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THVISTELMA

Lajistollinen monimuotoisuus vahenee maailmanlaajuisesti Kiihtyvéllad vauhdilla, etenkin
ihmistoiminnasta  aiheutuvan  laajamittaisen  elinympdristdjen  tuhoutumisen ja
huonontumisen johdosta. Niin Suomessa, kuin myds muualla Euroopassa, maatalouden
tehostuminen viimeisen sadan vuoden aikana on johtanut perinteisen karjatalouden
synnyttamien perinneympadristéjen rajuun vahenemiseen. Monet jaljelld olevat
perinneymparistot karsivat lisaksi elinympariston laadullisesta huonontumisesta, kuten
umpeenkasvusta, rehevoitymisestd, sekd vieraslajien invaasioista. Perinneymparistdjen
tuhoutuessa ja huonontuessa ovat myds monet niilla elavista elidlajeista taantuneita tai
luokiteltu uhanalaisiksi. Uhanalaistuneelle lajistolle ajatellaan kuitenkin loytyvén lisaa
elintilaa ja levittdytymisreittejd  perinneympdristéjen  kaltaisista  vaihtoehtoisista
elinymparistoistd.  Tallaisia  vaihtoehtoisia  elinympdristdja  ovat  esimerkiksi
pienlentokentat, voimajohtoaukeat ja tienpientareet. Tdssd tutkimuksessa selvitettiin
tienpientareiden  merkitystd  vaihtoehtoisina elinymparistdéind  perinneymparistdjen
ludelajeille ja -yhteisoille. Tutkimuksen aineisto kerattiin Keski-Suomesta kesédn 2014
aikana 12 tienpientareelta ja 24 perinneympéristosta ikkuna-keltavatipyydyksin ja
kenttédkerroksen kasvillisuutta haavien. Perinneymparistoista puolet oli niitettyja ja puolet
laidunnettuja. Tulosten perusteella tienpientareiden ludeyhteis6t koostuivat l&hes
yksinomaan my0s perinneympéristoissd tavatuista ludelajeista. Lajirunsaus jai
tienpientareilla kuitenkin merkitsevasti niitettyja niittyja alhaissmmaksi. Vaikka luteiden
lajistollisesta monimuotoisuudesta ei 10ytynyt kohdetyyppien valiltd merkitsevia eroja,
tienpientareet erosivat lajikoostumukseltaan merkitsevasti sekd niitetyistd, ettd
laidunnetuista niityistd. Tienpientareiden havaittiin olevan lajikoostumukseltaan myd6s
keskenddn hyvin heterogeenisid. Liséksi perinneymparistoistd poiketen tienpientareilla
havaittua ludemonimuotoisuutta ei voitu selittdd putkilokasvien lajistollisella
monimuotoisuudella. Saatujen tulosten perusteella tienpientareiden voidaan ajatella
toimivan vaihtoehtoisina elinymparistoinad yksittaisille perinneymparistéjen ludelajeille,
kuitenkaan kykenemattd yllapitdmaan kokonaisia perinneymparistOille tyypillisia
ludeyhteisgja.  Tienpientareiden  merkitystd  vaihtoehtoisina  elinympdrist6ina
perinneympadristdjen lajistolle voitaisiin kuitenkin luultavasti parantaa kiinnittamalla
huomiota etenkin pientareen niittoajankohtaan ja -taajuuteen, sekd niittojatteen
poistamiseen pientareelta.
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ABSTRACT

Species diversity is decreasing globally mainly due to human induced habitat destruction
and degradation. In Finland, as in other European countries, the intensification of
agriculture during the last century has led to drastic declines in semi-natural grasslands
created and maintained by traditional animal husbandry. Many remaining areas also suffer
from eutrophication, vegetation overgrowth and invasions of alien species. Furthermore,
many species typical to semi-natural grasslands have become threatened or endangered
because of the destruction and degradation of their primary habitats. However, it has been
suggested that these species could also exploit alternative habitats resembling semi-natural
grasslands. Such alternative habitats include small airfields, power line rights-of-ways and
road verges. The aim of this thesis was to study the importance of road verges as
alternative habitats to meadow Heteroptera. The data was collected during the summer of
2014 from 12 road verges and 24 semi-natural grasslands located in Central Finland using
vegetation sweeping and window flight trapping. Half of the semi-natural grasslands were
managed by cutting and the other half by grazing. The results show that the heteroptera
fauna found from road verges consisted mainly species also present in semi-natural
grasslands. Yet, species richness was significantly lower in road verges than in cut semi-
natural grasslands. The species composition also differed significantly between road verges
and both cut and grazed semi-natural grasslands, even though species diversity did not.
Furthermore, the species composition was found to be quite heterogeneous also between
different road verges. Finally, contrary to semi-natural grasslands, in road verges the
observed diversity of heteroptera species could not be explained by the species diversity of
vascular plants. The results indicate that even if road verges can serve as alternative
habitats to some heteroptera species, they are not able to sustain whole communities
similar to semi-natural grasslands. To increase the value of road verges as alternative
habitats in the future, it is recommended to pay more attention especially to the frequency
and timing of cutting and the removal of the cut material.
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1. JOHDANTO

Perinneympéristét ovat perinteisen karjatalouden muovaamia elinymparistdjé, joita
niitetddn ja/tai laidunnetaan saannollisesti (Vainio ym. 2001). Maatalouden tehostuminen
viimeisen sadan vuoden aikana on johtanut niiden rajuun véhenemiseen etenkin Euroopan
lansi- ja pohjoisosissa (Fuller 1987, Emanuelsson 2008). Suomessa perinneymparistdjen
madra l&hti laskuun, kun niita alettiin raivata 1880-luvulta l&htien viljelypelloiksi (Soininen
1974). Vuonna 2010 perinneympéristdjen pinta-alaa arvioitiin olevan jaljella enda likimain
20 000 hehtaaria, eli vain noin 1 % sadan vuoden takaisesta tilanteesta (Soininen 1974,
Vainio ym. 2001). Nykyaan jéljell& olevia perinneympadristoja uhkaa lisaksi elinympariston
laadullinen huonontuminen etenkin umpeenkasvun ja rehevoitymisen myo6ta (lhse 1995,
Eriksson ym. 2002, Schulman ym. 2008). Perinneympéristdjen vahenemisen ja
huonontumisen johdosta myds monet niilla eldvat kasvi- ja eldinlajit ovat taantuneita tai
luokiteltu uhanalaisiksi (Rassi ym. 2010). Perinneymparistéjen onkin arvioitu toimivat
ensisijaisina elinympadristoina jopa yli 20 % Suomen uhanalaisista elidlajeista (Rassi ym.
2010).

Koska perinneympéristojen tiedetddn olevan lajistoltaan hyvin arvokkaita, on niiden
suojeluun alettu kiinnittdd huomiota enenevassa maarin jo 1980-luvulta lahtien. Aiemmin
suojelussa on Kkeskitytty pééasiassa turvaamaan saannéllisen niiton ja laidunnuksen
jatkuminen niilla alueilla, joilla sita ei ole vield lopetettu, sekd hoitamaan
umpeenkasvaneita tai muuten huonontuneita perinneympéristéja (Mortimer ym. 1998,
WallisDeVries ym. 1998). Hoitoprosessi voi kuitenkin olla hyvin pitkd, eika aina johda
haluttuun lopputulokseen (Bakker & Berendse 1999, Galvanek & Lep$ 2008). Koska
Perinneympéristjen jatkuva hoito vaatii hyvin paljon resursseja, tulisi suojelun
suunnittelussa kiinnittd4d enemman huomiota mahdollisiin vaihtoehtoisiin elinymparistoihin
(korvaavat elinymparisttt). Tallaisia perinneympaéristdjen kaltaisia elinympéristoja ovat
esimerkiksi erilaiset niittdmalla avoimina pidetyt pienlentokentdt, ampuma-alueet,
voimajohtoaukeat, seka tienpientareet. Vaihtoehtoisten elinympéristdjen onkin ajateltu
tarjoavan lisdd elintilaa ja levittaytymisreitteja perinneympéristojen lajeille jo pienin
lisdginvestoinnein (Saarinen ym. 2006).

Taman tutkimuksen tavoitteena on selvittdd, voivatko tienpientareet yllapitaa
samankaltaisia ludeyhteisdja kuin perinneymparistot, ja ndin ollen toimia vaihtoehtoisina
elinymparistdind perinneympaéristojen luteille. Luteet valittiin tutkittavaksi lajiryhmaksi,
silla niiden tiedetddn toimivan hyvand monimuotoisuuden indikaattoriryhméané (Duelli &
Obrist 1998). Nain ollen niiden lajirunsaudella ja lajistollisella monimuotoisuudella
voidaan mahdollisesti ennustaa koko elinympariston lajistollisia monimuotoisuusarvoja
(Duelli & Obrist 1998). Tama tutkimus on térked, silla saadut tulokset antavat uutta ja
ajankohtaista tietoa perinneympdristdjen nykytilasta, luteiden levinneisyydestd, seké
tienpientareiden monimuotoisuusarvoista.

1.1. Elinympéristéjen tuhoutuminen ja huonontuminen

Lajistollinen monimuotoisuus véhenee maailmanlaajuisesti kiihtyvélla vauhdilla (Pimm
ym. 1995). Havaittu ilmio on erittdin halyttava, silld lajistollisen monimuotoisuuden
vaheneminen yhdistetddn usein koko ekosysteemin toimintakyvyn ja pysyvyyden
hairiintymiseen (Naeem ym. 1994, Tilman 1996). Suurimpina uhkina lajistolliselle
monimuotoisuudelle pidetdan etenkin luonnollisten elinymparistdjen tuhoutumista (engl.
habitat destruction) ja huonontumista (engl. habitat degradation) (Ehrlich 1988, Pimm &
Raven 2000). Elinympériston tuhoutumisella tarkoitetaan sen muuttumista kokonaan
toisenlaiseksi, jolloin se ei enda yllapida alkuperdisen kaltaista elidyhteisda (Laurance
2010). Huonontuessaan elinympéristd taas muuttuu alkuperdisen lajiston kannalta



epésuotuisaksi, jolloin yhteison lajit voivat olla vaarassa havité tai korvautua muuttuneisiin
olosuhteisiin paremmin sopeutuneilla lajeilla (Stevens ym. 2004, MacDougall &
Turkington 2005). My06s laajamittainen elinympariston pirstoutuminen (engl. habitat
fragmentation) nahdédén haitallisena monimuotoisuuden sdilymisen kannalta (Wilcove ym.
1986).

