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Forord 

Vandrammedirektivet foreskriver, at medlemsstaterne i vandområdeplanerne skal indsamle og 
opbevare oplysninger om type og omfang af de signifikante menneskeskabte belastninger og 
deres virkninger for overfladevandets tilstand i de kystnære vandområder, og at det skal vurde-
res, hvor påvirkelig vandområdernes tilstand er over for de anførte belastninger. Forskning har 
tidligere vurderet, at den mest betydende presfaktor er belastningen med næringsstoffer. En 
række andre presfaktorer kan imidlertid have betydning for tilstanden i det marine miljø. Miljø-
styrelsen har ønsket at udvikle en samlet forskningsbaseret viden om andre marine presfaktorer 
– ud over næringsstofbelastning og klimaændringer – der kan påvirke den økologiske tilstand i 
de marine vandområder, jf. Vandrammedirektivet. Resultaterne skal inddrages i Vandområde-
plan 2021-2027.  
 
Denne rapport er et resultat af et projekt om andre marine presfaktorer end næringsstoffer og 
klimaændringer igangsat af Miljøstyrelsen til opfølgning af styrelsens målsætning om øget forsk-
ningsbaseret dokumentation på området. En gruppe forskere – nævnt i alfabetisk rækkefølge 
efter redaktøren af rapporten – fra Institut for Bioscience på Aarhus Universitet og Institut for 
Akvatiske Ressource på Danmarks Tekniske Universitet har her analyseret effekter af fiskeri på 
kvalitetselementerne bundfauna og fytoplankton. Analyserne i denne rapport er en konsekvens 
af, at fiskeri i projektets første rapport (Petersen et al. 2018) blev identificeret som værende en 
potentiel betydende presfaktor på niveau af hele vandområder, og at det samtidigt blev konklu-
deret, at der for de fleste kvalitetselementer var et tilstrækkeligt datamateriale tilgængeligt til at 
analysere den faktiske påvirkning. Effekter af fiskeri på ålegræs vil blive analyseret i en anden 
rapport i projektet. 
 
Projektet er finansieret af Miljøstyrelsen og følges af en styregruppe med repræsentanter fra 
Miljø- og Fødevareministeriets Departement, Miljøstyrelsen, Fiskeripolitisk Kontor under Miljø- 
og Fødevareministeriet samt DTU Aqua. Der er desuden knyttet en følgegruppe til projektet be-
stående af styregruppen samt Danmarks Naturfredningsforening, Danmarks Fiskeriforening PO, 
Landbrug og Fødevarer, Danske Havne, SEGES, Dansk Akvakultur og DHI Danmark.  
 
Denne rapport er fagfællebedømt af videnskabeligt personale på AU/DCE og DTU Aqua, som 
ikke har deltaget i projektgruppens arbejde. 
 
 
 
Nykøbing Mors, december 2019  
 
 
Jens Kjerulf Petersen 
Professor, sektionsleder 
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Summary 

As part of a larger project funded by the Danish Environmental Protection Agency (“Effects on 
the quality elements defined by the EU Water Framework Directive (WFD) of other pressure fac-
tors than excess nutrient load and climate change”), fishery with trawl, dredge or other mobile 
bottom-contacting gear (MBCG) has been identified as a potential risk to all of the quality ele-
ments of the WFD (Petersen et al. 2018). In this report, we have analysed effects of fisheries on 
i) benthic fauna using statistical methods to correlate data on fishing pressure with data on 
fauna composition and ii) phytoplankton using a 3D dynamic model to show effects of mussel 
fishery on Chlorophyll a concentration (Chl.a) and iii) cascade effects on phytoplankton and nu-
trient concentrations in a review study of the literature. 
 
For impact on benthic fauna, we have mapped fishing pressure in Danish water bodies using 
information of vessel activity from VMS (Vessel Monitoring System), AIS (Automatic Identifica-
tion System) and the BB (Black Box) system. The BB system is used only in the mussel and 
oyster fishery and monitors vessel position and activity every 10th second, allowing for fishing 
pressure to be mapped very precisely. The AIS and VMS systems are much less precise as 
they only record vessel activity once an hour (VMS) or at irregular intervals and vessel coverage 
(AIS). Slightly less than 50% of the 119 Danish water bodies had fishery with MBCGs in the pe-
riod 2014-18. Based on data from all three monitoring systems, a map of fishing intensities 
(Swept Area Ratios [SARs]) in quadrats of 100 x 100 m was produced for all water bodies. In 
terms of spatial extent (proportion of water body seabed area impacted) fishing pressure was 
highest along the west coast of Jutland, in Ålbæk Bight, and south of Fyn (Figure 2.1). In the 
same areas, fishing intensity was also highest, with substantial parts of the seabed in the water 
bodies being impacted between 1 and 5 times a year, but also in several other water bodies lo-
cal hot spots had substantial areas with similar levels of intensity.  
 
Due to the lack of precision in VMS and AIS monitoring data (i.e. the associated uncertainty in 
the exact location of the fishing pressure), only BB data was used for an analysis of effects of 
fishery on benthic fauna. Data collected in the Danish NOVANA program (2014-18) was used 
as input data on benthic fauna composition. The combined BB and NOVANA data set consists 
of 30 stations in 16 water bodies or a total number of samples of 1669. The DKI (Danish Quality 
Index) is used in the Danish WFD management as indicator for benthic fauna status, and for all 
1669 samples a DKI value was calculated according to Henriksen et al. (2014). DKI values to-
gether with associated information on water depth and information on oxygen content (where 
available) was matched with estimates of fishing intensity (SAR) at each sampling location, and 
subsequently analyzed with General Linear Mixed Models, with station and year as random ef-
fects. Surprisingly no significant effect of fisheries on DKI could be detected, only depth, abun-
dance of species and abundance of individuals had a significant effect on DKI values (Figure 
2.4, Table 2.2). We suggest that the lack of effect of fisheries on DKI in the analysis may be a 
result of: i) that DKI is designed specifically to detect effects of eutrophication, not fishery, and 
thus gives high weight to species number; and ii) that the effects of fishery may be masked (and 
comparatively small) in areas already heavily disturbed by eutrophication. 
 
As mussels and other bivalves feed on phytoplankton, fishing on bivalve populations may re-
duce benthic filtration pressure and lead to an increase in Chl.a. A local 3D Flexem model 
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(Larsen et al. 2017) was established for a 1,50 x 1,05 km blue mussel bed in Løgstør Bredning, 
Limfjorden. The model was forced with current velocities generated by a Limfjorden scale model 
run for the period May 1st to December 31st 2017 and vertical mixing was created by wind 
speeds generated by a meteorological model. T, S and Chl.a was generated at the open bound-
aries of the model using data from the NOVANA monitoring program. A mussel bed was placed 
in the middle of the model area with a size of 250 x 100 m (50 cells of 50 x 10 m), which corre-
sponds to the observed spatial distribution of mussel banks in the Limfjorden and with an abun-
dance corresponding to natural conditions (895 ± 419 ind. m-2, Figure 3.1). Mussel filtration and 
growth per individual were based on a dynamic-energy-budget (DEB) model (Maar et al. 2015). 
 
The model was run as 2 series (A and B) with a total of five different setups. In the model refer-
ences there is no fishing on the mussel bed. The references were divided into A and B for re-
spectively measured Chl.a and halved Chl.a concentration (Table 3.2). In the fisheries scenar-
ios, fishing reduced total mussel biomass with 8 or 16% corresponding to standard fishing effort 
in the Limfjorden. Model results showed that there in general was an increased Chl.a concentra-
tion with increased fishing and this effect was visible over time both in the middle and at the 
outer edge of the mussel bed (Figure 3.2B-C). The average maximum Chl.a increase across the 
mussel bed corresponded to 2-4% (May to December) in the two A scenarios, while in scenario 
B it was <1% of the background concentration. The changes were thus relatively small. On a 
smaller scale, within the mussel bed itself, short-term major changes may occur (Figure 3.2C). 
Increased fishing from e.g. several boats in the same area will give a correspondingly greater 
negative effect. The overall effect in an area will depend on the spatial distribution and composi-
tion of the mussel beds, their mutual competition for phytoplankton. 
 
Overall, we estimate that the stated estimates of the potential importance of mussel fishery for 
phytoplankton biomass expressed as Chl.a concentration are within a realistic range and that 
estimates will not change much even if several factors and parameters are included in the 
model. 
 
Studies from lakes have shown that fishery on selected species (biomanipulation) can lead to 
cascade defects in the food chain and ultimately lead to better water quality. However, there are 
very few studies of cascade effects due to changes in fisheries in marine ecosystems, as it is 
difficult to detect in open ocean systems with more complex food web structures and the influ-
ence of water exchange with other areas, species migration and other pressure factors. Here 
we have conducted a review of the relevant literature from marine conditions. Based on the 
published studies - both statistical analyzes and models of variable complexity - it is likely that 
overfishing and dramatic changes in fish stocks can cause cascade effects in the marine food 
network, even in inner Danish waters. However, a relatively large change in fisheries practice is 
required before the cascade effect is visible in phytoplankton biomass and nutrient concentra-
tions. Thus, as long as fisheries are managed sustainably (i.e. not overfishing), it is likely that 
minor fluctuations in fish stocks will not cause major changes in phytoplankton or nutrient con-
centrations. 
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1. Indledning 

EU's vandrammedirektiv (VRD) sætter rammerne for forvaltning af de kystnære marine områder 
og fordrer, at vandområderne er i god økologisk tilstand. For at nå målsætningen om god økolo-
gisk tilstand foretager myndighederne indledningsvis en basisanalyse af vandområdernes øko-
logiske tilstand, der beskriver de vigtigste menneskelige belastninger (presfaktorer) og deres ef-
fekter på vandområdets tilstand. På baggrund af basisanalysen udarbejdes vandområdeplaner, 
der skal sikre målopfyldelse.  
 
I Danmark har der i vandområdeplaner I og II (2009-15, 2015-21) været fokus på presfaktoren 
tilførsel af næringsstofferne kvælstof og fosfor. Der findes imidlertid en række andre presfakto-
rer, som kan have betydning for tilstanden i det marine miljø (se også Petersen et al. 2018). Fi-
skeri er fx blevet identificeret som en presfaktor, der kan have potentiel væsentlig effekt på flere 
kvalitetselementer såsom angiospermer (ålegræs), makroalger og bundfauna, og hvor der po-
tentielt er et datagrundlag, der kan understøtte en konkret analyse af den faktiske effekt i flere 
vandområder (Petersen et al 2018). Det er ligeledes blevet vurderet, at fiskeri potentielt kan 
have en væsentlig effekt på kvalitetselementet fytoplankton, men her findes der ikke et sam-
menhængende datamateriale for planktonkomponenter og fiskeri og den nødvendige modelka-
pacitet til at lave konkrete analyser baseret på data fra vandområderne. En vurdering af den 
faktiske påvirkning af fiskeri på fytoplankton må derfor basere sig på litteraturanalyser eller mo-
dellering og kan kun i begrænset omfang valideres af dataanalyser. 
 
Fiskeriets direkte påvirkning af bundfauna stammer fra den fysiske beskadigelse, som fiskeriets 
redskaber (skovle, kæder, liner, trawl, etc.) forårsager på havbundens organismer og sekun-
dært på deres levesteder, herunder ændringer i havbundens struktur og i de biogeokemiske 
processer, der er relateret til sedimentets struktur og bundfaunaens ventilation af sedimentet. 
Der er relativt få studier af fiskerieffekter fra de kystnære og lavvandede områder, som er omfat-
tet af VRD, hvorimod der er foretaget mange studier i åbne havområder på vanddybder >25 m. I 
et oversigtsstudie (Hiddink et al. 2017) er der afhængigt af sediment og redskabstype påvist 
bundfauna individ-dødeligheder på mellem 6-41% per redskabspassage. Hydrauliske muslinge-
skrabere (’sucction dredges’) påførte den højeste dødelighed efterfulgt af traditionelle muslinge-
skrabere, bomtrawl og almindelige bundtrawl. Der er fundet tilsvarende effekter (reduktioner i 
bundfaunaens individtæthed, artstæthed og biomasse som følge af direkte fysisk påvirkning af 
organismerne eller gennem ændringer af habitatet) af forskellige bundslæbende redskaber i en 
lang række undersøgelser i Nordsøen, Kattegat og andre åbne farvande (se fx Kaiser et al. 
2006, Frid et al. 2009, Reiss et al. 2009, Pommer et al 2016). Det har vist sig, at forskellige arter 
påvirkes af fiskeri i forskellig grad afhængig af biologiske karaktertræk såsom tilknytning til sedi-
mentet, størrelse, livslængde, og føde- og formeringsstrategi således, at fx store, fastsiddende, 
langt-levende epifauna-arter har højere dødelighed end små, kortlivede infauna-organismer (se 
fx Duplisea et al. 2002, Jennings et al. 2002, Callaway et al. 2007). Der er således overbevi-
sende evidens for, at bundslæbende redskaber vil påvirke kvalitetselementet bundfauna nega-
tivt i åbne farvande. I kystnære farvande, hvor der er betydelig anden antropogen påvirkning, er 
der mindre entydig evidens for fiskeriets påvirkning af bundfaunaen, muligvis fordi effekterne af 
andre presfaktorer maskerer effekten (se fx Lambert et al. 2017). Lukning af fiskeri efter muslin-
ger i et område omkring Agerø i Limfjorden har således ikke medført betydende ændringer i 
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bundfaunaen selv 20 år efter lukningen, hvilket er langt mere end forventede regenerations og 
rekrutteringstider for de dyr, der ville blive påvirket af fiskeriet i området (Dinesen et al. 2015). 
 
