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ABSTRACT 

Selonen, Ville 
Forest Act Habitats - Finnish woodland key habitats amid the intensive forestry  
Jyväskylä: University of Jyväskylä, 2014, 36 p. 
(Jyväskylä Studies in Biological and Environmental Science 
ISSN 1456-9701; 273) 
ISBN 978-951-39-5630-1 (nid.) 
ISBN 978-951-39-5631-8 (PDF) 
Yhteenveto: Metsälain erityisen tärkeät elinympäristöt talousmetsien 
monimuotoisuuden suojelussa 
Diss. 

Due to the forestry, forests are suffering habitat loss, driving remaining habitats 
batches smaller and isolated. Conservation measures are necessary to manage 
the decline in biodiversity and stop the habitat loss in managed forests.  In 
Finland, Forest Act Habitats (FAH) are preserved to conserve biodiversity in 
managed forests. FAHs are valuable habitats where demanding, rare and 
threatened species are likely to occur. In this thesis, I studied how well FAHs 
serve as reserves amid the managed forests. First, I analysed the national survey 
project on FAHs. I found that at least 20% of FAHs remained undiscovered in 
the survey project, and 30% of FAHs discovered were recorded incorrectly. 
Second, I studied whether streamside FAHs really differ from other streamside 
habitats. I discovered that all streamsides, not just FAHs, provide an important 
habitat clearly diverging from the surrounding forests. Third, I studied how 
buffer strips can preserve streamside FAHs against clear-cuts and can the 
selective logging be conducted on the buffer strip. My results pointed out that 
buffers at least 45 metres wide are needed around the streamside FAHs and 
narrower buffer than that leads to extinction debt. Moreover, the selective 
logging should not be conducted, since it alters the conditions of FAH. Finally, I 
clarified economics of the selective logging and determined benefits of 
alternative forestry practices. I found out that not only the selective logging in 
the buffer can be profitable but the selective logging in general can be as 
profitable as or even more profitable than clear-cutting. To conclude, FAHs 
have an important role in enhancing the existing conservation network. To 
ensure that FAHs are preserved, enough wide buffers are needed around the 
streamside FAHs and the selective logging should not be conducted in the 
buffer. Moreover, selective logging forestry is at least as profitable as clear-
cutting forestry. Thus, ecologically and economically sustainable forestry exists. 
 
Keywords: Biodiversity; conservation; Forest Act habitats; forest management; 
woodland key habitats. 
 
Ville Selonen, University of Jyväskylä, Department of Biological and Environmental 
Science, P.O. Box 35, FI-40014 University of Jyväskylä, Finland 



 

 

Author’s address Ville Selonen 
Department of Biological and Environmental Science 
P.O. Box 35 
FI-40014 University of Jyväskylä 
Finland 
ville.selonen@jyu.fi 

 
 
Supervisors  Professor Janne S. Kotiaho 

Department of Biological and Environmental Science 
P.O. Box 35 
FI-40014 University of Jyväskylä 
Finland 
 
 

Reviewers  Professor Ilkka Hanski 
Department of Bioscience 
University of Helsinki 
P.O. BOX 65 FI-00014 University of Helsinki 
Finland 
 
PhD Anna-Liisa Ylisirniö 
Arctic Centre 
University of Lapland 
P.O. Box 122 
FIN-96101 Rovaniemi 
Finland 
 
 

Opponent  DSc Timo Kuuluvainen 
Department of Forest Sciences 
University of Helsinki 
P.O. BOX 27 
FI-00014 University of Helsinki 
Finland 



 

 

CONTENTS 

LIST OF ORIGINAL PUBLICATIONS 

1 FOREWORD ............................................................................................................ 7 

2 INTRODUCTION ................................................................................................... 8 
2.1 Boreal forests ................................................................................................... 8 
2.2 Habitat loss and fragmentation .................................................................... 8 
2.3 Theory meets woodland key habitats ........................................................ 10 
2.4 Aims of this thesis ......................................................................................... 13 

3 MATERIAL AND METHODS ............................................................................ 14 
3.1 Analysis of the quality of the survey on forest act habitats (I) .............. 14 
3.2 The conservation potential of streamside FAHs (II) ............................... 14 
3.3 Buffer strips preserving streamside FAHs (III) ........................................ 16 
3.4 Buffer strips, selective logging and simulations (IV) .............................. 17 

4 RESULTS AND DISCUSSION ............................................................................ 20 
4.1 Finnish Forest Act Habitats - theory meets practice ................................ 20 
4.2 Finnish Forest Act Habitats in the midst of domineering forestry - 

effects of the buffer width and the selective logging .............................. 22 
4.3 Forestry and FAHs - the cost-effective conservation and  

novel forestry ................................................................................................ 23 
4.4 Conclusion ..................................................................................................... 24 

Acknowledgements .......................................................................................................... 26 

YHTEENVETO (RÉSUMÉ IN FINNISH) .................................................................. 27 

REFERENCES ................................................................................................................ 30 
 

 
 



 

 

LIST OF ORIGINAL PUBLICATIONS 

This thesis is based on the following original papers, which are referred to in 
the text by their Roman numerals I-IV. 
 
I  Kotiaho J.S. & Selonen V.A.O. 2006. Metsälain erityisen tärkeiden 

elinympäristöjen kartoituksen laadun ja luotettavuuden analyysi (Analysis 
of the Quality and Reliability of the Survey on Habitats of Special 
Importance Defined in the Forest Act). The Finnish Environment 29/2006. 

 
II  Selonen, V. A. O., Mussaari, M., Toivanen, T. & Kotiaho, J. S. 2011. The 

Conservation Potential of Brook-side Key Habitats in Managed Boreal 
Forests. Silva Fennica 45(5): 1041-1052. 

 
III  Selonen, V. A. O. & Kotiaho, J. 2013. Buffer strips can pre-empt extinction 

debt in boreal streamside habitats. BMC Ecology 13(1): 24. 
 
IV  Selonen, V. A. O. & Kotiaho, J. 2013. Recipe for reconciliation of 

biodiversity conservation and cost-effective forest management:  abandon 
clear-cutting, embrace selective logging. Manuscript. 

 
The table shows of the contributions to the original papers. Smaller 
contributions are stated in the acknowledgements of the original papers. 
VS = Ville Selonen, JK = Janne S. kotiaho, MM = Maija Mussaari, TT = Tero 
Toivanen. 
 I II III IV 

Orginal idea JK, VS VS, MM, TT, JK VS, JK VS, JK 

Data VS MM, TT, JK VS VS 

Analysis VS, JK VS VS VS, JK 

Writing JK, VS VS, MM, TT, JK VS, JK VS, JK 

 
 
 



  

 

1 FOREWORD 

Science is not alone in the field of conservation. There is a role for everyone, 
especially in commercial forests. All aspect, all interest, all beliefs and all values 
have to be taken account, were they in harmony with each other or not. On the 
face of it, the forestry and conservation inevitably collide but still, there is no 
denial that both aspects have their role in the commercial forests. Ultimately, it 
is the society that gives its weight on every aspect, giving the final importance 
of the aspect in the face of practice. And it is the society that draws the 
guidelines and definitions of policy. Science and scientist have to ensure that 
they are not left alone, apart from the society and society’s value dialogues and 
apart from the policymaking. 

Conservation in the commercial forests meets rather complex ensemble of 
interest since ecological goals can be far from the society’s values. Although the 
society’s values may contain ecological values as well, the society and its values 
are complicated set of standpoints. The balance between a wide range of goals 
is challenging. In my thesis I have studied, and learned, the complexity and 
possibility of the reconciliation of the conservation and forestry. At first, I 
penetrated into a survey data of habitats of special importance defined in the 
Finnish Forest Act and analysed the quality and reliability of the survey. The 
analysis enlightens not only the quality and weaknesses of the survey, but also 
the potential of conservation of valuable habitats in Finnish commercial forests. 
Secondly, I examined conservation potential of stream-side habitats in 
commercial forests. Here I determined whether the valuable stream-side 
habitats are truly diverse and valuable, different from other stream-sides, as 
well as from the surrounding forest. At the third step, I focused on the 
functionality of the conservation in the modern commercial forests and studied 
valuable stream-side habitats in managed boreal forests. This gives us 
knowledge to propose sufficient conservation procedures, i.e. precise buffer 
widths to protect the valuable habitats. The fourth stage was a leap to establish 
a comprehensive follow-up study where valuable stream-side habitats were 
used to evaluate effects of different forestry practices on the brook-side 
diversity. 



  

 

2 INTRODUCTION  

2.1 Boreal forests 

Boreal forests are the world’s largest continuous land ecosystem, covering an 
area of ca. 15 million km2, about one third of world’s total forest area. This 
broad circumpolar biome is a dominant biome in Fennoscandia. The location of 
Fennoscandian boreal forests at the western end of Eurasia and under the 
oceanic influences brings its own characteristics in its fauna and flora as well as 
in climate (e.g. Ahti et al. 1968).  

For decades, boreal forests in Fennoscandia have been exposed to 
intensive and highly mechanised forestry (Esseen et al. 1997) . Overall in Europe 
(excl. Russia), two thirds of its historical forest cover is disappeared and less 
than one per cent of the original undisturbed forest is left, mainly in Finland 
and Sweden (Bryant et al. 1997). Although the total forest cover in Fennoscandia 
has not been decreased (see Peltola 2009), the habitat availability has 
dramatically diminished due to the efficient exploitation of forests (see e.g. 
Hanski 2005). In Finland and Sweden, only ca. 5 % of the boreal forests are 
undisturbed and thus the pristine boreal forests are highly threatened (Bryant et 
al. 1997). The extensive forestry has had far-reaching and wide-ranging effects 
on forest ecosystem driving several hundreds of species to be endangered (see 
Rassi et al. 2010).  

2.2 Habitat loss and fragmentation 

Changes in the forests environment are the main cause of threat to the boreal 
biodiversity (Finland, see Rassi et al. 2010) and fragmentation due to the 
forestry is one of the prime reasons for biodiversity decline in forest 
environment (Harris 1984, Haila 1999, Rassi et al. 2010). Fragmentation causes 
isolation by forming an unsuitable medium between suitable habitats and it can 
induce all four forms of habitat loss that can encounter forests under efficient 
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exploitation of forests: 1) qualitative loss, 2) quantitative loss, 3) loss of spatial 
connectivity and 4) loss of temporal continuity. The qualitative loss and 
quantitative loss refer to populations’ viability on certain area whereas the 
connectivity and continuity cover spatiotemporal changes in viability of 
metapopulations (Hanski 2005).  

Population size is affected by birth and death rates, and by immigration 
and emigration. These four population dynamics factors, in turn are affected by 
the quality of the habitat. In habitats with high quality the birth rate and 
immigration are usually higher and death rate and emigration lower than in 
habitats with poor quality. When habitat encounters decline in its quality, e.g. 
in form of reduced resources, the growth rate of the population decreases and 
the emigration increases leading to decreased population size and increased 
extinction risk. Often the qualitative loss encompasses loss of microhabitats 
within macrohabitats (Gignac and Dale 2005, see e.g. Hanski 2005). To preserve 
the quality of habitat, microhabitats have to be ensured. For example, one of 
major factors that causes qualitative decline of habitats in managed boreal 
forests is lack of dead wood (Fridman and Walheim 2000, Siitonen et al. 2000, 
Siitonen et al. 2009, Junninen and Komonen 2011). 

The quantitative loss of habitats refers to a loss of area. When the size of 
habitat decreases, the population size decreases and emigration increases 
(Rybicki and Hanski 2013). In addition, the loss of area increases the proportion 
of edges in the habitat patches, and due to the edge-effect, enhances the loss of 
inhabitable area and changes the quality of the habitat (Murcia 1995, Renhorn et 
al. 1997, Esseen and Renhorn 1998, Kivistö and Kuusinen 2000). Finally, the 
effects of edge can penetrate deep into the habitat until the habitat size reaches 
a critical threshold below which all parts of the habitat become edges (With and 
Crist 1995). Forests under the effects of fragmentation and edges are highly 
disturbed and far from the natural stage. In reality, the remaining habitats in 
forest patches are altogether smaller than the whole forests stand is. The rest of 
the forest is edge habitat. 

Fragmentation causes not only qualitative and quantitative habitat loss, 
but also loss of connectivity and continuity. The loss of connectivity and 
continuity refer to the decreased availability of suitable habitats in time and 
place. The loss of spatial connectivity due to the fragmentation leads to 
decreased movement and decreased recolonisation between the suitable 
habitats. Thus, suitable but distant habitats can become uninhabited, as the 
growth rate of the metapopulation decreases and the extinction risk increases. 
The loss of continuity, in turn, refers to decreased availability of suitable 
habitats in time. When the continuum of habitats is disturbed, viability of the 
metapopulation decreases. For example in managed boreal forests, the crucial 
role in the diversity for saproxylic species is continuous formation of dead 
wood and if the formation is interrupted, the continuity decreases. 

There is no doubt that fragmentation and habitat loss are threatening 
diversity in Fennoscandian forests (Hanski 2005, Hanski 2008a). Noteworthy, 
however, is that each four forms of habitat loss is essential part of natural 
habitat dynamics as well; natural habitats are dynamic, not static. Still, 
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anthropogenic disturbances create such a vast impact to the environment that it 
is beyond the tolerance of species. The forest management creates traits in 
boreal forests that normally would not exist, at least in that extent. 

2.3 Theory meets woodland key habitats 

In Fennoscandia, small habitat patches with presumably high conservation 
value are preserved to safeguard biodiversity in commercial forests. These 
valuable habitats with key importance for maintaining biodiversity in 
landscape-level are called woodland key habitats (WKH) (Timonen et al. 2010) 
and they are generally considered to be a cost-effective tool in conservation of 
commercial forest biodiversity (Wikberg et al. 2009). The assumption is that 
WKHs host more biodiversity potential, such as threatened species, sparse 
resources (e.g. dead wood) or particular microclimate, than typical managed 
forests. Additionally, WKHs in commercial forests are assumed to preserve the 
biodiversity potential in time even though the surrounding forests are 
intensively managed. Thus, WKHs are expected to provide cost-efficient tool to 
defeat habitat loss and to sustain biodiversity in managed forests. 

Woodland key habitats are assumed to be high quality patches supporting 
higher number of species than the surrounding forests do. Species assemblages 
are considered to be nested when the species in species-poor sites are subset of 
those in richer sites (Patterson and Atmar 1986, Patterson 1990, Atmar and 
Patterson 1993, Wright et al. 1998). In case of high nestedness, threatened 
species are presumed to be found mainly in the WKHs. Thus, the conservation 
actions should be focused on those species-rich hotspots (Hotspots, see Myers 
1988, Reid 1998) in order to succeed in the species conservation of threatened 
and red-listed species. Hotspots are considered as conservation priorities that 
are containing large number of threatened species in relatively small area, and 
thus they are commonly used as references to regions with high species 
richness. However, if species are not perfectly nested among sites, a large 
number of species that are not represented in hotspots could be neglected 
(Lindenmayer et al. 2002, Fischer and Lindenmayer 2005) and sites with fewer 
threatened species could be disregarded (Similä et al. 2006, Gjerde et al. 2007). In 
case of such a poor nestedness, a complementary approach is required to gain 
maximized species diversity and to include neglected species within the range 
of conservation (Pressey et al. 1993, Margules and Pressey 2000, Kati et al. 2004). 
Thus, larger scale of threatened species can be protected by complementing 
preserved sites with additional sites that introduce new species not represented 
in the previously preserved sites. 

Woodland key habitats are suggested to create stepping-stones between 
suitable habitats through the unsuitable medium and thus enhancing 
connectivity and species movement between habitats (see e.g. Laita et al. 2010, 
Bergsten et al. 2013). Nevertheless, the functionality of stepping-stones is 
species-specific and the critical dispersal ability between habitats varies 
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between species (Lindenmayer and Franklin 2002). Species that have good 
dispersal ability may benefit from the network of WKHs, whereas species with 
poor dispersal ability probably do not gain any benefit. Since threatened species 
tend to be poor in dispersal and colonisation (Jonsson 2003, Kotiaho et al. 2005, 
Ranius 2006, Norden et al. 2013), WKHs scattered sparsely may not offer the 
requisite connectivity. Thus, it has been suggested that it is necessary to 
aggregate biodiversity efforts on the landscape scale to enhance connectivity so 
that species dispersal is promoted (Hanski 2000, Aune et al. 2005, Hanski 2011, 
Rybicki and Hanski 2013).  

In addition to the actual physical pattern and potential connection 
between habitats in the landscape, the connectivity refers to the interaction of a 
group of spatially separated populations and its associated responses to the 
matrix. WKHs can be considered as spatially separated populations or patches 
that interact at some level within the limits of connectivity and dispersal (see 
Hanski and Gilpin 1997, Hanski and Gaggiotti 2004). Reduced connectivity is 
reflected in the population dynamics, wherein the migration success and the 
matrix between habitats are the key factors. The harshness of the matrix 
between the inhabitable patches affects the migration success, and extremely 
severe conditions may cause total isolation. The migration success, i.e. the 
amount of immigration in relation to amount of the emigration, relies mainly on 
successful immigration or recolonisation, since the fragmentation usually does 
not affect emigration (Hanski and Gilpin 1997, Hanski 1999, Hanski and 
Gaggiotti 2004). Due to the population dynamics, some of the local populations 
may meet extinction whereas some of the uninhabited patches may become 
reoccupied. Equilibrium of reoccupations and extinctions, given the 
colonisation-extinction stochasticity, is necessary for comprehensive long-term 
persistence of local population assemblages (Hanski 2008b). However, such 
equilibrium, where stochasticity settles for a long time to apparently stationary 
state, is quasi-equilibrium. 

Assemblage of local populations inhabiting a network of local habitat 
patches in a fragmented landscape, constitutes a metapopulation (Hanski 1999). 
Thus, network of WKHs can be considered as local habitats for local 
populations occurring in a fragmented landscape. In a metapopulation model, 
some of the habitat patches are occupied and some of them are empty. Further, 
in a fragmented landscape, metapopulations have an extinction threshold, 
where a critical amount and composition of habitats are necessary for long-term 
metapopulation persistence. Given that in real habitat patch network there is 
finite number of patches with different size, quality and connectivity, spatially 
realistic metapopulation models have been constructed (Hanski 2001, Hanski 
and Ovaskainen 2003). Two key outcomes of these models are that 1) the 
extinction risk decreases with increasing patch size and 2) the colonisation rate 
increases with connectivity. The extinction risk decreases with increasing patch 
size, since occupied large patches tend to have large population with a small 
extinction risk. In the case of the colonisation rate, the connectivity is a measure 
of the migration rate from all source populations to the focal habitat. Thus, large 
and highly connected patches have greater contribution to support a 
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metapopulation than small sized and less connected patches, because the 
population in the large patch have smaller extinction risk and it promotes 
migration to colonise new patches, especially when patches locate close to each 
other.  

The size of metapopulation at equilibrium depends on the extinction 
threshold and metapopulation capacity (Hanski 2008b). Metapopulation 
capacity takes into account the number of the habitats in the landscape, the 
distribution of the habitat among the habitat patches and the influence of the 
spatial arrangement of the habitat on metapopulation viability (i.e. colonisation 
and extinction rates). Simply, the larger the metapopulation capacity is, the 
larger metapopulation size is and the better it is. 

However, under current anthropogenic fragmentation and habitat loss, 
metapopulations cannot occur at equilibrium, or quasi-equilibrium given the 
stochasticity, and it will take time the metapopulation to react and reach new 
state of equilibrium. The time to reach new equilibrium is the longer, the 
greater the environmental change is. Further, the time to reach new equilibrium 
is longer, when the new equilibrium state is near the extinction threshold 
(Ovaskainen and Hanski 2001). Thus, when species are endangered, i.e. they are 
close to their extinction threshold, the time to response to environmental 
changes is long. In practice, the level of threat is easily underestimated, since 
species do not occur at their equilibrium state immediately after the habitat loss. 
Situation after extreme habitat loss, where populations are declining towards 
the extinction but not yet met the extinction threshold level, is called extinction 
debt (Tilman et al. 1994, Hanski et al. 1996, Hanski 2000, Kuussaari et al. 2009). 

In practice, an adequate amount of WKHs that are set aside is essential for 
sufficient conservation of forest biodiversity. Setting aside an adequate amount 
of WKHs has to be done in such a way that it maximises the conservation. 
Given the restricted amount of resources for conservation, the focus should be 
on maintaining the largest number of species in the future, not merely the 
largest number of species at present. Thus, setting aside WKHs should be 
arranged in such a way that it takes into consideration spatiotemporal 
dynamics of species, changes in forests due to the management and also 
predicted changes in climatic conditions. Moreover, in conservation, when 
considering lifetime of a local population, it is theoretically more efficient to 
increase population growth (i.e. increase habitat quality) than increase carrying 
capacity (i.e. increase habitat size)(see e.g. Hanski 2001, Hanski and Ovaskainen 
2003, Hanski 2005, Hanski 2008b). However, in practise it is simpler to increase 
the habitat size than the quality of habitat, yet it is essential to preserve the 
quality and ensure the viability of WKHs in the middle of managed forests. 

Although the whole concept of WHK is questioned and criticized 
(Hansson 2001, Hanski 2002, Hanski 2005, Pykälä 2007), in practice WKHs are 
widely applied in Fennoscandia and Baltic countries. In Finland, WKH based 
Forest Act was passed in 1996 and reformed 2013, the main aim of which is to 
allow sustainable management and utilization of forests, while simultaneously 
safeguarding biodiversity (Forest Act 1996). In the Finnish Forest Act, some 
valuable habitat types were defined as Forest Act Habitats (FAH), where 
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demanding, rare and threatened species are likely to occur. To qualify as a FAH 
that must be preserved, the habitat must be clearly distinguishable from its 
surroundings, and once the habitat has been identified as a FAH, its special 
characteristics must not be changed. However, the act is quite ambiguous as 
regards the criteria of the special characteristics of the FAH. Although Forest 
Act was reformed 2013(Amendments to the Forest Act 2013), the aim of reform 
is to promote the cost-effectiveness of forestry. Thus, there is a great threat that 
the key issue of the act, i.e. to safeguard the biodiversity while simultaneously 
ensuring sustainable economic utilization of forests, is threatened.  

2.4 Aims of this thesis 

The Finnish Forest Act as a concept of woodland key habitats was applied to 
conserve valuable habitats in the managed forests. However, to function as an 
effective conservation tool, Finnish FAHs have to fulfil ecological necessities 
and assumptions. The aim of this thesis is to generate information about how 
well FAHs serve as reserves amid the managed forests. I focused on the 
functions of buffer strips around of streamside FAHs. The specific objectives 
were: 

1) To determine the quality and reliability of the national survey on 
Finnish Forest Act habitats (I) 

2) To determine the conservation potential of streamside FAHs in 
managed forests (I, II) 

3) To study whether streamside FAHs really differ from other streamside 
habitats, not given the status of FAH and from surrounding forest (II). 

4) To determine temporal plant community changes in streamside FAHs 
with different buffer widths (III). 

5) To study effects of buffer strip width on streamside FAH plant 
communities (III, IV). 

4) To study effects of selectively logged buffers on streamside FAHs plant 
communities (IV) 

5) To compare economic benefits and ecological costs between selective 
harvesting and clear-cut harvesting and to discuss benefits of 
alternative forestry practices (IV). 

  



  

 

3 MATERIAL AND METHODS 

3.1 Analysis of the quality of the survey on forest act habitats (I) 

The analysis of the quality and reliability of the national survey on FAHs 
evaluates the quality and reliability of the FAH survey project and the material 
it has produced. The first focus was on the survey data. Herein, we analysed the 
effect of individual surveyor on the material and comparability between 13 
forestry centres and between seven survey years, along with the general quality 
of the survey material. Second we studied the results of the FAHs survey 
project’s quality assurance survey and data stored in the LUOTSI database. 

The entire survey data included 163326 sites in which 69487 were FAHs. 
In the data analyses, the variables we used include the areas of FAHs, data on 
dead standing wood and species charting and the use of different biodiversity 
codes and additional attributes. All data was collected from the FAHs during 
years 1997-2003. The quality assurance survey was conducted during 2003. In 
addition, we examined the survey data in the LUOTSI database and its 
consistency with the map file in which the survey data is marked. The statistical 
analyses included analysis of variances, contrast-tests, regression analysis, 
correlations, contingency tables and chi-square -tests, along with different tests 
of means. These analyses were performed with SPSS for windows (versions 11.5 
and 12). 

3.2 The conservation potential of streamside FAHs (II) 

The presumption is that FAHs are biodiversity hotspots in managed forests. 
One of the objectives was to determine whether the streamside FAHs are truly 
different from other streamside habitats without the status of FAH, and 
whether these streamside habitats (FAHs and non-FAHs) differ from the 
surrounding forest matrix that is managed for timber production. The study 
was conducted in Central Finland within a 100 km radius of the city of 
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Jyväskylä, and all sites were located within the south and middle boreal 
vegetation zones. All of the studied forest sites were mature, managed, spruce 
(Picea abies) dominated coniferous forests. In this study we collected two data 
sets. 

The first data set, collected in 2002, included 20 study sites, each one along 
a separate stream. On each site, three study plots was established: one 
streamside plot in FAH, one streamside habitat plot along the same stream, but 
in a location not classified as FAH, and one in the nearby managed forest. The 
size of each plot was 0.1 ha and the distance between adjacent plots within the 
study site was at minimum 300 metres. Within the bounds of possibility, the 
stream at the streamside plots was either centred in the study plot (i.e. the study 
plot formed a 10 m × 50 m rectangle on each side of the stream) or  located 
alongside the study plot (i.e. the study plot formed a 10 m × 100 m rectangle on 
one side of the stream). The size of the forests plot was always 20 m × 50 m. At 
each study plot, dead wood, epiphytic mosses, polyporous fungi and beetles 
were studied. All dead wood over 5 cm diameter were measured for their 
diameter, length, tree species and decay stage. These parameters were used to 
calculate the volume of dead wood (m3/ha) at each site. Epiphytic moss species 
were inventoried from all standing trees from 0.5 metres up to 2.5 metres above 
the ground. Polypore inventory was conducted by examining all dead wood 
and live tree trunks.  In addition, three window traps were set on each study 
plot to capture beetles. 

The second dataset, collected in 2003, included 16 study sites, each located 
along a different stream. Eight of these sites were streamside FAHs and eight 
streamside habitats without the status of FAH. At each site, three sampling 
lines were established with 15 m distance between the lines. Sampling lines 
were at right-angles to the stream and beginning from the streamside. Each line 
was 5 metres long and one metre wide and inventoried for the vascular plant 
and moss species, one square meter at a time. 

The differences between the habitats as regards dead wood, numbers of 
individuals and numbers and diversities of species were explored with 
ANOVA. In the first dataset, I used randomized blocks design, where the site 
was selected as a random factor, and in the second dataset each streamside was 
considered as an independent sample. I used the least-significant difference 
(LSD) in the multiple comparisons between the habitats and Shannon-Wiener 
index as a measure of diversity. These analyses I performed with SPSS for 
windows (version 14). To test difference of species composition between 
habitats, I conducted Analysis of Similarities (ANOSIM). In addition, I 
illustrated the differences between habitats, by depicting the polypore species 
compositions and tree species compositions of dead wood with non-metric 
multidimensional scaling (NMDS). Additionally, I determined an indicator 
value for each species in each habitat by using Indicator Species Analysis. 
ANOSIM was carried out with PAST (version 2.09) (Hammer et al. 2001) and 
indicator species analysis and NMDS with PC-ORD (version 4.41). 
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3.3 Buffer strips preserving streamside FAHs (III)  

Finnish Forest Act states that FAH, given that FAH is clearly distinguishable 
from its surroundings, have to be preserved and its special characteristics must 
not be changed. However, Forest Act doesn’t clarify what constitutes clearly 
distinguishable or special characteristics and how to ensure that these are not 
changed. On the supposition that in practice, the clearly distinguishable 
characters are most easily seen as variation in plant community composition, it 
is the characteristics of the plant community that must not be changed. From 
these premises, I examined the width of streamside FAH that is distinguishable 
from its surrounding as regards its plant community and how wide buffer strip 
around the stream is sufficient to preserve the natural plant community 
composition of the FAH. 

This study was conducted in Central Finland within a 100 kilometre 
radius of the city of Jyväskylä. I established 39 study sites on streamside FAHs, 
all sites locating in the southern boreal vegetation zone, in mature, managed 
and spruce dominated coniferous forests, characterized by deciduous 
undergrowth. The vegetation on the studied streamsides was mainly the 
Oxalis-myrtillus type with occasional patches of peatland vegetation. I 
preselected all sites to be as similar as possible e.g. in their topography, edge 
orientation, water channel width and water flow and in their rock, tree stand 
and deadwood characteristics. Altogether, 32 study sites were managed sites, 
where the stream located 0 - 50 metres from a clear-cut. I considered the 
distance between the stream and the clear-cut as a buffer strip width. The time 
from the clear-cutting varied from 1 to 50 years. All buffer strips were on one 
side of the stream, and on the other side of the stream the closest clear-cut was 
at least 80 meters away. Seven sites were reference sites, where the distance to 
the nearest clear-cut at both sides of the stream was at least 80 meters.  
Excluding the nearest clear-cut, the forest management history was similar at 
every study site. I inventoried the plant communities at all sites during 2003-
2004. At every study site, I set up three parallel sampling lines orthogonally 
from the stream waterside and the distance of which were between 10-15 
meters from the other. Every sampling line consisted of sampling units with 
size of one square meter. From the stream’s waterside up to 15 metres, every 
sampling unit and after that every fifth sampling unit was inventoried, until the 
clear-cut was achieved. From these sampling units, I identified and determined 
the coverage of all ground layer’s vascular plant and moss (Bryophyta) species. 

The first task in the study was to determine the width of the stream-side 
FAHs that are distinguishable from their surroundings. Thus, I rearranged the 
species community data from the seven reference sites according to the distance 
from the stream and analysed it with an Analysis of Similarities (ANOSIM) 
with Bray-Curtis similarity measure. In ANOSIM, I used both vascular plant 
and moss species data separately and a pooled vascular plant and moss species 
data. On the supposition that the first sampling unit bordering the waterside is 
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definitely FAH, I compared the community composition of that first sampling 
unit to each of the community compositions of the sampling units 2-15 meters 
from the stream and determined, at which distance the plant community was 
significantly different from that at the waterside sampling unit. 

The second task was to determine, how wide buffer strip is sufficient to 
preserve the species community composition of the FAH. In this case, I used 
results got from the analysis described above, and excluded sites, where the 
distance between the stream and the clear-cut was less than the width of the 
FAH. Thus the number of the sites used in the analysis reduced to 20. I used 
regression analysis to determine differences in the number of the species and in 
the taxonomic diversities (Clarke and Warwick 1998) between different 
management histories (i.e. the buffer width and the time since clear-cut). I used 
taxonomic diversity to reflect the changes in the species composition, since it 
attempts to capture phylogenetic diversity and is thus closely linked to 
functional diversity than the more traditional diversity indices (Clarke and 
Warwick 1998, Magurran 2004). 

Thirdly, to find out the minimum buffer width to preserve the special 
characteristics of the stream-side FAHs, I compared the species community 
composition of each of the managed groups to those of the unmanaged sites 
using ANOSIM. The managed sites were divided into six groups according to 
the buffer width (every fifth meter 1- 5 m, 6 - 10 m etc.), and the narrowest 
buffer width, where the FAH species community composition no longer 
differed from that of the unmanaged sites indicated the minimum buffer strip 
width to preserve the community composition of FAH. Additionally, I 
determined the species preference for each buffer width to find out the species 
that benefit from anthropogenic disturbance. Similarly I observed the ideal time 
after clear-cut for certain species to describe the temporal change in the FAH 
after the harvesting. 

ANOSIM, optimum values, species richness and the taxonomic diversity 
were determined with PAST (version 2.08) (Hammer et al. 2001) and all other 
statistical analyses were carried out with PASW (version 18). 

3.4 Buffer strips, selective logging and simulations (IV) 

The Finnish Forest Act enables gentle logging in the vicinity of FAH as long as 
characteristics of the FAH are not changed. In practise, selective logging is 
carried out in the buffer strip around the FAH. To ensure that the selective 
logging does not affect the FAH characteristics, I set up an experiment, where 
after the clear-cut of the adjacent forests, FAH protective buffers were 
established and some of them were selectively logged.  

The requirements for the suitable study sites were set high: Only one 
study site per stream was allowed, the sites had to be located in southern boreal 
vegetation zone, the streamsides had to be classified as FAH, and the streams 
had to have regular, year-round flow with only minor flooding. In addition, the 



18 

 

streamside and the surrounding forests had to be silvicultural spruce 
dominated coniferous forests with only occasional deciduous undergrowth, all 
forests had to be managed and holding similar forestry histories and the 
stream-side forests had to be at least 80 years old and the surrounding forests 
within a 80 metres radius at least 65 years old. Finally, collaborating forest 
companies had to agree with the selected harvesting treatments. After 
hundreds of streamside FAH candidates were pre-checked across Central and 
Eastern Finland, only 41 sites fulfilled these strict precondition requirements. 

I established the study sites in the streamside FAHs in 2004, one year 
before the treatments. Each site was 10 meters by 30 meters; the 10-meters side 
locating along the stream. At each study site, four sampling lines with width of 
one meter were established orthogonally to the stream so that the distance 
between the lines was two meters and the outermost lines located along the 30-
meters sides. Each sampling line started at the stream waterside and was 
divided into one square meter sampling units. Additionally, two sampling units 
were located along both 30-meters sides, 15 meters from the stream. In each 
sampling unit, vascular plants and mosses (Bryophyta) were identified to the 
species level and the coverage determined as percentages. The second sampling 
was carried out in the summer 2007. 

Treatments were carried out during the winter 2005 - 2006, when 30 sites 
had a clear-cut treatment either 15 m (14 sites) or 30 m (16 sites) from the stream 
and 11 sites were left as controls. Eighteen of the forest strips left between the 
streamside FAH and the clear-cut were selectively logged: 8 sites with 15 metres 
wide and 10 sites with 30 metres wide strip. The rest 12 sites with the clear-cut 
treatments, 6 in both buffer width groups, were not selective logged. In the 
selective logging, 30 % of the basal area of the trees were harvested and the 
harvest was focused on the largest trees of the stand, cf. thinning from above. 
Due to the treatments, 15-metres sampling units were located in the clear-cut or 
within the buffer strip. 

During the treatments, a time consumption survey was completed. In the 
survey, all logging measures, including the time spent on cutting and the 
handling of single harvested tree trunks as well as movement in the logging 
area was surveyed. In addition, all trunk details were documented, e.g. tree 
species, length, diameter, volume and quality. From the logging survey data, 
the time spent and the amount of timber product were calculated and finally 
total profit of certain management practises calculated. To describe differences 
in the logging procedure and harvested timber between the treatments, the 
average diameter at breast-high (DBH) and the quality of the tree trunk was 
analysed. The quality of harvested tree trunk was calculated as a proportion of 
saw logs to pulpwood logs. As a measure of logging efficiency, the number of 
single tree trunks handled per minute as well as cubic meters of timber 
harvested per minute was calculated. To analyse the cost-effectiveness, yield 
per cubic meter (€/m3) and per minute (€/min) were calculated by using the 
average annual timber sales in Finland in year 2006 (Peltola 2007). 

I used two similarity indices to describe species composition differences 
between the years before and after treatments. The first, Sørensen coefficient 
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similarity index was used to describe species composition changes at species 
level. The second, Bray-Curtis similarity index was used to describe species 
composition changes at abundance level. In control sites, the changes in the 
similarity of species composition are natural variation and thus within the 
limits of tolerable variation. Statistical analyses were carried out so that the first 
three sampling units from the waterside were considered as FAH (III).  

Similarity indices were calculated by using PAST (version 2.17) (Hammer 
et al. 2001). The dependent t-test was carried out to analyse the changes between 
the years. Differences between the treatments were explored with the analysis 
of variances (ANOVA) and multiple comparisons were carried out with LSD. 
All statistical analyses were performed with IBM SPSS Statistics (version 20). 

Finally, I compared the net profit between clear-cut and the selective 
logging, i.e. classical even-aged forestry with uneven-aged forestry. Herein, I set 
up a simulation with MOTTI Stand Simulator (provided by The Finnish Forest 
Research Institute). Models applied within MOTTI-simulator are described in 
detail in Hynynen et al. (2005). I carried two different simulations: The first 
simulation was a classical even-aged forest rotation ending up in the final 
felling and clear cutting; the second simulation was done with the same stand 
configuration as the first simulation, but instead of the final felling, the forest 
was selectively logged or thinning from above, in accordance with the Finnish 
forest management practice recommendations. The initial configuration for the 
simulator was imported from the survey data and the sites of the present study, 
and simulations were extended over a period of 95 years. 
  



  

 

4 RESULTS AND DISCUSSION 

4.1 Finnish Forest Act Habitats - theory meets practice 

Finnish FAHs are solely terrestrial forest habitats and the most numerous FAH 
type is the streamside riparian habitat (I). While the mean size of all Finnish 
FAHs are 0.6 hectares with  median as low as 0.35 hectares, streamside FAHs 
are slightly larger, on average 0.7 ha with a median of 0.45 ha (I). We found that 
such small and naturally narrow habitat strips are sensitive to disturbance and 
edge effects (III, IV). In a silvicultural landscape surrounded by severe forestry, 
streamside habitats are reported to be vulnerable and their biodiversity is often 
negatively influenced by forests management, especially if the habitat is not 
sufficiently buffered (IV) (Brosofske et al. 1997, Naiman and Decamps 1997, 
Harper et al. 2005, Hylander et al. 2005, Stewart and Mallik 2006). 

To have conservation potential, FAHs truly need to be and remain as 
hotspots in commercial forests. But first of all, every FAH has to be properly 
recognised and delimited. To enhance the connectivity between FAHs and 
other preserves as well, sufficient network of habitats has to be established. 
However, we found that at least 20% of the sites remained undiscovered in the 
Finnish survey project on FAHs, and further, over one-fifth of FAHs discovered 
were recorded incorrectly (I). Furthermore, FAHs already discovered were 
surveyed on diverse bases regionally (I). Comprehensive network of FAHs can 
be valuable supplement to the existent conservation network (Laita et al. 2010), 
but the network of FAHs needs to be comprehensive, functioning, linked and 
thoroughly surveyed.  

Our studies revealed that reappraisal is needed in FAHs (I, II). It is quite 
clear that streamside FAHs are differing from the surrounding forests, but 
nearly all streamside are, whether FAH or not (II). This means that practically 
all stream-sides are more or less woodland key habitats, or at least valuable 
habitats in managed forests. For instance, the dead wood composition was 
rather similar in FAHs and other streamside habitats, characterized by diverse 
and abundant dead wood, wealth of deciduous dead wood and rich polypore 
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assemblages (II). Especially, the volumes of dead wood in the FAHs  are twice 
(II) the average volume in Finnish commercial forests (Peltola 2009) and the lack 
of decaying wood is the most common cause of threat for endangered forest 
species (Rassi et al. 2010). Another main cause of threat for forest species is 
change in the tree species composition, i.e. the reduction in deciduous trees and 
further in deciduous dead wood (Rassi et al. 2010). Although we did not study 
living trees here, the dead wood assemblage supposedly reflects the forest 
stand. To sum up, stream-sides are heterogeneous islands in the monocultural 
sea (II) which are valuable addition in the forests landscape and thus worth of 
safeguarding. 

Streamside habitats are a heterogeneous mixture of terrestrial and aquatic 
habitats, and hence often rich in biodiversity (II) (Gregory et al. 1991, Nilsson 
and Svedmark 2002). Although WKHs have been shown to serve as hotspots for 
threatened species in Scandinavian managed forests (Gustafsson et al. 1999, 
Gustafsson 2002, Gjerde et al. 2004, Hylander et al. 2004, Gjerde et al. 2007, 
Norden et al. 2007, Perhans et al. 2007, Djupström et al. 2008), also opposite 
results have been presented (Gustafsson 2000, Johansson and Gustafsson 2001, 
Sverdrup-Thygeson 2002, Gustafsson et al. 2004, Ericsson et al. 2005, Junninen 
and Kouki 2006, Pykälä et al. 2006, Jönsson and Jonsson 2007, Berglund and 
Jonsson 2008, Hottola and Siitonen 2008, Timonen et al. 2011). Further, in 
studied FAHs, I did not find any threatened species whatsoever (II, III, IV). 
Thus, FAHs appear to make only a limited contribution to the conservation of 
forests biodiversity. 

