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Luonnon monimuotoisuuskato on tdlld hetkelld ennenndkemdttomdn suurta.
Perinnebiotoopit, perinteisin maatalouden menetelmin hoidetut ymparistst, ovat
monimuotoisuudeltaan rikkaimpia elinympdristojagmme. Niiden ma&drd on
vdhentynyt merkittdavasti, mikd on heikentdnyt niiden oloihin erikoistuneiden
lajien elinmahdollisuuksia. Tienpientaret ovat osoittautuneet mahdollisiksi
vaihtoehtoisiksi elinympadristdiksi monille perinnebiotooppien lajiryhmille.
Tutkimuksessani syvennyin yleiseen mutta vdhdn tutkittuun eldinlahkoon:
hamahadkkeihin. Kerasin kuoppapyydyksilld aineistoa kolmelta
elinympdéristotyypiltd - niittomailta, laitumilta ja pientarilta - eri puolilta Keski-
Suomea kuuden viikon ajalta. Selvitin, onko laidunten ja niittomaiden
hdamé&hdkkiyhteisjen monimuotoisuudessa eroja, sekd kuinka hyvin pientaret
pystyvat yllapitaimdan perinnebiotooppien monimuotoisuutta. Haméahadkkien
yksilomddrassa ympadristot eivat poikenneet toisistaan. Sen sijaan osoittautui, ettd
laitumet ovat lajistollisesti jonkin verran kdyhempi ympaéristé kuin muut vertailun
elinympdristot. Perinnebiotooppien suojelun ndkokulmasta tarkeampi havainto oli,
ettd tienpientaret ovat jopa monimuotoisempia kuin niittomaat. Tutkimuksen
tuloksia ei voi yleistdd ndiden elinympaéristdjen koko haméahakkilajistoon. Aihetta
on syytd tutkia lisdd, mutta lienee turvallista todeta, ettd pientarilla on merkittavaa
luonnonsuojelullista arvoa, joka kannattaa ottaa huomioon tulevaisuudessa, kun

perinnebiotooppien vaheneminen jatkunee.
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Nature is currently under a loss of diversity at a scale unseen before. Traditional
biotopes, environment maintained with traditional agricultural methods, are
among our most diverse environments. Their area has decreased significantly,
which has compromised the persistence of the species specialized in these habitats.
Road verges have proved as a potential alternative habitat for various taxa typical
of traditional biotopes. In my study, I focused on a common yet little-studied
animal order: spiders. With pitfall traps, I collected material from three habitat
types - meadows, pastures, and road verges - around central Finland during a six-
week period. I studied if there are differences in spider diversity between
meadows and pastures, and how well road verges are capable of maintaining the
diversity of traditional biotopes. The numbers of individuals between the habitat
types did not differ from each other. It turned out, however, that pastures are
slightly more species-poor than the other two habitats. From the perspective of the
conservation of traditional bioptopes, the more important observation was that
road verges are even more diverse than meadows. The results cannot be
generalized to cover the entire spider communities of the studied habitats. The
topic needs further research, but my study suggests, nevertheless, that road verges
possess significant conservational value that is worth taking into consideration in

the future, when the area of traditional biotopes continues to decrease.
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1 JOHDANTO

Luonnon monimuotoisuus késittdd monta eri tasoa: siihen kuuluvat elididen ja
niiden perimdn muuntelu sekd yhteisdjen, ekosysteemien ja ekologisten ja
evolutiivisten prosessien muuntelu (Noss & Cooperride 1994). Monimuotoisuus
ulottuu késitteend paljon laajemmalle kuin lajimddrddn, vaikka kdytdnnon syista
usein keskitytddnkin vain jdlkimmdiseen (MacLaurin & Sterelny 2008).
Monimuotoisuutta pidetddn tdarkednd sekd itseisarvollisista ja humaanisista ettd
taloudellisista syistd (Chapin III ym. 2000). Sen sdilyttdiminen on tdrkedd, koska
lajien viliset vuorovaikutukset ekosysteemissd ovat mutkikkaita ja lajien
katoaminen saattaa johtaa koko ekosysteemin toimimattomaan tilaan (Borrvall ym.
2000). Sukupuuttoihin ja muihin ongelmiin johtaneet ekosysteemien hiiriot ovat
lisdantyneet 300 vuoden aikana selvésti (Chapin III ym. 2000). Ihmisen toiminnan

osuus niihin on merkittava (Stork 2010).

Ekologisessa mielessd ihmistoiminta lasketaan kuuluvaksi hairicihin. Hairiolla
tarkoitetaan populaation, yhteison tai ekosysteemin rakennetta sekoittavaa
tapahtumaa, joka muuttaa fysikaalista ympéristod tai tuhoaa yksiltitd suoraan tai
viélillisesti ja vaikuttaa yksiloiden selviytymis- ja lisddntymiskykyyn (Pickett &
White 1985, Hobbs & Huenneke 1992). Vaikka hdirididen suuruusluokka voi
yleisesti ottaen olla ldhes mitd vain, tarkasteltavan kohteen mittakaava vaikuttaa
sithen, mikd katsotaan hdirioksi (Pickett & White 1985). Hdirion jdlkeisessd
vaiheittaisessa sukkessiossa ensin pioneerilajit ja myShemmin lajit, joilla on
paremmat kilpailulliset ominaisuudet, valtaavat hdiridalueen (Horn 1974, Connell
& Slatyer 1977, Dalling & Hubbell 2002). Sukkession mekanismit ovat kuitenkin
niin mutkikkaita, ettd sen kulkua on mahdotonta ennustaa kovin tarkasti (McCook

1994, Cook 1996). Haiiriot ja sukkessio kuuluvat ekosysteemien luonnolliseen



kehittymis- ja uudistumisprosessiin: ne antavat lajeille mahdollisuuden levita

uusille alueille (Hughes & Fahey 1991, Marigo ym. 2000).

Keskimddrdisten hdirididen hypoteesin (engl. intermediate disturbance
hypothesis) mukaan lajimddrd on suurimmillaan, kun héirivitd ei tapahdu liian
usein eikd liian harvoin, koska t&lloin eri sukkessiovaiheiden lajien on mahdollista
eldd alueella samanaikaisesti (Shea ym. 2004). Hypoteesia on tutkittu paljon, ja
tuloksia on sekd puolesta ettd vastaan (mm. Mackey & Currie 2001, Molino &
Sabatier 2001, Roxburgh ym. 2004). Sen mukaan hdiriot lisddvét yhteison vakautta:
monimuotoisuus nopeuttaa hdiridistd palautumista ja pienentdd riskid ajautua

sukupuuttoketjuihin (Borrvall ym. 2000, Hughes ym. 2007).

Vdestonkasvun myo6td lisddntynyt maankdytto on tuonut mukanaan ekologisia
ongelmia, joihin lukeutuu myds monimuotoisuuden viheneminen (Haines-Young
2009). Suomalainen perinteinen maatalouskulttuuri on vuosisatojen aikana
synnyttdanyt hyvin omaleimaisia ympaéristdja: perinnebiotooppeja (Mussaari 2007).
Ne kuuluvat lajistollisesti runsaimpiin suomalaisiin ekosysteemeihin, joiden
kasvilajisto kykenee pitdmé&ddn ylld runsasta niveljalkaislajistoa, ja moni kohde
onkin suojeltu. Muutokset maa- ja metsédtaloudessa ovat kuitenkin vihenténeet
perinnebiotooppien maéddrdad merkittavasti, mikd on ajanut ennen yleisidkin

elivlajeja uhanalaisiksi ja jopa sukupuuttoon (Vainio ym. 2001).

Perinnebiotoopeista yleisimpid ovat niityt, joita on perinteisesti hoidettu
laiduntamalla karjaa ja niittdmélld. Keskimddrdisten hdiriciden hypoteesin
mukaan hoidetut niityt kykenevit ylldpitimédan suurempaa eliostod kuin
vastaavat hoitamattomat, koska ne altistetaan sdannoéllisesti héiridille (Shea ym.
2004). Seka laidunnuksen ettd niiton on kuitenkin havaittu vdhentdvan
niveljalkaisten lajirunsautta hoitamattomiin niittyihin verrattuna (Kruess &

Tscharntke 2002, Cattin ym. 2003).

Perinnebiotooppien vdhentyessd erddksi niitd korvaavista elinympadristoista

niveljalkaisille on ajateltu tienpientaria. Niiden kasvillisuuden kohtaamat hairict



ovat varsin samankaltaisia niittyjen kanssa, koska molemmat leikataan kerran-
kaksi kesdssd (Vainio ym. 2001). Haitoistaan huolimatta pientaret edesauttavat
monimuotoisuuden sdilymistd (Noordijk ym. 2009). Perinnebiotooppien
niveljalkaislajistolle pientaret voisivat toimia véliaikaisena tai vaihtoehtoisena

elinympaéristond (Koivula ym. 2005).

Tassd tutkimuksessa oli tavoitteena selvittdd, eroavatko laidunnetut ja niitetyt
niityt toisistaan lajistollisesti. Lisdksi tutkittiin, kykenevitko tienpientaret
tarjoamaan korvaavan elinympaériston perinnebiotooppien lajeille.
Tutkimuskohteeksi ~ valittiin hdmdhdkit. Ne eivdt petolajiryhmdnd ole
elinympaéristonsd osalta yhtd valikoivia kuin monet spesialistit, jotka ovat
riippuvaisia yhdestd tai muutamasta ravintokasvista. Monet lajit saalistavat
maanpinnalla, eivdtkd ne ole niin herkkid sukkession eri vaiheille, mutta
kasvillisuuden rakenne vaikuttaa niiden esiintyvyyteen (Duffey 1962). Taméan
ansiosta hamdhékit soveltuivat alueiden hoidon vaikutusten tutkimiseen (Gibson

ym. 1992).

1.1 Luonnon monimuotoisuudesta

Luonnon monimuotoisuus on huomattavan suurta. Eldmdn voidaan katsoa
alkaneen noin 3,4 miljardia vuotta sitten (Wacey ym. 2011). Sen jdlkeen pitkdn ajan
kuluessa ovat kehittyneet monisoluiset eliot kuten kasvit ja eldimet. Lajeja on
syntynyt ja kadonnut lukematon madird, ja kehitys jatkuu edelleen. On arvioitu,
ettd Maapallolla nykyisin eldvien lajien lukumédérd on 2-8 miljoonaa, joista noin
1,5 miljoonaa on kuvattu ja nimetty tieteellisesti (Costello ym. 2013). Jotkin arviot
tamdnhetkisestd lajimddrdstd liikkuvat jopa 50 miljoonassa (May 1988). Eldma
saakin evoluution myo6td jatkuvasti uusia muotoja, ja lajiutumista tapahtuu koko

ajan.