Den indirekte fiskeripåvirkning af kvalitetselementet fytoplankton hidrører fra fangst af eller æn-
dret prædation på planktivore fisk og filtrerende skaldyr, som ændrer fødetilgængeligheden og 
græsningstrykket på zoo- og fytoplankton. Denne effekt kan i princippet forårsages af både ak-
tive (herunder bundslæbende) og passive fiskeredskaber. Således kan fiskeriet gennem fangst 
af planktivore fisk nedsætte prædationstrykket på zooplankton, så zooplankton-mængden øges 
og fytoplankton-mængden (klorofyl a) reduceres, men den modsatte effekt (reduceret zooplank-
ton-mængde og øget fytoplankton-mængde) er også observeret gennem fangst af prædatorer 
på planktivore fisk som fx torsk (fx Frank et al. 2005, Möllmann et al. 2008). Bentiske filtratorer 
spiller en nøglerolle i marine økosystemers funktion og fiskeriet af muslinger har potentiale til at 
reducere den samlede filtrationskapacitet i kystnære vandområder og derved påvirke mængden 
af fytoplankton (fx Petersen et al. 2013, Nielsen & Maar 2007, Møhlenberg 1995). Det er tidli-
gere vist ved simple korrelationsanalyser, at der i Limfjorden er en sammenhæng mellem mus-
lingebestanden og koncentrationen af klorofyl i vandet (Petersen et al. 2008), men en større lit-
teraturanalyse viste, at der ikke er tilstrækkeligt datagrundlag til at dokumentere en sammen-
hæng mellem muslingefiskeri og fytoplankton koncentrationen i vandområderne (Petersen et al. 
2018). 
 
Det er formålet med denne rapport at undersøge om fiskeri påvirker kvalitetselementerne bund-
fauna og fytoplankton i vandområderne. Effekten af fiskeri med bundslæbende redskaber på 
bundfauna vil blive undersøgt ved at analysere for effekter på indikatoren Dansk Kvalitetsindika-
tor (DKI, Henriksen et al. 2014), som er udviklet i relation til implementering af VRD, gennem 
konkrete analyser af data indsamlet i vandområderne for henholdsvis fiskeritryk og bundfauna 
sammensætning i NOVANA prøvetagningen. Effekten af fiskeri på fytoplankton vil blive opdelt i 
to: a) En modelanalyse af effekter af muslingefiskeri på fytoplankton koncentration baseret på 
data fra Limfjorden og b) en litteratursammenstilling af resultater af modelstudier af kaskadeef-
fekter af fisk på lavere trofiske niveauer. Det er ikke inden for projektets ramme at lave selv-
stændige modeller, der beskriver trofiske interaktioner som konsekvens af fiskeri. 
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2. Direkte effekter af fiskeri på havbunden 

2.1 Indledning 
 
Det er veldokumenteret, at fiskeri med bundslæbende redskaber som bundtrawl og muslinge-
skrabere påfører bundfaunaen en øget dødelighed, som varierer med redskabstype og habitat-
følsomhed (Hiddink et al. 2017; Petersen et al. 2018), men det har også vist sig, at faunapåvirk-
ningen fra redskaberne kan være væsentlig reduceret i områder med høj naturlig forstyrrelse 
(Lambert et al. 2017). I vandområderne er der generelt et højt niveau af naturlig såvel som an-
tropogen forstyrrelse, hvilket kan gøre det vanskeligere at filtrere effekterne fra fiskeri fra de an-
dre faunapåvirkninger (McLaverty et al. subm.). 
 
I denne undersøgelse er der specifikt fokus på at afklare om presfaktoren fiskeri har en signifi-
kant påvirkning af bundfaunaens tilstand i danske vandområder, der som standard moniteres 
med DKI. Det primære mål med analysen har derfor været at estimere om fiskeri har en signifi-
kant effekt på DKI. I tillæg til det primære mål er der foretaget en evaluering af presfaktorens til-
stedeværelse og potentielle effekt i de enkelte vandområder. Dette er gjort ved at estimere ud-
bredelsen og intensiteten af fiskeriet og ved at beregne et sæt standardindikatorer for fiskeri-
pres, anbefalet af ICES (International Council for Exploration of the Sea). Disse indirekte esti-
mater af presfaktorens effekt er baseret på en integration af alle tilgængelige moniteringsdata 
for fiskeriet i vandområderne: VMS (Vessel Monitoring System) data, AIS (Automatic Identifica-
tion System) data, BB (Black Box system) data og logbøger. 
 
Datagrundlaget for den primære effektanalyse udgøres af 1669 blødbunds-faunaprøver indsam-
let under det nationale overvågningsprogram (NOVANA) fra 2014-2018, som er koblet individu-
elt til data for fiskeripåvirkning fra muslingefiskeriet indsamlet via BB systemet (Nielsen et al. 
2018). Black Box systemet har siden 2013 været anvendt til at monitere dansk fiskeri efter mus-
linger og østers i danske farvande og har en meget høj tidslig og rumlig opløsning (registrering 
af fartøjsposition og aktivitet hvert 10. sekund). Bundfaunaprøver og fiskeridata er koblet på en 
fin rumlig skala (kvadrater på 100 x 100m) og efterfølgende er variationen i DKI analyseret som 
respons på fiskeripåvirkningen med en generaliseret lineær mixet model (GLMM). 
 
 
2.2  Materialer og metoder 
 
2.2.1 Intensitet, udbredelse og indikatorer for presfaktoren fiskeri  

i vandområderne 
Det kystnære fiskeri i Danmark foregår fra relativt små fartøjer, hvoraf en stor del fisker med 
garn, mens fiskeriet med bundslæbende redskaber primært foregår med skrabere efter muslin-
ger og østers, bomtrawl efter hesterejer, snurrevod efter rødspætter og med traditionelle bund-
trawl efter torsk og fladfisk (Gislason et al. 2014). De bundslæbende redskaber har forskellig fy-
sisk påvirkning af bunden under brug (påvirket areal og sedimentdybde), hvor eksempelvis 
snurrevod har en meget stor arealpåvirkning (1 km2 t-1) men kun af sedimentets øverste lag. 
Modsat forholder det sig for muslingeskrabere, som påvirker et væsentligt mindre areal per time 
fiskeri (0,05 km2 t-1), men går dybere i sedimentet end snurrevod (Eigaard et al. 2016). Redska-
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bet, intensiteten og fiskeriets udbredelse har stor betydning for effekten på kvalitetselemen-
terne, herunder ålegræs, og bør derfor altid inkluderes i beregninger og mål for det samlede fi-
skeripres i et givet område. 
 
Kortlægningen af presfaktoren fiskeri inkluderer alle danske fiskerier med bundslæbende red-
skaber (bundtrawl, bomtrawl, snurrevod og muslingeskrabere) i vandområderne, som har været 
moniteret med AIS data (Automatic Identification System), VMS data (Vessel Monitoring Sy-
stem) data eller BB data (Black Box) samt logbøger i perioden fra 2014-2018. Forskellen mel-
lem de tre data typer er primært det tidsinterval, hvormed fiskefartøjets position og hastighed 
registreres og dermed, hvor præcist man kan kortlægge redskabernes havbundspåvirkning. BB 
data er de mest præcise og VMS data de mindst præcise. AIS data har meget variable tidsinter-
valler, nogle gange hvert 10. sekund, andre gange kan de mangle for en hel fangsttur (se evt. 
ICES 2018 og Nielsen et al. 2018 for en uddybning af de tre datatyper). AIS benyttes af stort set 
alle både, der anvender bundslæbende redskaber og inkluderer dermed også både med VMS 
eller BB og kan således blandt andet bruges til at validere observationer med de andre syste-
mer. Det vurderes, at <2% af fiskeriet med bundslæbende redskaber foregår fra fartøjer, der 
ikke har et af positionssystemerne ombord og usikkerheden forbundet hermed er derfor lille. 
Denne vurdering baserer sig på en antagelse om, at de ikke-logbogspligtige fartøjer er de 
samme, som ikke har moniteringsudstyr ombord (Gislason et al. 2014). Imidlertid kan det det 
ikke vurderes, hvor stor en usikkerhed manglende aktivering af AIS-udstyret under fiskeriet in-
troducerer, men flere analyser har påvist, at denne fejlkilde er ganske stor (ICES 2019). 
 
Arealet af den havbund, der påvirkes ved hver enkelt fiskeriindsats (’swept area’ eller fodaftryk-
ket per trawltræk), er estimeret ved brug af metoder udviklet af DTU Aqua (Eigaard et al. 2016, 
2017), hvor informationer om de enkelte fartøjers fiskeriaktivitet fra BB, AIS eller VMS kobles 
med informationer om de anvendte redskaber (type, antal og størrelse af redskab) fra logbøger. 
Efterfølgende kan fodaftrykkene fra hver enkelt fiskeriaktivitet aggregeres over tid og rum, som 
det vurderes mest hensigtsmæssigt i forhold til analyse- eller kortlægningsformål. I figur 2.1 har 
vi for illustrationens skyld aggregeret de enkelte fodaftryk i hvert vandområde i kvadrater af 100 
x 100 m og over en periode på fem år (2014-2018). Fiskeriintensiteten er således estimeret som 
’swept area ratios’ (SARs) for alle 5 år ved at dele periodens samlede redskabspåvirkning i 
hvert kvadrat (det kumulerede fodaftryk målt i m2) med arealet af kvadratet (10.000 m2). SAR-
værdierne kan tolkes som udtryk for, hvor mange gange havbunden i de enkelte kvadrater er 
blevet direkte påvirket af fiskeri i perioden fra 2014-2018 (figur 2.1). En årlig middelfrekvens af 
fiskeripåvirkningen i perioden kan fås ved at dividere SAR estimaterne med 5. 
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Figur 2.1. Fiskeriintensiteten i vandområderne beregnet som femårige frekvenser for redskabs- 
påvirkning af havbunden i kvadrater af 100 x 100 m.  
 
På baggrund af de estimerede femårige SAR værdier er der beregnet 4 forskellige standardindi-
katorer, som ICES anbefaler i deres seneste rådgivning om monitering af havbundspåvirknin-
gen fra fiskeri med bundslæbende redskaber (ICES 2017): 

• ICES Indikatoren ’fiskeriudbredelse – havbundsareal’ beregnes som summen af red-
skabspåvirket areal (swept area) for alle kvadrater per 5 år divideret med det totale 
(summerede) areal af alle kvadrater for farvandsområdet eller habitattypen. Hvis det 
areal, der påvirkes årligt i et kvadrat er større end kvadratets areal (hvis fiskeriintensite-
ten er >1), sættes det påvirkede areal lig med kvadratets areal. Denne indikator afspej-
ler, hvor stor en andel af det moniterede havbundsområde (fx vandområde eller habitat-
type) der påvirkes i en given periode.  

• Til beregning af ICES Indikatoren ’fiskeriintensitet’ divideres det totale redskabspåvir-
kede areal (swept area) per 5 år med arealet af havbunden inden for farvandsområ-
det/habitattypen. For denne indikator kan det samlede areal som påvirkes af fiskered-
skaberne være større end arealet af havbunden (fordi den samme havbund kan påvir-
kes flere gange per år). Denne indikator siger primært noget om den generelle intensitet 
(frekvens) hvormed havbunden i et givet område påvirkes af bundslæbende redskaber.  

• Til beregning af ICES Indikatoren fiskeriudbredelse – andel af kvadrater påvirket divide-
res antallet af alle kvadrater, hvor der inden for 5 år er en påvirkning fra bundslæbende 
redskaber (uanset påvirkningens arealudbredelse) med det totale antal af kvadrater in-
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den for moniteringsområdet. Denne indikator giver et ”worst case” estimat for udbredel-
sen af fiskeripåvirkningen, med fokus på en længere tidshorisont, idet selv kvadrater 
med en meget lav fiskeriintensitet tæller som fuldt påvirkede.  

