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Euroopan unionin vesipuitedirektiivi velvoittaa jdsenmaita tarkkailemaan
pintavesiensd ekologista tilaa. Pohjaeldimet ovat yksi jokien ekologisessa tila-
arvioinnissa kaytettdvistd biologisista laatutekijoistd. Monet pohjaeldimet ovat
herkkid veden happamuudelle. Lansirannikon jokien ongelmana on ollut jo pitkédan
happamilta sulfaattimailta perdisin oleva hapan kuormitus. Tédssd tyossa tutkittiin
happamuuden ajallisia ja paikallisia vaikutuksia valittujen Lansi-Suomen jokien
(N = 28) pohjaeldimistoon, erityisesti pohjaeldimiston tilaan. Tutkimuksessa oli
mukana 125 ndytteenoton tulokset vuosilta 2007-2018. Tutkimuskoskien (N = 34)
pohjaeldimiston tilaa vertailtiin kohteen pH- ja minimi-pH-arvoihin ja happamien
sulfaattimaiden osuuteen valuma-alueella. Tutkimuksessa tarkasteltiin myds pH:n
vaikutusta joidenkin né&ytteissd yleisten pohjaeldintaksonien esiintymiseen.
Happamuuden havaittiin heikentdvdn pohjaeldimiston tilaa. Pohjaeldimiston tila
heikkeni sekd keskimddrdisen pH:n ettd minimi-pH:n laskiessa ja happamien
sulfaattimaiden alueosuuden noustessa. Happamuus laski myos pohjaeldinten
taksoni- ja yksilomaééarid. Raja-arvona voidaan pitdd pH-arvoa 5,5: tdtda happamampi
elinympadristd vdhensi selvésti pohjaeldinten esiintymistd. Koska happamuus
vaikuttaa selkedsti pohjaeldimiston tilaan, hapanta kuormitusta véahentdva
vesiensuojelu ja maankdyton ohjaus ovat erittdin tdrkeitd toimenpiteitd

vesienhoidon tavoitteiden saavuttamiseksi.
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The Water Framework Directive obligates the member states of European Union to
monitor the ecological status of all surface waters. Benthic macroinvertebrates are
one of the biological quality elements to be used in the ecological status assessment
of rivers. Many macroinvertebrates are sensitive to water acidity. A major problem
of rivers on the west coast of Finland has long been the acid drainage from sulphate
soils. In this work, the temporal and local effects of acidity on macroinvertebrates,
especially on their status defined by the legislation, were studied in 28 rivers in
Western Finland. The study included the results of 125 samples from years 2007-
2018. The ecological status of invertebrates in the studied rapids (N = 34) was
correlated with the pH and minimum pH values, and the effect of the presence of
acid sulphate soils on the status of macroinvertebrates was examined. In addition,
the effect of pH on the abundance of some common taxa was studied. In this study,
it was found that acidity clearly affects the ecological status of benthic invertebrates.
The status of macroinvertebrates declined with decreasing both average pH and
minimum pH. Acidity also affected the invertebrate abundance and taxon richness.
The annual average pH value of 5.5 can be considered critical: more acidic water
distinctly reduced the number of invertebrates in the habitat. As acidity clearly
affects the status of benthic invertebrates, acid-reducing water protection and land

use control are very important measures to achieve water management objectives.
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KIRJALLISUUS



1 JOHDANTO

Huoli vesien tilasta on kasvanut viimeisten vuosikymmenten aikana. Muuttuva
ilmasto ja ihmistoiminnan aiheuttamat moninaiset ongelmat ovat johtaneet
pintavesien tilan huononemiseen (Hering ym. 2015). Virtavedet ovat
maailmanlaajuisesti yksi uhatuimmista ekosysteemeistd (Allan ja Flecker 1993,
Dynesius ja Nilsson 1994, Ricciardi ja Rasmussen 1999). Suomessa valuma-alueen
maankdyttd on heikentdnyt virtavesien tilaa, ja nykyddn luonnontilaiset tai

luonnontilaisen kaltaiset virtavedet ovat harvinaisia (Kontula ja Raunio 2018).

Maankdytto aiheuttaa ongelmia erityisesti happamien sulfaattimaiden alueella
(Alasaarela 1983, Vuori 1998, Sutela ym. 2012). Niitd alkoi syntyd Itameren alueelle
kehittyvdat, kun aiemmin meren pohjassa olleet maakerrokset hapettuvat
maankohoamisen sekd ihmistoiminnan myotd. Rikkipitoisen sulfidikerroksen
hapettuessa syntyy vesistdjda happamoittavaa rikkihappoa. Hapan vesi myos
liuottaa maaperdsta elidille haitallisia raskasmetalleja sekd alumiinia (esim. Dent ja
Pons 1995, Astrom ja Bjorklund 1997, Astrom ja Corin 2000, Boman ym. 2010,
Nystrand ja Osterholm 2013). Ilmastonmuutoksen on arvioitu lisdavan
happamoitumisriskejd (Saarinen ym. 2010). Suomessa on Euroopan laajimmat
happamien sulfaattimaiden esiintymit (Roos ja Astrém 2005, Andriesse ja van
Mensvoort 2006, Osterholm ym. 2010), ja niitd esiintyy meilld erityisesti

lansirannikon alueella (Sutela ym. 2012, Yli-Halla ym. 2017, Anonyymi 2020a).

Vesivarojen kestdavan kdyton ja vesistdjen tarjoamien ekosysteemipalveluiden
sdilymisen vuoksi vesistot vaativat suojelua sekd vesien tilan parantamista ja
saavutetun hyvan tilan ylldpitoa (Hallett ym. 2016). Euroopan unionin tasolla

vesistdjen suojeluun on tartuttu vuonna 2000 voimaan tulleen vesipolitiikan



puitedirektiivin (VPD) avulla (Euroopan yhteisé 2000). Vesien tilan luokittelu on
osa VPD:n tdytdntoonpanoa sekd Suomen vesienhoitolain (1299/2004)
soveltamista. Lainsddddnnon avulla pyritddn parantamaan vesien tilaa ja estdméaan
tilan huononeminen, tavoitteena viahintdan hyva ekologinen sekd kemiallinen tila.
Vesipuitedirektiivi velvoittaa kaikkia jdsenmaita tarkkailemaan pintavesiensd
ekologista tilaa ensisijaisesti biologisten laatutekijoiden avulla. Jokien osalta
tarkkailu on keskittynyt piilevien, pohjaeldinten ja kalojen seurantaan (esim. Irvine

ym. 2002, Heiskanen ym. 2004, Aroviita ym. 2019).

Pohjaeldimilld on tdrked rooli jokiekosysteemin toiminnassa. Ne muokkaavat ja
hapettavat joen pohjakerrosta orgaanista ainesta hajottamalla ja ovat tdrked osa
virtavesien ravintoverkkoa (Reice & Wohlenberg 1993, Allan 1995, Wallace ja
Webster 1996, Covich ym. 1999). Elinympdéristossd tapahtuneet muutokset
vaikuttavat usein pohjaeldimistoon, ja pohjaeldimistossd tapahtuneet muutokset
puolestaan heijastuvat usein koko ekosysteemiin (Covich ym. 1999). Nykyinen
lainsdddantd edellyttdd pohjaeldinten kayttod yhtend biologisena laatutekijand
(esim. Aroviita ym. 2019), ja pohjaeldimid onkin kéytetty laajasti virtavesien
ekologisessa tila-arvioinnissa (Beisel ym. 2000, Hodkinson ja Jackson 2005, Birk ja

Hering ym. 2006).

Jokiveden happamuus vaikuttaa vesieliciden lajirunsauteen ja yhteistrakenteeseen
(Gerhardt 1993, Hudd 2000). Monet pohjaeldimet ovat herkkid happamuudelle
(Simpson ym. 1985, Okland ja Qkland 1986, Hall ja Ide 1987, Wheatherley ja
Ormerod 1987, Feldman ja Connor 1992, Rosemond ym. 1992). Happamuus
vaihtelee sekd tilassa (jokien vililld) ettd ajassa (jokien sisdlld) (Faltmarsch ym.
2008). Jokien viliset erot veden happamuudessa selittyvat esimerkiksi valuma-
alueen ominaisuuksilla sekd valuma-alueen maankaytollda. Ajallista vaihtelua

puolestaan aiheuttavat esimerkiksi vaihtelevat sddolot sekd muutokset virtaamissa

(Alasaarela 1983, Vuori 1998, Sutela ym. 2012).



Taman tyon tarkoituksena on tutkia happamuuden vaikutuksia Lansi-Suomen
jokien  pohjaeldimistoon, erityisesti pohjaeldimiston ekologiseen  tilaan.
Tutkimushypoteesina esitetddn pohjaeldimiston tilan heikkenevan jokiveden pH:n
laskiessa. Tarkoituksena on myos tutkia happamuuden vaikutuksia
pohjaeldimiston tilaan jokityypeittdin ja koskikohteittain sekd tarkastella, miten
happamien sulfaattimaiden esiintyminen vaikuttaa pohjaeldimiston ekologiseen
tilaan. Tutkimuksessa tarkastellaan myos pH:n vaikutusta joidenkin ndytteissa
yleisind esiintyneiden pohjaeldintaksonien esiintymiseen. Tamé&n tyon tavoitteena
on antaa lisdtietoa Pohjanmaan rannikon jokia vaivaavan happamuuden
vaikutuksista pohjaeldimiston tilaan useilla eri jokikohteilla. Tutkimus on toteutettu

yhteistyossd Eteld-Pohjanmaan ELY-keskuksen kanssa.