Elinympériston  pirstoutumisella  tarkoitetaan aiemmin  yhtendisen alueen
pilkkoutumista moneksi erilliseksi suotuisan elinymparistén laikuksi (Wilcove ym. 1986,
Bennett & Saunders 2010). Pirstoutuminen siis paitsi lisdd alueiden vélista
eristaytyneisyytta ja elinymparistoon kohdistuvaa reunavaikutusta, usein myos vahentéa
suotuisan elinympdriston kokonaispinta-alaa (Wilcove ym. 1986, Bennett & Saunders
2010). Pirstoutumisen monimuotoisuusvaikutusten arviointiin sovelletaankin usein
saarimaantieteen teoriaa, joka ennustaa lajimédéaran vahenevan alueen eristaytyneisyyden
lisddntyessd ja pinta-alan pienentyessa, kun alueelle kohdistuva tulomuutto véhenee ja
sukupuuttoriski kasvaa (MacArthur & Wilson 1967). Yleisesti ottaen elinympériston pinta-
alan Kkutistuessa myos elintilan, tarjolla olevien ekolokeroiden ja saatavilla olevien
resurssien maara vahenee, jolloin pienet elinympéristolaikut eivat pysty yllapitaméén yhta
lajirikkaita yhteisoja kuin suuret laikut (MacArthur & Wilson 1967, Kohn & Walsh 1994).

Paitsi suotuisien elinympéristolaikkujen koko ja eristaytyneisyys, myos laikkujen
valisen  alueen laatu  (engl. matrix quality) vaikuttaa  pirstoutumisen
monimuotoisuusvaikutusten laajuuteen (Ricketts 2001, Prevedello & Vieira 2010).
Suotuisien elinympaéristdlaikkujen valisen alueen laadun ajatellaan heikkenevan sen
muuttuessa rakenteellisilta ominaisuuksiltaan vdéhemman suotuisien elinymparistolaikkujen
kaltaiseksi (Aberg ym. 1995, Prevedello & Vieira 2010). Laadultaan hyvin epésuotuisa
alue  elinympdristolaikkujen ~ valilla  voi  muun  muassa lisdtd  suotuisiin
elinymparistolaikkuihin kohdistuvaa reunavaikutusta, sekd vaikeuttaa entisestdan lajien
liikkumista laikulta toiselle (Haynes & Cronin 2006). Toisaalta tdmé& suotuisien
elinymparistolaikkujen véliin jadva alue voi myos toimia vaihtoehtoisena elinympaéristona,
tai tarjota lisaresursseja pirstoutuneen elinympariston lajistolle (Perfecto & Vandermeer
2002, Harvey ym. 2006).

Pirstoutuminen voi myos aiheuttaa lajistolle niin kutsuttua sukupuuttovelkaa (engl.
extinction debt) (Helm ym. 2006, Krauss ym. 2010). Sukupuuttovelalla tarkoitetaan
populaation viivastynyttd sukupuuttoa, jolloin populaatio haviaa véhitellen elinympériston
pirstoutumisen tai huonontumisen jalkeen (Tilman ym. 1994). Nain ollen pirstoutumisen
todelliset monimuotoisuusvaikutukset voivat ndkyd vasta vuosien kuluttua itse
pirstoutumistapahtuman jalkeen. Sukupuuttovelasta kérsivét etenkin populaatiot, joiden
elinymparistd lahestyy kooltaan kynnys-arvoa, jonka ylitettyddn se ei endé ole kykeneva
yllapitdaméén pysyvéa populaatiota (engl. extinction threshold) (Lande 1987, Kuussaari ym.
2009). Myos pitkaikdisten ja hitaasti lisadntyvien lajien populaatiot ovat alttiita
sukupuuttovelalle (Kuussaari ym. 2009). Koska populaation kokema sukupuuttovelka
saattaa jda4da helposti huomaamatta, aiheutuu siitd hankaluuksia etenkin lajiston suojelun
kannalta (Kuussaari ym. 2009).

1.2. Perinneymparistdjen tuhoutumisen ja huonontumisen vaikutukset lajistoon

Perinneympéristjen lajistollinen monimuotoisuus on uhattuna, kun maatalouden
tehostuminen ja perinteisestd karjataloudesta luopuminen ovat johtaneet niiden
laajamittaiseen tuhoutumiseen, pirstoutumiseen ja huonontumiseen (Fuller 1987,
Emanuelsson 2008). Nykyaan jaljelld olevia perinneympdristdja uhkaa erityisesti
umpeenkasvu ja lopulta metsittyminen, s&anndllisen niiton ja laidunnuksen loputtua
(Hansson & Fogelfors 2000, Schulman ym. 2008). Monet perinneympaéristot karsivat myos
reheviditymisestd lannoitteiden, ilmakehdn typpipdéstojen, tai laiduntaville elaimille



tarjotun lisdrehun vuoksi (Bobbink ym. 1998, Schulman ym. 2008). Myds vieraslajit
uhkaavat etenkin jo rehevoityneitd perinneympéristoja (Huenneke ym. 1990, Schulman
ym. 2008). Erityisen huolestuttavaksi perinneymparistéjen vahenemisen ja laadullisen
huonontumisen tekee se, ettd niissé tavataan tyypillisesti hyvin monimuotoista kasvi- ja
hyonteislajistoa (Kull & Zobel 1991, Tiainen ym. 2004). Perinneympaérist6ja voidaankin
pitdd etenkin Euroopan alueella niin sanottuina monimuotoisuuden keskittymind (engl.
biodiversity hotspots) (Habel ym. 2013).

Perinneympéristojen  laajamittaisen  tuhoutumisen  myo6ta  jaljella  olevat
perinneympdristolaikut ovat entistd pienempia ja sijaitsevat entistd kauempana toisistaan,
jolloin lajien liikkumiskyky alueelta toiselle on heikentynyt (Steffan-Dewenter &
Tscharntke 1999, Soons ym. 2005). Perinneympéristjen pirstoutumisesta kéarsivatkin
etenkin huonon levittdytymiskyvyn omaavat lajit (Franzén & Eriksson 2003).
Levittdytymiskyvyn heikentyminen voi johtaa aiemmin yhtendisen populaation
vahittaiseen jakaantumiseen moneksi pienemmaksi erillispopulaatioksi, jotka voivat kérsia
pieneen populaatiokokoon liittyvistda ongelmista, kuten sisasiitosdepressiosta tai
korostuneesta sukupuuttoriskistd (Saccheri ym. 1998). Pirstoutumisen negatiivisiset
monimuotoisuusvaikutukset ~ voivat  lisdksi ~ korostua  maankaytdon  tehostuessa
perinneympristélaikkujen valiin jaavilla alueilla (Ockinger ym. 2012). Pirstoutumisen on
my0s havaittu aiheuttavan perinneymparistdjen lajistolle niin kutsuttua sukupuuttovelkaa
(Helm ym. 2006, Krauss ym. 2010).

Perinneympéristéjen huonontumista aiheuttaa etenkin niiden umpeenkasvu ja
metsittyminen sd&nndllisen niiton ja laidunnuksen loputtua (Hansson & Fogelfors 2000,
Schulman ym. 2008). Umpeenkasvu ja metsittyminen perustuvat luonnolliseen
sukkessioon, jolla tarkoitetaan kasvillisuuden luontaista vaihettumista kasvillisuustyypista
toiseen (Odum 1969). Koska perinneympéristjen lajit ovat sopeutuneet sukkession
alkuvaiheen olosuhteisiin, korvautuvat ne vahitellen sukkession myo6td muuttuneisiin
olosuhteisiin paremmin sopeutuneilla lajeilla (Pykédla ym. 2005). Tédma johtaa
perinneympdriston lajiston kdyhtymiseen (Pykala ym. 2005). Niitosta ja laidunnuksesta
luopuminen voi myds véhentdd elinympdriston rakenteellista monimuotoisuutta, jolloin
lajiston tarvitsemat piilo- ja lisd&ntymispaikat, ravintokohteet ja muut resurssit vahenevat
(Benton ym. 2003). Etenkin perinneympaéristdissa laiduntavilla eldimilla on elinymparistén
rakenteellista monimuotoisuutta lisdédva vaikutus valikoivan ravinnonkayton, virtsan,
ulosteiden ja maaperan tallauksen johdosta (Rook ym. 2004). Rakenteellisella
monimuotoisuudella onkin havaittu olevan positiivinen vaikutus perinneymparistojen
lajistolliseen monimuotoisuuteen (Oster ym. 2007).

Monet perinneympéristot kérsivat lisdksi maaperdn nousseesta ravinnetasosta, joka
johtuu pédosin elinympériston lannoituksesta, ilmakehdn typpipadstoista ja laiduntaville
eldaimille tarjotusta lisdrehusta (Bobbink ym. 1998, Schulman ym. 2008). Lisadntyneet
maaperan ravinteet aiheuttavat perinneymparistdjen rehevoitymistd, jonka on todettu
johtavan seké& niiden kasvi-, ettd hyonteislajiston kdyhtymiseen (Pegtel 1987, Haddad ym.
2000, Kleijn ym. 2009). Rehevoityminen myos lisdad maanpaéllista kasvibiomassaa, jolloin
avoimeen elinympadristdon sopeutuneet perinneympdriston lajit véhitellen havidvat
lisd&ntyneen valokilpailun myo6ta (Bobbink 1991, Hautier ym. 2009). Rehevoitymisesta
kérsivien elinymparistojen on lisdksi havaittu olevan erityisen herkkid vieraslajien
invaasioille (Huenneke ym. 1990).

Vieraslajeiksi (engl. alien species) kutsutaan elidlajeja, jotka ovat levittdytyneet
ihmistoiminnan avustamana oman luonnollisen levittaytymisalueensa ulkopuolelle (Webb
1985, Pysek 1995). Haitallisiksi vieraslajeiksi luokitellut lajit kykenevat lisadntymaan
uudella alueella nopeasti ja syrjayttdméaan alkuperdistd lajistoa (Maa- ja
metsatalousministerié 2012). Suomen perinneymparistoissa alkuperdistéd lajistoa uhkaa



etenkin alkujaan Pohjois-Amerikasta l&ht6isin oleva komealupiini (Lupinus polyphyllus),
joka muun muassa liséé elinympériston rehevoitymistd maaperadn sitomansa typen avulla
(Jalas 1964, Davis 1991, Valtonen ym. 2006a). Perinneymparistéihin komealupiini levida
paasaantoisesti tienpientareita pitkin, joilla sen onkin havaittu lisddntyvan erityisen
tehokkaasti (Saarinen ym. 2006, Maa- ja metsatalousministerid 2012). Vaikka vieraslajien
invaasioasteen on havaittu vahenevan eteldstd pohjoiseen  siirryttdessd, Vvoi
ilmastonmuutoksesta johtuva ilmaston lampeneminen mahdollisesti edesauttaa niiden
levidmista entistd pohjoisemmaksi (Maa- ja metsatalousministerio 2012).