• Til beregning af ICES Indikatoren ’fiskeriaggregering’ sorteres alle kvadrater først efter 
faldende påvirket areal (swept area) inden for hvert farvandsområde eller habitattype. 
Dernæst divideres det antal kvadrater med de højeste værdier, der tilsammen udgør 
90% af den totale arealpåvirkning (fiskeriindsats), med det totale antal kvadrater inden 
for moniteringsområdet. Denne indikator afspejler primært fordelingen/aggregeringen af 
fiskeriet, dvs. om der findes områder, der fiskes med stor intensitet, mens andre fiskes 
med lav intensitet. En lav indikatorværdi betyder, at fiskeriet er koncentreret i en mindre 
procentdel af det totale antal kvadrater, mens en høj værdi omvendt betyder at fiskeriet 
er mere jævnt fordelt over en større andel af alle kvadrater for farvandsområdet eller 
habitattypen. 

 
Kun de 16 vandområder i Danmark, hvor der næsten udelukkende er foregået fiskeri med fartø-
jer udstyret med et BB overvågningssystem, blev inkluderet i analyse af effekter på bundfauna. 
Denne filtrering af vandområder blev lavet, fordi fokuseringen på vandområder med kun BB-mo-
niteret fiskeri tillader koblingen mellem individuelle faunaprøver og SAR-estimater med meget 
høj præcision. Derved har det været muligt at udnytte variationen imellem de 42 individuelle 
prøvetagningspositioner for hver NOVANA station til at estimere fiskeripåvirkningen. Denne dif-
ferentiering mellem enkelte prøver fra samme NOVANA station ville ikke have været mulig med 
andre typer af moniterings data. Fartøjer udstyret med BB-systemet har en licens til fiskeri af 
blåmuslinger (og østers, hjertemuslinger og søstjerner) i danske farvande. BB-systemet gør det 
muligt at kortlægge og estimere fiskeredskabernes fysiske påvirkning af havbunden med høj 
geografisk præcision og lav kvantitativ usikkerhed. BB-systemet blev introduceret i 2012, men 
var først fuldt implementeret ved udgangen af 2013, og i analysen af fiskeriets effekter på DKI 
indgår derfor kun BB data fra perioden 2014-2018. Disse data blev sammen med logbøger fra 
fiskeriet anvendt til at estimere årlige ’swept area ratios’ (SARs) i de 16 vandområder ved hjælp 
af metoden beskrevet ovenfor.  
 
2.2.2 Fauna-, dybde- og iltdata 
Der er indsamlet bundfaunaprøver på i alt 30 blødbundsfauna-stationer i perioden 2014-2018 i 
de 16 vandområder, hvor der findes fiskeriintensitetsdata med høj rumlig præcision og lav kvan-
titativ usikkerhed (BB data). Data fra disse 30 bundfaunastationer er inkluderet i analysen i form 
af udtræk fra overfladevandsdatabasen ODA (https://odaforalle.au.dk/login.aspx) og omfatter i 
alt 1669 hapsprøver (prøvetagningsareal 0,0143 m2) med bundfauna fra ovenævnte periode (ta-
bel 2.1). Hver prøve giver information om blandt andet arts- og individantal. Nominelt indsamles 
der fra hver station bundfauna fra 42 prøvetagningspositioner i et stationsnet med en fast af-
stand i mellem de enkelte prøver. Afstanden mellem stationerne varierer i prøvenettet, men lig-
ger typisk et sted mellem 100-500 m (i nogle tilfælde kan den dog være op til 1000 m). For hver 
af de 1669 prøver er der tilknyttet information om vanddybden på prøvetagningspositionen. For 
1350 af de 1669 prøver er der ydermere information om iltforholdene (dybden af det oxiderede 
sedimentlag) på prøvetagningspositionen.  
 
  

https://odaforalle.au.dk/login.aspx
https://odaforalle.au.dk/login.aspx
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Tabel 2.1. Vandområder og stationer inkluderet i analysen af fiskerieffekter på blødbundsfaunaen.  
I tabellen er der kun inkluderet prøver med bundfauna (dvs. ingen faunatomme prøver). 

    Antal prøvepositioner per år 
Vandområde Station 201

 
201

 
201

 
201

 
201

 Als Fjord 9591000
 

      37   
Augustenborg Fjord 9592001

 
  31       

Bjørnholms Bugt, Riisgårde Bredning, Skive Fjord, Lovns 
 

9374004
 

  42   35   
Det sydfynske Øhav, åbne del 9651003

 
  25   21   

  9651012
 

  8   5 21 
Ebeltoft Vig 9451003

 
  41     33 

Faaborg Fjord 9651014
 

      33   
Horsens Fjord, indre 9433001

 
  31     38 

Isefjord, indre 9324001
 

  16       
  9324004

 
42         

Isefjord, ydre 9321001
 

  22     32 
  9321006

 
42         

Lillebælt, Bredningen 9530001
 

  42     26 
  9530003

 
42       42 

Nissum Bredning, Thisted Bredning, Kås Bredning,  9000092
 

42         
Løgstør Bredning, Nibe Bredning og Langerak 9372004

 
  42       

  9373001
 

  29   36 30 
  9373002

 
42         

  9375012
 

40         
  9376002

 
      3   

  9377005
 

  42     40 
Nordlige Lillebælt 9510003

 
      41   

  9511001
 

42     42   
Torø Vig og Torø Nor 9541007

 
    42     

Vejle Fjord, indre 9513002
 

  32   26   
Århus Bugt syd, Samsø og Nordlige Bælthav 9402014

 
      29   

  9430002
 

  42   41 41 
  9430004

 
      37   

Århus Bugt, Kalø og Begtrup Vig 9440004
 

  42   42 42 
  9441004

 
  35     40 

Total   292 522 42 428 385 
 
Integrationen af data fra de to ovenævnte kilder, BB moniteringsdata for fiskeripåvirkningen og data for 
bundfauna, dybde og iltforhold fra ODA, udgør input datasættet for de statistiske analyser. De 30 stationer 
med bundprøver er jævnt fordelt over de indre danske farvande og fjorde og dækker størstedelen af de 
primære områder med muslingefiskeri (figur 2.2). Løgstør Bredning er anvendt som eksempel på, hvordan 
det ved hjælp af BB data er muligt at matche de enkelte (42) prøver fra NOVANA stationsnettet med den 
faktiske fiskeriintensitet på en meget fin rumlig skala (figur 2.3).  
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Figur 2.2. Prøvestationer inkluderet i analysen (markeret med en stjerne) samt fiskeriintensiteten i 
2014-2018 (beregnet som femårig frekvens for redskabspåvirkning af havbunden i kvadrater af 100 
x 100m ud fra BB data). 
 

 
Figur 2.3. NOVANA-stationsnet i Løgstør Bredning med prøvepositioner og fiskerintensitet i 100 x 
100m kvadrater for perioden 2014-2018.  
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Analysen er fokuseret på de vandområder, hvor hovedparten af fiskeriet er moniteret med BB 
data (dvs. muslingefiskeriet). Denne prioritering har medført, at nogle vandområder, hvor der 
foregår et væsentligt fiskeri med bundslæbende redskaber ikke er inkluderet, fx Skagerrak, 
Nordsøen ud for Vadehavet og syd for Djursland (figur 2.1). Den væsentligste årsag er, at de 
betydende fiskerier i disse områder primært er moniteret med VMS data, hvor præcisionen er 
for dårlig til at koble et differentieret fiskeritryk på de enkelte faunaprøver med helt ned til under 
200 m afstand (afstanden i mellem VMS positioner er typisk ca. 5 km). Det ville derfor ikke være 
muligt at lave en analyse på faunaprøveniveau, hvis disse (VMS) områder indgik i analysen. En 
sekundær årsag er, at der i disse områder også er betydende udenlandske fiskerier, hvorfra det 
ikke er tilgængelige moniteringsdata. 
 
2.2.3 Statistiske analyser 
For hver af de 1669 faunaprøver er der blevet beregnet en DKI-værdi i henhold til Henriksen et 
al. (2014). DKI er blevet anvendt i sin oprindelige version, da det nyere DKI2 (salinitetskorrigeret 
DKI) ikke kan anvendes direkte på individuelle hapsprøver (0,0143 m2), fordi salinitetskorrektio-
nen forudsætter et prøvetagningsareal på minimum 0,1 m2 (Henriksen et al. 2014). Efterføl-
gende er DKI-værdierne, sammen med tilhørende information om vanddybde (1669 observatio-
ner) og iltkoncentration (1350 af de 1669 observationer) på prøvetagningslokaliteten, blevet 
koblet individuelt med estimater for fiskeriintensiteten baseret på overlappet imellem de enkelte 
prøvetagningspositioner og 100 x 100 m kvadraterne. Faunaprøverne er koblet til 2-årige fiskeri-
intensiteter (SAR*2Y-1), som er beregnet ved at summere den årlige SAR-værdi for kalenderåret 
for prøvetagningstidspunktet (2. kvartal) med SAR værdien for det forudgående kalenderår. 
Dette skyldes primært, at fiskeriet i mange tilfælde er lukket i januar-februar og juni-august, hvil-
ket en sådan 2-årig SAR delvist ville kunne tage højde for. Fordi BB-systemet ikke var fuldt im-
plementeret i 2013, er det antaget, at SAR2013 er den samme som SAR2014 i de enkelte kvadra-
ter.  
 
Dernæst er bundfaunasamfundenes respons på fiskeri (udtrykt ved DKI) blevet modelleret ved 
anvendelse af Generaliserede Lineære Mixede Modeller i ’glmmTMB-pakken’ (Brooks et al. 
2017) med station og år som ”random effects” (dvs. hvor kun middelværdi og varians for effek-
ten estimeres). Dette blev gjort under hensyntagen til påvirkningen fra dybde og iltforhold (dyb-
den af det oxiderede sedimentlag) under antagelse om en negativ binomial fordeling af re-
sponsdata. DKI-værdierne er re-skalerede ved hjælp af beta-regression (Smithson & Verkuilen 
2006) for at undgå, at den nedre (0) og øvre (1) grænseværdi påvirkede resultatet. Ligeledes er 
der i modelleringen taget hensyn til, at artstætheden i bundprøver er stærkt korreleret med indi-
vidtætheden i prøverne (Gislason et al. 2017), hvilket har resulteret i nedenstående modelkørs-
ler: 
 

(1) DKI = Dybde + Station + År + e 
(2) DKI = Dybde + Artsantal + Individantal + Station + År + e 
(3) DKI = Fiskeri + Dybde + Station + År + e 
(4) DKI = Fiskeri + Dybde + Artsantal + individantal + Station + År + e 
(5) DKI = Fiskeri + Dybde + Ilt + Station + År + e 

 
hvor DKI er beregnet for 1669 haps prøver og e er ikke forklaret varians i modellerne (residual 
varians). 
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2.3 Resultater 
 
Kortlægningen af fiskeriet fra VMS, AIS og BB data viste, at udbredelse og intensitet i perioden 
fra 2014-2018 er størst i vandområderne langs den jyske vestkyst, omkring Skagen og i det 
sydlige Lillebælt, men også lokalt i Limfjorden og de indre farvande er der høje intensiteter (figur 
2.1).  
 
Bedømt ud fra den første ICES indikator for fiskeripres ’fiskeriudbredelse – havbundsareal’ er 
der tre vandområder, der skiller sig ud med over halvdelen af deres samlede areal påvirket af 
fiskeri i perioden: 119 Vesterhavet, syd (93%), 221 Skagerrak (60%) og 133 Vesterhavet, nord 
(59%) (Bilag 1). De samme tre områder har også de højeste årlige fiskeriintensiteter på hhv. 
4,0, 2,7, og 1,4, beregnet som det totale redskabspåvirkede areal (swept area) per år divideret 
med arealet af vandområdet (ICES indikatoren ’fiskeriintensitet’). I otte vandområder ligger den 
procentvise arealpåvirkning over den femårige periode 'fiskeriudbredelse - havbundsareal' fra 
20-44% (Lillebælt, syd; Nordlige Kattegat, Ålbæk Bugt; Anholt; Åbenrå Fjord; Djursland Øst; 
Storebælt, SV; Langelandssund; Fakse Bugt) og de årlige ’fiskeriintensiteter’ varierer mellem 
0,3 og 0,9. For de øvrige vandområder har mindre end 10% af arealet været påvirket af fiskeri 
fra 2014-2018. 
 