2 TUTKIMUKSEN TAUSTA

2.1 Happamat sulfaattimaat ja Pohjanmaan jokien happamuus

Suomessa on arvioitu olevan 1600-3400 km? happamia sulfaattimaita eli
alunamaita, joista suurin osa sijaitsee Pohjanmaan maankohoamisrannikolla (Palko
1994, Andriesse ja van Mensvoort 2006, Sutela ym. 2012). Suurin osa happamista
sulfaattimaista (HS-maista) muodostui 4000-8000 vuotta sitten, kun rannikkovesien
matalikoilla mikrobit pelkistivdt meriveden sulfaattia sulfiitiksi, ja sulfidi ja samalla
my®s useat raskasmetallit saostuivat pohjasedimentteihin (Osterholm ja Astrém
2002). Hapettomissa olosuhteissa HS-maat ovat vakaita ja niiden pH-arvo on ldhelld

neutraalia (pH 6-7), jolloin ne eivét aiheuta ymparistchaittoja.

Ongelmia syntyy maankohoamisen ja ihmistoiminnan myo6td, kun hapan
sulfaattimaa hapettuu. Rikin ja raudan hapettuessa maaperan pH-arvo laskee 7:std

noin 3,5-4:dan. Rikki muodostaa veden kanssa rikkihappoa, joka samalla liuottaa



maaperdstd useita eliville haitallisia metalleja, esimerkiksi alumiinia. Kun samat
alueet ovat sekd happamia sulfaattimaita, maankohoamisaluetta ettd intensiivisen
maanviljelyn ja kuivatustoiminnan kohteena, syntyy vesistoon huomattavaa

happamuus- ja metallikuormitusta (Sutela ym. 2012).

Hapan valunta ja suuri liuenneiden metallien méaara vedessd ovat heikentédneet
Pohjanmaan rannikon jokien ekologista ja kemiallista tilaa jo pitkddan. Alunamaiden
laajamittainen kuivatus maatalouden tarkoituksiin tapahtui pddosin 1960- ja 1970-
luvuilla (Astrém ym. 2005, Saarinen ym. 2010). Ojitus ja maankuivatus maa- ja
metsdtaloutta varten lisddvat sulfidikerrosten hapettumista erittdin merkittdavasti
(Lahetkangas ja Lakso 1995). Erityisen haitallista on salaojitus, jonka myota
kuivatussyvyys on kasvanut huomattavasti, ja jonka on tutkittu aiheuttavan suuria
happamuushuuhtoutumia vesistoihin (Palko ja Yli-Halla 1993, Eden ym. 1999).
Suomessa noin puolet peltopinta-alasta on salaojitettu (Sutela ym. 2012).
Salaojituksen tavoiteohjelman mukaan salaojitusta lisdtdan entisestddn (Anonyymi
2002), mikd on ristiriidassa vesienhoidon tavoitteiden kanssa. On mydos arvioitu,
ettd ilmastonmuutos tulee lisddmé&ddn sateita ja tulvia ja sitd kautta myos

kuormitusta happamilta sulfaattimalta (Vuori ja Saarinen 2010, Saarinen ym. 2010).

Happamia sulfaattimaita esiintyy erityisesti mereen laskevien jokien suistoissa, ja
myos haittavaikutukset kasautuvat tyypillisesti jokien alaosille (Vuori 1998). HS-
maiden pinta-alat vaihtelevat vesistdalueittain ja ovat enimmilldan yli 10 % valuma-
alueista (Sutela ym. 2012). Esimerkiksi Kyronjoella HS-maita on arvioitu olevan
yhteensd noin 10 % valuma-alueen pinta-alasta (Rantala 1991). Arvion mukaan
vesistolle aiheutuu vakavia happamuushaittoja, jos HS-maiden osuus valuma-

alueesta on yli1 % (Sutela ym. 2012).



2.2 Happamuuden vaikutukset pohjaeldimiin

Hapan sulfaattimaa vaikuttaa ldheisiin vesistoihin valuman kautta. Monet vesielitt
eivdt siedd voimakasta, lyhyessd ajassa tapahtuvaa veden pH:n laskua. Jokien
pohjaeldintiheyden ja -monimuotoisuuden on havaittu korreloivan pH:n kanssa
(Simpson ym. 1985, Jkland ja Ukland 1986, Hall ja Ide 1987, Wheatherley ja
Ormerod 1987, Feldman ja Connor 1992, Rosemond ym. 1992). HS-maiden
valumavedet voivat aiheuttaa monenlaista haittaa paitsi yksittéisille eliclajeille
myds koko ekosysteemille. Yksilo- ja populaatiotasolla ongelmina ovat heikentynyt
kasvu ja lisddntyminen sekd kasvanut kuolleisuus, yhteisotasolla puolestaan
muutokset ikdrakenteessa ja lajiston koyhtyminen herkkien lajien hivitessa (Sutela

ym. 2012).

Monissa tutkimuksissa on havaittu, ettd veteen liuennut alumiini yhdessd
happamuuden kanssa on merkittdvin pohjaeldinten esiintymistd ja levinneisyyttd
rajoittava tekija (Hall ym. 1980, Herrmann ja Baron 1980, Harriman ja Morrison
1982, Havas ja Hutchinson 1982, Burton ja Allan 1986, Hall ja Ide 1987, Raddum ja
Fjellheim 1995, Larsen ym. 1996). Happamuus ja suuret metallipitoisuudet
vaikuttavat pohjaeldimiin sekd suoraan ettd epdsuorasti. Suorat vaikutukset
kohdistuvat pohjaeldinten fysiologiaan aiheuttaen hdirioitd yksilon solurakenteissa
ja aineenvaihdunnassa (Sutela ym. 2012). Happamuus ja korkea alumiinipitoisuus
aiheuttivat Vuoren ja Kukkosen (1996) tutkimuksessa vesiperhosen toukille
epamuodostumia sekd kidusvaurioita ja kadmium Vuoren (1994) altistuskokeessa
lisdéntymisongelmia. Epdsuoria vaikutustapoja ovat puolestaan muutokset lajien
kayttaytymisessd, ravinnossa ja elinymparistossd (Hall ym. 1980, Vuori 1995).
Happamuus voi esimerkiksi vaikuttaa pohjaeldinten ravintokohteisiin
heikentamadlld niiden laatua tai mddrda (Sutcliffe ja Carrie 1973, Ziemann 1975,
Townsend ym. 1983). HS-maiden kuormittamissa joissa on havaittu
kayttaytymishdirioitd esimerkiksi vesiperhosilla (Hydropsychidae), jotka kayttavat

pyyntiverkkoa ravinnonhankintaan. Virheitd havaittiin verkkojen kudonnassa ja



rakenteessa (Vuori 2002, Kanckos 2003). Esimerkiksi Lestijoella joen yldosilla
verkon kudontavirheitd havaittiin vidhemmaéan kuin happamien sulfaattimaiden

kuormittamilla alueilla (Vuori 2002).

Lajien herkkyys happamuudelle vaihtelee (Bell 1971, Hall ym. 1980, Hall ja Ide 1987,
Allard ja Moreau 1987, Hopkins ym. 1989, Hamadldinen ja Huttunen 1990, 1996,
Vuori 1996). Tutkimukset ovat osoittaneet, ettd lyhytaikainenkin altistus
happamuudelle voi olla useille lajeille tappava (Ormerod ym. 1987, Hopkins ym.
1989, McCahon ja Pascoe 1989, Merrett ym. 1991, Chmielewski ja Hall 1992).
Johnsonin ym. (1993) mukaan useat pdivankorennot, koskikorennot ja vesiperhoset
(EPT-lajit) eivdt siedd alle 5 pH-arvoja. Bellin (1971) kuukauden kestdneessd
tutkimuksessa pH-arvo, jossa 50 % testattujen lajien (pdivankorennot,

koskikorennot, vesiperhoset, sudenkorennot) yksiloistda kuoli, vaihteli

lajikohtaisesti valilla 2,45-5,38.

2.3 Pohjaeldimiston tilan luokittelun periaatteet

Jotta jokien Iuonnollinen ympériston ja elioston vaihtelu voidaan ottaa
tilaluokittelussa huomioon, tyypitellddn joet valuma-alueen koon ja maaperan seka
maantieteellisen sijainnin perusteella jokityyppeihin (Pilke 2012, Aroviita ym. 2019).
Tyypittelyn avulla kullekin vesimuodostumalle voidaan asettaa sen luontaisia

ominaisuuksia vastaavat vertailuolot ja tilatavoitteet.

VPD:n mukaisessa ekologisessa tila-arvioinnissa sovelletaan vertailuoloihin
perustuvaa ldhestymistapaa, jossa ihmispaineen alla olevan vesiston ominaisuuksia
verrataan mahdollisimman samankaltaisten luonnontilaisten vertailupaikkojen
ominaisuuksiin (Hughes 1995, Reynoldson ym. 1997, European Commission 2003,
Bailey ym. 2004, Stoddard 2006). Vesimuodostumien tila perustuu ekologiseen ja
kemialliseen tilaan, ja pintavesien tila-arvioissa pddpaino on biologisissa

laatutekijoissd. Jokien ekologisessa tila-arvioinnissa biologisia laatutekijoitd ovat



pohjaeldinten lisdksi pddllyslevat ja kalat. Tila arvioidaan ja luokitellaan
ihmistoiminnan aiheuttaman muutoksen voimakkuuden perusteella. Ekologista
tilaa mitataan siis poikkeamana vertailuarvosta ja kuvataan viisiportaisen
(erinomainen, hyvd, tyydyttdvd, valttava ja huono) asteikon avulla. Erinomaisessa
tilaluokassa saa olla korkeintaan hyvin vdhdn ja minimitavoitteena olevassa
hyvassa  tilassa  védhdisid  ihmistoiminnasta  aiheutuneita = muutoksia

hédiriintyméttomiin vertailuoloihin verrattuna (esim. Aroviita ym. 2019).

