzzante 2008,
Palstra & Fraser 2012). Som en polygam art, kan man anta at villreinen ligger i det nedre sjiktet
av dette intervallet fordi ikke alle bukker far anledning til & pare seg (Nunney 1993). N. pavirkes
ogsa av en rekke gkologiske faktorer som svingninger i bestandsstarrelse, alders- og kjgnns-
sammensetning og individuell variasjon i reproduktiv suksess, og kan beregnes fra bade demo-
grafiske og genetisk data (Engen et al., 2005, Do et al., 2014, Waples 2016, Waples et al., 2016,
Wang et al. 2016).
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Figur 1 Forventet tap av genetisk variasjon over tid i en isolert bestand, gitt ulike effektive be-
standsstgarrelser (Ne) (modifisert fra Willi et al. (2022).

Det er altsa en direkte kobling mellom effektiv bestandsstarrelse og genetisk drift, med sine po-
tensielt negative effekter som tap av genetisk variasjon og akkumulering av skadelige mutasjo-
ner. Fglgelig er Ne en ngkkelparameter for vurdering av langsiktig genetisk levedyktighet til na-
turlige bestander (Franklin 1980, Soule 1980, Frankham 1995, Lande 1995, Kalinowski & Wap-
les 2002, Waples 2002, Frankham et al. 2010, Wang et al. 2016). Selve definisjonen av begrepet
genetisk levedyktighet er relativt ukontroversiell, der de fleste forskningsmiljger vil veere enige
om at en bestand er genetisk levedyktig dersom den er stor nok til & gi en lav risiko for negative
effekter av genetisk drift. Pa lengre sikt innebaerer dette at den effektive bestandsstarrelsen (Ne)
ma veere stor nok til at bestanden skal kunne opprettholde et tilstrekkelig hgyt niva av genetisk
variasjon som sikrer tilpasning til framtidige miljgendringer (Allendorf & Ryman 2002, Frankham
et al. 2010, Traill et al. 2010).

Imidlertid er minimumsstarrelsen pa Ne som nettopp sikrer varig ivaretakelse av genetisk varia-
sjon og det evolusjoneere potensialet til naturlige bestander over lang tid omdiskutert. Her varie-
rer estimatene fra Ne = 500 opp til Ne = 5000 (Franklin, 1980, Frankham, 1995, Lande, 1995,
Lynch & Lande, 1998, Allendorf & Ryman, 2002, Frankham et al., 2014). Denne faglige kontro-
versen er basert pa ulike modeller for hvilke mekanismer som anses som viktigst for & sikre
evnen til utvikling av nye tilpasninger og gir et sa vidt intervall av foreslatte minimumsverdier for
Ne at det er vanskelig, om ikke umulig, & gi en tommelfingerregel for hvor stor en genetisk leve-
dyktig bestand skal veere. De nyeste vurderingene peker imidlertid mot at Ne < 1000 er for lavt
til & sikre langsiktig genetisk levedyktighet (Lynch & Lande 1998, Allendorf & Ryman 2002,
Frankham et al. 2014).

Var tilnaerming til problematikken har veert & modellere de genetiske konsekvensene av ulike
hastingsstrategier i villreinbestanden pa Hardangervidda og se spesifikt og direkte pa hvordan
uttakets starrelse i kombinasjon med endringer i kjignns- og aldersstruktur vil pavirke tapet av
genetisk variasjon i bestanden. | analysene og evalueringen bruker vi en kombinasjon av mole-
kyleergenetiske analyser og populasjonsmodellering. Analyse av ulike uttaksregimer gir mulighet
for & evaluere konsekvensen for den effektive bestandsstarrelsen i villreinbestanden pa Hard-
angervidda i forhold til etablerte kriterier for bevaring av genetisk variasjon. Dette vil bidra til &
konkretisere innholdet i begrepet genetisk levedyktighet.
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2 Metode

Vi vil her redegjare kort for var metodiske tilnaerming for & se pa den genetiske statusen til villrein-
bestanden pa Hardangervidda. Fgrst har vi gjennomfart et bredt utvalg av genetiske analyser
der vi har benyttet ulike genetiske markarer og helgenomanalyser for & fa et best mulig bilde av
den genetiske statusen. Vi har sa tatt utgangspunkt i en populasjonsmodell for & estimere Ne 0g
hvordan effektiv bestandsstgrrelse og genetisk variasjon vil pavirkes ved ulike uttak og strategier
pa kjgnns- og aldersklasser blant felte dyr. Vi viser til Vedlegg 1 og 2 for en mer detaljert beskri-
velse av de anvendte metodene.

Genetiske markeorer

To genetiske markgrsystemer - mikrosatellitter og mtDNA (morslinjer) - ble anvendt for & karak-
terisere nivaer av genetisk variasjon og bestandsstruktur for villreinstammene i Sgr-Norge (se
Vedlegg 1). Vi fokuserte pa falgende tre aspekter som har betydning for den genetiske statusen
til villreinen pa Hardangervidda:

> | hvilken grad har villrein pa Hardangervidda saeregen genetisk variasjon?

> Hvor stor er den genetiske utvekslingen mellom Hardangervidda og andre villreinomra-
der?

> Hvor stor er den effektive bestandsstarrelsen (Ne) av villrein pd Hardangervidda ser for
RV7?

Ne er her beregnet pa to mater: (1) Et Ne-estimat basert pa koblingsulikevekt ved et gitt tidspunkt
i bestanden under en modell med tilfeldig parring og hvor det korrigeres for tilfeldig variasjon (Do
et al. 2014). (2) Et Ne-estimat basert pa algoritmen til Nei & Tajima (1981), som maler omfanget
av genetisk drift i bestanden over tid. Bestandsstgrrelsen for disse beregningene er totalt antall
dyr i vinterbestanden i 2019.

Helgenomanalyser

I tillegg til & analysere genetiske markarer har vi valgt & sekvensere hele genomet til et utvalg av
villrein felt p& Hardangervidda i lzpet av den siste 5-arsperioden. | analysene av helgenomdata-
ene vil vi ogsa fokusere pa tre hovedaspekter:

> Estimere effektiv bestandsstarrelse i villreinbestanden pa Hardangervidda med bruk av
de samme to beregningsmetodene som for de genetiske markgrene. Fra helgenomdata
kan man ogsa analysere hvordan Ne har utviklet seg over tid (Nadachowska-Brzyska et
al. 2022).

» Analysere forekomst av sjeldne alleler i bestanden og hvor stor andel av disse som vil
kunne ga tapt ved en bestandsreduksjon.

> Analyse av sakalt «<mutational load», dvs tilstedeveerelse av darlige genetiske varianter
i bestanden.

Populasjonsmodellering

| denne delen av prosjektet fokuserer vi pa de genetiske konsekvensene av ulike hgstingsstra-
tegier (se Vedlegg 2). Fra en bestandsmodell basert pa empiriske livshistoriedata pa reproduk-
sjon og overlevelse i villreinbestanden pa Hardangervidda, har vi beregnet den effektive be-
standsstarrelsen til bestanden like fgr hgsting gitt den gjennomsnittlige hgstingsstrategien som
har veert gjennomfgart i perioden 2005-2018 og hgstingsstrategien for 2021, hvor en stor andel
voksen bukk ble felt (Tabell 1). Modelleringen tar utgangspunkt i Hardangervidda som en isolert
bestand uten innvandring fra andre bestander.
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Tabell 1 Gjennomsnittlig (+/- standardfeil) hgstingsrate i perioden 2005-2018 (ekskl. 2015) og i
aret 2021 for villreinbestanden p& Hardangervidda. Aret 2015 ble ekskludert pa grunn av usik-
kerhet i estimatene. Hgstingsraten er gitt som andelen av hvert kjgnn og aldersklasse som
hgstes.

Hgstingsrater

Gjennomsnitt + standardfeil i 2005- 2021
2018
Simler
Kalver 0.105+0.018 0.240
Ungdyr 0.078+0.013 0.152
Voksne 0.129+0.017 0.228
Bukker
Kalver 0.136+0.018 0.252
Ungdyr 0.181+0.027 0.186
Voksne 0.156+0.018 0.448

Vi har deretter beregnet effekten av ulike alternative hgstingsstrategier pa den effektive be-
stands-starrelsen og tilhgrende genetiske konsekvenser i form av tapt heterozygositet (andel
individer med to forskjellige utgaver av et gen). Et mal for den effektive bestandsstarrelsen per
generasjon i en aldersstrukturert bestand ble gitt av Engen et al. (2005):

N
Ne = —5— €Y

=—,
adgT

der a,%g er den demografiske variansen som skyldes tilfeldig variasjon mellom individer i deres
evne til & reprodusere og overleve (Lande et al. 2003), med en subskript g for & indikere at den
inneholder en genetisk komponent som fglge av Mendelsk nedarving. T er gjennomsnittlig ge-
nerasjonstid og N er bestandsstarrelsen. N for villreinbestanden pa Hardangervidda er totalt
antall rein i alle alders- og kjgnnsklasser like far hgsting. Beregningene inkluderer modeller med
1) gkning i andelen av voksne hanner (2,5 ar eller eldre) som hgstes, 2) gkning i like hgstings-
rater for voksen simle og bukk, 3) gkning i andelen kalv som hgstes og 4) en generell proporsjo-
nal gkning eller reduksjon i de gjennomsnittlige hgstningsratene for perioden 2005-2018.

Bestandsstarrelse

Figur 2 Hypotetisk hgstingsregime der man raskt tar ned bestanden til en redusert stgrrelse; 5000,
2000, 1000, 500 eller 200 dyr. Bestandsstgrrelsen holdes sa nede fra 0 til 10 dr fér man tillater be-
standsvekst igjen.
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Vi har simulert en rask bestandsreduksjon, med lik andel av dyr tatt ut for hver aldersklasse og
kjgnn, fra ndveerende bestandsstgrrelse like far hgsting til 5000 dyr, 2000 dyr, 1000 dyr, 500 dyr
0g 200 dyr etter hgsting. De simulerte bestandene er sa holdt pa disse nivaene i 0, 5 eller 10 ar
under hver av de fire ovenfor nevnte hgstingsstrategiene far de har fatt vokse igjen (Figur 2).
Genetiske konsekvenser i form av tap av genetisk variasjon over en periode pa 100 ar er analy-
sert. | vekstperioden fikk bestandene vokse fritt for hgsting fram til de eventuelt var ved opprin-
nelig bestandsstarrelse far bestandsreduksjon, der ble de stabilisert med hgstingsrater propor-
sjonale til gjennomsnittene i perioden 2005-2018 (Tabell 1). For & gi en stabil bestand ble alle
hgstingsstrategiene utformet for & gi en vekstrate lik 1 nar en tar hensyn til stokastisitet (tilfeldige
hendelser).

11
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3 Resultater

For enklest mulig tilgjengelighet har vi valgt & oppsummere resultatene i form av kulepunkter
og illustrasjoner med forklarende figurtekster. Se Vedlegg 1 og 2 for en mer detaljert presenta-
sjon av resultatene.

Genetisk status i villreinbestanden pa Hardangervidda

» Relativt til andre villreinbestander i Sgr-Norge er grad av genetisk variasjon i villreinstam-
men pa Hardangervidda i det gvre sjiktet, bade for mikrosatellitter og mtDNA.

> Forekomsten av seeregne genetiske varianter pa Hardangervidda synes a veere relativt
begrenset. Av 133 mikrosatellittalleler funnet pa Hardangervidda var kun ett allel be-
standsspesifikt, dvs. at det ikke fantes blant prgvene fra de andre villreinstammer i Lang-
fiella-regionen. Ogsa blant mtDNA-variantene var det lite sseregent & spore pa Hardang-
ervidda. Av sju varianter funnet pa Hardangervidda, var én variant bestandsspesifikk,
funnet kun i ett enkelt individ.

> Til tross for fa seeregne genetiske varianter pa Hardangervidda var det genetiske for-
skjeller i forhold til nabobestandene, da farst og fremst i form av allelfrekvenser.

» Den genetiske strukturen hos nasjonale villreinstammer i Norge tilsier en inndeling i tre
genetiske grupper, hvorav én er representert av villrein i Rondane/Dovre regionen, én av
villreinrein i Langfjella-regionen inkludert Hardangervidda, og én av villrein med tamrein-
opprinnelse, dvs. Forollhogna og Reinheimen-Breheimen (Figur 3).
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Figur 3 Genetisk struktur for 10 nasjonale villreinomrader og fra tamreinbestandene i Trollhei-
men og Riast-Hylling. Fargene representerer genetiske grupper eller sakalte genetiske signatu-
rer. lllustrasjonen viser at villrein i Rondane-Dovre regionen, villrein i Langfjella-regionen og tam-
rein har hver sine genetiske signaturer. Den bakenforliggende analysen er gjort p& individniva
0g viser den genetiske sammensetningen i hvert enkelt individ.

» Historisk var det mindre genetisk forskjell mellom Rondane/Dovre regionen og Langfjella-
regionen (Figur 4), selv om det allerede i Middelalderen er dokumentert tydelige forskjel-
ler (Rged et al. 2014).

» | nyere tid har forskjellen dem imellom blitt langt starre (Figur 4), som nok delvis kan
skyldes genetisk drift i perioder med lave bestandsstgrrelser, men farst og fremst fordi
Hardangervidda-bestanden og de andre stammene i Langfjella-regionen har en betyde-
lig innblanding av tamrein.

> Det hgye nivaet av genetisk variasjon pa Hardangervidda kan spores til innblandingen
av tamrein, som representerer en annen genetisk signatur enn den opprinnelige gene-
tiske sammensetningen i Langdfjella-regionen (Rged et al. 2014).
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Dagens Hardangervidda .,.

Dagens tamrein J

—_

Dagens Reinhelmen-8reheimen | '\

Dagens Rondane/Dovre ‘

Gamle Rondane/Dovre .

Gamle Hardangervidda .

Gamle Reinheimen-Breheimen .

Figur 4 Dendrogram basert pa genetisk avstand i mtDNA mellom villreinstammer i dag og for
ca. 1000 ar siden. Kakediagrammene angir andel av mtDNA-varianter tilhgrende ulike haplo-
grupper (genetiske signaturer). Rgdt og merkeblatt representerer genetiske signaturer preget av
villrein-opprinnelse, mens preg av tamreinopprinnelse er representert med gult og lyseblatt.

> Vare analyser indikerer en viss grad av genetisk utveksling mellom villreinstammene i
Langfjella-regionen. Fra 46 analyserte dyr pa Hardangervidda identifiserte vi én immi-
grant.

> Anslatt Ne i villreinstammene i Langfjella-regionen basert pa mikrosatellittdataene er be-
heftet med en del usikkerhet og store konfidensintervaller. Vurdert fra hele datasettet,
virker det dog sannsynlig med et Ne/N-forhold i intervallet 0.10-0.17, som gir en effektiv
vinterbestandsstarrelse pa Hardangervidda i starrelsesorden 680-1150 dyr, gitt en esti-
mert vinterbestand pa 6800 dyr pa Hardangervidda i 2019.

Helgenomanalyser

> Resultatene fra helgenomanalysene er blitt kraftig forsinket pa grunn av korona pa lab,
samt uforutsette tekniske problemer hos leverandgren av disse dataene. Disse dataene
og tilhgrende analyser og resultater vil derfor rapporteres i en utvidet rapport nar de blir
klare.

Populasjonsmodellering

> Basert pa gjennomsnittlige hgstingsrater av bukk, simle, ungdyr og kalv i perioden 2005-
2018 estimerte vi et forholdstall mellom effektiv og faktisk bestandsstarrelse pa Hard-
angervidda Ne/N = 0.239, som tilsvarer en effektiv bestandsstarrelse Ne = 1849 (95% CI
= 1691-1988), gitt den anslatte bestandsstgrrelsen (N) pa 7725 individer rett far jakt pa
Hardangervidda i 2021.

» | perioden 2019-2021 har det imidlertid veert et annet hgstingsregime med stgrre uttak
av bukk. Om vi legger hgstingsraten lik den i 2021 til grunn, far vi forholdstallet Ne/N =
0.124, som tilsvarer en effektiv bestandsstarrelse Ne = 960 (95% CI = 875-1033).

» For alle simulerte hgstingsstrategier (bukk, lik andel bukk og simle, kalv, hgstingsregimet
i 2005-2018), forte gkende uttak til redusert effektiv bestandsstarrelse (Figur 5 og 6,
Vedlegg 2). Innen hgstingsstrategier som ikke gir negativ vekstrate er pavirkningen av
den effektive bestandsstgrrelsen i negativ retning sveert sterk fra hgstingsstrategier som
innebeerer uttak av en stor andel bukk (Figur 5).