The total number of all FAHs in Finland was 96487 and the total area of all 
FAHs was 60417 hectares.  From these habitats, 22259 were streamside FAHs 
with the total area of 16500 hectares (I). Merely by means of the total area of 
streamside FAHs, there lies a great conservation potential, which is even 
greater, if all stream side habitats are included (FAHs and non-FAHs) (I, II). 
Moreover, given that 20% of the FAHs remained undiscovered during the 
Finnish survey project,  12000 hectares of all FAHs and 3300 hectares of 
streamside FAHs  are not found yet (I). Altogether, the Finnish survey project 
data includes 38300 streamside FAHs, potential streamside FAHs and other 
valuable streamside habitats with total area of 32105 hectares. Pulling these 
together, streamside habitats really have an emphatic meaning for the 
conservation potential in forests, given that valuable stream side habitats truly 
remain valuable despite the intensive forestry in the surrounding forests.  

Emphasizing and targeting the conservation effort at FAHs can be 
considered as precision conservation (cf. hotspots in section 1.3). The main idea 
in precision conservation is that the occurrences of threatened species are 
preserved. Hence, targeting conservation effort precisely at FAHs, where 
threatened species are supposed to exist, the conservation ought to be cost-
efficient and functional. However, extinction debt is a major problem in 
precision conservation in managed forests (see Hanski 2000). It means that, 
reducing the total area of habitat increases the probability of extinctions, and 
these extinctions occur with a time lag (see Tilman et al. 1994, Hanski 2000, 
Ovaskainen 2002, Hanski 2008b, Kuussaari et al. 2009). As FAHs are small 
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habitat patches in commercial forests (I), the alteration in FAHs actuated by 
changes in the surrounding forest easily leads to extinctions after a time lag 
(III). Therefore, preserving just the small sized FAHs in the middle of severe 
forestry is simply not enough. 

4.2 Finnish Forest Act Habitats in the midst of domineering 
forestry - effects of the buffer width and the selective logging 

The conservation potential of FAHs is based on the total area of these sites, 
which is equivalent to two big nature reserves in Finland. However, such a 
comparison between the total area of all FAHs and a few large nature reserves 
stirs up an old dilemma; the SLOSS debate, whether a single large or several 
small reserves is a better method for conserving biodiversity in a fragmented 
landscape (Diamond 1975). Whether or not, one of the major causes for the loss 
of forest biodiversity is the habitat fragmentation (Harris 1984, Haila 1999, Rassi 
et al. 2010). In addition to the insufficient connectivity of the small habitat 
patches in the fragmented landscape (Aune et al. 2005), the edge effect in the 
small habitat patches is out of all proportion. Therefore, to preserve FAHs, 
unmanaged buffer strips around the FAHs are necessary (Murcia 1995, 
Brosofske et al. 1997, Wenger 1999, Hylander et al. 2002, Hylander et al. 2004, 
Harper et al. 2005, Stewart and Mallik 2006, Dynesius and Hylander 2007, Ström 
et al. 2009). 

According to the Finnish Forests Act, FAHs are clearly distinguishable 
habitats from their surroundings. I found that streamside FAHs falling under 
this definition are truly small, on average 3 meters wide strips along the 
streams (III). Ecologically, such a metric definition is quite vague and even 
dubious, but for the management, such a generalization is essential. However, it 
has to be stressed that in practise, every delineation of FAH is case-specific 
depending on forests stand structure, vegetation type and topography. 
Nevertheless, streamside FAHs are narrow habitat strips and their special 
characteristics ought not to be altered. Hence, to fulfil the statutes of the Forest 
Act, it is necessary to leave a buffer strip around the valuable streamside. 
However, buffers strips have to fulfil certain criteria to truly protect the FAHs. 
To prevent the alteration and extinction debt in the streamside FAHs, a 
sufficiently wide, 45 meters at minimum, buffer is needed (III) (see also Young 
and Mitchell 1994, Murcia 1995, Wenger 1999, Spittlehouse et al. 2004). For 
example, if the stream side FAH with buffers is 0.45 ha, which is equal to the 
median of the actual Finnish streamside FAHs (see I), it equals to a 67 meters by 
67 meters square, where the stream is in the middle. Given the FAH itself 
would be a strip of 3 meters each side of the stream (III), in such an area, buffers 
would be approximately 30 meters wide, which are not sufficient enough to 
buffer against the edge effect and to preserve the FAH. Moreover, there has to 
be sufficient tree stand in the buffer. This is notable, since according to Forest 
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Act, some selective logging is allowed as long as FAH’s special characteristics 
are not altered. Nevertheless, the selective logging does have influence on the 
streamside FAHs, particularly on those with narrow buffers (IV). 

4.3 Forestry and FAHs - the cost-effective conservation and novel 
forestry 

Clear-cuts are harsh opposite to forest, creating overpowering environmental 
factors that can affect thoroughly the buffer strip and the FAH (III, IV). 
Additionally, the sharp edge between the clear-cut and the forest is sensitive to 
e.g. windthrow (Peltola et al. 1999, Venäläinen et al. 2004, Hylander et al. 2005), 
which further enhances the edge-effect and reduces the buffering (cf. selective 
logging or removal of single trees). In the prevailing silvicultural method, clear-
cutting seems to be inevitable, and between clear-cuts and FAHs, buffers are 
definitely needed. However, from the forestry-centred view, buffers in 
commercial forests form obvious costs, especially if selective logging has to be 
left out due to the detriment of the FAH (see IV). Although the preservation of 
FAHs is well adopted strategy to protect biological diversity in managed boreal 
forests, it can lead to the misspent resources, if not implemented properly: From 
ecological point of view, anything less than a sufficient buffer will be 
insufficient and unsuitable buffer. Thus, if too many compromises are done 
between sufficient buffering and profitable management, the buffer will lose its 
function and forestry will lose its timber in vain. And eventually, FAH will lose 
its biodiversity value, which is something we cannot afford in the current 
situation of threatened species and habitats. 

From the nature conservation perspective, any alteration in the habitat 
conditions and species community either way is undesirable, and, from the 
legislation perspective, any change in the FAH due to forest management is 
offending. However, setting aside both FAH and the sufficiently wide buffer 
may be intolerable from the forestry perspective. Eventually, neither the buffer 
nor FAH forms the problems but the clear-cut. The wide-ranging clear-cutting, 
in conjunction with even-aged monoculture stands, causes forest fragmentation, 
and the forestry-born fragmentation, in turn, is the main reason for biodiversity 
decline in forest environment (Harris 1984, Haila 1999, Rassi et al. 2010). In 
addition, the prevailing even-aged forestry with clear-cutting not only enhances 
fragmentation, but also poses a larger impact on the forest structure and 
ecological processes (Siira-Pietikäinen et al. 2001, Lähde et al. 2002, Atlegrim and 
Sjöberg 2004, Siira-Pietikäinen and Haimi 2009) as well as on species 
community composition (IV) (Atlegrim and Sjöberg 1996a, Atlegrim and 
Sjöberg 1996b, Atlegrim et al. 1997, Koivula 2002, Siira-Pietikäinen et al. 2003, 
Matveinen-Huju and Koivula 2008, Siira-Pietikäinen and Haimi 2009), than the 
uneven-aged forestry based on selective logging. Thus, to overcome the 
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negative effects of even-aged forestry and clear-cutting, possibilities of uneven-
aged forestry and selective logging should be sorted out. 

The main excuse not to apply selective logging based forestry is the strong 
impression that its economics are unsatisfactory. However, we found that 
uneven-forestry with selective logging can be as profitable as or even more 
profitable than even-aged forestry with clear-cutting (IV). Supporting our 
observations, parallel results emphasizing selective logging based forestry have 
been presented (Gobakken et al. 2008, Tahvonen 2009, Pukkala et al. 2010, 
Tahvonen et al. 2010). However, the clear-cut may still be a worthy logging 
practice in certain conditions (see e.g. Gobakken et al. 2008, Pukkala et al. 2010) 
and both forestry procedures can co-exist. Importantly, the most profitable 
forestry practices depend on whose point of view the economics is considered: 
the buyer’s or the seller’s (IV). The seller’s (i.e. the forest owner) has no need to 
spend time and money on clear-cutting, but to concentrate the cuttings merely 
on the most valuable timber, whereas, from the buyer’s (i.e. the forest industry) 
perspective, total volumes of timber are more important. In addition, 
reforestation after the clear-cutting forms expenditure, whereas in the selective 
logging, the remaining forest still has capital in the stand. Given that, selective 
harvesting can be more profitable than clear-cutting in the long run (IV). 

4.4 Conclusion 

Although Forest Act habitats (FAHs) seem to have only limited contribution to 
the conservation of forests biodiversity (I, II), they still have an important role in 
enhancing the existing conservation network. Given that in the network of FAH 
patches, a critical amount of FAHs and woodland key habitats (WKHs) 
altogether are necessary for long-term persistence of the whole forest 
conservation network, FAHs have conservation potential and essential role in 
preserving forest biodiversity. However, FAHs can only be a supplement to the 
existing conservation areas and they cannot be an alternative to the larger 
conservation areas.  

The functionality and the conservation potential of streamside FAHs rely 
greatly on the assumption that FAHs and its characteristics are not altered. To 
ensure this, at least 45 metres wide buffers are needed around the streamside 
FAHs (III). Although some gentle removal of trees is allowed by the law in the 
buffer strip protecting the FAH, these kinds of removals should not be 
conducted, since they alter the conditions of the FAH, especially of those with 
narrow buffers (IV). 

Eventually, the wide-ranging clear-cutting will erode the possibilities of 
FAHs to constitute functional net-work of WKHs, especially if FAHs are not 
preserved properly (III, IV). After all, if we desire for ecologically and 
economically sustainable forestry, all WKHs and FAHs have to be identified 
and properly demarked (I) and also preserved (III, IV). To enhance the network 
of streamside FAHs, all streamside habitats, whether FAH or not, should be 
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included in conservation planning to ensure comprehensive conservation 
solution (II). In addition, the whole current clear-cutting centred forestry needs 
to be re-evaluated and an alternative forestry practises should be enabled as 
well (IV). As long as there exists large-scale clear-cutting, there exists a threat to 
forest habitats that are worth of conserving. 

Our forests are still worth the conservation. 
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YHTEENVETO (RÉSUMÉ IN FINNISH) 

Metsälain erityisen tärkeät elinympäristöt talousmetsien metsäluonnon mo-
nimuotoisuuden suojelussa 

Metsien elinympäristöjen häviäminen sekä metsien pirstoutuminen ovat seura-
usta voimakkaista metsätaloustoimista. Vaikka Fennoskandiassa boreaalisen 
metsäpeitteen määrä ei ole vähentynyt, vain noin 5 % metsistä on säilynyt 
luonnontilaisina ja monet metsien elinympäristöt niille ominaisine lajeineen 
ovat uhattuna. Metsätaloustoimien myötä pirstoutuneet metsät ja niiden metsä-
lajeille tärkeät elinympäristöt ovat pienialaisempia ja huonolaatuisempia sekä 
niiden kytkeytyneisyys on vähentynyt. Pienialaisuus johtaa usein lisääntynee-
seen reunavaikutukseen, joka osaltaan huonontaa elinympäristön laatua. Mo-
lemmissa tapauksissa elinympäristöjen populaatioiden elinkyky tietyllä alueella 
laskee. Vähentyneen kytkeytyneisyyden myötä elinympäristöt ovat yhä enem-
män eristyksissä, jolloin osa elinympäristöistä jää asuttamatta. Kytkeytyneisyys 
liittyy elinympäristöjen keskinäisiin etäisyyksiin ja organismien leviämisky-
kyyn, kun taas elinympäristöjen jatkuvuus käsittää elinympäristöjen saatavuu-
den ajassa. Jatkuvuuden katkeaminen ilmenee esimerkiksi sukupuuttovelkana, 
jolloin tiettyjen toimenpiteiden myötä tapahtuva muutos on havaittavissa vasta 
vuosien kuluttua.  

Vuonna 1997 Suomessa saatettiin voimaan metsälaki turvaamaan talous-
metsien metsäluonnon monimuotoisuutta. Vuonna 2013 metsälakia uudistettiin 
muun muassa sallimalla eri-ikäisrakenteisen metsän kasvatus sekä määrittele-
mällä erityisen tärkeät kohteet pienialaisiksi. Metsälain uudistamisen tavoittee-
na oli parantaa metsätalouden kannattavuutta. 

Monimuotoisuuden uskotaan säilyvän, koska metsälain määrittelemien 
erityisen tärkeiden elinympäristöjen katsotaan olevan sellaisia avainbiotooppe-
ja, jolla uhanalaiset, vaateliaat ja harvinaiset lajit todennäköisesti esiintyvät. 
Metsälaki edellyttää, että elinympäristöjen ominaispiirteitä ei muuteta. Jotta 
metsälain erityisen tärkeillä elinympäristöillä ominaispiirteet ja luonnonsuoje-
lullinen arvo säilyisi, elinympäristöjen ympärille tulisi jättää suojavyöhykkeet 
sitä turvaamaan. Laki kuitenkin mahdollistaa sekä tällä suojavyöhykkeellä että 
erityisen tärkeällä elinympäristöllä tapahtuvan yksittäisten tukkipuiden pois-
ton. 

Väitöskirjassani tutkin metsälain erityisen tärkeitä puroelinympäristöjä 
sekä niiden mahdollisuutta metsäluonnon monimuotoisuuden turvaamiseen 
talousmetsissä. Ensimmäiseksi arvioin metsälain erityisen tärkeiden elinympä-
ristöjen kartoitusprojektin ja sen tuottaman aineiston laatua ja luotettavuutta. 
Koko Suomen kattavasta kartoitusprojektin aineistosta analysoin sen yleistä 
laatua sekä kartoitusprojektin laadunvarmistusta ja tietokantaan tallennettuja 
tietoja. Seuraavana tutkimuskohteena olivat metsälain määrittelemät puronvar-
sien erityisen tärkeät elinympäristöt. Tässä selvitin, poikkeavatko metsälain 
määrittelemät puronvarsien elinympäristöt muista puronvarsien elinympäris-
töistä ja poikkeavatko nämä molemmat ylipäätään ympäröivästä talousmetsäs-
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tä. Tutkimuksessa tarkastelin putkilokasveja, sammalia, kääpiä ja kovakuoriai-
sia sekä lahopuustoa. Seuraavaksi selvitin, minkä levyinen suojavyöhyke on 
riittävä turvaamaan erityisen tärkeiden puroelinympäristöjen kasvillisuutta 
sekä muuttuuko puronvarren kasvillisuus ajan suhteen erilailla erilevyisillä 
suojavyöhykkeillä. Tässä tutkin metsälain purokohteita, joille eri etäisyydellä 
oli suoritettu avohakkuu viimeisten 50 vuoden aikana. Tämän jälkeen tutkin, 
miten suojavyöhykkeellä tapahtuva poimintahakkuu vaikuttaa puronvarren 
kasvillisuuteen. Tutkimuksen puronvarsikohteiden läheisyydessä suoritettiin 
avohakkuut, jättäen joko 15 tai 30 metrin suojavyöhykkeet, ja osalle näistä suo-
javyöhykkeistä suoritettiin poimintahakkuu. Tämän tutkimuksen yhteydessä 
tutkin myös suojavyöhykkeiden poimintahakkuun taloudellista kannattavuutta 
sekä vertailin avohakkuuseen perustuvaa tasaikäistä metsätaloutta poiminta-
hakkuuseen perustuvaan eri-ikäiseen metsätalouteen. Suojavyöhykkeen poi-
mintahakkuun kannattavuutta tarkasteltiin mittaamalla saatu puusto ja hak-
kuun ajanmenekki. Metsätaloustoimien välisen vertailun suoritin simuloimalla 
puuston kasvua eri vaihtoehtojen välillä. 

Väitöskirjani tutkimuksissa havaitsin, että vähintään viidennes metsälain 
erityisen tärkeistä kohteista oli kartoituksen päätyttyä vielä löytymättä ja vähin-
tään joka kolmas kartoitettu kohde oli virheellisesti kartoitettu. Myös kartoituk-
sen laadunvarmistus oli tehty väärin. Laadunvarmistuskartoitus ei ollut riip-
pumaton varsinaisesta kartoituksesta, jolloin useammat kohteet löydettiin ja 
säilyivät muuttumattomina kuin, jos laadunvarmistus olisi tehty täysin alkupe-
räisestä kartoituksesta riippumattomana. Tämä tarkoittaa sitä, että saadut tu-
lokset antavat vain raja-arvon virheistä, jotka kohteilla vähintään on. Lisäksi 
kartoitusalueiden (metsäkeskusten) välillä oli eroa kartoitusperusteissa. Puron-
varsielinympäristöjä tutkiessani havaitsin, että kaikki puronvarsielinympäristöt 
ovat arvokkaita suhteessa ympäröivään talousmetsään. Tosin metsälain erityi-
sen tärkeät puroelinympäristöt ovat kasvillisuudeltaan muita puronvarsia hiu-
kan monimuotoisempia, mikä viittaa siihen, että kohteet on arvotettu kasvilli-
suuden perusteella. 

Suojavyöhyketutkimusteni avulla selvitin, että vähintään 45 metrin suoja-
vyöhykkeet tarvitaan suojaamaan puronvarren erityisen tärkeät elinympäristöt. 
Tätä kapeammilla suojavyöhykkeillä lajisto muuttuu aikaviiveellä ja syntyy ns. 
sukupuuttovelka. Tuloksistani selviää myös, että suojavyöhykkeellä tapahtuvaa 
poimintahakkuuta ei tulisi suorittaa, vaikka laki siihen mahdollisuuden antaa-
kin. Suojavyöhykkeen poimintahakkuu tosin voi olla taloudellisesti kannatta-
vaa, mutta sillä on vaikutus suojeltavaan puronvarren kasvilajistoon, varsinkin 
kapeilla suojavyöhykkeillä. Ja on eroa, kenen kannalta taloudellisuutta tarkaste-
lee: metsän omistajan on taloudellisempaa keskittyä vain arvokkaimman puus-
ton poimintahakkuuseen. Tulosteni mukaan poimintahakkuuseen perustuva 
metsätalous voi kaiken kaikkiaan olla ainakin yhtä kannattavaa kuin avohak-
kuuseen perustuva metsätalous, ellei jopa kannattavampaa.  

Väitöskirjani tulosten perusteella voidaan sanoa, että metsälain erityisen 
tärkeät elinympäristöt ovat arvokas lisä metsäluonnon monimuotoisuuden tur-
vaamisessa, mutta ne on turvattava ympäröiviltä avohakkuilta vähintään 45 
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metrin suojavyöhykkeillä, eikä suojavyöhykkeillä ja erityisen tärkeällä elinym-
päristöllä tulisi suorittaa poimintahakkuita. Talousmetsissä suojavyöhykkeiden 
perustaminen muodostaa väistämättä kustannuksia, mutta toisaalta riittämät-
tömien suojavyöhykkeiden käyttö kohteiden turvaamisessa johtaa sekä huk-
kaan heitettyihin suojeluresursseihin että menetettyyn puutavaraan. Jos lähtö-
kohtana on metsien ekologisesti ja taloudellisesti kestävä hoito ja käyttö niin, 
että metsien biologinen monimuotoisuus säilyy samalla, kun niistä saadaan 
kestävästi hyvä tuotto, tulisi avohakkuisiin pohjatuvasta tasaikäisten metsien 
hoidosta luopua. Vaihtoehtona on poimintaan perustuva eri-ikäisten metsien 
hoito eli jatkuva kasvatus, joka olisi taloudellisesti yhtä kannattavaa kuin ta-
saikäinen metsätalous ja huomattavasti metsäluonnon monimuotoisuudelle 
ystävällisempää. 

Suomalaista metsää kannattaa vielä suojella. 
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ESIPUHE

Suomen ympäristökeskus ja Metsätalouden kehittämiskeskus Tapio ovat tehneet 
metsätalouden luonto- ja ympäristökysymyksiin liittyvää yhteistyötä jo runsaat kym-
menkunta vuotta. Yhteistyön juuret ulottuvat 1990-luvun alkuun asti jolloin laitosten 
asiantuntijat määrittelivät talousmetsien luonnon monimuotoisuuden kannalta tär-
keitä avainbiotooppeja ensimmäisen kerran maassamme.

Yhteistyön tulokset olivat pohja sittemmin metsälain 10 §:ssä nimetyille metsätalo-
uden erityisen tärkeille elinympäristöille, joiden erityispiirteet tulee ottaa huomioon 
metsien hoidossa ja käytössä. Yhteistyöosapuolet olivat mukana laatimassa myös 
Suomen metsätalouden ensimmäistä ympäristö-ohjelmaa, jonka maa- ja metsäta-
lousministeriö ja ympäristöministeriö yhteisesti vahvistivat vuonna 1994 Suomen 
kestävän metsätalouden strategiaksi vuoteen 2005 asti.

Laitosten välinen virallisempi yhteistyö alkoi vuonna 1998 solmitulla työohjelmal-
la. Yhteinen työohjelma ja raportti sen toteutumisesta on laadittu aina vuosittain.

Tätä nykyä työohjelmaan sisältyy kymmenkunta yhteistä projektia. Suomen ym-
päristökeskuksesta yhteistyöhön osallistuu parikymmentä henkilöä, Tapiosta reilut 
kymmenen. 

Metsälain erityisen tärkeiden elinympäristöjen (METE) kartoitus oli seuraus met-
sälain uudistuksesta ja siihen tulleen tärkeiden elinympäristöjen määrittelyn ja säi-
lyttämisvelvoitteen seurauksena. Koska metsälain mukaan metsiä tulee hoitaa ja 
käyttää siten, että luonnon monimuotoisuudelle arvokkaat ominaispiirteet säilyvät, 
toteutettiin näiden erityisen arvokkaiden elinympäristöjen inventointi ja kartoitus 
kaikissa yksityisissä talousmetsissä. Kartoitusprojekti on ollut Metsätalouden ke-
hittämiskeskus Tapion ja alueellisten metsäkeskusten yhteishanke, joka on toteutettu 

ministeriön toimeksiannosta ja rahoituksella metsäkeskuksissa. 
Suomen ympäristökeskuksen luontoyksikön ja Tapion neuvotteluissa  tuli METE 

hankkeen lopussa esiin tarve arvioida tehty työ. Vaikka kartoitustyö oli alun perin 
tähdätty hyvin käytännöllisesti metsälain tavoitteiden toteuttamiseen ja yksityisten 
metsänomistajien auttamiseen erityisen tärkeiden elinympäristöjen säilyttämisessä, 
toteutettiin kartoitus valtakunnallisella ohjauksella. Arvioinnissa haluttiin selvittää 
miten tämä valtakunnallinen ohjaus ja kartoituksen toteutus oli todella yhteismi-

Suomen ympäristökeskuksen ja Tapion yhteistyöryhmän esityksestä maa- ja met-
sätalousministeriö ryhtyi rahoittamaan METE -aineiston arviointihanketta. Arviointi 
päätettiin tilata Jyväskylän yliopiston Bio- ja ympäristötieteiden laitokselta, vas-

lousministeriö), Klaus Yrjönen (Tapio), Petri Ahlroth (Suomen ympäristökeskus) ja 
Tapio Lindholm (Suomen ympäristökeskus) päätti esittää hankkeesta valmistunutta 
raporttia julkaistavaksi Suomen ympäristökeskuksen Suomen ympäristö -sarjassa. 
Suomen ympäristökeskus hyväksyi käsikirjoituksen julkaistavaksi sen täytettyä jul-
kaisemisen kriteerit.

Helsingissä 10. toukokuuta 2006

Tapio Lindholm    Petri Ahlroth

tallisesti tapahtunut, koska samalla oli tiedossa olosuhteiden kirjavuus eri alueiden 

erillisprojektina sekä normaalin metsäsuunnittelun yhteydessä maa- ja metsätalous-

tuuhenkilönä tohtori Janne Kotiaho. Hankkeen ohjausryhmä, johon kuuluivat An- 

välillä ja vuosien suhteen.

ne Rakemaa (maa- ja metsätalousministeriö), Antti Otsamo (maa- ja metsäta-
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SAATTEEKSI

Käsissäsi on metsälain erityisen tärkeiden elinympäristöjen (METE) kartoituksen 
laadun ja luotettavuuden analyysi. Tämä teos sisältää pääasiassa analyysituloksia, 
taulukoita ja tuloskuvia. Olemme tietoisesti esittäneet analyysit varsin yksityiskohtai-
sesti käyttäen sekä numeerista että kuvallista ilmaisua. Näin olemme toimineet, koska 
haluamme, että analyysiemme oikeellisuus sekä perusteet johtopäätöksillemme ovat 
niin halutessa kaikkien tarkastettavissa. Valitettavasti jokaisen analyysin yksityiskoh-
tainen esittäminen tekee tekstistä suhteellisen työlästä luettavaa ja paikoitellen olem-
me saattaneet ilmaista yksinkertaisetkin asiat hieman vaikeaselkoisesti. Tästä syystä 
suosittelemmekin, että jos olet kiinnostunut analyysimme tärkeimmistä tuloksista ja 
niistä vetämistämme johtopäätöksistä ennemmin kuin analyyseistä itsestään, keskityt 
ensiksi lukemaan kohdat ”tiivistelmä” sekä ”kokonaisarvio ja johtopäätökset aineis-
ton laadusta ja luotettavuudesta”. Olemme pyrkineet kirjoittamaan nämä kohdat 
niin, että niistä saa kokonaiskuvan tämän analyysin sisällöstä. Tutustuttuasi näihin 
kohtiin on syytä kääriä hihat ja syventyä yksityiskohtaisiin analyyseihin. 

Tämän analyysin toimeksiantona oli tarkastella METE-kartoituksen laatua ja luo-
tettavuutta etsimällä kartoituksesta ja sen tuottamasta aineistosta virheitä ja puut-
teellisuuksia. Tästä johtuen lukijalle saattaa muodostua kartoituksesta varsin yk-
sipuolinen ja negatiivinenkin kokonaiskuva. Haluamme kuitenkin painottaa, että 
olemme toimeksiannon mukaisesti keskittyneet esittämään yksinomaan mahdol-
lisia ja todellisia virhelähteitä. Käytämme analyysissä tarkoituksella termejä virhe, 

ohjeistukseen perehtymättömälle väistämättä johtavat aineiston väärään tulkintaan. 
Näillä vahvoilla ja kriittisyyttä herättävillä termeillä pyrimme ehkäisemään aineiston 
mahdollista tulevaa väärinkäyttöä. 

Korpilahti 26. tammikuuta 2006

Janne Kotiaho

Ville Selonen 

puutteellisuus ja epätarkkuus silloin kun aineistossa on asioita, jotka kartoituksen 
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Johdanto

Metsälaki

Vuonna 1997 saatettiin voimaan metsälaki, jossa to-
detaan, että ”lain tarkoituksena on edistää metsien 
taloudellisesti, ekologisesti ja sosiaalisesti kestävää 
hoitoa ja käyttöä siten, että metsät antavat kestä-
västi hyvän tuoton samalla, kun niiden biologinen 
monimuotoisuus säilytetään” (Metsälaki 1996). 
Metsäluonnon monimuotoisuuden turvaamisek-
si metsälaissa (Metsälaki 1996), metsäasetuksessa 
(Metsäasetus 1996) ja metsälain perusteluissa (Hal-
lituksen esitys Eduskunnalle 1996) määritellään 
monimuotoisuudelle tärkeitä ja arvokkaita elin-
ympäristöjä sekä velvoitetaan säilyttämään näiden 
elinympäristöjen ominaispiirteet. Monimuotoisuu-
den uskotaan säilyvän, koska metsälain erityisen 
tärkeiden elinympäristöjen (METE) katsotaan ole-
van alueita, joilla uhanalaiset, harvinaiset ja vaa-
teliaat lajit todennäköisesti esiintyvät (Hallituksen 
esitys Eduskunnalle 1996). Metsälaissa tai sen ase-
tuksessa ei määritellä niitä ominaispiirteitä, jotka 
on säilytettävä. Myöskään METE-kohteiden koosta 
ei metsälaissa tai sen asetuksessa ole vaatimuksia, 
mutta metsälain perusteluissa luetellaan joillekin 
elinympäristöille tyypillisiä ominaispiirteitä ja to-
detaan, että erityisen tärkeät elinympäristöt ovat 
yleensä pienialaisia (Hallituksen esitys Eduskun-
nalle 1996). Metsälain perusteluihin pohjautuen 
pienialaisuusvaatimus on metsälain erityisen tär-
keiden elinympäristöjen kartoitusprojektin me-
netelmäkuvauksessa ja ohjeistuksessa määritelty 
siten, että elinympäristön pinta-alan tulee kaikil-
la elinympäristötyypeillä olla yleensä alle yhden 
hehtaarin (METE kartoitusprojekti 2001, Soininen 
2000).

Kartoitusprojekti ja 
sen ohjeistus
Metsälain erityisen tärkeiden elinympäristöjen 
kartoitusprojektin kantavana ajatuksena on met-

säluonnon monimuotoisuuden turvaaminen. 
Projektissa on tavoitteena kartoittaa kaikki Suo-
men yksityisiset talousmetsät. Kartoitusprojek-
ti on Metsätalouden kehittämiskeskus Tapion ja 
alueellisten metsäkeskusten yhteishanke, joka on 
toteutettu maa- ja metsätalousministeriön toimek-
siannosta metsäkeskuksissa erillisprojektina sekä 
normaalin metsäsuunnittelun yhteydessä (METE 
kartoitusprojekti 2001, Tenhola & Yrjönen 1999, Yr-
jönen 2004). Tarkemmin kartoitusprojektista ja sen 
tuloksista voi lukea kartoitusprojektin loppurapor-
tista ”Metsälain erityisen tärkeät elinympäristöt” 
(Yrjönen 2004). 

METE-kartoitusprojektin menetelmäkuvaukses-
sa ja ohjeistuksessa (METE kartoitusprojekti 2001) 
sekä METE-kartoitusprojektin maastotyöoppaassa 
(Soininen 2000) edellytetään, että metsäkeskukset 
noudattavat niissä annettavia ohjeita. Menetel-
mäkuvauksessa ja ohjeistuksessa annetaan yksi-
selitteisiä ja yksityiskohtaisia ohjeita kartoituksen 
ennakkotulkinnan, tietojen tallentamisen ja koo-
dittamisen toteuttamisesta. Kaikki ennakkotulkin-
nassa löytyneet mahdolliset kohteet tulee tarkastaa 
kesäkauden aikana noin 400–700 hehtaarin päivä-
vauhdilla. Ohjeen mukaan kohteet on määriteltävä 
yhdenmukaisesti, mutta yksiselitteistä ohjetta yh-
denmukaisuuden perustaksi on oppaasta vaikea 
löytää. Solmu maastotyöopas (Paananen ym. 2000) 
tarjoaa yhdenmukaisuuden perusteeksi listan eri-
tyisen tärkeistä elinympäristöistä ja toistaa lähes 
sanatarkasti metsälain tekstin niistä vaatimuksista, 
joilla luetellut elinympäristöt voidaan lukea lain 
tarkoittamiksi arvokkaiksi elinympäristöiksi. Koh-
teiden yhdenmukainen määritteleminen on siis 
kiinni kahdesta asiasta: ensinnä siitä, että kaikki 
kartoitustyöhön osallistuvat tuntevat maastotyö-
oppaan listassa luetellut elinympäristöt ja kyke-
nevät erottamaan ne muista elinympäristöistä ja 
toiseksi siitä, että kartoittajilla on samanlainen kä-
sitys siitä, millainen on kunkin listassa esiintyvän 
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elinympäristön luonnontila tai sen kaltaisuus, ja 
milloin elinympäristö on selvästi ympäristöstään 
erottuva. METE-kartoitusprojektin menetelmäku-
vauksessa, ohjeistuksessa ja maastotyöoppaassa 
(METE kartoitusprojekti 2001, Soininen 2000) ku-
vataan kutakin elinympäristöä lyhyesti ja määritel-
lään luonnontilainen, luonnontilaisen kaltainen se-
kä ympäristöstään selvästi erottuva elinympäristö 
elinympäristötyypeittäin. Koska kartoitukseen on 
valtakunnallisesti osallistunut satoja henkilöitä, on 
yhtenäisestä ohjeistuksesta ja jatkuvasta koulutuk-
sesta huolimatta todennäköistä, että vaatimus koh-
teiden yhdenmukaisesta määrittelystä ei ole täysin 
toteutunut. Pyrimme analysoimaan kartoittajan 
vaikutusta kohteiden rajaukseen ja yhdenmukai-
seen määrittelyyn erillisanalyysillä Keski-Suomen 
Metsäkeskuksen aineistosta sekä valtakunnallisesti 
laadunvarmistusaineistosta. 

Kun kohde on tunnistettu lain tarkoittamak-
si tärkeäksi elinympäristöksi, ohjeessa annetaan 
yksityiskohtaisia ohjeita tiedoista, jotka edellyte-
tään tallennettaviksi. Näitä ovat kohteiden omi-
naispiirteiden kuvaaminen ja elinympäristötyypin 
kirjaaminen. Niin ikään edellytetään normaalia 
metsäsuunnittelua tarkemman elävän puuston ku-
vaamista kiinnittäen huomiota erityisesti raitaan, 
haapaan ja jaloihin lehtipuihin. Kuollut puusto 
edellytetään arvioitavaksi puulajeittain yhden 
kuutiometrin tarkkuudella. Ohjeessa kehotetaan li-
säksi välttämään mahdollisten metsälain tärkeiden 
elinympäristöjen (lisämääre 45) tallentamista en-
nen maastokäyntiä ja kielletään (lähes kokonaan) 
mahdollisten kohteiden tallentaminen maastotyön 
jälkeen. Paikoitellen ohje on kirjoitettu konditio-
naalissa (esimerkiksi ”Maastotarkastuksen jälkeen 
ei lisämääreellä 45 tulisi kohteita tallentaa”). Tämä 
ei ole hyvä, koska konditionaali antaa mahdolli-
suuden tulkintaan ja tulkinnanvaraisuus johtaa 
kartoitusprojektissa erilaisiin käytäntöihin (katso 
esimerkiksi analyysit lisämääreen 45 käytöstä ajan 
suhteen sekä metsäkeskuksittain)

METE-kartoituksen laadunvarmistus on ohjeis-
tettu ongelmallisesti. Ohjeessa sanotaan, että laa-
dunvarmistajan tulee tutustua alueen alkuperäisen 
kartoituksen tuloksiin ja ennakkoaineistoon ennen 
laadunvarmistuskartoitusta. Tämä aiheuttaa sen, 
että laadunvarmistuskartoitus ei ole riippumaton 
alkuperäisestä kartoituksesta. Riippumattomuus 
on ensiarvoisen tärkeää, kun halutaan arvioida 
menetelmän tarkkuutta. Tämä siksi, että tieto al-
kuperäisen kartoituksen tuloksista väistämättä 
vaikuttaa laadunvarmistajan työhön. Kun tehdään 
koe (tässä tapauksessa laadunvarmistus), jolla mi-
tataan menetelmän toimivuutta, on kokeen toisto-
jen oltava toisistaan täysin riippumattomia, koska 
pienikin riippuvuus väistämättä vaikuttaa tulok-

siin (Fisher 1960, Mead 1988). Vaikutus on lähes 
aina odotusten suuntainen. METE-kartoituksen 
laadunvarmistuksessa vaikutus on todennäköises-
ti sellainen, että useammat kohteet ovat säilyneet 
muuttumattomina kuin, jos laadunvarmistus olisi 
tehty yleisten koeasetelmaperiaatteiden mukaisesti 
täysin riippumattomana. Tämä johtaa siihen, että 
analyysit joita esitämme laadunvarmistusaineiston 
osalta, antavat tulokseksi ainoastaan raja-arvon. 
Raja-arvot kertovat virheiden ja epätarkkuuksien 
määrän, joka kohteilla vähintään on. 

Analyysin tarkoitus

Analyysin tarkoitus on arvioida METE-kartoi-
tusprojektin ja sen tuottaman aineiston laatua ja 
luotettavuutta. Analyysimme keskittyy tutkimaan 
pääasiassa, mutta ei yksinomaan, neljää ohjaus-
ryhmässä ennalta sovittua aihekokonaisuutta: i) 
aineiston yleistä laatua, ii) ajan vaikutusta aineis-
toon, iii) kartoittajan vaikutusta aineistoon ja iv) 
metsäkeskusten välistä vertailukelpoisuutta. Ai-
neiston yleistä laatua tarkastelemme ohjausryhmän 
toimeksiannon mukaisesti etsimällä aineistosta 
suoranaisia virheitä, epätarkkuuksia ja puutteel-
lisuuksia. Lisäksi havainnoimme poikkeavuuksia 
METE-kartoitusprojektin menetelmäkuvauksesta 
ja ohjeistuksesta (METE kartoitusprojekti 2001, 
Soininen 2000). Ajan eli kartoitusvuoden vaikutus 
aineistoon kuvastaa menetelmän aikana tapahtu-
neita kartoitus- tai rajausperusteiden muutoksia. 
Kartoittajan vaikutus aineistoon kuvastaa epäyh-
tenäisyyttä kohteiden määrittely- ja arviointiperus-
teissa. Vertailukelpoisuusanalyysit metsäkeskus-
ten välillä vastaavat edellisen kohdan tavoin kysy-
mykseen, onko kohteet määritelty yhdenmukaises-
ti. Kohtiin i, ii ja iv vastaamme koko valtakunnan 
aineiston analyysillä, mutta kohtaan iii voidaan 
vastata vain Keski-Suomen Metsäkeskuksen kar-
toituksesta tekemällämme erillisanalyysillä. Tämä 
siksi, että Keski-Suomessa aineistoon tallennettu 
laatijatieto on pääsääntöisesti maastokartoittaja, 
kun muualla maassa käytäntö on tiettävästi vaih-
televa. Joissakin metsäkeskuksissa laatijaksi lienee 
merkitty aineiston tallentaja maastokartoittajan 
sijaan. 

Muuttujia, joita aineistosta voi analysoida, ovat 
METE-kohteiden pinta-alat, kuolleen puuston 
tiedot, monimuotoisuuskoodien ja lisämääreiden 
käyttö sekä lajiston kartoitustiedot. Valtakunnal-
lisessa analyysissä keskitymme pääasiassa METE-
kohteisiin (lisämääre 43), mutta erillisanalyysissä 
Keski-Suomen Metsäkeskuksen alueelta vertaam-
me METE-kohteita myös muihin arvokkaisiin 
elinympäristöihin (lisämääre 40). Keski-Suomen 
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erillisanalyysissä analysoimme otostamalla myös 
LUOTSI-tietokantaan tallennettujen karttamer-
kintöjen ja numeeristen tietojen yhteneväisyyttä, 
laatua ja luotettavuutta.

Tietojenkäsittelyn ja tilastolliset analyysit olem-
me tehneet Microsoft Excel 2002 ohjelmalla sekä 
SPSS for Windows ohjelmalla versioilla 11.5.1 ja 
12.0.1. Pääasialliset tilastoanalyysit, joita käytäm-

me, ovat varianssianalyysi, kontrastitestit, reg-
ressioanalyysi, korrelaatio, kontingenssitaulut, 
chi-square-testit sekä erilaiset keskiarvotestit. Yk-
sityiskohtaista tietoa käyttämistämme analyyseistä 
on saatavissa biometrisestä kirjallisuudesta (Coo-
per & Hedges 1994, Daniel 1991, Ranta ym. 1991, 
Snedecor & Cochran 1989, Sokal & Rohlf 1981, Zar 
1996). 
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Analyysi

kolme (merkintänä joko 3 tai 2011). Muut vuodet 
(1977–1997) ovat loogisia ja todennäköisesti suo-
raan vanhoista metsäsuunnittelutiedoista aineis-
toon siirrettyjä. Tulevissa analyyseissä olemme 
käsitelleet ennen vuotta 1998 kartoitetuksi mer-
kityt kohteen yhtenä joukkona ja antaneet niille 
arvon joka vastaa vuotta 1997. Vuonna 2004 koh-
teita on valtakunnallisesti merkitty kartoitetuksi 
597 kappaletta. Koko aineiston laajuus huomioiden 
tämä on suhteellisen vähän. Tästä syystä olemme 
yhdistäneet myöhemmissä analyyseissä vuoden 
2004 kartoitustiedot vuoden 2003 kartoitustietoi-
hin. Kartoitettujen kohteiden määrä vuosittain ja 
metsäkeskuksittain näkyy taulukosta 1.

Pinta-ala

Metsälain erityisen tärkeiden elinympäristöjen 
pinta-ala vaihtelee 0,0 ja 260,5 hehtaarin välillä. 
633 kohdetta (0,7 % kaikista METE-kohteista) on 
merkitty pinta-alaltaan nollaksi. Voitaneen ajatel-
la, että elinympäristöistä pistemäiset lähteet ovat 
ainoita, joiden pinta-ala voi todellisuudessa olla 
niin pieni, että se voidaan merkitä nollaksi. Pinta-
alaltaan nollaksi merkityistä kohteista kuitenkin 
ainoastaan 34 (5,4 %) on lähteitä. Näin ollen, pin-
ta-alaltaan nollaksi merkityt kohteet ovat pääosin 
virheitä ja jatkossa olemme pinta-ala-analyyseissä 
pääsääntöisesti jättäneet nämä kohteet tarkastelun 
ulkopuolelle. 