Monimuotoisuus jaetaan useaan eri tasoon. Noss & Cooperride (1994)

madrittelivat monimuotoisuuden eldmdn ja sen prosessien viliseksi muunteluksi,



johon kuuluvat paitsi elididen ja niiden perimdn muuntelu myds sekéd yhteisojen ja
ekosysteemien ettd ekologisten ja evoluutioprosessien muuntelu. Sala ym. (2000)
puolestaan maddrittelivit monimuotoisuuden kaikkien maanpdillisten ja
vesielididen populaatioiden sisdisen geneettisen muuntelun tasolta lajien
monimuotoisuuden kautta yhteisojen viliseksi muunteluksi maisematasolla.
Keskeinen sisdltd maaritelmissa on, ettd monimuotoisuus ei ole vain kokoelma eri
lajeja vaan kisite on paljon laajempi. Usein kuitenkin kédytdnnossa keskitytdan
lajimddraan, koska yksittdisid lajeja on helpompi saada suojelluiksi, ja lajien
suojelun vaikutukset ulottuvat ainakin jossain méarin myo6s koko elioyhteisoon

(MacLaurin & Sterelny 2008).

Luontoa ja sen monipuolisuutta pidetddn biologisen tdrkeytensd lisédksi
arvokkaana sellaisenaan. Monimuotoisuudella on kulttuurisia, esteettisid ja
henkisid arvoja, jotka ovat tdrkeitd yhteiskunnalle (Chapin III ym. 2000). Luonto
toimii ihmisille muun muassa virkistysmahdollisuutena, tdstd esimerkkeind ovat
vaikkapa kansallispuistot ja kaupunkialueille rakentamattomiksi jdatetyt metsit.
Sosiaalisten ndkokulmien tdrkeyttd ei kuitenkaan arvosteta tarpeeksi
pddtoksenteossa, vaikka usein monimuotoisuuteen liitetddnkin positiivisia arvoja
(Thompson & Starzomski 2007). Ongelmana on, ettd luonnon monimuotoisuuden
ei-materiaalisen arvokkuuden mittaaminen on vaikeaa ja tutkimusten menetelmat
ja tulokset ovat herkasti kiistanalaisia (Edwards & Abivardi 1998). Pdittdjien onkin
helpompi tukeutua tutkimuksiin, jotka antavat konkreettisia lukuja ja selvid

tuloksia.

Luonnolla on my6s runsaasti mitattavissa olevaa taloudellista arvoa. Kdisite
'ekosysteemipalvelut' onkin tarkoituksellisesti luotu kiinnittimddn huomiota
luonnon monimuotoisuuden taloudellisiin ndkokohtiin (Edwards & Abivardi
1998). Muutokset monimuotoisuudessa voivat suoraan johtaa luonnosta saatavien
hyodykkeiden, esimerkiksi lddkkeiden, polttoaineiden, ruuan tai geenien,
vdhenemiseen (Chapin III ym. 2000). Paitsi hyotyjen poistumiseen muutokset

voivat vaikuttaa myo6s elidyhteisdjen ja ekosysteemien koostumuksiin ja



prosesseihin, mikd voi edelleen muuttaa yhteis6jd ja muun muassa altistaa niita
vieraslajeille. Monimuotoisuudessa tapahtuvien hyvin laajan mittakaavan
muutosten, saati maailmanlaajuisen monimuotoisuuden ja sen muutosten,
rahallinen arviointi on kuitenkin kdytdnnossd mahdotonta (Nunes & van den
Bergh 2001). Jopa paikallisella tasolla luonnosta saatavan taloudellisen hyodyn

madrittdminen on osoittautunut vaikeaksi (Balmford ym. 2002).

Luonnon monimuotoisuuden sdilyttdminen on keskeistd. Koska luonnon
koyhtyminen voi tapahtua monella tasolla perimastd ekosysteemeihin asti, kyse ei
ole vain lajien suojaamisesta sukupuutoilta (Noss & Cooperride 1994). Eliolajit
muodostavat paikallisessa ekosysteemissd hyvin mutkikkaan ekologisen
vuorovaikutusverkon muiden lajien kanssa (Hagen ym. 2012). Monimuotoisuus
pienentdd riskid, ettd yhden tai useamman lajin katoaminen romahduttaa koko
ekosysteemin toiminnan (Borrvall ym. 2000). Avainasemassa olevien
vuorovaikutusten kautta yksilot ja lajit vaikuttavat ekosysteemissd kaikkeen
perustuotannosta yksiloiden selviytymiseen ja populaatiodynamiikkaan, minka
vuoksi on olennaista tarkastella luonnon hyvinvointia koko ekosysteemin

kannalta (Burslem ym. 2005, Dyer ym. 2010).

Ihminen on toiminnallaan koyhdyttdnyt luontoa monella tavalla. Merkittdvia
ihmisen aikaansaamia vaikutuksia ovat ilmastonmuutos, vieraslajien levidminen,
ilmakehdn saastuminen, virtavesien rajoittuminen, vesistdjen kuormittuminen ja
laajamittaisen maankdyton aiheuttamat ongelmat (Cole & Landres 1996).
Maailmassa tuskin on kolkkaa, jossa ihmisen jdljet eivdat nakyisi. Jopa
Etelamantereella kemikaalien saastuttamat alueet, vieraslajit ja ldmmenneen
ilmaston ohentama jddpeite ovat havaittavia ilmicitd jo kauan tunnetun

otsoniaukon lisdksi (Weller 1998, Tin ym. 2009).

Lajeja katoaa toki luonnostaankin jatkuvasti - tdtd kutsutaan taustasukupuutoksi.
Sukupuuttojen mddrd ja ekosysteemien hdiriot ovat kuitenkin lisddntyneet

viimeisten 300 vuoden aikana huomattavasti, ja usein puhutaankin kuudennesta



massasukupuutosta (Chapin III ym. 2000). Ihmisen toiminnan aiheuttamaa
sukupuuttojen mddrdan lisddntymistd pidetddn yleisesti selvdnd, vaikka
maailmanlaajuisella tasolla siitd onkin hyvin vdhadn todisteita (Stork 2010). Sen
sijaan monissa tutkimuksissa on osoitettu, ettd paikallisten ja alueellisten

sukupuuttojen mddrat ovat nousseet.

1.2 Hiirioista

Ihmisen vaikutuksia luontoon voidaan suurelta osin pitdd hdirioingd, laajempana
kéasitteend. Hdirioille ei ole olemassa yhtd kaiken kattavaa maédritelmdd, joka
huomioisi ~ kaikki =~ mahdollisuudet = (Hobbs &  Huenneke  1992).
Epétasmallisyydestddan huolimatta termid kadytetddn ekologiassa paljon, ja monet
tutkijat ovatkin pyrkineet muodostamaan mahdollisimman tarkan mé&dritelman.
Esimerkiksi Pickett & White (1985) mddrittelevat hdirion ajallisesti yksittdiseksi
tapahtumaksi, joka sekoittaa ekosysteemin, yhteison tai populaation rakennetta ja
muuttaa fysikaalista ymparistod tai resurssien tai kiinnittymisalan saatavuutta.
Késitettd on myshemmin laajennettu ottamaan huomioon prosessit, jotka tappavat
yksiloitda suoraan tai vaikuttamalla epdsuorasti resurssien, vihollisten tai kilpailun
kautta ja vaikuttavat siten yksiloiden lisddntymis- ja selviytymiskykyyn (Hobbs &
Huenneke 1992).

Hairioind pidettavét tapahtumat kasittavat kaikki mahdolliset mittakaavat. Niiden
suuruusluokka voi vaihdella pienistd, hyvin paikallisista tapahtumista suuriin,
laaja-alaisiin tuhoihin (Pickett & White 1985). Niin ikddn niiden yleisyys ja kesto
voivat olla liki mitd tahansa ldhes pdivittdisistd, hetkessd ohi menevistd kerran
vuosisadassa, jopa vuosituhannessa tapahtuviin viikkoja tai kuukausiakin
kestaviin luonnonkatastrofeihin. On myo6s huomioitava, ettd hdirid on aina

suhteellinen késite ja riippuu tarkasteltavan kohteen mittakaavasta.

Hadiriotd seuraa tyypillisesti vaiheittainen sukkessio. Hdirion jdlkeen paikalle

levidvat ensimmadisind pioneerilajit, joille tyypillisid ominaisuuksia ovat hyva



levidmiskyky, nopea kasvu lisdantymiskykyisiksi, suuri jalkeldismééard ja kasveilla
siementen koko (esim. Horn 1974, Connell & Slatyer 1977, Dalling & Hubbell 2002).
Ennen pitkad sukkession toisessa aallossa pioneerilajit tulevat syrjdytetyiksi, koska
niiden ominaisuudet eivdt ole riittdvid kilpailussa vahvempia lajeja vastaan.
Lopulta pdddytddan ndenndisen muuttumattomaan, vakaaseen tilaan, ns.
kliimaksiin, jonka olemassaolosta on esitetty myts pdinvastaisia nakemyksid
(McCook 1994). Sukkessiota pidettiin pitkddn deterministisend prosessina, jossa
héirion kokenut yhteiso palaa ennalleen ajan my6ta (esim. Gleason 1927). Toisen
aallon mekanismit osoittautuivat myohemmissa tutkimuksissa mutkikkaammiksi,
ja monia malleja sukkession kulusta on vuosien saatossa esitetty (esim. Horn 1974,
Connell & Slatyer 1977). Toiseen aaltoon liittyy kuitenkin niin paljon muuttujia,
ettd sen - ja samalla koko sukkession - kulun ennustaminen on nykytietimykselld

kaytannossd mahdotonta (McCook 1994, Cook 1996).

Hadiriot ja sukkessio ovat keskeinen osa ekosysteemien uudistumisprosessia ja
luonnollista kehitystd. Koska hdiritt tyypillisesti tuhoavat jonkin verran yksiloitd
joko suoraan tai vilillisesti, ne vapauttavat tilaa yhteisossd. Muun muassa metsid
uudistavat usein myrskyt tai laajat tulipalot (Attiwill 1994). Namad havittavat
suuren osan puustosta ja tulipalojen tapauksessa muustakin eliostostd. Hairiot
antavatkin monille lajeille mahdollisuuksia levitd uusille alueille (Hughes & Fahey
1991, Marigo ym. 2000). Ne mahdollistavat myo6s tulokaslajeille uusien
elinalueiden 16ytdmisen ja herkistdvat yhteison alttiimmaksi invaasioille (esim.
Case 1996, Hobbs & Huenneke 1992). Osa lajeista ja yhteististd on riippuvaisia
siitd, ettd hdirioitd tapahtuu riittdvan taajaan (Pickett & White 1985, Bowles &
Whelan 1994, Brawn ym. 2001).