Jokien pohjaeldimiston tilan luokittelu Suomessa perustuu kolmeen
pohjaeldimiston tilaa kuvaavaan muuttujaan, jotka perustuvat direktiivin antamiin
madritelmiin: tyypille ominaisten pohjaeldintaksonien lukumaéaraan (TT), tyypille
ominaisten EPT-heimojen (pdivdnkorennot, koskikorennot ja vesiperhoset;
Ephemeroptera, Plecoptera, Trichoptera; EPTh) lukumddrdan sekd lajiston
prosenttiseen mallinkaltaisuuteen (PMA) (Aroviita ym. 2019). Luokittelussa

verrataan havaittua pohjaeldinmuuttujaa tyyppikohtaiseen odotusarvoon.

Tyyppiominaiset taksonit (TT) tarkoittavat jokityypille ominaisten taksonien
havaittua lukumddrdd, ja muuttujalla kuvataan lajiston monimuotoisuutta ja
taksonikoostumusta (Hamaéldinen ym. 2002 ja 2007). Tyyppilajeiksi on katsottu lajit
tai ylemmat taksonit (suvut tai heimot), jotka esiintyvat vahintdan 40 prosentissa
tyypin vertailujoista (Aroviita ym. 2008). Muuttuja mittaa ihmistoiminnan
aiheuttamaa lajien paikallista hdvidmistd, mutta ei huomioi lajien runsauksia eika

lajeja, joita ei ole vertailuaineistossa tavattu.

Tyyppiominaisten EPT-heimojen maddrdlld tarkoitetaan kullekin jokityypille
ominaisten pdivankorentojen, koskikorentojen ja vesiperhosten heimojen havaittua
lukumddrad. Muuttujan avulla tarkastellaan esimerkiksi tdrkeiden taksonomisten
ryhmien mahdollista puuttumista (Hamaéldinen ym. 2007, Aroviita ym. 2019).
Padivankorentoja, koskikorentoja ja vesiperhosia pidetddn yleisesti herkkina

erilaisille ympéaristomuutoksille (esim. Rosenberg ja Resh 1993, Wallace ja Webster



1996, Barbour ym. 1999), ja niitd kuvaavat muuttujat ovatkin keskeisid erilaisissa

indekseissd (Karr ja Chu 1999).

Prosenttinen mallinkaltaisuus (PMA; Percent Model Affinity) kuvaa
tutkimuskohteen pohjaeldinyhteisokoostumusta (pohjaeldintaksonien
runsaussuhteita) suhteessa vertailupaikoilta muodostettuun vertailuyhteis66n
(Novak ja Bode 1992, Himaldinen ym. 2007). PMA mittaa siis arvioitavan ndytteen
pohjaeldinyhteison samankaltaisuutta tyyppikohtaisesti maédriteltyyn
vertailuyhteis6on. Muuttuja ottaa huomioon muutokset lajien
yksilomddrasuhteissa jo ennen kuin lajeja mahdollisesti katoaa ja kuvaa myos
muutoksia, joissa yhteison lajim&ara kasvaa vertailuoloja suuremmaksi ympaériston
tilanmuutoksen seurauksena. Indeksi huomioi myos epétyypilliset eli paikkaan
hdiriintymattoméassd  tilassa kuulumattomat lajit, joita ei ole havaittu

vertailuaineistossa.

Kaikkien muuttujien (TT, EPTh, PMA) vertailuarvona kéytetddn vertailupaikkojen
tyyppikohtaista keskiarvoa. Lopullinen pohjaeldinten tilaluokka mddrdytyy

muuttujien skaalattujen ELS-arvojen (ekologiset laatusuhteet) keskiarvona.

Pohjaeldinndytteenotossa kaytetddn standardoitua potkuhaavimenetelmad (SFS
5077, 1989), ja nédytteet otetaan virtavesien koskipaikoilta. Potkuhaavindytteet
otetaan syksylld ndytteiden vertailukelpoisuuden sdilyttdmiseksi. Naytteiden
pohjaeldimet madritetddn seurannoissa kdytetyn taksonomian —mukaan.
Luokittelumuuttujien laskenta suoritetaan kokoomandytteistd, joihin on laskettu

yhteen rinnakkaisndytteissd havaittujen pohjaeldintaksonien yksilomaarét.



3 AINEISTO JA MENETELMAT

3.1 Tutkimuskohteet ja pohjaeldinaineistot

Tdhan tutkimukseen valittiin yhteensd 34 koskipaikkaa, jotka sijaitsevat 28 joessa
Eteld-Pohjanmaan, Pohjanmaan ja Keski-Pohjanmaan maakunnissa (Kuva 1).
Tarkastelujaksoksi valittiin vuodet 2007-2018. Tutkimukseen valittiin mukaan ne
kosket, joilta oli otettu pohjaeldinndytteitd useana vuotena tarkastelujakson aikana
ja joista oli saatavilla yhtendistd ja tilaluokittelussa kadytettdviin vertailuaineistoihin
rinnastettavaa pohjaeldin- ja vedenlaatuaineistoa. Myos tarkastelujakso valikoitui
talla perusteella. Yhteensd tutkimuksessa oli mukana tulokset 125 nédytteenotosta
(Taulukko 1). Mukaan valittiin luokitteluohjeistuksen mukaisesti vain syksylld

kerdtyt potkuhaavindytteet.

Tutkimuksessa olleet virtavedet edustivat viittd eri jokityyppid: pienet turvemaiden
joet (Pt), keskisuuret turvemaiden joet (Kt), keskisuuret kangasmaiden joet (Kk),

suuret turvemaiden joet (St) ja suuret kangasmaiden joet (Sk).



0 15 » 30 60 km
L ! ! ! | ! ! ! |

Naytteenottopaikat: © Etela-Pohjanmaan ELY-keskus
Happamat sulfaattimaat: © GTK
Pintavesimuodostumat: © SYKE, MML

B Naytteenottopaikat

Happamat sulfaattimaat 1:250 000, alueet
Esiintymisen todennakoisyys

- Suuri

Kohtalainen

%//% Hapan hiekka

10

Kuva 1. Pohjaeldinndytteenottopaikat 1-34 (paikkojen nimet taulukossa 1) ja

happamien sulfaattimaiden todenn&koiset esiintymisalueet.
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Taulukko 1. Pohjaeldinndytteenottopaikat, jokityyppi (Kt = Kkeskisuuret
turvemaiden joet, Pt = pienet turvemaiden joet, St = suuret turvemaiden joet, Sk =
suuret kangasmaiden joet, Kk = keskisuuret kangasmaiden joet) sekd
havaintovuodet.

Paikan nimi Jokityyppi Havaintovuodet

1 Harrstrom Kt 2010, 2011, 2016

2 Isojoki, Junttila Kt 2007, 2013

3 Kauhajoki, Harjankoski Kt 2011, 2014, 2017

4 Kihnignjoki Kt 2012, 2015

5 Kimojoki Kt 2010, 2011, 2014

6 Koskutjoki, Rintamé&enkoski Pt 2011, 2017

7 Kruunupyynjoki Kt 2007, 2010, 2011, 2012, 2013, 2015, 2018

8 Kyronjoki, Kolkinkoski St 2009, 2010, 2011, 2013, 2014, 2017

9 Kyronjoki, Reinildankoski St 2009, 2011, 2013, 2017

10 Kalvidnjoki, Kélvidn keskusta Kt 2010, 2011, 2013

11 Katkanjoki, Koskelankoski Kt 2010, 2013

12 Laihianjoki Yrjadlankoski Kt 2007, 2009, 2010, 2011, 2012, 2013, 2015, 2016, 2017

13 Lapuanjoki, Paasikkaankoski Sk 2011, 2016

14 Lapuanjoki, Silvastforsen St 2009, 2015

15 Lapvddrtinjoki, Sagen St 2007, 2013

16 Lehméjoki, Kirkonkyla Kt 2009, 2010, 2011, 2013, 2017

17 Lestijoki, Kallisenkoski St 2009, 2010, 2012, 2013, 2015, 2016, 2017

18 Lestijoki, Tornikoski Kt 2009, 2010, 2012, 2013, 2016, 2017

19 Lohijoki Pt 2007, 2013

20 Maalahdenjoki, Kyrkbacken Kt 2007, 2009, 2010, 2011, 2012, 2013, 2015, 2016, 2017

21 Maalahdenjoki, Sdgkvarnfors Kt 2009, 2011

22 Nérpionjoki, Backforsen Kt 2011, 2014, 2017

23 Pahajoki, Martinkoski Kt 2009, 2017

24 Pajuluoma Pt 2007, 2010, 2013

25 Perhonjoki, Karjalankoski St 2009, 2010, 2011, 2012, 2016, 2017

26 Perhonjoki, Rautatiesillankoski St 2009, 2011, 2012, 2016, 2017

27 Perhonjoki, Myllykoski Kt 2014, 2017

28 Seindjoki, Rengonkoski Kt 2012, 2015

29 Tiukanjoki, Puskamarkki Kk 2010, 2011, 2014

30 Ullavanjoki, Plakkisenkoski Kt 2010, 2013, 2014

31 Venetjoki, Kuivakoski Kt 2012, 2015, 2017

32 Vieresjoki, Repuli Pt 2007, 2010, 2013, 2015

33 Voyrinjoki, Peth Kt 2010, 2011, 2015

34 Ahtavanjoki, Polsforsen St 2010, 2011, 2015
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Naytteet otettiin ympaéristohallinnon ohjeistuksen (Jarvinen ym. 2019) mukaan
standardoidulla potkuhaavimenetelmillda (SFS 5077, 1989) kahdelta erilaiselta
pohjanlaatutyypiltd (kova pohja, isot kivet, raekoko > 6 cm ja kova pohja, pienet
kivet) nopealta virtausalueelta. Haavinta-aika oli 30 s, jonka aikana kuljettiin noin 1
m yldvirtaan samalla potkien pohjaa melko voimakkaasti. Naytteet sdilottiin
maastossa 70 % etanoliin. Yhdeltd nédytteenottopaikalta otettiin yhteensd nelja
rinnakkaisndytettd, jolloin haavinta-ajaksi saatiin 2 min. Néytteet seulottiin 0,5 mm
silmdkoon seulalla, ja niiden sisédltdmédt pohjaeldimet poimittiin laboratoriossa
valkoiselta alustalta suurentavaa teollisuusluuppia apuna kayttden. Eldimet
maédritettiin  preparointimikroskoopin avulla védhintddn ympdristohallinnon
biologisen seurannan vaatimalle tavoitetaksonomiatasolle. Pohjaeldintutkimusten
havaintopaikka- ja ndytteenottotiedot sekd maddritystulokset tallennettiin

ympdristohallinnon Hertta-tietojarjestelmdn Pohje-pohjaeldinrekisteriin.