» Ved hgstingsrater som gir stabil bestand viser det seg at en kan redusere nedgangen i
Ne ved a hgste feerre voksne simler og ungdyr nar en hgster kalv (Vedlegg 2), eller gke
Ne ved & hgste feerre kalv og ungdyr nar en hgster voksne simler og bukk (Figur 6).
Simuleringene av genetisk drift viser at tapet av genetisk variasjon - malt som reduksjon
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i graden av heterozygositet (andelen individer med to forskjellige utgaver av et gen) -
gker med bestandsreduksjonens styrke og tiden som bestanden holdes lav (Figur 7).

(4] profsesnm)
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Hostingstate for voksen bukk

Figur 5 Demografisk varians a(%g, generasjonstid (T), forholdet mellom effektiv og faktisk be-
stands-starrelse (Ne/N) og N for ulike hgstingsrater for voksen bukk (2.5 ar eller eldre). Hgs-
tingsratene for kalv, ungdyr og voksen simle holdes ved deres gjennomsnitt for perioden 2005-
2018. Den prikkete vertikale linjen angir parameterverdiene ved den gjennomsnittlige hgstings-
raten pa voksen bukk i perioden 2005-2018. Demografisk varians er et samlet mal pa tilfeldige
forskjeller mellom individer i deres evne til overlevelse og reproduksjon, generasjonstiden er lik
gjennomsnittlig alder til foreldre i bestanden og Ne tar utgangspunkt i den totale bestandsstarrel-
sen (N) p& 7725 individer i 2021.

(1) pusuoise e

05 )
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Figur 6 Samme parametere som i Figur 5 for ulike hgstingsrater for voksen simle og bukk (2.5
ar eller eldre). Hgstingsratene for kalv og ungdyr holdes ved deres gjennomsnitt for perioden
2005-2018. Den prikkete vertikale linjen angir parameterverdiene ved gjennomsnittlig hgstings-
rate pa voksne i perioden 2005-2018. Den stiplede linjen viser resultatene nar hgstingsraten til
kalver og ungdyr skaleres slik at bestanden er stabil (vekstrate lik 1). Ved hgsting av mer enn
21% av voksne vil en ikke kunne oppna en stabil bestand.
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> Starst effekt pa tapet av genetisk variasjon ser en dersom en hgster en stor andel av
voksen bukk.

» Et slikt hgstingsregime innebeerer at en med 95% sikkerhet ikke vil tape mer enn 5%
etter 100 ar dersom en beholder 2000 dyr (N) eller mer etter hgsting gjennom flaskehal-
sen (perioden med lav bestandsstarrelse) og lar bestanden vokse igjen til opprinnelig
stgrrelse uten hgsting etter maksimalt 5 ar (Figur 7).

» De tre gvrige scenarioene for hgsting (hgsting av 20% av voksen simle og bukk (Figur
7), hgsting av 50% av kalver eller hgsting av alle aldersklasser proporsjonalt til gjennom-
snittene (Vedlegg 2), gir sammenliknbare resultater og svakere negativ effekt pa den
genetiske variasjonen.

0 ar 5ar 10 &

254
g 90% av voksen bukk hgstes
% 20
F
o
o
/151
o
3
]
; 104
@
g
8 51
. N | | | |
o4 ¥ - v v El - ' " -
A
200 S00 1000 2000 5000 200 S00 1000 2000 S5000 200 S00 1000 2000 5000
Redusert bestandsstarreise (N)
0 ar 5ar 10 &
_ 7| 20% av voksen simle og bukk hgstes
Q
q
5 204
7
Q
o
o |
N 154
o
3
2
- 104
=
§ |
& 51
=h | || | |
-

™ - - v v ™ - | - v

200 SO0 1000 2000 5000 200 S00 1000 2000 5000 200 500 1000 2000 S000
Redusert bestandsstorrelse (N)

Figur 7 Tap av genetisk variasjon over 100 ar, hvor en starter med en bestandsreduksjon som
holdesi 0, 5 eller 10 ar. 90% av voksen bukk eller 20% av voksen simle og bukk hgstes i perioden
med redusert bestand, mens bestanden holdes stabil ved & skalere hgstingsratene til kalv og
ungdyr. Etter perioden med bestandsreduksjon opphgrer all hgsting slik at bestanden vokser
inntil den nar bestandsstarrelsen far uttaket startet og holdes stabil der med hgstingsrater pro-
porsjonale til gjennomsnittene for perioden 2005-2018. Det hvite punktet viser gjennomsnittet av
simuleringene, mens 50, 90 og 95% konfidensintervaller er vist med usikkerhetsstolper av ulik
bredde.
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4 Diskusjon

Vare analyser viser at villreinen pa Hardangervidda i noen grad er genetisk differensiert fra nabo-
bestandene, men har begrenset genetisk saeregenhet relatert til andre villreinstammer i Lang-
fiella-regionen. En stor del av de genetiske variantene som finnes pa Hardangervidda finnes
ogsa i nabobestandene i Nordfjella og Setesdal, selv om det er forskjeller i deres forekomster.
Videre ser vi at utveksling av dyr mellom stammene forekommer. Med utgangspunkt i hgstings-
regimet fra 2021, er forholdstallet mellom effektiv og faktisk bestandsstgrrelse pa 0.124, som
tilsvarer en effektiv bestandsstarrelse pa i underkant av 1000 dyr. Simuleringene av genetisk
drift viser at det er et hgstingsregime med en stor andel voksen bukk som gir stgrst tap av ge-
netisk variasjon. Vi vil i det fglgende sette vare resultater i kontekst med den bevaringsbiologiske
forskningslitteraturen, og fra dette evaluere de forvaltningsmessige implikasjonene av vare ana-
lyser.

Effektiv bestandsstorrelse

Minimumsstarrelsen pa Ne for & sikre varig ivaretakelse av genetisk variasjon og det evolusjo-
naere potensialet til naturlige bestander over lang tid er en omdiskutert st@rrelse. Langsiktig ge-
netisk levedyktighet vurderes ofte utfra et tidsaspekt pa 40 generasjoner. Kriteriene for minimum
Ne er basert pa en vurdering av den samlede virkningen av genetisk drift og mutasjonsraten
(Franklin & Frankham 1998, Wang et al. 2016), og bar ogsa inkludere effekten av hvor raskt en
bestand kan tilpasse seg endrede miljgbetingelser (naturlig seleksjon, Lynch & Lande 1998).
Franklins (1980) godt kjente forslag pa Ne = 500 har blitt kritisert for & veere for lavt fordi det ikke
tar hensyn til pavirkningen av naturlig seleksjon pa den genetiske variasjonen (Lande 1995,
Lynch & Lande 1998), overestimerer andelen av nye mutasjoner som er ngytrale (Lande 1995)
og ignorerer tilfeldige effekter fra demografiske, genetiske og miljgmessige kilder (Lynch &
Lande 1998). Nyere vurderinger har funnet at en dobling av kriteriet til Ne = 1000 er et minimum
for & sikre langsiktig genetisk levedyktighet (Frankham et al. 2014). Lande (1995) legger imidler-
tid til grunn en lavere rate av mutasjoner som er neaer ngytrale og gkt risiko for fiksering av mildt
skadelige mutasjoner, samt tar miljg- og demografisk stokastisitet med i beregningen. Under
disse antagelsene fant han at Ne = 5000 kreves for a sikre langsiktig genetisk levedyktighet og
evolusjoneert potensial for tilpasninger til endrede miljgbetingelser.

Den nyeste kunnskapen pad omradet tilsvarer dermed at for langsiktig genetisk levedyktighet i
naturlige bestander bgr kriteriet for minimums Ne ligge innen 1000-5000 (Lande 1995, Lynch &
Lande 1998, Allendorf & Ryman 2002, Frankham et al. 2014). En sikrer da genetisk variasjon
som er en forutsetning for endringer i egenskapene en art utviser i dag, samt potensialet til a
utvikle disse egenskapene og nye egenskaper som respons pa endrede og hittil ukjente utford-
ringer i miljget til arten (Lacy, 1997, Kardos et al., 2021). | litteraturen er det ogsa gitt kriterier for
minimum N for kortsiktig genetisk levedyktighet (definert som 5 generasjoner). Det mest opp-
daterte estimatet for et slikt kriterium anslar at Ne ma veere stagrre enn 100 (Frankham et al.
2014), mens andre kilder har vurdert Ne = 50 til & veere tilstrekkelig (Franklin 1980). Formalet
med et slikt kriterium er & sikre lav grad av innavl og forhindre innavisdepresjon over en kort
periode. Hgy genetisk drift ma forventes om kriteriet brukes over lengre tid, med negative kon-
sekvenser for det genetiske mangfoldet og bestandens evne til & tilpasse seg endrede miljgbe-
tingelser.

Med grunnlag i de siste arenes hgstingsregime, der bukkeuttaket gjennomgaende har veert hgyt,
er den effektive bestandsstarrelsen av villrein pa Hardangervidda estimert til ca. 1000 individer.
Et mindre skjevt hgstingsregime, med lavere andel hgsting av voksen bukk, vil kunne gke Ne
ganske markant opp mot naermere 2000 individer. Bestanden vil i s& fall ligge godt innenfor
intervallet 1000-5000, og under disse forutsetningene kunne betraktes som genetisk levedyktig
pa lang sikt, dvs. 40 generasjoner som fra den estimerte generasjonstiden for villreinen pa Har-
dangervidda skulle tilsvare ca 250 ar. For perioden 2005-2021 er villreinbestanden pa Hardang-
ervidda beregnet a ha hatt sin hgyeste bestandsstarrelse pa rundt 12000 dyr i 2013, med en
giennomsnittlig bestandsstgrrelse pa 9011 + 397 dyr (se Vedlegg 2). Dersom en skal oppna Ne
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opp mot 5000 ma bestandsstarrelsen for en isolert bestand veere langt hayere og det er usikkert
hvorvidt en slik bestandsstgrrelse vil veere over beereevnen for villreinbestanden pa Hardanger-
vidda isolert sett gitt naveerende utstrekning av tilgjengelig habitat. Under normale omstendighe-
ter anbefaler vi imidlertid at villreinbestanden pa Hardangervidda bar ha Ne som er en god del
hayere enn 1000 for & sikre seg mot perioder med lav bestandsstarrelse pa grunn av demogra-
fisk og miljgmessig variasjon i vitale rater nar en vurderer langsiktig ivaretakelse av genetisk
variasjon. De molekyleergenetiske analysene basert pa genetisk drift gir gjennomgaende lavere
Ne enn det demografisk baserte estimatet for hgstingsstrategien i perioden 2005-2018, mens Ne
estimert fra koblingsulikevekt gir et hgyere punktestimat for Hardangervidda. Usikkerheten er
imidlertid stor ved bruk av begge disse metodene, med 95% konfidensintervaller som gar mot
uendelig for bestanden pa Hardangervidda. Konfidensintervallet til de molekylaergenetisk ba-
serte estimatene inkluderer dog alltid estimatene basert p4 demografiske data, som gjar det
rimelig & anta at de demografisk baserte estimatene reflekterer Ne pad Hardangervidda pa en god
mate.

Bestandsstarrelsen av villrein pa Hardangervidda er basert pa den samlede overvakningen av
bestanden som gjgres gjennom aret og er estimert med en viss usikkerhet (Mysterud et al. 2020,
Nilsen & Strand 2018). Usikkerheten i de arlige bestandsestimatene vil matte tas hensyn til ved
valg av hgstingsstrategi (Engen et al. 1997, Tufto et al. 1999, Saether et al. 2010) og vurdering
av den effektive bestandsstarrelsen for langsiktig genetisk levedyktighet. En hgstingsstrategi
basert pa overestimering av den faktiske bestandsstarrelsen vil medfgre utilsiktet gkt risiko for
tap av genetisk variasjon og bestandsnedgang (Wiedenmann & Jensen 2018, Lee & Saether
2022). Usikkerhet i bestandsestimater er dermed et viktig moment som bgr inngd i framtidig
utvikling og optimalisering av hgstingsstrategier for villreinen.

Tap av genetisk variasjon under ulike uttaksregimer

Et generelt mgnster fra resultatene vare er at gkte hgstingsrater gir en reduksjon i Ne 0og starre
genetisk drift. Dette er et kjent resultat av hgsting (Allendorf et al. 2008) og noe som ogsa er
pavist hos elg (Saether et al. 2009). Intuitivt kan en forsta reduksjonen i Ne ved gkt hgsting som
et resultat av at feerre individer bidrar genetisk til neste generasjon. Styrken av denne effekten
er avhengig av den faktiske bestandsstgrrelsen og alders- og kignnssammensetning rett far jakt.
Ved direkte beregninger av tapet av genetisk variasjon i en bestand, ofte beregnet som hetero-
zygositet, benyttes gjerne et mal om & bevare minst 90% (Frankham et al. 2010) eller 95% (Al-
lendorf & Ryman 2002) over 100 ar. 100 ar er her et tidsintervall mellom de kortsiktige (5 gene-
rasjoner) og langsiktige (40 generasjoner) tidsaspektene som ofte benyttes ved vurdering av
effektiv bestandsstarrelse. Det er valgt pa bakgrunn av en forventning om at miljget ikke endrer
seg vesentlig i denne perioden, slik at de estimerte parameterne som benyttes i simuleringene
er gyldige. Vare simuleringer, som angir tap av heterozygositet over 100 ar ved ulike reduksjoner
av bestandsstarrelse i en isolert bestand, viser at vi i mange scenarier kan risikere hgyere tap
enn bade 5 og 10% kriteriene.

Spesielt viser det seg at hgy hgstingsrate pa voksen bukk vil medfgre en risiko for & tape mer
enn 5% av heterozygositeten, selv ved N = 2000 etter hgsting dersom bestanden holdes lav i 10
ar. Dette innebzerer med andre ord at 95% konfidensintervallet inkluderer tap av mer enn 5% av
heterozygositeten under dette scenarioet. Ved vurdering av forventet tap av genetisk variasjon
etter en bestandsreduksjon ma derfor bade valg av hgstingsstrategi og tiden bestanden skal
holdes lav tas med i beregningene. | bekjempelsen av CWD er det vurdert som mest hensikts-
messig a ta ut voksen bukk, altsa den strategien som gir hgyest tap av genetisk variasjon. Med
en slik hgstingsstrategi, bar tiden bestanden holdes lav veere sa kort som mulig. Om man helt
konkret regner med en periode pa 0-5 &r med lav bestandsstarrelse og aksepterer inntil 10% tap
av heterozygositet, kan man med 95% sikkerhet innfri dette kriteriet om bestanden tas ned til N
=500 dyr etter hgsting (Figur 7). Simuleringene viser at ogsa ved N = 200 etter hgsting vil man
ha 95% sikkerhet for & innfri malsetningen om mindre enn 10% tap av heterozygositet, men da
kun dersom bestanden vokser rett etter bestandsreduksjonen. Det er imidlertid store usikkerhe-
ter knyttet til bestandens evne til vekst ved lav N etter bestandsreduksjon (se neste avsnitt). Om
man aksepterer maksimalt 5% tap, og fortsatt velger hgyt uttak av bukk, bgr bestanden ikke tas
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lavere enn N = 2000 individer etter hgsting for & veere 95% sikker pa a innfri denne malsetningen,
igjen gitt at bestanden holdes lav i maksimalt 5 ar. Ved simulering av en mer balansert hgstings-
strategi (uttak av 20% voksen simle og bukk) vil N = 1000 gi 95% sikkerhet for a innfri en mal-
setning om mindre enn 5% tap. Disse eksemplene understreker betydningen tiden fra reduksjon
til vekstperiode og ulike hgstingsstrategier av alders- og kjgnnskategorier har pa handlingsrom-
met for bestandsreduksjon.

De simulerte scenariene er vurdert & veere relevante eksempler og det er ikke beregnet hvilke
hgstingsstrategier som vil optimalisere bestandens genetiske levedyktighet. Bestanden har i til-
legg allerede gjennomgatt tre &r med hgyt uttak av bukk og redusert Ne i forhold til arene forut.
Bestandsstarrelsen har imidlertid veert hgyere i denne trearsperioden enn ved de simulerte be-
standsreduksjonene som innebaerer at den genetiske driften har veert lavere.