Hairiciden yhteydessd nousee usein esiin keskimédrdisten hdirividen hypoteesi
(KHH, engl. intermediate disturbance hypothesis tai IDH). Sen mukaan mukaan
paikallinen lajirunsaus on suurimmillaan, kun alueella ei tapahdu héirioita liian
usein eikd lilan harvoin (Shea ym. 2004). Té&lloin sekd pioneerilajeilla ettd

paremmin kilpailussa pérjddvilld lajeilla on mahdollisuus eldd hdirivalueella



samanaikaisesti. 1970-luvulla varsinaisesti esitettyd hypoteesia on tutkittu paljon,
ja tulokset ovat puhuneet niin hypoteesin puolesta kuin vastaankin (Roxburgh ym.
2004, Shea ym. 2004). Hypoteesi on saanut runsaasti tukea (esim. Connell 1978,
Molino & Sabatier 2001, Biswas & Mallik 2010). Toisaalta muun muassa Mackey &
Currie (2001) eivat kirjallisuuteen perustuvassa meta-analyysissaan loytdneet

juurikaan tukea sille - tai sitd vastaankaan.

KHH:n mukaan satunnaiset hairiot lisddvdt monimuotoisuutta, milldi on
merkitystd myods yhteison vakaudelle. Monissa tutkimuksissa on nimittdin
havaittu, ettd lisddntynyt monimuotoisuus on yhteydessd, joskin monien eri
mekanismien kautta, hdiridistd palautumisen nopeuteen (Hughes ym. 2007).
Lisdksi lajistollisen monimuotoisuuden lisddntyessd hdiriot vakauttavat
elioyhteisod yhteisotasolla, vaikka lajitasolla populaatioiden koot voivat
heilahdella rajustikin (van Ruijven & Berendse 2007, Jiang & Pu 2009). Runsas
lajisto pienentdd myos riskid ajautua paikallisiin sukupuuttoketjuihin, mikali

hédirion seurauksena jokin yhteison laji katoaa (Borrvall ym. 2000).

Hadiriot ~ vaikuttavat = hoidettujen  ja  hoitamattomien = ruohomaiden
selkdrangattomiin eri tavoin (Gibson ym. 1992). Hoidetuilla ruohomailla on
yleensd vdahemmidn yksiloitd ja lajeja (Morris & Rispin 1987). Toisaalta
laiduntaminen saattaa edistdd harvinaisempien lajien sdilymistd (Thomas 1983).
Hyonteislajien m&ard ja runsaus usein kasvavat sukkession etenemisen myota
(Southwood ym. 1979, Brown 1990). Sukkession varhaisessa vaiheessa lajistoa
dominoivat usein generalistilajit, joilla on hyvd levidmiskyky ja epdvakaa
populaatiodynamiikka. Spesialistit sekd lajit, jotka vaativat monimutkaisia
rakenteellisia ominaisuuksia kasveissa, ilmestyvit sukkession myohemmissd
vaiheissa, kun Kkasvilajiston arkkitehtuurinen monimuotoisuus on kunnolla
rakentunut. Kasvien arkkitehtuurisella rakenteella tarkoitetaan kasvin eri
rakenteiden jakautumista, esimerkiksi kukkien mé&arad kasvissa, kasvin kuolleiden
lehtien méé&rdd jne. (Southwood ym. 1979). Sukkession mychemmissd vaiheissa

hyonteisten monimuotoisuus voi kasvaa, vaikka kasvilajiston monimuotoisuus



vdhenisi, koska  kasvillisuuden  arkkitehtuurinen (tai rakenteellinen)

monimuotoisuus on suurempi (Southwood ym. 1979).

Koska haméahakit ovat petoja, kasvilajiston koostumus esimerkiksi sukkession eri
vaiheissa ei todenndkoisesti vaikuta niihin. Sen sijaan hamédhdkeille ovat tarkeitd
tietyt kasvilajien rakenteelliset piirteet (esimerkiksi seittien asettelupaikoiksi) ja
mikroilmasto: kosteus ja valo vaihtelevat kasvillisuuden rakenteen mukaan
(Duffey 1962). Eri hamé&héakkitaksoneilla on omat keinonsa saalistaa ravintonsa,
mikd sanelee kasvillisuuden ja maaperdn rakenteen vaatimukset (Uetz 1991).
Hamadhakit ovat siten luultavasti hyvd taksonominen ryhmd, kun tutkitaan
elinympaériston rakenteen vaikutusta, esimerkiksi eri tavoin hoidettuja alueita
(Gibson ym. 1992). Niiden bioindikaattoriarvo rajoittuu kuitenkin paikalliseen
tasoon, eikd  niistd ole  juurikaan  hyotyd = maisematasollisessa

monimuotoisuusarvioinnissa (Pearce & Venier 2006).

1.3 Perinnebiotoopeista ja tienpientarista

Maankéaytto on lisddntynyt ihmisten médran kasvun myo6td. Yha enemmain maa-
alueita on muutettu asuin- ja tuotantoalueiksi, kuten kaupungeiksi,
teollisuusalueiksi, talousmetsiksi ja pelloiksi. Lisddntyneelld maankaytolla on
huomattavia ekologisia vaikutuksia, ja luonnon monimuotoisuus on vdhentynyt
huomattavan paljon juuri sen vuoksi (Haines-Young 2009). Maatalouden
maankdytto aiheuttaa niveljalkaisten lajimdédrdn pienenemistd (Hendrickx ym.
2007). Toisaalta metsdekosysteemeissd maankédyton intensiteetti ei valttamatta
pienennd lajimddrdd (Klein ym. 2002). Pahimmassa tapauksessa maankdyton

vaikutukset voivat kuitenkin olla peruuttamattomia (Dupouey ym. 2002).

Suomi oli vield 1900-luvulle tultaessa maatalousvaltainen maa, mikad on jattanyt
jalkensd suomalaiseen maisemaan ja ekosysteemeihin. Metsid raivattiin ja
kaskettiin pelloiksi, ja karja laidunsi rehevilla rannoilla ja metsissa (Mussaari 2007).

Pitkdan maatalouskdyton myotd syntyneitd maisematyyppeja kutsutaan
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yhteisnimikkeelld perinnebiotoopit. Ndihin kuuluvat muun muassa kaskimetsét,
haat ja niityt. Perinnebiotoopeille ominaista on, ettd niitd ei erityisesti hoidettu
vaan ne pysyivdat kunnossa ikddn kuin maataloustyon sivutuotteena.
Teollistumisen myo6td maatalouden merkitys elinkeinona védheni samalla, kun

johtanut perinnebiotooppien madran vahenemiseen (Vainio ym. 2001).

Perinnebiotoopeille on maatalouskulttuurin ja sen mukaisen maankdyton myota
syntynyt hyvin omanlaisensa lajisto. Laidunnus ja sdannollinen niittdminen pitivat
kasviston matalana, eikd kariketta juuri kertynyt, mikd lisdsi maanpinnalle
pddsseen valon ja lammon méddrdd (Mussaari 2007). Kasvi- ja sen myotd
eldinyhteisot sopeutuivat oloihin. Perinnebiotoopit kuuluvat lajistollisesti
runsaimpiin ekosysteemeihin Suomessa. Monimuotoinen kasvillisuus kykenee
pitimdan ylld myo6s runsaslukuista hyonteislajistoa, jonka monet lajit ovat
spesifistejd ja tarvitsevat tiettyd kasvilajia elinkiertoonsa. Runsas kasvi- ja
niveljalkaislajisto mahdollistaa niin ikddn monipuolisen linnuston, erityisesti

metsdisemmilld mailla.

Suomen elinkeinoeldmdn muutokset viime vuosisadalla ovat johtaneet suuriin
muutoksiin maataloudessa, mikd puolestaan on aiheuttanut perinnebiotooppien
madran jyrkdn viahenemisen. Vuosituhannen vaihteessa niitd oli jdljelld endd pieni
osa verrattuna  1900-luvun alun tilanteeseen (Vainio ym. 2001).
Perinnebiotooppien lukumddrdisen ja pinta-alalla mitatun vdhenemisen myota
my06s niiden lajisto on taantunut ja muuttunut monin paikoin uhanalaiseksi
(Mussaari 2007). Osa lajeista on ollut ennen hyvinkin yleisid. Perinnebiotooppien
lajistoa onkin uhanalaisuusluettelossa metsélajien jdlkeen eniten, ja liki kolmasosa
uhanalaisista lajeista kuuluvat perinnebiotooppien lajeihin, hdvinneistd lajeista
vield suurempi osa. Suuntauksena on ollut uhanalaisten lajien suhteellisen
osuuden kasvaminen jatkuvasti (Vainio ym. 2001). Silmalldpidettavistd

selkdrangattomista neljdsosa eldd niityilld ja laitumilla.
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Niityt kuuluvat tavallisimpiin perinnebiotooppeihin. Niittyihin lasketaan
kuuluviksi ruohikkoiset tai heinikkoiset aukeat maat, joilla kasvaa korkeintaan
yksittdisid puita sielld tddlla (Mussaari 2007). Ominaisuuksiensa perusteella niityt
jaotellaan kuiviin, tuoreisiin ja kosteisiin niittyihin. Ndistd yleisimpid ovat tuoreet
niityt, joita esiintyy koko maassa, kun taas kuivia niittyja eli ketoja on jdljelld enda
hyvin vidhdn (Vainio ym. 2001). Perinteisesti niittyjd on hoidettu niittamalla tai
laiduntamalla, mutta alueita, jotka on pidetty kunnossa yksinomaan n4illd
menetelmilld, on jiljella hyvin vdhan. Monet niistd ovat paikallisesti tai
valtakunnallisesti arvokkaita suojelukohteita. Tuoreista ja kosteista niityistd
laidunnetaan noin kahta  kolmasosaa, kun taas niittdiminen on
kunnossapitotoimista kdytossd vain neljdlld prosentilla niityistd. Kuten muutkin
perinnebiotoopit myds  niityt  vaativat jatkuvaa  kunnossapitoa ja

hoitotoimenpiteita.

Ihmisen muokkaamina ympdristoind niityt ja muut perinnebiotoopit ovat
jatkuvasti hdirioille alttiina. Keskimdardisten hdiriciden hypoteesin mukaan
hoidettujen niittyjen kyky ylldpitdd monimuotoista kasvi- ja eldinlajistoa - ja sen
my6td niveljalkaislajistoa - on suurempi kuin vastaavilla hoitamattomilla tai
luonnonvaraisilla niityilld tai niittymaisilld alueilla (Shea ym. 2004). Laidunnuksen
aiheuttamat hdiriot ovat jatkuvia mutta jaksottaisia laidunnettavan alueen
vaihtamisen vuoksi. Niitto puolestaan toteutetaan yleensa kerran kesdssa (Vainio

ym. 2001).