1.3. Tienpientareet vaihtoehtoisina elinymparistéina

Tienpientareet muistuttavat monilta ominaisuuksiltaan perinneymparistéja. Kuten
perinneymparistdissd, myos tienpientareilla kasvillisuus pidetddn avoimena puita ja
pensaikkoa raivaamalla, seka s&anndllisesti kenttdkerroksen kasvillisuutta niittaméalla
(Jantunen ym. 2004, Saarinen ym. 2006). Kasvillisuuden avoimuudesta johtuen
tienpientareet ovat perinneympéristdjen tavoin usein myos paahteisia, silla auringon séteily
paasee lammittdmadn kenttdkerroksen Kkasvillisuutta ja maaperdd (From 2005).
Tienpientareet ovat avoimuuden lisaksi melko happamia ja niukkaravinteisia, jolloin ne
muistuttavat olosuhteiltaan etenkin kuivia ja tuoreita niittyja (Jylhankangas & Esala 2002).

Tienpientareiden potentiaalia vaihtoehtoisiksi elinympéristdiksi perinneymparisttjen
lajeille lisda se, ettd niiden yhteispinta-ala on valtava. Erilaisia tienpientareita on arveltu
olevan Suomessa jopa 140 000 hehtaaria, eli yhteens& noin 7 kertaa niin paljon, kuin
jaljella olevia perinneympéristéja (Vainio ym. 2001, Jantunen ym. 2004). Kun
tienpientareiden maaréan lisatdan vield muut niittdméalld hoidetutut tieympéristot, kuten
eritasoliittymien, muiden risteysalueiden, sekd kaupunkien ja kuntien katuverkostojen
pientareet, niiden madrd kasvaa entisestdan (Jantunen ym. 2004). Maamme suurin
sédannollisesti niitetty pinta-ala muodostuukin juuri tienpientareista. Valtavan pinta-alan
lisdksi tienpientareet myds muodostavat laajoja yhtendisid verkostoja, jolloin niiden
mahdollinen merkitys perinneympdriston lajien levittdytymisreitteind korostuu (Jantunen
ym. 2004).

Vaikka tienpientareet ovat monilta ominaisuuksiltaan perinneympéristojen kaltaisia,
on niilla my6s muutamia huomionarvoisia eroja. Pientareilla lajisto kohtaakin paljon hyvin
erilaista hairiéta kuin perinneymparistoissa. Tallaista hairiotd on muun muassa liikenteen
aiheuttama hairid ja kuolleisuus (Spellerberg 1998). Tienpientareita ei myodskaan
laidunneta s&anndllisesti, kuten joitakin perinneymparistdja. Myos niittotaajuus ja -
intensiteetti eroavat usein niittdmalla hoidettujen perinneympéristojen ja tienpientareiden
valilla. Perinneympdristéja niitetddn péaasaantoisesti kerran keséssa heina-elokuun
taitteessa, kun taas tienpientareilla niitto voi olla intensiivisempéaa ja se suoritetaan usein
kerran tai kahdesti keséssd, ensimmaisen niiton ajoittuessa kesédkuun puolivélin tienoille
(Vainio ym. 2001, Saarinen ym. 2006). Erilainen niittoperinne johtuu erilaisesta
kayttotarkoituksesta: niittoniittyjen pééasiallinen tarkoitus on tuottaa talvirehu karjalle,
jolloin niitto on optimaalisinta suorittaa kasvillisuuden ollessa runsaimmillaan (Vainio ym.
2001). Tienpientareilla niiton tarkoitus on pitad kasvillisuus jatkuvasti tarpeeksi matalana
liikenneturvallisuuden sailyttamiseksi.

Koska tienpientareet muistuttavat monilta ominaisuuksiltaan perinneympaéristgja, on
niiden todettu toimivan térkeind elinymparistind etenkin monille perinneympéristojen
kasvi- ja perhoslajeille (Tikka ym. 2000, Saarinen ym. 2005, Valtonen & Saarinen 2005).
Onkin ajateltu, ettd perinneympdriston lajit voisivat sdilyd tienpientarilla, vaikka ne
haviaisivat huonontuvista perinneymparistdista (Eversham & Telfer 1994, Huhta & Rautio
2007). Nain ollen tienpientareilla sailyneet populaatiot voisivat myds mahdollisesti
uudelleenkolonisoida ennallistettuja perinneymparistéjd (Huhta & Rautio 2007).



Tienpiennarten onkin havaittu toimivan tarkeind levittdytymisreitteind etenkin
perinneympdristdjen kasveille (Tikka ym. 2001). Vaikka tienpientareilla tavataan usein
monia perinneymparistdille tyypillisia lajeja, on pientareiden ja perinneympéristojen
havaittu eroavan yhteisorakenteeltaan (Tikka ym. 2000, Jantunen ym. 2004, Jantunen ym.
2006).

Tienpientareiden potentiaalia vaihtoehtoisiksi elinymparistOiksi perinneympariston
lajeille on arvioitu tdhdn mennessa pééasiassa putkilokasveja ja perhosia tutkimalla.
Tutkimukset ovat my6s vahvasti painottuneet uhanalaisiin, ndyttaviin ja hyvin tunnettuihin
lajeihin/lajiryhmiin. Jotta perinneympéristjen lajiston suojelu olisi tehokasta, olisi
kuitenkin otettava huomioon my6s muut lajiryhmét (WallisdeVries ym. 2002). Luteiden on
havaittu ~ toimivan  hyvdnd  monimuotoisuuden indikaattoriryhmand  etenkin
perinneymparistissa, ja ndin ollen niiden lajirunsaudella ja lajistollisella
monimuotoisuudella voidaan mahdollisesti ennustaa koko elinympériston lajistollisia
monimuotoisuusarvoja (Duelli & Obrist 1998). Taméa monimuotoisuuskorrelaatio perustuu
luultavasti luteiden monimuotoiseen ravinnonkayttoon (Duelli & Obrist 1998). Luteissa
onkin sekda peto-, ettd kasvinsyojélajeja, jolloin ne ovat edustettuina usealla eri
ravintoketjun tasolla (Rintala & Rinne 2011).

1.4. Perinneymparistdjen luteet

Luteet (Heteroptera) kuuluvat nivelkérsaisten (Hemiptera) lahkoon, yhdessd kaskaiden
(Auchenorrhyncha) ja kirvansukuisten (Sternorrhyncha) kanssa (Cryan & Urban 2012).
Suomessa luteita on tavattu tdh&n mennessa yhteensa 525 lajia, joista 22 on luokiteltu
IUCN:n asettamilla kriteereill& uhanalaisiksi ja 33 silméll&pidettaviksi (Rassi ym. 2010,
suojelubiologi Teemu Rintala, metsahallitus, suullinen tiedonanto). Vaikka luteita tavataan
lagjasti sek& maa-, ettd vesielinymparist0issa, suurin osa lajeista suosii elinympéristoindéan
erilaisia avoimia ja paahteisia perinneluontotyyppeja (Rintala & Rinne 2011).
Perinneympéristot ovatkin luokiteltu ensisijaisiksi elinymparistoiksi jopa 60 % Suomen
uhanalaisista ja silmallapidettavista ludelajeista (Rassi ym. 2010). Suomessa aikuisvaiheen
luteet ovat runsaimmillaan heind-elokuun taitteessa (Rintala & Rinne 2011).

Suurin osa perinneymparistdissa esiintyvista luteista kayttdd ravintonaan kasvien
nesteitd, mutta myos petoja, loisia ja sienensygjida tavataan (Rintala & Rinne 2011).
Kasvinsyojéluteille on usein ominaista vahva ravintokasvisidonnaisuus, jolloin niita
tavataan vain ravintokasvin esiintymisalueella (Rintala & Rinne 2011). Kasvilajiston
monimuotoisuuden onkin todettu korreloivan positiivisesti ludelajiston monimuotoisuuden
kanssa, ja néin ollen kasvilajistoltaan rikkaat kedot ja niityt ovat usein myos
ludelajistoltaan monimuotoisimpia (Southwood ym. 1979, Ullrich 2001, Frank & Kiinzle
2006, Rintala & Rinne 2011). Lisdksi ludelajirunsauden on havaittu lisaantyvan
elinympadriston pinta-alan ja kytkeytyneisyyden lisdéntyessd (Zabel & Tscharntke 1998,
Helden & Leather 2004). Luteiden esiintymiseen vaikuttavat myds muut alueen abioottiset
ja bioottiset olosuhteet, kuten elinympariston kosteus ja lajien valiset vuorovaikutussuhteet
(Otto 1996, Rintala & Rinne 2011). Lisdksi elinympdriston rakenteellisen
monimuotoisuuden on havaittu lisddvan luteiden yksil6- ja lajirunsautta (Otto 1996,
Zurbrigg & Frank 2006, Sobek ym. 2009). Perinneymparistdissd etenkin hairiélla on
todettu olevan suuri vaikutus luteiden esiintymiseen.

Koska monet luteet ovat riippuvaisia kasveista ravintonaan ja elinympéristonaan,
vaikuttaa kasvillisuuteen kohdistuva héirio myds luteiden esiintymiseen ja runsauteen.
Luteiden lajirunsauden on havaittu olevan suurempaa hoidetuilla, kuin hoitamattomilla
niityilla (Otto 1996). Kuitenkin hyvin intensiivisen niiton tai laidunnuksen on havaittu
vahentavéan ludemonimuotoisuutta (Morris & Lakhani 1979, Kruess & Tscharntke 2002a,
Helden & Leather 2004). Luteiden vasteet erilaisille perinneympériston hoidosta
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aiheutuville hairidille ovat kuitenkin lajikohtaisia, jolloin kaikki ludelajit eivét reagoi
hairioén samansuuntaisesti (Di Giulio ym. 2001). Koska luteet eldvat koko elinkiertonsa
ajan samassa elinymparistotyypissd, niiden laji- ja yksilérunsaudet reagoivat herkésti
erilaisiin elinympaéristdssa tapahtuviin muutoksiin, kuten muutoksiin maankaytdssa (Morris
1979, Otto 1996).

1.5. Tutkimuskysymykset ja hypoteesit

Taman tutkimuksen tavoitteena on selvittdd, voivatko tienpientareet yll&pitaa
samankaltaista ludelajistoa kuin perinneympdristot, ja nain ollen toimia vaihtoehtoisina
elinymparistdind perinneympéristjen ludelajeille ja -yhteisoille. Tutkimuskysymykset
ovat:

1. Onko perinneympéristdjen ja tienpientareiden vélilla eroa luteiden lajirunsaudessa
ja/tai lajistollisessa monimuotoisuudessa? Ennustan lajirunsauden ja lajistollisen
monimuotoisuuden olevan tienpientareilla perinneymparistéja véahdisempaa, silla
tienpientareilla niittotaajuus ja -intensiteetti ovat usein korkeammalla (Morris & Lakhani
1979, Helden & Leather 2004). Lisaksi pientareen lajisto altistuu tieliikenteen
aiheuttamalle hairidlle (Spellerberg 1998). Myos laitumilla h&irion taso voi olla korkealla
koko kesén jatkuvan laidunnuksen myota, mutta sielld luteiden lajirunsautta ja lajistollista
monimuotoisuutta  voi  lisdtd  samanaikainen  elinympariston  rakenteellisen
monimuotoisuuden lisddntyminen (Otto 1996, Rook ym. 2004, Zurbrigg & Frank 2006,
Oster ym. 2007, Sobek ym. 2009).