Pohjaeldinaineistojen ldhteend kdytettiin ympdristohallinnon Pohje-rekisterid. Tatd
tutkimusta varten aineistot yhdenmukaistettiin ndytemaddriltdan ja haavinta-
ajoiltaan vastaamaan tdamdn hetken vaatimuksia. Yhdenmukaistaminen tehtiin
Suomen ympadristokeskuksen ohjeen (Aroviita 2013) mukaan.
Yhdenmukaistamisen tarkoituksena oli tehdd aineistoista vertailukelpoisia
vertailuolojen kanssa. Jokaisessa ndytteenotossa kokonaishaavinta-aika pyrittiin
saamaan kahteen minuuttiin (4 x 30 s), mitd kdytetdan nykyddn virtavesien tilan
arviointiin liittyvien pohjaeldinindeksien laskennassa. Jos ndytteessd oli useampia
rinnakkaisndytteitd, ndistd valittiin satunnaisesti luokitteluun neljd poistamalla
vanhemmista 6 x 30 sekunnin potkuhaaviaineistoista kaksi rinnakkaista naytetta.
Luokittelumuuttujien laskenta tehtiin kokoomandytteistd, jotka muodostettiin
laskemalla yhteen rinnakkaisndytteissd esiintyneiden pohjaeldintaksonien
yksilomddrat. Naytteiden yhdenmukaistamista ja jatkokdsittelyd varten tiedot
siirrettiin  Pohje-pohjaeldinrekisteristda Excel-taulukko-ohjelmaan. Tutkimukseen

otettiin mukaan vain nopean virtausalueen ndytteitd. Lopuksi aineistojen
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taksonomia yhdenmukaistettiin tilaluokituksessa kdytettdvan taksonomisen
erottelun mukaiseksi. Tédssd osa taksoneista redusoitiin ylemmille tasoille (esim.
lajista sukuun), ja tiettyjen taksonomisten ryhmien (esim. Oligochaeta,
Chironomidae)  kaikki  yksil6t  poistettiin ~ aineistosta. = Taksonomia
yhdenmukaistettiin, jotta se olisi vertailukelpoinen vertailupaikkojen aineiston

kanssa.

3.2 Ympiristomuuttujat

Kaikista tutkittavista joista kerdttiin vedenlaatu- ja tyypittelytietoja
ympdristohallinnon Hertta-jarjestelmédstd. Vedenlaatumuuttujista tarkasteluun
valittiin pH (keskiarvo), minimi-pH, alumiinipitoisuus (Al), kemiallinen
hapenkulutus (COD), kokonaisfosforipitoisuus (P), kokonaistyppipitoisuus (IN),
sdahkonjohtavuus ja vériluku. Rekisteristd poimittiin pohjaeldinndytteenottoa
edeltdavdat saman vuoden vedenlaatuhavainnot sekd koko edellisen vuoden
havainnot, mikili ne olivat saatavilla, ja ndistd laskettiin keskiarvot jokaiselle
muuttujalle. Lisdksi kerattiin pH:n minimiarvot tdlta jaksolta. Tarkasteluun otettiin
mahdollisimman lahella pohjaeldinndytteenottopaikkoja sijaitsevien

vesindytepisteiden tiedot.

Tutkimuspaikkojen valuma-alueen koko selvitettiin ymparistohallinnon Corine
Land Cover 2006 -maankdyttdaineiston avulla. Happamien sulfaattimaiden
osuudet selvitettiin Geologian tutkimuskeskuksen Happamat sulfaattimaat -kartta-
aineiston avulla. Happamien sulfaattimaiden esiintyminen ja esiintymisen
todennidkoisyys jaettiin viiteen kategoriaan: hapan hiekka, suuri, kohtalainen, pieni
ja hyvin pieni, ja sulfaattimaiden vaikutusten tarkasteluun otettiin mukaan

kategoriat hapan hiekka ja esiintymisen suuri ja kohtalainen todennékdisyys.
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3.3 Pohjaeldimistoon perustuva ekologisen tilan arviointi ja tilastolliset

menetelmit

Tila-arviointia, happamuuden vaikutusten selvittamistd ja aineiston vertailua
varten laskettiin jokaiselle koskipaikalle kolme luokittelussa kaytettya
pohjaeldimiston tilaa kuvaavaa muuttujaa: jokityypille ominaiset taksonit (TT) eli
tyyppilajisto, tyyppiominainen EPT-heimojen (pdivdankorennot, koskikorennot ja
vesiperhoset) lukumaééra sekd yhteisdjen samankaltaisuutta kuvaava prosenttinen
mallinkaltaisuus (PMA). Laskentaa varten selvitettiin arvioitavan koskipaikan
jokityyppi. Jokityypille ominaisten taksonien ja EPT-heimojen lukumé&drd oli

ndytteessd havaittu lukuméaara. PMA-indeksi laskettiin kaavalla
=100-0,52 | a;- b;| = Xmin(a,b,)

jossa:

a; = taksonin i suhteellinen osuus (%) vertailuyhteisossa

bi = taksonin i osuus arvioitavan kohteen néytteessa.

Muuttujat  laskettiin ~ Suomen  ympdristokeskuksen  kehittamdn  Excel-
laskentapohjan avulla erikseen jokaiselle ndytteelle (Suomen ympdristokeskus

2019).

Tutkimuskoskien ekologista tilaa arvioitiin ympdristohallinnon ohjeiden
mukaisesti laskemalla kullekin né&ytteelle pohjaeldinperusteinen ekologinen
laatusuhde (ELS) kolmen tilamuuttujan yhteismitallistettujen ELS-arvojen
keskiarvona. Skaalauksessa luokittelumuuttujien alkuperdiset arvot muutettiin
yhteismitallisiksi vertaamalla muuttujan arvoa sen luokkarajoihin (Aroviita ym.
2019). Skaalauksessa ELS sai arvon 0-1, joka kertoi koskipaikan pohjaeldimiston
arvioidun tilan nédytteenottohetkelld (0-0,2 huono, 0,2-0,4 valttavd, 0,4-0,6

tyydyttava, 0,6-0,8 hyvd ja 0,8-1 erinomainen).
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Tutkitun paikan ja vuoden pH-arvon sekd muiden vedenlaatumuuttujien
vaikutusta  pohjaeldimiston  tilaan ja  lajistokoostumukseen  tutkittiin
korrelaatioanalyyseilld sirontakuvioiden sekd korrelaatiokertoimien avulla.
Korrelaatiokertoimien laskemiseen kaytettiin Pearsonin korrelaatiota (7).

Tilastollisen merkitsevyyden (p-arvo) raja-arvo oli 0,05.

4 TULOKSET

4.1 Pohjaeldimiston tila

Tutkimukseen valituista ndytteistd 16ytyi yhteensd 124 pohjaeldintaksonia
(yhdenmukaistettu taksonomia, osa taksonomisista ryhmistd poistettu).
Havaintokerran taksonimddrd vaihteli tutkimuskohteissa vililld 3-49 ja
tyyppiominaisten taksonien (TT) lukumddrda 3-32. EPT-lajien lukumé&rd oli

suurimmillaan 17 ja pienimmillddn 2. PMA-indeksin vaihteluvili oli 0,048-0,592.

Skaalattujen ELS-keskiarvojen perusteella arvioitu pohjaeldimiston tila vaihteli
huonosta erinomaiseen (Taulukko 2). 72 % tutkituista ndytteistd osoitti
pohjaeldimiston erinomaista tai hyvaa tilaa. Kahdessa ndytteessa (Kalvidnjoki 2010,
Laihianjoki 2016), joissa pohjaeldimiston tila oli hyvd, ELS-keskiarvo oli hyvin
lahelld hyvén alarajaa. Suurimman arvon 1 (erinomainen tila, vertailuarvo) saaneita

oli 14 kohdetta.
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Taulukko 2. Tutkittujen koskien (havaintokohtaisten) pohjaeldimiston tilaluokkien
jakauma (E=erinomainen, Hy=hyvd, T=tyydyttiavd, V=vilttavd, Hu=huono;

N=havaintomaard).

Tila N %

E 56 44,8
Hy 34 27,2
T 22 17,6
\Y 12 9,6
Hu 1 0,8

Jokityyppikohtaisesti tarkasteltuna pohjaeldimiston tila oli erinomainen pienissa
turvemaiden joissa (Pt) yhtd ndytettd lukuun ottamatta. Keskisuurissa turvemaiden
joista 65 % oli hyvéssa tai erinomaisessa tilassa. Suurissa turvemaiden joissa ldhes
puolet néytteistd osoitti pohjaeldimiston erinomaista tilaa ja alle hyvéan tila oli 23
%:ssa ndytteistd. Keskisuurissa kangasmaiden joissa (Kk) ja suurissa kangasmaiden
joissa (Sk) pohjaeldimiston tila oli hyva tai erinomainen. Taksoniméddran keskiarvo

oli suurin keskisuurissa kangasmaiden joissa (Taulukko 3).

Taulukko 3. Jokityyppikohtaiset (Kt = keskisuuret turvemaiden joet, Pt = pienet
turvemaiden joet, St = suuret turvemaiden joet, Sk = suuret kangasmaiden joet,
Kk = keskisuuret kangasmaiden joet) havaintokertojen taksonimddrit ja

skaalattujen ELS-arvojen keskiarvot sekd niiden keskihajonnat (SD). Suluissa

vaihteluvalit.