Niitto ja laidunnus vaikuttavat ldhtokohtaisesti hieman eri mekanismien kautta
niittyjen lajistoon. Karja talloo maata laiduntaessaan, mikd muuttaa maan
ominaisuuksia ja vaikuttaa kasvilajistoon (Curry 1994, Morris 2000). Liséksi karja
myos valikoi ravintokasvinsa ja muuttaa ndin kasvilajien vilisid suhteita, mika
vaikuttaa puolestaan tietyistd kasvilajeista riippuvaan niveljalkaislajistoon (Morris
2000), joskin naudat valikoivat ravintokasvinsa tarkemmin kuin lampaat.
Nautakarjan laiduntamalla maalla muun muassa hdmé&hikkejd on runsaammin

kuin lampaiden laiduntamalla (Bell ym. 2001). Laidunnetulla maalla yleisesti
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ottaen hyonteisten lajimadrd on alhaisempi kuin laiduntamattomalla, ja edelleen
laidunnuksen lisédminen vidhentdd lajistoa (Kruess & Tscharntke 2002).
Saalistajien ja saaliiden vdlisiin suhteisiin laidunnuksen intensiteetti ei vaikuta,
joten saalistajalajien méddran tulisi vahentyd laidunnuksen lisddntyessd. Kuitenkin
Batary ym. (2008) toisaalta havaitsivat, ettd laidunnuksen intensiteetilld ei ole

vaikutusta haméahakkien yksilo- eikd lajimdaraan.

Niitossa niitettdvat kasvilajit eivdt valikoidu, vaan koko kasvustosta tulee
tasapitkd, ja sitd voidaan perustellusti pitdd katastrofaalisena hdiriond (Morris
2000). Lyhentynyt kasvusto vdhentdd sekd niveljalkaisten yksilo- ettd lajimaarad,
joskin jotkin lajiryhmét, esimerkiksi kovakuoriaiset, hyotyvdat matalasta
kasvustosta. Haméahakkien, erityisesti vain vdhdn liikkuvien lajien, on todettu
vdhenevan niittdmisen myotd (Cattin ym. 2003). Niiton ajankohdalla on myos
merkitystd hamdhdkkien runsauteen ja monimuotoisuuteen (Bell ym. 2001).
Kesdaikaan sijoittuva niitto on monille niveljalkaisyhteisoille haitallisempaa kuin

keviddseen tai syksyyn sijoittuva.

Tieverkosto halkoo ja sen myotd pirstoo metsid, niittyjd ja monia muita luontaisia
elinympaéristojd. Teitd reunustavilla pientarilla on jonkin verran yhtéldisyyksia
niittyihin, erityisesti niittomaihin. Ne ovat ravinteikkuudeltaan varsin
samankaltaisia (Saarinen ym. 2005). Pientaret myos leikataan tyypillisesti kerran
tai kaksi kesdssd kuten niittomaatkin (Saarinen ym. 2006). Leikkaamisen lisdksi
myos litkenne aiheuttaa pientarille merkittdvid hiirioitd (Spellerberg 1998), ja
pienemmilldkin teilld se lisdad eldinten kuolleisuutta (Yamada ym. 2010, Magioli

ym. 2019).

Tienpiennarten on kuitenkin todettu auttavan ylldpitim&dan niveljalkaislajiston
monimuotoisuutta ja tarjoavan elinympériston harvinaisemmillekin lajeille
(Noordijk ym. 2009). Pientaret tarjoavat paitsi kesdn ajalle suojaavaa kasvillisuutta
elinympaéristoksi myos talvehtimismahdollisuuksia laajalle kirjolle niveljalkaisia

(Schaffers ym. 2012), minkd takia pientaria voisi hyodyntdd mahdollisesti
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luonnonsuojelussakin (Noordjik ym. 2009). Pientarilla kykenee eldmddn muun
muassa uhanalaisia mehildis- ja ampiaislajeja, jotka ovat elinympéristonsa osalta

spesialisteja (Heneberg ym. 2017).

Suomessa pientaret voisivat toimia ponnahduslautana tai viliaikaisena
elinympaéristond lajeille, jotka eldvat harvinaistuvissa elinymparistdissda kuten
juuri niityilld ja muissa maatalousmaisissa ympadristoissd (Koivula ym. 2005).
Peltojen ympdristossdé muun muassa maakiitdjdisten on havaittu liikkuvan
viljelymaiden ja niitd reunustavien tienvierusten vililld sopivamman
elinympaériston perdssa (Varchola & Dunn 1999), mutta esimerkiksi pientarista
levidmisvaylind eri lajeille on toistaiseksi verrattain niukasti tutkimusta (Villemey

ym. 2018).

1.4 Tutkimuskysymykset ja hypoteesit

Taman tutkimuksen pddamaddrand on selvittdd, voidaanko perinnebiotooppien eri
hoitotavoilla ylldpitdd yhtd runsasta ja monimuotoista hamahékkilajistoa. Toiseksi
nditd perinteisten hoitomenetelmien muovaamia lajistoja verrataan tienpiennarten
lajistoon, jotta ndhdddn, voivatko pientaret toimia vaihtoehtoisina

elinympaéristoind tai pakopaikkoina lajeille perinnebiotooppien vahentyessa.

Ensimmdinen tutkimuskysymykseni: eroavatko laidunten ja niittomaiden
hamahdkkien runsaus ja monimuotoisuus toisistaan? Tatd tutkitaan mittaamalla
kohdealueille hamé&hikkien yksilomaard, lajimadara sekd monimuotoisuusindeksi.
Odotettavissa on, ettd laidunten haméahékkiyhteiso ei ole yhtd monimuotoinen ja

runsas kuin niittomaiden (muun muassa Kruess & Tscharntke 2002).

Toinen tutkimuskysymykseni: eroavatko tienpiennarten ja perinnebiotooppien
hdamé&hakkien runsaus ja monimuotoisuus toisistaan, ja voiko tadstd pédtelld
piennarten pystyvén toimimaan vaihtoehtoisina elinympaéristoind
perinnebiotooppien hamahakkilajistolle? Pientarillekin mitataan hamdhdkkien

yksilomédard, lajimddra sekd monimuotoisuusindeksi ja verrataan tdtd
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perinnebiotooppien vastaaviin tuloksiin. Piennarten hamahakkilajistoa on tutkittu

vdhin, joten varsinaista ennustetta ei ole.

2 TUTKIMUSAINEISTO JA -MENETELMAT

2.1 Aineiston keruu

Tutkimuksessa kdytetty aineisto kerdttiin kesélld 2014 osana interventioekologian
tutkimusryhman suurempaa hanketta, jossa tutkittiin niittyjen hoidon ja elitston
vuorovaikutussuhteita. Aineisto kerittiin  kuoppapyydyksilld kolmea eri
hoitomenetelm&d edustavilta kohteilta: laitumilta, niittomailta ja koneellisesti
leikattavilta tienpientarilta. Kohteet sijaitsivat eri puolilla Keski-Suomen
maakuntaa. Niittomaa- ja laidunkohteet olivat perinteisten tapojen mukaisesti
hoidettuja, pientaret puolestaan sijaitsivat pddllystettyjen teiden varsilla, minka
lisdksi niiden tuli olla riittdvdn leveitd ja tarpeeksi kaukana asutuksista, jotta ne

muistuttaisivat riittdvasti niittyja.

Kultakin tyypiltad oli mukana kaksitoista kohdetta, yhteensa siis 36 kohdetta, joista
laidunten ja niittomaiden kymmenen pyydysta sijoitettiin seuraavalla tavalla: noin
alueen keskikohdasta valittiin satunnaisesti suunta, jonka varrelle vasemmalle
puolelle asetettiin kymmenen metrin vélein 2 m X 2 m -kokoiset kasviruudut.
Kuhunkin kaivettiin pyydyksid varten kaksi kuoppaa, jotka sijaitsivat ruudun

vastakkaisissa kulmissa.

Jokaiseen kuoppaan asetettiin 2 dl:n kertakdyttomuki siten, ettd mukin reuna oli
mahdollisimman samalla tasolla maanpinnan kanssa. Mukeihin kaadettiin vahvaa,
lahes kylldistd ruokasuolaliuosta, johon oli lisdtty saippuaa. Suolaliuoksen tehtava
oli tappaa ja lyhytaikaisesti sdilod kuoppaan pudonneet eldimet, saippua
puolestaan poisti liuoksesta pintajannityksen, jotta eldimet eivdt p&ddsseet

kiipedmédan ulos vaan upposivat nesteeseen. Lopuksi pyydyksen péélle asetettiin
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naulojen avulla katos siten, ettd mukin ja katon véliin jdi noin yhden senttimetrin

korkuinen rako, josta eldimet mahtuivat kulkemaan pyydykseen.

Tienpiennarkohteilla asetelma oli muuten samanlainen, mutta ruutujen linja kulki
tien suuntaisesti, joten suuntaa ei ollut satunnaistettu. Tietd ldhempi pyydyksistd

sijoitettiin tien leveyssuunnassa kohtaan, jossa kasvillisuus alkoi.

Pyydykset vietiin paikoilleen toukokuun viimeisten pdivien aikana. Ne k&ytiin
kokemassa kahdesti, kun ne olivat saaneet olla paikoillaan kolme viikkoa.
Ensimmadinen pyyntijakso pdattyi hieman kesdkuun puolivélin jdlkeen ja toinen
vdhdn ennen heindkuun puolivédlid. Kohteet kdytiin ldpi aina samassa
jarjestyksessd pyyntijaksojen pituuksien yhdenmukaistamiseksi. Pyydyksiin
pddtyneet, tutkimuksessa analysoitavat eldimet sdilottiin noin 70-prosenttiseen
etanoliin. Ensimmadiselld koennalla pyydykset tdytettiin tyhjennyksen jilkeen
uudella  suola-saippualiuoksella; toisen = koennan yhteydessd, ennen

tienpiennarten niittoa, pyydykset keréttiin pois maastosta.

2.2 Himahidkkien maddritys

Hamahakit poimittiin aineistosta erilleen ja madritettiin sen jdlkeen niin pitkélle
kuin mahdollista, mieluiten lajilleen asti. Nuoria yksiloitd ei pddsadntoisesti ollut
mahdollista tunnistaa sukutasoa pidemmadlle eikd toisinaan kuin heimolleen,
mutta osassa tapauksista lajitasoinenkin maédritys oli mahdollinen. Lisdksi jo
ennen maddritysten alkua oli tehty linjaus, ettd Linyphiidae-heimon yksiloitd ei
maddritettdisi heimotasoa pidemmialle. Syitd oli kaksi: heimon lajit ovat
suurimmaksi osaksi pienid ja keskimddrdistd selvédsti vaikeampia madritettdvid, ja
soveltuvaa maadrityskirjallisuutta ei ole juurikaan saatavilla. Heimotasoa
pidemmaille menevd maddrittdiminen olisi lisinnyt virheellisten mddritysten

lukumaéérad ja tuonut tuloksiin epatarkkuutta.

Oman ongelmansa toivat vield huonokuntoiset yksilot, jotka olivat tuhoutuneet

joko Kkasittelyssd tai sdilytyksessd niin pahoin, ettd maédrittaminen ei ollut
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mahdollista kdytossa ollein menetelmin tiettyd taksonitasoa pidemmalle. Tallaisia

tapauksia ei ollut kovin monta, joten sen vaikutus tuloksiin ei ole oleellinen.