En vesentlig antagelse i beregningene her er at de demografiske egenskapene til villreinbestan-
den pa Hardangervidda ikke er avhengig av bestandsstgrrelsen og dermed at bestanden vil
vokse raskt igjen etter en bestandsreduksjon. En eventuell tilstedeveerelse av Allee-effekter in-
nebeerer at bestandsveksten avtar ved sma tettheter gjennom f.eks. at simlene far problemer
med & finne make eller gjennom gkt betydning av stokastiske effekter (Lande 1998). Slike effek-
ter kan oppsta som en utilsiktet konsekvens av intens hgsting (Myers et al. 1995) og kan resul-
tere i at bestandsveksten blir liten selv etter at nesten all hgsting opphgrer. Sveert lave bestands-
starrelser (Ne < 50-100 dyr) vil medfare gkt genetisk drift og gkt risiko for negative konsekvenser
av innavl. Hos rein har man funnet rask bestandsvekst selv etter at bestanden har bestatt av kun
et fatall individer etter introduksjoner til nye omrader eller ved reetableringer (Klein 1968, Thoris-
son 1984, Leader-Williams et al. 1989, Aanes et al. 2000). Imidlertid har en ogsa funnet sma
bestander av rein som har gatt til utryddelse etter harde vintre (tre av fire introduserte bestander
pa Island, Thérisson 1984) og reduksjoner i vekstraten til rein med lave bestandsstarrelser (Witt-
mer et al. 2005). En vet lite om utbredelsen av Allee-effekter hos rein etter bestandsreduksjoner
og generelt skal en vaere varsom med a vurdere fraveer av Allee-effekter i suksessfulle bestander
som et generelt fenomen (Allendorf & Ryman 2002).

Et annet viktig moment er at kraftige bestandsreduksjoner (flaskehalser) kan medfgre en risiko
for tap av sjeldne alleler. Flaskehalser vil ha starre effekt pa diversiteten av alleler enn pa hete-
rozygositet (Nei et al. 1975, Allendorf 1986). Sjeldne alleler bidrar relativt lite til heterozygositet;
dermed medfgrer ikke tap av sjeldne alleler store effekter pa tapet av heterozygositet. Tap av
sjeldne alleler kan likevel vaere av stor betydning for den genetiske levedyktigheten til en bestand
og dens langsiktige evolusjoneere potensial (Allendorf et al. 2008). Heterozygositet er et godt
mal pa en bestands evne til & evolvere umiddelbart etter en flaskehals, men over lengre tid vil
en bestands evne til & respondere pa seleksjon veere avhengig av diversiteten av alleler i be-
standen (Robertson 1960, James 1971). Det er spesielt de sveert sjeldne allelene som gar tapt
selv ved moderate flaskehalser som varer kun i én enkelt generasjon. En populasjon som gar
gjennom en flaskehals pa f.eks. Ne=50, som vil tilsvare en faktisk bestandsstarrelse pa ca. 500
dyr etter hgsting pd Hardangervidda, vil kunne miste bortimot 50% av lavfrekvente alleler
(g<0.01) (Figur 8). Hvis dette er alleler som har betydning for fremtidig tilpasning vil reduksjonen
i det evolusjoneere potensialet kunne veere stgrre enn det som her er vist ved tapet av heterozy-
gositet i de ulike scenarioene som er modellert. Tapet av sjeldne alleler vil vaere spesielt stort
ved scenarioene med N =200 og 500 etter hgsting og avtar raskt med gkende bestandsstarrelse
i flaskehalsen.

For villreinbestanden pa Hardangervidda vil genetisk variasjon som gar tapt gjiennom en be-
standsreduksjon potensielt kunne erstattes av innvandrende dyr fra nabobestandene. Vare ge-
netiske analyser av rein fra Langdfjella prgvetatt i 2019 viser en viss grad av innvandring til Har-
dangervidda fra nabobestandene. Usikkerheter i denne sammenheng er om slike dyr deltar i
reproduksjonen og om utveksling ogsa vil foregd ved eventuelle reduserte bestandsstarrelser
bade pa& Hardangervidda og i nabobestandene. Data og analyser fra GPS-merka villrein antyder
en ganske begrenset utveksling av dyr i Langfjella-regionen, der spesielt infrastruktur (som f.eks.
jernbane og vei) synes & begrense vandringen mellom bestandene (Strand et al., 2010, Beyer
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et al., 2016, Panzacchi et al., 2013). En ytterligere begrensning av konnektiviteten mellom be-
standene falger av tiltak for & begrense spredning av CWD.
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Figur 8 Forventet tap av alleler med ulik frekvens (q) etter en flaskehals som varer i én genera-
sjon fgr bestanden far vokse igjen (modifisert fra Willi et al. (2022).

Konklusjoner og forvaltningsimplikasjoner

Villreinbestanden pa Hardangervidda, som er Norges starste villreinomrade, er sterkt utsatt for
habitatfragmentering som fglge av utbygging av infrastruktur og annen menneskelig aktivitet
(Panzacchi et al. 2013, 2015, Nilsen & Strand 2017). Bestandsstgrrelsen er sveert pavirket av
hgsting og den arlige bestandsveksten avhenger ogsa av veerforholdene (Bargmann et al. 2019).
Det vurderes derfor som kritisk & ivareta den genetiske variasjonen i bestanden for a sikre dens
levedyktighet og tilpasningsevne til ndvaerende og framtidige miljgbetingelser.

For langsiktig ivaretakelse av den genetiske variasjonen under normale omstendigheter viser
resultatene vare at en ngye ma vurdere ulike hgstingsstrategiers effekt pa den effektive be-
standsstarrelsen og sikre at bestanden har en Ne > 1000. Enn sa lenge framstar villreinbestan-
den pa Hardangervidda som en relativt robust bestand med god langsiktig genetisk levedyktig-
het. Med en effektiv bestandsstarrelse (Ne) pa bortimot 2000 dyr, gitt gjennomsnittlige hgstings-
rater for perioden 2005-2018, og med en viss grad av immigrasjon fra nabobestandene er det pr
i dag sveert lave nivaer av genetisk drift i bestanden. Det ma dog understrekes at med inntoget
av CWD og tilhgrende endringer i hgstingsstrategien, er allerede den effektive bestandsstarrel-
sen (Ne) redusert til i underkant av 1000 dyr, gitt rddende hgstingsregimer i 2019-2021.

Som analysene vare tydelig viser, medfarer bestandsreduksjoner tap av genetisk variasjon (Fi-
gur 7). Valg av hgstingsstrategi, varighet av bestandsreduksjon og hvorvidt man aksepterer inntil
5 eller 10% tap av genetisk variasjon er avgjgrende for handlingsrommet. Hgsting som ikke er
ensidig rettet mot spesifikke alders- og kjgnnsklasser gir lavere tap av genetisk variasjon. Kort-
varig bestandsreduksjon gir ogsa lavere tap enn langvarig bestandsreduksjon. Dersom 5% tap
av heterozygositet vurderes som akseptabelt og en ser pa 5 ar med lav bestandsstarrelse vil N
= 2000 gi 95% sikkerhet for & lykkes nar en hgy andel bukk hgstes og N = 1000 gi 95% sikkerhet
for & lykkes ved mer balansert hgsting. Om 10% tap av heterozygositet vurderes som aksepta-
belt vil en kunne ga ned til N = 1000 ogsa nar en hay andel bukk hgstes, men likevel ha mer enn
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95% sikkerhet for & lykkes. Som eksemplifisert i diskusjonen kan man ogsa ta bestanden ned til
N = 500 og endog N = 200 og likevel oppfylle kriteriet for henholdsvis 5 eller 10% tap. Sa lave
bestandsstarrelser medfgrer imidlertid en sveert stor risiko for tap av sjeldne alleler, som kan gi
reduksjon i genetisk levedyktighet utover det som vises av modellering av heterozygositet. Re-
dusert bestandsvekst pa grunn av Allee-effekter eller tilfeldig variasjon i overlevelse og repro-
duksjon kan ogsa bli en sveert framtredende faktor ved sa store bestandsreduksjoner. Dette kan
samlet fare til et stgrre tap av genetisk variasjon enn beregningene viser. Generelt ma en legge
inn en sikkerhetsmargin ved valg av tiltak dersom en skal sikre at en ikke taper mer genetisk
variasjon enn det som bestemmes pa forhand.

Innvandrende rein fra nabobestandene vil kunne kompensere for tapt genetisk variasjon, men
om reproduserende immigranter vil kunne erstatte en stor andel av tapte alleler er usikkert og vil
avhenge av omfanget av immigrasjon og i hvilken grad den er avhengig av bestandsstarrelsen.
Ved bestandsreduksjon kan derfor tilrettelegging for forventet og gnsket migrasjon til/fra Hard-
angervidda bli enda viktigere. | motsatt fall kan resultatet bli en reduksjon i bestandens langsik-
tige genetiske levedyktighet, som medfgrer redusert evolusjonaert potensiale og evne til a til-
passe seg fremtidige miljgendringer.

Forvaltningen av villreinen i Norge star na ovenfor en situasjon der langsiktig genetisk levedyk-
tighet trues av det paviste utbruddet av CWD (Benestad et al. 2016). CWD er fatalt for individer
som smittes og et utstrakt utbrudd kan ha negativ pavirkning pa den framtidige vekstraten til
bestanden og forarsake nedgang i bestandsstarrelse (Haley & Hoover 2015, Edmunds et al.
2016, DeVivo et al. 2017). Konsekvensen av CWD-smitte i bestanden pa Hardangervidda og
virkningen av ulike tiltak ma derfor ngye veies opp mot pavirkningen pa bestandens genetiske
levedyktighet. Kraftige bestandsreduksjoner eller fierning av bestander kan veere siste utvei for
forvaltningen til & stanse et utbrudd (Mysterud & Rolandsen 2018, Mysterud et al. 2020). Kraftige
reduksjoner vil kunne ha sveert negative fglger for den langsiktige genetiske levedyktigheten til
villreinen, dersom man er ngdt til & holde bestanden pa et lavt niva over tid. En slik situasjon kan
oppsta hvis CWD blir en etablert sykdom i norske hjortedyrbestander, som vil kreve gkt kunn-
skap i krysningspunktet mellom hgsting, smittesporing og tiltak mot videre CWD-smitte. Det er
saledes et behov for a utvikle mer detaljerte modeller hvor effekten pa Ne av ulike hgstingsstra-
tegier kan vurderes opp mot risikoen for videre spredning av CWD-smitte. Slik kan en utvikle
bedre avskytningsmodeller, som maksimerer den effektive bestandsstarrelsen, samtidig som en
ivaretar forvaltningens behov for smittesporing og minimerer de negative konsekvensene som
videre utbrudd av CWD vil kunne ha for villreinen.
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Vedlegg 1

Genetisk variasjon i villreinbestanden pa
Hardangervidda med bruk av
mikrosatellitter og mitokondrie DNA

Knut H. Rged



Bakgrunn

Norge forvalter i dag 25 ulike villreinomrader hvorav Hardangervidda villreinomrade er
definert som en av ti nasjonale villreinomrader. For bedre forsta genetiske konsekvenser av
vesentlig bestandsreduksjon av rein pa Hardangervidda er det vesentlig & vite noe om effektiv
bestandsstarrelse, i hvilken grad villrein pa Hardangervidda innehar saregen genetisk
variasjon, samt grad av genetisk utveksling av rein mellom Hardangervidda og andre
villreinomrader.

Ulike reinstammer er genetisk karakterisert med bruk av DNA mikrosatellitter og
sekvensvariasjon i mitokondrie DNA (mtDNA). Mikrosatellitter er gjerne en rekke av
repeterte nukleotider i kjerne-DNA hvor mutasjoner endrer antall repetisjoner. Mange av
mikrosatellittene er lokalisert i regioner av arvestoffet som har liten eller ingen betydning for
organismens karaktertrekk og er saledes ikke utsatt for seleksjon. DNA mikrosatellitter
ansees derfor som genetiske markgrer som er egnet for & studere mere generelle prosesser
som grad av genetisk variasjon, bestandsoppdelinger og slektskap. Til forskjell fra kjerne-
DNA nedarves mitokondrielt DNA (mtDNA) i hovedsak gjennom morslinjer kun avbrutt av
nye mutasjoner. Sekvensvariasjon i mtDNA blir ofte brukt som en genetisk markaer til &
studere systematisk oppdeling og evolusjon av arter, underarter og bestander. Mutasjoner
foregar gjerne stegvis og nearstaende varianter av samme mtDNA type (haplotype) kan
plasseres i mtDNA haplogrupper som ofte har felles opphav.

1. Grad av genetisk diversitet

| pagaende prosjekt ved NMBU, Veterinerhggskolen (avtale 20047013 med
Miljedirektoratet), er det analysert genetisk variasjon i villreinstammen pa Hardangervidda
og i ni andre nasjonale villreinomrader samt i en tamreinbestand i Trollheimen og en i Rgros
traktene (Riast-Hylling). Alle villreinprgvene er tatt i 2018-2019. Som mal pa genetisk
variasjon er det analysert allelvariasjon i 18 DNA mikrosatellitter og sekvensvariasjon i et
433-basepar langt fragment av kontroll-regionen av mtDNA. Analyser av 18 mikrosatellitt
avdekket til sammen 167 ulike mikrosatellitt alleler og 33 mtDNA haplotyper. Variasjonen
var gjennomgaende hgy i bade de nasjonale villreinomradene og i tamreinbestandene (Tabell
1). Relativt til andre reinbestander var grad av genetisk variasjon i villreinstammen pa
Hardangervidda i de gvre sjiktet bade for mikrosatellitter og mtDNA.

Tabell 1. Grad av genetisk variasjon i 18 mikrosatellitter og i kontroll regionen av mtDNA hos rein i
nasjonale villreinomrader og to tamreinbestander. Variasjonen for mikrosatellitter er angitt som
effektivt antall alleler (Nef) og forventet heterozygositet (uUHe) med standard feil i parentes, og for
mtDNA som antall forskjellige haplotyper (Nha), nukleotid diversitet (nt) og haplotype diversitet (Hd)
med standard avvik i parentes. N angir antall individer analysert.

Mikrosatellitter MtDNA kontroll regionen

Reinstamme N Nef uHe N Nha = Hd
Setesdal- 66 4.248 0.744 48 13 0.019 0.847
Ryfylke (0.353) (0.020) (0.003) (0.037)
Setesdal 35 4.372 0.748 25 8 0.020 0.753
Austhei (0.451) (0.022) (0.003) (0.062)
Hardanger- 46 4.290 0.747 29 7 0.014 0.613
vidda (0.381) (0.020) (0.003) (0.085)



Nordfjella 96 4.374 0.752 35 12 0.016 0.832

(0.347) (0.018) (0.003) (0.051)
Snghetta 76 3.824 0.725 50 5 0.009 0.496
(0.217) (0.020) (0.002) (0.081)
Knutshg 37 3.591 0.715 27 3 0.003 0.135
(0.217) (0.016) (0.002) (0.085)
Sglnkletten 47 3.496 0.675 27 1 0.000 0.000
(0.356) (0.030) (0.000) (0.000)
Rondane 113 3.918 0.728 86 5 0.009 0.256
(0.252) (0.019) (0.002) (0.061)
Forollhogna 33 3.159 0.674 26 6 0.016 0.603
(0.196) (0.019) (0.003) (0.100)
Reinheimen- 34 3.197 0.670 27 7 0.020 0.732
Breheimen (0.231) (0.023) (0.003) (0.058)
Trollheimen 32 3.312 0.683 23 4 0.014 0.498
(tamrein) (0.241) (0.022) (0.008) (0.111)
Riast/Hylling 24 3.356 0.667 14 7 0.016 0.758
(tamrein) (0.320) (0.035) (0.009) (0.116)

Grad av genetisk variasjon var lignende for alle bestandene i Langfjella-regionen (i.e.
Setesdal-Austhei, Setesdal Ryfylke, Hardangervidda og Nordfjella). P4 Hardangervidda ble
det registrert 133 ulike mikrosatellitt alleler hvorav kun ett ble funnet bare i denne bestanden
(il stede i to dyr). | mtDNA ble det registrert syv haplotyper pa Hardangervidda (Tabell 1)
hvorav én ble kun registrert pa Hardangervidda (i ett dyr). For Langfjella-bestandene sett
under ett ble det registrert 20 mikrosatellitt alleler og 16 mtDNA haplotyper som ikke ble
registrert i andre bestander. Villreinen pa Hardangervidda syntes derfor & vere lite preget av
saeregen genetisk variasjon som ikke ogsa er tilstede i andre villreinstammer i Langfjella-
regionen.

2. Genetisk differensiering av nasjonale villreinomrader

2.1 Genetisk differensiering i mikrosatellitter

For parvise sammenligninger av genetisk differensiering mellom villreinomradene ble det
foretatt Fst-test som maler mengden av den totale genetiske variasjonen som kan forklares av
populasjonsstruktur. Testen gir FsT-verdier som uttrykker en genetisk avstand mellom
bestander basert pa antall av forskijellige alleler. FsT-verdiene kan variere fra 0 (ingen
differensiering) og 1 (ingen slektskap mellom individene i gjeldene populasjoner). FsT-
verdier statistisk forskjellig fra 0 ble testet med bruk av stokastisk modellering (10000
Markovkjeder).