Jokityyppi N  Taksonim&dra SD ELS SD
Kt 74 25 (3-46) 10,7 0,691 (0,190-1) 0,25
Pt 11 29 (18-36) 5,6 0,908 (0,712-1) 0,09
St 35 29 (8-49) 10,1 0,757 (0,340-1) 0,19
Sk 2 27 (21-32) 7,8 0,740 (0,570-0,910) 0,24
Kk 3 32 (28-38) 53 0,819 (0,744-0,915) 0,09
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4.2 pH:n vaihtelu ja vaikutus pohjaeldimiston tilaan

Pohjaeldimiston tila (ELS) korreloi positiivisesti sekd pH:n (Pearsonin
korrelaatiokerroin r = 0,60, p < 0,001) ettd minimi-pH:n (r = 0,54, p < 0,001) kanssa
(Kuva 2). Myos yksittdiset tilamuuttujat, TT (pH: » = 0,57, p < 0,001; min-pH: r =
0,51, p <0,001), EPTh (pH: r = 0,54, p < 0,001; min-pH: r = 0,49, p < 0,001) sekd PMA
(pH: r = 0,57, p < 0,001; min-pH: r 0,51= p < 0,001), korreloivat positiivisesti seka

pH:n ettd minimi-pH:n kanssa.
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Kuva 2. Pohjaeldimiston tila (ELS) suhteessa veden pH- (a) ja minimi-pH-arvoihin

(b). Katkoviiva kuvaa hyvan ja tyydyttavén tilan rajaa (ELS = 0,6).
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Veden keskimddrdisen pH:n ollessa 5,2 tai tdtd alempi pohjaeldimiston tila oli aina
hyvdd huonompi: kahdessa ndytteessd pohjaeldimistd osoitti tyydyttdvdd ja
kuudessa valttavaa tilaa. Kun keskiméaéardinen pH oli yli 5,5, pohjaeldimiston tila oli
hyva tai erinomainen (ELS > 0,6) 79 %:ssa kohteita, ja kun pH oli yli 6 tila oli
erinomainen tai hyva jo 87 %:ssa kohteita. Keskimédrdisen pH:n ollessa yli 6,5 vain

4 %:ssa ndytteitd pohjaeldimiston tila oli hyvad huonompi.

Minimi-pH:n ollessa yli 5,5 tutkituista nédytteistd 7 % osoitti pohjaeldimiston tilan
olevan alle hyvin alarajan. Kun minimi-pH oli yli 6, pohjaeldimiston tila oli
véhintddn hyva ldhes 97 %:ssa kohteista. Pohjaeldimiston tila oli 5 %:ssa kohteista

erinomainen tai ldhelld erinomaista, vaikka minimi-pH-arvo oli 4,7 tai tdtd alempi.

Tarkasteltaessa ndytteitd, joissa pohjaeldimiston tila oli hyvad huonompi (ELS <
0,6), keskimddrdinen pH oli 579 ja minimi-pH 4,99. Puolestaan hyvéssd tai
erinomaisessa tilassa olevien kohteiden keskimddrdinen pH oli 6,35 ja minimi-pH

5,67.

Yksilo- (Pearson r = 040, p < 0,001) ja taksonimddrdt korreloivat veden
happamuuden kanssa (r = 0,61, p < 0,001). Veden pH:n ollessa alle 5,5 taksonim&ara
oli alle 20 muissa paitsi yhdessd nédytteessd, ja pH:n ollessa yli 6,5 taksoniméara oli

kahta néytettd lukuun ottamatta kaikissa yli 20 (Kuva 3).
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Kuva 3. Taksonimddra suhteessa veden pH-arvoon.

Tutkimuksessa mukana olleiden koskien happamuustilanne parani hieman
keskimédrdisesti tarkasteltuna vuodesta 2007 vuoteen 2017. Vuonna 2007
keskiméddrdinen pH oli alle 6 ja vuonna 2017 6,43 (Kuva 4, Taulukko 4). Myos
pohjaeldimiston tila (ELS) parani hieman tarkastelujakson aikana, vaikka muutos

vuoden 2007 ja 2017 valilld onkin pieni.
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Kuva 4. Keskimddrdisen pH:n ja pohjaeldimiston tilan (ELS) vaihtelu

tutkimusjaksolla.

Taulukko 4. Pohjaeldimiston tila (ELS) ja happamuus ndytteenottovuosittain (N =

pohjaeldinndytemaddra).

Vwosi N  ELS pH min-pH
2007 8 0,749 5,98 5,00
2009 11 0,679 6,25 5,66
2010 17 0,668 6,01 5,24
2011 19 0,600 6,00 5,39
2012 10 0,817 6,08 5,35
2013 16 0,875 6,22 5,43
2014 7 0,775 6,45 5,79
2015 11 0,732 6,23 5,48
2016 8 0,739 6,45 5,75
2017 15 0,780 6,43 5,75
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4.2.1 Happamuusvaikutukset jokityypeittdin ja koskikohteittain

Jokityypeittdin tarkasteltuna pH:n ja minimi-pH:n vaikutus pohjaeldimiston tilaan
oli selkeimmin n&htdvissd keskisuurten turvemaiden (Kt) joissa, joista oli eniten
havaintoja ja joissa happamuusvaihtelu oli suurta (Kuva 5). Tdssd jokityypissd
pohjaeldimiston tila korreloi voimakkaasti pH:n ja minimi-pH:n kanssa (pH = 0,73,
p < 0,001; min-pH r = 0,70, p < 0,001). My®s yksittdiset tilamuuttujat TT (pH: r =
0,73, p < 0,001; min-pH: » = 0,70, p < 0,001), EPTh (pH: r = 0,66, p < 0,001; min-pH: r
= 0,63, p < 0,001) sekda PMA (pH: r = 0,67, p < 0,001; min-pH: r = 0,64 p < 0,001)

korreloivat sekd pH:n ettd minimi-pH:n kanssa.

Suurissa turvemaiden joissa (St) ei havaittu merkitsevdd korrelaatiota pH:n tai
minimi-pH:n ja pohjaeldimiston tilan valilld (pH: = 0,13, p = 0,47; min-pH: r = 0,32
p = 0,065), eikd sitd laskettu pienen otoskoon vuoksi keskisuurten ja suurten
kangasmaiden jokien (Sk ja Kk) tai pienten turvemaiden jokien (Pt) osalta. Kaikissa
keskisuurten turvemaiden joissa pohjaeldimiston tila oli keskimddrin hyva tai
erinomainen pH:n ollessa yli 6,5. Suurten turvemaiden jokien (St) pH oli
keskimddrin yli 6 ja suurten ja keskisuurten kangasmaiden jokien (Sk ja Kk) yli 6,5.
Suurten ja keskisuurten kangasmaiden jokien pohjaeldimiston tila oli erinomainen

tai hyva neljdssd ndytteessa.
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Kuva 5. Pohjaeldimiston tila (ELS) suhteessa pH- ja minimi-pH-arvoihin

a) keskisuurissa turvemaiden joissa (Kt), b) suurissa turvemaiden joissa (St) seka

c) suurissa ja keskisuurissa kangasmaiden joissa ja pienissd turvemaiden joissa (Sk,

Kk ja Pk; samassa kuvaajassa viahdisen havaintoméaran vuoksi).

Jokikohtaisesti tarkasteltuna Laihianjoen Yrjddlankosken keskimddrdinen pH oli

vuonna 2007 4,9 ja vuonna 2017 6,5 ja minimi-pH vuonna 2007 4,3 ja vuonna 2017

5,6 (Kuva 6 a). Molemmissa arvoissa nousu oli huomattava. Pohjaeldimiston tila
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parantui tarkastelujakson aikana tyydyttdavastd hyvaan tilaan, ollen muutamana
ndytteenottovuotena jopa erinomainen. Pohjaeldimiston tila ei kuitenkaan

kohentunut kovin selkedsti, vaikka happamuustilanne parantui.

Maalahden Kyrkbackenin happamuustilanne ei tarkastelujakson aikana
kohentunut, vaan pH oli suurin piirtein sama vuonna 2007 ja 2017 (Kuva 6 b).
Pohjaeldimiston tila kuitenkin parantui huomattavasti vélttavastd hyvadan lahelle
erinomaisen tilan arvoa (ELS = 0,798). Pohjaeldimiston tila kuitenkin vaihteli paljon

vuosien valilla.

Kyronjoen Kolkinkosken keskim&ardinen pH nousi tarkastelujakson aikana arvosta
6,1 arvoon 6,6 ja minimi-pH arvosta 5,2 arvoon 5,9 (Kuva 6 c). Pohjaeldimiston
tilassa ei ndy selvdd trendid, mutta tila pikemminkin heikkeni kuin parani ja oli

viimeisissd ndytteenotoissa hyvaa huonompi ldhelld tyydyttavan ja valttavan rajaa.

Kruunupyynjoen Myllykosken pH- ja minimi-pH-arvot nousivat tarkastelujakson
aikana noin 0,5 yksikkod (Kuva 6 d). Pohjaeldimiston tila oli hyva kaikkina
ndytteenottovuosina. ELS-arvoissa ei ndy selkedd trendid, vaikka tilaluokka on

laskenut erinomaisesta hyvaan.