METE-kohteiden yhteenlaskettu pinta-ala on 
60417,2 hehtaaria. Pinta-alan keskiarvo (mean) 
on 0,6 ja keskihajonta (standard deviation, SD) 1,4 
hehtaaria. Keskihajonta kuvaa normaalisti jakautu-
neessa aineistossa havaintojen jakaumaa keskiar-
von ympärillä siten, että kaksi kertaa keskihajonta 
kummallekin puolelle keskiarvoa sisältää 95 % 
kaikista havainnoista. Kohteiden pinta-alan medi-
aani eli keskimmäinen havainto (median), on 0,35 

Analyysin oletukset

Analyysit, ja varsinkin analyysien tuloksista ve-
tämämme johtopäätökset, perustuvat olettamuk-
seen, että kartoitus on tehty ajan ja kohteiden omi-
naisuuksien suhteen satunnaisessa järjestyksessä. 
Tällä tarkoitamme sitä, että alueiden kartoitusjär-
jestystä ei ole valikoitu ennen maastokartoitusta 
tehdyn ennakkotulkinnan perusteella. Jos ennak-
kotietoja kartoituksen järjestyksessä on käytetty, 
johtaa tämä kahteen ongelmaan. Ensinnä, analyy-
simme tulokset ja johtopäätökset niiltä osin, jotka 
koskevat aineistossa havaittavia muutoksia ajan 
suhteen, voivat olla virheellisiä. Toiseksi, jos kar-
toitusperusteet ovat ajan myötä muuttuneet, johtaa 
ennakkotietojen käyttö kartoitusjärjestyksessä sii-
hen, että mahdollinen kartoitus- tai rajausperustei-
den muutos vaikuttaa kohteisiin systemaattisesti. 
Esimerkkinä systemaattisesta vaikutuksesta toimii 
seuraava hypoteettinen kuvaelma: Jos ennakkotul-
kinnan perusteella kohteet olisi järjestetty arvok-
kuusjärjestykseen ja arvokkaimmat kohteet olisi 
jätetty sokeriksi kartoituksen pohjalle ja, jos rajaus-
perusteet muuttuisivat tiukemmiksi kartoituksen 
edetessä niin, että kohteiden pinta-alat pienentyi-
sivät, johtaisi tämä siihen, että arvokkaimmat koh-
teet olisi rajattu tiukemmin ja pienemmiksi kuin 
vähemmän arvokkaat kohteet. 

Kartoitusvuosi

Metsälain erityisen tärkeitä elinympäristöjä (lisä-
määre 43) on aineistossa kaikkiaan 96487 kappa-
letta (aineisto päivätty 21.4.2004). METE-kartoitus-
projekti toteutettiin pääosin vuosina 1998–2003 ja 
aineiston tallennusta jatkettiin vielä vuonna 2004. 
Tästä huolimatta aineistossa on kartoitusvuoden 
kohdalle merkitty muitakin vuosia. Merkintö-
jä ajanjakson 1998–2004 ulkopuolella on kaiken 
kaikkiaan 4369 kappaletta (4,5 % kaikista koh-
teista). Näistä selkeitä virheitä on kuitenkin vain 
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hehtaaria. On tärkeää huomata, että METE-koh-
teiden pinta-alan keskiarvo ja mediaani eroavat 
näin merkittävästi (absoluuttisesti 0,28 hehtaaria 
ja suhteellisesti 44 %). Tämä ero kertoo aineistossa 
esiintyvästä voimakkaasta vinoumasta: aineistossa 
on muutamia erittäin suuria kohteita (suurin yli 
260 hehtaaria), mutta valtaosa kohteista on hyvin 
pieniä (vinoumatesti (skewness) g = 73,77, vinou-
man keskivirhe (SE) = 0,01, P < 0,001) (Kuva 1). 
Tämä tarkoittaa sitä, että vertailtaessa kohteiden 
keskimääräistä kokoa, keskiarvo on harhaanjoh-
tava suure ja antaa virheellisen kuvan kohteiden 
todellisista keskimääräisistä eroista. Tätä virhettä 
kuvastaa hyvin se, että tässä aineistossa valtaosa 
(72 %) kohteista on pienempiä kuin keskiarvon 
osoittama 0,63 hehtaaria ja tasan puolet (50 %) 
kohteista on pienempiä kuin 0,35 hehtaaria. Niin 
ikään 25 % kaikista METE-kohteista on pienempiä 
kuin 0,18 hehtaaria. Käytännössä tämä tarkoittaa 
sitä, että keskiarvoa ei tule käyttää tämän aineiston 
pinta-alan keskimääräiseen kuvaamiseen, vaan tä-
hän tarkoitukseen tulee käyttää mediaania.

Vahvan vinouman vuoksi myöhemmissä ana-
lyyseissä, kun tarkastelemme pinta-alojen keski-
arvoja, olemme muuntaneet pinta-alat 10-kantai-
sella logaritmimuunnoksella (log10). 10-kantainen 

Metsäkeskus
Kartoitusvuosi

Yhteensä
1997 1998 1999 2000 2001 2002 2003

Rannikko 106 242 467 535 607 792 948 3697

Lounais-Suomi 499 649 542 1255 871 1138 800 5754

Häme-Uusimaa 273 444 743 886 527 705 968 4546

Kymi 268 507 972 1038 1025 805 435 5050

Pirkanmaa 258 616 1336 1413 1396 1621 1183 7823

Etelä-Savo 612 1146 1651 2419 2834 3121 3479 15262

Etelä-Pohjanmaa 162 603 778 1039 770 707 631 4690

Keski-Suomi 52 211 596 1076 961 1028 990 4914

Pohjois-Savo 264 468 1094 2143 1400 1568 1242 8179

Pohjois-Karjala 382 736 1600 2343 2245 2119 2610 12035

Kainuu 309 186 505 952 775 712 516 3955

Pohjois-Pohjanmaa 705 686 1652 2670 2629 2607 3218 14167

Lappi 477 349 881 1518 1255 1073 862 6415

Yhteensä 4367 6843 12817 19287 17295 17996 17882 96487

Taulukko 1. Kartoitettujen kohteiden määrä vuosittain ja metsäkeskuksittain. 

logaritmimuunnos toimii hyvin tämän aineiston 
normalisoimisessa ja poistaa aineistossa esiintyvän 
vinouman (vinoumatesti log10-muunnetulle pinta-
alalle (skewness) g = -0,07, vinouman keskivirhe 
SEg = 0,08, P = 0.382] (Kuva 2).

METE-kartoitusprojektin menetelmäkuvauk-
sessa ja ohjeistuksessa (METE kartoitusprojekti 
2001, Soininen 2000) määritellään METE-kohteiden 
pienialaisuus pohjautuen metsälain perusteluihin 
(Hallituksen esitys Eduskunnalle 1996) siten, et-
tä kaikki kohteet lienevät alle yhden hehtaarin. 
Tästä ohjeellisesta maksimipinta-alasta annetaan 
mahdollisuus poikkeamiseen, mutta yleensä suo-
sitellaan suurempialaisten kohteiden turvaamis-
ta muilla keinoilla (METE kartoitusprojekti 2001, 
Soininen 2000). Tähän ohjeeseen verraten useiden 
kohteiden pinta-ala on huomattavan suuri. Koh-
teita, jotka ovat suurempia kuin yksi hehtaari, on 
aineistossa 14882 kappaletta (15,4 % kaikista koh-
teista), kohteita, jotka ovat suurempia kuin kolme 
hehtaaria on 2172 kapplaetta (2,3 %), kohteita, jotka 
ovat suurempia kuin viisi hehtaaria on 769 kappa-
letta (0,8 %) ja kohteita, jotka ovat suurempia kuin 
10 hehtaaria löytyy aineistosta 183 kappaletta (0,2 
%). 
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Pinta-ala ja kartoitusvuosi

Vuosien välillä on eroja siinä, kuinka monen koh-
teen pinta-ala suhteessa kaikkiin kartoitettuihin 
kohteisiin on merkitty nollaksi (Chi-square testi, 
χ2 = 451,79, df = 6, P < 0,001). Suurin osa vuosien 
välisestä erosta selittyy sillä, että ennen vuotta 1998 
kartoitetuilla kohteilla pinta-ala oli useammin mer-
kitty nollaksi suhteessa kartoitettujen kohteiden 
lukumäärään kuin muina vuosina (Taulukot 2 ja 
3). Muidenkin vuosien välillä on eroja siinä, kuinka 
paljon pinta-aloja on merkitty nollaksi. Vaikka erot 
ovat useiden vuosien välillä tilastollisesti merkitse-
viä, ovat ne kuitenkin suhteellisen pieniä vaihdel-
len 0,2 % ja 0,8 % välillä (Taulukot 2 ja 3). 

Tarkasteltaessa METE-kohteita, joille on merkit-
ty nollasta eroava pinta-ala, havaitaan, että pin-
ta-ala vaihtelee kartoitusvuosien välillä [ANOVA,
F 6, 95847 = 100,61, P < 0,001, r2 = 0,01 (r2 on tuloksen 
selitysaste osuutena siten, että tässä analyysis-
sä kartoitusvuosi selittää 1 % pinta-alan totaali-
vaihtelusta)] (Kuva 3, Taulukko 4). Ero on suurin 
kohteiden, jotka on kartoitettu ennen vuotta 1998 
ja kohteiden, jotka on kartoitettu tämän jälkeen, 
välillä, mutta eroja pinta-aloissa on myös useiden 
muiden vuosien välillä (Taulukko 5). Kartoituksen 
edetessä kohteiden pinta-alat ovat systemaattisesti 
pienentyneet, mutta ajan kuluessa pinta-alan pie-
neneminen on hidastunut (Kontrastitesti, lineaari-
nen estimaatti = -0,12 ± 0,01 (SE), P < 0,001 ja toisen 
asteen (quadratic) estimaatti = 0,05 ± 0,01 (SE), P < 
0,001) (Kuva 3). Vuonna 1997 pinta-alan mediaani 
oli 0,47 hehtaaria, kun se vuonna 2003 oli 0,33 heh-
taaria. Tästä laskien saadaan tulokseksi, että ME-
TE-kohteet ovat kartoituksen aikana pienentyneet 
absoluuttisesti mitaten keskimäärin 0,14 hehtaaria 
ja suhteellisesti mitaten keskimäärin 29,8 %.

Kartoitus 
vuosi

Pinta-ala 
merkitty 
nollaksi

Kohteita 
yhteensä

Nollien 
osuus %

1997 131 4367 3,00

1998 56 6843 0,82

1999 104 12817 0,81

2000 116 19287 0,60

2001 35 17295 0,20

2002 69 17996 0,38

2003 122 17882 0,68

Taulukko 2. Kohteiden, joiden pinta-ala merkitty nollaksi, 
lukumäärä ja kohteiden lukumäärä yhteensä sekä pinta-
alaltaan nollaksi merkittyjen kohteiden osuus kaikista 
kohteista jaoteltuna vuosittain.

Kuva 1. Metsälain erityisen tärkeiden elinympäristöjen 
pinta-alan frekvenssijakauma. Vaaka-akselilla on kohteiden 
pinta-ala hehtaareina ja pystyakselilla kuhunkin pinta-ala-
luokkaan sijoittuvien kohteiden lukumäärä. Vaaka-akseli 
on katkaistu 3,6 hehtaarin kohdalta. Tämä on tehty kuvan 
havainnollisuuden vuoksi eikä se vaikuta analyysiin eikä sii-
tä vedettäviin johtopäätöksiin. Yhtenäinen pystyviiva kuvaa 
pinta-alan keskiarvoa ja katkoviiva mediaania.

Pinta-ala (ha)
3.63.33.02.72.42.11.81.51.2.9.6.3.0

Frekvenssi
10000

8000

6000

4000

2000

0

Kuva 2. Metsälain erityisen tärkeiden elinympäristöjen 
log10-muunnetun pinta-alan frekvenssijakauma. Vaaka-ak-
selilla on kohteiden log10-muunnettu pinta-ala hehtaareina 
ja pystyakselilla kuhunkin pinta-alaluokkaan sijoittuvien 
kohteiden lukumäärä. Yhtenäinen viiva kuvaa pinta-alan 
keskiarvoa ja katkoviiva mediaania.

Pinta-ala (ha, log muunnettu)
1.71.1.5-.1-.7-1.3-1.9-2.5
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Taulukko 4. METE-kohteiden pinta-alan keskiarvo (heh-
taaria), log10 muunnettu keskiarvo (hehtaaria) ja mediaani 
(hehtaaria) vuosittain. 

Vuosi Keskiarvo Log10 keskiarvo Mediaani

1997 0,89 -0,32 0,47

1998 0,61 -0,44 0,37

1999 0,66 -0,41 0,39

2000 0,60 -0,46 0,34

2001 0,63 -0,46 0,35

2002 0,58 -0,49 0,33

2003 0,63 -0,48 0,33

Vuosi vs. vuosi χ2 P Vuosi vs. vuosi χ2 P

1997 1998 77,33 < 0,001 1999 2000 4.99 0,029

1999 115,64 < 0,001 2001 59,43 < 0,001

2000 198,21 < 0,001 2002 24,56 < 0,001

2001 358,80 < 0,001 2003 1,71 0,192

2002 271,41 < 0,001 2000 2001 35,33 < 0,001

2003 167,68 < 0,001 2002 8,96 0,008

1998 1999 0,00 0,959 2003 0,95 0,329

2000 3,64 0,057 2001 2002 9,84 0,002

2001 49,53 < 0,001 2003 45,57 < 0,001

2002 18,73 < 0,001 2002 2003 15,13 < 0,001

2003 1,28 0,257

Taulukko 3. Parittaiset vertailut vuosien välillä sille, kuinka moni kohde on merkitty pinta-alaltaan nollaksi. Kaikissa ver-
tailuissa vapausasteet (df) = 1, otoskoot ja nollien osuudet vuosittain on esitetty taulukossa 2. χ2 = chi-square testisuure, 
P = todennäköisyys.

Kuva 3. METE-kohteiden log10-muunnettu pinta-ala suh-
teessa kartoitusvuoteen. Symbolit kuvastavat keskiarvoa ja 
keskiarvon keskivirhettä (SE).

177601792717260191711271367874236N =

Kartoitusvuosi

2003200220012000199919981997

Pinta-ala (log-muunnettu)

-.30

-.35

-.40

-.45

-.50
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Kuollut puusto

METE-kartoitusprojektin ohjeistuksessa edellyte-
tään kuolleen puuston arviointia puulajeittain yh-
den kuutiometrin tarkkuudella. Tietoja kuolleesta 
puustosta on tallennettu aineistoon kuitenkin ai-
noastaan 34263 kuviolta eli noin joka kolmannelta 
(35,5 %) METE-kohteelta. Kuolleen puuston tie-
dot on tallennettu puulajikohtaisesti omina osittei-
naan, ja kaikkiaan aineistossa on kuolleesta puusta 
tietueita 61959 tapausta. Kuolleesta puustosta edel-
lytetään tallennettavaksi neljä muuttujaa: puulaji, 
laatu, tilavuus ja keskiläpimitta. On ajateltavissa, 
että kun yksi neljästä muuttujasta on havainnoitu 
ja tallennettu tiedostoon, kohteella on kuollutta 
puustoa ja tieto tulisi olla myös muista muuttujis-
ta. Kaikilla ositteilla on merkintä kuolleen puuston 
laadusta. Kun tarkastellaan muita kuolleen puus-
ton muuttujia, havaitaan, että ositteita, joissa jokin 
näistä kolmesta muuttujasta on merkitty nollaksi, 
on kaiken kaikkiaan 10678 kappaletta. Tämä vastaa 
17,2 % ositteista, joilla on merkintä kuolleen puus-
ton laadusta. On ajateltavissa, että kuolleen puun 
lajitieto on saatettu merkitä nollaksi, jos lajia ei ole 
kyetty tunnistamaan. Tämä on oma tulkintamme 
ja saattaa hyvinkin olla virheellinen, koska nollan 
käyttöä ei ole kartoitusohjeessa ohjeistettu. Tapa-
uksia, joissa kuolleen puun lajitieto on merkitty 
nollaksi, on 2993 kappaletta. Nollatiedon esiinty-
minen tilavuuden ja keskiläpimitan osalta, silloin 
kun laatutieto esiintyy, on kuitenkin pääsääntöises-
ti katsottava virheeksi. Tapauksia, joissa tilavuus, 
keskiläpimitta tai molemmat on merkitty nollaksi, 
on kaiken kaikkiaan 10241 kappaletta, joka vas-
taa 16,5 % kaikista tapauksista, joilla on merkintä 
kuolleen puuston laadusta. Nämä virheelliset nol-
lamerkinnät paljastavat kuolleen puuston kartoi-

Taulukko 5. Log10 muunnettujen pinta-alojen parittaiset vertailut vuosien välillä. Tukey-testi, MD (mean difference) = 
keskimääräinen ero, SE = keskimääräisen eron keskivirhe, P = todennäköisyys.

Vuosi vs. vuosi MD ± SE P Vuosi vs. vuosi MD ± SE P

1997 1998 0,11 ± 0,01 < 0,001 1999 2000 0,05 ± 0.01 < 0,001

1999 0,09 ± 0,01 < 0,001 2001 0,04 ± 0.01 < 0,001

2000 0,14 ± 0,01 < 0,001 2002 0,07 ± 0.01 < 0,001

2001 0,13 ± 0,01 < 0,001 2003 0,07 ± 0.01 < 0,001

2002 0,16 ± 0,01 < 0,001 2000 2001 -0,01 ± 0.00 0,905

2003 0,16 ± 0,01 < 0,001 2002 0,02 ± 0.00 < 0,001

1998 1999 -0,02 ± 0,01 0,044 2003 0,02 ± 0.00 0,002

2000 0,03 ± 0,01 0,001 2001 2002 0,03 ± 0.00 < 0,001

2001 0,02 ± 0,01 0,029 2003 0,02 ± 0.00 < 0,001

2002 0,05 ± 0,01 < 0,001 2002 2003 -0,00 ± 0.00 0,946

2003 0,04 ± 0,01 < 0,001

tuksessa esiintyvän vakavan puutteen. Kartoittajat 
tai aineiston tallentajat eivät ole yhdenmukaisesti 
käyttäneet tyhjää havaintoa osoittamaan puuttu-
vaa tietoa ja nollaa osoittamaan, että havainnointi 
on suoritettu, mutta kuollutta puustoa ei ole.

Kuolleen puuston tilavuus

Kuolleen puuston tilavuuden (kuutiometriä) ja-
kauma on esitetty kuvassa 4. Kuolleen puuston ti-
lavuuden keskiarvo kohteilla, joilla kuollutta puus-
toa on havainnoitu, on 6,45 kuutiometriä hehtaaria 
kohden. Vaihteluväli kuolleen puuston tilavuudes-
sa hehtaaria kohden on nollan ja 588 kuutiometrin 
välillä. On oletettavaa, että muutamat suurimmista 
tilavuuksista ovat joko silkkoja virheitä tai johtu-
vat siitä, että pienelle METE-kohteelle on arvioitu 
hyvin runsaasti lahopuuta, ja suuri tilavuus heh-
taaria kohden syntyy, kun kuolleen puuston määrä 
muunnetaan vertailukelpoiseksi eli kuutiometreik-
si hehtaaria kohden. On myös huomattava, että 
tässä laskemamme kuolleen puuston keskiarvoti-
lavuus ja se keskiarvotilavuus, joka on raportoitu 
METE-kartoituksen loppuraportissa (Yrjönen 2004) 
(3,6 m3/ha) eroavat 2,85 kuutiometriä hehtaaria 
kohden, joka on suhteellisesti laskien 44,2 %. Syy 
tähän suhteellisen mittavaan eroon ei ole selvillä. 
Kuolleen puuston tilavuuden jakauma on vinou-
tunut siten, että suurimmalla osalla kohteista on 
vähän kuollutta puustoa, mutta joillakin kohteilla 
kuollutta puustoa on hyvin runsaasti (vinoumates-
ti (skewness) g = 15,28, SE = 0,01, P < 0,001). Tästä 
syystä kuolleen puuston tilavuuksia vertailtaessa 
on tässä aineistossa syytä käyttää kuolleen puuston 
tilavuuden mediaania, joka on 4,00 kuutiometriä 
hehtaarille. Vinouman vuoksi myöhemmissä ana-
lyyseissä, kun tarkastelemme kuolleen puuston 
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tilavuuksia, olemme muuntaneet tilavuudet log10-
muunnoksella. Log10-muunnos toimii hyvin tämän 
aineiston normalisoimisessa ja vähentää merkitse-
västi aineistossa esiintyvää vinoumaa (vinouma-
testi log10-muunnetulle tilavuudelle (skewness) g = 
-0,33, vinouman keskivirhe SEg = 0,01, P < 0,001).

Vaikka kartoitusohjeessa on edellytetty yhden 
kuutiometrin tarkkuutta kuolleen puuston arvi-
oinnissa, on kuvasta 4 selvästi havaittavissa, että 
kartoittajat ovat ohjeesta poiketen kartoittaneet 
kuolleen puuston pääsääntöisesti viiden kuutio-
metrin tarkkuudella. Poikkeus näkyy kuvassa suh-
teellisen runsaina havaintoina kuolleen puuston 
tilavuusluokissa, jotka ovat viidellä jaollisia (5, 10, 
15 jne.). Poikkeus koskee varsinkin niitä kohteita, 
joilla on arvioitu kuollutta puuta olevan enemmän 
kuin 1–3 kuutiometriä hehtaaria kohden.

Kuolleen puuston tilavuus ja kartoitusvuosi

Taulukossa 6 on esitetty kohteiden, joista kuolleen 
puuston tilavuus on kartoitettu, määrä vuosittain. 
Kartoitusvuosien välillä on eroja siinä, kuinka 
monella kohteella kuolleen puuston tilavuus on 
kartoitettu (Chi-square testi, χ2 = 958,52, df = 6, P < 
0,001). Lähes kaikki vuodet eroavat toisistaan mer-
kitsevästi (Taulukko 7). Kuvasta 5 nähdään, että 
kuolleen puun tilavuuden kartoitus on lisääntynyt 
kartoituksen edetessä. 

Kuolleen puuston tilavuudeksi on kaikkiaan 
1566 kohteella merkitty nolla kuutiometriä. Kar-
toitusvuosien välillä on eroa siinä, kuinka suuri 
osuus kohteista on merkitty nollaksi (Chi-square, 
testi χ2 = 1418,07, df = 6, P < 0,001) (Taulukko 6), ja 
parittaisessa vertailussa lähes kaikki vuodet ero-
avat toisistaan (Taulukko 8). Kuvasta 6 nähdään, 
että kartoituksen edetessä nollan esiintyminen vä-
henee.

Kartoitusvuodella on vaikutusta kuolleen puus-
ton tilavuuteen (ANOVA, F6,34256 = 102,63, P < 0,001, 
r2 = 0,02). Kuolleen puuston tilavuus kasvaa kar-
toituksen edetessä (Kontrasti testi, lineaarinen 
estimaatti = 0,13 ± 0,01 (SE), P < 0,001) (Kuva 7). 
Kuolleen puun tilavuuden mediaani kartoituksen 
alussa on 3–4 kuutiometriä hehtaarilla, kun se kar-
toituksen lopussa on 4–5 kuutiometriä hehtaaril-
la. 

Kuva 4. Kuolleen puuston tilavuuden frekvenssijakauma. 
Vaaka-akselilla on kuolleen puuston tilavuus kuutiomet-
reinä ja pystyakselilla kuhunkin kuolleen puuston tilavuus-
luokkaan osuvien kohteiden kappalemäärä. Vaaka-akseli 
on katkaistu 50 kuutiometrin kohdalta. Tämä on tehty 
kuvan havainnollisuuden vuoksi eikä se vaikuta analyysiin 
eikä siitä vedettäviin johtopäätöksiin. Yhtenäinen pys-
tyviiva kuvaa kuolleen puuston tilavuuden keskiarvoa ja 
katkoviiva mediaania.
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Taulukko 6. METE-kohteet vuosittain. Kohteiden kokonaismäärä, kohteiden, joilla ei kuollutta puuta ole kartoitettu 
lainkaan, määrä (näiden kohteiden osuus kaikista kohteista), kohteiden, joissa tilavuus merkitty nollaksi, määrä  (näiden 
kohteiden osuus kohteista, joilla on jokin tilavuus merkintä) sekä kohteiden, joilla on nollasta poikkeava tilavuusmerkintä, 
määrä (näiden osuus kaikista kohteista).

Kartoitusvuosi Kohteita Tilavuus puuttuu
kpl (% kaikista)

Tilavuus nolla
kpl (% merkityistä)

Tilavuus merkitty  
kpl (% kaikista)

1997 4367 3414 (78,2) 112 (11,8) 841 (19,3)

1998 6843 4637 (67,8) 381 (17,3) 1825 (26,7)

1999 12817 8782 (68,5) 364 (9,0) 3671 (28,6)

2000 19287 12116 (62,8) 271 (3,8) 6900 (35,8)

2001 17295 10960 (63,4) 219 (3,6) 6116 (35,4)

2002 17996 11092 (61,6) 142 (2,0) 6899 (38,3)

2003 17882 11223 (62,8) 77 (1,2) 6582 (36,8)

yhteensä 96487 62224 (64,5) 1566 (4,6) 32834 (34,0)

Taulukko 7. Parittaiset vertailut vuosien välillä sille, kuinka monella kohteella lahopuutieto on kartoitettu. Kaikissa vertai-
luissa df = 1, otoskoot esitetty taulukossa 6.

Vuosi vs. vuosi χ2 P Vuosi vs. vuosi χ2 P

1997 1998 80,79 < 0,001 1999 2000 177,43 < 0,001

1999 148,12 < 0,001 2001 151,59 < 0,001

2000 441,25 < 0,001 2002 266,76 < 0,001

2001 414,79 < 0,001 2003 223,83 < 0,001

2002 525,44 < 0,001 2000 2001 0,68 0,411

2003 486,25 < 0,001 2002 12,99 < 0,001

1998 1999 8,61 0,003 2003 4,28 0,039

2000 188,30 < 0,001 2001 2002 18,62 < 0,001

2001 167,85 < 0,001 2003 7,96 0,005

2002 260,67 < 0,001 2002 2003 2,26 0,133

2003 226,69 < 0,001

Taulukko 8. Parittaiset vertailut kohteiden välillä sille, kuinka moni metsälain tärkeän elinympäristön lahopuutieto oli 
merkitty tilavuudeltaan nollaksi. Kaikissa vertailuissa df = 1, otoskoot ja nollaksi merkittyjen kohteiden osuudet esitetty 
taulukossa 6.

Vuosi vs. vuosi χ2 P Vuosi vs. vuosi χ2 P

1997 1998 15,39 < 0,001 1999 2000 132,73 < 0,001

1999 6,66 0,010 2001 143,83 < 0,001

2000 119,05 < 0,001 2002 279,97 < 0,001

2001 131,48 < 0,001 2003 393,07 < 0,001

2002 251,64 < 0,001 2000 2001 1,00 0,318

2003 386,59 < 0,001 2002 36,64 < 0,001

1998 1999 92,34 < 0,001 2003 96,83 < 0,001

2000 474,67 < 0,001 2001 2002 24,42 < 0,001

2001 478,06 < 0,001 2003 77,19 < 0,001

2002 715,13 < 0,001 2002 2003 17,30 < 0,001

2003 878,28 < 0,001
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Kuva 5. Kohteiden, joilla kuolleen puuston tilavuus kartoi-
tettu, osuus vuosittain kaikista kohteista.
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Kuva 8. Kuolleen puuston keskiläpimitan frekvenssija-
kauma. Vaaka-akselilla on kuolleen puuston keskiläpimitta 
senttimetreinä ja pystyakselilla kuhunkin kuolleen puuston 
keskiläpimittaluokkaan osuvien kohteiden kappalemäärä. 
Vaaka-akseli on katkaistu 40 senttimetrin kohdalta. Tämä 
on tehty kuvan havainnollisuuden vuoksi eikä se vaikuta 
analyysiin tai siitä vedettäviin johtopäätöksiin. Yhtenäinen 
pystyviiva kuvaa kuolleen puuston keskiläpimitan keskiar-
voa ja katkoviiva mediaania.
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Kuva 6. Nollaksi merkittyjen kohteiden osuus vuosittain 
kaikista kohteista, joilla kuolleen puuston tilavuus on 
kartoitettu.

Kuva 7. Kuolleen puuston log10-muunnettu kuolleen puus-
ton tilavuus kuutiometreinä hehtaaria kohden suhteessa 
kartoitusvuoteen. Symbolit kuvastavat keskiarvoa ja keski-
arvon keskivirhettä (SE).

Kuolleen puuston keskiläpimitta

Kuolleen puuston keskiläpimitan (senttimetreinä) 
jakauma on esitetty kuvassa 8. Kuolleen puuston 
keskiläpimitan keskiarvo kohteilla, joilla kuollut-
ta puustoa on havainnoitu, on 13,8 senttimetriä 
ja mediaani 14,5 senttimetriä. Kuolleen puuston 
keskiläpimitta vaihtelee nollan ja 95 senttimetrin 
välillä. Kuolleen puuston keskiläpimitta on jakau-
tunut muuten normaalisti, mutta nollaa on käytet-
ty poikkeavan paljon (Kuva 8). 
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Kuolleen puuston keskiläpimitta 
ja kartoitusvuosi

Kohteiden, joista kuolleen puuston keskiläpimitta 
on kartoitettu, määrä vuosittain on esitetty tau-
lukossa 9. Kuolleen puuston keskiläpimitan kar-
toittaminen riippuu kartoitusvuodesta (Chi-square 
testi χ2 = 600,38, df = 6, P < 0,001). Taulukosta 10 
nähdään, että etenkin kartoituksen alkuvuosien ja 
loppuvuosien välillä on suuria eroja. Keskiläpimi-
tan kartoitus on lisääntynyt kartoituksen edetessä 
(Kuva 9, avoimet ympyrät). 

Kuolleen puuston keskiläpimitaksi on kaikkiaan 
3884 kohteella merkitty nolla senttimetriä. Kartoi-
tusvuosien välillä on eroa siinä, kuinka suuri osuus 
kohteista on merkitty nollaksi (Chi-square testi χ2 = 
969,09, df = 6, P < 0,001) (Taulukko 9). Parittaisessa 
vertailussa lähes kaikki vuodet eroavat toisistaan 
merkitsevästi (Taulukko 11). Kuvasta 9 nähdään, 
että kartoituksen edetessä nollan käyttö on selvästi 
vähentynyt (mustat ympyrät).
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Kuva 9. Kohteiden, joilla kuolleen puuston keskiläpimitta 
on kartoitettu, osuus kaikista kohteista vuosittain (avoin 
ympyrä). Kohteiden, joilla kuolleen puuston keskiläpimitta 
on merkitty nollaksi, osuus kohteista, joilla on jokin mer-
kintä keskiläpimitaksi (musta ympyrä).

Kartoitusvuosi Kohteita klpm puuttuu
kpl (% kaikista)

klpm nolla
kpl (% merkityistä)

klpm merkitty  kpl 
(% kaikista)

1997 4367 3414 (78,2) 253 (26,5) 700 (16,0)

1998 6843 4637 (67,8) 397 (18,0) 1809 (26,4)

1999 12817 8782 (68,5) 671 (16,6) 3364 (26,2)

2000 19287 12116 (62,8) 1165 (16,2) 6006 (31,1)

2001 17295 10960 (63,4) 443 (7,0) 5892 (34,1)

2002 17996 11092 (61,6) 483 (7,0) 6421 (35,7)

2003 17882 11223 (62,8) 472 (7,1) 6187 (34,6)

yhteensä 96487 62224 (64,5) 3884 (11,3) 30379 (31,5)

Taulukko 9. METE-kohteet vuosittain. Kohteiden kokonaismäärä, kohteiden, joissa keskiläpimittamerkintä puuttuu, mää-
rä (näiden osuus kaikista kohteista), kohteiden, joissa keskiläpimitta (klpm) merkitty nollaksi, määrä (näiden kohteiden 
osuus kohteista, joilla on jokin keskiläpimittamerkintä) sekä kohteiden, joilla on nollasta poikkeava keskiläpimittamerkin-
tä, määrä (näiden osuus kaikista kohteista).

Vuosi vs. vuosi χ2 P Vuosi vs. vuosi χ2 P

1997 1998 142,86 < 0,001 1999 2000 110,06 < 0,001

1999 147,50 < 0,001 2001 86,39 < 0,001

2000 372,45 < 0,001 2002 154,85 < 0,001

2001 342,38 < 0,001 2003 109,00 < 0,001

2002 421,92 < 0,001 2000 2001 1,19 0,275

2003 370,59 < 0,001 2002 5,55 0,018

1998 1999 1,18 0,278 2003 0,01 0,908

2000 53,64 < 0,001 2001 2002 11,33 0,001

2001 41,36 < 0,001 2003 1,40 0,236

2002 80,13 < 0,001 2002 2003 4,83 0,028

2003 53,82 < 0,001

Taulukko 10. Parittaiset vertailut vuosien välillä sille, kuinka monella kohteella kuolleen puuston keskiläpimitta on kartoi-
tettu. Kaikissa vertailuissa df = 1, otoskoot esitetty taulukossa 9.
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Taulukko 11. Parittaiset vertailut kohteiden välillä sille, kuinka moni metsälain tärkeän elinympäristön lahopuutieto oli 
merkitty tilavuudeltaan nollaksi. Kaikissa vertailuissa df = 1, otoskoot ja nollaksi merkittyjen kohteiden osuudet esitetty 
taulukossa 9.

Vuosi vs. vuosi χ2 P Vuosi vs. vuosi χ2 P

1997 1998 29,78 < 0,001 1999 2000 0,28 0,599

1999 50,25 < 0,001 2001 238,73 < 0,001

2000 61,96 < 0,001 2002 250,45 < 0,001

2001 366,71 < 0,001 2003 239,62 < 0,001

2002 377,06 < 0,001 2000 2001 274,58 < 0,001

2003 366,35 < 0,001 2002 291,13 < 0,001

1998 1999 1,88 0,170 2003 277,48 < 0,001

2000 3,72 0,054 2001 2002 0,00 0,995

2001 223,41 < 0,001 2003 0,05 0,832

2002 231,83 < 0,001 2002 2003 0,04 0,834

2003 223,00 < 0,001

Kuolleen puuston tilavuus ja keskiläpimitta 
suhteessa kohteen pinta-alaan

Metsälain erityisen tärkeiden elinympäristöjen, 
joista kuollut puusto on kartoitettu, pinta-ala on 
suurempi kuin niiden elinympäristöjen, joissa 
kuolleen puuston kartoitusta ei ole tehty (ANOVA, 
F1, 95852 = 498,78, P < 0,001, r2 = 0,01). Pinta-alojen 
mediaanien ero on 0,05 hehtaaria. 

Kuolleen puuston tilavuus kohteella on riip-
puvainen elinympäristön koosta: suuremmilla 
kohteilla on kuollutta puustoa hehtaaria kohden 
laskettuna hieman enemmän kuin pienemmillä 
kohteilla (lineaarinen regressio, F1,34059 = 437,68, P 
< 0,001, r2 = 0,01). Kuolleen puuston keskiläpimitta 
kohteella on myös riippuvainen elinympäristön 
koosta: suuremmilla kohteilla on kuolleen puuston 
keskiläpimitta hieman suurempi kuin pienemmillä 
kohteilla (lineaarinen regressio, F1, 34059 = 11,51, P = 
0,001, r2 = 0,02).
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Kuva 10. Kuolleen puuston keskiläpimitta senttimetreinä 
suhteessa kartoitusvuoteen. Symbolit kuvastavat keskiar-
voa ja keskiarvon keskivirhettä (SE).

Kartoitusvuodella on vaikutusta kuolleen puus-
ton keskiläpimittaan (ANOVA, F6,34256 = 61,20, P < 
0,001, r2 = 0.01). Kuolleen puuston keskiläpimitta 
kasvaa kartoituksen edetessä (Kontrasti testi, li-
neaarinen estimaatti = 2,30 ± 0,17 (SE), P < 0,001), 
mutta kasvu hidastuu kartoituksen loppua kohden 
(Kontrasti testi, toisen asteen estimaatti (quadra-
tic)  = -0,92 ± 0,16 (SE), P < 0,001). Kuolleen puun 
läpimitta kartoituksen alussa on keskimäärin 11,4 
senttimetriä, kun se kartoituksen lopussa on 14,1 
senttimetriä (Kuva 10). 
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Kuollut puusto ja päämonimuotoisuus

Seuraavassa esitämme analyysin kymmenen ylei-
simmän elinympäristötyypin kuolleen puuston 
tilavuudesta ja keskiläpimitasta. Yleisimmät elin-
ympäristöt (ja niiden solmukoodit) kaikkein ylei-
simmästä alkaen ovat purot (618), vähäpuustoiset 
suot (602),  kalliot (540), lähteet (614), norot (623), 
lammet (613), tuoreet lehdot (571) tulvaniityt ja 
luhdat (620), rehevät korvet (578) sekä metsäsaa-
rekkeet (600).

Elinympäristöjen välillä on eroja kuolleen puus-
ton tilavuudessa (ANOVA, F9, 29004 = 212,32, P < 
0,001, r2 = 0.06) (Kuva 11). Ainoastaan 6 mahdolli-

sista 45 parittaisesta vertailusta kuolleen puuston 
tilavuuksissa elinympäristöjen välillä ei ollut tilas-
tollisesti merkitseviä (eroja tilavuuksissa ei ollut 
seuraavien elinympäristöparien välillä: tulvaniitty 
vs. kallio, tulvaniitty vs. puro, tuore lehto vs. rehe-
vä korpi, tuore lehto vs. noro, lampi vs. vähäpuus-
toinen suo sekä lampi vs. noro) (Taulukko 12). 

Elinympäristöjen välillä on eroja myös kuol-
leen puuston keskiläpimitassa (ANOVA, F9, 29004 = 
175,66, P < 0,001, r2 = 0.05) (Kuva 12). Ainoastaan 
7 mahdollisesta 45 vertailusta kuolleen puuston 
tilavuuksissa elinympäristöjen välillä ei ollut tilas-
tollisesti merkitseviä (Taulukko 13). 

Taulukko 12. Log10 muunnettujen kuolleen puuston tilavuuksien parittaiset vertailut kymmenen yleisimmän elinympäristön 
välillä. Tukey-testi, MD (mean difference) = keskimääräinen ero, SE = keskimääräisen eron keskivirhe, P = todennäköi-
syys. Purot (618), vähäpuustoiset suot (602),  kalliot (540), lähteet (614), norot (623), lammet (613), tuoreet lehdot (571) 
tulvaniityt ja luhdat (620), rehevät korvet (578) sekä metsäsaarekkeet (600).

Koodi vs Koodi MD ± SE P Koodi vs. Koodi MD ± SE P

618 602 0,20 ± 0,01 < 0,001 614 623 -0,17 ± 0,01 < 0,001

540 0,15 ± 0,01 < 0,001 613   0,04 ± 0,01 0,069

614 0,14 ± 0,01 < 0,001 571 - 0,19 ± 0,01 < 0,001

623 -0,03 ± 0,01 0,010 620 - 0,04 ± 0,02 0,467

613 0,18 ± 0,01 < 0,001 578 - 0,13 ± 0,01 < 0,001

571 -0,04 ± 0,01 < 0,001 600 - 0,11 ± 0,01 < 0,001

620 0,10 ± 0,02 < 0,001 623 613 0,21 ± 0,01 < 0,001

578 0,01 ± 0,01 0,974 571 -0,02 ± 0,01 0,508

600 0,04 ± 0,01 0,002 620 0,13 ± 0,02 < 0,001

602 540 -0,04 ± 0,01 < 0,001 578 0,04 ± 0,01 0,010

614 -0,05 ± 0,01 < 0,001 600 0,06 ± 0,01 < 0,001

623 -0,22 ± 0,01 < 0,001 613 571 -0,23 ± 0,01 < 0,001

613 -0,01 ± 0,01 0,993 620 -0,08 ± 0,02 0,001

571 -0,24 ± 0,01 < 0,001 578 -0,17 ± 0,01 < 0,001

620 -0,09 ± 0,02 < 0,001 600 -0,15 ± 0,01 < 0,001

578 -0,19 ± 0,01 < 0,001 571 620 0,15 ± 0,02 < 0,001

600 -0,16 ± 0,01 < 0,001 578 0,05 ± 0,01 < 0,001

540 614 0,01 ± 0,01 0,913 600 0,08 ± 0,01 < 0,001

623 -0,18 ± 0,01 < 0,001 620 578 -0,09 ± 0,02 < 0,001

613 0,03 ± 0,01 0,349 600 -0,07 ± 0,02 0,002

571 -0,20 ± 0,01 < 0,001 578 600 0,03 ± 0,01 0,356

620 -0,05 ± 0,02 0,041

578 -0,14 ± 0,01 < 0,001

600 -0,12 ± 0,01 < 0,001
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Kuva 12. Kymmenen yleisimmän elinympäristön kuolleen 
puuston keskiläpimitta senttimetreinä. Symbolit kuvastavat 
keskiläpimitan keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 
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Taulukko 13. Kuolleen puuston keskiläpimitan parittaiset vertailut kymmenen yleisimmän elinympäristön välillä. Tukey-
testi, MD (mean difference) = keskimääräinen ero, SE = keskimääräisen eron keskivirhe, P = todennäköisyys. Purot (618), 
vähäpuustoiset suot (602),  kalliot (540), lähteet (614), norot (623), lammet (613), tuoreet lehdot (571), tulvaniityt ja 
luhdat (620), rehevät korvet (578) sekä metsäsaarekkeet (600).