For mikrosatellitter var villreinbestanden pa Hardangervidda signifikant forskjellige fra
bestander i alle andre nasjonale omrader (Tabell 2) med starst forskjell til bestandene i
Rondane/Dovre regionen (FST = 0.065-0.108, P < 0.001) og minst til bestanden i Setesdal
Austhei (FST = 0.008, P = 0.009). Differensiering mellom Hardangervidda stammen og de
tilgrensende stammene i Langfjella-regionen var gjennomgaende liten men statistisk
signifikant.



Tabell 2. FST-verdier med signifikansniva for parvise ssmmenligninger av genetisk differensiering av
nasjonale villreinomrader med bruk av 18 mikrosatellitter. Signifikansniva for verdier forskjellig fra
null er angitt som ns =P >0.05, * =0.001 <P <0.05 og ** =P < 0.001.

Reinstamme 1 2 3 4 5 6 7 8 9

1-Setesd-Ryf.
2-Setesd Aust. 0.000ns
3-Hardangerv. 0.011**  0.008*

4-Nordfjella 0.015**  0.006* 0.011%**

5-Snghetta 0.070**  0.064**  0.065**  0.077**

6-Knutshg 0.081**  0.078**  0.082**  0.090**  0.014**

7-Sglnkletten 0.106**  0.107** 0.108**  0.126**  0.049**  0.044**

8-Rondane 0.071*%*  0.067** 0.067** 0.076** 0.026**  0.028**  0.029**

9-Forollhogna 0.057**  0.040**  0.052** 0.044** 0.101** 0.125** 0.160**  0.100**
10-Reinheim 0.057**  0.041** 0.056** 0.041** 0.119** 0.139** 0.184**  0.120**  0.032**

2.1.1. Overordnet genetisk struktur av norsk villrein

Mikrosatallitt variasjonen i rein fra bade de 10 nasjonale villreinomradene og de to
tamreinbestandene ble videre brukt til & undersgke mere overordnet genetisk struktur ved a
analysere for slektskap mellom individer i programmet STRUCTURE (Pritchard et al. 2000).
Programmet fordeler individene i grupper (delbestander) med starst mulig genetisk slektskap
uten kjennskap til hvor de enkelte individene kommer fra. Denne slektskapsanalysen ga en
oppdeling av individene i opptil tre delbestander (K=3) hvorav en todeling (K=2)
representerte genetisk hovedstruktur med mest markant oppdeling. Hovedstrukturen bestod i
all hovedsak av rein fra Rondane/Dovre regionen pa den ene siden og all annen rein, bade vill
og tam, pa den andre siden (Figur 1). Ved inndeling i tre delbestander (K=3) ble individene i
sistnevnte delbestand hovedsakelig separert i bestandene i Langfjella versus bestandene i
Reinheimen-Breheimen, Forollhogna pluss tamrein (Figur 1). Villreinen i bade Reinheimen-
Breheimen og Forollhogna er antatt & ha en opprinnelse fra tamrein. Den tredelte genetiske
strukturen illustrerer inndeling av de nasjonale villreinomradene i tre genetisk enheter hvorav
én er representert av villrein i Rondane/Dovre regionen, én av villreinrein i Langfjella
regionen inkludert Hardangervidda, og én av villrein med tamrein opprinnelse.
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Figur 1. Grad av slektskap til to og tre genetiske delbestander (K=2, K=3) hos individuell rein fra 10
nasjonale villreinomrader og fra tamreinbestandene Trollheimen og Riast-Hylling.



2.2 Genetisk differensiering i mtDNA

Utbredelsen av mtDNA haplotypene viste i hovedsak en to-delt genetisk struktur med villrein
i Rondane-Dovre regionen markant forskjellige fra andre villreinomrader (Tabell 3).
Villreinen pa Hardangervidda var signifikant forskjellige kun fra villreinstammene i
Rondane/Dovre regionen.

Tabell 3. FsT-verdier med signifikansniva for parvise sammenligninger av genetisk differensiering av
nasjonale villreinomrader i mtDNA kontroll regionen. Signifikansniva for FsT-verdier verdier
forskjellig fra null er angitt som ns =P > 0.05, * = 0.001 < P < 0.05 og ** = P < 0.001.

Reinstamme 1 2 3 4 5 6 7 8 9

1-Setesd-Ryf.
2-Setesd Aust. 0.051"
3-Hardangerv. 0.020"s 0.050"s

4-Nordfjella 0.000™  0.032"  0.000"

5-Snghetta 0.455**  0.450**  0.540**  0.467**

6-Knutshg 0.474**  0.487** 0.567**  0.489** 0.000"s

7-Sglnkletten 0.580**  0.617** 0.681**  0.604** 0.088* 0.077ns

8-Rondane 0.580**  0.597** 0.669** 0.602** 0.008"  0.000"™  0.035"

9-Forollhogna 0.061* 0.092"  0.000™  0.018"  0.587** 0.622** 0.736** 0.709**
10-Reinheim 0.029"  0.025"  0.000"  0.000"  0.510** 0.537** 0.655** 0.646** 0.000"s

2.2.1 Utbredelse av mtDNA haplogrupper

Programmet BEAST v1.8.0. (Drummond et al 2012) ble benyttet for a analysere
fylogenetiske forholdet mellom de ulike haplotypene. De ulike haplotypene ble funnet &
tilhgre haplogruppene I, 1a, Ib og Il. Utbredelsen av disse i bestander av vill- og tamrein er
angitt i Tabell 4. Av denne gar det fram at den markante mtDNA differensieringen nar
stammene i Rondane/Dovre ble sammenlignet med andre villreinstammer i hovedsak skyldes
en klar dominans av haplotyper tilhgrende haplogruppe la i reinstammene i Rondane/Dovre,
mens haplotyper tilhgrende haplogruppe 11 og Ib dominerte i alle andre stammer inkludert pa
Hardangervidda. Denne differensieringen i MtDNA er i overenstemmelse med den to-delte
hovedstrukturen i norske villreinstammer med bruk av mikrosatellittene (K=2, Figur 1).

Tabell 4. Andel av mtDNA haplotyper fordelt til mtDNA haplogrupper hos rein i nasjonale
villreinomrader og i tamreinbestandene Trollheimen og Riast-Hylling. N angir antall rein analysert.

MtDNA haplogruppe

Reinstamme N | la b ]

Setesdal-Ryfylke 48 0.35 0.00 0.23 0.42
Setesdal Austhei 25 0.12 0.04 0.48 0.36
Hardangervidda 29 0.13 0.00 0.28 0.59
Nordfjella 35 0.23 0.03 0.26 0.49
Snphetta 50 0.10 0.78 0.08 0.04
Knutshg 27 0.11 0.85 0.00 0.04
Selnkletten 27 0.00 1.00 0.00 0.00
Rondane 86 0.05 0.87 0.06 0.02
Forollhogna 26 0.00 0.04 0.31 0.65
Reinheimen-Breheimen 27 0.15 0.00 0.33 0.63
Trollheimen 23 0.00 0.00 0.30 0.70
Riast/Hylling 14 0.07 0.00 0.21 0.50
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3. Genetisk variasjon i et historisk perspektiv

DNA analyser av arkeologisk rein-materiale kan si noe om genetisk variasjon i reinbestander
tilbake i tid. MtDNA er analysert pa et ca. 1000 ar gammelt reinmateriale fra Sumtangen pa
Hardangervidda, fra Sladalen innenfor dagens Reinheimen-Breheimen villreinomrade, og fra
Teftom og Vesle Hjerkin innenfor henholdsvis dagens Rondane og Snghetta villreinomrade
(Reed et al 2014). En sammenligning av sekvensvariasjonen i et 190 bp mtDNA fragment
med variasjonen i dagens bestander viser at rein pa Hardangervidda har gatt gjennom
vesentlig genetiske endringer. MtDNA haplotyper tilhgrende haplogruppe 11, som dominerer
bade dagens tamrein og villrein pa Hardangervidda, fantes ikke i det gamle materiale fra
Hardangervidda (Figur 2). Endringene i arvemassen tyder derfor pa at dagens genetiske
sammensetning av rein pa Hardangervidda er preget av at det har foregatt en vesentlig
innblanding av rein med mtDNA haplotype tilhgrende haplogruppe 11 inn i den opprinnelige
stedegne villreinstammen. Dette er antatt & vere forarsaket av innblanding fra tamrein. En
redusert villreinstamme siste halvdel av 1700 tallet medvirket til oppstart av tamreindrift pa
Hardangervidda pa slutten av 1700 tallet da tamrein ble kjgpt i Rerostraktene og fraktet til
Ulvik. Etter dette har grad av tamreindrift variert betydelig i hele Langfjella regionen med
toppar i begynnelsen av forrige arhundre hvor 12 700 tamrein var registrert bare pa
Hardangervidda. Tamreindrifta opphgrte pa Hardangervidda i 1979, men tydelig genetiske
spor etter denne virksomheten finner vi igjen i dagens villreinbestand.

Dagens Hardangervidda @

L Dagens tamrein @
_/

Dagens Reinheimen-Breheimen @

Dagens Rondane/Dovre ‘

Gamle Rondane/Dovre .
[ Gamle Hardangervidda .
Gamle Reinheimen-Breheimen .

Figur 2. Populasjons-dendrogram basert pa genetisk avstand i mtDNA mellom villreinstammer i dag
og for ca. 1000 ar siden. Kakediagrammene angir andel av haplotyper tilhgrende ulike mtDNA
haplogrupper hvor gul angir hapogruppe I, bla haplogruppe la, turkis haplogruppe Ib og rgd
haplogruppe I. Modifisert figur fra Rged et al (2014).

Studiet til Rged et al (2014) viste at bestanden pa Hardangervidda allerede i tidlig
middelalder var genetisk forskjellige fra bestandene i Rondane/Dovre/Ottadalen (Figur 6).
Denne forskjellen kan skyldes at forfedrene til Hardangervidda og Rondane/Dovre/Ottadalen
reinen har ulik opprinnelse med forskjellige koloniseringsruter inn til Norge etter siste istid.
Det kan imidlertid ikke utelukkes en felles opprinnelse og at den genetiske forskjellen har
oppstatt pa grunn av gkt isolasjon mellom disse omradene i varmeperioden etter siste istid.
Grad av genetisk variasjon var tydelig redusert i den gamle Hardangervidda bestanden noe
som kan tyde pa at denne har veert gjennom en betydelig bestandsreduksjon med pafglgende
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tap av genetisk variasjon. Innblanding av tamrein pa Hardangervidda det siste arhundret har
bidratt til en betydelig gkt grad av genetisk variasjon i denne villreinstammen.

4. Migrasjon og genetisk utveksling til og fra Hardangervidda

4.1 Pagaende inn- og ut-vandring.

For a teste for pagaende inn og utvandring av rein pa Hardangervidda er det testet for
farstegenerasjons innvandrere mellom villreinstammene i Langfjella regionen. Mikrosatellitt
genotypene i rein fra Langfjella-regionen er testet i dataprogrammet GeneClass2 (Piry et al
2004) med bruk av Monte-Carlo re-sampling algoritme (Paetkau et al 2004). Programmet gir
sannsynlighet for individuelle genotyper a tilhgre bestanden hvor praven ble tatt relativt til
sannsynlighet a tilhare alle alternative referansebestander. Av 343 rein fra Hardangervidda,
Setesdal-Ryfylke, Setesdal Austhei og Nordfjella identifiserte programmet 3 individer som
farstegenerasjons innvandrere. 2 individer i Setesdal-Ryfylke var innvandrere fra hhv.
Setesdal Austhei og Hardangervidda og ett individ pa Hardangervidda var innvandrer fra
Setesdal-Austhei. Pagdende inn- og ut-vandring av rein mellom stammene i Langfjella
regionen syntes derfor primart a veere innenfor Hardangervidda-Setesdal regionen.

4.2 Migrasjon over flere generasjoner

Tidligere migrasjon mellom Langfjella bestandene er testet med bruk av programmet
BayesAss 3.0.4 som bregner starrelse og retning for migrasjon over flere generasjoner med
bruk av Bayesisk analyser basert pa Markov kjedet Mont-Carlo analyser av slektskap mellom
individer (Wilson and Rannala 2003). Analysen gir ingen antydning om noen vesentlig gen-
transport fra Hardangervidda til de andre bestandene. Derimot peker analysen i retning av at
det har foregatt en betydelig gen transport i historisk tid fra Nordfjella bestanden til de tre
andre Langfjella-bestandene (Tabell 5). Neermere 30% av genmateriale pa bade
Hardangervidda og i Setesdal-Ryfylke og Setesdal Austhei kan spores tilbake til Nordfjella.
Tidligere innblanding av tamrein inn i villreinstammene i Langfjella-regionen kan vare en
medvirkende forklaring for dette. Tamreindrift i Nordfjella har gjennom historien veert til dels
omfattende. Den siste tamreindriften i Langfjella var @stre Hol tamreinlag som drev
tamreindrift innenfor det som i dag er Nordfjella villreinomrade. Store problemer med &
holde tamrein adskilt fra villrein medfarte til avvikling av @stre-Hol tamreinlag i 1982
(villrein.no).

Tabell 5. Estimat for tidligere gen flyt gjennom siste generasjoner mellom villreinstammer i Langfjella
regionen. Understreket verdier angir andel individer med opprinnelse fra kildepopulasjonen.
Migrasjonshastighet > 0.05 er angitt som uthevede verdier. Standard avvik er gitt i parentes.

Gen flyt til ‘ Gen flyt fra ‘
Kildebestand Setesdal- Setesdal Hardanger- Nordfjella
Ryfylke Austhei vidda
Setesdal- 0.709 0.001 0.007 0.279
Ryfylke (0.025) (0.005) (0.007) (0.027)
Setesdal 0.060 0.677 0.009 0.255
Austhei (0.028) (0.009) (0.008) (0.030))
Hardanger- 0.026 0.007 0.675 0.292
vidda (0.014) (0.007) (0.008) (0.017)
Nordfjella 0.005 0.004 0.005 0.987
(0.005) (0.004) (0.005 (0.007)




5. Effektiv bestandsstgrrelse basert pa mikrosatellitt variasjon.

5.1. Effektiv bestandsstarrelse basert pa koblingsulikevekt i mikrosatellitter

Endring av den genetiske variasjonen over tid i en isolert bestand er primart knyttet til den
effektive bestandsstarrelsen (Ne) som er et mal for antall dyr som bidrar til reproduksjonen.
Foruten den totale bestandsstarrelsen (Ntot) er Ne pavirket av faktorer som kjgnns-
sammensetning og skjevhet i reproduksjonssuksess. Der er derfor viktig & vite noe om bade
Ntot, Ne og forholdet mellom disse (Ne/Ntot).

Ne kan beregnes pa ett prevemateriale pa et gitt tidspunkt basert pa grad av avvik fra fri
rekombinasjon av alleler fra ulike mikrosatellitter (koblingsulikevekt). Det er her brukt
programmet NeEstimator v2.1 (Do et al 2014) for estimering av Ne basert pa
koblingsulikevekt under en modell med tilfeldig parring og hvor det korrigeres for tilfeldig
variasjon. Programmet gir 95% konfidensintervall (CI) for estimert Ne basert pa antall
uavhengig sammenligninger. Alleler med sveert lav frekvens, og serlig i kombinasjon med
relativt lavt prgvemateriale, er kjent & gke usikkerheten i estimatene. Dette kan det korrigeres
for ved & sette ulike verdier for kritisk allel-frekvens som brukes i beregningene. @kt kritisk
verdi vil kunne redusere feil-estimering men ogsa redusere presisjonen pa estimatene. Waples
and Do (2010) har v.h.a. modelleringer testet validiteten av estimert Ne med varierende
pregvemateriale og kritisk verdi for allel-frekvens ved ulike verdier for Ne og vist at relativt
presise estimater for Ne kan oppnas for relativt sma bestander (Ne < 200) ved bruk av 10-20
mikrosatellitter analysert i 50 individer. For prevemateriale > 25 individer anbefales det brukt
0.02 for kritisk verdi for allel-frekvens. For prevemateriale > 100 individer bgr ogsa verdien
0.01 vurderes. For populasjoner med relativt store Ne (Ne~1000) vil presisjonen pa estimatet
av Ne kunne vere lav, men at nedre verdi for konfidensintervall vil fortsatt kunne veere
informativt (Waples and Do, 2010).