Limfjorden skiller sig ud ved at have en relativ stor andel af kvadrater, der kun er fisket i en lille 
del af kvadratet (har et lille fodaftryk), hvorved en kortlægning baseret på kvadrater (tredje ICES 
indikator ’fiskeriudbredelse – gitterceller’) kan give en ”falsk” visuel forstørrelse af den faktiske 
arealpåvirkning (figurerne 2.1 og 2.2). Den faktiske arealpåvirkning i Limfjorden fra 2014-2018 
er 13%, mens andelen af kvadrater fisket er 31% og den årlige intensitet er 0,1 (Bilag 1). 
 
Et plot med indsat spline funktion viser ikke umiddelbart nogen tydelige sammenhænge mellem 
fiskeriintensiteter og DKI-værdier (figur 2.4). 
 

 
Figur 2.4. Plot af DKI mod Fiskeri (SAR_2Y). I plottene er der indsat en ”loess spline” (blå linje) med 
95 % konfidensgrænser (grå områder) for visualisering af mulig signifikant sammenhæng.  
 



 

Andre presfaktorer end næringsstoffer og klimaforandringer – effekter af fiskeri på de marine kvalitetselementer bundfauna og fytoplankton 17 

For ingen af de fem modelformuleringer blev der i den GLMM-baserede analyse estimeret no-
gen signifikant effekt af fiskeriintensiteten på DKI-værdierne for bundfaunaprøverne (tabel 2.2). 
For de afprøvede modelformuleringer, baseret på det fulde datasæt (1669 observationer), blev 
der estimeret en signifikant effekt af dybde, artsantal og individantal på DKI. For modelformule-
ringen baseret på den delmængde af datasættet (1350 observationer), hvor der er data for ilt på 
prøvetagningspositionen, havde ingen af de forklarende variable signifikant effekt på DKI (tabel 
2.2). 
 
Tabel 2.2. Primære modelresultater for de sammenlignede modeller. AIC (Akaikes informationskri-
terier) vurderer de forskellige statistiske modellers relative egnethed til at beskrive et givet datasæt 
– modellen med den laveste AIC værdi beskriver data bedst. * station og år er modelleret som ”ran-
dom effects”, hvor kun middelværdi og varians for effekten estimeres. 

 
 
2.4 Diskussion 
 
I analysen anvendte vi generaliserede lineære mixede modeller (GLMM) til at undersøge påvirk-
ningen af DKI fra fiskeri med muslingeskrabere i de vandområder, hvor der ikke var andet fiskeri 
med bundslæbende redskaber. Modelresultaterne viste, at fiskeriintensitet ikke havde nogen 
signifikant effekt på DKI, mens dybde, artsantal og individantal i flere modelkørsler havde signi-
fikant effekt på DKI. Dette resultat kan umiddelbart forekomme i modstrid med kortlægningen og 
de fire ICES-indikatorer, der viser, at der foregår et betydeligt fiskeri i flere af vandområderne 
(figur 2.1 og Bilag 1). 
 
En mulig forklaring på, at DKI ikke udviste en respons på fysisk påvirkning fra fiskeri, kan være, 
at dette indeks primært er udviklet til at monitere effekterne af forurening og eutrofiering, og der-
for vægter arternes hyppighed i prøverne med de enkelte arters følsomhed overfor netop disse 
presfaktorer (Henriksen et al. 2014). Herved kan der være opstået en skævvridning i indeks-
vægtningen af arternes følsomhed i forhold til fysiske presfaktorer idet de karaktertræk, som gør 
en art sårbar overfor fx organisk belastning og dårlige iltforhold, ikke nødvendigvis er de samme 
træk, som gør arten sårbar overfor mekanisk påvirkning fra fiskeri. En sådan skævhed vil for-
mentlig medføre, at DKI er mindre følsomt overfor fiskeripåvirkninger end overfor fx iltsvinds-
hændelser. 
 
Tidligere analyser af fiskeripåvirkningen af DKI i farvandene omkring Danmark har vist blandede 
resultater. Hansen & Blomqvist (2018) fandt en signifikant negativ korrelation mellem DKI og 

GLMM analyse med datasæt-1 (1669 observationer) Signifikante effekter (p<0.05) AIC værdi 

DKI  ~ Dybde + Station* + År* Dybde -2132.5 

DKI  ~ Dybde + Artsantal + Individantal + Station + År Dybde, Artsantal, Individantal -3002,4 

DKI  ~ Fiskeri + Dybde + Station + År Dybde -2132.3 

DKI  ~ Fiskeri + Dybde + Artsantal + individantal + Station + År Dybde, Artsantal, Individantal -3001.8 

   

GLMM analyse datasæt-2 
(1350 observationer med iltmålinger) 

Signifikante effekter (p<0.05) AIC værdi 

DKI ~ SAR + Dybde + Ilt + Station + År ----- ingen----- -1582.1 
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trawlintensitet i 5 ud af 8 undersøgte datasæt, mens (Gislason et al. 2017) i en lignende analyse 
ikke fandt nogen signifikant effekt af trawlingintensitet på DKI, men derimod en signifikant nega-
tiv effekt på det totale antal af individer i faunaprøverne. Begge disse analyser var dog baseret 
på datasæt fra de dybere, centrale dele af Kattegat, hvor miljøforhold og presfaktorerne er mar-
kant anderledes end i vandområderne, hvilket vanskeliggør en direkte sammenligning med re-
sultatet fra vandområderne. Miljøforholdene i de analyserede vandområder har generelt et højt 
niveau af naturlig og antropogen forstyrrelse. Dette kan være en medvirkende årsag til det 
manglende respons i DKI på fiskeri i analysen, idet det har vist sig, at fiskeripåvirkningen af 
bundfauna er væsentligt reduceret i områder med høj naturlig forstyrrelse (Lambert et al. 2017) 
og at detektion og estimering af fiskerieffekter generelt er vanskelig i sådanne områder med høj 
”baggrundsforstyrrelse” (Diesing et al. 2013; Van Denderen et al. 2015). 

Igangværende analyser i Limfjorden, Horsens Fjord og Lillebælt (McLaverty et al. subm.) viser 
dog, at muslingefiskeriet i de kystnære farvande har en signifikant påvirkning på faunaens arts-
ammensætning (at fiskeriet kan medføre en udskiftning af arter, men uden at biodiversiteten 
nødvendigvis ændres) og biomasse (uden at signalet dog er entydigt) og muligvis ville anven-
delse af et indeks eller en indikator med øget fokus på samlet biomasse og/eller den specifikke 
artssammensætning af faunaprøverne have givet et større respons på fiskeripåvirkning i en til-
svarende analyse. 

I forhold til generelle økologiske mekanismer er det umiddelbart overraskende, at iltforholdene 
(dybden af det oxiderede sedimentlag) på de enkelte prøvetagningspositioner ikke havde signi-
fikant effekt på DKI, men forklaringen ligger formentlig i den måde stationsnettene er designet 
på. Med 42 prøver med lille afstand placeret centralt i de dybere områder af de enkelte bassiner 
er det sandsynligt, at størstedelen af prøverne fra samme station har været udsat for ens iltfor-
hold og at effekten af fx iltsvindshændelser på faunasammensætning er inkluderet i modellens 
stationseffekt. Dybden havde en signifikant effekt på DKI i alle modelkørslerne baseret på det 
fulde datasæt. Dette er påvist i andre studier og ofte forklaret med, at dybden er et indirekte mål 
for en række andre miljøfaktorer, som fx salinitet, temperatur og iltforhold (Pommer et al. 2016). 
At dybden er et indirekte mål for andre miljøfaktorer kan også forklare, at ilt ikke estimeres til at 
have en signifikant effekt i analysemodellen, mens dybde gør. 

2.4.1 Data og metodemæssige styrker og forbedringsmuligheder 
En af styrkerne ved den anvendte analysemetode er fokuseringen på BB data, som har tilladt 
koblingen af individuelle faunaprøver og SAR-estimater med høj præcision. Derved har det væ-
ret muligt at udnytte variationen imellem de 42 individuelle prøvetagningspositioner for hver NO-
VANA station til at estimere fiskeripåvirkningen. For det analyserede datasæt har muligheden 
for at modellere effekterne på prøveniveau i stedet for stationsniveau betydet en stigning i antal-
let af observationer fra 49 (stationer) til 1669 (prøver). 

Fokuseringen på BB data og dermed præcision i fiskeripåvirkningen har dog også medført 
nogle datamæssige begrænsninger, som sammen med en række andre data- og metodemæs-
sige forhold giver et fingerpeg om mulige forbedringer af den anvendte analysemetode:  

• Manglende dækning i BB data: Udfald i udstyret og/eller mangler i udfyldelse af log-
bogsdata og koblingen af disse til BB data kan potentielt kan have medført en under-
estimering af fiskeripåvirkningen af de analyserede bundprøver (Eigaard et al. in press).
Dette forhold tilfører analysen øget usikkerhed, men fremadrettet vil denne usikkerhed
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kunne fjernes ved, at der investeres midler i at kvalitetssikre såvel black box data som 
logbogsdata og at dette i vid udstrækning sker gennem automatiserede procedurer og 
ikke udelukkende er afhængig af manuelle indsatser (Eigaard et al. in press.). 

• Replikater over tid: Bundfaunadata inkluderet i analysen dækker kun fem år (2014-
2018), og med typisk 2-3 år imellem indsamlinger på samme station (tabel 2.1) er data-
grundlaget for at estimere årseffekter i modellen, som fx rekrutteringssucces, spinkelt. 
Med inklusion af data over en længere periode (flere prøve-replikater over tid) ville ana-
lysen kunne give mere robuste resultater, men dette er ikke muligt foreløbig, fordi BB-
systemet først blev fuldt implementeret i udgangen af 2013 (og fordi prøvetagningsfre-
kvensen kun er 3-årig). 

• Anvendt mål for fiskeripåvirkning: I analysen er bundfaunadata koblet til 2-årige SAR 
værdier, der følger kalenderåret, hvilket betyder, at der potentielt kan være en under-
estimering af den kortsigtede fiskeripåvirkning (i månederne umiddelbart inden prøve-
tagningen). De 2-årige SAR værdier med kalenderåret blev valgt dels fordi prøvetag-
ningstidspunktet (april, maj, juni) varierede for NOVANA stationerne og dels for at tage 
højde for det sæsonmæssige aspekt i muslingefiskeriet (at sæsonen ikke dækker hele 
året og også kan forskydes mellem årene). I andre analyser (fx McLaverty et al. accep-
ted) er SAR værdierne estimeret bagud i tid med udgangspunkt i det præcise prøvetag-
ningstidspunkt. Også antal dage siden fiskeripåvirkning har været anvendt (McLaverty 
et al. subm.) og muligvis kunne disse alternative mål for fiskeripåvirkningen have givet 
et mere robust resultat i denne analyse. 

• Salinitetskorrektion: I de GLMM-baserede analyser er DKI anvendt i sin oprindelige ver-
sion, da DKI2 (salinitets korrigeret DKI) ikke kan anvendes direkte på individuelle haps-
prøver (0,0143 m2), fordi salinitetskorrektionen forudsætter et prøvetagningsareal på mi-
nimum 0,1 m2 (Henriksen et al. 2014). Dette kan være en medvirkende årsag til, at mo-
delleringen ikke viser en signifikant effekt af fiskeri på DKI, men omvendt må det forven-
tes, at modellen tager højde for salinitetseffekterne på faunasammensætningen ved 
brug af station som ’random effect’. 

• Faunatomme prøver: I dataudtrækket fra ODA var det ikke muligt at inkludere fauna-
tomme prøver (prøver hvor der ikke blev fundet dyr) og de prøver kunne derfor ikke in-
kluderes i analysen. Antages det, at der på hver af de 49 enkelte stationsprøvetagnin-
ger i analyseperioden (tabel 2.1) er taget 42 individuelle hapsprøver, mangler der 389 
faunatomme prøver i analysen. Det er vanskeligt at vurdere om inklusion af disse prø-
ver ville ændre modelresultaterne, men muligheden foreligger og derfor vil det være 
hensigtsmæssigt at få justeret databasen, så faunatomme prøver indgår i fremtidige ud-
træk og analyser.  