Madrittamisessd oli kdytossd vakio-objektiivilla ja -okulaareilla 50-kertaiseen
suurennukseen kykenevd Prodin stereomikroskooppi mallia SMZ-168, jonka
objektiiviin oli kiinnitetty led-rengasvalo. Suurennus riitti ldhes poikkeuksetta
riittdvan pienten yksityiskohtien tutkimiseen. Voimakkaampi suurennus olisi

edellyttanyt optiikalta parempaa resoluutiota.

Madrityskirjallisuutena toimi ensisijaisesti Sven Almgqvistin kaksiosainen Kkirja
Swedish Araneae, part I & II (2005 ja 2007) sekd toissijaisesti Michael J. Robertsin
kirja Collins field guide to the spiders of Great Britain and Northern Europe (1995)
ja  kolme hdmdhdkkien tunnistamiseen ja maddrittdmiseen keskittyvad

verkkosivustoa (https:/ /araneae.nmbe.ch/, https:/ /wiki.arages.de/ ja

https:/ /arachno.piwigo.com/). Kéaytetty tieteellinen nimistd on ensin mainitun

sivuston mukainen, koska se on ajantasaisin. Lajilistan (Liite 1) suomenkielinen,
uudistettu, vield osin keskenerdinen nimistd on kirjasta Hamikki ja seitseman
seittid (Pajarre 2014), ja teoksesta puuttuvat lajinimet ovat Markku Huttusen
toistaiseksi julkistamattomasta nimiehdotuslistasta. Maaritykset (yksiloiden heimo,
suku ja laji sekd sukupuoli) oheistietoineen (kohde, pyydystenkoentajakso,
kuopan tiedot, muut huomiot) syotettiin taulukko-ohjelmaan, jolla tehtiin myos

aineiston esikésittely eri tarkoituksiin ja analyyseihin.

2.3 Analysointi

Analyysien taksonien vilisid vertailuja varten kunkin kohteen kunkin taksonin
yksilomaarat laskettiin yhteen. Ndin jokaisen kohteen jokaista taksonia kuvaa
pelkdstdan taksonien kokonaisyksiloméddrd, koska tutkimuksessa ei ollut
kiinnostuttu taksonien sukupuolijakaumista eiké toisaalta pyydyskuoppien vililld

oletettu olevan tutkimuksen kannalta ekologisesti olennaisia eroja.


https://araneae.nmbe.ch/
https://wiki.arages.de/
https://arachno.piwigo.com/
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Ensimmdisend aineistosta vertailtiin eri kohdetyypeiltd pyydyksiin kertyneita
kokonaisyksilomddrida yksisuuntaisella varianssianalyysilla. Lisdksi, jos sen
mukaan eroja oli, kohteiden yksilomaééarid verrattiin pareittain toisiinsa Tukeyn
parittaisvertailulla, jotta ndhtiin, mitkd kohdetyypit erosivat toisista. Koska
kaikilta kohteilta ei loydetty jokaista pyydystd, yksilomddrien suora vertailu
keskenddn olisi tuottanut tilastollisesti vadristyneitd tuloksia. Tamé&n korjaamiseksi
kohteiden kokonaisyksilomddrdt jaettiin kohteilta l6ydettyjen pyydysten
lukumaaralld ja vertailtiin pyydysten keskimddrdisida taksonimédrid. Analyyseissa

kéaytettiin IBM SPSS Statics -ohjelmaa (versio 24).

Seuraava askel oli vertailla keskenddn kohteilta 16ytyneiden taksonien maéarid
taksonitasoittain huomioimatta niiden vilisid runsaussuhteita. Tahdnkin kaytettiin
yksisuuntaista varianssianalyysia ja Tukeyn parittaisvertailua tai, jos muuttujien
homoskedastisuusoletus ei  toteutunut, = Brownin-Forsythen testid ja

parittaisvertailuun Dunnettin T3-testid.

Viimeisend vaiheena oli verrata kohdetyyppien vilisti monimuotoisuutta.
Ekologisen monimuotoisuuden mittaamiseksi on kehitetty useita erilaisia
laskentatapoja eri tarkoituksiin ja eri ldhtokohtien pohjalta. Yksi yleisimmin
kdytetyistd on Shannonin indeksi H, joka tdssdkin tutkimuksessa laskettiin

kullekin kohteelle lajimddritysten perusteella (Shannon 1948). Sen lauseke on

R
H = _Z p; In p,
i=1
missd p; on taksonin i yksildiden osuus koko tutkittavan kohteen yksilomaaréasta.
Vaikka Shannonin indeksi onkin monimuotoisuusindeksi, sille ei ole suoraa
biologista tulkintaa. Sen pohjalta voidaan kuitenkin madrittdd kullekin tutkitulle

kohteelle niin sanottu todellinen monimuotoisuus D, joka saadaan korottamalla e

(luonnollisen logaritmin kantaluku) potenssiin H (Tuomisto 2010):

1D=eH
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Saatu suure kuvaa sellaista taksonimddrdd, joka keskenddn yhtd runsaina
esiintyessddn antaisi saman Shannonin indeksin arvon kuin se, jonka pohjalta 1D
laskettiin. Todellinen monimuotoisuus on puhtaasti laskennallinen ja huomioi
lajien keskindiset runsaussuhteet: samalla yksilomddrdlld saadaan suurempi
monimuotoisuus, kun eri lajien yksilomaarat ovat ldhelld toisiaan. Vastaavasti yksi
hallitseva laji johtaa pienempéddn todelliseen monimuotoisuuteen. 'D:n voi laskea
yhtd hyvin heimojen kuin lajienkin pohjalta, ja tdssd tutkimuksessa laskettiin D
niin lajeille, suvuille kuin heimoillekin. Nidin saatuja  kohteittaisia
monimuotoisuuksia verrattiin toisiinsa kohdetyypeittdin niin ikddan samoilla

analyyseilla kuin yll4.

3 TULOKSET

3.1 Lajikoostumus

Kaikkiaan aineistossa oli 11129 hamédhakkiyksilod, jotka jakautuivat 15 eri
heimoon, 37 sukuun ja 71 lajiin. Kokonaisyksilomaééaradsta niittomaiden osuus oli
4191 yksilod (12 heimoa, 24 sukua, 48 lajia), laidunten 3 507 yksilod (10 heimoa, 22
sukua, 47 lajia) ja piennarten 3431 yksilod (15 heimoa, 37 sukua, 60 lajia).

Havaintojen tarkempi erittely on lajilistassa (Liite 1).

Vallitsevana haméahékkiheimona oli Lycosidae, jota oli selvésti enemmaén kuin
puolet havainnoista jokaisella kohdetyypilld (niittomailla 62,9 %, laitumilla 56,6 %
ja pientarilla 58,3 %). Toiseksi runsain heimo kaikilla kohdetyypeilld oli
Linyphiidae (niittomailla 16,8 %, laitumilla 20,8 % ja pientarilla 19,4 %).
Kolmanneksi runsain heimo oli Tetragnathidae sekd niittomailla (7,2 %) etta

laitumilla (13,3 %), pientarilla puolestaan Gnaphosidae (8,8 %).

Jokaisella kohdetyypilld selvdsti runsain suku oli Pardosa (osuus niittomailla

57,8 % sukutasolle madritetyistd yksiloistd, laitumilla 58,7 % ja pientarilla 40,3 %).
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Seuraavaksi runsaimmat suvut olivat niittomailla Trochosa (13,7 %), Pachygnatha
(8,8 %), Phrurolithus (3,5 %) ja Drassyllus (1,9 %), laitumilla Pachygnatha (17,0 %),
Piratula (5,1 %), Drassyllus (4,8 %) ja Trochosa (4,4 %) ja pientarilla Trochosa (11,3 %),
Xerolycosa (10,0 %), Phrurolithus (9,7 %) ja Piratula (6,8 %).

Niittomaiden runsaimmat lajit olivat Pardosa riparia (37,9 % lajilleen médritetyistd
yksiloistd), Pardosa fulvipes (13,2 %), Pachygnatha degeeri (11,4 %), Pardosa lugubris
(8,0 %) ja Phrurolithus festivus (4,7 %). Laidunten runsaimmat lajit puolestaan olivat
Pardosa palustris (26,3 %), Pachygnatha degeeri (18,9 %), Pardosa pullata (11,5 %),
Pardosa fulvipes (8,7 %) ja Pardosa lugubris (7,6 %). Pientarilla runsaimmat lajit taas
olivat Pardosa lugubris (16,3 %), Phrurolithus festivus (12,9 %), Pardosa fulvipes
(11,2 %), Pardosa riparia (9,5 %) ja Piratula hygrophila (8,4 %).

Loydetyistd heimoista 3 tuli yksinomaan pientarilta, vastaavia eksklusiivisia
heimoja ei niittomailla ja laitumilla ollut ainuttakaan. Sukujen kohdalla oli
samankaltainen tilanne: niittomailta ja laitumilta ei 16ytynyt ainuttakaan sukua,
jota ei olisi 16ytynyt joltakin toiselta kohdetyypiltd. Pientarilta puolestaan 16ytyi
tallaisia sukuja perdti 12. Lajeista 3 esiintyi vain niittomailla ja 15 yksinomaan
pientarilla. Laitumilta ei lajeistakaan havaittu sellaisia, joita ei ainakin yhdelta
muulta kohdetyypiltd olisi 16ytynyt. Huomioitavaa on, ettd suurin osa kaikista
eksklusiivisista havainnoista - erityisesti suku- ja heimotasoisista - on sellaisia,

ettd kyseistd taksonia tuli pyydyksistd vain yksi yksilo.

Heimoista 2 oli sellaisia, joita esiintyi kahdella muulla kohdetyypilldi mutta
puuttui laitumilta. Suvuista laitumilta puuttui 3, niittomailta 1. Lajeista puolestaan
laitumilta puuttuvia oli 6, niittomailta 6 ja pientarilta niin ikddan 6. Ehkad
huomionarvoisinta oli, ettd tutkimuksessa havaituista Xysticus-suvun
(Thomisidae) 5 lajista 4:44 ei 16ytynyt pientarilta lainkaan, ainoa poikkeus oli X.
ulmi. Xysticus- ja Drassyllus-sukujen edustajia (2 lajia, joita ei l6ytynyt pientarilta)
lukuun ottamatta kaikkia muilta kohdetyypeiltd 16ydettyjd lajeja havaittiin myos

pientarilla.
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3.2 Yksilomaarit

Kohdetyypit eivit yksilomddrien puolesta eronneet toisistaan (F = 0,562, df; =2,
df» =11129, P = 0,575). Yksilomaddrid verrattiin laskemalla yhteen kunkin kohteen
hamahdkkiyksiloméddrdt ja jakamalla 1oydettyjen kuoppien lukumaédralla.
Niittomaiden pyydyskuopista tuli keskimddrin 18 hamdhakkiyksiloda (Kuva 1).
Hajonta kuoppien vélilld oli suurta: niittomaakohteiden vidhiten haméahakkeja
sisdltdneiden kuoppien yksilomaarien keskiarvo oli noin 8 yksilod, eniten yksiloita
sisdltdneiden kuoppien keskiarvo puolestaan oli noin 37 yksilod. Vastaavasti
laidunten kuopista tuli keskimééarin 16 yksilod vaihteluvélillda 10-29 ja piennarten
kuopista keskimddrin 14 yksilod vaihteluvélilla 5-31. Yksittdisten kuoppien

vilinen vaihtelu oli vield tdtdkin suurempaa.