Analyser av 18 mikrosatellitter i 46 dyr pa Hardangervidda viste ingen signifikant avvik fra
Hardy-Weinberg likevekt (HWE) etter Bonferroni korreksjon med bruk av 18 variabler.
Estimert effektiv bestandsstarrelse pa Hardangervidda ga gjennomgaende haye verdier med
vide konfidensintervaller (Tabell 6). Ved kritisk verdi for allel-frekvens pa 0.02 ble Ne
estimert til uendelig med nedre konfidensintervall pa 675. For kritisk verdi pa 0.01 ble Ne
estimert til 4291 med nedre konfidensintervall pa 359. Vinterstammen pa Hardangervidda i
innsamlingsperioden er anslatt til 6800 dyr. Sjgl om vinterstammen pa Hardangervidda i
arene fgr innsamlings-perioden var betydelig stgrre enn i 2019, virker et estimat for Ne pa
flere tusen dyr a veere hgyt. Til sammenligning ble det for Setesdal-Ryfylke, som hadde en
vinterstamme i 2019 pa 3300 dyr, estimert Ne = 464 (Cl: 316-o0) ved 0.02 som kritisk verdi
for allel frekvens (Tabell 6). For denne bestanden vil forholdet mellom estimert effektiv og
total bestandsstarrelse (Ne/Ntot) veere 0.14. Tilsvarende estimater for Setesdal Austhei gir
Ne/Ntot = 0.17. Med antagelse om lignende verdi for Ne/Ntot pa Hardangervidda med en
vinterstamme pa 6800 dyr, vil Ne pa Hardangervidda vere i stgrrelsesorden rundt 950-1150
dyr.



Tabell 6. Estimert verdi for effektiv bestandsstgrrelse (Ne) for villreinstammer i Langfjella regionen
med bruk av koblingsulikevekt i 18 microsatellitter pa et prgvemateriale tatt i 2019 og med bruk av
genetisk endring over tid i 9 microsatellitter. Konfidens-intervall for estimater er gitt i parentes. Ntot
angir antatt bestandsstgrrelse i 2019 og Nind antall dyr brukt i analysen.

Ntot Nind Kritisk verdi for allel-frekvens
Metode Bestand 0.050 0.020 0.010 0.000
Koblings- Hardanger- 6800 46 oo oo 4921 4921
ulikevekt vidda (566-20) (627-00) (359-00) (359-00)
Setesdal- 3300 66 506 464 730 841
Ryfylke (227-00) (246-2752)  (317-00) 344-0)
Setesdal 950 35 120 161 128 128
Austhei (72-296) (95-457) (83-262) (83-262)
Langfjella 11000 147 587 899 993 538
uten Nordfjella (357-1470) (516-3010) (576-3193) (388-854)
Endring Hardanger- 29 355 474 667 667
over tid vidda 46 (56-22) (80-22) (88-20) (88-2°)

Urealistiske eller uendelige verdier for estimert Ne tolkes som at analysene registrer mindre
koblingsulikevekt enn hva som settes som tilfeldig variasjon. Alternativt kan unaturlige hagye
estimater for Ne reflektere migrasjon mellom svakt differensierte bestander som gjer at
estimert Ne reflektere Ne mer for metapopulasjonen enn for lokal Ne (Waples and Do 2010).
Pagaende migrasjon innen Langfjella-regionen syntes primart & forega innenfor
Hardangervidda-Setesdal regionen (se kap. 4.1). For sammenslatt bestand i denne regionen
(Hardangervidda, Setesdal-Ryfylke og Setesdal Austhei) ble det estimert Ne= 993 (CI: 576-
3193) (Tabell 6). Med en anslatt vinterstamme i denne regionen i 2019 pa ca. 11 000 dyr, gir
dette en verdi for Ne/Ntot = 0.09. Med bruk av denne verdien pa Hardangervidda med en
vinterstamme pa 6800 dyr i 2019, vil Ne veere i starrelsesorden rundt 600 dyr.

5.2. Effektiv bestandsstarrelse basert pa endring av genetisk variasjon over tid

Endring av genetisk variasjon i en populasjon over kortere tidsperioder skyldes hovedsakelig
enten genetisk drift eller innvandring av individer fra andre populasjoner. For isolerte
populasjoner er den genetiske driften direkte korrelert til effektiv bestandsstarrelse (Ne).
Genetisk variasjon i de nasjonale villreinomradene med bruk av mikrosatellitter er tidligere
gjort og oppsummert i Kvie et al. 2019. For Hardangervidda villreinomrade ble det i dette
studie rapportert om genetisk variasjon i 12 mikrosatellitter pa et materiale bestaende av 29
dyr innsamlet i perioden 2008-2011. For a teste for mulig genetisk endring over tid er de
originale genotype-verdiene fra dette studiet sammenlignet med verdiene malt pa materialet
tatt i 2019. En slik sammenligning begrenser seg til bruk av kun ni mikrosatellitter som er
analysert pa begge materialene. Tidsintervallene som det her males over uttrykkes som
generasjons-intervaller som er satt til 3 generasjoner. Det er brukt programmet NeEstimator
v2.1 for estimering av Ne basert pa genetisk endring over tid med algoritmen til Nei og



Tajima (1981) under en modell med tilfeldig parring og hvor det korrigeres for tilfeldig
variasjon. Effektiv bestandssterrelse pa Hardangervidda basert pa genetisk endring over tid
ble estimert til 474 og 667 for kritisk verdi for allel-frekvens pa hhv 0.02 og 0.01 (Tabell 6).
Det bar papekes at det relativt lave antall mikrosatellitter brukt i denne analysen, pluss
mulige feilkilder knyttet til bruk av sammenslatte datasett fra ulike studier, gjer at
beregningen av effektiv bestandssterrelse pa Hardangervidda basert pa genetisk endring over
tid innehar betydelige usikkerheter.
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Bakgrunn

En viktig konsekvens av a hgste en bestand er at dette endrer den genetiske dynamikken i bestanden
(se f.eks. Ryman et al. 1981, Waples 2005, Kuparinen og Merilda 2007, Allendorf et al. 2008,
Kuparinen et al. 2016). En viktig egenskap for & beskrive slike endringer er den effektive
bestandsstgrrelsen N, som bestemmer hvor stor den genetiske driften er. Denne ble definert tilbake
til Wright (1931) som stgrrelsen pa en bestand som har den samme genetiske driften som en ideal
bestand av konstant stgrrelse over tid og som reproduserer med en tilfeldig parring med ikke
overlappende generasjoner og Poisson-fordeling av familiestgrrelser. Dette er derfor et
grunnleggende begrep i bevaringsgenetikken (Soule 1980, Franklin 1980) og er inngar som en viktig
variabel i forvaltningsstrategier for a sikre genetisk levedyktighet av spesielt truete og sarbare arter

over hele verden (Frankham et al. 2010). | en naturlig bestand av stgrrelse N er vanligvis P = % <1
(Nunney 1993, Nunney og Elam 1994, Frankham 1995).

Definisjon av den effektive bestandsstgrrelsen

Den effektive bestandsstgrrelsen ved et gitt tidspunkt er bestemt av de demografiske egenskapene
til bestanden, slik som reproduksjonsraten og sjansen for at et individ overlever. Et mal for den
effektive bestandsstg@rrelsen per generasjon i en aldersstrukturert bestand ble gitt av Engen et al.
(2005a)

N = N

e =T €Y
der Jgg er den demografiske variansen som skyldes tilfeldig variasjon mellom individer i deres evne
til 3 reprodusere og overleve (Lande et al. 2003), med en subskript g for a indikere at den inneholder
en genetisk komponent som fglge av Mendelsk nedarving i diploide arter og T er gjennomsnittlig
generasjonstid. Dette innebeerer at N, kan estimeres ut fra demografiske data.

Malsetting

Her vil vi estimere den effektive bestandsstgrrelsen til villreinbestanden pa Hardangervidda i Sgr-
Norge og konsekvensene av ulike hgstingsstrategier for endring i det genetiske mangfoldet i
bestanden (se ogsa Seether et al. 2009 for en tilsvarende tilnaerming). Fgrst tilpasser vi en
bestandsmodell for bestanden med utgangspunkt i de estimerte vitale ratene som Mysterud et al.
(2020) har beregnet for denne bestanden. Denne bruker vi sa til a beregne den effektive
bestandsstgrrelsen til bestanden N, gitt den hgstingsstrategien som har veert gjennomfgrt i
perioden 2005-2018 og med hgstingsratene fra 2021. Videre beregner vi konsekvensene av ulike
alternative hgstingsstrategier for den effektive bestandsstgrrelsen. Alternativene vi inkluderer er
variasjon i (1) andelen av voksne bukker (2.5 ar eller eldre) som hgstes, (2) andelen av voksne bukker
og simler som hgstes, (3) hgstingsraten av kalv og (4) de gjennomsnittlige proporsjonale
hgstningsratene (Lande et al. 1995) i perioden 2005-2018. Til slutt kjgrer vi simuleringer av
bestandsstgrrelse og frekvensen av et allel i bestanden 100 ar framover i tid, hvor vi undersgker
hvordan tapet av genetisk mangfold pavirkes av a redusere bestandsstgrrelsen og tiden som
bestanden holdes ved en redusert stgrrelse.



Metode

Studiesystem og innsamling av data

Studiet er utfgrt med utgangspunkt i villreinbestanden pa Hardangervidda i Sgr-Norge (60°09°55" N,
07°27’58” @). Reinen har et polygamt parringssystem der reproduksjonen er begrenset av antallet
simler som er tilgjengelig for parring. Simler kan fgde en kalv hvert ar og blir generelt kjignnsmoden
fra 1.5 ars alder. Det er sterk konkurranse mellom bukkene om tilgangen til parringer. Kalvingstiden
for simlene bestanden er i mai (unntaksvis i juni) og det gjennomfgres jakt hvert ar sent pa
sommeren/ starten av hgsten (august-september) like fgr brunsten. Vi antar at jegerne ikke generelt
skiller mellom simle- og bukkekalver og har vanskelig for a kjgnnsbestemme ungdyr (1.5 ar) fgr dyret
er felt.

Bestandsovervakningen skjer ved at det gjennomfgres fire kartlegginger av bestandsstgrrelse og
struktur gjennom aret. For det fgrste gjennomfgres det flytellinger om vinteren som gir et estimat av
minimumet for bestandsstg@rrelse. For det andre utfgres flytellinger av flokker med simler, kalver og
ungdyr (1.5 ar gamle) for & bestemme strukturen i bestanden som er gitt av forholdet mellom antall
nye kalver, og ungdyr og simler (som vanskelig lar seg skille mellom fra luften). For det tredje samles
det data over antall kalver, ungdyr og voksne av hvert kignn som felles under jakten. Til slutt utfgres
strukturtellinger under brunsten etter jakten for a kartlegge alders- og kjpnnssammensetningen til
bestanden. Samlet gjgr dette materialet oss i stand til & estimere den arlige bestandsstgrrelsen og
alders- og kjgnnssammensetningen rett fgr jakten begynner (se vedlegg A) ved hjelp av integrert
bestandsmodellering (Kéry og Schaub 2012, detaljene for beregningene er gitt i Nilsen og Sand 2018
og Mysterud et al. 2020).

Bestandsmodell

Villreinbestanden modelleres med en tokjgnns matrisebestandsmodell, hvor vi teller opp bestanden
rett fgr hgstingen («post-breeding census» i Caswell 2001). Simler (f) og bukker (m) klassifiseres som
kalver, ungdyr og voksne, slik at en far en bestandsvektor N = (ngo, ng1, Nf2, Nmo, Nm,1, Nm2)" for
hgsting, der T betyr en transponert matrise. De arlige hgstningsratene er gitt ved vektoren h = (hy,,
ht1, b2, hmo, hm 1, hm,2)". Bestanden neste ar kan da beregnes ved AN, der projeksjonsmatrisen er gitt
ved A = ((1-h)1")"0A"). Her indikerer o Hadamard-produktet, 1 er en kolonnevektor med 1’ere og A =
A" ndr alle h’er er null (ingen hgsting). Den forventede projeksjonsmatrisen uten hgsting (EA* = a”)
kan da defineres som

0 %qbf,l %qbf,z 0 %qu,l %qu,z
S£.0 0 0 0 0 0
2t = 0 Sf,l Sf.z 0 0 0
0 -(A-qbrs ;A=@bz 0 S(A=@bm1 51— Dbmy
0 0 0 Sm,0 0 0
| 0 0 0 0 Sm1 Sm,2 |

der s¢; 0g sm,i er de forventede overlevelsesratene for aldersklasse i = (0, 1, 2), bsi 0g bm,i er de
forventede fekunditetene til aldersklasse i, g er det primaere kjgnnsforholdet (andelen simler ved
fedsel) og multiplikasjonen av fekunditetene pa % er gjort for a ta hensyn til kignnet reproduksjon
(Engen et al. 2005a).

Den forventede fekunditeten til simler for hver aldersklasse er gitt ved produktet av den forventede
overlevelsen og fertiliteten til simlene, bg; = s¢if;, der fertiliteten (f)) til simlene inkluderer
sommeroverlevelsen til kalven fra kalving til opptelling rett fgr hgsting. For bukkene kan den



forventede fekunditeten gis ved bnm,i = smim;, der m; er den forventede parringssuksessen til en bukk i
aldersklasse i. Bukkenes fekunditet er begrenset av tilgangen pa simler siden begge kjgnn produserer
det samme antall kalver arlig, men vi antar at andelen bukk i bestanden ikke begrenser simlenes
reproduksjon (vedlegg B). Dermed har simle- og bukkesegmentet av bestanden samme vekstrate (A),
som kan beregnes ved a Igse den klassiske Euler-Lotka likningen (Chalesworth 1994) for den
hunnlige bestanden q Y72 s ibs i A” =1 =1, der i = H;'-;%, Sr,j er overlevelsessannsynligheten til
simler fra fadsel til alder i og I o = 1. For en gitt parringssuksess m; kan da bukkenes fekunditet b,
skaleres ved a lgse c(1 — q) Xi2o lm,ibm,i/l“"l = 1, for konstanten c, der A er beregnet for
simlesegmentet av bestanden. De skalerte fekunditetene til bukkene (bn,) vil da vaere proporsjonale
til parringsuksessen.

Beregning av effektiv bestandsstg@rrelse

Den forventede projeksjonsmatrisen EA = a har dominant eigenverdi A, samt hgyre og venstre
egenvektor u og v definert ved au = Au og v'a = Av. A er den multiplikative vekstraten til bestanden i
gjennomsnittsmiljpet. Dersom egenvektorene er skalert slik at >, u; = 1 og v'u = 1, gir u den stabile
alders- og kjgnnsstrukturen til bestanden og v de reproduktive verdiene til hver alders- og
kjpnnsklasse (Engen et al. 2009). Egenvektorene til den hunnlige eller hannlige projeksjonsmatrisen
kan beregnes pa tilsvarende malte fra den gvre venstre eller nedre hgyre undermatrisen dersom en
eliminerer faktoren pa % i fekunditetene.

Den gjennomsnittlige generasjonstiden er estimert fra generasjonstidene til simlene og bukkene T =
(Ts+ T1n)/2. Dersom det forventede kjgnnsforholdet (g) antas a veere konstant kan disse beregnes ved
Tr = qXio(i + Dl ibrid ™ 0g Ty = (1 — q) Th=(i + 1)Ly ibymi A7, der k er en gre grense
for den maksimale alderen. Den demografiske variansen med en subskript g for a indikere at den
inneholder en genetisk komponent som fglge av Mendelsk nedarving i diploide arter kan estimeres
fra gjennomsnittene og variansene til de vitale ratene ved (Engen et al. 2005a)

g oA a1
Odg = Xi= o ” Zliaal,aa Cov(Ai1, Aj )2,

deriogjgarfra0til 5, u er element /i den stabile alders- og kjgnnsstrukturen (u) til bestanden, Z er
satt lik antallet individer n; i alders- og kjgnnsklasse /= (0, 1, 2, 3, 4, 5) og dA/da;; = v;u;. Engen et
al. (2005) har vist at denne tilnaeermingen generelt er ngyaktig og gir detaljene for a beregne
(ko)variansene i uttrykket for agg (se ogsa Engen et al. 2010). Vi antar at det ikke er noen kovarians
mellom overlevelse og fekunditet i simler eller bukker. For en bestand med stgrrelse (N) er na den
effektive bestandsstg@rrelsen gitt ved likning 1.

Beregning av demografisk varians og miljgvarians

Den érlige totale reproduktive verdien til en bestand er gitt ved V; = v'n, Engen et al. 2009). Nar
alders- og kjgnnsstrukturen til bestanden er lik den stabile aldersstrukturen u vil Vi = N;.
Fluktuasjoner i aldersstrukturen mellom ar skaper midlertidige fluktuasjoner i N; rundt den
forventede deterministiske veksten. Den totale reproduktive verdien viser ikke disse midlertidige
fluktuasjonene (Engen et al. 2009). Sekvensen av differanser gitt ved In Vi1 — In Vi har varians gitt
ved 62 + a5 /N, der 62 er miljvariansen og 62 er den demografiske variansen uten den genetiske
komponenten. Den demografiske variansen til den hunnlige bestanden (agf) kan beregnes ved
metoden gitt i Engen et al. (2005b) og den totale demografiske variansen er da gitt ved 62 = aéf/q
(Engen et al. 2005a, 2007). Arlige estimater for miljgvariansen kan sa regnes ut ved a trekke fra den
demografiske variansen i variansen til In Vi.; — In V; og beregne 62 som gjennomsnittet av de arlige
estimatene.