Koodi vs Koodi MD ± SE P Koodi vs. Koodi MD ± SE P

618 602 0,20 ± 0,01 < 0,001 614 623 -0,17 ± 0,01 < 0,001

540 0,15 ± 0,01 < 0,001 613   0,04 ± 0,01 0,069

614 0,14 ± 0,01 < 0,001 571 - 0,19 ± 0,01 < 0,001

623 -0,03 ± 0,01 0,010 620 - 0,04 ± 0,02 0,467

613 0,18 ± 0,01 < 0,001 578 - 0,13 ± 0,01 < 0,001

571 -0,04 ± 0,01 < 0,001 600 - 0,11 ± 0,01 < 0,001

620 0,10 ± 0,02 < 0,001 623 613 0,21 ± 0,01 < 0,001

578 0,01 ± 0,01 0,974 571 -0,02 ± 0,01 0,508

600 0,04 ± 0,01 0,002 620 0,13 ± 0,02 < 0,001

602 540 -0,04 ± 0,01 < 0,001 578 0,04 ± 0,01 0,010

614 -0,05 ± 0,01 < 0,001 600 0,06 ± 0,01 < 0,001

623 -0,22 ± 0,01 < 0,001 613 571 -0,23 ± 0,01 < 0,001

613 -0,01 ± 0,01 0,993 620 -0,08 ± 0,02 0,001

571 -0,24 ± 0,01 < 0,001 578 -0,17 ± 0,01 < 0,001

620 -0,09 ± 0,02 < 0,001 600 -0,15 ± 0,01 < 0,001

578 -0,19 ± 0,01 < 0,001 571 620 0,15 ± 0,02 < 0,001

600 -0,16 ± 0,01 < 0,001 578 0,05 ± 0,01 < 0,001

540 614 0,01 ± 0,01 0,913 600 0,08 ± 0,01 < 0,001

623 -0,18 ± 0,01 < 0,001 620 578 -0,09 ± 0,02 < 0,001

613 0,03 ± 0,01 0,349 600 -0,07 ± 0,02 0,002

571 -0,20 ± 0,01 < 0,001 578 600 0,03 ± 0,01 0,356

620 -0,05 ± 0,02 0,041

578 -0,14 ± 0,01 < 0,001

600 -0,12 ± 0,01 < 0,001

Kuva 11. Kymmenen yleisimmän elinympäristön kuolleen 
puuston log10-muunnettu tilavuus. Symbolit kuvastavat 
pinta-alan keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

26984498349154477248621595177424754496N =

Elinympäristö

Noro
Tulvaniitty

Puro
Lähde

Lampi

Vähäpuustoinen suo

Metsäsaareke

Rehevä korpi

Tuore lehto

Kallio

Kuolleen puuston tilavuus

 .9

 .8

 .7

 .6

 .5
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Kuollut puusto ja lisämonimuotoisuus

Jos kartoittaja on tarkka kartoituksessaan ja kartoit-
taa kuolleen puuston, niin merkitseekö hän koh-
teelle herkemmin myös lisämonimuotoisuuden 
sellaisen ilmetessä? Tarkastelimme tätä kysymystä, 
koska emme nähneet mitään syytä, miksi lahopuu-
merkinnän ja lisämonimuotoisuusmerkinnän tulisi 
olla suhteessa toisiinsa paitsi, jos se kertoo eroista 
kartoittajien kartoitusperusteissa. Löysimme riip-
puvuuden siten, että jos kuollut puusto oli kartoi-
tettu, oli myös todennäköisempää, että kohteelle 
oli merkitty jokin lisämonimuotoisuus (Chi-square 
testi χ2 = 1441,34, df = 1, P < 0,001). 

Kuolleen puuston tilavuus METE-
aineistossa verrattuna muihin tutkimuksiin

METE-aineistossa kuolleen puuston tilavuutta ei 
ole mitattu vaan se on arvioitu. Tämä saattaa ai-
heuttaa aineistoon systemaattisen virheen. Tästä 
syystä vertaamme kuolleen puuston tilavuutta 
METE-aineiston ja muiden tutkimusten välillä. 
Muut tutkimukset, jotka meillä on käytössä, on teh-
ty puroelinympäristöissä (Mussaari 2005; Siitonen 
et al. in prep.). METE-aineistossa puroelinympä-
ristöjen kuolleen puuston tilavuuden mediaani on 
5,00 ja keskiarvo 8,30 kuutiometriä hehtaaria koh-
den. Omissa tutkimuksissamme (Mussaari 2005), 
metsäyhtiöiden mailla sijaitsevilla metsälain erityi-
sen tärkeillä elinympäristöillä, olemme mitanneet 
kuolleen puuston tilavuutta. Tutkimus toteutettiin 
UPM-Kymmenen ja Metsähallituksen omistamilla 
kohteilla Keski-Suomessa. Tässä aineistossa on 20 
metsälain erityisen tärkeää elinympäristöä ja niil-
lä kuolleen puuston tilavuuden mediaani on 8,48 
ja keskiarvo 9,23 kuutiometriä hehtaaria kohden. 
Olemme saaneet käyttöömme myös Juha Siitosen 
julkaisemattomia tutkimustuloksia kuolleen puus-
ton tilavuuksista 70 yksityismetsän METE puro-
elinympäristöistä (Siitonen et al. in prep.). Siitosen 
aineistossa kuolleen puuston tilavuuden mediaa-
ni on 9,3 ja keskiarvo 11,7 kuutiometriä hehtaaria 
kohden.

Jos verrataan kuolleen puuston tilavuuden me-
diaaneja oman tutkimuksemme, Siitosen tutki-
muksen ja METE-aineiston välillä, havaitaan, että 
METE-aineistossa arvioitu kuolleen puuston tila-
vuus puroelinympäristöillä on 41,0–46,2 prosenttia 
pienempi kuin se, mitä on saatu kuolleen puuston 
tilavuudeksi mittaamalla. Jos verrataan kuolleen 
puuston tilavuuden keskiarvoja oman tutkimuk-
semme, Siitosen tutkimuksen ja METE-aineiston 

välillä, havaitaan, että METE-aineistossa arvioitu 
kuolleen puuston tilavuus puroelinympäristöillä 
on 10,1–29,1 prosenttia pienempi kuin se, mitä on 
saatu kuolleen puuston tilavuudeksi mittaamalla. 
Vertailtaessa keskiarvoja on kuitenkin muistettava, 
että vinouma heikentää niiden luotettavuutta ja 
siksi mediaaneja vertailemalla saatu ero on lähem-
pänä totuutta. Tästä voidaan vetää johtopäätös, et-
tä METE-aineistossa kuolleen puuston tilavuus on 
aliarvioitu.

Kuollut puusto ja puulajimerkinnät

Lisämääreillä 40, 43, 44 ja 45 merkittyjen kohtei-
den välillä on ero siinä, kuinka monta lajia kuol-
lutta puustoa on kohteilta kartoitettu (ANOVA,                    
F3, 46063 = 234,28, P < 0,001, r2 = 0.02) (Kuva 13). 
Vähiten puulajeja on merkitty muille arvokkaille 
kohteille ja eniten luonnonsuojelulain tarkoitta-
mille elinympäristötyypeille. METE-kohteiden ja 
mahdollisten METE kohteiden välillä ei ole eroa 
ja ne sijoittuvat edellisten väliin kuolleen puuston 
lajimäärissä (Kuva 13, Taulukko 14).

METE-kohteilla kuolleen puuston lajimäärä 
muuttui kartoituksen edetessä (ANOVA, F6, 46060 
= 30,64, P < 0,001, r2 < 0.01). Kontrastitesti osoit-
taa, että kuolleen puuston lajimäärä pienenee ja, 
että pieneneminen hidastuu kartoituksen edetessä 
(Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti = -0,22 ± 0,02 
(SE), P < 0,001 ja toisen asteen (quadratic) estimaat-
ti  = 0,09 ± 0,02 (SE), P < 0,001) (Kuva 14).

Taulukko 14. Parittaiset vertailut kuolleen puuston 
lajimäärälle lisämääreiden välillä. Tukey-testi, MD (mean 
difference) = keskimääräinen ero, SE = keskimääräisen 
eron keskivirhe, P = todennäköisyys.

Elin-
ympäristö Elinympäristö MD ± SE P

Muu 
arvokas METE -0,28 ± 0,01 < 0,001

Luonnon-
suojelulain -1,63 ± 0,23 < 0,001

Mahdollinen 
METE -0,15 ± 0,09 0,401

METE Luonnon-
suojelulain -1,34 ± 0,23 < 0,001

Mahdollinen 
METE 0,14 ± 0,09 0,434

Luonnon-
suojelulain

Mahdollinen 
METE 1,48 ± 0,25 < 0,001
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Kuva 13. Kuolleen puuston lajimäärä suhteessa lisämää-
reeseen. Vaaka-akselilla on lisämääre; 40 = muu arvokas 
elinympäristö, 43 = metsälain erityisen tärkeä elinympäris-
tö, 44 = luonnonsuojelulain tarkoittama elinympäristö ja 
45 = mahdollinen metsälain erityisen tärkeä elinympäristö. 
Pystyakselilla on kuolleen puuston lajimäärä. Symbolit 
kuvastavat puulajimäärän keskiarvoa ja keskiarvon keski-
virhettä.

124203425111672N =

Lisämääre
45444340

Kuolleen puuston lajimäärä

4.0

3.5

3.0

2.5

2.0

1.5

1.0

Pää- ja lisämonimuotoisuus

Päämonimuotoisuus

Tässä aineistossa metsälain erityisen tärkeitä elin-
ympäristöjä on tyypitelty kaikkiaan 88 erilaisella 
päämonimuotoisuuskoodilla. Päämonimuotoi-
suuskoodien käyttö vaihtelee voimakkaasti vuosi-
en välillä (Chi-square testi χ2 = 5997,91, df = 522, P < 
0,001, eta2 = 0,17). Absoluuttisesti tarkasteltuna se, 
kuinka monta erilaista koodia vuosittain on käytet-
ty, näyttää jakautuvan suhteellisen tasaisesti, vaik-
ka suhdanne onkin laskeva (Pearsonin korrelaatio 
r = -0,62, n = 7, P = 0,136) (Kuva 15). Enimmillään 
erilaisia koodeja käytettiin 71 kappaletta vuonna 
1997 ja vähimmillään 52 kappaletta vuonna 2002. 
Jos koodien käyttö suhteutetaan kartoitettujen 
kohteiden lukumäärään, havaitaan selkeä muu-
tos kartoituksen edetessä niin, että jokaista 10000 
kohdetta kohden, käytettyjen koodien lukumäärä 
laskee kartoituksen edetessä (Pearsonin korrelaatio 
r = -0,79, n = 7, P = 0,033) (Kuva 15). Voimakkain 
muutos tapahtuu vuosien 1997 ja 1998 aikana, jon-
ka jälkeen muutos on suhteellisen pientä.

9106961586629384517126051524N =

Kartoitusvuosi

2003200220012000199919981997

2.0

1.9

1.8

1.7

1.6

Kuolleen puuston lajimäärä

Kuva 14. Kuolleen puuston lajimäärä suhteessa kartoitus-
vuoteen. Vaaka-akselilla on kartoitusvuosi ja pystyakselilla 
kuolleen puuston lajimäärä. Symbolit kuvaavat kuolleen 
puuston lajimäärän keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä.

Kuva 15. Kuinka monta erilaista päämonimuotoisuus-
koodia on käytetty 10000 kartoitettua kohdetta kohden 
vuosittain (mustat ympyrät) ja kuinka monta päämoni-
muotoisuuskoodia on absoluuttisesti käytetty vuosittain 
(avoimet ympyrät).

Kartoitusvuosi

2003200220012000199919981997

Frekvenssi

165

145

125

105

85

65

45

25
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Lisämonimuotoisuus

Lisämonimuotoisuus on merkitty 34252 METE-
kohteelle, joka on 35,5 % kaikista METE-kohteis-
ta. Niillä kohteilla, joilla lisämonimuotoisuus on 
merkitty, lisämonimuotoisuusmerkintöjä on keski-
määrin 1 (mediaani) aluetta kohden (keskiarvo 1,7) 
(Kuva 16). Kaiken kaikkiaan lisämonimuotoisuutta 
on kuvattu käyttäen 417 erilaista koodia. Suuresta 
kokonaismäärästä huolimatta on kuitenkin huo-
mattava, että puolella kohteista on käytetty vain 
18 eri koodia. Näistä koodeista yhdeksän on elin-
ympäristöjä kuvaavia, seitsemän on muita erityis-
piirteitä kuvaavia, yksi suotyyppiä (ruohokorpi) 
kuvaava ja yksi kasvilajia (korpipaatsama) kuvaa-
va. Käytetyistä 417 koodista 41 kuvaa eläinlajia ja 
113 kasvilajia. 

Kuva 16. Lisämonimuotoisuuden käytön frekvenssija-
kauma. Vaaka-akselilla on kullakin kohteella käytettyjen 
lisämonimuotoisuuskoodien kappalemäärä ja pystyakselilla 
kuhunkin kappalemäärään sijoittuvien kohteiden lukumää-
rä.

Se, onko kohteella lisämonimuotoisuusmerkintä, 
vaihtelee vuosien välillä (Chi-square testi, χ2 = 
197,64, df = 6, P < 0,001). Jos lisämonimuotoisuus-
koodien käyttö suhteutetaan kartoitettujen kohtei-
den lukumäärään, havaitaan trendi kartoituksen 
edetessä niin, että lisämonimuotoisuuden kartoit-
taminen vähenee kartoituksen edetessä (Pearsonin 
korrelaatio r = -0,67, n = 7, P = 0,101) (Kuva 17).

Lisämonimuotoisuuskoodien käyttömäärä koh-
detta kohden on muuttunut kartoituksen edetes-
sä (ANOVA, F6, 96480 = 30,14, P < 0,001, r2 < 0,01). 
Kontrastitesti ja kuva 18 osoittavat, että lisämo-
nimuotoisuuskoodien käyttömäärä on laskenut 
kartoituksen edetessä (Kontrastitesti, lineaarinen 
estimaatti  = -0,08 ± 0,01 (SE), P < 0,001).

Lisämonimuotoisuuden määrä

1413121110987654321

Frekvenssi

24000

20000

16000

12000

8000

4000

0

Kuva 17. Lisämonimuotoisuuskoodien käyttö suhteessa 
kaikkiin kartoitettuihin kohteisiin vuosittain. Vaaka-akse-
lilla on kartoitusvuosi ja pystyakselilla on osuus kaikista 
kohteista, joilla lisämonimuotoisuus on kartoitettu.

Kuva 18. Lisämonimuotoisuuden määrä suhteessa kartoi-
tusvuoteen. Vaaka-akselilla on kartoitusvuosi ja pystyakse-
lilla lisämonimuotoisuuskoodien määrä. Symbolit kuvaavat 
lisämonimuotoisuuden koodien käyttömäärän keskiarvoa 
ja keskiarvon keskivirhettä.

Kartoitusvuosi

2003200220012000199919981997

Osuus % kartoitetuista kohteista

42

40

38

36

34

32

178821799617295192871281768434367N =

Kartoitusvuosi

2003200220012000199919981997

Lisämonimuotoisuuden määrä

 .75

 .70

 .65

 .60

 .55

 .50
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Lisämääreillä 40, 43, 44 ja 45 lisämonimuotoisuu-
den koodeja on käytetty vaihtelevasti (Chi-square 
testi χ2 = 1043,35, df = 3, P < 0,001). Suhteessa eniten 
lisämonimuotoisuuden koodeja on käytetty luon-
nonsuojelulain tarkoittamilla elinympäristöillä 
(57,0 % kaikista luonnonsuojelulain tarkoittamista 
elinympäristöistä), toiseksi eniten metsälain erityi-
sen tärkeillä elinympäristöillä (35,5 %), toiseksi vä-
hiten muilla arvokkailla elinympäristöillä (28,4 %) 
ja vähiten mahdollisilla METE-kohteilla (20,7 %).

Esimerkkilaji liito-orava

Tarkasteltaessa kaikkia kohteita (lisämääreet 40, 
43, 44 ja 45) löytyy aineistosta kaikkiaan 70 koh-
teelta lisämonimuotoisuusmerkintänä liito-ora-
va. Näistä 38 havaintoa on METE-kohteilla ja 32 
muiden lisämääreiden alla. Tässä aineistossa ei ole 
eroa liito-oravan esiintymisessä METE-kohteilla ja 
muilla kohteilla (Chi-square testi, χ2 = 0,66, df = 1, 
P = 0,415). 

Omissa tutkimuksissamme metsäyhtiöiden 
mailla sijaitsevilla metsälain erityisen tärkeillä elin-
ympäristöillä, jotka ovat puroja tai noroja, olemme 
havainneet, että 3 kohteella 48 kohteesta (6,3 %), 
on liito-orava. METE-aineistossa vain 8 kohteella 
28257 metsälain erityisen tärkeistä puro- tai no-
roelinympäristökohteista (0,03 % kohteista) on 
merkintä liito-oravasta. Ero on hyvin merkitsevä 
(Chi-square testi, χ2 = 1849,821, df = 1, P < 0,001). 
Jos oma otoksemme on edustava, voidaan sanoa 
että METE-kartoituksessa on havaittu liito-oravista 
alle kahdessadasosa.

Lisämääreet 40, 43, 44 ja 45

Aineistoon on tallennettu kaiken kaikkiaan 163326 
kohdetta. Nämä jakautuvat metsälain erityisen 
tärkeisiin elinympäristöihin (lisämääre 43), mui-
hin arvokkaisiin elinympäristöihin (lisämääre 40), 
luonnonsuojelulain tarkoittamiin elinympäristö-
tyyppeihin (lisämääre 44) sekä mahdollisiin met-
sälain erityisen tärkeisiin elinympäristöihin (lisä-
määre 45). Kohteiden jakautuminen lisämääreisiin 
on esitetty taulukon 15 alimmalla rivillä. 

Lisämääreet ja kartoitusvuosi

Lisämääreiden suhteellinen käyttö on vaihdellut 
kartoitusvuodesta riippuen (Chi-square testi χ2 = 
3247,30, df = 18, P < 0,001). Tarkasteltaessa kunkin 
lisämääreen vuotuista käyttöä suhteessa kaikkiin 
kohteisiin havaitaan, että kartoituksen edetessä 
kaikkia lisämääreitä on käytetty vaihtelevasti (Tau-
lukko 16). Kaikkien lisämääreiden kohdalla kartoi-
tusvuosi 1997 on varsin poikkeava. Vuodesta 1998 
lähtien lisämääreen 40 käyttö on hieman lisään-
tynyt, kun vastaavasti lisämääreen 43 käyttö on 
hieman laskenut (Kuva 19). Lisämääreen 44 käyttö 
on kautta linjan ollut vähäistä, mutta lisämääreen 
45 käyttö on selvästi vähentynyt kartoituksen ede-
tessä (Kuva 20). 

Taulukko 15. Kohteiden jakautuminen lisämääreiden alle vuosittain. Taulukon soluissa esitetty kohteiden kappalemää-
rä (kpl) sekä osuus (%) kaikista kyseisenä vuonna kartoitetuista kohteista. 40 = muut arvokkaat elinympäristöt, 43 = 
metsälain erityisen tärkeät elinympäristöt, 44 = luonnonsuojelulain tarkoittamat elinympäristötyypit, 45 = mahdolliset 
metsälain erityisen tärkeät elinympäristöt. 

40 
kpl (%)

43 
kpl (%)

44 
kpl (%)

45 
kpl (%) Yhteensä

1997 4869 (51,5) 4367 (46,2) 19 (0,2) 193 (2,0) 9448

1998 2880 (28,3) 6843 (67,3) 18 (0,2) 423 (4,2) 10164

1999 7437 (36,1) 12817 (62,2) 36 (0,2) 303 (1,5) 20593

2000 12093 (38,2) 19287 (60,9) 29 (0,1) 286 (0,9) 31695

2001 13152 (43,0) 17295 (56,5) 17 (0,1) 141 (0,5) 30605

2002 12813 (41,5) 17996 (58,3) 22 (0,1) 56 (0,2) 30887

2003 11959 (40,0) 17882 (59,7) 52 (0,2) 41 (0,1) 29934

Yhteensä 65203 (39,9) 96487 (59,1) 193 (0,1) 1443 (0,9) 163326
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Kuva 20. Lisämääreillä 44 (avoin symboli) ja 45 (musta 
symboli) merkittyjen kohteiden osuus kaikista kohteista 
vuosittain.

Kartoitusvuosi

2003200220012000199919981997

Osuus kaikista %

5

4

3

2

1

0

Taulukko 16. Lisämääreiden vuotuinen käyttö suhteessa 
kaikkiin kartoitettuihin kohteisiin, χ2 = Chi-square testi 
suure, P = todennäköisyys, eta = osuus variaatiosta, jonka 
vuosi selittää. 

2 P eta

40 1416,16 < 0,001 0,09

43 1155,66 < 0,001 0,08

44 40,31 < 0,001 0,02

45 1900,64 < 0,001 0,11

Kartoitusvuosi
2003200220012000199919981997

Osuus kaikista %

70

60

50

40

30

20

Kuva 19. Lisämääreillä 40 (musta symboli) ja 43 (avoin 
symboli) merkittyjen kohteiden osuus kaikista kohteista 
vuosittain.
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Metsäkeskusten vertailukelpoisuus

Kartoitusvuosi ja pinta-ala

METE-kohteiden pinta-aloihin on vaikutusta met-
säkeskuksella, kartoitusvuodella sekä näiden väli-
sellä yhdysvaikutuksella (Taulukko 17). Metsäkes-
kuksen vaikutus METE-kohteiden pinta-alaan on 
yllättävän suuri (Kuva 21). METE-kohteiden pinta-
alan mediaani vaihtelee eri metsäkeskuksissa 0,26 
ja 0,56 hehtaarin välillä. Suurin keskimääräinen 
ero kohteiden pinta-alan mediaanissa metsäkes-
kusten välillä on absoluuttisesti 0,30 hehtaaria ja 
suhteellisesti 53,6 %. Kuten aiemmissa testeissä jo 
todettiin (Kartoitusvuosi ja pinta-ala), kartoitus-
vuodella on vaikutus METE-kohteiden pinta-alaan 
(ks. Kuva 3 ja Taulukot 4 ja 5). Metsäkeskuksen 
ja kartoitusvuoden välisen yhdysvaikutuksen 
merkitys on helpoiten tulkittavissa graafi sesta 
esityksestä. Kuvasta 22 nähdään paitsi se, kuinka 
pinta-ala pääsääntöisesti laskee suhteessa kartoi-
tusvuoteen (kartoitusvuoden päävaikutus taulu-
kossa 17), myös se, että metsäkeskusten välillä on 
eroja siinä, kuinka kartoitusvuosi vaikuttaa pinta-
alaan. Vahvennetut katkoviivat havainnollistavat 
ääriesimerkkeinä eroja metsäkeskusten välillä: 
yhdessä metsäkeskuksessa pinta-ala lievästi kas-
vaa kartoituksen edetessä, toisessa pinta-ala pysyy 
suhteellisen tasaisesti samana koko kartoituksen 
ajan ja kolmannessa pinta-ala pienenee kartoituk-
sen edetessä (Kuva 22). Käytännössä tämä tulos 
kertoo kolme asiaa: metsäkeskusten välillä on eroja 
METE-kohteiden pinta-alan rajauksissa, rajauspe-
rusteet ovat muuttuneet kartoituksen edetessä tiu-
kemmiksi johtaen pienempiin pinta-alarajauksiin 
ja rajausperusteet ovat muuttuneet eri tavoin met-
säkeskusten välillä. 

Kuva 21. METE-kohteiden log10-muunnettu pinta-ala met-
säkeskuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keskiarvoa 
ja keskiarvon keskivirhettä.

6395141483868119398179489046751517877385016441157273690N =

Metsäkeskus
13121110987654321

Pinta-ala (ha, log10)
-.2

-.3

-.4

-.5

-.6

-.7

Kuva 22. METE-kohteiden log10-muunnettu pinta-ala suh-
teessa kartoitusvuoteen metsäkeskuksittain. Jokainen viiva 
kuvastaa yhtä metsäkeskusta. Vahvennetut katkoviivat 
havainnollistavat ääriesimerkkeinä eroja metsäkeskusten 
välillä siinä, kuinka kartoitusvuosi vaikuttaa kohteiden 
pinta-alaan.
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MS df F P eta2

Metsäkeskus 38,99 12 198,68 < 0,001 0,02

Kartoitusvuosi 19,10 6 97,34 < 0,001 0,01

Metsäkeskus x kartoitusvuosi 2,98 72 15,19 < 0,001 0,01

Virhe 0,20 95763

Taulukko 17. Varianssianalyysi log10-muunnetulle pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, 
kartoitusvuosi ja näiden yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,07.

Yleisimpien elinympäristöjen pinta-alat

On mahdollista, että metsälain erityisen tärkeik-
si määrittelemien erityyppisten elinympäristöjen 
pinta-alat eroavat luonnostaan ja lisäksi, että elin-
ympäristöt eivät ole tasaisesti jakautuneet ympäri 
Suomen. Tämä luonnollinen syy saattaa selittää 
metsäkeskusten välisiä eroja METE-kohteiden 
pinta-aloissa. On kuitenkin huomattava, että tä-
mä ei voi selittää yllä esitettyä kartoitusvuoden ja 
metsäkeskuksen välistä yhdysvaikutusta kohtei-
den pinta-alaan. Tämä yhdysvaikutus kertoo to-
dellisesta erosta metsäkeskusten välillä kartoitus-
perusteiden muutoksissa. Seuraavassa esitämme 
analyysit kymmenen yleisimmän elinympäristön 
pinta-aloista selvittääksemme johtuuko metsä-
keskusten välinen METE-kohteiden pinta-alaero 
edellä esittämästämme syystä. Kymmenen yleisin-
tä elinympäristöä muodostaa yhteensä 84 % kaikis-
ta METE-kohteista. Yleisimmät elinympäristöt (ja 
niiden solmukoodit) kaikkein yleisimmästä alkaen 
ovat purot (618), vähäpuustoiset suot (602), kalliot 
(540), lähteet (614), norot (623), lammet (613), tuo-
reet lehdot (571) tulvaniityt ja luhdat (620), rehevät 
korvet (578) sekä metsäsaarekkeet (600). 

Elinympäristöjen välillä on eroja pinta-aloissa 
(Kuva 23, Taulukko 18). Ainoastaan 6 mahdollisista 
45 parittaisesta vertailusta elinympäristöjen pinta-
aloissa ei ollut tilastollisesti merkitseviä (eroja pin-
ta-aloissa ei ollut seuraavien elinympäristöparien 
välillä: tulvaniitty vs. kallio, tulvaniitty vs. puro, 
tuore lehto vs. rehevä korpi, tuore lehto vs. noro, 
lampi vs. vähäpuustoinen suo ja lampi vs. noro) 
(Taulukko 19). Varianssianalyysistä ilmenee myös, 
että elinympäristön ja metsäkeskuksen välillä on 
yhdysvaikutus (Taulukko 18). Tämä tarkoittaa si-

tä, että saman elinympäristötyypin rajauksissa on 
eroja metsäkeskusten välillä. Lisäksi on tärkeä huo-
mata kolmitieyhdysvaikutus elinympäristötyypin, 
metsäkeskuksen ja kartoitusvuoden välillä. Tämä 
monimutkainen yhdysvaikutus tarkoittaa sitä, et-
tä sen lisäksi, että sama elinympäristötyyppi on 
rajattu eri tavoin metsäkeskusten välillä, elinym-
päristötyyppien rajausperusteet kartoituksen ede-
tessä ovat muuttuneet eri tavoin metsäkeskusten 
välillä.  

Kuva 23. Kymmenen yleisimmän elinympäristön log10-
muunnettu pinta-ala. Symbolit kuvastavat pinta-alan keski-
arvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 
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MS df F P

Metsäkeskus 6,27 12 39,11 < 0,001

Kartoitusvuosi 2,82 6 17,59 < 0,001

Elinympäristö 61,44 9 383,14 < 0,001

Metsäkeskus x kartoitusvuosi 0,53 72 3,28 < 0,001

Metsäkeskus x elinympäristö 2,30 107 14,35 < 0,001

Elinympäristö x kartoitusvuosi 0,42 54 2,64 < 0,001

Metsäkeskus x kartoitusvuosi x 
elinympäristö 0,37 632 2,33 < 0,001

Virhe 0,16 79149

Taulukko 18. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän elinympäristön log10-muunnetulle pinta-alalle. Riippumattomina 
muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi, elinympäristö sekä kaikki näiden väliset yhdysvaikutukset. Koko 
mallin selitysaste r2 = 0,24.

Taulukko 19. Log10-muunnettujen pinta-alojen parittaiset vertailut kymmenen yleisimmän elinympäristön välillä. Tukey-
testi, MD (mean difference) = keskimääräinen ero, SE = keskimääräisen eron keskivirhe, P = todennäköisyys. Purot 
(618), vähäpuustoiset suot (602), kalliot (540), lähteet (614), norot (623), lammet (613), tuoreet lehdot (571) tulvaniityt 
ja luhdat (620), rehevät korvet (578) sekä metsäsaarekkeet (600).

Koodi vs. Koodi MD ± SE P Koodi vs. Koodi MD ± SE P

618 602 0,07 ± 0,01 < 0,001 614 623 - 0,49 ± 0,01 < 0,001

540 0,04 ± 0,01 < 0,001 613 - 0,51 ± 0,01 < 0,001

614 0,60 ± 0,01 < 0,001 571 - 0,47 ± 0,01 < 0,001

623 0,10 ± 0,01 < 0,001 620 - 0,58 ± 0,01 < 0,001

613 0,08 ± 0,01 < 0,001 578 - 0,45 ± 0,01 < 0,001

571 0,13 ± 0,01 < 0,001 600 - 0,26 ± 0,01 < 0,001

620 0,01 ± 0,01 0,597 623 613 -0,02 ± 0,01 0,385

578 0,14 ± 0,01 < 0,001 571 0,02 ± 0,01 0,075

600 0,34 ± 0,01 < 0,001 620 -0,09 ± 0,01 < 0,001

602 540 -0,03 ± 0,01 < 0,001 578 0,04 ± 0,01 < 0,001

614 0,53 ± 0,01 < 0,001 600 0,24 ± 0,01 < 0,001

623 0,03 ± 0,01 < 0,001 613 571 0,04 ± 0,01 < 0,001

613 0,02 ± 0,01 0,323 620 -0,07 ± 0,01 < 0,001

571 0,06 ± 0,01 < 0,001 578 0,06 ± 0,01 < 0,001

620 -0,06 ± 0,01 < 0,001 600 0,26 ± 0,01 < 0,001

578 0,07 ± 0,01 < 0,001 571 620 -0,11 ± 0,01 < 0,001

600 0,27 ± 0,01 < 0,001 578 0.02 ± 0,01 0,740

540 614 0,56 ± 0,01 < 0,001 600 0,21 ± 0,01 < 0,001

623 0,06 ± 0,01 < 0,001 620 578 0,13 ± 0,01 < 0,001

613 0,04 ± 0,01 < 0,001 600 0,33 ± 0,01 < 0,001

571 0,09 ± 0,01 < 0,001 578 600 0,20 ± 0,01 < 0,001

620 -0,02 ± 0,01 0,061

578 0,10 ± 0,01 < 0,001

600 0,30 ± 0,01 < 0,001
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Kymmenen yleisimmän elinympäristön suh-
teellinen määrä vaihtelee voimakkaasti metsäkes-
kusten välillä (Chi-square = 18777,40, df = 96, P 
< 0,001; huomaa, että analyysistä on jätetty pois 
pienialaiset suot, koska niitä ei ole kartoitettu La-
pin Metsäkeskuksessa). Koska elinympäristöjen 
määrä vaihtelee metsäkeskusten välillä, olemme 
seuraavassa analysoineet kymmenen yleisimmän 
elinympäristön pinta-aloja elinympäristökohtai-
sesti. Näiden analyysien tarkoituksena on selvittää 
kysymystä, johtuvatko metsäkeskusten välillä ha-
vaitut erot kaikkien METE-kohteiden pinta-aloissa 
siitä, että elinympäristöjen koot vaihtelevat, ja että 
metsäkeskusten välillä on eroja elinympäristöjen 
suhteellisissa määrissä vai johtuvatko erot pinta-
aloissa rajausperusteiden erilaisuudesta. 

Aloitamme elinympäristökohtaiset analyysit 
lähteistä, koska voimme olettaa, että lähteiden 
pinta-alan ei tulisi luonnostaan vaihdella suuresti 
Suomen eri osissa. Muiden elinympäristöjen kuin 
lähteiden osalta, olemme laatineet kuvan vain met-
säkeskusten välisistä eroista. Muut tulokset ilmoi-
tamme ainoastaan tekstissä.

Lähteet ja pinta-ala
Aineistossa on lähteitä kaikkiaan 6133 kappaletta 
ja niiden pinta-alan mediaani on 0,11 hehtaaria. 
Lähteiden pinta-alaan on vaikutusta sekä metsä-
keskuksella, kartoitusvuodella että näiden välisellä 
yhdysvaikutuksella (Taulukko 20). Metsäkeskuk-
sen vaikutus lähteiden pinta-alaan on yllättävän 
suuri (Kuva 24). Suurin keskimääräinen ero lähtei-
den pinta-alan mediaanissa metsäkeskusten välillä 
on 56,3 %. Absoluuttisesti tämä vastaa 0,09 hehtaa-
ria. Lähteiden pinta-alan keskiarvo, mediaani ja 
lähteiden kappalemäärät metsäkeskuksittain ovat 
nähtävissä Taulukosta 21.

Myös kartoitusvuodella on vaikutus lähteiden 
pinta-alaan (Taulukko 20). Pinta-ala pienenee kar-
toituksen edetessä (Kontrastitesti, lineaarinen esti-
maatti = -0,29 ± 0,03 (SE), P < 0,001). Pieneneminen 
on kartoituksen alkuvaiheessa nopeampaa, mutta 
hidastuu loppua kohden (Kontrastitesti, toisen as-

teen (quadratic) estimaatti = 0,11 ± 0,03 (SE), P < 
0,001) (Kuva 25). Lähteiden pinta-alan mediaani oli 
vuonna 1997 kartoitetuilla kohteilla 0,18 hehtaaria, 
kun vastaava luku vuonna 2003 oli 0,09 hehtaaria. 
Lähteiden pinta-ala on pienentynyt kartoituksen 
aikana absoluuttisesti mitaten 0,09 hehtaaria ja 
suhteellisesti mitaten 50,0 %. Metsäkeskuksen ja 
kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus lähteiden 
pinta-alaan (Taulukko 20) tarkoittaa sitä, että met-
säkeskusten välillä on eroja siinä, kuinka lähteiden 
pinta-ala muuttuu kartoituksen edetessä (Kuva 
26).

Taulukko 20. Varianssianalyysi lähteiden log10-muunnetulle 
pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat 
metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden yhdysvaikutus. Koko 
mallin selitysaste r2 = 0,10.

MS df F P

Metsäkeskus 2,58 12 12,04 < 0,001

Kartoitusvuosi 3,06 6 14,25 < 0,001
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,69 72 3,23 < 0,001

Virhe 0,22 6042

Metsä-
keskus Keskiarvo Mediaani Kappale-

määrä
1 0,22 0,14 90

2 0,20 0,11 155

3 0,17 0,12 216

4 0,21 0,11 210

5 0,17 0,12 300

6 0,16 0,09 418

7 0,26 0,16 172

8 0,18 0,10 552

9 0,31 0,09 831

10 0,19 0,07 622

11 0,27 0,10 424

12 0,26 0,16 689

13 0,30 0,12 1454

Yhteensä 0,25 0,11 6133

Taulukko 21. Lähteiden pinta-alan keskiarvo, mediaani ja 
lähteiden kappalemäärät metsäkeskuksittain

Kuva 24. Lähteiden log10-muunnettu pinta-ala metsäkes-
kuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keskiarvoa ja 
keskiarvon keskivirhettä. 

145468942462283155217241830021021615590N =

Metsäkeskus
13121110987654321

Pinta-ala (ha, log10)

-.7

-.8

-.9

-1.0

-1.1

-1.2
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ria. Kartoitusvuodella on vaikutus purokohteiden 
pinta-alaan siten, että pinta-ala pienenee ja pie-
neneminen hidastuu kartoituksen edetessä (Kont-
rastitesti, lineaarinen estimaatti = -0,16 ± 0,01 (SE), 
P < 0,001 ja toisen asteen (quadratic) estimaatti = 
0,07 ± 0,01 (SE), P < 0,001). Purojen pinta-alan me-
diaani oli vuonna 1997 kartoitetuilla kohteilla 0,63 
hehtaaria, kun vastaava luku vuonna 2003 oli 0,41 
hehtaaria. Purojen pinta-ala on pienentynyt kartoi-
tuksen aikana absoluuttisesti mitaten 0,22 hehtaa-
ria ja suhteellisesti mitaten 34,9 %. Metsäkeskuksen 
ja kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus purojen 
pinta-alaan (Taulukko 22) tarkoittaa sitä, että met-
säkeskusten välillä on eroja siinä, kuinka kohteiden 
pinta-ala muuttuu kartoituksen edetessä.

Taulukko 22. Varianssianalyysi purojen log10-muunnetulle 
pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat 
metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden välinen yhdysvaiku-
tus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,16.

MS df F P

Metsäkeskus 24,18 12 155,53 < 0,001

Kartoitusvuosi 2,19 6 14,12 < 0,001

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 7,76 72 7,76 < 0,001

Virhe 0,16 22168

Purot ja pinta-ala
Puroja on aineistossa eniten, kaikkiaan 22259 
kappaletta ja ne ovat kaikista elinympäristöistä 
suurimpia. Purokohteiden valtakunnallinen pin-
ta-alan mediaani on 0,45 hehtaaria ja pinta-alan 
mediaani vaihtelee metsäkeskusten välillä 0,28:sta 
0,80 hehtaariin. Purojen pinta-alaan on vaikutusta 
sekä metsäkeskuksella, kartoitusvuodella että näi-
den välisellä yhdysvaikutuksella (Taulukko 22). 
Metsäkeskusten välillä suurin keskimääräinen ero 
purojen pinta-alan mediaanissa on peräti 65,0 % 
(Kuva 27). Absoluuttisesti tämä vastaa 0,52 hehtaa-

Kuva 25. Lähteen log10-muunnettu pinta-ala suhteessa 
kartoitusvuoteen. Symbolit kuvaavat pinta-alan keskiarvoa 
ja keskiarvon keskivirhettä. 
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Kuva 26. METE-lähteiden log10-muunnettu pinta-ala 
suhteessa kartoitusvuoteen metsäkeskuksittain. Jokainen 
viiva kuvastaa yhtä metsäkeskusta. Vahvennetulla katkovii-
valla on havainnollistettu kaksi toisistaan selvästi eroavaa 
metsäkeskusta. 
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Kuva 27. Purojen log10-muunnettu pinta-ala metsäkes-
kuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keskiarvoa ja 
keskiarvon keskivirhettä. 
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Vähäpuustoiset suot ja pinta-ala
Vähäpuustoisia soita on aineistossa 16723 kappa-
letta. Vähäpuustoisten suokohteiden valtakunnal-
linen pinta-alan mediaani on 0,36 hehtaaria ja pin-
ta-alan mediaani vaihtelee metsäkeskusten välillä 
0,22:sta 1,02 hehtaariin. Vähäpuustoisten soiden 
pinta-alaan on vaikutusta sekä metsäkeskuksel-
la, kartoitusvuodella että näiden välisellä yhdys-
vaikutuksella (Taulukko 23). Metsäkeskusten vä-
lillä suurin keskimääräinen ero vähäpuustoisten 
soiden pinta-alan mediaanissa on 64,7 % (Kuva 
28). Absoluuttisesti tämä vastaa 0,80 hehtaaria. 
Kartoitusvuodella on vaikutus vähäpuustoisten 
suokohteiden pinta-alaan siten, että pinta-ala pie-
nenee kartoituksen edetessä (Kontrastitesti, line-
aarinen estimaatti = -0,17 ± 0,03 (SE), P < 0,001) 
Vähäpuustoisten soiden pinta-alan mediaani oli 
vuonna 1997 kartoitetuilla kohteilla 0,47 hehtaaria, 
kun vastaava luku vuonna 2003 oli 0,36 hehtaaria. 
Vähäpuustoisten soiden pinta-ala on pienentynyt 
kartoituksen aikana absoluuttisesti mitaten 0,11 
hehtaaria ja suhteellisesti mitaten 23,4 %. Metsä-
keskuksen ja kartoitusvuoden välinen yhdysvaiku-
tus vähäpuustoisten soiden pinta-alaan (Taulukko 
23) tarkoittaa sitä, että metsäkeskusten välillä on 
eroja siinä, kuinka kohteiden pinta-ala muuttuu 
kartoituksen edetessä.