16

16

14 —1

Havaittujen yksildiden méara ! pullo

I I I
Miitto Laidun Piennar

Hoitomenetelma

Kuva 1. Eri kohdetyyppien pyydyskuoppien hdmédhdkkien yksilomddrien keskiarvot
keskivirheineen. Erojen havainnollistamiseksi pystyakseli ei kuvassa ala nollasta.
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3.3 Taksonimaiarit

Heimoja 16ytyi sekd niittomailta ettd pientarilta keskimddrin 8. Keskiméddrdinen
vaihteluvdli oli niittomailla 5-10 ja pientarilla 6-11. Laitumilla heimoldytdjen

keskiarvo jdi alle 6:een, ja vaihteluvali niilld oli 4-7.

Kohdetyypit erosivat toisistaan havaituissa heimomaérissa (Fp-w=11,12, df; =2,
df>=23,61, P<0,001) (Kuva?2). Parittaisvertailussa laitumet erosivat seka
niittomaista (P =0,001) ettd pientarista (P =0,002): laidunten heimomddrd on
pienempi kuin muilla kohdetyypeilld. Sen sijaan niittomaiden ja piennarten

heimomaddrat eivit eronneet toisistaan (P = 0,84).

Havaittujen heimojen méaara

1 1 1
Miitto Laidun Piennar

Hoitomenetelma

Kuva 2. Havaittujen heimojen maédrien keskiarvot keskivirheineen eri kohdetyypeilla.
Erojen havainnollistamiseksi pystyakseli ei kuvassa ala nollasta.

Hamahakkisukuja 16ytyi niittomailta keskimddrin noin 14. Vihdsukuisimpien
kohteiden keskiarvo oli 11, runsassukuisimpien 19. Laitumilla sukuja havaittiin
keskimiiarin 12, kohteiden keskivaihteluvili oli 7-17. Piennarten keskiméiridinen

sukuhavaintojen mééra oli 16 vaihteluvaliltdan 12-23.
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Myos hamédhakkisukujen osalta kohdetyypit erosivat toisistaan (F = 5,539, df =2,
P =0,008), joskin erot kohdetyyppien vililld tasoittuivat heimotasoon verrattuna
(Kuva 3). Sukujen osalta laitumet erosivat edelleen pientarista (P = 0,007) mutta
eivdt niittomaista (P = 0,111). Myodskddn piennarten ja niittomaiden vélilld ei ollut

eroa (P = 0,452).
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Kuva 3. Havaittujen sukujen mddrdat keskivirheineen eri kohdetyypeilld. Erojen
havainnollistamiseksi pystyakseli ei kuvassa ala nollasta.

Hamadhéakkilajien mddran osalta kohdetyypit eivét eronneet toisistaan (F = 2,285,
df=2, P=0,118) (Kuva 4). Lajeja esiintyi kohdetyypeistd niittomailla keskimé&arin
18, kohteiden keskivaihteluvili oli niilld 12-26. Laitumilla keskim&idrdinen
lajihavaintojen lukumaéédra oli 17, niilld keskivaihteluvili oli 8-24. Piennarten
lajihavaintoméérd oli hieman suurempi, 20 lajia, keskimddrdinen vaihteluvali oli

13-29.
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Kuva 4. Kohdetyyppien keskimddrdiset havaitut lajimddrdat keskivirheineen. Erojen
havainnollistamiseksi pystyakseli ei kuvassa ala nollasta.

3.4 Todellinen monimuotoisuus

Shannonin  indeksin = pohjalta  johdettujen = kohdetyyppien todellisten
monimuotoisuuksien analyysi eri taksonitasoilla tuotti vaihtelevia tuloksia.
Kohdetyypit eivdt eronneet hdmidhikkiheimojen monimuotoisuuden puolesta
toisistaan (F=1,396, df=2, P=0,262) (Kuva5). Sen sijaan hdméahakkisuvuissa
kohdetyyppien vdlilld oli selvd ero (F=6,479, df=2, P=0,004) (Kuvab).
Parittaisvertailu osoitti pientaret monimuotoisemmiksi elinymparistoiksi kuin
niittomaat (P = 0,03) ja laitumet (P = 0,005). Niittomaiden ja laidunten valilld eroa

ei sukutasollakaan ollut (P =0,74). Lajitasoisessa tarkastelussa eroja ei ollut

havaittavissa (F = 3,125, df = 2, P = 0,057) (Kuva 7).
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Kuva 5. Héamihdkkiheimojen  keskimddrdiset todelliset = monimuotoisuudet
keskivirheineen eri kohdetyypeilld. Erojen havainnollistamiseksi pystyakseli ei
kuvassa ala nollasta.
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Kuva 6. Hamédhéakkisukujen keskimddrdiset todelliset monimuotoisuudet keskivirheineen
eri kohdetyypeilld. Erojen havainnollistamiseksi pystyakseli ei kuvassa ala nollasta.
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Kuva 7. Hamahakkilajien keskimaaraiset todelliset monimuotoisuudet keskivirheineen eri
kohdetyypeilld. Erojen havainnollistamiseksi pystyakseli ei kuvassa ala nollasta.

4 TULOSTEN TARKASTELU

Tassda tutkimuksessa pyrittiin selvittdméddn, voidaanko perinnebiotooppien
erilaisilla hoitotavoilla ylldpitdd yhtd runsasta ja monimuotoista haméahakkilajistoa
ja toisaalta voivatko pientaret toimia vaihtoehtoisina elinymparistoina
hdmahdkeille niittomaiden ja laidunten vdhentyessd. Monimuotoisuus vaikutti
olevan tienpientarilla jossain méddrin jopa suurempaa kuin niittomailla ja
erityisesti laitumilla. Havaittavissa oli jonkin asteinen laskeva trendi siirryttdessa
pientarilta perinnebiotoopeille. Tulokset viittaavat siihen, ettd tienpientaret

voisivat toimia vaihtoehtoisina elinympaéristoind ainakin osalle haméahéakkilajeista.
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4.1 Laidunten ja niittomaiden viliset monimuotoisuuserot

Tutkimuksen perusteella haméahdkkejd esiintyy yksilomddrdisesti yhtd runsaasti
laitumilla ja niittomailla. Jalkimmadisiltd saatu kokonaisyksilomaééra oli korkeampi,
mikd se johtui osittain siitd, ettd laitumilta ei joko loydetty kaikkia pyydyksid tai
eldimet olivat talloneet ne rikki, ja mikd huomioitiin analyyseissa. Hajonta
kohteiden viililld oli suurta molemmilla kohdetyypeilld, joten pieni ero pyydysten
keskimdardisessd yksilomddrdssd menee tdysin satunnaisvaihtelun rajoihin. Tulos
on samansuuntainen muun muassa maakiitdjdisistd tehtyjen havaintojen kanssa
(Grandchamp ym. 2005): niittomaiden kokonaisyksilomddrd oli suurempi kuin
laidunten, mutta kohteiden keskiyksilomadérat eivit eronneet toisistaan. Toisaalta
esimerkiksi suorasiipisilld on havaittu, ettd etelddn avautuvilla laidunmailla

yksilomaddrat ovat suurempia kuin niittomailla (Weiss ym. 2012).

Yhtenevistd yksilomadrista huolimatta niittomailla havaittiin yksilditd useammista
heimoista. Selittdvd tekija on todenndkoisesti hdirididen laadusta aiheutuva
kasvillisuuden rakenne: laitumilla laiduntajat pitdvit sen jatkuvasti matalana, kun
taas kerran kesdssd niitettdvidlld niittomaalla kasvillisuus péddsee kasvamaan
korkeaksi. Korkea kasvillisuus puolestaan tarjoaa enemmin elinymparistojd
erilaisissa ekologisissa lokeroissa eldville elidille (Murdoch ym. 1972, Southwood
ym. 1979). Tamédn vuoksi verkolla saalistavia yksiloitd paddtyy saalistuspaikkaa
vaihtaessaan toisinaan kuoppapyydyksiin, mikd voi nostaa havaittujen ylempien

taksonien lukumaaraa.

Pyydyksiin pddtyneiden verkolla saalistavien hamdhdkkien osuus oli kuitenkin
suhteellisesti pieni: lajitasoisista méadrityksistd, joista puuttui Linyphiidae-heimon
edustus, verkolla saalistavia yksiloitd oli tutkimuksen hamdhakkien
kokonaisyksilomddrastd noin prosentin verran, pddasiassa Theridiidae-heimon
yksiloitda useammasta suvusta. Kun pidemmalle méaarittaimattomat Linyphiidae-
heimon yksil6t lasketaan mukaan, verkolla saalistavia yksiloitd oli noin 19,3

prosenttia kokonaisyksilomaarasta.
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Siirryttdessd heimoista sukujen kautta lajitasolle tuloksissa havaitaan
taksonimddrien trendimdinen ldhentyminen niittomaiden ja laidunten valilld. On
mahdollista, ettd molemmilla kohdetyypeilld tavallisemmista heimoista esiintyy
sen verran paljon eri sukujen ja lajien edustajia, ettd ndiden taksonien havaitut

lukumaéarat haivyttavat erot kohdetyyppien valilta.

Todellista monimuotoisuutta verrattaessa niittomaat eivdt eronneet laitumista
millddn tutkituista taksonitasoista. Todellinen monimuotoisuus huomioi taksonien
keskindiset runsaussuhteet osiossa 2.3 kuvatulla mekanismilla, ja erojen
hadvidminen selittynee silld, ettd niittomailla on yhdelld tai kahdella taksonilla
vahva yliedustus muihin verrattuna - erityisesti heimotasolla. Heimon Lycosidae
yksiloiden osuus niittomailla olikin edelld mainittu 62,9 %, kun vastaava osuus
laitumilla oli 56,6 %. Havaituissa heimomaéirissd ollut selva tilastollinen ero
katosikin laskettaessa todellista monimuotoisuutta. Myodskdadn Warui ym. (2005)
eivit havainneet eroa  kuoppapyydyksistd  kerdttyjen = hamdhdkkien
monimuotoisuudessa laidunnettujen ja laiduntamattomien alueiden valilla.
Heiddn tutkimuksessaan tosin juoksemalla saalistavat lajit menestyivit
laidunnetuilla alueilla paremmin kuin laiduntamattomilla, kun taas tdssd
tutkimuksessa niittomailla esiintyi yksilomddrdisesti selvdsti enemmdn

juoksemalla saalistavia hamdhidkkeja (Liite 1).