2. Voiko luteiden lajistollista monimuotoisuutta selittad putkilokasvien lajistollisella
monimuotoisuudella? Ennustan putkilokasvimonimuotoisuuden lisddntymisen johtavan
my06s ludemonimuotoisuuden lisdantymiseen, silla monien luteiden tiedetddn olevan
vahvasti ravintokasvisidonnaisia (Rintala & Rinne 2011). Lisdksi oletus saa tukea
aikaisemmista tutkimuksista (Southwood ym. 1979, Ullrich 2001, Frank & Kinzle 2006).

3. Eroavatko tienpientareiden ludeyhteisot lajikoostumukseltaan
perinneymparistoistd? Koska ensimmaisessd  hypoteesissa  ennustettiin  luteiden
lajirunsauden ja lajistollisen monimuotoisuuden olevan vahédisempéa tienpientareilla kuin
perinneymparistoissd, voidaan myos niiden lajikoostumuksen ennustaa eroavan toisistaan.
Tienpientareiden ei ole mydsk&an aikaisemmissa tutkimuksissa havaittu kykenevan
yllapitamaéan kokonaisia perinneymparistoille tyypillisia hydnteisyhteisdja (Jantunen ym.
2004).

2. AINEISTO JA MENETELMAT

2.1. Tutkimusalueet

Tahén tutkimukseen valittiin yhteensé 36 tutkimuskohdetta: 12 niittoniittyd, 12 laidunta ja
12 tienpiennarta. Kaikki valitut kohteet sijaitsivat koordinaattien N 6822796-6935766 ja E
379945-455075 valilla Keski-Suomessa, noin 90 kilometrin séteelld Jyvaskylésté (Liite 1).
Eteldisimmat kohteet olivat Kuhmoisissa ja pohjoisimmat Aanekoski-Keuruu akselilla.
Koska ludelajiston tiedetddn muuttuvan eteldstd pohjoiseen siirryttdessd, Kiinnitettiin
tutkimuskohteiden sijaintiin erityistd huomiota (Lammes & Rinne 1990, Rintala & Rinne
2011). Tutkimuskohteet valittiinkin sijaintinsa perusteella kolmen kohteen ryppéissa siten,
ettd jokaisessa ryppaassa oli yksi kutakin kohdetyyppid. Né&in ollen maantieteellisestd
sijainnista johtuva vaihtelu oli yht& suurta jokaisen kohdetyypin sisalla ja kohdetyypit
olivat siten keskenaan vertailukelpoisia.

Sijainnin liséksi tutkimuskohteiden tuli téyttdd my6s muita valintakriteereja.
Tutkimukseen valittiin vain kedoiksi ja tuoreiksi niityiksi luokiteltuja edustavia tai ainakin
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paikallisesti arvokkaita perinneympéristfja (Vainio ym. 2001). Ketoja luonnehditaan
kuiviksi ja niukkaravinteisiksi hiekka-, sora- ja moreenimaiden niityiksi, joille on
tyypillista hyvin monimuotoinen elidlajisto (Schulman ym. 2008). Tuoreet niityt taas ovat
ketoja hieman kosteampia ja niitd esiintyy kaikilla kivenndismaalajeilla (Schulman ym.
2008). Sekd kedot, ettd tuoreet niityt ovat pdadasiassa puuttomia ja molemmat
luontotyyppirynmét on luokiteltu &irimmadisen uhanalaisiksi (Schulman ym. 2008).
Perinneympéristdjen valintaan vaikutti luontotyypin liséksi alueen koko, seka hoitohistoria.
Valittujen perinneympaéristojen tulikin olla v&hintddn 0,2 hehtaarin kokosia ja niilla piti
olla takanaan pitkd, edelleen kaynnissa oleva niittoon tai laidunnukseen perustuva
hoitohistoria. Niittoniityilla niitto suoritetaan kerran vuodessa, heind-elokuun taitteessa.
Laitumia laidunnetaan l&pi kesén, ja laiduntavina eldimina on kohteesta riippuen joko
lehmid, lampaita tai hevosia.

Tienpientareet  valittiin ~ siten, ettd ne muistuttaisivat ominaisuuksiltaan
mahdollisimman paljon tutkimukseen valittuja perinneymparistdja. Koska vanhempien
teiden on todettu yllapitdvan uudempia teitd enemman perinneymparistoille tyypillista
lajistoa, tuli tien olla vahintadan 20 vuotta vanha (Jantunen ym. 2004,Valtonen ym. 2007).
Tiella ei myoskaan saanut olla viimeisen 10 vuoden aikana tehtynd suuria tietditd, jotta
pientareelle olisi ehtinyt kehittya sille tyypillinen elidyhteisd. Tien tuli olla liséksi
suhteellisen suuri, jotta sen pientareet olisivat tarpeeksi leveat ja niitd hoidettaisiin
sédannollisesti niittdamallda. Suurempien teiden pientareilta on myo6s aikaisemmissa
tutkimuksissa havaittu l6ytyvan pienid tienpientareita enemman perinneympaéristoille
tyypillistd hyonteislajistoa (Saarinen ym. 2005). Tutkimukseen valitut tiet olivatkin
kokoluokitukseltaan véhintddn seututeitd, ja pientareen tuli olla niitetty edellisen
kasvukauden aikana vahintddn 2 metrin matkalta tien reunasta mitattuna. Seututiet ovat
asfaltoituja ja ne on rakennettu palvelemaan seutukuntien sisdista liikennettd, seké
toimimaan kulkuvaylind suuremmille teille liityttdesséd (Liikennevirasto 2014). Koska
kaupunkien keskusta-alueiden tiedetddn olevan usein hyvin voimakkaasti vieraslajien
valtaamia, ja ndin ollen todennékoisesti niittyjen lajeille vaihtoehtoisina elinymparistdina
toissijaisia, piennarkohteiden tuli sijaita vahintdan 5 kilometria alueen suurimman
kaupungin (Jyvaskyld) keskustasta ja véhintddn 1 kilometri seuraavaan kokoluokkaan
luokitelluista kaupungeista (mm. Laukaa, Multia...) (PySek 1998, Roy ym. 1999, Valtonen
ym. 2006a). Myos pientareen l&hialueet otettiin huomioon tutkimusalueita valittaessa, silla
myos pientareen vierelld olevien elinympéristdjen laatu voi vaikuttaa sen soveltuvuuteen
perinneympdriston lajien elinymparistoksi (Jantunen ym. 2004). Pientareen viereen ei
hyvaksyttykaan vesistod, viljeltyé peltoa, eiké rakennuksia.

2.2. Aineiston keruu

Luteita pyydettiin jokaiselta tutkimuskohteelta sek& passiivisella, ettd aktiivisella
pyyntimenetelmalld, silld useamman eri menetelmédn k&yttd antaa paremman
kokonaiskuvan alueen koko ludelajistosta (Moir ym. 2005). Passiiviseksi
pyyntimenetelmaksi valikoitui ikkuna-keltavatipyydys, jonka toivottiin pyytavéan etenkin
kenttélerroksen kasvillisuudessa liikkuvia ja lentdvid luteita. Kéytetyissd pyydyksissé
vadin halkaisija oli 35 cm ja ikkunan korkeus 50 cm. Pyydykset asetettiin maan pinnalle ja
tuettiin metallisilla jalustoilla. Laitumilla pyydykset suojattiin laiduntavilta eldimilta ja ne
asetettiinkin  kdytanndssé aitauksen ulkopuolelle laitumen Vélittomaan laheisyyteen.
Pyydysten vati taytettiin suolavesiliuoksella, joka tappoi ja s&iléi siihen tippuneet
hyonteiset. Vadissa oli lisdksi loraus tiskiainetta pintajannityksen rikkomiseksi. Jokaisella
tutkimuskohteella oli yksi pyydys, ja pyynti alkoi hieman kohteesta riippuen 26.—
30.5.2014. Pyydykset koettiin yhteensé kaksi kertaa: ensimmaéinen koenta suoritettiin 18.—
22.6.2014 ja viimeinen 7.-11.7.2014. Kohteilla kaytiin aina samassa jarjestyksessa, jolloin
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pyydykset olivat jokaisella kohteella yhtd pitkan ajanjakson. Pyydyksistd kerétyt luteet
sailottiin etanoliin jatkokasittelya varten.

Luteita pyydettiin  myds haavimalla kenttdkerroksen kasvillisuutta. Jokaiselta
kohteelta kerattiin 150 haaviniskua, halkaisijaltaan 40 cm olevalla lyontihaavilla. Haavi
tyhjennettiin 30 haaviniskun vélein muoviseen pulloon suppilon avulla, jonka jalkeen
naytteet pakastettiin. Haaviessa kaveltiin ennalta madrattyd suoraa 50 metrin pituista linjaa
pitkin. Tienpientareilla linja kulki pientareen mydtéisesti, kun taas niittoniityilld ja
laitumilla otettiin aiemmin arvottu linjan suunta kompassin avulla alueen keskikohdasta.
Linja alkoi aina tutkimuskohteen reunalta ja eteni keskustaa kohden. Samojen
tutkimuslinjojen mukaisesti oli asetettu myds 5 kappaletta 4 m? kasviruutuja, joilta
kartoitettiin samana keséna putkilokasvilajit ja niiden peittdvyysprosentit. Jokaisella
tutkimuskohteella kaytiin haavimassa vain kerran ajanjaksolla 6.-11.7.2014. Kohteet
haavittiin maantieteellisen sijaintinsa mukaisesti kolmen kohteen ryppdissa siten, ettd
samassa ryppaassa oli yksi kutakin kohdetyyppid. N&in minimoitiin muuttuvien
séadolosuhteiden vaikutukset tuloksiin. Haavimispdivasta riippuen lampétila vaihtelikin
14,5-28,5°C vilillg, tuulisuuden ollessa korkeintaan kohtalaista. Haavinta suoritettiin aina
kello 10-15:30 valilla, jolloin luteiden tiedetdén olevan aktiivisimmillaan (Rintala & Rinne
2011). Kaikki aikuisvaiheen luteet madritettiin lajilleen ”Suomen luteet” -kirjan
maadrityskaavojen ja mikroskooppien avulla (Rintala & Rinne 2011). Lopulta molemmilla
pyyntimenetelmilla kerétyt ludeaineistot yhdistettiin tilastollisia analyyseja varten.