Taulukko 23. Varianssianalyysi vähäpuustoisten soiden 
log10-muunnetulle pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina 
mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden yhdys-
vaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,18.

MS df F P

Metsäkeskus 17,04 11 95,65 < 0,001

Kartoitusvuosi 1,20 6 6,74 < 0,001
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,55 66 3,06 < 0,001

Virhe 0,18 16639

Kalliot ja pinta-ala
Kallioita on aineistossa 8974 kappaletta. Kallioiden 
valtakunnallinen pinta-alan mediaani on 0,40 heh-
taaria ja pinta-alan mediaani vaihtelee metsäkes-
kusten välillä 0,24:stä 1,11 hehtaariin. Kallioiden 
pinta-alaan on vaikutusta sekä metsäkeskuksella, 
kartoitusvuodella että näiden välisellä yhdysvai-
kutuksella (Taulukko 24). Metsäkeskusten välillä 
suurin keskimääräinen ero kallioiden pinta-alan 
mediaanissa on 78,4 % (Kuva 29). Absoluuttisesti 
tämä vastaa 0,87 hehtaaria. Kartoitusvuodella on 
vaikutus kallioiden pinta-alaan siten, että pinta-ala 
pienenee ja pieneneminen hidastuu kartoituksen 
edetessä (Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti = 
-0,09 ± 0,02 (SE), P < 0,001 ja toisen asteen (quad-
ratic) estimaatti = 0,04 ± 0,02 (SE), P = 0,050). Kalli-
oiden pinta-alan mediaani oli vuonna 1997 kartoi-
tetuilla kohteilla 0,47 hehtaaria, kun vastaava luku 
vuonna 2003 oli 0,38 hehtaaria. Kallioiden pinta-ala 
on pienentynyt kartoituksen aikana absoluuttisesti 
mitaten 0,09 hehtaaria ja suhteellisesti mitaten 19,1 
%. Metsäkeskuksen ja kartoitusvuoden välinen yh-
dysvaikutus kallioiden pinta-alaan (Taulukko 24) 
tarkoittaa sitä, että metsäkeskusten välillä on eroja 
siinä, kuinka kohteiden pinta-ala muuttuu kartoi-
tuksen edetessä.

Taulukko 24. Varianssianalyysi kallioiden log10-muunnetulle 
pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat 
metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden yhdysvaikutus. Koko 
mallin selitysaste r2 = 0,10.

MS df F P

Metsäkeskus 4,18 12 29,81 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,54 6 3,84  0,001

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,49 71 3,47 < 0,001

Virhe 0,14 8884

Kuva 28. Vähäpuustoisten soiden log10-muunnettu pinta-ala 
metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keskiar-
voa ja keskiarvon keskivirhettä. 
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Norot ja pinta-ala
Noroja on aineistossa 5843 kappaletta. Norojen 
valtakunnallinen pinta-alan mediaani on 0,34 
hehtaaria ja pinta-alan mediaani vaihtelee metsä-
keskusten välillä 0,23:sta 0,70 hehtaariin. Norojen 
pinta-alaan on vaikutusta sekä metsäkeskuksella, 
kartoitusvuodella että näiden välisellä yhdysvai-
kutuksella (Taulukko 25). Metsäkeskusten välil-
lä suurin keskimääräinen ero norojen pinta-alan 
mediaanissa on 67,1 % (Kuva 30). Absoluuttisesti 
tämä vastaa 0,47 hehtaaria. Kartoitusvuodella on 
vaikutus norojen pinta-alaan siten, että pinta-ala 
pienenee ja pieneneminen hidastuu kartoituksen 
edetessä (Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti = 
-0,17 ± 0,04 (SE), P < 0,001 ja toisen asteen (quadra-
tic) estimaatti = 0,13 ± 0,04 (SE), P < 0,001).  Norojen 
pinta-alan mediaani oli vuonna 1997 kartoitetuilla 
kohteilla 0,57 hehtaaria, kun vastaava luku vuonna 
2003 oli 0,32 hehtaaria. Norojen pinta-ala on pie-
nentynyt kartoituksen aikana absoluuttisesti mi-
taten 0,25 hehtaaria ja suhteellisesti mitaten 43,9 
%. Metsäkeskuksen ja kartoitusvuoden välinen 
yhdysvaikutus norojen pinta-alaan (Taulukko 25) 
tarkoittaa sitä, että metsäkeskusten välillä on eroja 
siinä kuinka kohteiden pinta-ala muuttuu kartoi-
tuksen edetessä.

Taulukko 25. Varianssianalyysi norojen log10-muunnetulle 
pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat 
metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden yhdysvaikutus. Koko 
mallin selitysaste r2 = 0,23.

MS df F P

Metsäkeskus 4,33 12 33,46 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,50 6 3,83  0,001
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,41 71 3,18 < 0,001

Virhe 0,13 5753

Lammet ja pinta-ala
Lampia on aineistossa 5448 kappaletta. Lampi-
en valtakunnallinen pinta-alan mediaani on 0,38 
hehtaaria ja pinta-alan mediaani vaihtelee metsä-
keskusten välillä 0,30:sta 0,65 hehtaariin. Lampien 
pinta-alaan on vaikutusta sekä metsäkeskuksella, 
kartoitusvuodella että näiden välisellä yhdysvai-
kutuksella (Taulukko 26). Metsäkeskusten välillä 
suurin keskimääräinen ero lampien pinta-alan 
mediaanissa on 53,8 % (Kuva 31). Absoluuttisesti 
tämä vastaa 0,35 hehtaaria. Kartoitusvuodella on 
vaikutus lampien pinta-alaan siten, että pinta-ala 
pienenee kartoituksen edetessä (Kontrastitesti, li-
neaarinen estimaatti = -0,07 ± 0,03 (SE), P = 0,008). 
Lampien pinta-alan mediaani oli vuonna 1997 
kartoitetuilla kohteilla 0,50 hehtaaria, kun vastaa-
va luku vuonna 2003 oli 0,34 hehtaaria. Lampien 
pinta-ala on pienentynyt kartoituksen aikana ab-
soluuttisesti mitaten 0,16 hehtaaria ja suhteellisesti 
mitaten 32,0 %. Metsäkeskuksen ja kartoitusvuo-
den välinen yhdysvaikutus lampien pinta-alaan 
(Taulukko 26) tarkoittaa sitä, että metsäkeskusten 
välillä on eroja siinä kuinka kohteiden pinta-ala 
muuttuu kartoituksen edetessä.

Kuva 29. Kallioiden log10-muunnettu pinta-ala metsäkes-
kuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keskiarvoa ja 
keskiarvon keskivirhettä. 

1010311793762753319062794652586476890468N =

Metsäkeskus

13121110987654321

Pinta-ala (ha, log10)

.2

0.0

-.2

-.4

-.6

-.8

Kuva 30. Norojen log10-muunnettu pinta-ala metsäkes-
kuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keskiarvoa ja 
keskiarvon keskivirhettä. 

7947652736228752319891558916424220966N =

Metsäkeskus
13121110987654321

Pinta-ala (ha, log10)
0.0

-.1

-.2

-.3

-.4

-.5

-.6

-.7

-.8
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Taulukko 26. Varianssianalyysi lampien log10-muunnetulle 
pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat 
metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden yhdysvaikutus. Koko 
mallin selitysaste r2 = 0,09.

MS df F P

Metsäkeskus 1,77 12 11,45 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,73 6 4,72 < 0,001

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,47 72 3,02 < 0,001

Virhe 0,16 5357

Taulukko 27. Varianssianalyysi tuoreiden lehtojen log10-
muunnetulle pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina 
mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden yhdys-
vaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,07.

MS df F P

Metsäkeskus 0,98 12 6,88 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,22 6 1,55 0,157

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,25 72 1,76 < 0,001

Virhe 0,14 4471

Tulvaniityt ja luhdat ja pinta-ala
Tulvaniittyjä ja luhtia on aineistossa 3691 kappalet-
ta. Tulvaniittyjen ja luhtien valtakunnallinen pinta-
alan mediaani on 0,43 hehtaaria ja pinta-alan medi-
aani vaihtelee metsäkeskusten välillä 0,36:sta 0,82 
hehtaariin. Tulvaniittyjen ja luhtien pinta-alaan 
on vaikutusta sekä metsäkeskuksella, kartoitus-
vuodella että näiden välisellä yhdysvaikutuksella 
(Taulukko 28). Metsäkeskusten välillä suurin kes-
kimääräinen ero tulvaniittyjen ja luhtien pinta-alan 
mediaanissa on 56,1 % (Kuva 33). Absoluuttisesti 
tämä vastaa 0,46 hehtaaria. Kartoitusvuodella on 
vaikutus tulvaniittyjen ja luhtien pinta-alaan si-
ten, että pinta-ala pienenee kartoituksen edetessä 
(Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti = -0,16 ± 0,06 
(SE), P = 0,011). Tulvaniittyjen ja luhtien pinta-alan 
mediaani oli vuonna 1997 kartoitetuilla kohteilla 
0,60 hehtaaria, kun vastaava luku vuonna 2003 oli 
0,43 hehtaaria. Tulvaniittyjen ja luhtien pinta-ala 
on pienentynyt kartoituksen aikana absoluuttisesti 
mitaten 0,17 hehtaaria ja suhteellisesti mitaten 28,3 
%. Metsäkeskuksen ja kartoitusvuoden välinen yh-
dysvaikutus tulvaniittyjen ja luhtien pinta-alaan 
(Taulukko 28) tarkoittaa sitä, että metsäkeskusten 
välillä on eroja siinä kuinka kohteiden pinta-ala 
muuttuu kartoituksen edetessä.

Tuoreet lehdot ja pinta-ala
Tuoreita lehtoja on aineistossa 4562 kappaletta. 
Tuoreiden lehtojen valtakunnallinen pinta-alan 
mediaani on 0,33 hehtaaria ja pinta-alan mediaa-
ni vaihtelee metsäkeskusten välillä 0,24:stä 0,43 
hehtaariin. Tuoreiden lehtojen pinta-alaan on 
vaikutusta metsäkeskuksella ja metsäkeskuksen 
sekä kartoitusvuoden yhdysvaikutuksella, mutta 
ei kartoitusvuodella (Taulukko 27). Metsäkeskus-
ten välillä suurin keskimääräinen ero tuoreiden 
lehtojen pinta-alan mediaanissa on 44,2 % (Kuva 
32). Absoluuttisesti tämä vastaa 0,19 hehtaaria. 
Kartoitusvuodella ei ollut päävaikutusta tuorei-
den lehtojen pinta-alaan, mutta metsäkeskuksen ja 
kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus tuoreiden 
lehtojen pinta-alaan (Taulukko 27) tarkoittaa sitä, 
että metsäkeskusten välillä on eroja siinä, kuinka 
kohteiden pinta-ala muuttuu kartoituksen edetes-
sä.

Kuva 31. Lampien log10-muunnettu pinta-ala metsäkes-
kuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keskiarvoa ja 
keskiarvon keskivirhettä. 

322818340970334378186490344379339135413N = 

Metsäkeskus
13121110987654321

Pinta-ala (ha, log10)

-.1

-.2

-.3

-.4

-.5

-.6

-.7

Kuva 32. Tuoreiden lehtojen log10-muunnettu pinta-ala 
metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keski-
arvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

20046519154819519715388467630728137689N =

Metsäkeskus
13121110987654321

Pinta-ala (ha, log10)
-.3

-.4

-.5

-.6

-.7
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Taulukko 28. Varianssianalyysi tulvaniittyjen ja luhtien 
log10-muunnetulle pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina 
mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden yhdys-
vaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,06.

MS df F P

Metsäkeskus 1,12 12 5,63 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,43 6 2,18 0,042
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,30 68 1,51 0,005

Virhe 0,20 3604

Rehevät korvet ja pinta-ala
Reheviä korpia on aineistossa 3567 kappaletta. Re-
hevien korpien valtakunnallinen pinta-alan medi-
aani on 0,32 hehtaaria ja pinta-alan mediaani vaih-
telee metsäkeskusten välillä 0,23:sta 0,52 hehtaariin. 
Rehevien korpien pinta-alaan on vaikutusta sekä 
metsäkeskuksella että kartoitusvuodella, mutta 
ei näiden välisellä yhdysvaikutuksella (Taulukko 
29). Metsäkeskusten välillä suurin keskimääräinen 
ero rehevien korpien pinta-alan mediaanissa on 
55,8 % (Kuva 34). Absoluuttisesti tämä vastaa 0,29 
hehtaaria. Kartoitusvuodella on vaikutus rehevien 
korpien pinta-alaan siten, että pinta-ala pienenee 
kartoituksen edetessä (Kontrastitesti, lineaarinen 
estimaatti = -0,07 ± 0,03 (SE), P = 0,042). Rehevien 
korpien pinta-alan mediaani oli vuonna 1997 kar-
toitetuilla kohteilla 0,38 hehtaaria, kun vastaava 
luku vuonna 2003 oli 0,30 hehtaaria. Rehevien kor-
pien pinta-ala on pienentynyt kartoituksen aikana 
absoluuttisesti mitaten 0,08 hehtaaria ja suhteelli-
sesti mitaten 21,1 %. 

Taulukko 29. Varianssianalyysi rehevien korpien log10-
muunnetulle pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina 
mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden yhdys-
vaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,11.

MS df F P

Metsäkeskus 1,95 12 15,63 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,36 6 2,89 0,008
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,13 70 1,07 0,328

Virhe 0,13 3478

Metsäsaarekkeet ja pinta-ala
Metsäsaarekkeita on aineistossa 2842 kappaletta. 
Metsäsaarekkeiden valtakunnallinen pinta-alan 
mediaani on 0,20 hehtaaria ja pinta-alan mediaa-
ni vaihtelee metsäkeskusten välillä 0,14:sta 0,28 
hehtaariin. Metsäsaarekkeiden pinta-alaan on 
vaikutusta metsäkeskuksella ja metsäkeskuksen 
ja kartoitusvuoden yhdysvaikutuksella, mutta ei 
kartoitusvuodella (Taulukko 30). Metsäkeskusten 
välillä suurin keskimääräinen ero metsäsaarek-
keiden pinta-alan mediaanissa on 50,0 % (Kuva 
35). Absoluuttisesti tämä vastaa 0,14 hehtaaria. 
Kartoitusvuodella ei ole päävaikutusta metsäsaa-
rekkeiden pinta-alaan, mutta metsäkeskuksen ja 
kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus metsäsaa-
rekkeiden pinta-alaan (Taulukko 30) tarkoittaa sitä, 
että metsäkeskusten välillä on eroja siinä, kuinka 
kohteiden pinta-ala muuttuu kartoituksen edetes-
sä.

Kuva 34. Rehevien korpien log10-muunnettu pinta-ala met-
säkeskuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keskiarvoa 
ja keskiarvon keskivirhettä. 

18427913134415516319195549612119728665N =

Metsäkeskus
13121110987654321

Pinta-ala (ha, log10)

-.2

-.3

-.4

-.5

-.6

-.7

Kuva 33. Tulvaniittyjen ja luhtien log10-muunnettu pinta-ala 
metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keski-
arvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

637711061286738815971141714711723N =

Metsäkeskus

13121110987654321

Pinta-ala (ha, log10)

0.0

-.1

-.2

-.3

-.4

-.5

-.6

-.7
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Taulukko 30. Varianssianalyysi metsäsaarekkeiden log10-
muunnetulle pinta-alalle. Riippumattomina muuttujina 
mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden yhdys-
vaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,11.

MS df F P

Metsäkeskus 0,81 12 5,92 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,20 6 1,45 0,190
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,33 70 2,39 < 0,001

Virhe 0,14 2753

Kuva 35. Metsäsaarekkeiden log10-muunnettu pinta-ala 
metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan keski-
arvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

Kartoitusvuosi ja kuollut puusto

METE-kohteiden kuolleen puuston tilavuuteen on 
vaikutusta metsäkeskuksella, kartoitusvuodella se-
kä näiden välisellä yhdysvaikutuksella (Taulukko 
31). Metsäkeskuksen vaikutus kuolleen puuston 
tilavuuteen on merkittävä (Kuva 36). Kuolleen 
puuston tilavuuden mediaani vaihtelee eri metsä-
keskuksissa 2 ja 7 kuutiometrin ja keskiarvo 3,9 ja 
10,7 kuutiometrin välillä hehtaaria kohden. Met-
säkeskuksen ja kartoitusvuoden välisen yhdysvai-
kutuksen merkitys nähdään kuvasta 37. Kuolleen 
puuston tilavuus pääsääntöisesti kasvaa suhteessa 
kartoitusvuoteen (kartoitusvuoden päävaikutus 
Taulukossa 31), mutta metsäkeskusten välillä on 
eroja siinä, kuinka kartoitusvuosi vaikuttaa kuol-
leen puuston tilavuuteen. Käytännössä taulukon 
31 tulokset kertovat kolme asiaa: metsäkeskusten 
välillä on eroja kuolleen puuston tilavuuksissa, 
kuolleen puuston kartoitusperusteet ovat muut-
tuneet kartoituksen edetessä tarkemmiksi johtaen 
suurempiin kuolleen puuston tilavuuksiin ja kuol-
leen puuston kartoitusperusteet ovat muuttuneet 
eritavoin metsäkeskusten välillä. 

66396315218056463329987512010786N =

Metsäkeskus
13121110987654321

Pinta-ala (ha, log10)

-.5

-.6

-.7

-.8

-.9

-1.0
41315646147036502100112813245402355866414152880895N =

Metsäkeskus

13121110987654321

Kuolleen puuston tilavuus
.9

.8

.7

.6

.5

Taulukko 31. Varianssianalyysi kuolleen puuston log10-
muunnetulle tilavuudelle. Riippumattomina muuttujina 
mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden yhdys-
vaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,15.

MS df F P

Metsäkeskus 9,10 12 83,11 < 0,001

Kartoitusvuosi 16,87 6 154,06 < 0,001
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 4,43 71 40,46 < 0,001

Virhe 0,11 34173

Kuva 36. METE-kohteiden kuolleen puuston log10-muun-
nettu tilavuus (kuutiometriä hehtaaria kohden) metsäkes-
kuksittain. Symbolit kuvastavat tilavuuden keskiarvoa ja 
keskiarvon keskivirhettä.

Kuva 37. METE-kohteiden kuolleen puuston log10-muun-
nettu tilavuus suhteessa kartoitusvuoteen metsäkeskuksit-
tain. Jokainen viiva kuvastaa yhtä metsäkeskusta. 
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Kartoitusvuosi
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Yleisimpien elinympäristöjen 
kuolleen puuston tilavuudet

Kuten aiemmin jo osoitimme (ks. kohta ”Yleisim-
pien elinympäristöjen pinta-alat”) elinympäristöt 
eivät ole tasaisesti jakautuneet ympäri Suomen. 
Tämä luonnollinen syy saattaa selittää metsäkes-
kusten välisiä eroja kuolleen puuston tilavuuksissa 
varsinkin koska elinympäristöt eroavat kuolleen 
puuston tilavuuden suhteen (ks. kohta ”Kuollut 
puusto ja päämonimuotoisuus”). Seuraavassa 
esitämme analyysit kymmenen yleisimmän elin-
ympäristön kuolleen puuston tilavuudesta sel-
vittääksemme, johtuuko metsäkeskusten välinen 
METE-kohteiden kuolleen puuston tilavuuden ero 
elinympäristöjen epätasaisesta valtakunnallisesta 
jakautumisesta. Yleisimmät elinympäristöt (ja nii-
den solmu-koodit) kaikkein yleisimmästä alkaen 
ovat purot (618), vähäpuustoiset suot (602), kalliot 
(540), lähteet (614), norot (623), lammet (613), tuo-
reet lehdot (571) tulvaniityt ja luhdat (620), rehevät 
korvet (578) sekä metsäsaarekkeet (600).

Analyysistä ilmenee, että elinympäristön ja met-
säkeskuksen välillä on yhdysvaikutus kuolleen 
puuston tilavuuteen (Taulukko 32). Tämä tarkoittaa 
sitä, että metsäkeskusten välillä on eroja kuolleen 
puuston tilavuuksissa saman elinympäristötyypin 
sisällä. Lisäksi on tärkeä huomata kolmitieyhdys-
vaikutus elinympäristötyypin, metsäkeskuksen 
ja kartoitusvuoden välillä. Tämä monimutkainen 
yhdysvaikutus tarkoittaa sitä, että sen lisäksi, että 
saman elinympäristötyypin sisällä kuolleen puus-
ton tilavuus eroaa metsäkeskusten välillä, kuolleen 
puuston tilavuus muuttuu kartoituksen edetessä 
eri tavoin metsäkeskusten välillä. 

Taulukko 32. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän elin-
ympäristön kuolleen puuston log10-muunnetulle tilavuudel-
le. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, 
kartoitusvuosi, elinympäristö sekä kaikki näiden väliset 
yhdysvaikutukset. Koko mallin selitysaste r2 = 0,26.

MS df F P

Metsäkeskus 2,77 12 28,14 < 0,001

Kartoitusvuosi 3,90 6 39,66 < 0,001

Elinympäristö 2,62 9 26,60 < 0,001

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 1,17 71 11,94 < 0,001

Metsäkeskus x 
elinympäristö 0,34 106 3,49 < 0,001

Elinympäristö x 
kartoitusvuosi 0,24 54 2,40 < 0,001

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 
x elinympäristö

0,22 537 2,22 < 0,001

Virhe 0,10 28218

Koska elinympäristöjen määrä vaihtelee metsä-
keskusten välillä, olemme seuraavassa analysoi-
neet kymmenen yleisimmän elinympäristön kuol-
leen puuston tilavuuksia elinympäristökohtaisesti. 
Näiden analyysien tarkoituksena on selvittää kysy-
mystä, johtuvatko metsäkeskusten välillä havaitut 
erot kaikkien METE-kohteiden kuolleen puuston 
tilavuuksissa siitä, että metsäkeskusten välillä on 
eroja elinympäristöjen suhteellisissa määrissä vai 
johtuvatko erot kuolleen puuston tilavuuksissa 
kartoitusperusteiden erilaisuudesta. 

Teemme elinympäristökohtaiset analyysit run-
sausjärjestyksessä aloittaen kaikkein yleisimmästä 
elinympäristötyypistä eli puroista. Muiden elin-
ympäristöjen kuin purojen osalta olemme laatineet 
kuvan vain metsäkeskusten välisistä eroista; muut 
tulokset ilmoitamme ainoastaan tekstissä. Tämä 
siksi, että tulokset ovat hyvin samansuuntaisia 
kaikkien elinympäristöjen osalta.

Purot ja kuollut puusto
Purokohteiden valtakunnallinen kuolleen puuston 
tilavuuden mediaani on 5,0 kuutiometriä hehtaaria 
kohden ja tilavuuden mediaani vaihtelee metsäkes-
kusten välillä 3:sta 8 kuutiometriin hehtaaria koh-
den. Purojen kuolleen puuston tilavuuteen on vai-
kutusta sekä metsäkeskuksella, kartoitusvuodella 
että näiden välisellä yhdysvaikutuksella (Taulukko 
33). Metsäkeskusten välillä suurin keskimääräinen 
ero purojen kuolleen puuston tilavuuden mediaa-
nissa on 62,5 % (Kuva 38). Absoluuttisesti tämä 
vastaa 5 kuutiometriä hehtaaria kohden. Kartoi-
tusvuodella on vaikutus purokohteiden kuolleen 
puuston tilavuuteen siten, että tilavuus kasvaa ja 
kasvu hieman kiihtyy kartoituksen edetessä (Kont-
rastitesti, lineaarinen estimaatti = 0,22 ± 0,03 (SE), P 
< 0,001 ja toisen asteen (quadratic) estimaatti = 0,06 
± 0,03 (SE), P = 0,019) (Kuva 39). Metsäkeskuksen 
ja kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus purojen 
kuolleen puuston tilavuuteen (Taulukko 33) tar-
koittaa sitä, että metsäkeskusten välillä on eroja 
siinä, kuinka kuolleen puuston tilavuus muuttuu 
kartoituksen edetessä (Kuva 40).

Taulukko 33. Varianssianalyysi purojen kuolleen puuston 
log10-muunnetulle tilavuudelle. Riippumattomina muuttu-
jina mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden 
välinen yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,20.

MS df F P

Metsäkeskus 3,26 12 25,76 < 0,001

Kartoitusvuosi 5,91 6 46,71 < 0,001

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 1,83 71 14,43 < 0,001

Virhe 0,13 8259
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Kuva 40. Purojen kuolleen puuston log10-muunnettu 
tilavuus suhteessa kartoitusvuoteen metsäkeskuksittain. 
Jokainen viiva kuvastaa yhtä metsäkeskusta.

Vähäpuustoiset suot ja kuollut puusto
Vähäpuustoisten soiden valtakunnallinen kuolleen 
puuston tilavuuden mediaani on 2,0 kuutiometriä 
hehtaaria kohden ja tilavuuden mediaani vaihte-
lee metsäkeskusten välillä 1:stä 4 kuutiometriin 
hehtaaria kohden. Kuolleen puuston tilavuuteen 
vähäpuustoisilla soilla on vaikutusta sekä metsä-
keskuksella, kartoitusvuodella että näiden välisellä 
yhdysvaikutuksella (Taulukko 34). Suurin keski-
määräinen ero kuolleen puuston tilavuuden me-
diaanissa metsäkeskusten välillä on 75,0 % (Kuva 
41). Absoluuttisesti ero on 3 kuutiometriä hehtaaria 
kohden. Kartoitusvuodella on vaikutus kuolleen 
puuston tilavuuteen vähäpuustoisilla soilla (Tau-
lukko 34), mutta muutoksessa ei ole havaittavissa 
systemaattista lineaarista trendiä (Kontrastites-
ti, lineaarinen estimaatti = -0,01 ± 0,05 (SE), P = 
0,792). Metsäkeskuksen ja kartoitusvuoden välinen 
yhdysvaikutus vähäpuustoisten soiden kuolleen 
puuston tilavuuteen (Taulukko 34) tarkoittaa sitä, 
että metsäkeskusten välillä on eroja siinä, kuinka 
kuolleen puuston tilavuus muuttuu kartoituksen 
edetessä. 

Taulukko 34. Varianssianalyysi vähäpuustoisten soiden 
kuolleen puuston log10-muunnetulle tilavuudelle. Riippu-
mattomina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, kartoi-
tusvuosi ja näiden yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste r2 

= 0,12.

MS df F P

Metsäkeskus 1,05 11 13,38 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,42 6 5,36 < 0,001
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,50 55 6,41 < 0,001

Virhe 0,08 4789

Kuva 38. Purojen kuolleen puuston log10-muunnettu tila-
vuus metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat tilavuuden 
keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

Kuva 39. Purojen kuolleen puuston log10-muunnettu 
tilavuus suhteessa kartoitusvuoteen. Symbolit kuvaavat 
pinta-alan keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

138211554278619543853877621061165248421141N =

Metsäkeskus
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Kuolleen puuston tilavuus
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Lähteet ja kuollut puusto
Lähteiden valtakunnallinen kuolleen puuston 
tilavuuden mediaani on 3,0 kuutiometriä heh-
taaria kohden ja tilavuuden mediaani vaihtelee 
metsäkeskusten välillä 1,0:stä 5,0 kuutiometriin 
hehtaaria kohden. Lähteiden kuolleen puuston 
tilavuuteen on vaikutusta sekä metsäkeskuksella, 
kartoitusvuodella että näiden välisellä yhdysvai-
kutuksella (Taulukko 36). Suurin keskimääräinen 
ero lähteiden kuolleen puuston tilavuuden medi-
aanissa metsäkeskusten välillä on 80,0 % (Kuva 
43). Absoluuttisesti tämä vastaa 4,0 kuutiometriä 
hehtaaria kohden. Kartoitusvuodella on vaikutus 
lähteiden kuolleen puuston tilavuuteen (Taulukko 
36) siten, että tilavuus kasvaa kartoituksen edetes-
sä (Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti = 0,15 ± 
0,07 (SE), P = 0,027). Metsäkeskuksen ja kartoitus-
vuoden välinen yhdysvaikutus lähteiden kuolleen 
puuston tilavuuteen (Taulukko 36) tarkoittaa sitä, 
että metsäkeskusten välillä on eroja siinä kuinka 
kuolleen puuston tilavuus muuttuu kartoituksen 
edetessä.  

Taulukko 36. Varianssianalyysi lähteiden kuolleen puuston 
log10-muunnetulle tilavuudelle. Riippumattomina muuttu-
jina mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden 
yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,21.

MS df F P

Metsäkeskus 0,33 12 3,24 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,46 6 4,48 < 0,001

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,26 63 2,57 < 0,001

Virhe 0,10 1462

Taulukko 35. Varianssianalyysi kallioiden kuolleen puuston 
log10-muunnetulle tilavuudelle. Riippumattomina muuttu-
jina mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden 
yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,18.

MS df F P

Metsäkeskus 0,86 12 14,14 < 0,001

Kartoitusvuosi 1,65 6 27,17 < 0,001
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,45 66 7,41 < 0,001

Virhe 0,06 4411

Kalliot ja kuollut puusto
Kallioiden valtakunnallinen kuolleen puuston ti-
lavuuden mediaani on 3,0 kuutiometriä hehtaaria 
kohden ja tilavuuden mediaani vaihtelee metsä-
keskusten välillä 1,5:stä 4,0 kuutiometriin hehtaaria 
kohden. Kallioiden kuolleen puuston tilavuuteen 
on vaikutusta sekä metsäkeskuksella, kartoitus-
vuodella että näiden välisellä yhdysvaikutuksella 
(Taulukko 35). Suurin keskimääräinen ero kuolleen 
puuston tilavuuden mediaanissa metsäkeskusten 
välillä on 62,5 % (Kuva 42). Absoluuttisesti ero on 
2,5 kuutiometriä hehtaaria kohden. Kartoitusvuo-
della on vaikutus kallioiden kuolleen puuston ti-
lavuuteen (Taulukko 35) siten, että tilavuus kasvaa 
kartoituksen edetessä (Kontrastitesti, lineaarinen 
estimaatti = 0,14 ± 0,03 (SE), P < 0,001). Metsäkes-
kuksen ja kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus 
kallioiden kuolleen puuston tilavuuteen (Tauluk-
ko 35) tarkoittaa sitä, että metsäkeskusten välillä 
on eroja siinä, kuinka kuolleen puuston tilavuus 
muuttuu kartoituksen edetessä.  

Kuva 41. Vähäpuustoisten soiden kuolleen puuston log10-
muunnettu tilavuus metsäkeskuksittain. Symbolit kuvasta-
vat pinta-alan keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

165256561113869659159954111762181N =

Metsäkeskus
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Kuva 42. Kallioiden kuolleen puuston log10-muunnettu 
tilavuus metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan 
keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. Metsäkeskuksen 
numero 13 keskivirhe on erittäin suuri, koska tällä metsä-
keskuksella on vain kuusi kallioelinympäristökohdetta
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Norot ja kuollut puusto
Norojen valtakunnallinen kuolleen puuston tila-
vuuden mediaani on 5,0 kuutiometriä hehtaaria 
kohden ja tilavuuden mediaani vaihtelee metsäkes-
kusten välillä 2:sta 10 kuutiometriin hehtaaria koh-
den. Norojen kuolleen puuston tilavuuteen on vai-
kutusta sekä metsäkeskuksella, kartoitusvuodella 
että näiden välisellä yhdysvaikutuksella (Taulukko 
37). Suurin keskimääräinen ero norojen kuolleen 
puuston tilavuuden mediaanissa metsäkeskusten 
välillä on 80,0 % (Kuva 44). Absoluuttisesti ero on 8 
kuutiometriä hehtaaria kohden. Kartoitusvuodella 
on vaikutus norojen kuolleen puuston tilavuuteen 
(Taulukko 37) siten, että tilavuus kasvaa kartoituk-
sen edetessä (Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti 
= 0,15 ± 0,05 (SE), P = 0,004) Metsäkeskuksen ja 
kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus norojen 
kuolleen puuston tilavuuteen (Taulukko 37) tar-
koittaa sitä, että metsäkeskusten välillä on eroja 
siinä, kuinka kuolleen puuston tilavuus muuttuu 
kartoituksen edetessä.  

Taulukko 37. Varianssianalyysi norojen kuolleen puuston 
log10-muunnetulle tilavuudelle. Riippumattomina muuttu-
jina mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden 
yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,24.

MS df F P

Metsäkeskus 1,15 12 9,95 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,71 6 6,10 < 0,001
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,58 65 4,96 < 0,001

Virhe 0,12 2614

Lammet ja kuollut puusto
Lampien valtakunnallinen kuolleen puuston tila-
vuuden mediaani on 2,0 kuutiometriä hehtaaria 
kohden ja tilavuuden mediaani vaihtelee metsä-
keskusten välillä 0:sta 4,0 kuutiometriin hehtaaria 
kohden. Kuolleen puuston tilavuuteen on vaiku-
tusta sekä metsäkeskuksella, kartoitusvuodella et-
tä näiden välisellä yhdysvaikutuksella (Taulukko 
38). Suurin keskimääräinen ero kuolleen puuston 
tilavuuden mediaanissa metsäkeskusten välillä 
on 100,0 % (Kuva 45). Absoluuttisesti ero on 4,0 
kuutiometriä hehtaaria kohden. Kartoitusvuodella 
on vaikutus lampien kuolleen puuston tilavuuteen 
(Taulukko 38) siten, että tilavuus kasvaa kartoituk-
sen edetessä (Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti 
= 0,15 ± 0,07 (SE), P = 0,030). Metsäkeskuksen ja 
kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus kuolleen 
puuston tilavuuteen (Taulukko 38) tarkoittaa sitä, 
että metsäkeskusten välillä on eroja siinä, kuinka 
kuolleen puuston tilavuus muuttuu kartoituksen 
edetessä.  

Taulukko 38. Varianssianalyysi kuolleen puuston log10-
muunnetulle tilavuudelle lammilla. Riippumattomina muut-
tujina mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja näiden 
yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,29.

MS df F P

Metsäkeskus 0,39 12 4,30 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,21 6 2,26 0,036

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,22 59 2,44 < 0,001

Virhe 0,09 694

Kuva 43. Lähteiden kuolleen puuston log10-muunnettu 
tilavuus metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan 
keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

6541561001341157115976613405132N =

Metsäkeskus
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Kuolleen puuston tilavuus
.9

.8

.7

.6

.5

.4

.3

.2

Kuva 44. Norojen kuolleen puuston log10-muunnettu 
tilavuus metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan 
keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 
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Tuoreet lehdot ja kuollut puusto
Tuoreiden lehtojen valtakunnallinen kuolleen 
puuston tilavuuden mediaani on 5,0 kuutiometriä 
hehtaaria kohden ja tilavuuden mediaani vaihtelee 
metsäkeskusten välillä 4,0:stä 10,0 kuutiometriin 
hehtaaria kohden. Tuoreiden lehtojen kuolleen 
puuston tilavuuteen on vaikutusta sekä metsäkes-
kuksella, kartoitusvuodella että näiden välisellä 
yhdysvaikutuksella (Taulukko 39). Suurin keski-
määräinen ero kuolleen puuston tilavuuden me-
diaanissa metsäkeskusten välillä on 60,0 % (Kuva 
46). Absoluuttisesti ero on 6 kuutiometriä hehtaaria 
kohden. Kartoitusvuodella on vaikutus tuoreiden 
lehtojen kuolleen puuston tilavuuteen (Taulukko 
39) siten, että tilavuus kasvaa kartoituksen edetes-
sä (Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti = 0,16 ± 
0,05 (SE), P < 0,001). Metsäkeskuksen ja kartoitus-
vuoden välinen yhdysvaikutus kuolleen puuston 
tilavuuteen (Taulukko 39) tarkoittaa sitä, että met-
säkeskusten välillä on eroja siinä, kuinka kuolleen 
puuston tilavuus muuttuu kartoituksen edetessä.  

Taulukko 39. Varianssianalyysi tuoreiden lehtojen kuolleen 
puuston log10-muunnetulle tilavuudelle. Riippumattomina 
muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja 
näiden yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,26.

MS df F P

Metsäkeskus 1,22 12 13,14 < 0,001

Kartoitusvuosi 1,02 6 10,90 < 0,001
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,40 67 4,32 < 0,001

Virhe 0,09 2389

Tulvaniityt, luhdat ja kuollut puusto
Tulvaniittyjen ja luhtien valtakunnallinen kuolleen 
puuston tilavuuden mediaani on 2,0 kuutiometriä 
hehtaaria kohden ja tilavuuden mediaani vaihte-
lee metsäkeskusten välillä 0,0:sta 8,0 kuutiometriin 
hehtaaria kohden. Tulvaniittyjen ja luhtien kuolleen 
puuston tilavuuteen on vaikutusta sekä metsäkes-
kuksella, kartoitusvuodella että näiden välisellä 
yhdysvaikutuksella (Taulukko 40). Suurin keski-
määräinen ero tulvaniittyjen ja luhtien kuolleen 
puuston tilavuuden mediaanissa metsäkeskusten 
välillä on 100,0 % (Kuva 47). Absoluuttisesti ero on 
8,0 kuutiometriä hehtaaria kohden. Kartoitusvuo-
della on vaikutus tulvaniittyjen ja luhtien kuolleen 
puuston tilavuuteen (Taulukko 40), mutta muu-
toksessa ei ole havaittavissa systemaattista lineaa-
rista trendiä (Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti 
= -0,15 ± 0,15 (SE), P = 0,325). Metsäkeskuksen ja 
kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus kuolleen 
puuston tilavuuteen (Taulukko 40) tarkoittaa sitä, 
että metsäkeskusten välillä on eroja siinä, kuinka 
kuolleen puuston tilavuus muuttuu kartoituksen 
edetessä. 

Koska metsäkeskuksen numero yksi alueella on 
vain kahdelta tulvaniityltä tai luhdalta kartoitettu 
lahopuu, ja molemmilla sitä on merkitty 0 kuutio-
metriä hehtaaria kohden, analysoimme aineiston 
myös ilman kyseistä metsäkeskusta. Tämä metsä-
keskus ei juuri vaikuta tuloksiin, vaan ne pysyvät 
hyvin samanlaisina (Taulukko 41).

Kuva 45. Lampien kuolleen puuston log10-muunnettu 
tilavuus metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat pinta-alan 
keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

Kuolleen puuston tilavuus
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Kuva 46. Tuoreiden lehtojen kuolleen puuston log10-muun-
nettu tilavuus metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat 
pinta-alan keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

Kuolleen puuston tilavuus
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Taulukko 40. Varianssianalyysi tulvaniittyjen ja luhtien 
kuolleen puuston log10-muunnetulle tilavuudelle. Riippu-
mattomina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, kartoi-
tusvuosi ja näiden yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste 
r2 = 0,31.

MS df F P

Metsäkeskus 0,58 11 6,23 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,24 6 2,63 0,016

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,31 37 3,30 < 0,001

Virhe 0,09 394

Taulukko 41. Varianssianalyysi tulvaniittyjen ja luhtien 
kuolleen puuston log10-muunnetulle tilavuudelle, kun 
metsäkeskus numero 1 on jätetty analyysin ulkopuolelle. 
Riippumattomina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, 
kartoitusvuosi ja näiden yhdysvaikutus. Koko mallin seli-
tysaste r2 = 0,30.

MS df F P

Metsäkeskus 0,54 10 5,80 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,28 6 3,07 0,006

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,31 36 3,36 < 0,001

Virhe 0,09 394

Kuva 47. Tulvaniittyjen ja luhtien kuolleen puuston log10-
muunnettu tilavuus metsäkeskuksittain. Symbolit kuvasta-
vat pinta-alan keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

Rehevät korvet ja kuollut puusto
Rehevien korpien valtakunnallinen kuolleen puus-
ton tilavuuden mediaani on 5,0 kuutiometriä heh-
taaria kohden ja tilavuuden mediaani vaihtelee 
metsäkeskusten välillä 2,0:sta 12,0 kuutiometriin 
hehtaaria kohden. Rehevien korpien kuolleen 
puuston tilavuuteen on vaikutusta sekä metsäkes-
kuksella, kartoitusvuodella että näiden välisellä 
yhdysvaikutuksella (Taulukko 42). Suurin keski-
määräinen ero kuolleen puuston tilavuuden medi-
aanissa metsäkeskusten välillä on 83,3 % (Kuva 48). 