Lestijoen Kallisenkosken keskimédrdisissd pH-arvoissa ei tapahtunut merkittdvaa
muutosta tarkastelujakson aikana (Kuva 6 e). Minimi-pH sen sijaan laski 6,5:std

5,8:aan. Kallisenkosken pohjaeldimiston tila oli kaikissa nédytteissd erinomainen.
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Kuva 6. a) Laihianjoen Yrjdédldnkosken, b) Maalahden Kyrkbackenin, c) Kyrénjoen

Kolkinkosken, d) Kruunupyynjoen Myllykosken ja e) Lestijoen Kallisenkosken

keskimddrdisen pH:n ja minimi-pH:n (vasemmalla) sekd pohjaeldimiston tilan

(oikealla) vaihtelu ndytteenottovuosittain.
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4.2.2 Happamien sulfaattimaiden esiintymisen vaikutus pohjaeldimiston tilaan

Happamien sulfaattimaiden esiintyminen tutkitun kosken valuma-alueella laski
pohjaeldimiston tilaa (Kuva 7). Kun alunamaita ei esiintynyt valuma-alueella,
muiden paitsi kahden kosken (Venetjoen Kuivakoski, Lapuanjoen
Paasikkaankoski) pohjaeldimiston tila oli erinomainen. Vieresjoen Repulinkosken
pohjaeldimiston tila oli erinomainen, vaikka happamia sulfaattimaita oli valuma-
alueesta ldhes 10 %. Vieresjoen keskimaardinen pH oli kuitenkin yli 6 suuresta
happamien sulfaattimaiden esiintymisestd huolimatta. Kilvidnjoen ndytepisteen
valuma-alueella happamien sulfaattimaiden osuus oli tutkimuksen suurin 47 %,
mutta silti joen pohjaeldimiston tila oli hyva. Myos Kélvidnjoen pH- ja minimi-pH-
arvot ovat olivat hyvin alhaiset. Happamien sulfaattimaiden esiintyminen korreloi
voimakkaasti sekd pohjaeldimiston tilan (r = -0,75, p < 0,001) ettd tutkitun kosken
pHmn (r =-0,79, p < 0,001) kanssa. ELS-arvon 0,9-1 kohteita ei ollut, kun HS-maita

oli valuma-alueesta yli 2 %.

Harrstromin-, Maalahden-, Tiukan- ja Lapvéaartinjoelta sekd Pajuluomasta ei saatu

tietoja valuma-alueiden happamien sulfaattimaiden osuuksista.

1 r'
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Kuva 7. Pohjaeldimiston tila (paikkakohtainen keskiarvo) suhteessa valuma-alueen

HS-maaosuuteen (%).
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4.2.3 Happamuuden vaikutukset eri taksoneihin

Paivankorentojen (Ephemeroptera) yksiloméddra korreloi veden keskimddrdisen
pH-ja minimi-pH-arvojen kanssa (pH r = 0,38, p < 0,001; min-pH r = 0,36, p < 0,001).
Pdivankorentojen méddrd oli korkeimmillaan pH:n ollessa yli 6 (Kuva 8 a). Kun
keskimédardinen pH oli alle 5,4, pdivdankorentoja ei ollut tai niiden méaarat naytteissa

olivat vidhdiisia.

Yleisind ja runsaslukuisina esiintyneistd pdivankorentotaksoneista Baetis-suvun
toukkien runsaus kasvoi pH:n noustessa (Kuva 8 b). Yksilomddrdt olivat
suurimmillaan pH:n ollessa 6,3-7. My6s Ephemerella mucronata -lajin yksilomaaréat
nousivat happamuuden vidhentyessd, ja laji puuttui, jos keskimddrdinen pH oli alle

6,1 (Kuva 8 c).

Koskikorentojen (Plecoptera) yksilomaariin veden pH- ja minimi-pH-arvot eivit
vaikuttaneet yhtd merkittavasti. Yksilomddard ei korreloinut tilastollisesti
merkitsevasti kummankaan muuttujan kanssa (pH r = -0,03, p = 0,75; min-pH r =
0,02, p = 0,82). Koskikorentoja esiintyi myos happamissa oloissa keskimddrdisen

pH:n ollessa alle 5,5 (Kuva 8 d).

Nemoura-suvun koskikorennot ja Taeniopteryx nebulosa esiintyiviat yleisina
tutkimuksen nédytteissd. Nemoura-sukua esiintyi ndytteissd runsaslukuisenakin,
vaikka keskimddrdinen pH oli alle 5,5 eikd veden happamuus rajoittanut niiden
esiintymistd (Kuva 8 e). T. nebulosa esiintyi 80 %:ssa ndytteitd. T. nebulosa -

koskikorennon esiintyminen runsastui pH:n noustessa yli 5,6:n (Kuva 8 f).
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Kuva 8. a) Pdivankorentojen (Ephemeroptera), b) Baetis-suvun surviaisten, c)

Ephemerella mucronata -surviaisen, d) koskikorentojen (Plecoptera), e) Nemoura-

suvun koskikorentojen ja f) Taeniopteryx nebulosa -koskikorennon yksilomadrat

suhteessa happamuuteen. Huom. y-akselien vaihtelevat asteikot.

Vesiperhosten (Trichoptera) yksilomddrd korreloi tilastollisesti merkitsevasti

keskimdardisen pH:n ja minimi-pH:n kanssa (pH r = 0,26, p = 0,004; min-pH r =

0,34, p < 0,001). Yksilomddrat nousivat pH:n ollessa yli 6 (Kuva 9 a).
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Hydropsyche-suvun vesiperhoset sekd Ryacophila nubila ja Lepidostoma hirtum
esiintyivat yleisind tutkituissa ndytteissd. Niiden yksilomddridt kasvoivat veden
pH:n noustessa (Kuva 9 b, ¢, d). Yksilomaéarit olivat suurimmillaan, kun pH oli 6-
7. Ndistd selkeimmin pH:n vaikutus ndkyi L. hirtum -vesiperhosen yksilomaarissa:
alle pH 5,5 sitd ei esiintynyt, mutta pH:n ollessa yli 6 se esiintyi yli 81 %:ssa ndytteita.
Hydropsyche-vesiperhosten kuvaajassa nidkyi kaksi huippua: H. angustipennis

esiintyi myos alle pH 5,5:ssd, H. pellucidula pddasiassa tdtd korkeimmissa pH-

arvoissa.
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Kuva 9. a) Vesiperhosten (Trichoptera), b) Hydropsyche-suvun vesiperhosten, c)
Ryacophila nubila -vesiperhosen ja d) Lepidostoma hirtum -sirvikkdan yksilomadarat

suhteessa veden happamuuteen.

Sphaeriidae-pikkusimpukoita esiintyi 80 %:ssa tutkituista ndytteistd. Niitd ei
kadytannossd esiintynyt pH:n ollessa alle 5,6, ja niiden mddrd lisddntyi pH:mn

ylittdessd arvon 6 (Kuva 10 a). Sphaeriidae-simpukoiden runsaus korreloi
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tilastollisesti merkitsevasti sekd pH:n ettd minimi-pH:n kanssa (pH r = 0,34, p <

0,001; min-pH r = 0,42, p < 0,001).

Vesisiira Asellus aquaticus oli yleinen ja runsaslukuinen tutkituissa nédytteissd. Se
esiintyi 93 %:ssa ndytteitd. Siiroja oli ndytteissd runsaastikin, vaikka pH oli alle 5,5,
eikd runsaus korreloinut happamuuden kanssa (pH r = 0,10, p = 0,28; min-pH r =

0,03, p = 0,71) (Kuva 10 b).

Virtavesissd yleisind esiintyvid kuoksasia (Elmis aenea, Oulimnius tuberculatus,
Limnius volckmari) havaittiin 90 %:ssa tutkimuksessa mukana olleista nadytteista.
Niitd esiintyi vain yksittdisid yksiloitda pH:n ollessa alle 5,7 (Kuva 10 c), ja niiden

runsaus korreloi veden happamuuden kanssa (pH r = 0,33, p < 0,001; min-pH r =

0,32, p <0,001).
a) 800 b) 2000
[ ]
w0 600 L] :w 1500 -
He'd 3;
:g :g ‘.
5 400 A 5 1000 -
T Z .
> 200 > 500 oo °
0o % a0’ 8%
0 + 0 -
4,5 5,5 6,5 7,5 45 5,5 6,5 7,5
pH pH
c) 800
° [ J
@ 600 °
S
i©
X [ J
] [ J
5 400 ce o
= ° ° o
= e ©
> 200 - . o ©
M
0 -

4,5 5,5 6,5 7,5
pH

Kuva 10. a) Sphaeriidae-pikkusimpukoiden, b) A. aquaticus -vesisiiran ja c) E. aenea,
O. tuberculatus ja L. wvolckmari -kuoksasten vyksilomaddrdt suhteessa veden

happamuuteen.
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Pohjaeldimiston tila korreloi useiden vedenlaatutekijoiden kanssa. Pohjaeldimiston
tila heikkeni alumiini-, kokonaisfosfori- ja kokonaistyppipitoisuuden sekad
kemiallisen hapenkulutuksen, sdhkonjohtavuuden ja vériluvun kasvaessa

(Taulukko 5, Kuva 11).

Taulukko 5. Pohjaeldimiston tilan (ELS) ja eri vedenlaatumuuttujien valinen

korrelaatio (r) sekd sen merkitsevyys (p-arvo).

Muuttuja Pearson r p-arvo
Alumiini -0,73 < 0,001
Kemiallinen hapenkulutus -0,26 0,007

Kokonaisfosfori -0,36 < 0,001
Kokonaistyppi -0,58 < 0,001
Sahkonjohtavuus -0,67 < 0,001

Vari -0,24 0,009
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Kuva 11. Pohjaeldimiston tila ELS suhteessa veden a) alumiinipitoisuuteen (Al),

b) kemialliseen hapenkulutukseen

(CODMy), )

kokonaisfosfori-

(kok-P) ja

d) kokonaistyppipitoisuuteen (kok-N) sekd e) sshkonjohtavuuteen ja f) varilukuun.