2.3. Tilastollinen testaus

Ludelajiston monimuotoisuuden vertailemista varten jokaiselle tutkimuskohteelle laskettiin
Shannonin entropia (H) kaavalla:

H=-) pnp,

jossa p; = lajin yksilomaardn osuus kaikkien tutkimuskohteella havaittujen lajien
yhteenlasketusta yksilomaarastd (Shannon 1948). Kun entropia kasvaa, lajistollinen
monimuotoisuus lisdantyy (Magurran 2004). Koska entropia-arvoja on hankala tulkita
biologisesti, johdettiin jokaiselle tutkimuskohteelle Shannonin entropian arvoista niin
sanotut efektiiviset lajimaarat Exp(H) (engl. effective number of species). Efektiivinen
lajimadra kasvaa entropian kasvaessa ja se kertoo kuinka monta yhtd runsasta lajia
tarvitaan, jotta saavutettaisiin tutkimuskohteelle laskettu vastaava Shannonin entropian
arvo (Jost 2006). Efektiivisen lajiméddran katsotaankin olevan tutkimuskohteen
todenmukainen monimuotoisuus (engl. true diversity) (Jost 2006). Luteiden efektiivista
lajimaaraa vertailtiin kohdetyyppien valilla yksisuuntaisella varianssianalyysilla (ANOVA)
ja Tukeyn parittaisilla vertailuilla, kdyttden IBM SPSS Statistics 22.0 -ohjelmaa. My6s
kohdetyyppien valisia lajirunsauksia vertailtiin samalla analyysilla ja tilasto-ohjelmalla.
Ludelajiston monimuotoisuutta pyrittiin myos selittdmaan
putkilokasvimonimuotoisuuden avulla. Analyysia varten jokaiselle kohteelle laskettiin
luteiden efektiivisen lajiméarén tavoin putkilokasvien efektiivinen lajiméaéra, mutta nyt p; =
lajin runsausprosentin osuus kaikkien tutkimuskohteella havaittujen lajien yhteenlasketusta
runsausprosentista. Ludemonimuotoisuuden yhteyttd putkilokasvimonimuotoisuuteen
tutkittiin IBM SPSS Statistics 22.0 -ohjelmalla lineaarisella regressioanalyysilla, luteiden
efektiivisen lajim&édradn ollessa riippuvana muuttujana ja putkilokasvien efektiivisen
lajimé&éaran selittdvéana muuttujana. Analyysi tehtiin jokaiselle kohdetyypille erikseen.
Liséksi tutkimuskohteiden ludeyhteisdjen lajikoostumuksen samankaltaisuutta
arvioitiin Chao-Jaccardin yksiloérunsauteen perustuvalla estimaattorilla (Chao-Jaccard-est
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abundance-based), joka soveltuu arvioimaan klassisia samankaltaisuusindekseja paremmin
lajistoltaan keskendén erisuuria yhteisojd, seka yhteis6ja, joissa arvioidaan olevan paljon
huomiotta jaéneitd - tai harvalukuisia lajeja (Chao ym. 2005). Kaikkia tutkimuskohteita
vertailtiin  kesken&an kéayttden EstimateS 9.1.0 -ohjelmaa, jonka jalkeen niiden
samankaltaisuusprosentit luokiteltiin kuuteen vertailuryhmaén: 1 = niittoniittyjen sisainen,
2 = laidunniittyjen sisdinen, 3 = tienpientareiden sisdinen, 4 = niittoniittyjen ja laidunten
valinen, 5 = niittoniittyjen ja tienpientareiden valinen, 6 = laidunten ja tienpientareiden
vélinen. Jokaiselle samankaltaisuusarvolle laskettiin lisdksi 95 % luottamusvélit 1000
toistolla. Lopuksi vertailuryhmien vélisten samankaltaisuusprosenttien merkitsevyyserot
analysoitiin resampling-menetelmalld, kayttden Excel resampling tool 4.0 -ohjelmaa.
Vertailuryhmat analysoitiin pareittain siten, ettd jokaiselle parille laskettiin aluksi
Pearsonin korrelaatiokerroin (r). Taméan jélkeen aineisto jarjestettiin uudelleen taydellisesti
korvaten 1000 kertaa, ja laskettiin kuinka monesti uudelleenlasketut korrelaatiot olivat
alkuperaista suurempia. N&in saatiin todennakoisyysarvot (p) tilanteelle, jossa alkuperainen
korrelaatio olisi syntynyt taysin sattuman kautta (Halme ym. 2009).

3. TULOKSET

3.1. Lajirunsaus ja lajiston monimuotoisuus

Keratysté ludeaineistosta madritettiin kaiken kaikkiaan 95 ludelajia 13 eri heimosta (Liite
2). Niittoniityilta lajeja tavattiin eniten, yhteensa 69. Laidunniityiltd ludelajeja havaittiin 68
ja tienpientareilta 53. Madritetyistd lajeista 16 esiintyi ainoastaan niittoniityilla, 14
laidunniityilla ja 4 tienpientareilla (Liite 2). Kaikki havaitut ludelajit on maaritelty
uhanalaisuusluokitukseltaan elinvoimaisiksi (Rintala & Rinne 2011).

Keskimaardisella niittoniittykohteella havaittiin yhteensé noin 16, laidunkohteella 13
ja tienpientareella 11 ludelajia (Kuva 1). Eri kohdetyyppien vélilla oli tilastollisesti
merkitsevaa eroa lajirunsaudessa (ANOVA: F = 3,645, df = 2, P = 0,037). Niittoniityilla oli
keskim&arin merkitsevasti enemmén lajeja kuin tienpientareilla (Tukey: P = 0,028).
Niittoniityt eivat kuitenkaan eronneet lajirunsaudeltaan merkitsevasti laitumista (Tukey: P
= 0,378), eivatka laitumet tienpientareista (Tukey: P = 0,378).
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Kuva 1. Luteiden lajirunsauden keskiarvot ja niiden £1 keskivirheet kohdetyypeittdin, kun n = 12
jokaisessa kohdetyypissé.
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Myos lajistollisen monimuotoisuuden mittarina kaytettyd efektiivista lajimaaréa
(Exp(H)) vertailtiin kohdetyyppien vélill4. Niittoniityt vastasivat monimuotoisuudeltaan
yhteisod, jossa olisi keskiméérin 9 runsaudeltaan tasavertaista lajia (Kuva 2). Laitumilla
efektiivinen lajiméaré oli keskimaarin 8 ja tienpientareilla 7. Kohdetyyppien valilta ei
Ioytynyt tilastollisesti merkitsevié eroja luteiden efektiivisessa lajiméarassa (ANOVA: F =
1,469, df = 2, p = 0,245).
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Kuva 2. Luteiden efektiivisen lajimadran (Exp(H)) keskiarvot (1 keskivirheet) kohdetyypeittéin,
kun n = 12 jokaisessa kohdetyypisséa.

3.2. Lude- ja putkilokasvimonimuotoisuuden suhde

Tutkimuskohteilla havaittua luteiden lajistollista monimuotoisuutta pyrittiin selittdmaan
putkilokasvien lajistollisella monimuotoisuudella. Niittoniityilla
putkilokasvimonimuotoisuuden  lisdéntyessé myds ludemonimuotoisuus  lisédéntyi
(lineaarinen regressio: t = 2,416, df = 1, p = 0,036) (Kuva 3). Putkilokasvimonimuotoisuus
selittikin noin 37 % havaitusta ludemonimuotoisuudesta (R* = 0,369, estimaatin keskivirhe
= 3,060). Laidunkohteilla tilanne oli péainvastainen: putkilokasvimonimuotoisuuden
lisadntyessa ludemonimuotoisuus véheni (lineaarinen regressio: t = -2,674, df = 1, p =
0,023). Putkilokasvimonimuotoisuus  selitti  laitumilla  noin 42 % havaitusta
ludemonimuotoisuudesta (R? = 0,417, estimaatin keskivirhe = 2,668). Tienpientareilla
havaittua ludemonimuotoisuutta ei voitu selittdd putkilokasvimonimuotoisuuden avulla
(Lineaarinen regressio: t = -0,009, df = 1, p = 0,993).
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Kuva 3. Ludelajiston monimuotoisuus suhteessa putkilokasvimonimuotoisuuteen niittoniityilla,
laitumilla ja tienpientareilla, kun monimuotoisuuden mittarina on kaytetty efektiivistd
lajiméaréa (Exp(H)) (n = 12 jokaisessa kohdetyypissd). Suorien yhtal6t ovat: niittoniityilla y
= 2,97 + 0,35x, laitumillay = 21,35 - 0,95, ja tienpientareillay = 6,91 - 1,33*103x.

3.3. Ludeyhteisdn samankaltaisuus

Kohdetyyppien ludeyhteistjen siséista ja vélistd samankaltaisuutta arvioidessa huomattiin,
ettd niittoniittyjen ja laitumien sisdiset ja véliset samankaltaisuudet eivéat eronneet
toisistaan merkitsevasti (Kuva 4) (Taulukkol). Niittoniittyjen ja laidunten vélinen
samankaltaisuusprosentti olikin keskimaarin 34,7 % (Chao-Jaccardin yksilérunsauteen
perustuva estimaattori) (Kuva 4). Seka niittoniittyjen, ettd laitumien sisdinen ja vélinen
samankaltaisuus erosi  kuitenkin  merkitsevésti tienpientareiden sisdisesta - ja
tienpientareiden ja perinneympéristojen valisista samankaltaisuuksista (Taulukko 1). Seka
niitetyt, ettd laidunnetut perinneymparistét olivatkin ludeyhteisoltadn merkitsevasti
enemmaén toistensa kaltaisia, kuin tienpientareiden Kkaltaisia (Taulukko 1). Lisdksi
tienpientareet olivat keskendan jopa niin heterogeenisid, ettd niiden sisdinen
samankaltaisuus ei eronnut merkitsevasti tilanteesta, jossa niitd verrattiin niittoniittyihin tai
laitumiin (Taulukko 1).
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Kuva 4. Ludeyhteis6jen samankaltaisuusprosentin (Chao-Jaccardin yksilorunsauteen perustuva

estimaattori) keskiarvot ja 95 %
Kohdetyyppivertailuissa:

1-3 =

kohdetyyppien véliset samankaltaisuudet.

Taulukko 1.

Kohdetyyppien

ludeyhteisdjen

kohdetyyppien sisdiset samankaltaisuudet,

samankaltaisuusvertailujen

luottamusvélit suhteessa kohdetyyppivertailuun.