Parameterestimater

Bestandsmodellen ble satt opp med parameterverdiene i Tabell 1, estimert av Mysterud et al. (2020)
for reinbestanden pa Hardangervidda. Mysterud et al. (2020) tilpasset en Bayesiansk hierarkisk
bestandsmodell og estimerte gjennomsnittlig fertilitet for simlene (1), sommeroverlevelsen til
kalvene fra kalving til opptelling (¢p1) og overlevelsen gjennomvinteren til neste ar (¢, ekskludert
jaktmortalitet). Det er antatt at kjgnnsforholdet (g) ved fgdsel er lik 0.5, at det ikke er noen forskjell i
fertilitet mellom ungdyr og voksne simler, og at overlevelsen fra ett ar til det neste er lik for alle
alders- og kjgnnsklasser. Overlevelse og fertilitet ble modellert ved Binomialregresjoner (Mysterud
et al. 2020), der 1 er overlevelse eller suksessfull produksjon av en kalv. Dermed kan variansene til
parameterne estimeres ved g, = u(1 — u), der u er den estimerte gjennomsnittlige overlevelsen
eller fertiliteten.

Tabell 1: Estimerte gjennomsnitt (i), standardfeil (SE) og varianser (o?) for fertiliteten til simler (n), sommeroverlevelse til
kalv (¢1) og overlevelsen gjennom vinteren til neste dr (¢, ekskludert jaktmortalitet) for reinbestanden pd Hardangervidda.
Variansene er estimert ved u(1- u), der u er gjennomsnittet. Gjennomsnitt og standardfeil er hentet fra Tabell S2 i
Mysterud et al. (2020).

Estimat
Parameter u (SE) o?
Fertilitet for simle (n) 0.649 (0.027) 0.228
Sommeroverlevelse kalv (¢4) 0.942 (0.032) 0.055
Vinteroverlevelse (¢,) 0.934 (0.003) 0.062

De vitale ratene i projeksjonsmatrisen (a) inkludert jaktmortalitet estimeres fra parameterne i Tabell
1vedbr; = (1 — he)pandy, Spi = (1 — he ) 08 Sy = (1 — hyy ) P,. Dette innebzerer at
hgsting reduserer de estimerte overlevelsene og simlenes fekunditeter. Bukkenes fekunditeter

by, i’ene er estimert ved hgstingsraten (hm,), overlevelsen (¢.) og parringssuksessen (m;) til hver
aldersklasse. Dersom overlevelsen (inkludert jakt) til simlene og bukkene er identiske og det ikke er
noen forskjell i parringssuksess mellom ungdyr og voksne bukker far vi at by, ; = by ;. Den sterke
konkurransen mellom bukker kan imidlertid generelt begrense tilgangen pa simler for unge bukker
og vi har satt parringsuksessen til unge bukker til halvparten av de voksne bukkenes parringsuksess,
slikatm=(0, 0.5, 1).

. e : - 2 _ (42 2 2 2\( 2 2
Variansene i simlenes fekunditet kan estimeres ved o7; = (asf’l. + sf,i) (‘777 +7n )(0¢1 + ¢1) -

sf,inngf, der en bruker standardformler for variansen til produktet av uavhengige tilfeldige
variabler. Ved a anta at antallet simler som parrer seg med bukker i en gitt aldersklasse er Poisson-
fordelt, kan variansene til bukkenes fekunditet estimeres ved o, ; = by, 1/bs ¥ us i (0fF; + bf ;)
(Engen et al. 2005a, 2010). Her er by = X ug ;br; og us; er andelen simler i alderklasse i fra den
stabile aldersstrukturen u¢ til den hunnlige projeksjonsmatrisen. Denne beregningen av bukkenes
varians i fekunditet antar at simler velger a parre seg med bukker utfra den forventede
parringssuksessen til aldersklassene, uten sterke preferanser for ulike bukker innad i aldersklassene.
Forholdet mellom gjennomsnitt og varians i fekunditet med denne estimatoren er lik 0'7,2,“- =4by;,
noe som er sveert naert den observerte sammenhengen mellom gjennomsnitt og varians hos rein
(e.g. Rged et al. 2005).

Statistisk usikkerhet i estimatene for generasjonstid, demografisk varians og effektiv
bestandsstgrrelse ble kvantifisert ved parametrisk bootstraping. Vi definerte en beta-fordeling for



ek

SE?2
gjennomsnittet og SE? er variansen til gjennomsnittet (Tabell 1). For bestandsstgrrelsene definerte vi
normalfordelinger med gjennomsnitt  og varians o2 estimert som gjennomsnittet og variansen i
posterior-fordelingen fra den Bayesianske hierarkiske modellen (Mysterud et al. 2020). Vi trakk sa
1000 bootstrap-replikater og estimerte 96 % persentil konfidensintervaller (Cl) fra bootstrap-
fordelingene.

hver av de demografiske ratene med parameterne a = u( —1ogp = al_T“, deruer

Hgstingsstrategier

Vi estimerte den effektive bestandsstgrrelsen (Ne) ved de gjennomsnittlige hgstingsratene i
bestanden i perioden 2005-2018, ekskludert 2015 (Vedlegg A), og ved hgstingsratene i aret 2021.
Aret 2015 var kun en lav andel av bestanden inkludert i overvakingen, og bestandsestimatene var
derfor usikre. Videre ble effekten av ulike hgstingsstrategier pa N. analysert ved 3 velge ulike
hgstingsrater (h’er) for hver alders- og kjgnnsklasse. Vi vurderer fire typer av hgstingsstrategier:

(1) Andelen av de voksne bukkene som hgstes gkes, mens vi holder de andre hgstingsratene
ved deres gjennomsnitt.

(2) Andelen av bade voksne simler og bukker som hgstes gkes, mens vi holder de andre
hgstingsratene ved deres gjennomsnitt eller skalerer dem for a oppna en
stabil bestand (A = 1).

(3) Andelen av kalvene som hgstes gkes, mens vi holder de andre hgstingsratene ved deres
gjiennomsnitt eller skalerer dem for & oppna en stabil bestand (A = 1).

(4) Viogker eller reduserer alle de gjennomsnittlige hgstingsratene mens vi holder den relative
andelen av hver alders- og kjgnnsklasse i hgstingen konstant.

Hgstingsstrategiene her kan klassifiseres som konstante hgstingsstrategier eller terskel-
hgstingsstrategier (Lande et al. 2003). For en terskel-h@stingsstrategi setter vi en grense ¢ pa
vekstraten slik at A = cinkludert hgsting. For a oppna en gitt A giennomfg@rer vi en numerisk
tilneerming for a estimere en skaleringskonstant for hgstingsratene basert pa A i den hunnlige
bestanden (Vedlegg B).

Simulering av genetisk drift

Effekten pa det genetiske mangfoldet av bestandsreduksjon og ulike h@stingsstrategier ble
undersgkt ved simuleringer av en to-dimensjonal diffusjonstilnaerming for logaritmisk
bestandsstgrrelse (In N) og allelfrekvens (p) for et ngytralt lokus (ingen seleksjon) 100 ar framover i
tid. Prosessen for allelfrekvens (p) har infinitesimalt gjennomsnitt pa 0 og infinitesimal varians pa
p(1— p)aéf/(ZN), mens prosessen for log bestandsstgrrelse (In N) har infinitesimalt giennomsnitt
pdr —02/2+ 05/(2N) og infinitesimal varians p& 2 + a5 /N, der r=In A. Det er ingen
infinitesimal kovarians mellom p og In N. Engen et al. (2005a) har vist at denne
diffusjonstilneermingen gir en presis og ngyaktig beskrivelse av fordelingen til In N og p.

Scenarioene som ble simulert inkluderte bestandsreduksjoner ned til en bestandsstgrrelse pa 200,
500, 1000, 2000 eller 5000 dyr etter hgsting og fire ulike hgstingsstrategier i perioden med redusert
bestand. Simuleringene ble gjennomfgrt som en rask reduksjon av bestanden fra nivaet den hadde i
2021 etterfulgt av en periode pa 0, 5 eller 10 ar hvor bestanden holdes stabil pa et lavt niva.
Bestanden fikk sa vokse igjen inntil den eventuelt nadde 2021 nivaet, hvor bestanden igjen ble
stabilisert, da ved a skalere alle de gjennomsnittlige hgstingsratene for perioden 2005-2018 (Vedlegg
A). Allelfrekvensen (p) ble satt til 0.5 ved starten av simuleringene. Hgstingsstrategiene som ble
brukt var 1) hgstingsrate pa 90 % av voksne bukker, 2) hgstingsrater pa 20 % av voksne simler og
bukker, 3) hgstingsrate pa 50 % av kalvene og 4) skalerte hgstingsrater for alle alders- og



kjpnnsklasser. Alle gvrige hgstingsrater i strategiene 1-3 og alle hgstingsrater for strategi 4 ble
skalert med utgangspunkt i deres gjennomsnitt for a gi en stabil bestand (Vedlegg A). Hgstingsratene
ble satt til 0 nar bestanden skulle fa vokse (ingen hgsting). Bestandsreduksjonene ble gjennomfgrt
med samme hgstingsrate for alle alders- og kjgsnnsklasser. Heterozygositet ble regnet utved H=1-

(p* + (1-p)?).

Resultater

Dagens situasjon

Reinbestanden pa Hardangervidda, med den demografiske sammensetningen estimert i bestanden
for 2021 og hgstingsrater like gjennomsnittsratene i perioden 2005-2018, har en vekstrate A = 1.028
(Cl'=1.007-1.045), en generasjonstid pa T=6.39 ar (Cl = 6.09-6.76) og en demografisk varians ajg =
0.65 (Cl = 0.63-0.68). Disse estimatene gir et forholdstall N./N = 0.239 (Cl = 0.220-0.257) og en
effektiv bestandsstgrrelse N. = 1849 (Cl = 1691-1988) gitt den estimerte totale bestandsstgrrelsen N
= 7725 (Cl = 7594-7859) i 2021. Den demografiske variansen uten den genetiske komponenten aﬁ =
0.581 og over perioden 2005-2018 er miljgvariansen aez =0.007.

Hgstingsratene i 2021 (hzo = 0.240, gy = 0.152, hgs = 0.228, hmo = 0.252, A1 = 0.186, A2 = 0.448)
var avvikende i forhold til de gjennomsnittlige h@stingsratene, med hgsting av en hgy andel av
voksen bukk. Denne hgstingsstrategien gir en vekstrate A = 0.910 (Cl = 0.891-0.927), en
generasjonstid pa T=6.17 ar (Cl = 5.93-6.49) og en demografisk varians ojg =1.30 (Cl = 1.26-1.37).
En slik mer intensiv hgsting medfgrer en gkning av den genetiske driften og gir N./N = 0.124 (Cl =
0.113-0.134) og en effektiv bestandsstgrrelse N. = 960 (Cl = 875-1033).

Effekter av hgsting

Forholdstallet N./N reduseres nar en gker andelen voksne bukker (2.5 ar og eldre) som hgstes mens
en holder de andre hgstingsratene konstante (Figur 1 og 2). Dette resultatet er en fglge av gkt
genetisk drift nar ajg gker, som ikke fullt ut kompenseres ved den samtidige reduksjonen i
generasjonstiden T (Figur 1). Dersom alle voksne bukker hgstes (hm 2= 1) vil forholdstallet N/N =
0.133 (Cl = 0.120-0.143) og den effektive bestandsstgrrelsen i 2021 estimeres til N, = 1026 (Cl = 933-
1104).

Dersom voksne simler og bukker hgstes med samme rate synker forholdstallet N./N og den effektive
bestandsstgrrelsen forholdsvis raskt (Figur 3 og 4). Genetisk drift vil gke markant ettersom crég oker
(Figur 3), samtidig vil vekstraten pavirkes nar reproduktive simler tas ut. Begrenses hgstingsratene
pa kalver og ungdyr slik at vekstraten A = 1, gker derimot forholdstallet og den effektive
bestandsstgrrelsen (Figur 3). Denne modellen viser at hgstingsrater pa over 21 % av voksne dyr ikke
gir mulighet for 3 opprettholde en stabil bestandsstgrrelse over tid.

En gkning i andelen av kalvene som hgstes gker den genetiske driften ettersom bade aﬁg og
generasjonstiden T vil gke (Figur 5 og 6), forutsatt at h@stingsratene for de andre alders- og
kjgnnsklassene holdes konstante. Dersom 75 % av kalvene hgstes vil No/N = 0.083 (CI = 0.080-0.086)
og den effektive bestandsstgrrelsen N. = 639 (Cl = 612-663) i 2021. Disse effektene av hgsting
motvirkes noe dersom hgstingsratene til ungdyr og voksne simler skaleres slik at en oppnar en stabil
bestand (A = 1), fordi en da far en lavere gkning i generasjonstiden T og noe lavere gkning i
demografisk varians J,fg (Figur 5).

En proporsjonal gkning i de gjennomsnittlige hgstingsratene til alle alders- og kjgnnsklassene
reduserer N./N som fglge av gkt generasjonstid T og demografisk varians agg (Figur 7 og 8). En



dobling av hgstingsratene resulterer i No/N = 0.124 (Cl = 0.114-0.133) og en tredobling gir N/N =
0.065 (Cl = 0.060-0.070) og en effektiv bestandsstgrrelse N. = 504 (Cl = 465-540).

Tap av heterozygositet

Simuleringene av genetisk drift viser at tapet av heterozygositet gker med stgrrelsen pa
bestandsreduksjonen og tiden som bestanden holdes lav (Figurene 9-12). Stgrst effekter pa tapet av
heterozygositet ser en dersom en hgster en stor andel av voksen bukk (Figur 9). Som et eksempel
kan vi se at om bestandsstgrrelsen reduseres til 2000 individer og holdes lav i 10 ar er det
gjennomsnittlige tapet av heterozygositet pa 1.00 % og en kan risikere a tape mer enn 5 % (95 % Cl =
0.00-5.15 %, Figur 9). De tre gvrige scenarioene for hgsting gir effekter av samme stgrrelsesorden
(Figurene 10-12). | vedlegg C vises endringer i bestandsstgrrelse og heterozygositet over tid for hver
av scenarioene. Stgrre tap av genetisk mangfold forventes ved gkning i tiden bestanden holdes lave,
eller dersom bestanden hgstes i perioden hvor den skal vokse.