Pohjaeldimiston tila oli hyvd tai erinomainen, kun alumiinipitoisuus oli alle

500 pg I-1, ja tila heikkeni selvisti alumiinipitoisuuden noustessa. Pohjaeldimist6 oli
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hyvdassd tai erinomaisessa tilassa, jos kemiallinen hapenkulutus oli alle 22 mg Oz 1-1,
mutta tila oli kuitenkin useassa kohteessa hyvé tai erinomainen myds kemiallisen
hapenkulutuksen noustessa yli 30 mg O: I-1. Fosforipitoisuuden ollessa alle 50 pg1-1
vain Venetjoen Kuivakosken kolmessa ndytteessi ELS-arvo oli alle hyvén.
Kokonaistyppipitoisuuden ollessa alle 1000 pg 11 vain viiden nédytteen
pohjaeldimiston tila oli alle hyvan. Kuudessa ndytteessd pohjaeldimiston tila oli
vield erinomainen tai hyvd typpipitoisuuden ylittdessd arvon 2800 pg I
Pohjaeldimiston tila heikkeni kokonaistyppipitoisuuden ja sdhkonjohtavuuden

kasvaessa. Veden viriluvulla ei ollut yhtd selkedd vaikutusta ELS-arvoihin.

Veden pH korreloi kaikkien tarkasteltujen vedenlaatumuuttujien kanssa, samoin
kuin minimi-pH (Taulukko 6). Veden pH- ja minimi-pH-arvot laskivat
keskimddrdisen alumiini-, kokonaisfosfori- ja kokonaistyppipitoisuuden seka

kemiallisen hapenkulutuksen, sdhkonjohtavuuden ja variluvun kasvaessa.

Taulukko 6. Vedenlaatumuuttujien viliset korrelaatiot, » (Al = alumiini, COD =

kemiallinen hapenkulutus, Kok-P = kokonaisfosfori, Kok-N = kokonaistyppi).

pH Min-pH Al COD Kok-P  Kok-N  Sihkonj. Vairi

pH 0,81 -0,77  -042 -0,25 -0,52 -0,58 -0,28
Min-pH 0,81 -0,74 -044 -0,28 -0,55 -0,62 -0,34
Al -0,77 -0,74 0,34 0,48 0,81 0,91 0,31
COD -0,42 -0,71 0,34 0,49 0,22 0,29 0,90
Kok-P -0,25 -0,28 048 049 0,47 0,52 0,51
Kok-N -0,52 -0,55 081 0,22 0,47 0,89 0,26
Sahkonj.  -0,58 -0,62 091 029 0,52 0,89 0,27

Vari -0,28 -0,34 031 0,90 0,51 0,26 0,27
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5 TULOSTEN TARKASTELU

5.1 Pohjaeldimiston tila

Yhtendistetyn taksonomisen luokittelun mukaan ndytteistd 16ytyi 124 taksonia.
Todellisuudessa  taksonimddrd oli  ndytteissd  tdtd  suurempi, silld
yhdenmukaistamisessa poistettiin tarkastelusta useita taksonomisia ryhmid (esim.
Chironomidae, Oligochaeta), ja osa taksonomisista ryhmistd yhdistettiin. Erityisesti
tamd vaikutti yksilomaddriin, silld surviaissddsket (Chironomidae) olivat yksi

tutkimuksen runsaslukuisimmista ryhmista.

Laskettujen indeksien perusteella pohjaeldimiston tila vaihteli paljon eri ndytteiden
ja kohteiden vililld. Skaalattujen ELS-keskiarvojen perusteella suurin osa tutkituista
ndytteistd osoitti pohjaeldimiston erinomaista tilaa. Tdtd voidaan pitdd pienend
yllatyksend, silld uusimman luokituksen mukaan noin 70 % Pohjanmaan jokien
pituudesta on ekologiselta statukseltaan hyvdd huonommassa tilassa (Anonyymi

2020b).

Tutkimuksessa mukana olleiden Kyronjoen vesistdalueen jokien ja koskien
pohjaeldimiston tila vaihteli huonosta erinomaiseen ja ekologinen tila huonosta
tyydyttavadn. Esimerkiksi Kauhajoen ja Kihnionjoen pohjaeldimiston tila on ollut
jokaisena nédytteenottovuotena erinomainen, mutta jokien ekologinen tila on
arvioitu tyydyttdvéksi. Molempien jokien ekologista luokitusta laskevatkin muut
tilamuuttujat, esimerkiksi vedenlaatu ja hydrologis-morfologiset tekijdt. Vesistoja
kuormittavat maa- ja metsdtalous, turvetuotanto sekd asutuksen jatevedet (Koivisto
ym. 2016). Ravinnekuormituksesta huolimatta pohjaeldimiston tila on kuitenkin
ollut erinomainen. Seindjoen Rengonkosken pohjaeldimiston tila oli myos
ndytteenottovuosina erinomainen, vaikka joen ekologinen tila on arvioitu
vélttaviaksi. Joki on voimakkaasti muutettu ja vedenlaatu on vilttavd, mutta koski

on monimuotoinen. Kyronjoen vesistdalueen Lehmdjoen pohjaeldimiston tila on
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kohentunut huonosta tyydyttdavadn, ja joen ekologinen tila on arvioitu huonoksi.
Ekologista tilaluokkaa laskevat erityisesti maataloudesta ja happamilta

sulfaattimailta tuleva kuormitus (Koivisto ym. 2016).

Lapuanjoen Paasikkaankosken ekologinen tila on arvioitu tyydyttdviksi (Westberg
ym. 2016). Tamdn tutkimuksen perusteella pohjaeldimiston tila on parantunut
tyydyttdavastd erinomaiseen. Vedenlaatu on kohteessa valttavad, mikd heikentda
ekologista tilaa. Lapuanjoen keskiosan ekologista tilaa heikentid mm. maa- ja
metsdtalouden ja turvetuotannon aiheuttama kuormitus. My6s uoman patoaminen

ja perkaukset vaikuttavat joen tilaan.

Perhonjoen Rautatiesillankosken (joen alaosa), Karjalankosken (keskiosa) ja
Myllykosken  (yldosa)  pohjaeldimist6  on  ilmentdnyt  viimeisimpind
ndytteenottovuosina pddosin erinomaista tai hyvdd tilaa. Vesimuodostumat on
kuitenkin arvioitu ekologiselta tilaltaan vilttdviksi (ala- ja yldosa) tai tyydyttaviaksi
(keskiosa) (Airiola ym. 2016). Perhonjoen ekologista tilaluokkaa heikentdvit
vedenlaatu ja hydrologis-morfologiset tekijadt sekd biologisista muuttujista kalasto,

johon vaikuttaa erityisesti vesirakentaminen.

Muutamissa tutkituissa koskissa, joissa pohjaeldimiston tila oli useana
ndytteenottovuotena perdkkdin erinomainen, lajisto vastaa referenssiolosuhteita.

Ekologista tilaa kuitenkin heikentdd tutkimusalueella erityisesti vedenlaatu.

28 % tutkituista ndytteistd osoitti pohjaeldimiston hyvdd heikompaa tilaa.
Useimmissa nédissd kohteissa pohjaeldimiston tila oli jokaisena tai ldhes jokaisena
ndytteenottovuotena hyvdd huonompi (Kimojoki, Kyronjoen Kolkinkoski,
Lehmadjoki, Maalahdenjoki, Narpionjoki, Venetjoki ja Voyrinjoki). Ndissd kohteissa
ekologinen tila on siis toistuvasti ollut hyvda huonompi eikd parannusta
pohjaeldimiston tilassa ole tapahtunut. Kohteiden tilaluokkaa heikentdd erityisesti
happamuus (pl. Venetjoki), ja ndisséd joissa happamuushaitat ovatkin useimmin,
pisimpddn ja ankarimmin esiintyvid (A. Teppo, julkaisematon). Voidaan arvella,

ettd happamuustilanne ndilld alueilla ei ole parantunut riittavasti valuma-alueiden
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suuren happamien sulfaattimaiden osuuden vuoksi. Happamuustilanne on
kohteilla saattanut kohentua, mutta se ei ndy vield luokituksessa, silld ldhtotilanne
on ollut hyvin heikko. Néihin jokiin kohdistuu myos suurta ravinnekuormitusta.
Venetjoki on puolestaan ryhmitelty voimakkaasti muutetuksi vesistoksi, ja
pohjaeldimiston tilaa heikentaa lyhytaikaissdannostelyn lisaksi

turvetuotantoalueilta tuleva kuormitus (Airiola ym. 2016).

5.2 Happamuuden vaikutus pohjaeldimiston tilaan

Veden pH-arvo vaikutti selvdsti pohjaeldimiston tilaan. Pohjaeldimiston tila
huononi sekd keskiméddrdisen pH:n ettd minimi-pH:n laskiessa, mikd tukee tyon
alussa esitettyd hypoteesia sekd my0s aiempia havaintoja. Selva ero oli havaittavissa
myo6s veden happamuudessa hyvén tilan saavuttaneiden ja sen alle jadneiden
pohjaeldinkohteiden vélilld: niissd kohteissa, joissa pohjaeldimiston tila oli hyvéaa
huonompi, pH- ja minimi-pH-arvot olivat selvdsti alempia kuin hyvéssa tai

erinomaisessa tilassa olevien kohteiden.

Kohteita, joilla pohjaeldimiston tila on jadnyt hyvda huonommaksi, vaikka
happamuustilanne on ollut hyvi tai kohtalainen, ei ollut Venetjoen Kuivakosken
lisdksi muita. Kyronjoella happamuustilanne on selvéasti parantunut tutkimuksen
alkuvuosista, mutta ajoittainen happamuus vaivaa jokea edelleen. Joessa on myds
runsaasti muita pohjaeldimiston tilaan vaikuttavia ongelmia, esimerkiksi runsasta
ravinne- ja kiintoainekuormitusta. Myos alumiinipitoisuudet olivat Kyronjoella
korkeat tutkimusaikana. Ndiden seikkojen voidaan olettaa heikentdvan

pohjaeldimiston tilaa, vaikka happamuustilanne olisikin kohtalainen.