Heimojen méédrissd havaittu ero tukee keskimddrdisten hdirididen hypoteesia
(Connell 1978). Kerran tai kaksi kesdssd niitettdvien niittyjen kasvillisuus ehtii
niittojen vililld kasvaa korkeammaksi, mikd tarjoaa enemmain erilaisia
elinympdristojd ja mahdollistaa useamman, elintavoiltaan erilaisen elioryhman
eldmisen ympdristossda (Southwood ym. 1979). Vastaavanlaisia tuloksia on saatu
aiemminkin tutkittaessa, millaisia vaikutuksia niveljalkaisiin on kasvillisuuden
koneellisella leikkaamisella, joka on hdiriond samankaltainen niittamisen kanssa.
Luteiden ja kaskaiden runsauden ja monimuotoisuuden on havaittu vahenevan

kasvillisuuden leikkaamisen myotd (Morris 1979, Morris 1981). Toisaalta
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vaikutukset eivit ole yhtd voimakkaita kaikissa niveljalkaisryhmissd, kuten Morris

& Rispin (1987) ovat osoittaneet kovakuoriaisilla.

Hadirididen voimakkuus ja intensiteetti vaikuttavat alueiden eliyhteistjen
koostumukseen. Ympdristot, jotka kokevat voimakkuudeltaan keskitasoisia
hdiriocitd, voivat ylldpitdd monimuotoisempaa lajistoa kuin intensiivisempien
hdirididen ympadristot. Tahdn viittaavat muun muassa aiemmin toteutetut
tutkimukset hdmadhdkeilld (Lyons ym. 2018a, Szmatona-Tari ym. 2019) ja
hyppyhéntiisilla (Komonen & Kataja-aho 2017). Tamé tutkimus ei suoraan tue
tatda Kkésitystd, koska niittomailla ja laitumilla ei ollut eroavaisuuksia
monimuotoisuudessa. Toisaalta laidunnettujen niittyjen osalta ei eritelty niiden
laidunnusintensiteettid, vaikka kohteiden joukossa oli niin nautojen ja hevosten

kuin lampaidenkin laiduntamia kohteita.

Tassa tutkimuksessa laidunkohteita ei ollut jaoteltu myoskddn niiden tyypin
mukaan esimerkiksi niitty- ja metsdlaitumiin. Kuitenkin laidunnetulla
ympdristollda voi olla vaikutusta lajirunsauteen ja monimuotoisuuteen. Muun
muassa Szmatona-Tari ym. (2018) havaitsivat, ettd pensaikkoisilla laitumilla
laidunnus vahensi monimuotoisuutta, kun taas niittylaitumilla monimuotoisuus
lisdantyi ei-intensiivisen laidunnuksen myotd. Tamdn ja edelld mainitun
laidunnuksen intensiteettitason huomiotta jdttdminen kohteiden jaottelussa
yhtddltda vahentdd muuttujien médardd mutta tuo toisaalta lisdd epdtarkkuutta
tuloksiin. Kohdealueiden pienehkd lukumdira ei myoskddn olisi mahdollistanut

vaikutusten arviointia, koska tilastolliset menetelmait olisivat menettineet tehoaan.

4.2 Pientaret vaihtoehtoisina elinymparistoina?

Tienpientarilla eldd yhtd paljon hdmahdkkeja kuin niittomailla ja laitumilla.
Piennarpyydyksistd tuli kohdetyypeistd lukumaaradisesti vahiten yksilditd, mutta

ero laitumiin oli marginaalinen. Kun lisdksi eri piennarkohteiden vélinen hajonta
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yksiloméédrissd oli suurta niittomaa- ja laidunkohteiden tapaan, havaitut erot

kohdetyyppien vililld mahtuivat helposti satunnaisvaihtelun rajoihin.

Pientarilla esiintyy enemmdn eri hdmdhdkkiheimoja ja -sukuja kuin laitumilla,
mutta vastaavaa eroa niittomaihin ei ole. Lajitasolla kohdetyyppien sisdinen
hajonta oli niin suurta, ettd eroa ei ollut endd laitumiinkaan. Havaittavissa oli
kuitenkin jonkin asteista trendid ndiden kolmen kohdetyypin kesken:
niittomaiden taksonimé&ard vaikuttaisi ldhestyvan laidunten taksonimédrdd, kun
siirrytddn alempaa taksonomista tasoa kohti. Vastaavasti piennarten ero ndihin

vaikuttaisi kasvavan.

Todellisen monimuotoisuuden kohdalla pientaret erosivat niittykohdetyypeistd
hdamé&hakkisukujen osalta. Tulos on hieman ylldttavd, koska pelkkid havaittuja
taksonimddrid tarkasteltaessa sukujen runsaudessa merkitsevid eroja ei ollut vaan
eroavaisuus ndkyi ainoastaan heimomaéérissd. Hieman samansuuntaisiin tuloksiin
pddtyivait myos esimerkiksi Kaur ym. (2019): heiddn tutkimuksessaan
hamaéahéakkien ja muurahaisten lajikirjo oli suurempaa tienpientarilla kuin puisilla
aroilla, joilla taas oli enemmdn hdmaédhdkkilajistoa kuin laitumilla. Samoin

piennarten hamahéakkilajiston funktionaalinen monimuotoisuus oli korkeampaa.

Miksi pientarilla vaikuttaisi olevan runsaampi lajisto kuin hyvin monimuotoisina
pidetyilld perinnebiotoopeilla? Vai onko kyse harhasta? Ensinndkin on
huomioitava, ettd yksilomddra oli pientarilla kdytdnnossd sama kuin laitumilla ja
alhaisempi kuin niittomailla. Tamad viittaa piennartenkin tapauksessa siihen, ettd
yksilot ovat jakautuneet tasaisemmin eri taksonien kesken eikd erityisen
hallitsevia taksoneja, erityisesti sukuja, ole toisin kuin niittomailla. Shannonin
indeksin ja sen pohjalta lasketun todellisen monimuotoisuuden laskentatapa, joka
huomioi taksonien viliset runsaussuhteet, selittdd piennarten erottumista muista
kohdetyypeistd. Tama ei kuitenkaan selitd, miksi pientarilla vaikuttaisi eldvan

runsaammin eri haméahé&kkitaksoneja kuin niityillé.
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Yhtend selittdvana tekijand voisi olla eri kohdetyyppien keskindinen homo- tai
heterogeenisuus. Perinnebiotooppien hoidossa kéytetddn perinteisen maatalouden
menetelmid, joskin niiden soveltaminen on kirjavaa ja puutteellistakin, eika
laheskdan kaikille kohteille ole erityistd hoitosuunnitelmaa (Vainio ym. 2001,
Mussaari 2007). Tienpientaria puolestaan ei hoideta lukuun ottamatta koneellista
leikkaamista pari kertaa kasvukaudessa. Téltd osin pientaret muistuttavatkin
niittomaita: molemmat leikataan kerran tai kaksi kesdssd. Molempien maaperdn
rakenne on myds varsin samankaltainen (Saarinen ym. 2005). Toisaalta niityt ovat
tyypillisesti laajahkoja alueita, joiden sisdlld ei ole suurta vaihtelua eikd

reunavaikutuksia.

Pientarilla reunavaikutus kuitenkin korostuu: yhdelld puolella piennarta rajaa
ajorata, mutta toisella puolella voi olla kuivaa kangasta, koivuvaltaista rehevad
talousmetsdd tai kostea oja. Metsdn reunustamilla pientarilla on havaittu eldvan
monimuotoisempi perhoslajisto kuin maatalousympdriston pientarilla (Saarinen
ym. 2005, Villemey ym. 2018). Toisaalta piennarten perhoslajisto ei ole kuitenkaan
yhtd monimuotoista kuin niittyjen (Valtonen ym. 2007). Pientarilla on kuitenkin
tarjolla enemman erilaisia mikroilmastoja ja niiden myo6td ekologisia lokeroita
(Lyons ym. 2018b), mikd suosinee maanpinnassa eldvid haméahidkkejd verrattuna
perinnebiotooppeihin.  Reunavaikutuksella ~ voi  olla  osuutensa  my0s
hajahavaintoihin. Monesta verkolla saalistavasta lajista tuli vain yksi yksilo
(Liite 1), mikéd nosti laji- ja sukuhavaintoméérida mutta ei juurikaan vaikuttanut
todelliseen monimuotoisuuteen. Sukuja, joista tuli vain yksi yksils, oli pientarilla
peréti 9, muilla kohdetyypeilld ei ainuttakaan. Siitdkdan huolimatta pientaret eivat

eronneet sukujen runsaudessa kuin laitumista.

Toinen heimomddrddn mahdollisesti vaikuttava piirre pientarissa on niiden
vdlinen kytkeytyneisyys. Siind, missd niityt ovat metsien, ihmisasutusten tai
muiden ympdristojen toisistaan eristdmid, pientaret voivat olla hyvinkin pitkien
etdisyyksien matkalta yhtendisid tai toisiinsa kytkeytyneitd. Lajistollisen

monimuotoisuuden ndkokulmasta eri piennarkohteet eroavat toisistaan (Vona-
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Tari ym. 2016), mutta on perusteltua olettaa lajien pystyvan levidméadn pientaria
pitkin uusille alueille, mikd ei véalttamattd ole mahdollista perinnebiotoopeilla
eldville, mahdollisesti tietyistd ravintokasvista riippuvaisille lajeille. Pientaria
pitkin tapahtuvasta levittdytymisestd on kuitenkin varsin vdahdn tutkimuksia, ja
nekin harvat ovat keskenddn jossain mddrin tulkinnanvaraisia tai ristiriitaisia

(Villemey ym. 2018).

Vaikka pientaret ovat ympdristond varsin erilaisia kuin perinnebiotoopit, myos
niilld  hdirididen voimakkuus ja ajankohta vaikuttavat lajistoon ja
monimuotoisuuteen. Kuten aiemmin on todettu, keskiméidrdisten héirididen
hypoteesin mukaan harvakseltaan tapahtuvat héiriét tuottavat korkeimman
lajistollisen monimuotoisuuden. On tutkittu, ettd kahdesti kesdssd tapahtuva
piennarten leikkaaminen on monimuotoisuuden niakokulmasta parempi tapa kuin
leikkaaminen kerran kesdssd tai ei lainkaan (Noordijk ym. 2010). Myos késilld
olevan tutkimuksen voidaan ajatella tukevan jossain madrin KHH:ta sen kautta,

ettd monimuotoisuus oli kohdetyypeistd suurimmillaan juuri pientarilla.