1.5 ////
1.0_ / &QN
0.5+
r \ g
&
[
@
.. 3
@) S 4
) ] \ —
°tn 5 \-Q_\‘\Q o
(=] -
ey
% 04-
£
&
0.3+ \\\\\\\ -
i
=z
0.2- \\\72::;?\\
W
—
3000
2500
2000 1 §§§:::? &
e ol
1500 \QS%»\
1000 4 —
0.00 0.25 0.50 0.75 1.00

Hestingsrate for voksen bukk

Figur 1: Demografisk varians (Ujg ), generasjonstid (T), forholdet mellom effektiv og faktisk bestandsstgrrelse (Ne/N) og Ne
(gitt N = 7725 i 2021) for ulike hgstingsrater for voksen bukk (2.5 dr eller eldre). Hastingsratene for de andre alders- og
kignnsklassene holdes ved deres giennomsnitt (hf'o = 0.105, hf'l = 0.078, hf‘z =0.129,hy, o = 0.136,h,, ; = 0.181), noe



som gir en vekstrate A = 1.028. Den prikkete vertikale linjen angir parameterverdiene ved den gjennomsnittlige
hgstingsraten, hy, , = 0.156.
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Figur 2: Den effektive bestandsstarrelsen (Ne) hos rein for kombinasjoner av total bestandsstgrrelse (N) og hgstingsraten for
voksne bukker (2.5 dr eller eldre). Hastingsratene for de andre alders- og kjgnnsklassene holdes ved deres gjennomsnitt
(hf'o = 0.105,hf'1 = 0.078, hf_z =0.129, hy o = 0.136, hy,, ; = 0.181), noe som gir en vekstrate A = 1.028. Alders- og
kignnsstrukturen til bestanden for jakt er satt lik alders- og kjgnnsstrukturen som er estimert for 2021 (Ug o = 0.125,Uf 1 =
0.087,Uf; = 0.430,Up, o = 0.125, Uy, 4 = 0.085,Up, , = 0.151).
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Figur 3: Demografisk varians (agg ), generasjonstid (T), forholdet mellom effektiv og faktisk bestandsstgrrelse (Ne/N) og Ne
(gitt N = 7725 i 2021) for ulike hgstingsrater for voksen simle og bukk (2.5 dr eller eldre). Den heltrukne linjen viser
resultatene ndr hgstingsratene for de andre alders- og kjgnnsklassene holdes ved deres gjennomsnitt (hsy = 0.105, hy; =
0.078, hyp o = 0.136, hyy; = 0.181), noe som gir vekstrater A = 1.129, ved hg, = hy, = 00gA=0.757 ved hs 5 = hp, 5 =
0.50. Den stiplede linjen viser resultatene ndr den gjennomsnittlige hgstingsraten til kalver og ungdyr skaleres slik at A = 1.
Ved hgstingsrater for voksen simle og bukk mindre enn 2 % eller stgrre en 21 % kan ikke A = 1 oppnds. Den prikkete vertikale
linjen indikerer parameterverdiene ved den gjennomsnittlige hgstingsraten for voksne, (hg; + hy2)/2 = 0.143.
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Figur 4: Den effektive bestandsstgrrelsen (Ng) hos rein for kombinasjoner av total bestandsstgrrelse (N) og hgstingsraten for
voksen simle og bukk. Hgstingsratene til kalver og ungdyr er holdt ved deres gjennomsnitt (hs o = 0.105, hs ; = 0.078,
hmo = 0.136, hp,1 = 0.181), noe som gir vekstrater A = 1.129, ved hy ;, = hy,, = 0 0g A = 0.757 ved hy , = hy, , = 0.50.
Alders- og kjgnnsstrukturen til bestanden for jakt er satt lik alders- og kjgnnsstrukturen som er estimert for 2021 (Us o =
0.125,Uf, = 0.087,Us, = 0.427,Upp o = 0.125,Up, ; = 0.085,Up, , = 0.151).
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Figur 5: Demografisk varians (agg ), generasjonstid (T), forholdet mellom effektiv og faktisk bestandsstgrrelse (Ne/N) og Ne
(gitt N = 7725 i 2021) for ulike hgstingsrater for kalver hos rein. Den heltrukne linjen viser resultatene ndr hgstingsratene til
de andre alders- og kjgnnsklassene er holdt ved deres gjennomsnitt (hs 1 = 0.078, h 5, = 0.129, hy, 1 = 0.181, hy, , =
0.156), noe som gir vekstrater A = 1.048, ved hg g = hy, o = 0 0g A = 0.883 ved hs g = hy, o = 0.75. Den stiplede linjen viser
resultatene ndr den gjennomsnittlige hgstingsraten til ungdyr og voksne simler skaleres slik at A = 1, mens hgstingsraten til
voksne bukker holdes konstant ved gjennomsnittet. Den prikkete vertikale linjen indikerer parameterverdiene ved den
gjennomsnittlige hgstingsraten pd kalv, (hfo + Ry 0)/2 = 0.121.
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Figur 6: Den effektive bestandsstgrrelsen (Ng) hos rein for kombinasjoner av total bestandsstgrrelse (N) og hgstingsraten for
kalver. Hgstingsratene til de andre alders- og kjgnnsklassene er holdt ved deres gjennomsnitt (hg; = 0.078, hg, =
0.129,hy 4 = 0.181, hyy , = 0.156), noe som gir vekstrater A = 1.048, ved hy g = hy o = 0 0g A =0.883 ved hy o = hp g =
0.75. Alders- og kjgnnsstrukturen til bestanden fgr jakt er satt lik alders- og kignnsstrukturen som er estimert for 2021

(Uro = 0.125,Uf 1 = 0.087,Uf, = 0.427,Up, o = 0.125, Uy, y = 0.085,Up, , = 0.151).
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Figur 7: Demografisk varians (agg ), generasjonstid (T), forholdet mellom effektiv og faktisk bestandsstgrrelse (Ne/N) og Ne
(gitt N = 7725 i 2021) for ulike relative hgstingsrater hos rein. Hgstingsratene er gitt relativt til giennomsnittsratene, slik at
en relativ hgstingsrate pa 2 er lik en dobling av de giennomsnittlige hgstingsratene. Vekstraten A = 1.163 ndr de relative
hgstingsratene er satt til O (ingen hgsting) og A = 0.757 ndr de relative hgstingsratene er 3. Den prikkete vertikale linjen
indikerer parameterverdiene ved de observerte giennomsnittlige hgstingsratene.
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Figur 8: Den effektive bestandsstgrrelsen (N) hos rein for kombinasjoner av total bestandsstgrrelse (N) og relativ
hgstingsrate. Hgstingsratene er gitt relativt til giennomsnittsratene, slik at en relativ hgstingsrate pa 2 er lik en dobling av
de gjennomsnittlige hgstingsratene. Vekstraten A = 1.163 ndr de relative hgstingsratene er satt til 0 (ingen hgsting) og A =
0.757 ndr de relative hgstingsratene er 3. Alders- og kignnsstrukturen til bestanden far jakt er satt lik alders- og
kignnsstrukturen som er estimert for 2021 (U o = 0.125,Us ; = 0.087,Us, = 0.427,Up o = 0.125, Uy, 1 = 0.085, Uy, 5 =
0.151).
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Figur 9: Tap av heterozygositet over 100 dr, hvor en starter med bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 ér. 90 % av
voksen bukk hgstes i perioden med redusert bestand og bestanden holdes stabil ved G skalere hgstingsratene til kalv,
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ungdyr og voksen simle. No = 7725, po = 0.5 og etter perioden med bestandsreduksjon opphgrer all hgsting slik at bestanden
vokser inntil den ndr No. Ved Ny holdes bestanden stabil ved G skalere alle de gjennomsnittlige hgstingsratene for perioden
2005-2018. Det hvite punktet viser gjennomsnittet, mens 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er vist med usikkerhetsstolper
av ulik bredde.
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Figur 10: Tap av heterozygositet over 100 Gr, hvor en starter med bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 dr. 20 % av
voksen simle og bukk hgstes i perioden med redusert bestand og bestanden holdes stabil ved G skalere hgstingsratene til
kalv og ungdyr. No = 7725, po = 0.5 og etter perioden med bestandsreduksjon opphgrer all hgsting slik at bestanden vokser
inntil den ndr No. Ved Ny holdes bestanden stabil ved G skalere alle de gjennomsnittlige hgstingsratene for perioden 2005-
2018. Det hvite punktet viser giennomsnittet, mens 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er vist med usikkerhetsstolper av
ulik bredde.
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Figur 11: Tap av heterozygositet over 100 dr, hvor en starter med bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 dr. 50 % av
kalvene hgstes i perioden med redusert bestand og bestanden holdes stabil ved d skalere hgstingsratene til ungdyr og
voksen simle. Hgstingsraten til voksen bukk holdes da ved gjennomsnittet i perioden 2005-2018 (h,, , = 0,156). No = 7725,
po = 0.5 og etter perioden med bestandsreduksjon opphgrer all hgsting slik at bestanden vokser inntil den ndr No. Ved No
holdes bestanden stabil ved d skalere alle de giennomsnittlige hgstingsratene. Skalerte hgstingsrater tar som utgangspunkt
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de observerte gjennomsnittlige hgstingsratene i perioden 2005-2018. Det hvite punktet viser giennomsnittet, mens 50, 90
og 95 % konfidensintervaller er vist med usikkerhetsstolper av ulik bredde.
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Figur 12: Tap av heterozygositet over 100 dr, hvor en starter med bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 dr. Alle
hgstingsrater skaleres ndr bestandsstgrrelsen holdes stabil. No = 7725, po = 0.5 og etter perioden med bestandsreduksjon
oppharer all hgsting slik at bestanden vokser inntil den ndr Ny og holdes stabil der. Skalerte hgstingsrater tar som
utgangspunkt de observerte gjennomsnittlige h@stingsratene i perioden 2005-2018. Det hvite punktet viser giennomsnittet,
mens 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er vist med usikkerhetsstolper av ulik bredde.

Diskusjon

Den effektive bestandsstgrrelsen (N.) gir informasjon om styrken pa den genetiske driften i en
bestand (Wright 1931, Lande 1985, Kalinowski and Waples 2002). Hgy genetisk drift kan over tid
medfgre tap av genetisk mangfold, gke sannsynligheten for fiksering av mildt skadelige mutasjoner
og redusere fitness i en bestand (Kalinowski and Waples 2002, Charlesworth 2009). Hgsting kan
pavirke N, giennom a endre demografiske faktorer, slik som generasjonstid, aldersstruktur,
fekunditet og overlevelse, og den genetiske variasjonen til en bestand (Ryman et al. 1981, Allendorf
et al. 2008, Szether et al. 2009). Fglgelig er N. en ngkkelparameter for vurdering av langsiktig
genetisk levedyktighet til naturlige bestander innen bevaringsbiologi (Soule 1980, Franklin 1980,
Frankham 1995, Lande 1995, Kalinowski and Waples 2002, Waples 2002, Frankham et al. 2010,
Wang et al. 2016).

Minimumsstgrrelsen pa N. som sikrer varig ivaretakelse av genetisk mangfold og det evolusjonare
potensialet til naturlige bestander er omdiskutert og forslag varierer fra 500-5000 (Franklin 1980,
Lande 1995, Franklin og Frankham 1998, Lynch og Lande 1998, Allendorf og Ryman 2002, Frankham
et al. 2014). Slik langsiktig genetisk levedyktighet vurderes ofte utfra et tidsaspekt pa 40
generasjoner. Kriteriene for minimums N, er basert pa en vurdering av den samlede virkningen av
genetisk drift og mutasjonsraten (Franklin og Frankham 1998, Wang et al. 2016), og bgr ogsa
inkludere effekten pa hvor raskt en bestand kan tilpasse seg endrede miljgbetingelser (naturlig
seleksjon, Lynch og Lande 1998). Franklins (1980) godt kjente forslag pa N. = 500 har blitt kritisert for
a veere for lavt fordi det ikke tar hensyn til pavirkningen av naturlig seleksjon pa det genetiske
mangfoldet (Lande 1995, Lynch og Lande 1998), overestimerer andelen av nye mutasjoner som er
ngytrale (Lande 1995) og ignorerer synergistiske effekter mellom demografiske, miljg og genetiske
kilder til stokastisitet (Lynch og Lande 1998). Nyere vurderinger har funnet at en dobling av kriteriet
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til Ne 2 1000 er et minimum for 3 sikre langsiktig genetisk levedyktighet (Frankham et al. 2014).
Lande (1995) legger imidlertid til grunn en lavere rate av mutasjoner som er naer ngytrale og gkt
risiko for fiksering av mildt skadelige mutasjoner, samt tar miljg- og demografisk stokastisitet med i
beregningen. Under disse antagelsene fant han at N. > 5000 kreves for & sikre langsiktig genetisk
levedyktighet og evolusjonaert potensial for tilpasninger til endrede miljgbetingelser.

Den nyeste kunnskapen pa omradet tilsvarer dermed at for langsiktig genetisk levedyktighet i
naturlige bestander bgr kriteriet for minimums N, ligge innen 1000-5000 (Lande 1995, Lynch og
Lande 1998, Allendorf og Ryman 2002, Frankham et al. 2014). Det innebaerer at faktisk
bestandsstgrrelse ofte ma vaere stgrre enn 2000-10 000 nar en vet at forholdet mellom N. og N
gjerne ligger i omradet 0.1-0.5 (Nunney 1993, 1995, Nunney og Elam 1994, Frankham 1995, Vucetich
et al. 1997, Palstra og Ruzzante 2008, Palstra og Fraser 2012). En stor grad av variasjonen i dette
forholdstallet skyldes forskjeller i livshistorien til ulike taxa (Lee et al. 2011, Waples et al. 2013). For
arter slik som reinen, hvor konkurransen mellom hanner for tilgang til parringer er sterk, vil en
forvente at forholdet mellom N. og N ligger i det nedre sjiktet (Nunney 1993, Myhre et al. 2017). |
litteraturen er det ogsa gitt kriterier for minimums N, for kortsiktig genetisk levedyktighet (definert
som 5 generasjoner). Det mest oppdaterte estimatet for et slikt kriterium anslar at N. ma vaere
stgrre enn 100 (Frankham et al. 2014). Formalet med et slikt kriterium er a sikre lav grad av innavl og
forhindre innavisdepresjon over en kort periode. Hgy genetisk drift ma forventes om kriteriet brukes
over lengre tid, med negative konsekvenser for det genetiske mangfoldet og bestandens evne til &
tilpasse seg endrede miljgbetingelser.

Estimering av N, er mulig ved bruk av data pa demografiske faktorer eller genetiske markgrer
(Nunney 1995, Baalsrud et al. 2014, Wang et al. 2016). Demografiske data kan gi estimater pa
navaerende N. i en bestand og muliggj@r detaljerte vurderinger av hvordan ulike faktorer pavirker
den genetiske driften i bestanden (Engen et al. 2005a). Utfordringen er at slike estimatorer ofte
krever detaljerte kunnskaper om demografien til bestanden, inkludert fluktuasjoner i
bestandsstgrrelse, aldersstruktur, kisnnsforhold og vitale rater. Ved bruk at genetiske markgrer kan
en estimere N, utfra metoder som krever data fra et tverrsnitt av bestanden pa ett gitt tidspunkt
eller utfra temporale data med endring i allelfrekvens (Nunney 1995, Baalsrud et al. 2014, Wang et
al. 2016). Slike data er langt mindre tidkrevende a samle inn enn detaljerte demografiske data, men
gir til gjengjeld vanskeligere for a identifisere effekten av ulike faktorer pa N.. Sammenlikninger av
forholdstallet N./N ved demografiske og genetiske metoder viser at en ofte far resultater i samme
stgrrelsesorden (Frankham 1995, Nunney 1995, Vucetich et al. 1997, Palstra og Ruzzante 2008,
Palstra og Fraser 2012, Baalsrud et al. 2014). Vi har benyttet definisjonen av den effektive
bestandsstgrrelsen per generasjon i en aldersstrukturert bestand som ble gitt av Engen et al.
(2005a). Denne metoden tar hensyn til fluktuasjoner i bestandsstgrrelse og fluktuasjoner i alders- og
kjgnnsstrukturen til bestanden (Engen et al. 2005a) og muliggjorde detaljerte evalueringer av ulike
hgstingsstrategier ved a variere de ulike demografiske ratene i bestanden.

Den effektive bestandsstgrrelsen (N.) til reinbestanden pa Hardangervidda er tett koblet til valget av
hgstingsstrategi (Figurene 1, 3, 5 og 7). 1 2019-2021 skjedde en utskyting av en stor andel voksen
bukk for prgvetaking og som preventivt tiltak i forbindelse med en smittereduksjon av skrantesjuke.
Forholdet mellom den effektive og faktiske bestandsstgrrelsen (N./N) i 2021 ble som en konsekvens
av dette beregnet til kun 0.124, slik at den effektive bestandsstgrrelsen i 2021 var pa 960 individer.
Ved hgsting av voksen bukk i denne stgrrelsesordenen ligger dermed bestanden like under
intervallet for anbefalte minimums N, pa 1000-5000 for langsiktig genetisk levedyktighet. De
gjennomsnittlige hgstingsratene i perioden 2005-2018, kan regnes som mer representative for
hgstingen av bestanden generelt og gir nesten en dobling av Ne/N til 0.239. Dersom bestanden
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hgstes pa denne maten har vi en N, pa 1849 for 2021 og vil holde bestanden innenfor det anbefalte
minimumet for N. som sikrer langsiktig genetisk levedyktighet. @kte hgstingsrater gir generelt en
reduksjon i N. og stgrre genetisk drift (Figurene 1, 3, 5 og 7). Dette er et kjent resultat av hgsting
(Allendorf et al. 2008) og noe som ogsa er pavist hos elg (Saether et al. 2009). Intuitivt kan en forsta
reduksjonen i N. ved gkt h@sting som et resultat av at feerre individer bidrar genetisk til neste
generasjon. Styrken av denne effekten er avhengig av den faktiske bestandsstgrrelsen rett fgr jakt
(Figurene 2, 4, 6 og 8). Ved hgstingsrater som gir stabil bestand viser det seg at en kan redusere
nedgangen i N. ved a hgste faerre voksne simler og ungdyr nar en hgster kalv (Figur 5), eller gke N,
ved a hgste faerre kalv og ungdyr nar en hgster voksene simler og bukk (Figur 3).