 
Som beskrevet ovenfor er fokuseringen på BB-data en styrke ved den statistiske modellering i 
forhold til at koble de enkelte bundprøver til den faktiske fiskeripåvirkning, men den er også 
samtidig en svaghed i den overordnede analyse af effekterne i alle fiskeripåvirkede vandområ-
der. Dette skyldes, at flere vandområder med væsentlig fiskeripåvirkning ikke har BB data og 
derfor ikke er inkluderet i analysen. På den baggrund er det usikkert i hvor høj grad resultaterne 
fra BB-områderne kan generaliseres til at gælde for alle vandområder. Der er to forhold, som 
taler for, at resultaterne kan generaliseres:  



20 Andre presfaktorer end næringsstoffer og klimaforandringer – effekter af fiskeri på de marine kvalitetselementer bundfauna og fytoplankton 

i. At gradienten af fiskeriintensitet (SAR-værdier) i BB-datasættet er bred og jævnt fordelt
med prøver der påvirkes fra 0 og op til 6 gange om året (12 gange i løbet af 2 år, figur
2.4), hvilket må formodes at være nogenlunde repræsentativt for alle vandområderne;

ii. At der i de fleste vandområder uden BB-data også er meget høje niveauer af anden for-
styrrelse end fiskeri, som kan gøre det svært at detektere fiskerieffekter med brug af
DKI. Især naturlig fysisk forstyrrelse (strøm og bølger mm.) påvirker bundfaunaen i kyst-
vandene udenfor BB-datasættet, og denne type af forstyrrelse kan medføre en reduce-
ret faunapåvirkning fra fiskeri (Lambert et al. 2017).

    © Dansk Skaldyrcenter. 
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3. Fiskeriets effekt på muslingebankers filtrations-
potentiale 

3.1 Indledning 
 
Bundfiltratorer lever af at filtrere vandet for fytoplankton og spiller en vigtig rolle i marine økosy-
stemer, idet de omsætter en stor del af den pelagiske primærproduktion. Bundfiltratorer udgør 
omkring 30% af bunddyrene (Riemann et al. 2016) og domineres i de fleste områder af muslin-
ger (blåmusling, sandmusling og hjertemusling) eller søpunge (Josefson & Rasmussen 2000). 
Beregninger fra forskellige danske fjorde viste, at bundfiltratorer potentielt kunne filtrere vand-
søjlen op til flere gange i døgnet (Josefson & Rasmussen 2000, Petersen et al. 2012). Selvom 
filtratorerne har kapacitet til at filtrere hele vandsøjlen, vil dette kun være muligt i perioder med 
opblanding. I de danske fjorde og kystnære farvande er vandsøjlen ofte lagdelt og dermed be-
grænses adgangen til føden i det øvre produktive lag. Der dannes ofte et grænselag med lav 
fødekoncentrationen over bunden, da transporten af føde er lavere end filtrationspotentialet (Ni-
elsen & Maar 2007, Petersen et al. 2013). I Limfjorden blev der observeret fortynding af klorofyl 
(Chl a) ved bunden og en lav muslingefiltration (pga. lukkede skaller) ved lave strømhastigheder 
på 0,01-0,02 m s-1. Ved højere strømhastigheder på 0,04-0,07 m s-1, hvor Chl a var mere jævnt 
fordelt i vandsøjlen, var filtrationen derimod større (Dolmer 2000). I den lagdelte periode for-
øges fytoplankton i overfladen, indtil vandsøjlen igen opblandes og kontakten med bundfiltrato-
rerne genetableres (Maar et al. 2010, Petersen et al. 2013). Især over blåmuslingebanker er der 
blevet observeret et drastisk fald i biomasse af fytoplankton, når vandsøjlen blev opblandet 
(Møhlenberg 1995, Nielsen & Maar 2007, Petersen et al. 2013). Fiskeri af bundlevende blåmus-
linger kan derfor forøge fytoplankton biomassen (målt som Chl a), hvis muslingernes filtrations-
potentiale reduceres som følge af en mindre tæthed af muslinger efter muslingefiskeri. På den 
anden side kan fiskeriet være med til at tynde ud i bestanden. Dette kan ved meget høje tæthe-
der af muslinger, hvor der er en høj fortynding af føde over banken og derfor en mindre effektiv 
filtration og vækst af muslinger, øge realiseringen af det bentiske græsningspotentiale og der-
med væksten hos muslinger midt i banken. I dette tilfælde vil de tilbageværende muslinger få en 
større fødetilgængelighed, mere effektiv filtration og større vækst end før fiskeriet. Det vides dog 
ikke, om en sådan udtynding vil kunne resultere i lavere Chl a. Formålet med denne analyse er 
at undersøge, om muslingefiskeri kan forårsage synlige kaskadeeffekter på biomassen af fy-
toplankton. Dette blev undersøgt ved hjælp af en 3D fysisk model koblet til en muslingefiltrati-
ons- og vækstmodel. 
 
 
3.2 Modelopsætning og scenarier 
 
Der blev opsat en lokal 3D model for en muslingebanke i Løgstør Bredning i Flexsem systemet 
(Larsen et al. 2017) på en rumlig skala af 1,50 x 1,05 km med en høj horisontal opløsning på 
10-50 m og en 5 m vandsøjle med 5 vandlag af 1 m tykkelse (figur 3.1). Modellen forceres af 
strømhastigheder udtrukket fra Flexsem hydrodynamisk model for Limfjorden fra 1. maj til 31. 
december 2017, som er valideret mod vandstand, temperatur og salinitet (https://mar-
web.dmu.dk/Flexsem/models/models.aspx?menu=lf). Vindhastigheder udtrukket fra en meteo-
rologisk model bruges til at forcere den vertikale opblanding. Den vertikale turbulente diffusion 

https://marweb.dmu.dk/Flexsem/models/models.aspx?menu=lf
https://marweb.dmu.dk/Flexsem/models/models.aspx?menu=lf
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afhang af vindhastigheden opløftet i tredje (Petersen et al. 2012) og varierede fra 10-5 til 10-3 m2 
s-1. Ved de åbne rande indlæses tidslige vertikale profiler af T, S og Chl a fra NOVANA monite-
ringsdata i Løgstør Bredning. En muslingebanke blev placeret midt i modelområdet med en 
størrelse på 250 x 100 m (50 celler af 50 x 10 m), som svarer til den observerede rumlige forde-
ling af muslingebanker i Limfjorden. Antal muslinger per m2 på muslingebanken i modellen blev 
fastsat baseret på målinger med side scan sonar data fra Løgstør Bredning (figur 3.1). Feltdata 
viste, at der var én dominerende muslingekohorte med en gennemsnitlig (±SD) tæthed på 895 ± 
419 individer per m2 på banken (inkl. de bare områder mellem muslingeforekomster) før fiskeri 
(tabel 3.1). En sådan fordeling er ikke usædvanlig i danske fjordområder eller muslingefiskeri-
områder (J.K. Petersen pers. komm.). Dvs. den højeste tæthed var på 1810 ind m-2 og den 
mindste tæthed på 40 ind m-2. Uden for muslingebanken var tætheden sat til nul. Muslingefiltra-
tion og vækst per individ blev baseret på en dynamisk-energi-budget (DEB) model (Maar et al. 
2015). Filtrationen beskrives som en funktion af temperatur, fødekoncentration og skallængde. 
Ved en fødekoncentration på <0,5 mg Chl a m-3 stopper filtrationen, da muslingerne lukker skal-
lerne (Dolmer 2000, Riisgard et al. 2003, Saurel et al. 2007). Muslingerne filtrerer fytoplankton 
fra vandet, der passerer hen over banken fra forskellige retninger. Den gennemsnitlige strømha-
stighed var 0,04 ± 0,03 m s-1. Den samlede filtrationskapacitet er summen af filtrationen for alle 
muslingerne i kohorten. Dødelighed og rekruttering er ikke medtaget i modellen. Fytoplankton-
vækst er ikke medtaget i modellen, da den er ubetydelig (max 1-3 gange per dag) i forhold til en 
gennemskylning på 14-35 gange per dag i det forholdsvis lille modelområde. Muslingerne i mo-
dellen havde ved starten af modelperioden en gennemsnits (±SD) skallængde på 4,1 cm og 
størrelse på 5,27 g vådvægt (VV) baseret på feltmålinger i maj (tabel 3.1).  
 

 
Figur 3.1. Initialfordeling af muslinger i banken (ind m-2) i midten af modelområdet i reference A og 
B. I fiskeriscenarier er fordelingen den samme, men med en lavere tæthed. Uden for muslingeban-
ken er antallet sat til nul. De store celler er 50 x 50 m og de små celler er 10 x 50 m store. 
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Tabel 3.1. Feltdata fra muslingebanke i Løgstør Bredning maj måned angivet som gennemsnit ± 
SD. Vådvægt (VV) er for hele muslingen (inkl. skal). 

 
Modellen blev kørt som 2 serier (A og B) med i alt i fem forskellige opsætninger. I modelreferen-
cerne er der ikke fiskeri på muslingebanken. Referencerne blev inddelt i A og B for henholdsvis 
målt Chl a og halvering af Chl a koncentration (tabel 3.2, figur 3.2A). I scenarier med fiskeri blev 
det antaget, at størrelsessammensætningen af muslinger var uændret, men at tætheden var re-
duceret baseret på observationer (tabel 3.1). I scenarie A1 blev tætheden reduceret til et gen-
nemsnit på 845 ± 416 ind m-2 efter fiskeri (tabel 3.1), som svarede til et fiskeri på 9 t VV eller 8% 
af muslingebiomassen på banken (tabel 3.2). I scenarie A2 er der en fordobling af fiskeriet (16% 
af biomassen). Fiskeriscenarie A1 (8% af biomassen) er baseret på et typisk fiskeri med brug af 
4 skrabere på hver 1,5 m bredde og skrabelængder på 200 m (Saurel et al. 2019) i Løgstør 
Bredning. I scenarie B1 blev Chl a koncentrationen halveret (konstant værdi i hele perioden) for 
at undersøge om en lavere fødekoncentration vil påvirke filtrationspotentialet med og uden fiskeri. 
 
Tabel 3.2. Oversigt over model referencer (Ref, uden fiskeri) og modelscenarier (Sc, med fiskeri), 
startbetingelser og gennemsnitlig Chl a koncentration uden for banken. 

 
  

 Skallængde cm Vådvægt per  
individ 
g VV 

Beregnet biomasse 
i banken 
kg VV m-2 

Beregnet tæthed i banken 
Ind m-2 

Før fiskeri  4,1 ± 0,5 5,27 ± 1,04 4,72 ± 2,27 895 ± 419 
Efter fiskeri 4,1 ± 0,5 5,27 ± 1,04 4,34 ± 2,25 845 ± 416 

Serie Forklaring Fiskeri af 
muslinge-
biomasse 

% 

Fisket  
biomasse  

t VV 

Biomasse 
på banken 
kg VV m-2 

Tæthed på 
banken 
ind m-2 

Gns. Chl a con-
centration  

mg m-3 

Ref A Ingen fiskeri - - 4,72 895 ± 419 7,6 ± 3,4 
Sc A1 Fiskeri fra felt-

data 
8 9 4,34 845 ± 416 7,6 ± 3,4 

Sc A2 Fordoblet fiskeri 16 18 3,97 754 ± 413 7,6 ± 3,4 
Ref B Ingen fiskeri + 

halveret føde-
mængde 

- - 4,72 895 ± 419 3,8 ± 0 

Sc B1 Fiskeri + halve-
ret føde-
mængde 

8 9 4,34 845 ± 416 3,8 ± 0 
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3.3 Resultater 
 
I alle scenarier med fiskeri af muslinger i maj måned blev tørvægten og skallængden af den en-
kelte musling forøget i forhold til deres referencer uden fiskeri (tabellerne 3.3 og 3.4). Forskellen 
som følge af fiskeri blev større over tid således, at tilvæksten for den enkelte musling sammen-
lignet med en situation uden fiskeri var større i december end i september. Fiskeri kan derfor 
have en gavnende effekt på bestanden af muslinger ved at mindske fødebegrænsningen og 
give større muslinger.  
 
I A scenarier baseret på Chl a data fra Løgstør Bredning blev den totale muslingebiomasse (t 
VV) for hele banken dog i alle tilfælde mindre ved fiskeri end uden fiskeri. Dette skyldes i) at 
den øgede individuelle vækst efter fiskeri ikke kunne kompensere for den fiskede mængde 
muslinger fra banken, og ii) at muslingerne uden fiskeri ikke var fødebegrænsede nok til, at ud-
tyndingen havde en tydelig effekt. Det betyder, at filtrationspotentialet generelt var mindre efter 
fiskeri. Der var generelt en forøget Chl a koncentration ved et øget fiskeri og denne effekt var 
synlig over tid både i midten og ved yderkanten af muslingebanken (figur 3.2B-C). De tidslige 
ændringer var op til 0,61 mg m-3 og 1,30 mg m-3 i hhv. scenarie A1 og A2 i yderkanten af ban-
ken (figur 3.2B). Der var en stor rumlig variation i Chl a ændringer hen over banken med en 
gennemsnitlig forøgelse på hhv. 0,11 mg m-3 (max 0,14 mg m-3) og 0,22 mg m-3 (max 0,30 mg 
m-3) i hhv. scenarie A1 og A2 fra maj til december (figur 3.2, figur 3.3 t.v.). Dvs. ved de gæl-
dende forhold i Løgstør Bredning med relativt høje Chl a koncentrationer gav fiskeri en negativ 
effekt på miljøtilstanden via en forøgelse af kvalitetselementet fytoplankton repræsenteret ved 
indikatoren Chl a og denne effekt blev forøget med mere fiskeri. 
 