1612793465187362311382N =

Metsäkeskus
121110987654321
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Absoluuttisesti ero on 10 kuutiometriä hehtaaria 
kohden. Kartoitusvuodella on vaikutus rehevien 
korpien kuolleen puuston tilavuuteen (Taulukko 
42) siten, että kuolleen puuston tilavuus kasvaa 
kartoituksen edetessä (Kontrastitesti, lineaarinen 
estimaatti = 0,24 ± 0,05 (SE), P < 0,001). Metsäkes-
kuksen ja kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus 
kuolleen puuston tilavuuteen (Taulukko 42) tar-
koittaa sitä, että metsäkeskusten välillä on eroja 
siinä, kuinka kuolleen puuston tilavuus muuttuu 
kartoituksen edetessä.  

Taulukko 42. Varianssianalyysi rehevien korpien kuolleen 
puuston log10-muunnetulle tilavuudelle. Riippumattomina 
muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja 
näiden yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,31.

MS df F P

Metsäkeskus 1,04 12 11,89 < 0,001

Kartoitusvuosi 1,42 6 16,33 < 0,001

Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,42 65 4,87 < 0,001

Virhe 0,09 1690

Kuva 48. Rehevien korpien kuolleen puuston log10-muun-
nettu tilavuus metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat 
pinta-alan keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

Metsäsaarekkeet ja kuollut puusto
Metsäsaarekkeiden valtakunnallinen kuolleen 
puuston tilavuuden mediaani on 5,0 kuutiomet-
riä hehtaaria kohden ja tilavuuden mediaani 
vaihtelee metsäkeskusten välillä 0,0:sta 5,0 kuu-
tiometriin hehtaaria kohden. Metsäsaarekkeiden 
kuolleen puuston tilavuuteen on vaikutusta sekä 
metsäkeskuksella, kartoitusvuodella että näiden 
välisellä yhdysvaikutuksella (Taulukko 43). Suurin 
keskimääräinen ero kuolleen puuston tilavuuden 
mediaanissa metsäkeskusten välillä on 100,0 % 

Kuolleen puuston tilavuus
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(Kuva 49). Absoluuttisesti ero on 5,0 kuutiometriä 
hehtaaria kohden. Kartoitusvuodella on vaikutus 
kuolleen puuston tilavuuteen (Taulukko 43) siten, 
että kuolleen puuston tilavuus kasvaa kartoituk-
sen edetessä (Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti 
= 0,27 ± 0,06 (SE), P < 0.001). Metsäkeskuksen ja 
kartoitusvuoden välinen yhdysvaikutus kuolleen 
puuston tilavuuteen (Taulukko 43) tarkoittaa sitä, 
että metsäkeskusten välillä on eroja siinä kuinka 
kuolleen puuston tilavuus muuttuu kartoituksen 
edetessä.  

Taulukko 43. Varianssianalyysi metsäsaarekkeiden kuolleen 
puuston log10-muunnetulle tilavuudelle. Riippumattomina 
muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, kartoitusvuosi ja 
näiden yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste r2 = 0,26.

MS df F P

Metsäkeskus 0,54 12 4,95 < 0,001

Kartoitusvuosi 0,55 6 5,09 < 0,001
Metsäkeskus x 
kartoitusvuosi 0,47 60 4,35 < 0,001

Virhe 0,11 1516

Kuva 49. Metsäsaarekkeiden kuolleen puuston log10-muun-
nettu tilavuus metsäkeskuksittain. Symbolit kuvastavat 
pinta-alan keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä. 

Lisämääreet 40, 43, 44 ja 45

Lisämääreiden 40, 43, 44 ja 45 suhteellisessa käytös-
sä on eroja metsäkeskusten välillä (Chi-square-testi 
χ2 = 7146,42, df = 36, P < 0,001) (Taulukko 44, Kuva 
50). METE-kohteiden (lisämääre 43) osuus kaikis-
ta kohteista on suurimmillaan 73,3 % ja pienim-
millään 38,6 %. Ero on suhteellisesti mitaten 52,7 
%. Mahdollisia METE-kohteita (lisämääre 45) on 

50553792101282290594811115536N =

Metsäkeskus
13121110987654321
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ohjeen vastaisesti tallennettu aineistoon kaikissa 
metsäkeskuksissa. On kuitenkin huomattava, että 
näiden kohteiden osuus kaikista metsäkeskusten 
kohteista jää kaikissa tapauksissa alle kahden pro-
sentin vaihdellen 0,0 prosentista 1,5 prosenttiin. 
Taulukossa 44 olemme esittäneet metsäkeskuksit-
tain käytettyjen lisämääreiden kappalemäärän ja 
osuuden kaikista kyseisen metsäkeskuksen koh-
teista.

Taulukko 44. Lisämääreiden kappalemäärä ja prosentuaa-
linen osuus kaikista kyseisen metsäkeskuksen kohteista 
(sulkeissa) metsäkeskuksittain.

Metsä-
keskus 40 43 44 45

1 2488 (39,8) 3697 (59,1) 50 (0,8) 21 (0,3)

2 2654 (31,3) 5754 (67,9) 10 (0,1) 56 (0,7)

3 2134 (31,5) 4546 (67,0) 13 (0,2) 91 (1,3)

4 4336 (45,9) 5050 (53,5) 15 (0,2) 38 (0,4)

5 4574 (36,7) 7823 (62,7) 18 (0,1) 65 (0,5)

6 9371 (37,6) 15262 (61,2) 39 (0,2) 262 (1,1)

7 7455 (61,4) 4690 (38,6) 0 (0,0) 1 (0,0)

8 3223 (39,2) 4914 (59,8) 13 (0,2) 72 (0,9)

9 4362 (34,4) 8179 (64,6) 15 (0,1) 113 (0,9)

10 8051 (39,7) 12035 (59,4) 4 (0,0) 169 (0,8)

11 3408 (45,9) 3955 (53,3) 2 (0,0) 57 (0,8)

12 4873 (25,2) 14167 (73,3) 10 (0,1) 273 (1,4)

13 8274 (55,5) 6415 (43,0) 4 (0,0) 225 (1,5)

Kuva 50. Lisämääreiden 43 (harmaa), 40 (valkoinen) sekä 
44 ja 45 (musta) käyttö metsäkeskuksittain. Pylväät ku-
vastavat kunkin lisämääreen osuutta (%) kaikista kyseisen 
metsäkeskuksen kohteista.

Metsäkeskus
13121110987654321
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Kasvillisuusvyöhykkeet, 
pinta-ala ja kuollut puusto

METE-kartoitus on toteutettu neljän kasvillisuus-
vyöhykkeen alueella. Kasvillisuusvyöhykkeet ovat 
etelästä pohjoiseen hemiboreaalinen, eteläboreaa-
linen, keskiboreaalinen ja pohjoisboreaalinen vyö-
hyke (ESSU-työryhmä 2000). Maantieteellisesti eri-
laiset alueet on jaettu kasvillisuusvyöhykkeisiin, 
koska alueet eroavat toisistaan kasvillisuutensa 
suhteen huomattavasti. Nämä erot todennäköisesti 
tuovat luonnollisia eroja METE-aineistoon. Seu-
raavassa analysoimme kasvillisuusvyöhykkeen 
vaikutusta kohteiden pinta-alaan ja kohteiden 
kuolleen puuston tilavuuteen. 

METE-kohteiden pinta-aloissa on eroja kasvil-
lisuusvyöhykkeiden välillä (Taulukko 45, Kuva 
51). Parittaiset vertailut osoittavat, että kohteiden 
pinta-ala eroaa kaikkien kasvillisuusvyöhykkeiden 
välillä (Taulukko 46). On kuitenkin huomattava, 
että kasvillisuusvyöhykkeen ja elinympäristön vä-
lillä on myös yhdysvaikutus kohteiden pinta-alaan 
(Taulukko 45). Tämä yhdysvaikutus tarkoittaa sitä, 
että samojen elinympäristöjen pinta-ala vaihtelee 
kasvillisuusvyöhykkeiden välillä (Kuva 52)

Kuolleen puuston tilavuudessa on eroja kasvil-
lisuusvyöhykkeiden välillä (Taulukko 47, Kuva 
53). Parittaiset vertailut osoittavat, että kuolleen 
puuston tilavuus eroaa lähes kaikkien kasvilli-
suusvyöhykkeiden välillä (Taulukko 48). On kui-
tenkin huomattava, että kasvillisuusvyöhykkeen 
ja elinympäristön välillä on myös yhdysvaikutus 
(Taulukko 47). Tämä yhdysvaikutus tarkoittaa sitä, 
että samoilla elinympäristöillä kuolleen puuston 
tilavuus vaihtelee kasvillisuusvyöhykkeiden vä-
lillä (Kuva 54)

Taulukko 45. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän 
elinympäristön log10-muunnetulle pinta-alalle. Riippumatto-
mina muuttujina mallissa ovat kasvillisuusvyöhyke, elin-
ympäristö sekä näiden välinen yhdysvaikutus. Koko mallin 
selitysaste r2 = 0,17.

MS df F P

Kasvillisuusvyöhyke 39,28 3 226,39 < 0,001

Elinympäristö 30,80 9 177,51 < 0,001

Kasvillisuusvyöhyke x 
elinympäristö 7,14 27 41,15 < 0,001

Virhe 0,17 80002

Kuva 51. Log10-muunnettu pinta-ala kasvillisuusvyöhykkeit-
täin.
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Kuva 52. METE-kohteiden log10-muunnettu pinta-ala 
elinympäristöittäin ja kasvillisuusvyöhykkeittäin. Vaaka-
akselilla on elinympäristötyyppi jaettuna kasvillisuusvyö-
hykkeittäin. Musta ympyrä kuvastaa hemiboreaalista, avoin 
ympyrä eteläboreaalista, musta neliö keskiboreaalista 
ja avoin neliö pohjoisboreaalista kasvillisuusvyöhykettä. 
Pystyakselilla on kohteiden pinta-ala. Pystyviivat erottavat 
elinympäristöt toisistaan ja on piirretty kuvaan helpotta-
maan kuvan tulkintaa.
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Taulukko 47. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän elin-
ympäristön kuolleen puuston log10-muunnetulle tilavuudel-
le. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat kasvillisuus-
vyöhyke, elinympäristö sekä näiden välinen yhdysvaikutus. 
Koko mallin selitysaste r2 = 0,08.

MS df F P

Kasvillisuusvyöhyke 1,85 3 15,46 < 0,001

Elinympäristö 10,62 9 89,00 < 0,001

Kasvillisuusvyöhyke x 
elinympäristö 1,10 27 9,18 < 0,001

Virhe 0,12 28974

Taulukko 46. Parittaiset vertailut kohteiden log10-muunnetulle pinta-alalle kasvillisuusvyöhykkeiden välillä. Tukey-testi, 
MD (mean difference) = keskimääräinen ero, SE = keskimääräisen eron keskivirhe, P = todennäköisyys.

MD ± SE P

Hemiboreaalinen Eteläboreaalinen 0,07 ± 0,01 < 0,001

Keskiboreaalinen -0,03 ± 0,01 0,003

Pohjoisboreaalinen -0,12 ± 0,01 < 0,001

Eteläboreaalinen Keskiboreaalinen -0,10 ± 0,00 < 0,001

Pohjoisboreaalinen -0,19 ± 0,00 < 0,001

Keskiboreaalinen Pohjoisboreaalinen -0,09 ± 0,01 < 0,001

Taulukko 48. Parittaiset vertailut kohteiden log10-muunnetulle kuol-
leen puuston tilavuudelle kasvillisuusvyöhykkeiden välillä. Tukey-
testi, MD (mean difference) = keskimääräinen ero, SE = keskimää-
räisen eron keskivirhe, P = todennäköisyys.

MD ± SE P

Hemi-
boreaalinen

Eteläboreaalinen -0,05 ± 0,01 < 0,001

Keskiboreaalinen -0,03 ± 0,01 0,057

Pohjoisboreaalinen -0,15 ± 0,01 < 0,001

Etelä-
boreaalinen

Keskiboreaalinen 0,03 ± 0,00 < 0,001

Pohjoisboreaalinen -0,10 ± 0,01 < 0,001

Keski-
boreaalinen Pohjoisboreaalinen -0,13 ± 0,01 < 0,001

Kuva 53. Kuolleen puuston log10-muunnettu tilavuus kasvil-
lisuusvyöhykkeittäin.
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Kuva 54. Kuolleen puuston log10-muunnettu tilavuus 
elinympäristöittäin ja kasvillisuusvyöhykkeittäin. Vaaka-
akselilla on elinympäristötyyppi jaettuna kasvillisuusvyö-
hykkeittäin. Musta ympyrä kuvastaa hemiboreaalista, avoin 
ympyrä eteläboreaalista, musta neliö keskiboreaalista ja 
avoin neliö pohjoisboreaalista  kasvillisuusvyöhykettä. 
Pystyakselilla on kohteiden kuolleen puuston tilavuus. Pys-
tyviivat erottavat elinympäristöt toisistaan ja on piirretty 
kuvaan helpottamaan kuvan tulkintaa.
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Koska kasvillisuusvyöhykkeiden välillä on mitä 
todennäköisimmin luonnollisia eroja kohteiden 
pinta-aloissa ja kuolleen puuston tilavuudessa, 
analysoimme seuraavassa pinta-aloja ja kuolleen 
puuston tilavuuksia kasvillisuusvyöhykkeittäin. 
Tämä analyysi kertoo, onko metsäkeskusten välillä 
eroja näissä muuttujissa saman kasvillisuusvyö-
hykkeen sisällä.

Hemiboreaalinen kasvillisuusvyöhyke, 
kohteiden pinta-ala ja kuolleen 
puuston tilavuus

Hemiboreaalisen kasvillisuusvyöhykkeen sisällä 
kohteiden pinta-alaan oli vaikutusta sekä elinym-
päristöllä että elinympäristön ja metsäkeskuksen 
välisellä yhdysvaikutuksella (Taulukko 49). Yh-
dysvaikutus tarkoittaa sitä, että saman elinympä-
ristön pinta-ala vaihtelee metsäkeskusten välillä. 
Kuolleen puuston tilavuuteen oli vaikutusta sekä 
metsäkeskuksella että elinympäristöllä, mutta ei 
näiden välisellä yhdysvaikutuksella (Taulukko 50). 
Yhdysvaikutuksen puuttuminen tarkoittaa sitä, et-
tä kuolleen puuston määrä ei eroa elinympäristön 
sisällä metsäkeskusten välillä.

Eteläboreaalinen kasvillisuusvyöhyke, 
kohteiden pinta-ala ja kuolleen 
puuston tilavuus

Eteläboreaalisen kasvillisuusvyöhykkeen sisällä 
kohteiden pinta-alaan oli vaikutusta metsäkes-
kuksella ja elinympäristöllä sekä elinympäristön 
ja metsäkeskuksen välisellä yhdysvaikutuksella 
(Taulukko 51). Yhdysvaikutus tarkoittaa sitä, että 
saman elinympäristön pinta-ala vaihtelee metsä-
keskusten välillä. Kuolleen puuston tilavuuteen 
oli vaikutusta metsäkeskuksella ja elinympäristöllä 
sekä näiden välisellä yhdysvaikutuksella (Tauluk-
ko 52). Yhdysvaikutus tarkoittaa sitä, että kuolleen 
puuston määrä eroaa elinympäristön sisällä met-
säkeskusten välillä.

Taulukko 51. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän 
elinympäristön log10-muunnetulle pinta-alalle. Riippumatto-
mina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, elinympäristö 
sekä näiden välinen yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste 
r2 = 0,13.

MS df F P

Metsäkeskus 4,15 9 27,13 < 0,001

Elinympäristö 7,61 9 49,77 < 0,001

Metsäkeskus x 
elinympäristö 1,47 80 9,64 < 0,001

Virhe 0,15 45703

Taulukko 52. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän elin-
ympäristön kuolleen puuston log10-muunnetulle tilavuudel-
le. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, 
elinympäristö sekä näiden välinen yhdysvaikutus. Koko 
mallin selitysaste r2 = 0,14.

MS df F P

Metsäkeskus 6,76 9 65,26 < 0,001

Elinympäristö 4,28 9 41,27 < 0,001

Metsäkeskus x 
elinympäristö 0,52 77 5,01 < 0,001

Virhe 0,10 14652

Keskiboreaalinen kasvillisuusvyöhyke, 
kohteiden pinta-ala ja kuolleen 
puuston tilavuus

Keskiboreaalisen kasvillisuusvyöhykkeen sisällä 
kohteiden pinta-alaan oli vaikutusta metsäkes-
kuksella ja elinympäristöllä sekä elinympäristön 
ja metsäkeskuksen välisellä yhdysvaikutuksella 
(Taulukko 53). Yhdysvaikutus tarkoittaa sitä, että 
saman elinympäristön pinta-ala vaihtelee metsä-
keskusten välillä. Kuolleen puuston tilavuuteen 
oli vaikutusta myös metsäkeskuksella ja elinym-
päristöllä sekä näiden välisellä yhdysvaikutuksella 
(Taulukko 54). Yhdysvaikutus tarkoittaa sitä, että 
kuolleen puuston määrä samalla elinympäristöllä 
eroaa metsäkeskusten välillä.

Taulukko 49. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän 
elinympäristön log10-muunnetulle pinta-alalle. Riippumatto-
mina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, elinympäristö 
sekä näiden välinen yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste 
r2 = 0,15.

MS df F P

Metsäkeskus 0,05 2 0,31 0,735

Elinympäristö 3,19 9 21,85 < 0,001

Metsäkeskus x 
elinympäristö 0,42 12 2,89 0,001

Virhe 0,15 2224

Taulukko 50. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän elin-
ympäristön kuolleen puuston log10-muunnetulle tilavuudel-
le. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, 
elinympäristö sekä näiden välinen yhdysvaikutus. Koko 
mallin selitysaste r2 = 0,22.

MS df F P

Metsäkeskus 0,66 2 8,05 < 0,001

Elinympäristö 0,88 9 10,69 < 0,001

Metsäkeskus x 
elinympäristö 0,14 11 1,74 0,060

Virhe 0,08 1131
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Taulukko 53. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän 
elinympäristön log10-muunnetulle pinta-alalle. Riippumatto-
mina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, elinympäristö 
sekä näiden välinen yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste 
r2 = 0,28.

MS df F P

Metsäkeskus 7,08 9 39,40 < 0,001

Elinympäristö 30,03 9 167,24 < 0,001

Metsäkeskus x 
elinympäristö 2,93 80 16,34 < 0,001

Virhe 0,18 22752

Taulukko 54. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän elin-
ympäristön kuolleen puuston log10 muunnetulle tilavuudel-
le. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, 
elinympäristö sekä näiden välinen yhdysvaikutus. Koko 
mallin selitysaste r2 = 0,20.

MS df F P

Metsäkeskus 1,86 9 19,14 < 0,001

Elinympäristö 0,76 9 7,77 < 0,001

Metsäkeskus x 
elinympäristö 0,40 74 4,13 < 0,001

Virhe 0,10 8180

Pohjoisboreaalinen kasvillisuusvyöhyke, 
kohteiden pinta-ala ja kuolleen 
puuston tilavuus

Pohjoisboreaalisen kasvillisuusvyöhykkeen sisäl-
lä kohteiden pinta-alaan oli vaikutusta metsäkes-
kuksella ja elinympäristöllä sekä elinympäristön 
ja metsäkeskuksen välisellä yhdysvaikutuksella 
(Taulukko 55). Yhdysvaikutus tarkoittaa sitä, että 
saman elinympäristön pinta-ala vaihtelee metsä-
keskusten välillä. Kuolleen puuston tilavuuteen 
oli vaikutusta elinympäristöllä, mutta ei metsäkes-
kuksella. Vaikutusta oli kuitenkin näiden välisellä 
yhdysvaikutuksella (Taulukko 56). Yhdysvaikutus 
tarkoittaa sitä, että kuolleen puuston määrä samal-
la elinympäristöllä eroaa metsäkeskusten välillä.

Taulukko 55. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän 
elinympäristön log10-muunnetulle pinta-alalle. Riippumatto-
mina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, elinympäristö 
sekä näiden välinen yhdysvaikutus. Koko mallin selitysaste 
r2 = 0,33.

MS df F P

Metsäkeskus 1,48 1 8,43 0,004

Elinympäristö 56,81 9 324,52 < 0,001

Metsäkeskus x 
elinympäristö 2,53 7 14,44 < 0,001

Virhe 0,18 9123

Taulukko 56. Varianssianalyysi kymmenen yleisimmän elin-
ympäristön kuolleen puuston log10-muunnetulle tilavuudel-
le. Riippumattomina muuttujina mallissa ovat metsäkeskus, 
elinympäristö sekä näiden välinen yhdysvaikutus. Koko 
mallin selitysaste r2 = 0,08.

MS df F P

Metsäkeskus 0,35 1 2,25 0,134

Elinympäristö 2,11 9 13,56 < 0,001

Metsäkeskus x 
elinympäristö 1,38 7 8,88 < 0,001

Virhe 0,16 4821
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Laadunvarmistus 2003

Vuoden 2003 laadunvarmistuksessa on valtakun-
nallisesti löytynyt METE-kohteita (43) ja muita ar-
vokkaita elinympäristöjä (40) yhteensä 456 kohdet-
ta. Alkuperäisessä kartoituksessa löytyi 365 koh-
detta, mikä tarkoittaa sitä, että 20,0 % kohteista on 
löytämättä. Taulukosta 57 nähdään, kuinka kohteet 
jakautuivat lisämääreisiin 40 ja 43 alkuperäises-
sä kartoituksessa ja laadunvarmistuksen jälkeen. 
Alkuperäisessä kartoituksessa löydetyistä 365 
kohteesta kaikkiaan 103 (28,2 %) oli virheellisesti 
merkitty joko lisämääreen, monimuotoisuuden tai 
pinta-alan suhteen. METE-kohteista kaikkiaan 77 
(27,3 %) ja muista arvokkaista kohteista kaikkiaan 
26 (31,3 %) oli virheellisesti merkitty joko lisämää-
reen, monimuotoisuuden tai pinta-alan suhteen. 
METE-kohteilla olevien virheiden määrä ja osuus 
metsäkeskuksittain on nähtävissä taulukosta 58. 16 
kohteella (15,5 % kohteista, joilla virheitä havaittu) 
oli useampi kuin yksi virhe. 23 METE-kohdetta 
(8,2 % kaikista METE-kohteista) on merkitty ME-
TE-kohteiksi väärin perustein ja näiden status on 
poistettu tai muutettu laadunvarmistuksessa. Toi-
saalta 8 kohdetta on muuttunut muusta tärkeästä 
elinympäristöstä METE-kohteeksi (9,6 % kaikis-
ta muista arvokkaista elinympäristöistä) ja uusia 
METE kohteita on löytynyt 52 kappaletta (16,3 % 
kaikista laadunvarmistuksessa löytyneistä METE-
kohteista). 

Laadunvarmistuskartoituksessa ilmenneiden 
virheiden määrissä on eroa metsäkeskusten välillä 
(Chi-square-testi χ2 = 62,14, df = 12, P < 0,001; eta 
= 0,47). Joillakin metsäkeskuksilla ei alkuperäisen 
METE-kartoituksen tiedoissa ilmennyt ainuttakaan 
virhettä, kun toisilla metsäkeskuksilla virheitä oli 
jopa yli puolella METE-kohteista (Taulukko 58). 
Kun virheitä lisämääreissä, monimuotoisuuskoo-
deissa ja pinta-aloissa tarkastellaan erikseen, havai-
taan, että metsäkeskusten välillä on eroja virheiden 
määrässä monimuotoisuuskoodissa ja pinta-alassa, 
mutta ei lisämääreissä (lisämääre: Chi-square-testi 
χ2 = 19,98, df = 12, P = 0,068, eta = 0,27; monimuo-
toisuuskoodi: Chi-square-testi χ2 = 33,77, df = 12, 
P = 0,001; eta = 0,35; pinta-ala: Chi-square test χ2 = 
49,41, df = 12, P < 0,001; eta = 0,42).

METE-kohteiden pinta-aloissa olleet virheet 
olivat suuntaa-antavasti kasvattaneet kohteiden 
pinta-aloja (Taulukko 59). Metsäkeskusten välillä 
on eroja siinä, kuinka pinta-alat ovat muuttuneet 
(taulukko 59). Tämä ero selittyy suurelta osin sillä, 
että Pohjois-Pohjanmaan Metsäkeskuksessa pinta-
ala on laadunvarmistuksen yhteydessä kasvanut 
reippaasti (kasvun keskiarvo 0,36 hehtaaria). 
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Taulukko 57. Kohteiden määrä ja jakautuminen lisämääreisiin 40 ja 43 alkuperäisessä kartoituksessa ja laadunvarmistus-
kartoituksen jälkeen.

Lisämääre Alkuperäinen 
kartoitus (kpl)

Laadun-
varmistus (kpl)

Poistettuja 
kohteita (kpl)

Muuttuneita 
kohteita (kpl)

Uusia 
kohteita (kpl)

40 83 137 1 9 46

43 282 319 6 23 52

Yhteensä 365 456 7 32 98

Taulukko 58. Laadunvarmistuksen yhteydessä löytyneet virheet METE-kohteilla vuonna 2003.

Metsäkeskus
METE-
kohteet kpl

Virheiden määrä
kpl (%)

Virhe 
lisämääreessä
kpl (%)

Virhe moni-
muotoisuudessa
kpl (%)

Virhe pinta-alassa
kpl (%)

Rannikko 31 3 (9,7) 3 (9,7) 3 (9,7) 1 (3,2)

Lounais-Suomi 20 0 (0,0) 0 (0,0) 0 (0,0) 0 (0,0)

Häme-Uusimaa 20 10 (50,0) 3 (15,0) 5 (25,0) 4 (20,0)

Kaakkois-Suomi 16 5 (31,3) 4 (25,0) 1 (6,3) 1 (6,3)

Pirkanmaa 23 11 (47,8) 3 (13,0) 1 (4,3) 7 (30,4)

Etelä-Savo 37 4 (10,8) 1 (2,7) 2 (5,4) 3 (8,1)

Etelä-Pohjanmaa 14 7 (50,0) 1 (7,1) 4 (28,6) 5 (35,7)

Keski-Suomi 20 2 (10,0) 0 (0,0) 2 (10,0) 0 (0,0)

Pohjois-Savo 22 0 (0,0) 0 (0,0) 0 (0,0) 0 (0,0)

Pohjois-Karjala 19 10 (52,6) 4 (21,1) 1 (5,3) 8 (42,1)

Kainuu 20 10 (50,0) 2 (10,0) 7 (35,0) (3 15,0)

Pohjois-Pohjanmaa 20 11 (55,0) 1 (5,0) 2 (10,0) 9 (45,0)

Lappi 20 4 (20,0) 1 (5,0) 0 (0,0) 3 (15,0)

Yhteensä 282 77 (28,1) 23 (8,2) 28 (9,9) 44 (15,6)

Taulukko 59. Repeated measures ANOVA METE-kohtei-
den pinta-alan muutokselle. Riippumattomina muuttuji-
na mallissa ovat pinta-alan toistomittaus (alkuperäinen 
pinta-ala ja laadunvarmistuksessa havaittu pinta-ala) sekä 
toistomittauksen ja metsäkeskuksen välinen yhdysvaikutus.

MS df F P

Toistomittaus 0,07 1 3,05 0,082

Toistomittaus x 
metsäkeskus 0,10 12 4,56 < 0,001

Virhe 0,02 246
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Erillisanalyysi Keski-Suomen 
Metsäkeskuksen aineistosta

Suoritimme erillisanalyysin Keski-Suomen Met-
säkeskuksen aineistosta päästäksemme käsiksi 
METE-kartoitusprojektin käytännön suoritukseen 
ja aineiston tallentamiseen, jotka eivät näy käy-
tössämme olleesta koko valtakunnan aineistosta. 
Tässä analyysissä tukenamme ja tietolähteenämme 
on toiminut erityisesti Seija Tiitinen-Salmela Keski-
Suomen Metsäkeskuksesta. 

Analyysimme olettamukset

Kuten koko valtakunnan aineistossa, perustamme 
Keski-Suomen Metsäkeskuksen erillisanalyysin ja 
johtopäätökset olettamukselle, että kartoitus on 
tehty ajan suhteen satunnaisesti. Tällä tarkoitamme 
sitä, että alueiden kartoitusjärjestystä ei ole valikoi-
tu ennakkotietojen perusteella. Lisäksi oletamme, 
että Keski-Suomen metsäkeskuksen LUOTSI-tie-
tokannan tiedot ovat satunnainen ja edustava otos 
koko valtakunnan aineistosta. Tämä oletus mah-
dollistaa sen, että voimme laskennallisesti todeta 
havaittujen virheiden vaikutuksen koko valtakun-
nan aineistoon. Vertaamalla analyysejä, jotka ovat 
tehtävissä molemmilla aineistoilla, saamme kuvan 
Keski-Suomen Metsäkeskuksen aineiston edusta-
vuudesta. 

Poikkeuksen kartoitusjärjestyksen satunnaisuu-
teen tekee se, että meille ilmoitettiin että Keski-Suo-
messa kartoitus aloitettiin pohjoisosista. Syy tähän 
poikkeukseen on se, että Keski-Suomen Metsäkes-
kuksen alueella tapahtuu eteläboreaalisen kasvilli-
suusvyöhykkeen vaihtuminen keskiboreaaliseksi. 
Keskiboreaalisen kasvillisuusvyöhykkeen lajisto 
katsottiin olevan helpommin inventoitavissa. Tä-
mä systemaattinen poikkeama satunnaisuudesta 
on myös havaittavissa aineistoa analysoitaessa. 
Keskiboreaalisen vyöhykkeen kartoitus on suori-
tettu aiemmin kuin eteläboreaalisen vyöhykkeen 
kartoitus (ANOVA, F1,7647 = 76,67, p < 0,001). Olem-
me analysoineet kasvillisuusvyöhykkeen vaiku-
tusta aineistoon tutkiaksemme tämän systemaat-

tisen satunnaisuudesta poikkeaman mahdollisesti 
aiheuttamaa virhelähdettä. 

Pyrkiessämme löytämään muita poikkeamia 
aineiston satunnaisuudesta, havaitsimme, että 
kartoitusvuoden ja kunnan sijainnin välillä löytyi 
yhteys: kartoitus on aloitettu Jyväskylästä ja kar-
toitusta on laajennettu etelään ja pohjoiseen syste-
maattisesti (Kuva 55). Jos analysoitavat muuttujat 
riippuvat kohteiden maantieteellisestä sijainnista 
(esimerkiksi etelä–pohjois-gradientti), tällä sys-
temaattisella poikkeamalla satunnaisuudesta voi 
olla vaikutusta analyysimme tuloksiin. Olemme 
analysoineet etelä–pohjois-gradientin vaikutusta 
aineistoon tutkiaksemme tätä mahdollista virhe-
lähdettä.

Kuva 55. Kartoitusajankohta (keskimääräinen kartoitus-
vuosi ± keskivirhe) suhteessa kartoitetun kunnan sijaintiin 
etelä–pohjois-gradientilla. Analyysistä on poistettu yh-
deksän kohdetta, koska ne eivät sijainneet Keski-Suomen 
Metsäkeskuksen alueella. Kuvasta nähdään, että kartoitus 
on aloitettu Jyväskylästä (kunta 10) ja kartoitus on siitä 
systemaattisesti edennyt sekä etelään että pohjoiseen 
(toisen asteen (quadratic) regressio, F2,7032 = 107,49, p < 
0,001).
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Yleisiä tunnuslukuja aineistosta

Kaiken kaikkiaan kohteita löytyi Keski-Suomen 
Metsäkeskuksen alueelta 7640 kappaletta. Kaikis-
ta kohteista metsälain erityisen tärkeitä elinym-
päristökohteita (METE-kohteita, monimuotoisuus 
ja muut erityispiirteet koodin lisämääre 43) oli 
4543 kappaletta. Kaikista kohteista muita tärkeitä 
elinympäristöjä (lisämääre 40) oli 3021 kappalet-
ta. Mahdollisiksi metsälain tärkeiksi elinympä-
ristöiksi (lisämääre 45) oli kirjattu 64 kohdetta, ja 
luonnonsuojelulain luontotyypiksi (lisämääre 44) 
12 kohdetta. Lisämääreillä 44 ja 45 merkittyjen koh-
teiden yhteispinta-ala oli vain noin 64 ha. Koska 
näitä kohteita on hyvin vähän, ne on myöhemmin 
jätetty huomiotta analysoitaessa METE-kohteiden 
ja muiden arvokkaiden elinympäristöjen välisiä 
eroja. 

Pinta-ala

Kartoitusjärjestyksen satunnaisuudesta 
poikkeamisen vaikutus

Keskiboreaalisen vyöhykkeen kartoitus oli suori-
tettu aiemmin kuin eteläboreaalisen vyöhykkeen 
kartoitus. Kohteiden pinta-ala ei kuitenkaan eron-
nut eteläboreaalisen ja keskiboreaalisen kasvilli-
suusvyöhykkeen välillä (ANOVA, F1,7610 = 0,11, 
p=0,741). Kartoitus oli aloitettu Jyväskylästä ja 
kartoitusta oli laajennettu systemaattisesti etelään 
ja pohjoiseen. Kohteiden pinta-ala ei kuitenkaan 
ollut riippuvainen niiden sijainnista etelä–pohjois-
gradientilla (Lineaarinen regressio, F1,7610 = 0.69, P = 
0.406). Näin ollen vaikuttaa siltä, että ajan suhteen 
satunnaisuudesta poikkeava kartoitusjärjestys ei 
vaikuta aikaa ja pinta-alaa koskevien tulostemme 
luotettavuuteen.

Tunnuslukuja kaikkien 
kohteiden pinta-aloista

Kohteiden kokonaispinta-ala oli 4948,7 hehtaaria. 
Kohteiden pinta-alan keskiarvo oli 0,65 hehtaaria 
ja keskihajonta 1,33 hehtaaria. Kohteiden pinta-
ala vaihteli 0,005 hehtaarista 68,2 hehtaariin. Koh-
teiden pinta-alan mediaani oli 0,36 hehtaaria. On 
huomattavaa, että keskiarvo ja mediaani eroavat 
näin huomattavasti. Tämä kertoo aineistossa esiin-
tyvästä voimakkaasta vinoumasta (vinouma testi 
(skewness) g = 21,92, SE = 0,03, P < 0,001): aineis-
tossa on muutamia varsin suuria kohteita, mutta 
valtaosa kohteista on hyvin pieniä (Kuva 56). Tämä 

tarkoittaa sitä, että puhuttaessa kohteiden keski-
määräisestä koosta, keskiarvo on harhaanjohtava 
suure: Keski-Suomen Metsäkeskuksen aineistossa 
valtaosa (72 %) kohteista on pienempiä kuin 0,65 
hehtaaria ja puolet kohteista (50 %) on pienempiä 
kuin 0,36 hehtaaria. Neljännes kohteista (25 %) on 
pienempiä kuin 0,17 hehtaaria. 

Vahvan vinouman vuoksi myöhemmissä ana-
lyyseissä, kun tarkastelemme pinta-alojen keski-
arvoja, olemme muuntaneet pinta-alat log10-muun-
noksella. Log10-muunnos normalisoi aineiston ja 
vinoumatestin testisuureita vertaamalla havaitaan, 
että muunnos pienentää aineistossa esiintyvää vi-
noumaa merkitsevästi (vinoumatesti log10-muun-
netulle pinta-alalle (skew) g = -0,11, vinouman kes-
kivirhe SEg = 0,03, P < 0,001) (Kuva 57).

Kuva 56. Keski-Suomen Metsäkeskuksen kohteiden 
pinta-alan frekvenssijakauma. Vaaka-akselilla on kohteiden 
pinta-ala hehtaareina ja pystyakselilla kuhunkin pinta-ala-
luokkaan sijoittuvien kohteiden lukumäärä. Vaaka-akseli 
on katkaistu 3,60 hehtaarin kohdalta. Tämä on tehty kuvan 
havainnollisuuden vuoksi eikä se vaikuta analyysiin eikä sii-
tä vedettäviin johtopäätöksiin. Yhtenäinen pystyviiva kuvaa 
pinta-alan keskiarvoa ja katkoviiva mediaania.
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Kaiken kaikkiaan 28 kohteen pinta-ala on merkitty 
nollaksi. Näissä kohteissa on muun muassa puroja, 
vähäpuustoisia soita ja lehtoja, joten todellisuudes-
sa kohteilla tulisi olla pinta-ala. Nollaksi merkitty-
jen kohteiden osuus kaikista kohteista on vain 0,4 
% ja tästä johtuva pinta-alan virhearviointi ei ole 
merkittävä. Olettaen, että pinta-alaltaan nollaksi 
merkittyjen kohteiden todellinen pinta-ala nou-
dattaa koko aineiston mediaania, voidaan laskea, 
että Keski-Suomen kohteiden kokonaispinta-alasta 
puuttuu vain noin 10 hehtaaria.

Tunnuslukuja METE-kohteiden 
pinta-alasta

METE-kohteiden kokonaispinta-ala oli 2601,7 
hehtaaria. Kohteiden pinta-alan keskiarvo oli 0,57 
hehtaaria ja keskihajonta 0,77 hehtaaria. Kohteiden 
pinta-ala vaihteli 0,005 hehtaarista 14,18 hehtaariin. 
Kohteiden pinta-alan mediaani oli 0,36 hehtaaria. 
Keskiarvo ja mediaani eroavat myös METE-kohtei-
den osalta, kielien vinoumasta kohteiden kokoja-
kaumassa (vinouma testi (skewness) g = 5,90, SE = 
0,04, P < 0,001) (Kuva 58). METE-kohteista valtaosa 
(68 %) on pienempiä kuin pinta-alan keskiarvo 0,57 
hehtaaria ja jälleen puolet kohteista on pienempiä 
kuin 0,36 hehtaaria. 

Vahvan vinouman vuoksi myöhemmissä analyy-
seissä, kun tarkastelemme METE-kohteiden pinta-
alojen keskiarvoja, olemme muuntaneet pinta-alat 
log10-muunnoksella. Log10-muunnos normalisoi 

aineiston ja vinoumatestin testisuureita vertaamal-
la havaitaan, että muunnos pienentää aineistossa 
esiintyvää vinoumaa merkitsevästi (vinouma testi 
log10-muunnetulle pinta-alalle (skewness) g = -0,27, 
vinouman keskivirhe SE = 0,04, P < 0,001).

Tunnuslukuja muiden arvokkaiden 
elinympäristöjen pinta-alasta

Muiden arvokkaiden elinympäristöjen kokonais-
pinta-ala oli 2282,4 hehtaaria. Kohteiden pinta-alan 
keskiarvo oli 0,76 hehtaaria ja keskihajonta 1,87 
hehtaaria. Kohteiden pinta-ala vaihteli 0,007 heh-
taarista 68,2 hehtaariin. Myös muiden arvokkai-
den elinympäristöjen pinta-alan mediaani oli 0,36 
ha. Keskiarvo ja mediaani erosivat jälleen, mikä 
kielii voimakkaasta vinoumasta (vinouma testi 
(skewness) g = 18,98, SE = 0,05, P < 0,001) (Kuva 
59). Valtaosa (75 %) muista arvokkaista elinym-
päristöistä on pienempiä kuin pinta-alan keskiar-
vo 0,76 ha ja puolet kohteista on pienempiä kuin 
0,36 ha. Vahvan vinouman vuoksi myöhemmissä 
analyyseissä, kun tarkastelemme muiden arvok-
kaiden elinympäristöjen pinta-alojen keskiarvoja, 
olemme muuntaneet pinta-alat log10-muunnoksel-
la. Log10-muunnos toimii hyvin tämän aineiston 
normalisoimisessa ja poistaa aineistossa esiintyvän 
vinouman (vinouma testi log10-muunnetulle pinta-
alalle (skewness) g = 0,05, vinouman keskivirhe SE 
= 0,05, P = 0.992).