Isojoen Pajuluomassa, Laihianjoen Yrjddldnkoskella ja Kilvidnjoella puolestaan
pohjaeldimiston tila on ollut hyva tai erinomainen, vaikka keskimaardiset pH-ja/tai
minimi-pH-arvot ovat olleet alhaiset. Pajuluomassa vedenlaatu on hyvé, ja myos
esimerkiksi kalasto ilmentdd erinomaista tilaa. Joen ekologinen tila on hyva (Haldin

ym. 2016). Joen alumiinipitoisuus on kohtalainen ja sdhkonjohtavuus alhainen, kun
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taas kemiallinen hapenkulutus ja vériluku ovat melko korkeita. N&in ollen voidaan
arvella, ettd happamuus on pddosin humusperdistd, ei perdisin happamilta
sulfaattimailta. Voidaan my®0s olettaa joen olosuhteiden olevan pohjaeldimistolle
niin hyvit, etteivat ajoittaiset happamuuspiikit vaikuta pohjaeldimiston tilaan
kovinkaan merkittdavéasti. Kun olosuhteet ovat muutoin kunnossa, pohjaeldimisto

voi my0s toipua suhteellisen nopeasti lyhyistd happamuusjaksoista.

Laihianjoen Yrjddldnkoskella happamuus on selvasti vahentynyt tutkimuksen
aikana: keskimddrdinen pH on parantunut arvosta 4,9 arvoon 6,5. Minimi-pH on
kuitenkin ollut alle viiden (pl. vuonna 2017, jolloin minimi-pH oli 5,6). Laihianjoen
parantunut happamuustilanne vaikuttaa myos pohjaeldimiston tilaan eika tila ole
heikentynyt alhaisista minimi-pH-arvoista huolimatta. Laihianjoen ekologinen tila
on vélttava (Westberg ja Lax, 2016). Joki on reheva ja koski monimuotoinen, mika
saattaa puskuroida happamuuden vaikutuksia. Ekologista tilaluokkaa laskevat

mm. huono vedenlaatu ja kalaston valttava tila.

Kélvidnjoen keskimdardinen pH on ollut tutkimusvuosina 5-5,6 ja minimi-pH noin
4,5. Tastd huolimatta pohjaeldimiston tila on ollut kahtena vuotena hyva ja vain
yhtend tyydyttavd. Syitd pohjaeldimiston hyvddn tilaan ndinkin heikossa
happamuustilanteessa on vaikea arvioida. Kilvidnjoen vedenlaatu ja ekologinen
tila on huono (Airiola ym. 2016). Myo6s alumiinipitoisuudet ovat korkeat, mika
yhdessa happamuuden kanssa on erittdin haitallista pohjaeldimille. Vuoren (1996)
ja Petrinin ym. (2008) mukaan populaation alkuperd vaikuttaa merkittavasti
pohjaeldinten happamuudensietokykyyn. Voidaan arvella, ettd Kalvidnjoen

pohjaeldimisto olisi jossain mddrin sopeutunut happamiin olosuhteisiin.

Hall ym. (1980) tutkivat kokeellisesti, kuinka pH:n lasku vaikuttaa pienen
virtaveden pohjaeldimistoon laskemalla veden pH:n rikkihapolla arvoon 4.
Odotusten mukaisesti pohjaeldinten monimuotoisuus ja mddrd véahenivét
merkittdvasti. Townsendin ym. (1983) mukaan lisddntynyt happamuus voi

vaikuttaa pohjaeldimiin kolmella tapaa: vaikuttamalla suoraan eldinten
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fysiologiaan, epdsuorasti lisdamalld myrkyllisten metallien ma&drdd tai
vaikuttamalla saatavilla olevaan ravintoon. Monissa tutkimuksissa on todettu
liuenneen alumiinin yhdesséd alhaisen pH:n kanssa olevan suurin yksittdinen tekijd,
joka vaikuttaa pohjaeldinten runsauteen ja levinneisyyteen happamissa vesissd
(esim. Hall ym. 1980, Herrmann ja Baron 1980, Harriman ja Morrison 1982, Havas
ja Hutchinson 1982, Burton ja Allan 1986). Wallin ym. (2015) tutkivat happamien
sulfaattimaiden vaikutuksia vedenlaatuun ja sedimenttiin usealla Pohjanmaan
joella, joista kaikista oli mukana pohjaeldinndyteitd myos tdssd tutkimuksessa. He
havaitsivat, ettd alumiininpitoisuudet olivat erittdin korkeita. Tdssd tutkimuksessa
alumiinipitoisuus korreloi vahvasti happamuuden kanssa, ja myds osassa taman
tutkimuksen joista alumiinipitoisuudet olivat kerdttyjen vedenlaatutietojen
perusteella hyvin korkeita. Voidaan siis pitdd todenndkoisend, ettd pH:n lisdksi
myo6s korkeat alumiinipitoisuudet heikentdvit tutkimusalueen pohjaeldimiston

tilaa joillakin kohteilla.

Happamuus vaikutti myos tutkittujen nédytteiden taksoni- ja yksilomddriin. Raja-
arvona voidaan pitdd pH 5,5:ttd: tdtd happamampi elinymparisto vahensi selvisti
pohjaeldinten esiintymistd. Tulos tukee aiempia havaintoja, ja yleisesti ottaen joen
happamuustilaa voidaankin pitdd kriittisend, jos keskimddrdinen pH on alle 5,5
(Palko ja Myllymaa 1987, Palko ym. 1988). Taksonikohtaisesti tarkasteltuna
pdivankorentojen ja vesiperhosten yksilomaarét korreloivat happamuuden kanssa,
mutta koskikorentojen yksilomddrat eivat. Alhainen pH vaikutti selvimmin
pdivankorentojen esiintymiseen. Tulokset ovat samansuuntaisia kuin useissa
muissa tutkimuksissa: pdivankorennot ovat yleisesti ottaen hyonteisistd kaikkein
herkimpid happamuudelle, ja koskikorennot kestdviat happamuutta verraten hyvin
(esim. Jkland ja Jkland 1986, Johnson ym. 1993). Tieto siitd, mitkd lajit tai
lajiryhmit ovat erityisen herkkid happamuudelle saattaa auttaa havaitsemaan
ongelmat vesistdjen happamuusoloissa ennen kuin vaikutukset ovat ndhtavissa

selkedsti muissa paremmin happamuutta sietdvissa elioryhmissa.
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5.3 Tulosten arviointi ja pdatelmit

Tutkimuksessa tarkasteltu ajanjakso oli melko lyhyt, ja osasta tutkimuskoskia ei
ollut mukana kuin muutama ndytteenottovuosi, mikd saattaa véadristdd
tutkimustuloksia. Pohjaeldimiston tilaan vaikuttavat myo6s luonnolliset tekijat,
esimerkiksi virtaaman ja vedenkorkeuden vaihtelu sekd ndytteenottopaikkojen
luontaisista syistd johtuva erilaisuus, kuten pohjan laatu. Onkin tavallista, etta
pohjaeldinyhteisoissa tapahtuu luontaista vaihtelua, mika saattaa aiheuttaa virheita
indeksien laskentaan ja tilaluokitteluun (Kelly ym. 2009, Huttunen ym. 2012).
Tutkimukseen olisi voitu ottaa mukaan myo6s ennen vuotta 2007 kerittyjen
ndytteiden tiedot, mutta ongelmaksi olisi muodostunut haastavuus nédytteiden
yhdenmukaistamisessa ja vanhojen ndytteiden heikko vertailtavuus. Kuitenkin
tutkimuksessa oli mukana melko kattava joukko ndytteitd, ja tutkimuksen
perusteella pystyttiin toteamaan veden pH-arvolla olevan vaikutusta
pohjaeldimiston tilaan. Tutkimustulosten luotettavuuteen saattavat vaikuttaa myos
mahdolliset virheet ja ongelmat ndytteenotossa tai pohjaeldinten poiminnassa ja

madrityksessa.

Happamien sulfaattimaiden alueella virtaavien jokien keskeinen ongelma on
jokiveden happamuus. Happamuustilanne on tarkastelujakson aikana parantunut
huomattavasti. Tamén tutkimuksen perusteella jokiveden pH vaikutti selvésti
pohjaeldimiston tilaan, mikd tukee aiemmin esitettyd hypoteesia. Kun pH- tai
minimi-pH-arvot olivat alhaiset, pohjaeldimiston tila oli huonompi kuin
happamuudeltaan paremmissa kohteissa tai parempien ajanjaksojen aikana.
Toisaalta tutkimuksessa oli mukana my®os kohteita, joilla pH on kasvanut, mutta
pohjaeldimiston tila ei ole nayttanyt yhtd selvid kohenemisen merkkeja. Niill4 joilla
pohjaeldimiston tilaan vaikuttavat kuitenkin myo6s muut ongelmat kuin
happamuus. Tutkimukseen valikoituneen ajanjakson aikana happamuus véheni,

mutta voidaan olettaa, ettd kyse on vain suotuisammasta jaksosta, silld alueen
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perusongelma ei ole hdvinnyt. Lisdksi ilmastonmuutos todennékdisesti pahentaa

maaperdn happamuudesta johtuvia haittoja tulevaisuudessa.

Jatkossa on tdrkedd jatkaa tutkimuksessa mukana olevien happamien
sulfaattimaiden jokien tilan seurantaa myos pohjaeldimiston osalta. Huomiota tulisi
kiinnittdd etenkin kohteisiin, joissa tilaluokka on hyvaa huonompi tai joissa hyva
tila on vaarantunut. Kun happamuustilanteen koheneminen nékyy nopeasti ja
selkedsti pohjaeldimiston tilan paranemisena, hapanta kuormitusta véhentdva
vesiensuojelu ja maankdyton ohjaus ovat erittdin tdrkeitd toimenpiteitd

vesienhoidon tavoitteiden saavuttamiseksi.
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