Tabel 3.3. Modelresultater for muslingevækst 1. september angivet som gennemsnit ±SD. 

 
I B1 scenariet med halveret fødekoncentration var den totale biomasse af blåmuslinger stadig 
mindre i september, men i december sås derimod, at den totale biomasse nu var den samme 
efter fiskeri sammenlignet med uden fiskeri (tabel 3.3 og 3.4). Muslingerne på banken var min-
dre fødebegrænsede efter fiskeri og den forøgede vækst kompenserede for den lavere tæthed. 
Forskellen i Chl a koncentration var svagt positiv <0,20 mg m-3 over tid ved yderkanten af mus-
lingebanken, men i midten af banken blev forskellen derimod mindre og svingede omkring nul 
(figur 3.2B-C). Den rumlige fordeling viste også, at ændringer i Chl a koncentrationen var mere 
ujævnt fordelt i forhold til scenarie A1 (figur 3.3 t.h.). Dvs. at muslingernes indbyrdes placering 

Serie Skal-
længde 

cm 

Vådvægt per 
individ 

gVV ind-1 

Total  
vådvægt 
per areal 
kg VV m-2 

Total  
vådvægt 

T VV 

Tæthed 
Ind m-2 

Reference A 4,68 ± 0,26 9,0 ± 2,2 7,8 ± 3,6 194 ± 91 895 ± 419 

Scenarie A1 4,74 ± 0,26 9,5 ± 2,2 7,5 ± 3,7 189 ± 92 824 ± 416 

Scenarie A2 4,81 ± 0,26 10,1 ± 2,1 7,3 ± 3,8 183 ± 95 754 ± 413 

Reference B 4,43 ± 0,22 6,4 ± 2,5 5,4 ± 2,8 135 ± 71 895 ± 419 

Scenarie B1 4,47 ± 0,23 5,3 ± 2,4 5,3 ± 2,8 133 ± 70 824 ± 416 
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og konkurrence om føde gav et forskelligt respons til fiskeri. Chl a koncentrationen blev gen-
nemsnitligt forøget over banken med 0,04 mg m-3 for hele perioden ved lav fødekoncentration, 
hvilket var lavere end for scenarie A1 baseret på højere fødekoncentrationer fra Løgstør Bred-
ning. 
 
Tabel 3.4. Modelresultater for muslingevækst i slutningen af december angivet som gennemsnit 
±SD. 

 

Serie Skallængde 
cm 

Vådvægt per  
individ  

G VV ind-1 

Total  
vådvægt  
per areal 
kg VV m-2 

Total  
vådvægt  

t VV 

Tæthed   
ind m-2 

Reference A 5,61 ± 0,37 17,7 ± 6,1 15,1 ± 6,9 378 ± 157 895 ± 419 

Scenarie A1 5,71 ± 0,37 18,9 ± 7,1 14,8 ± 7,1 370 ± 161 824 ± 416 

Scenarie A2 5,83 ± 0,37 20,3 ± 7,3 14,5 ± 7,3 361 ± 167 754 ± 413 

Reference B 4,72 ± 0,35 8,8 ± 4,1 7,3 ± 4,1  183 ± 76 895 ± 419 

Scenarie B1 4,78 ± 0,36 9,6 ± 4,0 7,3 ± 4,0 183 ± 77  824 ± 416 



 

26  Andre presfaktorer end næringsstoffer og klimaforandringer – effekter af fiskeri på de marine kvalitetselementer bundfauna og fytoplankton 

 
Figur 3.2. A) målte Chl a koncentrationer i Løgstør Bredning i serie A og konstant koncentration på 
3,8 mg m-3 i serie B. Modelleret forskel i Chl a koncentrationen (mg m-3) mellem scenarier og re-
spektive referencer for B) ved yderkanten øverst af banken og C) i midten af banken.  
 
 
3.4 Diskussion 
 
Fiskeriets effekt på muslingernes filtrationspotentiale afhænger af den tilgængelige føde-
mængde og vil mest sandsynligt have en samlet negativ eller ingen effekt på Chl a koncentrati-
onen. Den negative effekt øges med mere fiskeri og højere Chl a koncentration (mindre fødebe-
grænsning). Den gennemsnitlige maksimale Chl a forøgelse over muslingebanken svarede til 2-
4% (maj til december) i de to A scenarier, mens den i scenarie B var på <1% af baggrundskon-
centrationen. Dvs. ændringerne var forholdsvis små over muslingebanken ved det givne fiskeri. 
På en mindre skala, inden for selve muslingebanken, vil der kunne forekomme kortvarige større 
ændringer (figur 3.2C). Et forøget fiskeri fra fx flere både i samme område vil give en tilsvarende 
større negativ effekt. Den samlede effekt i et område vil afhænge af muslingebankernes rumlige 
fordeling og sammensætning, deres indbyrdes konkurrence om fødetilgængelighed (dvs. om 
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der er fødebegrænsning) samt størrelsen af fiskeriet. I denne anvendelse er anvendt fiskeritryk 
svarende til 8-16% af bestanden af blåmuslinger. Til sammenligning blev der i Løgstør Bredning 
i perioden fra fiskerisæsonen 2010/11 til sæsonen 2017/18 fisket mellem 1-20% af bestanden 
på bassinskala. I en sæson blev der fisket 20% af bestanden og i 2 sæsoner blev der fisket 6-
8%. I alle andre sæsoner blev der fisket mellem 1-3% af bestanden på vanddybder >3 m. Der-
med hører de valgte scenarier til i den konservative ende af det realiserede fiskeritryk på skala 
af hele bassiner. Hvis muslingebiomassen i et område derimod mindskes drastisk på grund af fx 
overfiskeri, iltsvind eller forøget prædation, vil den samlede filtrationskapacitet falde yderligere 
og der vil potentielt kunne ses en signifikant forøgelse af Chl a koncentrationen (Carstensen et 
al. 2013). 
 

Figur 3.3. Forskellen i Chl a koncentration (mg m-3) over muslingebanken mellem scenariet uden 
fiskeri ift med fiskeri for A1 (t.v.) og B1 (t.h.). Bemærk at skalaen er forskellig. 
 
Den anvendte model dækker kun et lille område, men har til gengæld en høj horisontal opløs-
ning ned til 10-50 m. Dvs. den opererer på samme skala, som den observerede rumlige forde-
ling af muslingebanker i Limfjorden. Hastighedsprofiler er udtrukket af en valideret fuld 3D hy-
drodynamisk model og burde derfor være realistiske. Beskrivelse af den vertikale opblanding er 
en simplificering i forhold til en fuld turbulensmodel, men de anvendte diffusionsrater er sam-
menlignelige med tidligere værdier beregnet af GOTM turbulensmodellen (Maar et al. 2007). 
Vandsøjlen var lagdelt 31% af tiden, hvilket stemmer overens med tidligere estimater baseret 
på moniteringsdata (24%) og vandsøjlemodel (33%) (Maar et al. 2010, Maar 2014). I virkelighe-
den vil der ofte være forskellige hydrodynamiske forhold inden for et fisket område. Fx vil nogle 
muslingebanker ligge på steder med stor opblanding og høj filtration af føde, som dermed kan 
fortynde fødetransporten til de banker, som ligger nedstrøms og i mere lagdelte områder. En 
mere detaljeret analyse af muslingers filtrationspotentiale efter fiskeri for et større område vil 
kræve en 3D koblet hydrodynamisk-økologisk model med en god rumlig beskrivelse af muslin-
gebankernes placering og tæthed, de forskellige hydrodynamiske forhold og feedback-mekanis-
mer fra muslingeskrab. En sådan model vil dog ikke have den samme høje rumlige opløsning 
på grund af numeriske begrænsninger.  
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Væksten af muslinger blev beskrevet med en DEB-model, som tidligere har været anvendt i en 
række studier (Maar et al. 2010, Maar et al. 2015). Modellen beregnede en vækst i skallængde 
fra 4,1 cm i maj til omkring 4,7 cm i september, hvilket svarer meget godt til observerede målin-
ger fra samme område (C. Saurel, pers. komm.). Dødelighed af muslinger er ikke medtaget i 
modellen. Hvis muslingerne fx sulter, kan der forekomme dødelighed og antallet af muslinger 
reduceres. Dette blev testet i en tidligere version, men gav samme overordnede resultat som i 
scenarie A1. Reduceret strømhastighed blev også testet, men det gav stort set samme resultat 
som scenarie B1. En reduktion i den vertikale opblanding gav en større rumlig variation af 
muslingevækst inden for banken med størst vækst i yderkanten og mindre i midten af banken 
pga. en større afhængighed af fødetransport ved advektion. Men overordnet set for hele ban-
ken, gav det samme resultater som for scenarie A1. 
 
Der er en række andre faktorer, som ikke er medtaget i modellen. Prædation fra krabber, sø-
stjerner og fugle samt rekruttering af nye muslinger kan påvirke muslingebestanden i forhold til 
størrelsessammensætning og tæthed og dermed også filtrationspotentialet. Iltsvind kan forår-
sage massedød af muslinger og dermed ingen filtration. Fiskeri af muslinger kan give forøget 
resuspension af partikler og mindske vandets klarhed. Hvis primærproduktionen er lysbegræn-
set, kan dette give en mindre Chl a koncentration. På den anden side kan resuspension forøge 
frigivelse af næringssalte fra sedimentet, som derved kan forøge primærproduktionen ved næ-
ringsstofbegrænsning. Samlet vurderer vi, at de angivne estimater af den potentielle betydning 
af muslingefiskeriet for biomassen af fytoplankton er inden for en realistisk størrelsesorden, og 
at estimaterne ikke vil ændre sig meget selvom flere faktorer og parametre inkluderes i model-
len. 
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4. Review af modellerede kaskadeeffekter af fiskeri 

4.1 Indledning 
 
Studier fra søer har vist, at fiskeri på udvalgte arter (biomanipulation) kan føre til kaskadeeffek-
ter i fødekæden og i sidste ende lede til en bedre vandkvalitet (Carpenter et al. 1985, Hansson 
et al. 1998). Dette har ført til forslag om at lave en integreret forvaltning af akvatiske økosyste-
mer således, at både næringssaltstilførsel og fiskeri reguleres samtidigt for at opnå den største 
effekt (Hansson et al. 2007, Möllmann et al. 2014). Der findes dog meget få studier af kaskade-
effekter som følge af ændringer af fiskeri i marine økosystemer, da det er svært at detektere i 
åbne havsystemer med mere komplekse fødenetstrukturer og påvirkning af vandudveksling 
med andre områder, migration af arter og andre presfaktorer (fx eutrofiering, invasive arter, kli-
maændringer, Lindegren et al. 2010). På den anden side viser undersøgelserne fra de limniske 
miljøer, at fiskeri kan påvirke miljøtilstanden gennem påvirkning af fødenetstrukturerne og derfor 
kan fiskeri i princippet påvirke lavere trofiske niveauer og dermed fx koncentrationer af fy-
toplankton. 

 
Figur 4.1 Illustration af teoretisk påvirkningsmekanisme for kaskadeeffekter (fra Heath et al. 2013). 
En trofisk kaskade kan kendes på en modsatrettet ændring i dødelighed for hvert efterfølgende tro-
fisk niveau, hvor ændringen samtidigt svækkes for hvert trofisk niveau. 
 
Ændringer i fiskeripraksis af rovfisk (fx torsk) eller zooplanktivore fisk (fx sild og brisling) kan 
ændre prædationstrykket på deres byttedyr, som derefter forplanter sig som ændringer i græs-
ningstryk og fødetilgængelighed ned igennem det marine fødenet. En trofisk kaskade kan ken-
des på en modsatrettet ændring i dødelighed og biomasse for hvert efterfølgende trofisk niveau 
(figur 4.1). Disse kaskadeeffekter kan potentielt påvirke de lavere trofiske niveauer, såsom zoo- 



 

30  Andre presfaktorer end næringsstoffer og klimaforandringer – effekter af fiskeri på de marine kvalitetselementer bundfauna og fytoplankton 

og fytoplankton, samt næringssalte (Scheffer et al. 2005). Kaskadeeffekter vil dog typisk være 
størst for den direkte påvirkede art og efterhånden svækkes, som signalet propagerer ned igen-
nem fødekæden (Heath et al. 2014).  
 