46 =

(Chao-Jaccardin

yksilorunsauteen perustuva estimaattori) véliset Pearsonin korrelaatiot (r), p-arvot (p) ja
parittaisten vertailujen méaarat (n). Samankaltaisuusvertailut: 1 = niittoniittyjen sisdinen, 2 =
laidunten sisdinen, 3 = tienpientareiden sisdinen, 4 = niittoniittyjen ja laidunten vélinen, 5 =
niittoniittyjen ja tienpientareiden vélinen, 6 = laidunten ja tienpientareiden valinen. * = tulos
on merkitseva 95 % merkitsevyystasolla.

samankaltaisuusvertailut n r p
1-2 132 -0,067 0,426
1-3 132 -0,236 0,006*
2-3 132 -0,182 0,033*
1-4 210 -0,116 0,105
1-5 210 -0,225 0,001*
4-5 288 -0,126 0,042*
2-4 210 -0,053 0,472
2-6 210 -0,241 0,000*
4-6 288 -0,200 0,000*
3-5 210 -0,004 0,793
3-6 210 -0,077 0,252
5-6 288 -0,074 0,223

4. TULOSTEN TARKASTELU

Tassd tutkimuksessa pyrittiin selvittdmaan tienpientareiden merkitystd vaihtoehtoisina
elinympadristdind perinneympéristdjen ludelajeille ja -yhteisoille. Vaikka tienpientareilta

I6ydettiin paljon perinneympadristoille tyypillisia

ludelajeja, erosivat niilla tavatut

ludeyhteisot lajikoostumukseltaan merkittavasti perinneympéristdista. Tulosten perusteella
tienpientareiden voidaankin ajatella toimivan vaihtoehtoisina elinymparistoina yksittaisille

perinneymparistojen

ludelajeille,

kuitenkaan kykenematta yllapitamaan kokonaisia
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perinneympadristoille tyypillisia ludeyhteisoja. Lisaksi tienpientareilla luteiden lajistollista
monimuotoisuutta nayttaisi ajavan, perinneympéristoista poiketen, jokin muu Kkuin
putkilokasvien lajistollinen monimuotoisuus.

4.1. Lajirunsaus ja lajiston monimuotoisuus

Luteiden keskimaaréinen lajirunsaus oli tienpientareilla merkitsevasti alhaisempaa kuin
niittoniityilla. Kun tienpientareita verrattiin laitumiin ja laitumia niittoniittyihin,
merkitsevia eroja ei loytynyt. Myodskéan lajistollisessa monimuotoisuudessa ei ollut
kohdetyyppien valilla merkitsevid eroja. Seka lajirunsaudessa, ettd lajistollisessa
monimuotoisuudessa havaittiin kuitenkin laskeva trendi niittoniityiltd laitumille, ja
laitumilta tienpientareille siirryttdessa. Laskevaa trendid kohdetyyppien valilla voidaan
selittdd etenkin elinymparistéihin kohdistuvan hairién avulla, silld vaikka jokaisella
kohdetyypilla kasvillisuus kohtaa saannéllista hairiotd, on hairion luonteessa,
intensiteetissa ja taajuudessa vaihtelua kohdetyyppien vélilla (Vainio ym. 2001, Saarinen
ym. 2006). Toisaalta my0s muiden alueellisten ja paikallisten tekijoiden, kuten
elinympariston pinta-alan, kytkeytyneisyyden, seka alueen abioottisten ja bioottisten
olosuhteiden vaihtelu, voi selittdd havaittua trendid luteiden lajirunsaudessa ja
lajistollisessa monimuotoisuudessa (Otto 1996, Zabel & Tscharntke 1998, Helden &
Leather 2004).

Tienpientareilla havaittu perinneymparistdja keskimaarin alhaisempi lajirunsaus ja
lajistollinen monimuotoisuus tukevat tutkimuksen alussa asetettua hypoteesia. Hypoteesi
perustui etenkin siihen, ettd tienpientareilla niittotaajuus ja -intensiteetti ovat usein
perinneymparist6jad korkeammalla tasolla (Vainio ym. 2001, Saarinen ym. 2006).
Ludelajirunsauden ja lajistollisen monimuotoisuuden onkin havaittu véhenevan héirién
intensiteetin lisddntyessé (Morris & Lakhani 1979, Kruess & Tscharntke 2002a, Helden &
Leather 2004). Muutamalla tienpientareella kesdn ensimméinen niitto oli jo ehditty
suorittaa ennen aineistonkeruun haavimisvaihetta, kun taas niittoniityill& lajisto ei viela
ollut kohdannut kyseisen kesdn niittotapahtumaa. Niiton tiedetddnkin véhentavan
hetkellisesti etenkin kasvillisuuden seassa eldvien hyonteisten lajirunsautta ja lajistollista
monimuotoisuutta, sill& se tuhoaa lahes taydellisesti niiden kayttamaét resurssikohteet, seké
piilo- ja lisadntymispaikat (Erhardt 1985, Jantunen ym. 2004, Valtonen ym. 2007). Lisaksi
hyonteislajiston palautuminen niiton jaljiltd voi kestdd kauan (Morris & Lakhani 1979).
Niittoniityillda  kasvillisuus oli myds ehtinyt kehittyd niitettyja tienpientareita
korkeammaksi, jolloin se luultavasti tarjosi luteille enemméan mahdollisia resursseja, seka
piilo- ja lisddntymispaikkoja (Helden & Leather 2004).

Kuten tienpientareilla, myo6s laitumilla hairion intensiteetti oli niittoniittyja
korkeampaa, silla niitd laidunnettiin tasaisesti lapi kesén. Niilla lajirunsautta ja lajistollista
monimuotoisuutta saattoi kuitenkin nostaa laidunnuksen tehostama elinympériston
rakenteellisen monimuotoisuuden lisdantyminen (Rook ym. 2004, Oster ym. 2007).
Rakenteellisesti monimuotoinen elinymparistd tarjoaakin luteille enemmé&n mahdollisia
resursseja, seka piilo- ja lisdantymispaikkoja (Otto 1996, Zurbriigg & Frank 2006, Sobek
ym. 2009). Laidunnuksen elinympériston rakenteellista monimuotoisuutta lisddva vaikutus
perustuu laiduntavien eldinten valikoivaan ravinnonkayttéon, maaperan ja kasvillisuuden
tallaukseen, sekd virtsan ja ulosteen synnyttdmiin ravinnelaikkuihin (Rook ym. 2004).
Lisdksi laidunnuksen intensiteetin, eli laidunpaineen vaihtelu laitumen eri osissa eri
ajanjaksoina synnyttéd kasvillisuuteen rakenteellista monimuotoisuutta (Vainio ym. 2001,
Tiainen ym. 2004).

Myds tienpientareiden jatkuva altistuminen tieliikenteelle voi selittdd niiden
keskimadrin alhaisempaa lajirunsautta ja lajistollista monimuotoisuutta suhteessa
perinneymparistéihin. Tienpientareilla lajisto altistuu etenkin melu- ja valosaasteelle,
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katupdlylle, raskasmetalli- ja typpipaastoille, sekd tiesuolalle (Spellerberg 1998,
Trombulak & Frissell 2000). Esimerkiksi elinympdriston pitkaaikaisen altistumisen
typpipaastoille on todettu vahentdvan hyonteisten lajirunsautta (Haddad ym. 2000).
Tieliikenne aiheuttaa lajistolle myds suoraa kuolleisuutta (Spellerberg 1998, Trombulak &
Frissell 2000). Koska monet luteet ovat riippuvaisia kasveista ravintonaan ja
elinymparistonéan, heijastuvat tieliikenteen kasveille aiheuttamat haitat luultavasti myods
luteiden lajirunsauteen ja lajistolliseen monimuotoisuuteen (Rintala & Rinne 2011).

4.2. Lude- ja putkilokasvimonimuotoisuuden suhde

Koska monien luteiden tiedetddn olevan vahvasti ravintokasvisidonnaisia, oletettiin
putkilokasvimonimuotoisuuden lisdantymisen johtavan my6s ludemonimuotoisuuden
lisadntymiseen (Rintala & Rinne 2011). Oletus saa tukea myds aikaisemmista
tutkimuksista (Southwood ym. 1979, Ullrich 2001, Frank & Kunzle 2006). Téssa
tutkimuksessa  kuitenkin  ainoastaan  niittoniityilla  putkilokasvimonimuotoisuuden
lisdédntyminen johti ludemonimuotoisuuden lisddntymiseen. Laitumilla tilanne oli tdysin
painvastainen; putkilokasvimonimuotoisuuden lisddntyminen johti ludemonimuotoisuuden
vahenemiseen. Tienpientareilla taas ei ludemonimuotoisuuden ja
putkilokasvimonimuotoisuuden  valilla  havaittu,  perinneymparistdista  poiketen,
minkaanlaista yhteytta.

Tienpientareilla havaittua ludemonimuotoisuutta ei Vvoitu selittda
putkilokasvimonimuotoisuudella. Havainto onkin ristiriidassa aiempien tutkimustulosten
kanssa, joiden mukaan kasvilajiston monimuotoisuuden lisddntyminen johtaisi myods
ludemonimuotoisuuden lisddntymiseen (Southwood ym. 1979, Ullrich 2001, Frank &
Kinzle 2006). Toisaalta muutamassa tutkimuksessa luteiden ja putkilokasvien
lajirunsaudessa ei havaittu korrelaatiota (Otto 1996, Di Giulio ym. 2001). Ludelajien
ajatellaankin olevan riippuvaisempia kasviyhteison rakenteesta, seka elinympariston
mikroilmasto-olosuhteista (Otto 1996, Di Giulio ym. 2001). Kasvilajirunsauden tarkeys
saattaakin jaada toissijaiseksi etenkin, jos suurin osa ludelajeista on petoja tai ravintonsa
puolesta generalisteja (Di Giulio ym. 2001). Toisaalta putkilokasvilajimonimuotoisuuden
lisadntyminen  johtaa usein  elinympariston  rakenteellisen  monimuotoisuuden
lisddntymiseen, jonka on havaittu vaikuttavan positiivisesti myods luteiden lajistolliseen
monimuotoisuuteen (Otto 1996, Tews ym. 2004, Zurbrigg & Frank 2006, Sobek ym.
2009). Tienpientareilla havaittu lude- ja putkilokasvimonimuotoisuuden suhde voikin olla
vadristynyt, silla osa pientareista oli ehditty niittdd jo ennen aineistonkeruun
haavimisjaksoa. Nain ollen niitolla/niittdmattomyydelld saattaa olla t&ssa tapauksessa
putkilokasvimonimuotoisuutta suurempi vaikutus ludemonimuotoisuuteen ja saatu tulos
voisi olla toisenlainen, mikéli kaikki pientareet olisivat olleet niittimattomia koko
aineistonkeruun ajan.