Kuva 57. Keski-Suomen Metsäkeskuksen kohteiden log10-
muunnetun pinta-alan frekvenssijakauma. Vaaka-akselilla 
on kohteiden log10-muunnettu pinta-ala hehtaareina ja 
pystyakselilla kuhunkin pinta-alaluokkaan sijoittuvien 
kohteiden lukumäärä. Yhtenäinen viiva kuvaa pinta-alan 
keskiarvoa ja katkoviiva mediaania.
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Kuva 58. Keski-Suomen Metsäkeskuksen METE-kohteiden 
pinta-alan frekvenssijakauma. Vaaka-akselilla on kohteiden 
pinta-ala hehtaareina ja pystyakselilla kuhunkin pinta-ala-
luokkaan sijoittuvien kohteiden lukumäärä. Vaaka-akseli 
on katkaistu 3,6 hehtaarin kohdalta. Tämä on tehty kuvan 
havainnollisuuden vuoksi, eikä se vaikuta analyysiin eikä sii-
tä vedettäviin johtopäätöksiin. Yhtenäinen pystyviiva kuvaa 
pinta-alan keskiarvoa ja katkoviiva mediaania.
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Johtopäätöksiä pinta-alojen 
tunnusluvuista

Aineistossa esiintyy vahva vinouma siten, että 
kohteiden pinta-alojen pääjoukko keskittyy hyvin 
pienialaisiin kohteisiin, ja suurempialaiset kohteet 
muodostavat jakaumalle pitkän hännän (kuvat 
56-59). Tämä tarkoittaa sitä, että alueiden keski-
määräisestä koosta puhuttaessa mediaani, joka on 
keskimmäinen havainto, antaa kohteiden yleisestä 
pinta-alasta todellisemman kuvan kuin keskiarvo. 
Tämä johtuu siitä, että keskiarvo on suure, johon 
suuresti poikkeavat havainnot vaikuttavat vahvas-
ti. Pinta-ala jakauman vinous on ongelma myös 
tilastollisille analyyseille, joista useat edellyttävät, 
että aineisto noudattaa normaalijakaumaa. Tästä 
syystä pinta-alaa analysoitaessa olemme käyttäneet 
logaritmimuunnosta, joka muuntaa vinoutuneen 
aineiston normaaliseksi. Muunnos johtaa siihen, 
että kuvissa pystyakselilla esiintyvät numeeriset 
arvot tai arvojen väliset erot eivät ole suoraan tul-
kittavissa hehtaareina.

METE-kohteiden pinta-ala on hieman pienem-
pi kuin muiden arvokkaiden kohteiden pinta-ala, 
mutta ero on niin pieni, että käytännössä voidaan 
todeta, että pinta-alat eivät eroa (t-testi t = 2,39, df 
= 5965,97, P = 0.017, r2 = 0.00). Pinta-alan varianssi 
oli suurempi muilla arvokkailla elinympäristöillä 
kuin METE-kohteilla (Levenen varianssien yhtä-
suuruustesti F1,7534 = 24,74, P < 0.001). 

Pinta-ala ja kartoitusvuosi

Pinta-ala vuosittain, kaikki kohteet

Kohteiden kappalemäärä, pinta-alan keskiarvo 
ja mediaani sekä keskihajonta vuosittain näkyvät 
taulukosta 60. Kasvillisuusvyöhykkeen ja kartoi-
tusvuoden välillä oli yhdysvaikutus kohteiden 
pinta-alaan (ANOVA, F6,7598 = 3,98, P = 0,001). Tämä 
yhdysvaikutus oli määrällinen: molemmilla kas-
villisuusvyöhykkeillä kohteiden pinta-ala pieneni 
kartoituksen edetessä, mutta keskiboreaalisella 
vyöhykkeellä pieneneminen oli hieman nopeam-
paa (Kuva 60). Koska yhdysvaikutus oli määrälli-
nen, katsomme, että tilastollisesta merkitsevyydes-
tään huolimatta yhdysvaikutuksella ei ole käytän-
nön merkitystä. Kasvillisuusvyöhykkeellä ei ollut 
vaikutusta kohteiden pinta-alaan (ANOVA, F6,7598 = 
0,04, P = 0,668), mutta kartoitusvuodella on vahva 
päävaikutus (ANOVA, F6,7598 = 23,97, P < 0,001). Kar-
toituksen edetessä elinympäristöjen pinta-ala on 
pienentynyt (Kontrastitesti lineaarinen estimaatti 
= -0,28 ± 0,05 (SE), P < 0,001) (Kuva 61, Taulukko 
61). Verrattaessa kartoituksen ensimmäisten vuo-
sien (1997 ja sitä aikaisempien) keskiarvopinta-alo-
ja viimeisen vuoden (2003) keskiarvopinta-alaan, 
havaitaan, että kohteiden pinta-ala on pienentynyt 
keskimäärin 46,7 %. Tämä vastaa pinta-alassa 0,64 
hehtaaria. Mediaanejakin tarkastellen muutos on 
keskimäärin 0,31 hehtaaria tai 42,0 %.

Taulukko 60. Keski-Suomen Metsäkeskuksen kaikkien 
kohteiden kappalemäärä (N), pinta-alan keskiarvo ja medi-
aani sekä keskihajonta kartoitusvuosittain.

Kartoitus-
vuosi N Keskiarvo Mediaani Keski-

hajonta

1997 27 1,20 0,50 1,27

1998 212 0,56 0,40 0,56

1999 799 0,82 0,44 1,21

2000 1778 0,75 0,43 1,26

2001 1475 0,64 0,36 1,03

2002 1717 0,55 0,34 0,74

2003 1632 0,56 0,29 2,04

Yhteensä 7640 0,65 0,36 1,33

Kuva 59. Keski-Suomen Metsäkeskuksen muiden arvok-
kaiden kohteiden pinta-alan frekvenssijakauma. Vaaka-ak-
selilla on kohteiden pinta-ala hehtaareina ja pystyakselilla 
kuhunkin pinta-alaluokkaan sijoittuvien kohteiden luku-
määrä. Vaaka-akseli on katkaistu 3,60 hehtaarin kohdalta. 
Tämä on tehty kuvan havainnollisuuden vuoksi, eikä se 
vaikuta analyysiin eikä siitä vedettäviin johtopäätöksiin. 
Yhtenäinen pystyviiva kuvaa pinta-alan keskiarvoa ja kat-
koviiva mediaania.
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Vuosi vs. vuosi MD ± SE P Vuosi vs. vuosi MD ± SE P

1997 1998 0,26 ± 0,10 0,096 1999 2000 0,05 ± 0,02 0,244

1999 0,21 ± 0,09 0,268 2001 0,11 ± 0,02 < 0,001

2000 0,26 ± 0,09 0,080 2002 0,15 ± 0,02 < 0,001

2001 0,32 ± 0,09 0,011 2003 0,19 ± 0,02 < 0,001

2002 0,36 ± 0,09 0,002 2000 2001 0,06 ± 0,02 0,008

2003 0,40 ± 0,09 < 0,001 2002 0,10 ± 0,02 < 0,001

1998 1999 -0,05 ± 0,04 0,766 2003 0,14 ± 0,02 < 0,001

2000 -0,01 ± 0,03 1,000 2001 2002 0,04 ± 0,02 0,137

2001 0,05 ± 0,03 0,755 2003 0,08 ± 0,02 < 0,001

2002 0,10 ± 0,03 0,086 2002 2003 0,04 ± 0,02 0,174

2003 0,14 ± 0,03 0,002

Vuosien välillä kaikkien kohteiden pinta-aloissa 
oli merkitsevää hajontaa (Levenen varianssi tes-
ti, F6,7605 = 3,91, P < 0,001). Selkeää systemaattista 
muutosta ajan suhteen keskihajonnassa ei ole ha-
vaittavissa (korrelaatio vuoden ja keskihajonnan 
välillä rspearman = 0,14, n = 7, P = 0,760). Vuotuinen 
kartoittajien määrä tai löydettyjen kohteiden ko-
konaismäärä ei korreloinut pinta-alan keskiha-
jonnan kanssa (kartoittajat: rspearman = 0,04, n = 7, P 
= 0,939; kohteiden määrä: rspearman = 0,07, n = 7, P 
= 0,879). Pinta-alan keskihajonnan ja sen, kuinka 
suuri osuus löydetyistä kohteista oli kokematto-
mien kartoittajien rajaamia, välillä oli kuitenkin 
positiivinen riippuvuussuhde. Mitä suurempi osa 

Taulukko 61. Keski-Suomen Metsäkeskuksen Log10-muunnettujen pinta-alojen parittaiset vertailut vuosien välillä. Tukey-
testi, MD (mean difference) = keskimääräinen ero, SE = keskimääräisen eron keskivirhe, P = todennäköisyys.

kohteista on kokemattomien kartoittajien rajaamia, 
sitä suurempi on kohteiden pinta-alojen keskiha-
jonta (rspearman = 0,86, n = 7, P = 0,014). 

Pinta-ala vuosittain, METE-kohteet

METE -kohteiden kappalemäärä, pinta-alan kes-
kiarvo ja mediaani sekä keskihajonta vuosittain 
näkyvät taulukosta 62. METE -kohteiden pinta-
alaan vaikutti kasvillisuusvyöhykkeen ja kartoi-
tusvuoden yhdysvaikutus (ANOVA F5,4517 = 3,50, 
P = 0,004). Kuten kaikkien kohteiden analyysissä, 
METE-kohteillakin yhdysvaikutus oli määrällinen. 
Siksi tulkitsemme, että yhdysvaikutuksella ei ole 

Kuva 60. Keski-Suomen Metsäkeskuksen kaikkien koh-
teiden log10-muunnettu pinta-alan keskiarvo suhteessa 
kartoitusvuoteen erikseen eteläboreaaliselle (avoimet 
symbolit) ja keskiboreaaliselle (mustatut symbolit) 
kasvillisuusvyöhykkeelle. 
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Kuva 61. Keski-Suomen Metsäkeskuksen kaikkien kohtei-
den log10-muunnettu pinta-ala suhteessa kartoitusvuoteen. 
Symbolit kuvastavat keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä 
(SE).
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käytännön merkitystä aineiston luotettavuutta 
tarkasteltaessa. Kasvillisuusvyöhykkeellä ei ollut 
päävaikutusta kohteiden pinta-aloihin (ANOVA 
F1,4517 = 0,08, P=0,774), mutta kartoitusvuodella oli 
päävaikutus (ANOVA F6,4517 = 15,76, P < 0,001). Kar-
toituksen edetessä elinympäristöjen pinta-ala on 
pienentynyt (Kontrastitesti, lineaarinen estimaatti 
= -0,25 ± 0,06 (SE), P < 0,001) (Kuva 62, Taulukko 
63). Verrattaessa kartoituksen ensimmäisten vuosi-
en (1997 ja sitä aikaisempien) pinta-alan keskiarvoa 
ja viimeisen vuoden (2003) pinta-alan keskiarvoa, 
havaitaan, että kohteiden pinta-ala on pienentynyt 
keskimäärin 60,5 %. Tämä vastaa pinta-alassa 0,69 
hehtaaria. Mediaanejakin tarkastellen muutos on 
keskimäärin 0,18 hehtaaria tai 37,5 %.

Taulukko 62. Keski-Suomen Metsäkeskuksen METE- koh-
teiden kappalemäärä (N), pinta-alan keskiarvo ja mediaani 
sekä keskihajonta inventointi vuosittain.
Kartoitus-
vuosi N Keskiarvo Mediaani Keskihajonta

1997 23 1,14 0,48 1,37

1998 191 0,51 0,40 0,44

1999 483 0,74 0,44 0,95

2000 981 0,64 0,43 0,80

2001 887 0,62 0,37 0,91

2002 982 0,50 0,33 0,58

2003 996 0,45 0,30 0,67

Yhteensä 4543 0,57 0,36 0,77

Taulukko 63. Keski-Suomen Metsäkeskuksen Log10-muunnettujen METE-kohteiden pinta-alojen parittaiset vertailut vuo-
sien välillä. Tukey-testi, MD (mean difference) = keskimääräinen ero, SE = keskimääräisen eron keskivirhe, P = todennä-
köisyys.

Vuosi vs. vuosi MD ± SE P Vuosi vs. vuosi MD ± SE P

1997 1998 0,23 ± 0,10 0,240 1999 2000 0,07 ± 0,03 0,064

1999 0,15 ± 0,10 0,698 2001 0,11 ± 0,03 < 0,001

2000 0,23 ± 0,10  0,217 2002 0,16 ± 0,03 < 0,001

2001 0,26 ± 0,10 0,090 2003 0,20 ± 0,03 < 0,001

2002 0,32 ± 0,10 0,017 2000 2001 0,04 ± 0,02 0,595

2003 0,36 ± 0,10 0,004 2002 0,09 ± 0,02 < 0,001

1998 1999 -0,08 ± 0,04 0,413 2003 0,13 ± 0,02 < 0,001

2000 -0,01 ± 0,04 1,000 2001 2002 0,05 ± 0,02 0,132

2001 0,03 ± 0,04 0,979 2003 0,09 ± 0,02 < 0,001

2002 0,09 ± 0,04 0,208 2002 2003 0,04 ± 0,02 0,507

2003 0,12 ± 0,04 0,011

Kuva 62. Keski-Suomen Metsäkeskuksen METE-kohteiden 
log10-muunnettu pinta-ala suhteessa kartoitusvuoteen. 
Symbolit kuvastavat keskiarvoa ja keskiarvon keskivirhettä 
(SE).
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METE-kohteiden pinta-aloissa oli vuosien vä-
lillä merkitsevää hajontaa (Levenen testi, F6,4523 = 
3,56, p=0,002). Selkeää systemaattista muutosta 
ajan suhteen keskihajonnassa ei ole havaittavissa 
(korrelaatio vuoden ja keskihajonnan välillä rspearman 
= -0,39, n = 7, P = 0,383). Vuotuinen kartoittajien 
määrä tai löydettyjen kohteiden kokonaismäärä ei 
korreloinut pinta-alan keskihajonnan kanssa (kar-
toittajat: rspearman = -0,46, n = 7, P = 0,294; kohteiden 
määrä: rspearman = -0,36, n = 7, P = 0,432). Pinta-alan 
keskihajonnan ja sen, kuinka suuri osuus löyde-
tyistä METE-kohteista oli kokemattomien kartoit-
tajien rajaamia, välillä oli kuitenkin positiivinen 
riippuvuussuhde. Mitä suurempi osa kohteista on 
kokemattomien kartoittajien rajaamia, sitä suurem-
pi on kohteiden pinta-alojen keskihajonta (rspearman 
= 0,75, n = 7, P = 0,052). 

Pinta-ala vuosittain, muut 
tärkeät elinympäristöt

Muiden tärkeiden elinympäristöjen kappalemäärä, 
pinta-alan keskiarvo ja mediaani sekä keskihajonta 
vuosittain näkyvät taulukosta 64. Kasvillisuusvyö-
hykkeen ja kartoitusvuoden välillä ei ollut yhdys-
vaikutusta muiksi tärkeiksi elinympäristöiksi rajat-
tujen kohteiden pinta-alaan (ANOVA, F5,2993 = 1,50, 
p = 0,199). Kasvillisuusvyöhykkeellä ei ollut vaiku-
tusta pinta-alaan (ANOVA, F1,2993 = 0,28, p = 0,599), 
mutta kartoitusvuodella oli vahva vaikutus (ANO-
VA, F5,2993 = 15,45, p<0,001). Kartoituksen edetessä 
muiden tärkeiden elinympäristöjen pinta-ala on 
pienentynyt (Kontrastitesti lineaarinen estimaatti = 
-0,54 ± 0,17 (SE), P = 0,002) (Kuva 63, Taulukko 65). 
Verrattaessa kartoituksen ensimmäisten vuosien 
(1997 ja sitä aikaisempien) pinta-alan keskiarvoa 
ja viimeisen vuoden (2003) pinta-alan keskiarvoa, 
havaitaan, että muiden arvokkaiden kohteiden 
pinta-ala on pienentynyt keskimäärin 54,9 %. Tä-
mä vastaa pinta-alassa 0,89 hehtaaria. Mediaaneja 
tarkastellen muutos on keskimäärin 1,08 hehtaaria 
tai 79,4 %.

Muiden tärkeiden elinympäristöjen pinta-alo-
jen varianssit ovat olleet kaikkien kartoitusvuosien 
ajan yhtä suuret (Levenen varianssi testi, F6,2999 = 
1,51, P = 0,172). Näin ollen kartoituksen tarkkuu-
dessa pinta-alojen suhteen ei ole tapahtunut vuo-
sien välistä muutosta.

Kartoitus-
vuosi N Keskiarvo Mediaani Keski-

hajonta
1997 3 1,62 1,36 0,47

1998 21 1,04 0,67 1,13

1999 309 0,95 0,42 1,53

2000 776 0,88 0,43 1,64

2001 561 0,68 0,34 1,20

2002 725 0,60 0,34 0,92

2003 626 0,73 0,28 3,18

Yhteensä 3021 0,76 0,36 1,87

Taulukko 64. Keski-Suomen Metsäkeskuksen muiden 
arvokkaiden kohteiden kappalemäärä (N), pinta-alan kes-
kiarvo ja mediaani sekä keskihajonta inventointi vuosittain.

Kuva 63. Keski-Suomen Metsäkeskuksen muiden tärkeiden 
elinympäristöjen log10-muunnettu pinta-ala suhteessa kar-
toitusvuoteen. Symbolit kuvastavat keskiarvoa ja keskiar-
von keskivirhettä (SE).
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Pinta-ala ja kartoittaja

Tietojemme mukaan kartoittaja, joka löytää koh-
teen, myös rajaa sen ja näin vaikuttaa kohteen pin-
ta-alaan. Koska on todennäköistä, että kokemus 
vaikuttaa kartoitustulokseen, jaoimme aineiston 
kokeneiden ja kokemattomien kartoittajien rajaa-
miin kohteisiin ja analysoimme näiden kahden 
ryhmän välisiä eroja pinta-aloissa. Laskimme ko-
keneiksi kartoittajiksi ne kartoittajat, jotka olivat 
yhteensä rajanneet 50 % kaikista kohteista. Kes-
ki-Suomen Metsäkeskuksen alueella kartoittajia 
on kaikkiaan 64 henkilöä. Näistä 10 henkilöä on 
rajannut yhteensä 50 % kaikista Keski-Suomen 
kohteista (kokeneet kartoittajat). Alle 100 kohdet-
ta kartoittaneita on 36 henkilöä ja näiden yhteinen 
osuus kaikkien kohteiden lukumäärästä on 15 % ja 
pinta-alasta 16 %. 

Kaikkien kohteiden pinta-ala suhteessa 
kartoittajaan ja kartoittajan kokemukseen

Kartoittajien välillä on eroa siinä, kuinka suureksi 
he ovat kohteet keskimäärin rajanneet (ANOVA, 
F57,7606 = 10,15, P < 0,001, r2 = 0,07). Myös pinta-alan 
varianssit erosivat kartoittajien välillä (Levenen 
varianssi testi F57,7548 = 6,22, P < 0,001). Tämän pi-
demmälle emme katsoneet aiheelliseksi analysoida 
yksittäisten kartoittajien välisiä eroja. Kartoittajien 
välinen ero keskiarvossa ja hajonnassa voi luonnol-
lisesti johtua siitä, että kartoittajat ovat rajanneet 
todellisesti erilaisia kohteita. Koska oletuksena on, 
että kartoitus on suoritettu satunnaisesti, on tämä 
kuitenkin epätodennäköistä ja ero kartoittajien vä-
lillä johtunee erilaisista rajausperusteista. 

Taulukko 65. Keski-Suomen Metsäkeskuksen muiden arvokkaiden kohteiden log10-muunnettujen pinta-alojen parittaiset 
vertailut vuosien välillä. Tukey testi, MD (mean difference) = keskimääräinen ero, SE = keskimääräisen eron keskivirhe, 
P = todennäköisyys.

Vuosi vs. vuosi MD ± SE P Vuosi vs. vuosi MD ± SE P

1997 1998 0,39 ± 0,31 0,876 1999 2000 0,01 ± 0,03 1,000

1999 0,55 ± 0,29 0,493 2001 0,10 ± 0,04 0,063

2000 0,57 ± 0,29 0,456 2002 0,13 ± 0,03 0,002

2001 0,66 ± 0,29 0,276 2003 0,17 ± 0,04 < 0,001

2002 0,69 ± 0,29 0,225 2000 2001 0,09 ± 0,03 0,028

2003 0,73 ± 0,29 0,166 2002 0,12 ± 0,03 < 0,001

1998 1999 0,16 ± 0,11 0,784 2003 0,16 ± 0,03 < 0,001

2000 0,18 ± 0,11 0,688 2001 2002 0,03 ± 0,03 0,944

2001 0,27 ± 0,11 0,212 2003 0,07 ± 0,03 0,190

2002 0,30 ± 0,11 0,113 2002 2003 0,04 ± 0,03 0,742

2003 0,34 ± 0,11 0,042

Kokeneiden ja kokemattomien kartoittajien vä-
lillä ei ollut eroa rajattujen kohteiden pinta-aloissa 
(ANOVA, F1,7610 = 0,92, P = 0,339). Pinta-alojen ha-
jonnassa oli kuitenkin ero (Levenen varianssi testi, 
F1,7610 = 50,26, P < 0,001). Kokemattomien kartoitta-
jien rajaamien pinta-alojen varianssi oli suurempi 
kuin kokeneiden kartoittajien (F-testi, F3803,3807 = 
1,31, P < 0,001). Kartoittajan rajaamien kohteiden 
pinta-alojen keskihajonta ei korreloinut kartoitta-
jan käymien kohteiden lukumäärän kanssa (Pear-
son korrelaatio, r = 0,15, n=59, P = 0,254).

METE-kohteiden pinta-ala suhteessa 
kartoittajaan ja kartoittajan kokemukseen

METE-kohteiden rajauksessa keskimääräiset pin-
ta-alat olivat eri suuret kartoittajien välillä (ANO-
VA, F55,4470 = 7,97, P < 0,001). Kartoittajien rajaa-
mien METE-kohteiden keskimääräinen pinta-ala 
ei kuitenkaan korreloinut kartoittajan rajaamien 
METE-kohteiden lukumäärän kanssa (Pearson 
korrelaatio, r = -0,05, n= 60, P = 0,734). Pinta-alojen 
hajonnat kartoittajien välillä eivät olleet yhtä suuret 
(Levenen testi, F55,4470 = 4,44, P < 0,001). Kartoittajien 
METE-kohteiden pinta-alojen keskihajonta ei kor-
reloinut kartoittajan rajaamien METE-kohteiden 
lukumäärän kanssa (Pearson korrelaatio, r = -0,19, 
n = 57, P = 0,890).



58  Suomen ympäristö  29 | 2006

LUOTSI-tietokantaan tallennetut 
kartoitustiedot 

Tutkimme LUOTSI-tietokannan kartoitustietoja ja 
karttamerkintöjä systemaattisilla otoksella Keski-
Suomen Metsäkeskuksessa Jämsässä. Kohdistim-
me otoksemme satunnaisesti Korpilahden, Luhan-
gan, Leivonmäen ja Muuramen kuntien alueille. 
Tutkimme LUOTSI-tietokantaa kahdesta syystä. 
Ensinnä, METE-kartoitusraportissa mainitaan, että 
METE-kartoituksessa tila- ja kuviorajat pilkkovat 
yhtenäisiä kohteita useampiin kuvioihin. Tämä 
tarkoittaa sitä, että METE-aineistossa on vääristy-
mä pinta-aloja pienentävästi. Tutkimalla LUOTSI-
tietokannan merkintöjä kykenemme arvioimaan 
tämän vääristymän vaikutuksen koko aineistoon. 
Toiseksi, suurten aineistojen tallentaminen on tark-
kuutta vaativaa työtä ja tässä vaiheessa aineistoon 
syntyy usein hyvin paljon virheitä. Nämä virheet 
ovat useimmiten luku- tai lyöntivirheitä.

Tutkimme LUOTSI-tietokannan kartoilta kaik-
kiaan 458 kuviota (6,0 % Keski-Suomen Metsäkes-
kuksen kaikista kohteista). Vertasimme tietokan-
nasta saatavaa kuvioiden mukaista pinta-alaa yh-
tenäisten alojen pinta-aloihin. Tutkittavana olleet 
458 METE-kohdetta muodostivat 352 yhtenäistä 
aluetta. Toisin sanoen, 16,2 % kaikista kohteista 
koostui useammasta kuin yhdestä kuviosta. Tässä 

otoksessa yksi yhtenäinen kohde muodostui suu-
rimmillaan 9 kuviosta. Otoksessamme rajattujen 
kuvioiden keskimääräinen pinta-alan keskiarvo on 
0,66 ha ja yhtenäisten kohteiden pinta-alan keski-
arvo 0,91 ha. Pinta-alan mediaanissa ei vastaavaa 
eroa näkynyt. Yhtenäisten kohteiden pinta-alan 
keskiarvo on keskimäärin 30,5 % suurempi kuin 
yksittäisten kuvioiden pinta-ala (t-testi, t = 2,11, 
P = 0,035).

Löysimme LUOTSI-tietokannasta myös selviä 
virheitä. Karttoja tutkiessamme paljastui, että mo-
nimuotoisuuden lisämääre 40 tai 43 oli merkitse-
mättä kaikkiaan 6,8 prosentilla kartalle rajatuista 
kohteista. Aineistoa tietokannasta haettaessa nämä 
kohteet jäävät havaitsematta. Valtakunnan tasolle 
laskettuna tämä merkitsee noin 11100 kohdetta. Sen 
lisäksi, että lisämääre oli merkitsemättä 6,8 pro-
sentilla kohteista, noin 5 prosentilla merkintätieto 
kartalla erosi tiedostossa olevasta tiedosta. Tämä 
tarkoittaa valtakunnan tasolla sitä, että tiedostossa 
tai kartalla on virheellinen tieto noin 8200 kohteel-
la. Yhteensä LUOTSI tietokannassa on siis noin 12 
% kohteista virheellisesti merkitty METE-kohteiksi 
tai muiksi arvokkaiksi kohteiksi.
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Kokonaisarvio ja johtopäätökset aineiston 
laadusta ja luotettavuudesta 

Analyysimme mukaan METE-kohteiden pinta-alan 
jakauma on vahvasti vinoutunut. Tämä johtaa sii-
hen, että tässä aineistossa keskiarvo on harhaanjoh-
tava suure, ja pinta-aloja vertailtaessa keskiarvon 
sijaan tulee käyttää mediaania eli keskimmäistä 
havaintoa, ja pinta-alaa analysoitaessa log10-muun-
nettua pinta-alaa. Kohteiden pinta-alan mediaani 
on 0,35 hehtaaria ja keskiarvo 0,63 hehtaaria. Koh-
teiden pinta-ala on pienentynyt kartoituksen ede-
tessä siten, että kartoituksen viimeisenä vuonna 
kohteet ovat 29,8 % pienempiä kuin kartoituksen 
alussa. Absoluuttisesti tämä vastaa keskimäärin 
0,14 hehtaaria. Kartoitusvuoden lisäksi METE-
kohteiden pinta-aloihin on vaikutusta metsäkes-
kuksella sekä metsäkeskuksen ja kartoitusvuoden 
välisellä yhdysvaikutuksella. Suurin keskimääräi-
nen ero kohteiden pinta-alan mediaanissa metsä-
keskusten välillä on absoluuttisesti 0,30 hehtaaria 
ja suhteellisesti 53,6 %. Käytännössä analyysin tu-
lokset kertovat kolme asiaa: metsäkeskusten välillä 
on eroja METE-kohteiden pinta-alan rajauksissa, 
rajausperusteet ovat muuttuneet kartoituksen 
edetessä tiukemmiksi johtaen pienempiin pinta-
alarajauksiin ja rajausperusteet ovat muuttuneet 
eri tavoin metsäkeskusten välillä. Nämä erot ovat 
todellisia eroja kartoitusperusteissa eivätkä johdu 
siitä, että elinympäristötyyppien pinta-alat eroavat 
luonnollisista syistä eivätkä siitä, että elinympäris-
tötyyppien jakautuminen metsäkeskuksiin ei ole 
satunnaista. 

Kuolleen puuston kartoitus on suoritettu var-
sin puutteellisesti: tietoja kuolleesta puustosta on 
tallennettu aineistoon vain noin joka kolmannelta 
(35,5 %) METE-kohteelta. Niiltäkin kohteilta, joilta 
kuollut puusto on kartoitettu, 17,2 %:sta tiedos-
tosta puuttuu puulaji, tilavuus, keskiläpimitta tai 
useampia näistä. Kuolleen puuston kartoitus on 
kuitenkin lisääntynyt kartoituksen edetessä. Myös 
kuolleen puuston tilavuuden jakauma on vinou-
tunut ja puuston tilavuuksia vertailtaessa on tässä 
aineistossa syytä käyttää mediaania, joka on 4,0 
kuutiometriä hehtaarille. Kuolleen puuston tila-

vuuden keskiarvo on 6,45 kuutiometriä hehtaarille. 
Kuolleen puuston tilavuus lisääntyy kartoituksen 
aikana. Kuolleen puun tilavuuden mediaani kar-
toituksen alussa on 3 – 4 kuutiometriä hehtaarilla, 
kun se kartoituksen lopussa on 4 – 5 kuutiometriä 
hehtaarilla. Kuolleen puuston keskiläpimitta käyt-
täytyy pitkälti samalla tavalla kuin tilavuuskin: 
keskiläpimitan kartoitus lisääntyy kartoituksen 
edetessä, ja keskiläpimitta on kasvanut kartoituk-
sen aikana 11,4 senttimetristä 14,1 senttimetriin. 
Kartoitusvuoden lisäksi kuolleen puuston tilavuu-
teen on vaikutusta metsäkeskuksella sekä metsä-
keskuksen ja kartoitusvuoden välisellä yhdysvai-
kutuksella. Kuolleen puuston tilavuuden mediaani 
vaihtelee eri metsäkeskuksissa 2 ja 7 kuutiometrin 
ja keskiarvo 3,9 ja 10,7 kuutiometrin välillä heh-
taaria kohden. Käytännössä tulokset kertovat, että 
metsäkeskusten välillä on eroja kuolleen puuston 
tilavuuksissa, kuolleen puuston kartoitusperus-
teet ovat muuttuneet kartoituksen edetessä tar-
kemmiksi johtaen suurempiin kuolleen puuston 
tilavuuksiin ja kuolleen puuston kartoitusperus-
teet ovat muuttuneet eritavoin metsäkeskusten 
välillä. Kohteiden erilaisista kartoitusperusteista 
kertoo osaltaan myös tulos, että METE-kohteiden 
pinta-ala, joista kuollut puusto on kartoitettu, on 
hieman suurempi (mediaanien ero 0,05 hehtaaria) 
kuin niiden elinympäristöjen, joissa kuolleen puus-
ton kartoitusta ei ole tehty. Erot kuolleen puuston 
tilavuuksissa ovat todellisia eroja kartoitusperus-
teissa eivätkä johdu siitä, että kuolleen puuston 
määrä eroaa elinympäristötyypeittäin luonnollisis-
ta syistä eivätkä siitä, että elinympäristötyyppien 
jakautuminen metsäkeskuksiin ei ole satunnaista. 
On myös huomattava, että METE-aineistossa kuol-
leen puuston tilavuutta ei ole mitattu vaan se on 
arvioitu. Tästä syystä vertasimme tilavuutta omiin 
tutkimuksiimme ja Juha Siitosen tutkimuksiin, jois-
sa kuolleen puuston tilavuus on mitattu. Tulok-
set kertovat selkeästi, että METE-kartoituksessa 
kuolleen puuston tilavuus on karkeasti aliarvioitu, 
ja että kuollutta puustoa lienee kohteilla todelli-
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suudessa lähes kaksinkertainen määrä arvioituun 
verrattuna.

Lajistotieto kartoituksessa on varsin hajanaista 
ja satunnaista. Tutkimme lajistotietoja ottamalla 
esimerkkilajiksi liito-oravan. Omiin havaintoai-
neistoihimme verrattuna METE-kartoituksessa on 
havaittu liito-oravaesiintymistä vain noin puoli 
prosenttia. Tämä tarkoittaa sitä, että METE-kar-
toituksessa kerättyihin lajistotietoihin ja varsinkin 
niiden puuttumiseen tulee suhtautua suurella va-
rovaisuudella.

Erillisanalyysissä Keski-Suomen Metsäkeskuk-
sen alueelta havaitsimme että kartoitusperusteissa 
on eroja kartoittajien välillä. Kokeneet kartoittajat 
kartoittivat kohteita tarkemmin kuin kokematto-
mat kartoittajat, mikä näkyy esimerkiksi pinta-alan 
suurempana varianssina kokemattomien kartoitta-
jien kohdalla. Tarkastellessamme eroja kartoittajien 
välillä havaitsimme myös positiivisen riippuvuu-
den lahopuumerkinnän ja lisämonimuotoisuus-
merkinnän välillä. Tämä riippuvuus tarkoittaa sitä, 
että jos kartoittaja on tarkka kartoituksessaan, hän 
kartoittaa kohteelta kuolleen puuston ja merkitsee 
myös herkemmin lisämonimuotoisuuden sellaisen 
ilmetessä. 

Analyysissä saimme viitteitä siitä, että kartoi-
tuksen tarkkuus varsinkin lahopuun kartoituksen 
osalta on lisääntynyt kartoituksen edetessä. Tämä 
on positiivinen asia ja uskomme sen johtuvan jat-
kuvasta koulutuksesta kartoitusprojektin kuluessa. 
Tästä huolimatta havaitsimme myös, että kuolleen 
puuston lajimäärä pienenee kartoituksen edetessä 
ja, että erilaisten päämonimuotoisuus- ja lisämo-
nimuotoisuusluokkien käyttö laskee kartoituksen 
edetessä, varsinkin kun niiden käyttö suhteutetaan 
kartoitettujen kohteiden lukumäärään. Nämä tu-
lokset viittaavat siihen, että kartoituksen tarkkuus 
on tältä osin saattanut huonontua kartoituksen 
edetessä. 

Metsäkeskuksella ja kartoitusvuodella on pää-
sääntöisesti vaikutus kaikkiin METE-kohteilta mi-
tattuihin tai arvioituihin tietoihin. Metsäkeskuksen 
ja kartoitusvuoden yhdessä selittävä vaihtelu on 
muutamasta prosentista jopa yli 30 prosenttiin. 
Vaikka metsäkeskusten välillä on joidenkin muut-
tujien osalta luonnollisia eroja, tarkoittaa tämä silti 
sitä, että kartoitusperusteiden erilaisuus tai muutos 
selittää jopa noin 30 prosenttia kohteiden välisistä 
eroista. Metsäkeskusten väliset erot tarkoittavat 
myös sitä, että metsäkeskukset eivät ole täysin 
vertailukelpoisia keskenään. Erot metsäkeskusten 
välillä eivät ole aivan merkityksettömiä, sillä esi-
merkiksi METE-kohteiden pinta-alan mediaanis-
sa suurin keskimääräinen ero on 0,30 hehtaaria ja 
kuolleen puuston tilavuudessa 5 kuutiometriä heh-
taarilla. Kun tätä verrataan siihen, että valtakun-

nallisesti kohteiden pinta-alan mediaani on 0,36 
hehtaaria ja kuolleen puuston tilavuus 4 kuutio-
metriä hehtaarilla, on selvää, että metsäkeskusten 
välinen vaihtelu on merkittävää. 

Tutkimme myös LUOTSI-tietokannan tiedos-
toja, joihin METE-kartoituksen aineisto on tallen-
nettu. LUOTSI-tietokannan kartoista tarkastimme 
kaikkiaan 458 kuviota (6,0 % Keski-Suomen Metsä-
keskuksen kaikista kohteista). Tutkittavana olleet 
kuviot muodostivat 352 yhtenäistä aluetta. Toisin 
sanoen, 16,2 % kaikista kohteista koostui useam-
masta kuin yhdestä kuviosta. Tällä on luonnolli-
sesti kohteiden todellisia pinta-aloja kasvattava 
vaikutus. LUOTSI-tietokannassa on myös selviä 
virheitä. Karttoja tutkiessamme paljastui, että mo-
nimuotoisuuden lisämääre 40 tai 43 oli merkitse-
mättä kaikkiaan 6,8 prosentilla kartalle rajatuista 
kohteista. Aineistoa tietokannasta haettaessa nämä 
kohteet jäävät havaitsematta. Tämän lisäksi noin 5 
prosentilla merkintätieto kartalla erosi tiedostossa 
olevasta tiedosta. Yhteensä LUOTSI-tietokannassa 
lisämääre on siis noin 12 % kohteista virheellisesti 
merkitty.

METE-kartoituksen laadunvarmistus on ohjeis-
tettu ongelmallisesti. Ohjeessa sanotaan, että laa-
dunvarmistajan tulee tutustua alueen alkuperäisen 
kartoituksen tuloksiin ja ennakkoaineistoon ennen 
laadunvarmistuskartoitusta. Tämä aiheuttaa sen, 
että laadunvarmistuskartoitus ei ole riippumaton 
alkuperäisestä kartoituksesta ja johtaa siihen, että 
useammat kohteet ovat säilyneet muuttumattomi-
na kuin, jos laadunvarmistus olisi tehty yleisten 
koeasetelmaperiaatteiden mukaisesti täysin riip-
pumattomana. Tämä tarkoittaa sitä, että analyysit 
laadunvarmistusaineiston osalta antavat tulok-
seksi ainoastaan raja-arvon, joka kertoo virheiden 
ja epätarkkuuksien määrän, joka kohteilla vähin-
tään on. Laadunvarmistusaineistosta käy ilmi, että 
vähintään 20,0 % kohteista on jäänyt löytämättä 
kartoituksen aikana. Tämän lisäksi alkuperäisessä 
kartoituksessa löytyneistä kohteista vähintään 28,2 
% on virheellisesti merkitty joko lisämääreen, mo-
nimuotoisuuden tai pinta-alan suhteen. Laadun-
varmistuskartoituksessa ilmenneiden virheiden 
määrissä on huomattavia eroja metsäkeskusten 
välillä: joillakin metsäkeskuksilla ei alkuperäisen 
METE-kartoituksen tiedoissa ilmennyt ainuttakaan 
virhettä, kun toisilla metsäkeskuksilla virheitä oli 
jopa yli puolella METE-kohteista. 

Yhteenvetona toteamme seuraavaa. METE-kar-
toituksen aikana kartoitusperusteet ovat selvästi 
muuttuneet. Nämä muutokset näkyvät kartoitus-
vuoden vaikutuksena mitattuihin tai arvioituihin 
muuttujiin. Tämä lisäksi kartoittajien ja metsäkes-
kusten välillä on selkeitä eroja kartoitusperusteis-
sa. Nämä havainnot tarkoittavat sitä, että metsä-
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keskukset eivät ole vertailukelpoisia keskenään, 
mutta myös sitä, että kartoituksen alussa rajatut 
kohteet on rajattu eritavoin kuin kartoituksen lo-
pussa rajatut kohteet. 

Kuolleen puuston osalta näkemyksemme on, 
että METE-kartoituksen yhteydessä arvioitu kuol-
leen puuston määrä ei ole edes suuntaa-antavasti 
luotettava. Suurimmalta osalta kuollut puusto on 
jätetty kokonaan arvioimatta, niillä kohteilla, joilla 
kuollut puusto on arvioitu, tiedoissa esiintyy huo-
mattavan paljon virheitä ja puutteita ja kuolleen 
puuston tilavuus on karkeasti aliarvioitu. Suositte-
lemme, että METE-kartoituksesta saatavaa arviota 
ei käytetä missään yhteydessä kuvaamaan kuol-
leen puuston määrää METE-kohteilla. 

Lajistotiedot, joita METE-kartoituksen yhteydes-
sä on kerätty, vaikuttavat pääsääntöisesti satunnai-
silta havainnoilta. Suosittelemme, että METE-kar-
toituksessa kerättyihin lajistotietoihin ja varsinkin 
niiden puuttumiseen tulee suhtautua suurella va-
rovaisuudella eikä niitä tule missään yhteydessä 
käyttää kuvaamaan METE-kohteilla esiintyvää 
lajistoa.

Laadunvarmistuskartoitus paljastaa, että vä-
hintään viidesosa kohteista on vielä löytämättä 
ja niistä kohteista, jotka on löydetty ja kartoitettu, 
noin kolmasosalla on virheellisiä tietoja lisämää-
reessä, monimuotoisuudessa tai pinta-alassa. Tä-
män lisäksi tutkimamme otos LUOTSI-tietokannan 
tiedoista paljastaa, että noin 12 prosenttia tiedos-

tossa olevista kohteista on virheellisesti merkitty 
lisämääreen suhteen. Kun tiedostoa analysoidaan, 
kuten me olemme nyt tehneet, tietokannassa olevat 
virheelliset tiedot saattavat pudota analysoitavas-
ta aineistosta kokonaan pois. Tiedoissa on myös 
runsaasti yksittäisiä varsin poikkeavia havaintoja, 
jotka mitä ilmeisimmin ovat lyöntivirheitä. Näiden 
tietokantavirheiden poistamiseksi olisi tärkeää, 
että tietokanta sekä tietokannan karttamerkinnät 
tarkistettaisiin systemaattisesti. 