Zooplanktivore fisk kan blive påvirket både direkte gennem fangst eller indirekte gennem æn-
dringer i fangsten af rovfisk og dermed af prædationstrykket. De zooplanktivore fisk spises pri-
mært af torsk (Voss et al. 2003), mens zooplankton hovedsageligt bliver spist af andet 
zooplankton såsom vandmænd, fiskelarver, små pelagiske fisk, sild og brisling (Daewel et al. 
2014, Maar et al. 2014). Zooplankton består både af encellede og flercellede organismer. Det 
encellede zooplankton (mikrozooplankton) består af ciliater, små flagellater og dinoflagellater. 
Det flercellede zooplankton (mesozooplankton) domineres især af vandlopper, men i nogle til-
fælde kan dafnier og larver fra bunddyr også være af betydning (Hansen 2012). Zooplankton 
græsser på hinanden og forskellige størrelser af fytoplankton. Biomassen af fytoplankton måles 
som klorofyl a (Chl a) i vandet og påvirker klarheden (sigtdybden) af vandet og dermed udbre-
delsen af bundvegetationen. Desuden vil nedbrydningen af fytoplankton, som synker til bunds 
efter opblomstringer, forbruge ilt og påvirke den generelle miljøtilstand i havet. Fytoplankton op-
tager næringssalte til vækst og ændringer i deres biomasse kan således påvirke næringssalts-
koncentrationer i havet. Fytoplankton er et kvalitetselement, mens koncentration af nærings-
salte (kvælstof) er støtteparameter i henhold til VRD og det er disse to elementer der fokuseres 
på i dette review. Studierne er inddelt efter om der er tale om fiskeri af rovfisk (tabel 4.1) eller af 
zooplanktivore fisk (tabel 4.2) og om det er baseret på tidsserier (statistiske analyser) eller mo-
dellerede data. 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figur 4.2 Eksempel på kaskadeeffekter som følge af kraftig reduktion af bestanden af torsk ud for 
den canadiske østkyst. Størrelsen af cirklerne udtrykker den relative forekomst (abundans) på det 
pågældende trofiske niveau. Pilene viser de afledte top-down effekter (fra Scheffer et al. 2005). 
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4.2 Tidsserie analyser 
 
En statistisk analyse af effekterne af overfiskning af top-prædatoren torsk i farvandet ud for den 
canadiske østkyst viste, at fiskeriet havde forårsaget kaskadeeffekter i fødenettet, som resulte-
rede i en højere fytoplankton biomasse og lavere næringssalts-koncentrationer (Frank et al. 
2005), men analysens datagrundlag og konklusioner er sidenhen blevet kritiseret (Sinclair et al. 
2015, Jech & McQuinn 2016). I Sortehavet viste en statistisk analyse baseret på tidsserier fra 
1964-2001 ligeledes, at overfiskning af pelagiske rovfisk resulterede i forøgelse af planktivore 
fisk og deres græsningstryk på zooplankton samt en forøgelse af biomassen af fytoplankton 
(Llope et al. 2011). En statistisk analyse af en tidsserie fra 1974 til 2006 fra den centrale del af 
Østersøen viste, at den dramatiske fjernelse af torsk startede en række kaskadeeffekter, som 
bl.a. resulterede i forøget fytoplankton biomasse (Casini et al. 2008). En tilsvarende statistisk 
analyse af en tidsserie fra 1948 -1997 fra Nordsøen viste, at der muligvis var en kaskadeeffekt i 
perioden 1978-1982 som følge af en overfiskning af sild (Reid et al. 2000). Dette forårsagede et 
skift i balancen mellem krill og vandlopper, men der var ikke nogen synlig effekt på biomasse af 
fytoplankton (målt som farveindeks). Overordnet set er der således en vis empirisk evidens for, 
at kaskadeeffekter som følge af ændringer i fiskeripraksis kan forekomme i naturlige marine 
økosystemer og forårsage ændringer i relevante parametre som biomasse af fytoplankton og 
koncentrationer af næringssalte 
 
 
4.3 Dynamisk modellering 
 
Dynamiske modeller kan bruges til at kvantificere responset af vandkvalitetselementer i kom-
plekse økosystemer som følge af ændringer af fiskeri, som ellers kan være svære at adskille fra 
andre typer af presfaktorer (fx eutrofiering og klimaændringer) i naturlige systemer. En række 
studier har anvendt 3D fysiske-biogeokemiske modeller med en høj rummelig opløsning (ca. 1-5 
km) til at påvise ændringer i økosystemet som følge af ændringer i fiskeri. Disse modeller kal-
des også for ’lavere trofiske niveau’ modeller, da mesozooplankton oftest er det højeste trofiske 
niveau (dvs. fiskebestande ikke er beskrevet). Modellerne indeholder typisk op til flere funktio-
nelle fyto- og zooplanktongrupper, næringssalte, detritus og iltindhold. Modelscenarierne i disse 
modeller er enten udtrykt i) som en forøgelse af mesozooplankton dødelighed (+20%) som 
følge af forøget fiskeri af rovfisk og dermed en forøgelse af biomassen og prædationstrykket fra 
zooplanktivore fisk (tabel 4.1) eller ii) som en reduktion af mesozooplankton dødelighed (-20%) 
som følge af forøget fiskeri på zooplanktivore fisk (tabel 4.2).  
 
Modelresultater fra Kattegat med HBM-ERGOM modellen viste, at forøget fiskeri af rovfisk (ta-
bel 4.1) gav en forøget biomasse af fytoplankton, mens der ikke var synlige ændringer i næ-
ringssalte (Petersen et al. 2017). Effekten var størst om sommeren (21% af ændringen i fiskeri) 
med højest zooplanktonbiomasse. Omvendt gav et forøget fiskeri af zooplanktivore fisk den 
modsatte effekt, da mængden af zooplankton blev reduceret og biomassen af fytoplankton blev 
forøget (tabel 4.2). En række forskellige modeller for Nordsøen og Østersøen blev på samme 
måde testet for respons på ændringer i fiskeripraksis (Maar et al. 2018). De 3 modeller for 
Østersøen viste nogenlunde den samme type respons (medianværdi på 11% af ændringen i fi-
skeritryk), mens de 6 modeller for Nordsøen viste en stor variation og i nogle tilfælde et modsat-
rettet respons (medianværdi på 15% af ændringen i fiskeritryk) i sommer fytoplankton bio-
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masse. Men samlet set gav en forøgelse af fiskeri af rovfisk en forøgelse af biomassen af fy-
toplankton, hvorimod en forøgelse af fiskeri af zooplanktivore fisk gav en reduktion af biomasse 
af fytoplankton i både Østersøen og Nordsøen i overensstemmelse med de målte tidsserier. 
Svagheden ved denne type af modeller er, at ændringer i fiskeri er direkte omskrevet til en æn-
dring i zooplankton dødelighed. Dvs. de ikke medtager interaktioner i fiskebestande og andre 
højere trofiske niveauer (fx rejer, bunddyr), som yderligere kan påvirke og svække signalet af 
kaskadeeffekten. Desuden afhænger modelresultaterne i høj grad af modellens fødenetstruktur 
og parametrisering af de lavere trofiske niveauer, som er en forsimpling af den virkelige verden 
(Maar et al. 2018). 
 
Tabel 4.1. Studier omkring kaskadeeffekter fra forøget fiskeri af top-prædatorer på fytoplankton 
biomasse og næringssalte. ’-’ = ikke undersøgt. Studierne er enten baseret på statistiske analyser, 
3D dynamiske fysiske-biogeokemiske modeller eller fødenetmodel (Atlantis). 

Område Metode Påvirkning/scenarie Fytoplankton 
biomasse 

Næringssalte Reference 

Canadas 
østkyst 

Statistisk ana-
lyse 

Overfiskning torsk Forøgelse Reduktion 
Frank et al. 

2005 

Sortehavet 
Statistisk ana-

lyse 
Overfiskning pelagi-

ske rovfisk 
Forøgelse - 

Llope et al. 
2011 

Østersøen 
Statistisk ana-

lyse 
Overfiskning af torsk Forøgelse - 

Casini et 
al. 2008 

Kattegat 
3D fysisk-bio-
geo-kemisk 

20% større dødelig-
hed af zooplankton 

Forøgelse Ingen ændring 
Petersen 

et al. 2017 

Østersøen 
3D fysisk-bio-
geo-kemisk 

20% større dødelig-
hed af zooplankton 

Forøgelse - 
Maar et al. 

2018 

Nordsøen 
3D fysisk-bio-
geo-kemisk 

20% større dødelig-
hed af zooplankton 

Forøgelse - 
Maar et al. 

2018 

Østersøen 
Atlantis fø-

denet model 
50% mere fiskeri af 

torsk 
Ingen æn-

dring 
Ingen ændring 

Bossier et 
al. 2018 

Østersøen 
Atlantis fø-

denet model 

Maksimalt observe-
ret fiskeri af torsk og 

brisling 
Reduktion Reduktion 

Bossier et 
al. 2018 

 
Der findes en anden type model, som inkluderer hele fødenettet (fx også arter af fisk og bund-
dyr) samt menneskelige aktiviteter såsom fiskeri, også kaldet en ’End2End’ model. Atlantis er 
en sådan End2End model og blev for nylig udviklet for Østersøen og indeholder 30 funktionelle 
grupper fra fyto- og zooplankton til forskellige arter af fisk og fx marsvin og fugle (Bossier et al. 
2018). Modellen har en grovere rumlig opdeling end de 3D fysiske-biogeokemiske modeller og 
inddeler Østersøen i 29 underområder. Modellen blev brugt til at lave scenarier af ændringer 
(+50%) i fiskeri af enten torsk (tabel 4.1) eller brisling (tabel 4.2). Modelscenarier viste, at det 
ændrede fiskeri ikke gav anledning til kaskadeeffekter på vandkvalitetselementer som følge af 
komplicerede fødenet-interaktioner, som virkede som en slags buffer i systemet. I deres sidste 
scenarie blev fiskeriet af både torsk og sild på samme tid sat til det maksimale niveau observe-
ret i perioden 2005-2012. Dette resulterede i en reduktion af torsk, forøgelse af brisling, reduk-
tion af bl.a. små pelagiske fisk og rejer, forøgelse af zooplankton, en reduktion af fytoplankton 
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biomasse (ca. 7% ved maksimal ændring af fiskeritryk) og en reduktion af nitrat (ca. 20%). Re-
sultatet for fytoplankton er således modsat andre modelberegninger og de statistiske analyser, 
hvor en mindre torskebestand førte til en forøget biomasse af fytoplankton. Dette skyldes formo-
dentligt, at Atlantis indeholder mange trofiske niveauer og komplekse interaktioner, som tilsam-
men resulterede i dette respons. Svagheden ved denne type af model er, at den kræver stor vi-
den om de forskellige trofiske gruppers fødebehov og sammensætning og er svær at kalibrere. 
 
Tabel 4.2. Studier omkring kaskadeeffekter fra forøget fiskeri af zooplanktivore fisk på fytoplankton 
biomasse og næringssalte. Se tekst i tabel 4.1 for forklaring. 

Område Metode Påvirkning/ 
scenarie 

Fytoplankton 
biomasse 

Nærings-
salte 

Reference 

Nordsøen Statistisk analyse Overfiskning af sild 
Ingen æn-

dring 
- 

Reid et al. 
2000 

Kattegat 
3D fysisk- bio-

geokemisk 

20% mindre døde-
lighed af zooplank-

ton 
Reduktion 

Ingen æn-
dring 

Petersen et 
al. 2017 

Østersøen 
3D fysisk- bio-

geokemisk 

20% mindre døde-
lighed af zooplank-

ton 
Reduktion - 

Maar et al. 
2018 

Nordsøen 
3D fysisk- bio-

geokemisk 

20% mindre døde-
lighed af zooplank-

ton 
Reduktion - 

Maar et al. 
2018 

Østersøen 
Atlantis fødenet 

model 
50% større fiskeri af 

brisling 
Ingen æn-

dring 
Ingen æn-

dring 
Bossier et 
al. 2018 

 
 
4.4 Sammenfatning og diskussion af kaskademodeller 
 
Med udgangspunkt i de publicerede undersøgelser – både statistiske analyser og modeller af 
variabel kompleksitet - er det sandsynligt, at overfiskeri og dramatiske ændringer i fiskebe-
stande kan forårsage kaskadeeffekter i det marine fødenet, også i de indre danske farvande. En 
forøgelse af fiskeri på topprædatorer resulterede for det meste i en forøgelse af fytoplanktonbio-
masse, hvorimod et forøget fiskeri af zooplanktivore fisk resulterede i ingen ændring eller en re-
duktion af fytoplanktonbiomasse. Der skal dog en forholdsvis stor ændring til i fiskeripraksis, før 
kaskadeeffekten er synlig i biomasse af fytoplankton og koncentrationer af næringssalte. Desu-
den er der stor usikkerhed omkring selve responset, dvs. størrelsen og om det udmøntes som 
en reduktion eller forøgelse af vandkvalitetselementet indenfor den samme type af fiskeri. Usik-
kerheden skyldes især antallet af trofiske niveauer (fx er hele fødenettet beskrevet i Atlantis), 
men også de forskellige parametriseringer af de lavere trofiske niveauer resulterede i modsatte 
effekter i Nordsøen. Dermed er det overvejende sandsynligt, at så længe fiskeriet forvaltes bæ-
redygtigt (dvs. ikke overfiskeri), vil mindre udsving i fiskebestandene næppe give store ændrin-
ger i kvalitetselementet fytoplankton eller støtteparameteren næringssalte.  
 