Ved direkte beregninger av tapet av genetisk mangfold benyttes ofte et mal om a bevare minst 90 %
(Frankham et al. 2010) eller 95 % (Allendorf og Ryman 2002) av det genetiske mangfoldet (ofte
beregnet som heterozygositet) i en bestand over 100 ar. Simuleringene som viser tap av
heterozygositet over 100 ar ved ulike reduksjoner av bestandsstgrrelse viser at vi i mange scenarioer
kan risikere hgyere tap enn begge disse kriteriene (Figurene 9-12). Spesielt viser det seg at hgy
hgstingsrate pa voksen bukk (90 %) vil medfgre en risiko for a8 tape mer enn 5 % av
heterozygositeten selv ved N = 2000 dersom tiltaket varer i 10 ar (Figur 9). Ved vurdering av
forventet tap av genetisk mangfold etter en bestandsreduksjon ma bade valg av hgstingsstrategi
som skal benyttes og tiden bestanden skal holdes lav tas med i beregningene. | disse simuleringene
er mindre enn 5 % tap av genetisk mangfold (malt som tap av heterozygositet) mulig dersom tiden
bestanden holdes lav er kort og en velger en hgstingsstrategi som gir et hgyt forholdstall Ne/N.
Resultatene innebaerer en periode fri for hgsting etter bestandsreduksjon, denne perioden vil veere
langvarig ved kraftig bestandsreduksjon. Dersom bestanden hgstes i perioden hvor den skal vokse vil
den genetiske driften og tapet av genetisk mangfold bli stgrre enn det som er beregnet. De simulerte
scenarioene er vurdert 3 vaere relevante eksempler og det er ikke beregnet hvilke hgstingsstrategier
som vil optimalisere bestandens genetiske levedyktighet.

Kraftige bestandsreduksjoner (flaskehalser) kan medfgre en risiko for tap av sjeldne alleler som har
en negativ effekt pa langsiktig genetisk levedyktighet utover det som er omfattet i beregningene.
Flaskehalser vil nemlig ha st@rre effekt pa diversiteten av alleler enn pa heterozygositet som fglge av
tap av sjeldne alleler (Allendorf 1986). Fatallige alleler bidrar relativt lite til heterozygositet, dermed
medfgrer ikke tap av sjeldne alleler store effekter pa tapet av heterozygositet. Slike tap kan likevel
vaere av stor betydning for den genetiske levedyktigheten til en bestand og dens langsiktige
evolusjonaere potensial (Allendorf et al. 2008). Heterozygositet er et godt mal pa en bestands evne
til 3 evolvere umiddelbart etter en flaskehals, men over lengre tid vil en bestands evne til 3
responser pa seleksjon vaere avhengig av diversiteten av alleler i bestanden (Robertson 1960, James
1971). Denne vil veere pavirket av tapet av sjeldne alleler ved en flaskehals og akkumulering av nye
mutasjoner over tid. Estimater for tap av genetisk mangfold malt som heterozygositet, ma dermed
sees som et konservativt estimat som i liten grad inkluderer tap av sjeldne alleler, spesielt ved stor
bestandsreduksjon (N < 1000) (Allendorf og Ryman 2002). Reduksjonen i det evolusjonzere
potensialet over lengre tid vil dermed kunne vaere stgrre enn det som er vist ved tapet av
heterozygositet i de ulike scenarioene som er modellert.

Disse beregningene er basert flere antagelser. For det fgrste antar vi at de demografiske
egenskapene til denne villreinbestanden ikke er avhengig av bestandsstgrrelsen. Tetthetsavhengige
effekter, m,a.o. bestandsveksten avtar med gkende bestandsstgrrelse. Myhre et al. (2016) har vist at
slike tetthetsavhengige effekter pavirker sterkt estimatene av N./N. Imidlertid er det lite evidens for
at tetthetsavhengighet pavirker bestandsdynamikken til villreinen pa Hardangervidda innenfor de
bestandsnivaene modellert i denne rapporten (Bargman et al. 2019). En annen effekt av
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bestandsstgrrelse kan vaere tilstedeveaerelsen av Allee-effekter som innebzaerer at bestandsveksten
avtar ved sma tettheter gjennom f.eks. at hunnene far problemer med a finne make ved sma
tettheter eller gjennom gkt betydningen av stokastiske effekter (Lande 1998). Slike effekter kan
oppsta som en utilsiktet konsekvens av intens hgsting (Myers et al. 1995) og kan resultere at
bestandsveksten blir liten selv etter at nesten all hgsting opphgrer. Hos rein har man funnet raskt
bestandsvekst selv etter at bestanden har bestatt av kun et fatall individer etter introduksjoner til
nye omrader eller ved reetableringer (Klein 1968, Thoérisson 1984, Leader-Williams et al. 1989, Aanes
et al. 2000). Imidlertid har en ogsa funnet sma bestander av rein som har gatt til utryddelse etter
harde vintre (tre av fire introduserte bestander pa Island, Thérisson 1984) og reduksjoner i
vekstraten til rein med lave bestandsstgrrelser (Wittmer et al. 2005). For det andre, antar vi i at
denne bestanden er lukket og har en sammenhengende geografisk fordeling av individer. Dette
innebaerer at vi utelukker immigrasjon av dyr inn i bestanden og at det er ingen romlig struktur i
fordelingen av dyr pa Hardangervidda. For det tredje antar vi at alle bukker i en aldersklasse har lik
sannsynlighet for & oppna en parring. For det fjerde antar vi at miljget ikke endrer seg over tid. Dette
innebaerer at miljgsvingningene skjer rundt det samme nivaet og med lik variasjon som tidligere
rundt dette nivaet.

Den totale bestanden av villrein i verden har sett en reduksjon pa rundt 40 % de siste to-tre tiarene
(Gunn 2016). Bestandsstoppene for flere av delbestandene var sist i perioden rundt 1990 og starten
av 2000, men ikke alle delbestander viser samme negative trend (Gunn 2016, Uboni et al. 2016).
Reinen har nylig blitt kategorisert som sarbar pa IUCNs rgdliste pa grunn av den vedvarende
reduksjonen i den totale bestanden (Gunn 2016). Nedgangen i antall rein er antatt & vaere pavirket
av endring og fragmentering av leveomrader, som forstyrrer deres naturlige trekkruter og reduserer
tilgangen til egnede omrader til ulike arstider (Gunn 2016). Klimaendringer forventes i de kommende
ar a forsterke og interagere med eksisterende trusler, og medfgrer en bekymring for gkte negative
konsekvenser av sykdom og parasitter (Gunn 2016). Villreinbestanden pa Hardangervidda, som er
Norges stgrste villreinomrade, er sterkt utsatt for habitatfragmentering som fglge av utbygging av
infrastruktur og annen menneskelig aktivitet (Panzacchi et al. 2013, 2015, Nilsen og Strand 2017).
Bestandsstg@rrelsen er sterkt pavirket av hgsting og den arlige bestandsveksten avhenger ogsa av
vaerforholdene (Bargmann et al. 2019). Det vurderes derfor som kritisk a ivareta det genetiske
mangfoldet i bestanden for a sikre dens levedyktighet og tilpasningsevne til naveerende og
framtidige miljpbetingelser. Vi vet fremdeles lite om langtidseffektene av endringene som skjer i
leveomradet til reinen og et f@re-var prinsipp i forvaltningen av arten ansees som viktig.
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Vedlegg

A. Hgstingsrater og bestandsstg@rrelser

Tabell 2: Gjennomsnittlig (+/- standardfeil) hgstingsrate i perioden 2005-2018 (eksl. 2015) for reinbestanden pd
Hardangervidda. Aret 2015 ble ekskludert pd grunn av at kun en lav andel av bestanden ble telt opp dette dret, noe som gir
usikre estimater. Hgstingsraten er gitt som andelen av hvert kignn og aldersklasse som hgstes.

H@stingsrate
Gjennomsnitt + standardfeil

Variasjonsbredde

Simler
Kalver 0.105+0.018 0.037-0.264
Ungdyr 0.078+0.013 0.032-0.196
Voksne 0.129+0.017 0.042-0.249
Bukker
Kalver 0.136+0.018 0.063-0.283
Ungdyr 0.181+0.027 0.048-0.352
Voksne 0.156+0.018 0.079-0.302
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Figur Al: Estimert total bestandsstgrrelse (gjennomsnitt + 95 % konfisensintervall) for reinbestanden pa Hardangervidda.
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Figur A2: Estimert bestandsstgrrelse for hver alders- og kignnsklasse (gjennomsnitt + 95 % konfidensinterval) i
reinbestanden pa Hardangervidda.
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Figur A3: Estimert drlig hgstingsrate for hver alders- og kignnsklasse i reinbestanden pd Hardangervidda. Estimatene er
basert pd rapportert antall dyr som er hgstet og den estimerte bestandsstgrrelsen til hver alders- og kignnsklasse.

B. Projeksjonsmatrise — vekst begrenset av simlene

Den forventede projeksjonsmatrisen uten jakt (EA}), der en antar at bestanden kun er begrenset av
antall hunner som er tilgjengelig og ikke regner med genetiske bidrag til neste generasjon kan skrives
som

0 qbs qby > 0 0 0 7

S£,0 0 0 0 0 0

EA = [EA’}‘H EA},mf] _ 0 Sfa Sf2 0 0 0
FAifm FAimm| |0 (I1=@brs (1=@b, 0 0 0 [

0 0 0 Smo O 0
| 0 0 0 0 sSm1 Smoal

der elementene i matrisen som ikke er null er de forventede fekunditetene til hunner (by ;) og
overlevelsen ett ar framover til begge kjgnn (s ; 08 sy, ;, ekskludert jakt). Under antagelsen om at
bestanden kun er begrenset av antall tilgjengelige hunner og at det alltid er tilstrekkelig antall
hanner til stede til at alle hunner kan parre seg, vil antall hanner i bestanden ikke pavirke vekstraten.
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C. Simuleringer av genetisk mangfold: Endringer over tid
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Figur C1: Fordeling av den naturlige logaritmen av bestandsstgrrelse over tid i simuleringer hvor en starter med
bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 dr og 90 % av voksen bukk hgstes mens bestanden holdes stabil ved & skalere
hgstingsratene til kalv, ungdyr og voksen simle. Skalerte hgstingsrater tar som utgangspunkt de observerte
gjennomsnittlige hgstingsratene i perioden 2005-2018. Ny = 7725, ag =0.581 og 62 = 0.007 og etter perioden med
bestandsreduksjon opphgrer all hgsting slik at bestanden vokser inntil den ndr No og holdes stabil der. Den heltrukne linjen
viser gjennomsnittet og 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er vist med de ulike gradene av gratt.
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Figur C2: Fordeling av hvor mye av heterozygositeten som tapes over tid i simuleringer hvor en starter med
bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 dr og 90 % av voksen bukk hgstes mens bestanden holdes stabil ved & skalere
hgstingsratene til kalv, ungdyr og voksen simle. Skalerte h@stingsrater tar som utgangspunkt de observerte
gjennomsnittlige hgstingsratene i perioden 2005-2018. Ny = 7725, 62 = 0.581 og 62 = 0.007 og etter perioden med
bestandsreduksjon opphgrer all hgsting slik at bestanden vokser inntil den ndr No og holdes stabil der. Starrelsen pé den
genetiske driften i bestanden endres over tid i takt med endringer i bestandsstgrrelsen og hgstingsratene. Den heltrukne
linjen viser gjennomsnittet og 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er vist med de ulike gradene av grdtt.
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Figur C3: Fordeling av den naturlige logaritmen av bestandsstgrrelse over tid i simuleringer hvor en starter med
bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 Gr og 20 % av voksen simle og bukk hgstes mens bestanden holdes stabil ved G
skalere hgstingsratene til kalv og ungdyr. Skalerte hgstingsrater tar som utgangspunkt de observerte gjennomsnittlige
hgstingsratene i perioden 2005-2018. No = 7725, ag =0.581 0og 62 = 0.007 og etter perioden med bestandsreduksjon
opphgrer all hasting slik at bestanden vokser inntil den ndr No og holdes stabil der. Den heltrukne linjen viser
gjennomsnittet og 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er vist med de ulike gradene av grdtt.
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Figur C4: Fordeling av hvor mye av heterozygositeten som tapes over tid i simuleringer hvor en starter med
bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 dr og 20 % av voksen simle og bukk hgstes mens bestanden holdes stabil ved &
skalere hgstingsratene til kalv og ungdyr. Skalerte hgstingsrater tar som utgangspunkt de observerte gjennomsnittlige
hgstingsratene i perioden 2005-2018. No = 7725, af =0.581 0og 62 = 0.007 og etter perioden med bestandsreduksjon
opphgrer all hgsting slik at bestanden vokser inntil den ndr No og holdes stabil der. Stgrrelsen pd den genetiske driften i
bestanden endres over tid i takt med endringer i bestandsstgrrelsen og hgstingsratene. Den heltrukne linjen viser
gjennomsnittet og 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er vist med de ulike gradene av grdtt.
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Figur C5: Fordeling av den naturlige logaritmen av bestandsstgrrelse over tid i simuleringer hvor en starter med
bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 Gr og 50 % av kalvene hgstes mens bestanden holdes stabil ved & skalere
hgstingsratene til ungdyr og voksen simle. Skalerte hgstingsrater tar som utgangspunkt de observerte gjennomsnittlige
hgstingsratene i perioden 2005-2018. Hgstingsraten til voksen bukk holdes ved gjennomsnittet (h,, , = 0.156). No = 7725,
a,f =0.581 0og 62 = 0.007 og etter perioden med bestandsreduksjon opphgrer all hgsting slik at bestanden vokser inntil den
ndr No og holdes stabil der. Den heltrukne linjen viser gjennomsnittet og 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er vist med de
ulike gradene av grdtt.
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Figur C6: Fordeling av hvor mye av heterozygositeten som tapes over tid i simuleringer hvor en starter med
bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 dr og 50 % av kalvene hgstes mens bestanden holdes stabil ved d skalere
hgstingsratene til ungdyr og voksen simle. Skalerte hgstingsrater tar som utgangspunkt de observerte gjennomsnittlige
hastingsratene i perioden 2005-2018. Hgstingsraten til voksen bukk holdes ved gjennomsnittet (h,, , = 0.156). No = 7725,
ag =0.581 0og 62 = 0.007 og etter perioden med bestandsreduksjon opphgrer all hgsting slik at bestanden vokser inntil den
ndr No og holdes stabil der. Stgrrelsen pd den genetiske driften i bestanden endres over tid i takt med endringer i
bestandsstg@rrelsen og hgstingsratene. Den heltrukne linjen viser gjennomsnittet og 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er
vist med de ulike gradene av gratt.
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Figur C7: Fordeling av den naturlige logaritmen av bestandsstgrrelse over tid i simuleringer hvor en starter med
bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 dr og alle hgstingsrater skaleres ndr bestandsstgrrelsen holdes stabil. Skalerte
hgstingsrater tar som utgangspunkt de observerte giennomsnittlige hgstingsratene i perioden 2005-2018. No = 7725, ag =
0.581 og a4 = 0.007 og etter perioden med bestandsreduksjon opphgrer all hgsting slik at bestanden vokser inntil den nér
No og holdes stabil der. Den heltrukne linjen viser giennomsnittet og 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er vist med de ulike
gradene av gritt.
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Figur C8: Fordeling av hvor mye av heterozygositeten som tapes over tid i simuleringer hvor en starter med
bestandsreduksjon som holdes i 0, 5 eller 10 dr og alle hgstingsrater skaleres ndr bestandsst@rrelsen holdes stabil. Skalerte
hgstingsrater tar som utgangspunkt de observerte giennomsnittlige hgstingsratene i perioden 2005-2018. No = 7725, aj =
0.581 og 02 = 0.007 og etter perioden med bestandsreduksjon opphgrer all hgsting slik at bestanden vokser inntil den nér
No og holdes stabil der. Stgrrelsen pd den genetiske driften i bestanden endres over tid i takt med endringer i
bestandsstgrrelsen og hgstingsratene. Den heltrukne linjen viser giennomsnittet og 50, 90 og 95 % konfidensintervaller er
vist med de ulike gradene av gratt.
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D. Stegvis oversikt over de analytiske prosedyrene for 8 estimere Ne

1.
2.

Definer en hgstingsstrategi (h) og parringssuksessen (m) til bukker.

Estimer de vitale ratene by;, s;iog sm,i basert pa hgstingsstrategien og parameterne ¢,, n og
¢1.

Ved stabil bestand: Skaler de vitale ratene til bestanden til en stabil vekstrate (A = 1) med
utgangpunkt i en ren hunn-bestand.

Estimer fekunditeten til hanner (bn,), gitt h@stingsstrategien og parringssuksessen slik at A,
= Az

Sett opp projeksjonsmatrisen.

Estimer vekstraten (A), de reproduktive verdiene (v) og den stabile alders- og
kjgnnsstrukturen (u).

Estimer variansen i fekunditetene til simlene og bukkene.

Estimer generasjonstiden (T) og den demografiske variansen (0%4).

Estimer den effektive bestandsstarrelsen (N.) og forholdet mellom N, og faktisk
bestandsstgrrelse (N).
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