Myos  laitumilla  havaittu  negatiivinen  korrelaatio  putkilokasvi-  ja
ludemonimuotoisuuden valill& riitelee aiempien tutkimustulosten kanssa (Southwood ym.
1979, Ullrich 2001, Frank & Kinzle 2006). Ludemonimuotoisuuden vaheneminen
putkilokasvimonimuotoisuuden lisddntyessa voi kuitenkin perustua samanaikaiseen
laidunpaineen lisd&ntymiseen, jolloin hyonteiset reagoivat putkilokasveja nopeammin
elinympadriston muuttuneisiin olosuhteisiin (Mortimer ym. 1998, Kruess & Tscharntke
2002a). Kasvillisuuden seassa eldvien hyonteisten herkkyys laidunnukselle perustuu
etenkin  samanaikaiseen kasvillisuuden madaltumiseen, jolloin niille tarkeiden
resurssikohteiden, sekd& piilo- ja lisddntymispaikkojen maard véhenee (Kruess &
Tscharntke 2002b, Péyry ym. 2006). Toisaalta kasvillisuuden mataluus aiheuttaa tuloksiin
my6s mahdollisuuden menetelmélliselle harhalle: mitd matalampaa kasvillisuus on, sen
vaikeampi sitd on haavia, ja sitd vahemman luteita tarttuu haaviin.
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4.3. Ludeyhteisén samankaltaisuus

Tienpientareet erosivat lajikoostumukseltaan  perinneympadristoistd, niitettyjen ja
laidunnettujen niittyjen ollessa ludeyhteisoiltddn kesken&an hyvin samankaltaisia. Né&in
ollen tutkimukseen valitut tienpientareet eivat kyenneet yllapitaméén kokonaisia
perinneympadristoille  tyypillisia  ludeyhteisdjd. Tulos tukee aiemmin asetettua
tutkimushypoteesia. Liséksi aiemmissa tutkimuksissa tienpientareiden on havaittu eroavan
perinneymparistoistd myods kasvi- ja perhosyhteisoiltddn (Tikka ym. 2000, Jantunen ym.
2004, Jantunen ym. 2006). Tienpientareiden erotessa lajikoostumukseltaan
perinneympdristoistd, olivat pientareet myds keskendan hyvin heterogeenisia.
Tienpientareiden ludeyhteison sisdinen samankaltaisuus ei eronnutkaan merkitsevésti
tilanteesta, jossa niita verrattiin joko niitettyihin, tai laidunnettuihin perinneympaéristoihin.

Tienpientareilla perinneympéristoistd poikkeaviin lajikoostumuksiin voi johtaa
etenkin erot pientareiden ja perinneymparistdjen hoitomenetelmissa, kuten niiton
ajankohdassa, taajuudessa ja intensiteetissé. Perinneympériston lajien tiedetdankin olevan
herkkid paitsi korkealle niittotaajuudelle ja -intensiteetille, myos etenkin keskikesélla
suoritetulle niitolle (Saarinen ym. 2006, Valtonen ym. 2006b). My0s pientareiden lyhyt ja
epasaannollinen niittohistoria saattaa vahentééd niiden soveltuvuutta perinneymparistéjen
lajien elinymparistoiksi (Jantunen ym. 2004). Lis&ksi niittojatteen kerd&dmatta jattdminen
voi vaikuttaa tavattuun lajikoostumukseen, silla kuolleen biomassan kertyminen
elinymparistoon rehevoittdd maaperdd, ja muuttaa siten myos kasviyhteison rakennetta
(Facelli & Facelli 1993, Carson & Peterson 1990, Huhta ym. 2001). Hoitomenetelmét
vaikuttavatkin ludeyhteiséon paitsi suoraan, myos Kkasvillisuuden Kkautta, jolloin
elinympariston erilainen kasviyhteisorakenne johtaa luultavasti myos luteiden erilaiseen
lajikoostumukseen (Otto 1996, Di Giulio ym. 2001).

Myos tienpientareiden pitkd ja kapea muoto voi olla osasyyna siihen, ettd niilla
tavatut ludeyhteisot erosivat lajikoostumukseltaan perinneymparistoistd. Pitk& ja kapea
muoto altistaakin pientareen korostuneelle reunavaikutukselle (Murcia 1995). Korostuneen
reunavaikutuksen myota tieliikenteestd aiheutuva hairio ja paastot vaikuttavat usein koko
pientareen alueella, etenkin pientareen ollessa kapea, heikentden sen soveltuvuutta
perinneymparistdjen lajeille (Truscott ym. 2005, Spellerberg 1998). Korostuneen
reunavaikutuksen myotd pientareilta odotettiin 10ytyvdn useita perinneymparistoista
puuttuvia lajeja (Yahner 1988). Kuitenkin, tienpientareilta tavattiin ainoastaan 4 lajia, joita
ei tavattu perinneymparistoissa: ruohomantelilude (Cymus claviculus), luhtatikarilude
(Nabis limbatus), aholatuskalude (Sciocoris umbrinus) ja dkalude (Rhynocoris annulatus).
Néistd vain é&kdlude on tyypillinen metsanreunojen laji, kun muut suosivat
elinymparistdindén paahteisia ja kuivia niittyja ja ruderaattialueita (Rintala & Rinne 2011).
Liséksi aholatuskalude eldd padasiassa maanpinnalla ja tuleekin pyydetyksi kaytetyilla
menetelmilla vain ani harvoin (Rintala & Rinne 2011).

Tienpientareet olivat lajikoostumukseltaan myds keskendan hyvin heterogeenisié.
Tienpiennarten sisdista heterogeniaa lisdsi luultavasti se, ettd osalla tienpientareista niitto
oli ehditty suorittaa jo ennen aineistonkeruun haavimisvaihetta. Koska niiton on havaittu
vaikuttavan hetkellisesti lajirunsautta ja lajistollista monimuotoisuutta alentavasti, muuttaa
se mahdollisesti ainakin hetkellisesti myds yhteison koko lajikoostumusta (Erhardt 1985,
Jantunen ym. 2004, Valtonen ym. 2007). Tienpientareiden hoito voi myds vaihdella
pientareelta toiselle, sill& osalla niitto suoritetaan vain kerran kes&ssé, kun taas toisia
niitetddn jopa kahdesti kesdssé (Saarinen ym. 2006). Ludeyhteis6jen eroihin voi johtaa
my0s muun muassa vaihtelu pientareen maaperédn ominaisuuksissa, valaistusoloissa, seké
kaltevuudessa (Gelbard & Harrison 2003, Jantunen ym. 2004). My®6s vaihtelu pientareiden
ldhialueiden ominaisuuksissa, Vvoi synnyttdd heterogeniaa pientareilla havaittujen
ludeyhteistjen vélille (Dauber ym. 2003, Jantunen ym. 2004).
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Vaikka tienpientareilta jai havaitsematta jopa 46,2 % kaikista perinneymparistdissa
tavatusta 91 ludelajista, oli tienpientareiden ja perinneympéristdjen ludelajistossa myos
monia yhtenevid piirteitd. Tienpientareiden lajisto koostuikin ldhes yksinomaan myods
perinneymparistdissa tavatuista lajeista. Yhteisten lajien 16ytyminen oli odotettavaa, silla
tienpientareiden tiedetdd&n muistuttavan monilta ominaisuuksiltaan hyvin paljon
perinneymparist6ja (Jylhdnkangas & Esala 2002, Jantunen ym. 2004, From 2005, Saarinen
ym. 2006). My6s aikaisemmissa tutkimuksissa perinneymparistoille tyypillisten lajien on
todistettu esiintyvén toistuvasti tienpientareilla (Tikka ym. 2000, Saarinen ym. 2005,
Valtonen & Saarinen 2005).

Tienpientareet muistuttivat myo6s yksilorunsausjakaumaltaan perinneymparistoja,
silla suurin osa (niittoniityilla 79, 7 %, laitumilla 80,6 %, tienpientareilla 79, 2 %) kaikkien
kohdetyyppien lajistosta esiintyi runsaudeltaan harvalukuisina (<10 yksilé&/kohdetyyppi).
Jokaisella kohdetyypilla yksilomaaraltaan runsaslukuisiksi (>50 yksiléd/kohdetyyppi)
voitiinkin luokitella alle 5 % havaituista lajeista. Yksilomaaraltddn runsaslukuiset lajit
olivat pédasiassa samoja jokaisella kohdetyypilla: ketomustapolvi (Plagiognathus
chrysanthemi) ja nurmitdhkélude (Leptopterna dolabrata) esiintyi runsaana Kaikilla
kohdetyypeilld, kun perinneympéristdissa runsaslukuisena esiintyi lisdksi okaheindlude
(Stenodema calcaratum) ja tienpientareilla ruohikkojandlude (Chlamydatus pulicarius).
N&ma luteet ovatkin tyypillisia niittyelinymparistojen lajeja, jotka esiintyvat yleisend ja
usein hyvin runsaina lahes koko Suomessa (Rintala & Rinne 2011). My6s ravintokohteiden
laaja-alaisuus yhdistaa lajeja: nurmitdhkélude kayttdd ravintonaan laajasti erilaisia
heindkasveja (Poaceae), okaheindluteen kelpuuttaessa ravinnokseen lisdksi muutamia
sarakasveja (Cyperaceae) (Rintala & Rinne 2011). My6s ruohikkojandlude kéyttaa
ravintonaan laajalti erilaisia ruohovartisia kasveja, kun taas ketomustapolven ravinto
koostuu padasiassa herne- (Fabaceae) ja asterikasveista (Asteraceae) (Rintala & Rinne
2011).

Suurin osa perinneymparistoista ja tienpientareilta pyydetyista ludelajeista kuului
kuneluteiden (Miridae) heimoon. Kasvillisuuden seassa eldvien kuneluteiden vahva
dominanssi oli odotettavaa etenkin kéytettyjen pyyntimenetelmien johdosta (Rintala &
Rinne 2011). Kaytetyt pyyntimenetelmat eivat sovellukaan ldhes yksinomaan
maanpinnalla liikkuvien ludelajien, kuten varjoluteiden (Lygaeidae), pyyntiin. Toisaalta
kuneluteiden suuri maard suhteessa muiden heimojen lajeihin selittyy myds silla, ettd
heimo on Suomessa tavatuista ludeheimoista ylivoimaisesti suurin, kattaen jopa 40 %
kaikista maassamme tavatuista ludelajeista (Rintala & Rinne 2011). Suurin osa
kuneluteista my6s suosii elinymparistonddn nimenomaan avoimia ja paahteisia
perinneympadristdja (Rintala & Rinne 2011).