Evt. kaskadeeffekter af fiskeri vil mindskes med afstanden fra den fiskede art ned gennem føde-
kæden på grund af buffereffekten i fødenettet (Heath et al. 2014, Bossier et al. 2018). Modelstu-
dier viste en ændring på ca. 10-20% af sommer fytoplanktonbiomasse ved en 100% ændring af 



 

34  Andre presfaktorer end næringsstoffer og klimaforandringer – effekter af fiskeri på de marine kvalitetselementer bundfauna og fytoplankton 

zooplankton dødelighed. Atlantis modellen viste, at en maksimal realistisk ændring i fiskeriet 
gav en ændring på 7% af biomasse af fytoplankton. Desuden gav modellerne ikke entydigt svar 
på om fytoplanktonbiomassen blev forøget eller reduceret ved en given påvirkning, så der er en 
vis usikkerhed forbundet med effekten af ændret fiskeri. Observerede tidsserier påviste en klar 
effekt på biomasse af fytoplankton, men der findes kun eksempler fra systemer med overfiskeri 
og kollaps af fiskebestande. Dvs. der skal sandsynligvis en relativ stor ændring til i fiskeriet, før 
at den bliver synlig i vandkvalitetselementerne. Til sammenligning er den naturlige år-til-år varia-
tion i biomasse af fytoplankton 10-40% i de indre danske farvande (Hansen 2018).  
 
Endelig kan det forventes, at kaskadeeffekter af fiskeri ikke er uafhængige af andre presfaktorer 
såsom eutrofiering, invasive arter og klimaændringer. Tilførsel af næringssalte virker som en 
bottom-up effekt, hvorimod kaskadeeffekter fra fiskeri giver en top-down effekt. Ved at reducere 
næringssaltetilførsler samtidig med en reduktion af zooplanktivore fisk (dvs. mindre zooplankton 
dødelighed) vil man i teorien kunne opnå en samlet højere reduktion af biomassen af fytoplank-
ton, hvorimod modsatrettede presfaktorer kan mindske eller ophæve den samlede effekt (Peter-
sen et al. 2017). Invasive arter (fx gopler) kan ændre fødenet struktur og interaktioner, som der-
med kan lede til kaskadeeffekter på vandkvalitetselementer (Møller & Riisgard 2007). Klimaæn-
dringer kan påvirke temperaturen og dermed de fysiologiske processer (fx græsningsrate) i ha-
vet, som kan give ændringer i fødenet-interaktioner. Desuden kan klimaændringer ændre fore-
komsten og udbredelsen af arter og dermed det temporale-rumlige overlap mellem rovdyr og 
byttedyr (Alheit et al. 2005). De forøgede temperaturer kan også give anledning til mere iltsvind, 
som kan forøge dødeligheden af nogle arter eller forøge frigivelse af næringssalte og dermed 
forstærke en bottom-up effekt. Evt. kaskadeeffekter kan derfor næppe identificeres i komplekse 
kystnære systemer, som i forvejen er under pres fra en lang række andre presfaktorer med min-
dre der sker drastiske ændringer i fiskeriet og dermed i fiskebestandenes størrelse. 
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5. Sammenfatning og diskussion 

Sammenfattende viser denne undersøgelse, at effekten af det nuværende fiskeri på kvalitets-
elementerne bundfauna (indikator: DKI) og fytoplankton (indikator: Chl a koncentration) i vand-
områderne omfattet af VRD ikke er signifikant og derfor ikke i væsentligt omfang påvirker til-
standsvurderingen for de berørte områder.  
 
For kvalitetselementet bundfauna viste analysen, at DKI ikke påvirkes signifikant af fiskeri i 
vandområderne og at dette resultat formentlig kan forklares med tre hovedfaktorer:  

i. At de generelt højere niveauer af naturlig og antropogen forstyrrelse i de kystnære 
vande (og deraf følgende variable miljøforhold, med store udsving i temperatur, ilt og 
saltholdighed og tilhørende kraftige årlige udsving i arternes densitet), maskerer og gør 
det vanskeligt at identificere effekten af fiskeribetinget dødelighed på bundfaunen; 

ii. At placeringen af stationsnettet i den nationale overvågning primært er indrettet efter at 
opfange effekter på bassinskala og derfor ikke nødvendigvis er fuldt dækkende for alle 
habitattyper i et vandområde;  

iii. At DKI primært er designet til at monitere eutrofiering på bassinniveau og derfor er min-
dre velegnet til at opfange stedsspecifikke fysiske påvirkninger fra fx fiskeri.  

 
I tillæg til de ovenævnte faktorer er der dog en række data- og metodemæssige usikkerheder 
(beskrevet i kapitel 2), som muligvis kan have spillet en rolle for resultaterne. Samlet set tyder 
analysen dog på, at der bør fokuseres på udvikling af forbedrede integrerede standard indikato-
rer hvis man også ønsker at monitere fiskerieffekter i vandområderne. 
 
For kvalitetselementet fytoplankton viste en forsimplet modelopsætning fra et (typisk) muslinge-
fiskeriområde en mindre effekt af fiskeriet på koncentration af klorofyl. Forøgelse af Chl a var i 
max. 2-4% svarende til 0,1-0,3 mg m-3 hvilket er tæt på grænsen for måleusikkerhed. Ved fal-
dende Chl a koncentrationer aftager effekten af fiskeriet, hvilket i scenarier med fortsat øgede 
reduktioner i den landbaserede tilførsel af næringssalte vil reducere fiskerieffekten. Den valgte 
analyse er i forhold til fuldt koblede 3D modeller for hele vandområder en forsimpling og der er 
ikke foretaget en validering på et uafhængigt datasæt. Analysen er dermed et bud på størrel-
sesordner i effekt snarere end en eksakt beregning. For at få et fuldstændigt dækkende billede 
kræves dels en anderledes type modeller, dels at disse opgraderes med forekomst af blåmus-
linger og faktisk fiskeritryk. 
 
Der har i de to analyser vedrørende effekter af fiskeri på bundfauna og muslingefiltration pri-
mært været anvendt data, der stammer fra muslingefiskeriet. Det skyldes, at der her er den 
mest præcise viden om, hvor fiskeriet er foregået, og mest viden om fiskeriets fjernelse af be-
stande. Det betyder, at effektanalysen er begrænset til en mindre del af det samlede antal vand-
områder. Da store forekomster af blåmuslinger er betinget af store biomasser af fytoplankton og 
dermed er et udtryk for eutrofiering viser analysen, at i denne type områder som, er karakteri-
stiske for fjorde og lignende marine miljøer, er effekten af fiskeriet marginal sammenlignet med 
effekten af eutrofiering. Et stop for muslingefiskeriet vil således kun marginalt forøge Chl a kon-
centrationen og dertil kommer, at der er indikationer på, at fiskeriet i sig selv vedligeholder be-
standen af blåmuslinger (Eigaard et al. 2019, Dinesen et al. 2015).  
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At der i denne analyse ikke kan dokumenteres signifikante effekter af fiskeri på bundfaunaen 
udtrykt ved DKI er imidlertid ikke en universel konklusion for alle marine miljøer. I andre miljøer 
er der entydig dokumentation for effekten af fiskeri på bundfauna og i et globalt oversigtsstudie 
(Hiddink et al. 2017) er der afhængigt af redskabstype påvist bundfauna individ-dødeligheder på 
mellem 6-41% per redskabspassage. Tilsvarende effekter på bundfaunaen (reduktioner i indi-
vidtæthed, artstæthed og biomasse gennem direkte fysisk påvirkning af organismer eller gen-
nem ændringer af habitatet) er påvist for forskellige bundslæbende redskaber i en lang række 
undersøgelser (se fx Kaiser et al. 2006, Frid et al. 2009, Reiss et al. 2009). Således vil det 
kunne forventes, at i det omfang, der er et relevant datamateriale (for både SAR og bundfauna), 
så vil konkrete effekter af fiskeriet i vandområderne langs kysterne mod Nordsøen og den nord-
lige del af Kattegat kunne dokumenteres og kvantificeres, men ikke nødvendigvis i form af en 
signifikant påvirkning af DKI, som i dette studie af 16 vandområder og i et tidligere studie i Kat-
tegat (Gislason et al. 2017) ikke har vist sig at være signifikant korreleret med fiskeri.  
 
For fiskeriet efter fisk er der ikke et datamateriale til rådighed, der åbner for konkrete effektvur-
deringer i vandområderne af kaskadeeffekter i fødenet-strukturerne. Reviewet af eksisterende 
analyser i farvandsområder indikerer effekter på fytoplankton og muligvis koncentration af næ-
ringssalte, men primært ved meget voldsomt fiskeri, der i meget betydende grad påvirker be-
standen af specifikke arter eller funktionelle grupper. Hvorvidt de aktuelle bestande af fisk i 
vandområderne primært er påvirket af fiskeri eller af anden antropogen påvirkning er det ikke 
muligt at afgøre i denne analyse.  
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Bilag 1 ICES Standardindikatorer for fiskeri-
påvirkning 

ICES Indikatoren: fiskeriudbredelse – havbundsareal, beregnes som summen af redskabspå-
virket areal (swept area) for alle kvadrater per år divideret med det totale (summerede) areal af 
kvadrater for farvandsområdet eller habitattypen. Hvis det areal der påvirkes årligt i et kvadrat er 
større end kvadratets areal (hvis fiskeriintensiteten er >1), sættes det påvirkede areal lig med 
kvadratets areal. Indikator 3 afspejler bedre end Indikator 2, hvor stor en andel af det monite-
rede havbundsområde (farvandsområde eller habitattype) der påvirkes i et givent år idet der 
delvist tages hensyn til at det ofte ikke er hele arealet af et kvadrat, der påvirkes.  
 
Til beregning af ICES Indikatoren: fiskeriintensitet, divideres det totale redskabspåvirkede 
areal (swept area) per år med arealet af havbunden inden for farvandsområdet/habitattypen. 
For denne indikator kan det samlede areal som påvirkes af fiskeredskaberne være større end 
arealet af havbunden (fordi den samme havbund kan påvirkes flere gange per år). Indikator 1 
siger primært noget om den intensitet (frekvens) hvormed havbunden påvirkes af bundslæ-
bende redskaber.  
 
Til beregning af ICES Indikatoren: fiskeriudbredelse – andel af kvadrater påvirket, divideres 
antallet af alle kvadrater, hvor der inden for et år er en påvirkning fra bundslæbende redskaber 
(uanset påvirkningens størrelse), med det totale antal af kvadrater inden for farvandsområ-
det/habitatet. Indikator 2 giver et ”worst case” estimat for udbredelsen af fiskeripåvirkningen idet 
selv kvadrater med en meget lav fiskeriintensitet tæller som fuldt påvirkede.  
 
Til beregning af ICES Indikatoren: fiskeriaggregering, sorteres alle kvadrater efter faldende 
årligt påvirket areal (swept area) inden for hvert farvandsområde eller habitattype, og det antal 
kvadrater med de højeste værdier, der tilsammen udgør 90 % af den totale arealpåvirkning (fi-
skeriindsats), divideres med det totale antal kvadrater inden for området/habitatet. Indikator 4 
afspejler primært fordelingen/aggregeringen af fiskeriet, dvs. om der findes områder, der fiskes 
med stor intensitet, mens andre fiskes med lav intensitet. En lav indikatorværdi betyder at fiske-
riet er koncentreret i en mindre procentdel af det totale antal kvadrater, mens en høj værdi om-
vendt betyder at fiskeriet er mere jævnt fordelt over en større andel af alle kvadrater for far-
vandsområdet eller habitattypen.  
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