Leikkuuajankohdan vaikutusta hamé&hédkkien monimuotoisuuteen on puolestaan
tutkittu peltojen reuna-alueilla (Baines ym. 1998): keskikesdédn ajoittuva leikkuu on
haitallisempaa hdmaéhdkeille kuin kevddseen tai syksyyn ajoittuva leikkuu.
Tuloksen voisi olettaa olevan saman myds piennarympdristossd. Toisaalta
piennarten rakenteellisella monimuotoisuudella ei ole yhteytta hamahakkilajiston
koostumukseen (Leonard ym. 2018). Avoimeksi kysymykseksi jdd, milld tavalla
Suomen pientarilla heind-elokuussa toteutettava leikkuu vaikuttaa lajistoon.
Olisiko loppukesdsta suoritettavalla leikkuulla vieldkin suotuisampi vaikutus

lajirunsauteen ja monimuotoisuuteen?

4.3 Yhteenveto ja johtopadtokset

Tutkimuksessa laitumet osoittautuivat lajistolliselta monimuotoisuudeltaan

niittomaita koyhemmiksi. Niilld voimakas, jatkuvaluonteinen laidunnuspaineen
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aiheuttama hdirio estdd kasvillisuutta kasvamasta tdyteen mittaansa, mikéa
vahentdd monien hamdhikeille sopivien elinymparistdjen maarad. Osalle lajistosta,
erityisesti ~ juoksemalla  saalistaville lajeille, avoimempi, paahteisempi
laidunympdristo sopii kuitenkin paremmin, jolloin ne hyotyvit jatkuvasta
hdiriostd suhteessa kilpaileviin saalistajiin. Laidun sopii paremmin myds
pioneerilajeille. ~ Niittomailla  kasvillisuus  taas  on  rakenteellisesti
monimuotoisempaa, minkd ansiosta myos lajistoa on runsaammin ja mikd
mahdollistaa ekologisia lokeroita myos kasvillisuuden sekaan saalistusverkon

kutoville hamahakkilajeille.

Tienpientaria ei intuitiivisesti ajateltane monimuotoisuuden kannalta hyviksi
paikoiksi vaan ldhinnd haitaksi eldimille. Tédssd tutkimuksessa ne osoittautuivat
silti vahintddn yhtd monimuotoisiksi ympaéristoiksi kuin niittomaat. Molempien
elinympaéristéjen kohtaamat hdiriot ovat hyvin samankaltaisia, samoin niiden
maaperdn rakenne. Taméd merkittdva ero laitumiin saattaa selittdd, miksi laitumet
eivdt ole yhtd monimuotoisia kuin niittomaat ja pientaret. Kun pientaret ovat
lisdksi yhteyksissd toisiinsa hyvinkin suurten etdisyyksien pddhdn, niilld on
potentiaalia tarjota tehokas levidmisvayld lajeille, mikd mahdollistaa suuremman

lajistollisen monimuotoisuuden.

Tutkimuskohteena olivat vain juoksemalla saalistavat tai muuten maassa liikkuvat
hamahdkit sekd niiden runsaus ja monimuotoisuus, eikd verkolla saalistavia
hiamdhdkkeja huomioitu lukuun ottamatta yksittdisida kuoppapyydyksiin
pddtyneita yksiloitd. Ndin saatu aineisto ei ole riittdavan kattava pidemmalle
menevien paddtelmien tekemiseen. Kasvillisuuden rakenteellinen monimuotoisuus
suosii verkon avulla saalistavia taksoneja, joten niittomaiden ja piennarten
lajistosta jdi todenndkoisesti paljon havaitsematta lukuun ottamatta yksittdisia
pyydyskuoppaan harhautuneita yksiloitd. Toisaalta, koska piennarympadriston
rakenteellinen = monimuotoisuus ei vaikuta niilld eldvien yhteisdjen
koostumukseen, tdmdn tutkimuksen tulosten voisi pddtelld olevan védhintddn

suuntaa-antavia. Lisdksi eri kohdetyyppien suhteellisen pienet eroavaisuudet
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yksiloméddrissd voi viitata niiden samansuuntaiseen kykyyn tarjota resursseja

hamihikkien saaliseldimille ravintoverkon alemmilla tasoilla.

Perinnebiotooppien ja tienpiennarten lajistollisia yhtenevdisyyksid olisi hyva
tutkia hieman pidemmaille. Tdssd tutkimuksessa ei analysoitu lainkaan
kohdetyyppien lajikoostumuksellisia samankaltaisuuksia, joten olisi jossain
mddrin vaarallista pelkkien taksonimddrien ja monimuotoisuusindeksien
perusteella vdiittdd, ettd pientaret voivat toimia turvapaikkoina juuri ndiden
elinympdristojen lajeille huolimatta kohdetyypeilld esiintyvien taksonien varsin
kattavasta pddllekkdisyydestd (Liite 1). Voitaneen silti pddtelld, ettd piennarten
kyky vyllapitdd vahintddan yhtd monimuotoista maanpinnassa saalistavaa
hdmdhdkkilajistoa kuin laitumet ja niityt tukee ajatusta mahdollisesta

"turvapaikasta".

Tienpientaria pidetddn usein joutomaana, jolle ei ole juurikaan kayttotarkoitusta
ihmisen ndkokulmasta. Tutkimusten valossa niistd olisi kuitenkin syytd valittaa

nykyistd enemman.
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LIITE 1. Lajilista havaituista taksoneista

Lajilistassa on kultakin kohdetyypiltd 16ytyneiden ja médritettyjen hamahdkkien
yksilomadrat aakkosjarjestyksessda heimojen mukaan. Listattuina ovat myo6s suku-
ja heimotasoiset yksilomddrdt, jotka sisdltdvdat alempien taksonitasojen
yksilomaardt. Luvuissa on yhteenlaskettuina kunkin kohdetyypin jokaisen
kuopan taksonit molemmilta pyyntijaksoilta.

Tieteellinen nimi Suom. nimi Yksilomaadra

Niittomaa Laidun Piennar

Clubionidae pussihdmahakit 3 - 5

Clubiona 3 - 5

C. kulczynskii pohjanpussikki 1 - -

C. lutescens keltapussikki 1 - 5
Gnaphosidae kivikkohdamahakit 282 241 302
Drassodes 21 9 17
D. pubescens vaaleahiirikki 19 6 13
Drassyllus 66 132 60

D. lutetianus luhtaviuhukki 1 1 -

D. praeficus ketoviuhukki 21 92 -

D. pusillus hietaviuhukki 31 28 34
Gnaphosa 46 22 38
G. bicolor punaharjakki 36 15 25

G. montana havuharjakki - 1 -
Haplodrassus 47 35 37
H. moderatus luhtamyyrakki 2 6 7

H. signifer kangasmyyrakki 9 15 6

H. silvestris lehtomyyrakki - 1 1
H. soerenseni korpimyyrakki 6 4 10

H. umbratilis hietamyyrakki 15 4 1
Micaria 60 23 77

M. nivosa kirjokiillokki - 3 1
M. pulicaria metallikiillokki 45 15 43
M. silesiaca hietakiillokki - - 13
Zelotes 36 19 67
Z. clivicola varpuviuhukki 11 9 37

Z. latreillei niittyviuhukki 3 2 1

Z. petrensis kiviviuhukki 2 3 1

Z.subterraneus  maaviuhukki 1 - -
Hahniidae karikehdméahakit 16 4 29

Antistea - 3 2

A. elegans luhtamannukki - 3 2
Hahnia 16 1 27
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H. nava kanervamannukki 4 1 11
H. ononidum kangasmannukki 1 - 3
H. pusilla rahkamannukki 11 - 11
Liocranidae lyhtyhamahakit 17 3 22
Agroeca 15 3 17
A. brunnea ruskolyhdykki 8 3 9
Lycosidae juoksuhdmahakit 2635 1984 1994
Acantholycosa - - 1
A. lignaria louhipantrikki - - 1
Alopecosa 65 56 94
A. cuneata muskelileokki 1 - -
A. pulverulenta raitaleokki 32 29 58
A. taeniata mets&leokki - 3 -
Pardosa 1974 1615 1077
P. agrestis peltosusikki - 2 2
P. amentata niittysusikki 2 41 44
P. fulvipes keltajalkasusikki 328 208 225
P. lugubris kenttasusikki 198 182 326
P. paludicola mustasusikki - 2 1
P. palustris suosusikki 71 632 1
P. pullata kosteikkosusikki 46 276 70
P. riparia ahosusikki 942 95 191
P. sphagnicola  rahkasusikki - - 1
Pirata 1 4 1
P. piraticus lampirosvokki - 4 1
Piratula 64 139 182
P. hygrophila luhtarosvokki 53 136 169
Trochosa 468 122 303
T. ruricola peltokarhukki - - 4
T. spinipalpis suokarhukki 6 - 4
T. terricola maakarhukki 70 19 49
Xerolycosa 2 20 266
X. miniata hietahukakki 1 2 86
X. nemoralis nummihukakki 1 16 151
Mimetidae hamahaikinsyojat - - 1
Ero - - 1
E. cambridgei soikkopedokki - - 1
Miturgidae vaanijahamahakit 18 7 52
Zora 18 7 52
Z. nemoralis lehto-odakki 7 3 10
Z. spinimana kangasodakki 8 4 39
Philodromidae nopsahdméahakit - - 2
Philodromus - 1
Tibellus - - 1
T. oblongus viirukorsikki - - 1
Phrurolithidae mauriaishamahakit 118 40 258
Phrurolithus 118 40 258
P. festivus taplamaurikki 118 40 258




Pisauridae kiitohamahakit - - 1
Dolomedes - - 1
Salticidae hyppyhamahakit 2 - 17
Evarcha - 1

E. falcata kangassirppihypykki - - 1
Neon 2 - 12
N. levis kalliopikkuhypykki - - 1

N. reticulatus karikepikkuhypykki 2 - 6

N. robustus paasipikkuhypykki - 5
Sibianor - - 2

S. larae muskelihypykki - - 2
Tetragnathidae sauvaristihdméahakit 302 468 20
Metellina - - 3
M. mengei kevataukokki - - 3
Pachygnatha 302 468 16

P. degeeri niittyleuakki 283 453 9

P. listeri metsdleuakki 19 11 7
Tetragnatha - - 1

T. extensa rantasauvakki - - 1
Theridiidae pallohdmahakit 23 7 31
Crustulina - - 1

C. guttata taplanupikki - - 1
Enoplognatha 2 - 1

E. ovata valkohelmikki 2 - 1
Episinus - - 5

E. angulatus kulmalangakki - - 5
Euryopis 11 2 5

E. flavomaculata taplakoytokki 11 2 5
Phylloneta - - 1

P. sisyphia naamiopallokki - - 1
Robertus 8 5 17

R. lividus metsdhelmikki 8 5 17
Thomisidae rapuhdmahakit 69 24 23
Ozyptila 32 4 21

O. trux ruohoravukki 14 3 9
Xysticus 37 20 2

X. bifasciatus raitaravukki 23 7 -

X. cristatus samoravukki 3 3 -

X. lineatus luhtaravukki 3 2 -

X. luctuosus metsdravukki 4 5 -

X. ulmi suoravukki 3 2 2
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