Tassd tutkimuksessa ei havaittu uhanalaiseksi luokiteltuja ludelajeja (Rintala &
Rinne  2011). Uhanalaisten ludelajien  puuttuminen oli  odotettavaa, silla
perinneymparistoissa eldvat uhanalaiset ludelajit suosivat elinymparistdinddn usein vain
kaikista kuivimpia, hiekkapohjaisia paahdekenttid (Rintala & Rinne 2011). Aineistoon
mahtui kuitenkin muutamia  mielenkiintoisia lajihavaintoja. Esimerkiksi
tarhakaulusluteesta (Calocoris affinis) tehtiin ilmeisesti Kuhmoisista lajin tdhan mennessa
pohjoisin havainto (Rintala & Rinne 2011, Hemiptera-tyéryhmé 2015, Hyonteistietokanta
2015). Havainto voi viitata ilmastonmuutokseen liittyvan ilmastonlampenemisen
etenemiseen, silld my0ds monien muiden hyonteislajien on havaittu laajentavan
esiintymisaluettaan entistd pohjoisemmaksi (Parmesan ym. 1999, Hickling ym. 2005,
Mason ym. 2015).
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4.4. Yhteenveto ja johtopaatokset

Monimuotoisuuden suojelun kannalta tiet ndhddan usein hyvin negatiivisessa valossa, silla
ne tuhoavat ja pirstovat lajiston alkuperéisté elinympéristod (Spellerberg 1998, Trombulak
& Frissell 2000). Liséksi haitallisten vieraslajien, kuten komealupiinin on havaittu
kayttdvan tienpientareita elinympdristdindan ja levittdytymisreitteinddn, syrjayttdessaan
alueen alkuperdista lajistoa (Spellerberg 1998, Trombulak & Frissell 2000). Tieliikenne
aiheuttaa myo6s suoraa kuolleisuutta lajistolle, sekd huonontaa laheisia elinymparistoja
(Spellerberg 1998, Trombulak & Frissell 2000). Kuitenkin, tienpientareiden on havaittu
paikoin yllapitdvan erityisen arvokasta lajistoa, ja etenkin monien perinneymparistoille
tyypillisten kasvi- ja hyonteislajien on havaittu kayttavan niitd niin kutsuttuina
vaihtoehtoisina elinympéristoind (Tikka ym. 2000, Saarinen ym. 2005, Huhta & Rautio
2007).

Tassa tutkimuksessa saatujen tulosten perusteella myds monien ludelajien voidaan
ajatella k&yttdvan tienpientareita vaihtoehtoisina elinymparistdinadn. Tienpientareiden
merkitys luteille ndyttaa rajoittuvan kuitenkin yksittaisiin lajeihin, sill& niiden ei havaittu
voivan yll&pitdd kokonaisia perinneympdristoille tyypillisid ludeyhteisGjd. N&in ollen
tienpientareiden ei voida katsoa korvaavan perinneympaéristdja luteiden elinympéristdina.
Tienpientareiden merkitys voi kuitenkin kasvaa tulevaisuudessa perinneymparistéjen
populaatioiden  karsiessa  mahdollisesti  niin  kutsutusta  sukupuuttovelasta, tai
perinneymparistdjen vahentyessé ja pirstoutuessa entisestdan (Helm ym. 2006, Krauss ym.
2010). Myo6s maankdyton tehostuminen perinneympéristéja ymparoivilla alueilla voi
hankaloittaa lajien liikkumista perinneymparistosta toiseen, jolloin tienpientareet voivat
muodostua etenkin levittdytymisreitteind perinneymparistojen elidyhteisdjen kannalta
elintarkeiksi (Ockinger ym. 2012).

Tienpientareiden merkitystd vaihtoehtoisina elinympéristind perinneymparistdjen
lajistolle  voidaan myds mahdollisesti lisdtd nykyistd  suunnitelmallisempien
hoitotoimenpiteiden avulla (Saarinen ym. 2006, Valtonen ym. 2007). Esimerkiksi
niittokertojen vahentdmisen, oikean ajoituksen ja niittojatteen poistamisen on havaittu
vaikuttavan merkitsevasti siihen, kuinka suotuisiksi elinymparistoiksi tienpientareet
perinneympadristdjen lajien kannalta muodostuvat (Parr & Way 1988, Saarinen ym. 2006,
Valtonen ym. 2006b). Kuitenkin etenkin hyvin rehevoityneitd tienpientareita tulisi aluksi
niittdd useammin, jotta ravinteet véhentyisivat tehokkaasti ja olosuhteet muuttuisivat
suotuisemmiksi ravinnekdyhdadn maaperaan sopeutuneille niittylajeille (Saarinen ym.
2006). Myos pientareen ositettu niitto voi mahdollisesti lisdta sen monimuotoisuusarvoja,
rakenteellisen monimuotoisuuden lisaédntymisen kautta (Saarinen ym. 2006, Valtonen ym.
2006b). Tienpientareita perustettaessa on lisaksi syytd kiinnittdd huomiota kotimaisen
maaperan ja siemenseosten kayttoon (Valtonen ym. 2007).
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LITTEET

Liite 1. Kohdekartta, jossa niittoniityt on merkitty ympyréin, laitumet nelidin ja tienpientareet
kolmioin (jokaisessa kohdetyypissé n = 12).

.AANEKOSKI

A

O
O

A O
JKEURUU &

JJYVASKYLA

(c) Maanmittauslaitos 2010



29

Liite 2. Lajilista, jossa havaittujen lajien yksilérunsaudet on merkitty kohdetyypeittdin (N =
niittoniitty, L = laidun, T = tienpiennar). Havaitut lajit on kirjattu heimoittain tieteellisen
nimen mukaiseen aakkosjarjestykseen.

Heimo Laji Laji suomeksi Yksilérunsaus
N L T
Anthocoridae Anthocoris nemorum lehvé&nokkalude 2 2 2
Orius niger sukarikkalude 1 1 3
Aradidae Aradus brevicollis kantolatikka 1 - -
Aradus cinnamomeus punalatikka 3 2 -
Coreidae Coreus marginatus pallelude 1 - -
Lygaeidae Cymus aurescens typpymantelilude - 2 1
Cymus claviculus ruohomantelilude - - 4
Drymus ryei kyssakarikelude 1 2 -
Ischnocoris angustulus auhtolude 1 - -
Kleidocerys resedae kalvolude - 1 -
Nithecus jacobaeae kuomalude 1 9 9
Peritrechus angusticollis pamppuharmolude 1 - -
Peritrechus geniculatus ketoharmolude - 1 -
Pterotmetus staphyliniformis kérppalude 1 - 1
Rhyparochromus pini metsédruutulude 3 - -
Scolopostethus thomsoni nokkoskirjolude 5 3 -
Microphysidaed  Loricula exilis karikehitulude 4 1 1
Loricula pselaphiformis oksakerilude - 1 -
Miridae Atractotomus magnicornis kuusenpamppulude - 1 -
Bryocoris pteridis hiirenporraslude 7 - -
Calocoris affinis tarhakauluslude - 1 -
Capsus ater ketomustiainen 19 11 2
Capsus wagneri kastikkamustiainen 1 8 1
Charagochilus gyllenhali poikkolude 2 1 -
Chlamydatus pulicarius ruohikkojanélude 39 33 135
Chlamydatus pullus ketojandlude - 17 -
Closterotomus biclavatus kirjokauluslude 6 - 4
Criocoris quadrimaculatus téplaaholude - 5 -
Dicyphus globulifer rosoailakkilude 30 22 4
Globiceps flavomaculatus nurmipallopaa 3 3 7
Halticus apterus ketovirnalude 3 17 2
Hoplomachus thunbergii keltanolude 26 1 44
Labops sahlbergii tappisilmélude 15 2 1
Leptopterna dolabrata nurmitédhkélude 2010 15 56
Leptopterna ferrugata paahdetahkalude 1 - 2
Lygocoris pabulinus tarhaherttalude 4 1 3
Lygus gemellatus marunalude 2 - 1
Lygus pratensis ketolude - 1 2
Lygus punctatus puolukkalude 4 - 4
Lygus rugulipennis peltolude 3 1 2
Lygus wagneri nuolilude 29 2 15
Macrolophus pygmaeus pahkédmdlude 9 2 2
Macrotylus cruciatus kurjenpolvilude 11 - 4



Nabidae

Pentatomidae

Piesmatidae
Reduviidae
Rhopalidae

Saldidae
Tingidae

Mecomma ambulans
Mecomma dispar
Megaloceroea recticornis
Monalocoris filicis
Myrmecoris gracilis
Neolygus contaminatus
Neolygus viridis
Oncotylus punctipes
Orthocephalus saltator
Orthocephalus vittipennis
Orthops basalis

Orthops campestris
Orthops kalmii

Orthotylus marginalis
Phoenicocoris modestus

Pithanus hrabei

Pithanus maerkelii
Plagiognathus arbustorum
Plagiognathus chrysanthemi
Plesiodema pinetellum
Polymerus nigrita

Polymerus tepastus
Psallus ambiguus

Psallus betuleti
Stenodema calcaratum
Stenodema holsatum
Stenodema laevigatum
Strongylocoris leucocephalus
Trigonotylus caelestialium
Trigonotylus fuscitarsis
Nabis brevis

Nabis flavomarginatus
Nabis limbatus
Carpocoris purpureipennis
Dolycoris baccarum
Eurydema oleraceum
Neottiglossa pusilla
Palomena prasina
Peribalus strictus
Sciocoris umbrinus
Piesma maculatum
Rhynocoris annulatus
Corizus hyoscyami
Myrmus miriformis
Rhopalus subrufus
Stictopleurus abutilon
Stictopleurus crassicornis
Saldula saltatoria
Acalypta carinata

tummakahtaislude
virnakahtaislude
jaaralude
saniaislude
muurahaislude
koivuherttalude
puistoherttalude
pietarlude
keltanokimolude
juovakimolude
koiranputkiainen
kuultoputkiainen
ukonputkiainen
himmeakaitalude
topdharmelude
pohjanmantulude
luhtamantulude
katvemustapolvi
ketomustapolvi
neulaslude
mustamataralude

ahomataralude
erakkosuomulude

koivusuomulude
okaheinalude
pikkuheinélude
kastikkaheinélude
ketokorppilude
halmekeilapaa
ruskosarvikeilapaa
pikkunaskalilude
juovanaskalilude
luhtatikarilude
kuparilude
marjalude
kaalilude
tylppdlude
viherlude
jaspislude
aholatuskalude
jauhosavikkalude
akélude

verilude

juovalude
tappiruskolude
hallavakoukerolude
ruostekoukerolude
kosteikkohyppylude
levedsammallude
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Acalypta marginata
Acalypta nigrina
Physatocheila costata

silmasammallude
metsasammallude
huppulude
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