Analyysimme perusteella on selvää, että var-
sin suuri osa kohteista on vielä löytämättä ja, että 
jo löydetyillä kohteilla on paljon virheitä. Monet 
virheistä ovat vakavia, koska ne koskevat lisämää-
rettä eli sitä, onko kohde lain tarkoittama erityi-
sen tärkeä elinympäristö vai ei. Laadunvarmis-
tuskartoituksessa on havaittu että 8,2 % kohteista 
on väärin perustein merkitty METE-kohteeksi. 
Metsäkeskusten välillä on eroja siinä, kuinka tark-
kaan kohteet on merkitty oikein; pahimmillaan 
laadunvarmistuksessa havaittiin joka neljännen 
kohteen lisämääreen olleen väärin merkitty. Näin 
ollen, on selvää, että kartoituksen jatkuessa nor-
maalin metsäsuunnittelun yhteydessä huomiota 
on kiinnitettävä siihen, että METE-kohteet, joita 
ei vielä ole löydetty tulevat löydetyiksi. Erityistä 
huomiota on kiinnitettävä kuitenkin siihen, että 
jo olemassa olevien kohteiden status tarkastetaan 
ja, että uusien kohteiden lisämääre tulee kerralla 
määritettyä oikein. 
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Metsälain erityisen tärkeiden elinympäristöjen (METE) kartoitusprojektin tavoitteena oli 

kartoittaa METE-kohteet kaikissa yksityisissä talousmetsissä. METE-kohteita olivat kartoi-

tuksessa: 1. Pienvesien elinympäristöt eli lähteiden, purojen ja pysyvän vedenjuoksu-uoman 

muodostavien norojen ja pienten lampien välittömät lähiympäristöt, 2. Rehevät elinympä-

ristöt eli ruoho- ja heinäkorvet, saniaiskorvet sekä lehtokorvet ja Lapin läänin eteläpuolella 

olevat letot, rehevät lehtolaikut sekä 3. Vähätuottoiset elinympäristöt eli pienet kangas- 

metsäsaarekkeet ojittamattomilla soilla, rotkot ja kurut, jyrkänteet ja niiden välittömät 

alusmetsät sekä karukkokankaita, puuntuotannollisesti vähätuottoisemmat hietikot, kalliot, 

kivikot, louhikot, vähäpuustoiset suot ja rantaluhdat.

Kartoitusprojekti oli Metsätalouden kehittämiskeskus Tapion ja alueellisten metsäkeskus-

ten yhteishanke, joka toteutettiin maa- ja metsätalousministeriön toimeksiannosta. Tämän 

analyysin tavoite oli tutkia aineiston yleistä laatua, ajan vaikutusta aineistoon, kartoittajan 

vaikutusta aineistoon sekä metsäkeskusten välistä vertailukelpoisuutta.

Analyysi osoitti, että löydetyt kohteet on kartoitettu erilaisin perustein ja, että löydetyillä 

kohteilla on paljon virheitä. Lisäksi on ilmeistä, että varsin suuri osa kohteista on vielä löy-

tymättä. Joten kartoituksen jatkuessa normaalin metsäsuunnittelun yhteydessä on erityistä 

huomiota kiinnitettävä siihen, että metsälain erityisen tärkeät elinympäristöt, joita ei vielä 

ole löydetty, tulevat löydetyiksi.

Julkaisu on tarkoitettu kaikille, jotka ovat metsäsuunnittelun ja metsien luonnonarvojen 

inventoinnin kanssa tekemisissä.
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Today, maintaining biodiversity is included in the targets of boreal forest management. A 
widespread approach in northern Europe is to identify and preserve woodland key habitats 
within managed forests. Woodland key habitats are expected to be patches that host popula-
tions of threatened and declining species, and the preservation of these patches is assumed 
to enable the persistence of the focal species in the landscape. In Finland, the criteria for 
selecting woodland key habitats are defined in the Finnish Forest Act, and the selection has 
been done by forest practitioners. Our objective was to determine whether the surroundings 
of boreal brooks and rivulets qualified as key habitats are truly different from brook-side 
habitats not granted the key habitat status, and whether the brook-side habitats of the two 
types differ from the forest matrix managed for timber production. We found that the two 
brook-side habitats were in most aspects rather alike but there was a difference in the composi-
tion of ground vegetation assemblages. In contrast, the control forests were distinct from the 
brook-sides in terms of dead wood, species richness and assemblages of polypores, species 
richness of epiphytic mosses, and the composition of beetle assemblages. We conclude that 
brook-sides in general provide an important habitat clearly diverging from the surrounding 
matrix but that the conservation value of the brook-sides granted the key habitat status may 
not be substantially larger than that of the brook-sides without the status.
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1 Introduction

In boreal landscapes, there is an obvious confron-
tation between forest biodiversity and commercial 
forestry. Unfortunately, the status quo with the 
current forest management policy in boreal forests 
seems to be a constant increase of the number of 
threatened species (see Hanski 2000). However, 
since maintaining biodiversity is included in the 
targets of boreal forest management (Hansson 
1997, Spence 2001), alternative forestry practices 
must be developed in response to the declining 
diversity. In northern Europe, one approach is 
to identify and maintain so called woodland key 
habitats in forests managed for timber produc-
tion to enable threatened and declining species to 
persist in the landscape dominated by forest man-
agement. There exists slight variation between 
Fennoscandian and Baltic countries in details 
how the woodland key habitats are defined and 
protected (Nitare and Norén 1992, Aasaaren and 
Sverdrup-Thygeson 1994, Tenhola and Yrjönen 
2000, Sohlberg 2004, Timonen et al. 2010), but 
the collective aim is to preserve those habitat 
patches in managed forests that are thought to 
be of greatest value from the standpoint of forest 
ecosystem and biodiversity.

In Finland, the current forest legislation, i.e. 
Finnish Forest Act (1093/1996), was developed 
and passed in 1996 and introduced in the begin-
ning of 1997. The prime aim of the Act is to allow 
sustainable management and utilization of forests 
while safeguarding their biodiversity. In the Act, 
the primary means of promoting the biodiversity 
in the Finnish managed forests is the preserva-
tion of the woodland key habitats. Woodland key 
habitats are expected to be biodiversity hotspots, 
where the occurrence of threatened and demand-
ing species is the most likely. Moreover, these 
habitats are assumed to be natural or natural-like 
and to possess permanent structural characteris-
tics that can maintain populations of focal species. 
Furthermore, to become qualified as a Forest Act 
habitat by forestry practitioners, the habitat has to 
be clearly distinguishable from its surroundings 
and to be small in size. In Finland, 13 different 
habitat types considered as woodland key habitats 
have been listed, the most numerous being the 
immediate surroundings of boreal brooks or rivu-

lets (Yrjönen 2004, Kotiaho and Selonen 2006). 
The brook adjacent riparian ecotone is considered 
to be a vulnerable habitat type and the diversity 
of its species assemblages is often severely influ-
enced by forest management (e.g. Swanson and 
Franklin 1992, Darveau et al. 1995, Machtans et 
al. 1996, Naiman and Decamps 1997, Lambert 
and Hannon 2000, Coroi et al. 2004, Hylander et 
al. 2005, Muir et al. 2006).

The function of key habitat based conservation 
has frequently been questioned (Hanski 2002, 
2005). First, the Finnish Forest Act defines that 
all silvicultural practices on the key habitat must 
be carried out such that the valuable character-
istics of the habitat are preserved (e.g. Tenhola 
and Yrjönen 2000), but this is an unfortunately 
ambiguous definition and it is lacking in direc-
tions and means. Second, rare and threatened 
species are assumed to occur in these habitats, but 
evidence is still scarce and controversial. In some 
studies, key habitats have been shown to host a 
high number of red-listed and indicator species 
(Gustafsson et al. 1999, Gustafsson 2002), while 
in other studies key habitats have not differed 
from other forest habitats (Sverdrup-Thygeson 
2002, Gustafsson et al. 2004). However, when the 
current evidence is drawn together, there appears 
to be a slight difference between key habitats 
and the forest matrix in favour of key habitats 
(Timonen et al. 2011). Third, it is questionable 
whether such “precision conservation” can be 
efficient under the prevailing forest structure and 
dynamics because in boreal forests of northern 
Europe the whole forest matrix is altered: in the 
past disturbances occurred within the undisturbed 
landscape but today the undisturbed patches occur 
within the disturbed landscape.

In general, the long term efficiency of key habi-
tat based biodiversity protection remains uncertain 
and poorly known (Spence 2001). To determine 
the conservation potential of key habitats, the 
first step is to determine whether these habitats 
differ from the surrounding matrix (i.e. managed 
forests). However, it is equally important to know 
whether the key habitats differ from a compara-
ble habitat (i.e. structurally similar habitats that 
have not been granted the key habitat status). In 
our study, we focused on brook-side key habitats 
determined by the Finnish Forest Act. The aim 
was to determine 1) whether the brook-side key 
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habitats host higher species diversity or different 
species assemblages than other brook-side habi-
tats, and 2) whether the brook-side key habitats 
or brook-sides in general differ from typical man-
aged boreal coniferous forests.

2 Methods

The study was conducted in Central Finland on 
sites located within the south and middle boreal 
vegetation zones and two separate data sets were 
collected. The study sites were mature managed 
Norway spruce (Picea abies) dominated conifer-
ous forests with some Scots pine (Pinus sylves-
tris) and occasional deciduous trees. The forests 
were owned and managed by forest companies. 
Also the identification and qualification of key 
habitats had been done by forests companies in 
years 2001–2002. The study sites had been under 
intensive management, i.e. classical rotation for-
estry, for several decades. Within the rotation, 
thinning of an even-aged stand is carried out 2–3 
times and rotation ends up in the final felling or 
clear cutting.

For the first data set (Dataset 1), we selected 
20 study sites in year 2002. The study sites were 
located within an 80 × 100 km area around the 
city of Jyväskylä (62ºN, 25ºE). Each study site 
was established along a separate brook, and the 
sites were separated from each other by several 
kilometres. On each site, we established three 
study plots. One plot was located on a brook-side 
key habitat, the second along the same brook on a 
brook-side habitat not classified as a key habitat 
(control brook-side), and the third in the nearby 
managed forest (control forest). The distance 
between adjacent plots within one study site was 
always less than 300 m. The size of each of the 
study plots was 0.1 ha: on the brook-side habitats 
a 20 × 50-m rectangle was established such that 
the longitudinal axis was centered on the brook 
(i.e. 10 × 50 m on each side of the brook), or if 
that was not possible, a 10 x 100-m rectangle was 
established along one side of the brook. In control 
forests, the study plot was always a 20 × 50-m 
rectangle.

Dead wood, epiphytic mosses, polyporous fungi 
and beetles were selected as response variables 

in the study. All dead wood units with thick-end 
diameter over 5 cm were measured in May 2002. 
For each unit, we determined the thick-end diam-
eter, length, tree species and decay stage (5-stage 
classification after Renvall 1995). The volume of 
dead wood was calculated by using simple geo-
metrics and the volume of whole trunks by using 
the equations provided in Laasasenaho (1982). 
For each of the sites the volume of dead wood 
was transformed to cubic metres per hectare. 
Epiphytic moss species were inventoried in May 
2002 from all standing trees from 50 cm above 
the ground up to 250 cm. Polypore inventories 
were conducted in Sept–Oct 2002 by checking 
all dead wood units and live tree trunks. If there 
were several fruiting bodies of the same polypore 
species on one piece of dead wood, it was con-
sidered as one occurrence. Beetles were captured 
from mid-May to mid-July 2002 with window 
traps that were set hanging from a wire between 
two trees. Three traps were set on each study plot 
and the data of the three traps were pooled for 
statistical analyses.

For the second dataset (Dataset 2), we selected 
16 study sites in year 2003.The study sites were 
located within a 120-km radius from the city of 
Jyväskylä and sites were separate from the sites 
in dataset 1. Of the 16 study sites, eight of them 
were brook-side key habitats and eight brook-side 
habitats without the status (control brook-side). 
Each study site was established on a separate 
brook and key habitats and control brook-sides 
were spatially intermixed within the study area. 
On each study site, three orthogonal sampling 
lines from the brook edge were established at 
intervals of 15 meters. From each 5-meter long 
and one meter wide sampling line vascular plants 
and mosses of the ground layer were counted 
and identified to species, one square meter at a 
time. The data of the three lines were pooled for 
statistical analyses.

The differences between habitats in dead wood 
variables, in the numbers of individuals, and in the 
numbers and diversities of species were explored 
with ANOVA. In dataset 1 we used randomized 
blocks design entering site as a random factor to 
the analysis, and in dataset 2 each brook-side was 
treated as an independent sample. LSD test was 
used in multiple comparisons between habitats. 
Data distributions were normalized by log10- or 
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arcsin-transformation. Shannon-Wiener index 
was used as a measure of diversity. The analyses 
were performed with SPSS (version 14).

Analysis of Similarities (ANOSIM) was used 
to test whether the species composition differed 
between habitats. ANOSIM is a non-metric test 
based on distance measure and it uses the rank 
order of dissimilarity values, thus analogous to 
non-metric multidimensional scaling (NMDS). 
The polypore species compositions and tree spe-
cies compositions of dead wood were further 
depicted by NMDS to illustrate the differences 
between habitats and to explore the associations 
between polypore species and deadwood vari-
ables. In addition, an indicator species analysis 
(Dufrene and Legendre 1997) was used to deter-
mine species characteristic of each habitat. This 
analysis gives an indicator value with statistics 
(Monte Carlo permutation) for each species. The 
indicator value (IV) is percent of perfect indica-
tion (i.e. IV = 100%) and the value is verified by 
Monte Carlo permutation. ANOSIM was per-
formed with PAST (version 2.09) (Hammer et al. 
2001) and indicator species analysis and NMDS 
were carried out using PC-ORD (version 4.41).

3 Results

3.1 Dataset 1: Dead Wood

The amount of dead wood was relatively low 
on all sites, the average volume on the brook-
side key habitat, the control brook-side and the 
control forest being 7.6 ± 5.9, 5.7 ± 4.3 and 4.9  
± 4.2 m3/ha, respectively (mean ± SD). Over 
all, the volume of dead wood tended to differ 
between habitats (F2,38 = 2.701, p = 0.080), and 
brook-side key habitat had more dead wood than 
control forest (Table 1). The average number of 
dead wood pieces was 42 per site. The number 
of dead wood pieces differed between habitats 
(F2,38 = 7.203, p = 0.002) such that both brook-side 
habitats had a higher number of dead wood pieces 
than control forest but the brook-side habitats did 
not differ from each other (Table 1). The dead 
wood pieces were rather small and the average 
thick-end diameter of dead wood in all was 8.7 
cm. The average diameter did not differ between 
habitats (F2,38 = 0.245, p = 0.784). On the other 
hand, the average decay stage differed between 
habitats (F2,38 = 3.794, p = 0.031). The difference 
between habitats was due to the decay stage being 
higher on brook-side key habitat than in control 
forest (Table 1).

The number of dead wood tree species differed 
between habitats (F2,38 = 6.003, p = 0.005). Both 

Table 1. The results of between-habitat comparisons (LSD test) of dataset 1. MD =. mean difference = a – b.

 Key habitat a Key habitat a Control brook a
 vs. control brook b vs. control forest b vs. control forest b
 MD p MD p MD p SE

Dead wood
Number of pieces 0.102 0.242 0.319 0.001 0.217 0.016 0.086
Number of decaying stages 0.013 0.417 0.044 0.011 0.030 0.070 0.016
Total volume 0.094 0.194 0.165 0.026 0.071 0.326 0.071
Diversity of tree species 0.007 0.821 0.095 0.002 0.089 0.004 0.286
Number of tree species –0.001 0.991 0.120 0.005 0.121 0.005 0.040
Proportion of deciduous trees 0.119 0.321 0.362 0.004 0.242 0.048 0.119

Polypores
Number of species 0.027 0.649 0.160 0.010 0.133 0.029 0.059
Number of occurrences 0.085 0.316 0.233 0.009 0.148 0.087 0.084
Diversity 0.033 0.824 0.385 0.013 0.352 0.023 0.149

Epiphytic mosses
Number of species 0.140 0.082 0.300 <0.001 0.160 0.047 0.078
Number of occurrences 0.177 0.074 0.381 <0.001 0.204 0.042 0.097
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brook-side habitats had more dead wood species 
than control forest while there was no difference 
between the brook-side habitats (Table 1). In addi-
tion, the species diversity of dead wood differed 
between habitats (F2,38 = 6.877, p = 0.003). Again, 
both brook-side habitats had higher diversity 
than control forest, but there was no difference 
between the brook-side habitats (Table 1). Also, 
the proportion of deciduous tree species differed 
between habitats (F2,38 = 4.823, p = 0.014). Con-
trol forest had less deciduous dead wood than both 
brook-side habitats, while brook-side key habitat 
and control brook-side did not differ from each 
other (Table 1).

According to the ANOSIM, the dead wood 
species composition of brook-side key habitat 
differed from that of control forest, while control 

brook-side habitat tended to differ from control 
forest but there was no difference between the 
brook-side habitats (Table 2). In addition, the 
dead wood composition of brook-side key habitat 
was characterized by the presence of grey alder 
(Alnus incana) and goat willow (Salix caprea), 
while no specific indicator species were found for 
other habitats (Table 3). In the NMDS ordination 
space, control forests formed two distinct groups 
while there was large variation among the brook-
side habitats (Fig. 1). According to the ordination, 
the main difference between habitats was that the 
dead wood of most of the control forests consisted 
almost exclusively of either Norway spruce or 
Scots pine while the brook-sides were character-
ized by a diverse deciduous admixture.

Fig. 1. NMDS ordination of the dead wood species composition.
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3.2 Dataset 1: Polypores

In total, 53 polypore species were recorded. The 
number of polypore species differed between 
habitats (F2,38 = 4.277, p = 0.021). There were 
less polypore species in control forest than on 
both brook-side habitats (Table 1). Similarly, the 
number of polypore occurrences differed between 
habitats (F2,38 = 3.930, p = 0.028). Control forest 
had fewer occurrences than the brook-side key 
habitat (Table 1). Also the diversity of poly-
pores differed between habitats (F2,38 = 4.137, 

p = 0.024), the diversity being lower in control 
forest than on both brook-side habitats (Table 1). 
According to ANOSIM, the polypore species 
composition of brook-side key habitat differed 
from other habitats (Table 2), but no clear indica-
tor species were found.

In the NMDS, a 2-dimensional solution was 
found (Fig. 2). Three dead wood variables (number 
and diversity of species and proportion of decidu-
ous trees) were positively correlated with axis 
1, and the average diameter of dead wood was 
negatively correlated with axis 2 (Table 4). Two 

Fig. 2. NMDS ordination of polypore species composition. Dead wood variables have been included 
in the analysis as environmental variables. Only the polypore species and dead wood variables 
significantly correlating with either of the axes are presented in the figure. Deciduous = proportion 
of deciduous dead wood; Diameter = average diameter of dead wood; Diversity = diversity of dead 
wood; Species = number of dead wood tree species. See also Table 4.
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polypore species that utilize deciduous dead wood 
were positively correlated with axis 1 while three 
species that prefer coniferous dead wood showed 
a negative correlation (Table 4). Three species that 
are often found on small diameter deciduous dead 
wood were positively correlated with axis 2 and 
one species that prefers large-diameter dead wood 
showed a negative correlation (Table 4). Control 
forest formed two separate groups in the NMDS 
ordination space while the brook-side habitats 
were intermixed along axis 1 and slightly sepa-
rated from the control forest groups (Fig. 2).

3.3 Dataset 1: Epiphytic Moss Species

Only 7 species of epiphytic moss species were 
found. Nevertheless, the number of moss spe-
cies differed between habitats (F2,38 = 7.381, 
p = 0.002). Also the number of occurrences of 
epiphytic moss species differed between habitats 
(F2,38 = 7.805, p = 0.001). The control forest had 
less species and occurrences than both brook-side 
habitats but there were no differences between 
the brook-side habitats (Table 1). However, there 
were no differences in the diversity of epiphytic 
moss species between the habitats (F2,38 = 0.612, 
p = 0.549) According to ANOSIM, there were no 
difference in the species composition between 
habitats (Table 2). No indicator species were 
found.

3.4 Dataset 1: Beetle Species

In total, 5978 beetle individuals representing 353 
species were captured from which 4380 individu-
als and 165 species were classified as saproxylic. 
Among saproxylic beetles, the number of spe-
cies, number of individuals and diversity did not 
differ between habitats (species, individuals and 
diversity, F2,38 = 0.558, p = 0.577, F2,38 = 0.950, 
p = 0.296 and F2,38 = 1.508, p = 0.234, respec-
tively). Similarly, among non-saproxylic bee-
tles, there were no differences between habitats 
(species, individuals and diversity, F2,38 = 1.459, 
p = 0.245, F2,38 = 1.418, p = 0.255 and F2,38 = 1.142, 
p = 0.330, respectively). The saproxylic species 
composition did not differ between habitats (Table 
2), but there was a difference in the non-saproxy-
lic species composition between brook-side key 
habitat and control forest (Table 2). In addition, 
a few indicator species were found among both 
beetle groups. All five saproxylic indicator spe-
cies were indicating brook-side habitats, while 
indicator non-saproxylic species were found for 
all habitat types (Table 3).

3.5 Dataset 2: Vascular Plant and Moss 
Species

In total, 70 vascular plant species and 53 moss 
species were identified. The number of vascular 
plant and moss species did not differ between 
brook-side key habitat and control brook-side 
(vascular plants and mosses, F1,16 = 1.361, p 
= 0.263, and F1,16 = 0.114, p = 0.740, respec-
tively). Likewise, there were no differences in 

Table 2. Analysis of similarities (ANOSIM) of species composition between habitats. Vascular plant 
and moss comparisons are from dataset 2, thus including only brook-side habitats. The number 
of Monte Carlo permutations is 10000.

 Key habitat vs. Key habitat vs. Control brook vs.
 control brook control forest control forest
 R p R p R p

Deadwood 0.002 0.415 0.095 0.010 0.049 0.053
Polypores –0.016 0.701 0.071 0.047 0.025 0.222
Epiphytic mosses 0.008 0.296 –0.028 0.597 –0.070 0.923
Saproxylic beetles –0.009 0.584 –0.016 0.707 –0.032 0.891
Non-saproxylic beetles –0.053 0.975 0.079 0.018 0.054 0.054
Vascular plants 0.438 <0.001
Mosses 0.125 0.038
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Table 3. The results of indicator species analysis. Species with significant indicator value (IV) and the habitat type 
they are indicative of are presented. The number of Monte Carlo permutations is 10 000.

 Species Habitat IV p

Deadwood Alnus incana Key habitat 46.2 0.042
 Sorbus aucuparia Key habitat 32.4 0.014

Saproxylic beetles Denticollis linearis Key habitat 31.0 0.025
 Malthodes fuscus Control brook 24.0 0.027
 Phloeotribus spinulosus Control brook 21.0 0.022
 Pyropterus nigroruber Control brook 28.6 0.008
 Rhizophagus dispar Key habitat 20.0 0.042

Non-saproxylic beetles Atomaria pulchra Control forest 23.1 0.023
 Cyphon coarctatus Control brook 20.0 0.029
 Nicrophorus vespilloides Control brook 20.0 0.028
 Sepedophilus littoreus Key habitat 39.8 0.024

Moss species Sphagnum angustifolium Key habitat 81.6 0.004
 Rhizomnium punctatum Key habitat 67.4 0.045

Vascular plants Athyrium filix-femina Key habitat 77.2 0.007
 Equisetum sylvaticum Key habitat 67.5 0.05
 Maianthemum bifolium Key habitat 71.1 0.001
 Oxalis acetosella Key habitat 71.6 0.014
 Trientalis europaea Key habitat 78.5 0.003

Table 4. Pearson correlations between variables and ordination axes of the NMDS of polypore 
species composition. Only the polypore species significantly correlating with either of 
the axes are presented.

 Axis 1 Axis 2
 r p R p

Polypores
Fomes fomentarius 0.360 0.006 –0.314 0.016
Ceriporiopsis pseudogilvescens 0.323 0.013 0.137 0.305
Phellinus cinereus 0.287 0.029 –0.158 0.236
Trametes hirsuta 0.204 0.125 0.372 0.004
Trametes ochracea 0.187 0.160 0.295 0.025
Trametes pubescens 0.072 0.591 0.406 0.002
Antrodia serialis –0.100 0.455 0.264 0.045
Postia caesia –0.283 0.031 0.004 0.976
Fomitopsis pinicola –0.309 0.018 0.222 0.094
Trichaptum abietinum –0.459 0.000 0.053 0.693

Dead wood variables
Number of pieces – 0.066 0.623 0.052 0.698
Average diameter – 0.057 0.671 –0.314 0.016
Volume – 0.121 0.366 –0.215 0.105
Decay stage 0.151 0.258 0.148 0.268
Proportion of deciduous trees 0.435 0.001 0.011 0.935
Number of dead wood species 0.282 0.032 –0.083 0.536
Diversity of dead wood species 0.369 0.004 –0.132 0.323
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the diversities of vascular plant and moss spe-
cies between the brook side habitats (vascular 
plants and mosses, F1,16 = 1.966, p = 0.183, and 
F1,16 = 0.112, p = 0.743, respectively). However, 
vascular plant and moss species compositions 
differed between the two habitats (Table 2). In 
both cases, all indicator species were indicating 
key habitat, five species of vascular plants and 
two species of mosses (Table 3).

4 Discussion

Our objective was to determine whether brook-
side key habitats host distinct species assemblages 
or higher diversity than other brook-side habitats 
not granted the key habitat status, and whether 
brook-side habitats of the two types differ from 
the matrix, i.e. typical managed boreal conifer-
ous forest. The most obvious differences were 
found between brook-side habitats and control 
forest. Although there were also some differences 
between the brook-side habitats, in general they 
were rather alike. For instance, the dead wood 
composition of the brook-side habitats was rather 
similar, and polypores followed predictably the 
same pattern. However, the ground layer flora 
of key habitat was distinct from control brook-
side.

Compared to control forest, the brook-side 
habitats were characterized by more diverse and 
abundant dead wood and wealth of deciduous 
dead wood. A similar pattern has also been found 
in other studies comparing brook-side key habitats 
to managed forests (Hottola and Siitonen 2008). 
Although the average dead wood volumes per 
habitat were rather low, they were nevertheless 
more than reported in the Finnish national forest 
inventory (NFI) (Finnish statistical yearbook… 
2007). According to the NFI, the average volume 
in managed forests in southern Finland is 2.7 m3/
ha (Finnish statistical yearbook… 2007). There-
fore, brook-side habitats had double the average 
volume, but also control forest had more dead 
wood than an average managed forest. Between 
the brook-side habitats, the quality, quantity and 
composition of dead wood were rather alike, but 
the brook-side key habitat was characterized by 
particular deciduous dead wood, Alnus incana 

and Salix caprea. Nevertheless, according to 
dead wood, all brook-side habitats appear to be 
equally valuable and divergent from the surround-
ing matrix. In this sense, every single brook-side 
habitat may have potential to host more dead 
wood dependent species than the surrounding 
managed forest and be of conservation value.

The diverse polypore species assemblage of 
brook-sides is likely to reflect the diversity of 
dead wood resources. Hottola and Siitonen (2008) 
found that total species richness of polypores, 
and in particular that of deciduous wood special-
ists, was higher on brook-side key habitats than 
in normal managed forests, and that the species 
richness was best explained by the volume and 
diversity of dead wood. We found that species 
richness, diversity and community composition 
of both brook-side habitats differed from control 
forest. The abundance of several species was asso-
ciated to the abundance of deciduous dead wood 
or to high diversity of dead wood, both being 
important characteristics of brook-side habitats. 
No specific indicator species were found, which 
was likely due to the brook-side habitats being 
so similar in terms of species composition. Inter-
estingly, we found that dead wood volume was 
not a major factor affecting the composition of 
polypore assemblages. This is noteworthy, since 
conservation efforts are often focused on volume. 
However, our results suggest that it would be 
more important to ensure dead wood diversity 
in terms of species, sizes, and decay stages, as 
the volume itself is likely to come along with the 
sufficient diversity of these qualities.

It is clear that the microclimate and likely also 
the productivity of a brook-side habitat differs 
from the surrounding forest. Brook-side habi-
tats are generally moister, more productive and 
have relatively higher pH than the upland forest 
which affects the moss assemblages (see e.g. 
Proctor 1990, Frisvoll and Presto 1997, Hylander 
et al. 2005). Consequently, a higher number of 
epiphytic moss species and more occurrences 
were found on both brook-side habitats than in 
control forest. However, the number of species 
per site was generally low due to the sites being 
managed spruce dominated forests where impor-
tant substrates such as aspen (Populus tremula) 
are currently scarce. Thus, brook-side habitats 
of managed forests are not optimal habitats for 
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epiphytic mosses but they may nevertheless have 
some potential to maintain more diverse assem-
blages than the surrounding matrix.

It is important to note that the beetle data was 
collected with window traps that capture flying 
beetles and cannot provide an accurate measure 
for such a small area (see Saint-Germain et al. 
2006, Sverdrup-Thygeson and Birkemoe 2009). 
Therefore, the catches are more or less reflecting 
the beetle assemblage of the whole surround-
ing forest, which is likely to hamper observing 
small between-habitat differences. We found 
no differences between studied habitats in the 
number, diversity and community composition 
of saproxylic beetle species but the communities 
of non-saproxylic beetle species differed between 
key habitat and control forest. The difference 
among non-saproxylic species is likely to reflect 
the obvious differences in the moisture and veg-
etation between the habitats. This is supported 
by the ecology of the indicator non-saproxylic 
species, of which e.g. Cyphon coarctatus is asso-
ciated to moist habitats while Atomaria pulchra 
is associated to needle litter of coniferous trees. 
Among saproxylic species, the observed species 
assemblages consisted of species typical of man-
aged boreal forests, that can obviously cope with 
low dead wood volume and with a monoculture 
of tree species thus being relatively unaffected 
by forest management (see e.g. Martikainen et al. 
2000). For more specialized saproxylic species, a 
small isolated brook-side habitat with relatively 
low amount of dead wood is probably inadequate. 
However, some indicator saproxylic species were 
found for brook-side habitats, of which those 
associated to key habitat (Denticollis linearis and 
Rhizophagus dispar) are species that frequently 
utilize deciduous dead wood.

The primary criterion for classifying forest hab-
itats, and also identifying key habitats, is the com-
position of ground layer vegetation. Furthermore, 
the same environmental factors (e.g. moisture and 
pH) affect moss (Frisvoll and Presto 1997) and 
vascular plant assemblages (Zinko et al. 2006). 
Therefore, it is almost self-evident that the vas-
cular plant and moss assemblages of brook-sides, 
and key habitats in particular, differ from upland 
forests. Also the species richness of vascular 
plants (see Naiman and Decamps 1997, Nilsson 
and Svedmark 2002) and mosses (e.g. Dynesius 

2001) is likely to differ, brook-side habitats in 
Scandinavia having naturally much more spe-
cies than upland forests. Thus, concerning these 
groups, the meaningful question is whether the 
different brook-side habitats differ from each 
other. We found that although the species rich-
ness of vascular plants and mosses did not differ 
between the habitats, the assemblages were dis-
tinctly different between key habitats and control 
brook-sides, and that there were several indicator 
species to the key habitats (see Table 3).

The characteristic vascular plant species of a 
key habitat include species typical of grass-herb 
forest type,(Athyrium filix-femina and Equise-
tum sylvaticum), species associated to Oxalis-
Myrtillus site type (Maianthemum bifolium and 
Oxalis acetosella), as well as species indicating 
moist conditions (Trientalis europaea). One moss 
species (Rhizomnium punctatum) characteristic of 
key habitat is a species typical of brook-sides and 
has declined due to forestry and forest drainage, 
while the other indicator moss species (Sphagnum 
angustifolium) is a common species of peatlands. 
Thus, the key habitats appear to be characterized 
by a variety of sub-habitats within the brook-side 
habitat, typically including moist and lush patches 
with divergent flora.

The classification of key habitats is based on 
on-site inventory, which is frequently done by 
foresters, with limited time and competence to 
identify the species, and the method rests largely 
on conspicuous plant species. Therefore, it comes 
as no surprise that the vascular plant, and to lesser 
extent moss assemblages, are the main differences 
between key habitats and comparable habitats not 
granted the status. Sites with eye-catching spe-
cies, or sites with moist and marshy plots that are 
of low value for forestry, may be easily classified 
as key habitats while sites with less striking, but 
possibly equally valuable characteristics may be 
easily ignored.

The starting point of the study was to determine 
whether the Finnish Forest Act provides means to 
safeguard the diversity in managed boreal forests. 
It appears that brook-sides are diverse habitats 
hosting species and resources scarce in typical 
managed boreal forests. Protecting species-rich 
habitats does not necessarily mean protecting 
the species under greatest threat, but it is never-
theless clear that brook-sides substantially con-
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tribute to the diversity of managed forests. A 
more important finding is that in many aspects 
brook-side key habitats do not differ from the 
brook-sides without the key habitat status. But 
are all brook-side habitats worth protecting then? 
The major problem in “precision conservation” 
in managed forests is extinction debt: reducing 
total area of habitat increases the probability of 
extinctions (see Hanski 2000, Ovaskainen 2002, 
Hanski 2008). Preserving certain key habitats of 
small area in managed forests is supposed to be 
cost-effective, but leads easily to extinctions after 
a time lag due to small populations or habitat 
alteration induced by changes in the surrounding 
matrix (Selonen and Kotiaho in prep.). Therefore, 
if the aim of conservation is, as it should be, to 
maintain viable populations of species, the more 
we preserve the area with obvious conservation 
value, i.e. diverging from the matrix, the better 
results we get. The network of key habitats is an 
important but probably inadequate supplement 
to forest conservation, which would benefit from 
the addition of comparable habitat but also from 
adjusting the management outside the protected 
area such as maintaining adequate buffer strips 
(e.g. Darveau et al. 1998, Johnson and Jones 
2000, Harper and MacDonald 2001, Selonen and 
Kotiaho in prep.).

References

Aasaaren, Ø. & Sverdrup-Thygeson, A. 1994. Nøkkel-
biotoper i skogen. NORSKOG, Oslo. (In Norweg-
ish).

Coroi, M., Skeffington, M. S., Giller, P., Smith, C., 
Gormally, M. & O’Donovan, G. 2004. Vegetation 
diversity and stand structure in streamside forests in 
the south of Ireland. Forest Ecology and Manage-
ment 202(1–3): 39–57.

Darveau, M., Beauchesne, P., Belanger, L., Huot, J. & 
Larue, P. 1995. Riparian forest strips as habitat for 
breeding birds in boreal forest. Journal of Wildlife 
Management 59(1): 67–78.

— , Huot, J. & Belanger, L. 1998. Riparian forest strips 
as habitat for snowshoe hare in a boreal balsam fir 
forest. Canadian Journal of Forest Research 28(10): 
1494–1500.

Dufrene, M. & Legendre, P. 1997. Species assemblages 

and indicator species: the need for a flexible asym-
metrical approach. Ecological Monographs 67(3): 
345–366.

Dynesius, M. 2001. Spatial and evolutionary aspects of 
species diversity, species traits, and human impact 
with examples from boreal riparian and forest plant 
communities. Umeå University, Umeå. 17 p.

Finnish statistical yearbook of forestry. 2007. Finnish 
Forest Research Institute, Helsinki. 436 p.

Frisvoll, A.A. & Presto, T. 1997. Spruce forest bryo-
phytes in central Norway and their relationship to 
environmental factors including modern forestry. 
Ecography 20(1): 3–18.

Gustafsson, L. 2002. Presence and abundance of red-
listed plant species in Swedish forests. Conserva-
tion Biology 16(2): 377–388.

— , De Jong, J. & Noren, M. 1999. Evaluation of 
Swedish woodland key habitats using red-listed 
bryophytes and lichens. Biodiversity and Conserva-
tion 8(8): 1101–1114.

— , Hylander, K. & Jacobson, C. 2004. Uncommon 
bryophytes in Swedish forests – key habitats and 
production forests compared. Forest Ecology and 
Management 194(1–3): 11–22.

Hammer, Ø., Harper, D.A.T. & Ryan, P.D. 2001. 
PAST: Paleontological statistics software package 
for education and data analysis. Palaeontologia 
Electronica 4(1): 1–9.

Hanski, I. 2000. Extinction debt and species credit 
in boreal forests: modelling the consequences of 
different approaches to biodiversity conservation. 
Annales Zoologici Fennici 37(4): 271–280.

— 2002. In the midst of ecology, conservation, and 
competing interests in the society. Annales Zoo-
logici Fennici 39: 183–186.

— 2005. The shrinking world: ecological consequences 
of habitat loss. International Ecology Institute.

— 2008. Insect conservation in boreal forests. Journal 
of Insect Conservation 12(5): 451–454.

Hansson, L. 1997. Boreal ecosystems and landscapes: 
structures, processes and conservation of biodiver-
sity. Munksgaard, Copenhagen. 203 p.

Harper, K.A. & MacDonald, S.E. 2001. Structure and 
composition of riparian boreal forest: New meth-
ods for analyzing edge influence. Ecology 82(3): 
649–659.

Hottola, J. & Siitonen, J. 2008. Significance of wood-
land key habitats for polypore diversity and red-
listed species in boreal forests. Biodiversity and 
Conservation 17(11): 2559–2577.



1052

Silva Fennica 45(5), 2011 research articles

Hylander, K., Dynesius, M., Jonsson, B.G. & Nils-
son, C. 2005. Substrate form determines the fate 
of bryophytes in riparian buffer strips. Ecological 
Applications 15(2): 674–688.

Johnson, S.L. & Jones, J.A. 2000. Stream temperature 
responses to forest harvest and debris flows in west-
ern Cascades, Oregon. Canadian Journal of Fisher-
ies and Aquatic Sciences 57(Suppl. 2): 30–39.

Kotiaho, J.S. & Selonen, V.A.O. 2006. Metsälain 
erityisen tärkeiden elinympäristöjen kartoituk-
sen laadun ja luotettavuuden analyysi. Suomen 
ympäristökeskus, Helsinki. 65 p. (In Finnish).

Laasasenaho, J. 1982. Taper curve and volume func-
tions for pine, spruce and birch. Communicationes 
Instituti Forestalis Fenniae 108.

Lambert, J. D. & Hannon, S. J. 2000. Short-term effects 
of timber harvest on abundance territory character-
istics, and pairing success of Ovenbirds in riparian 
buffer strips. Auk 117(3): 687–698.

Machtans, C.S., Villard, M.A. & Hannon, S.J. 1996. 
Use of riparian buffer strips as movement corri-
dors by forest birds. Conservation Biology 10(5): 
1366–1379.

Martikainen, P., Siitonen, J., Punttila, P., Kaila, L. & 
Rauh, J. 2000. Species richness of Coleoptera in 
mature managed and old-growth boreal forests in 
southern Finland. Biological Conservation 94(2): 
199–209.

Muir, P.S., Rambo, T.R., Kimmerer, R.W. & Keon, D.B. 
2006. Influence of overstory removal on growth of 
epiphytic mosses and lichens in western Oregon. 
Ecological Applications 16(3): 1207–1221.

Naiman, R. J. & Decamps, H. 1997. The ecology of 
interfaces: Riparian zones. Annual Review of Ecol-
ogy and Systematics 28: 621–658.

Nilsson, C. & Svedmark, M. 2002. Basic principles 
and ecological consequences of changing water 
regimes: Riparian plant communities. Environmen-
tal Management 30(4): 468–480.

Nitare, J. & Norén, M. 1992. Nyckelbiotoper kartläggs i 
nytt projekt vid Skogsvårdsstyrelsen. Svensk Bota-
nisk Tidskrift 86(3): 219–226.

Ovaskainen, O. 2002. Long-term persistence of species 
and the SLOSS problem. Journal of Theoretical 
Biology 218(4): 419–433.

Proctor, M.C.F. 1990. The physiological-basis of Bryo-
phyte production. Botanical Journal of the Linnean 
Society 104(1–3): 61–77.

Renvall, P. 1995. Community structure and dynamics 
of wood-rotting Basidiomycetes on decomposing 

conifer trunks in northern Finland. Karstenia 35: 
1–51.

Saint-Germain, M., Buddle, C.M. & Drapeau, P. 2006. 
Sampling saproxylic Coleoptera: scale issues and 
the importance of behavior. Environmental Ento-
mology 35(2): 478–487.

Sohlberg, S. 2004. Evaluation of woodland key habitat 
inventories in the Baltic countries. The Swedish 
Environmental Protection Agency, Stockholm.

Spence, J.R. 2001. The new boreal forestry: adjusting 
timber management to accommodate biodiversity. 
Trends in Ecology & Evolution 16(11): 591–593.

Sverdrup-Thygeson, A. 2002. Key habitats in the Nor-
wegian production forest: a case study. Scandina-
vian Journal of Forest Research 17(2): 166–178.

— & Birkemoe, T. 2009. What window traps can tell 
us: effect of placement, forest openness and beetle 
reproduction in retention trees. Journal of Insect 
Conservation 13(2): 183–191.

Swanson, F.J. & Franklin, J.F. 1992. New forestry 
principles from ecosystem analysis of Pacific-
Northwest forests. Ecological Applications 2(3): 
262–274.

Tenhola, T. & Yrjönen, K. 2000. Biological diversity 
in the Finnish private forests. Interim report 2000. 
Ministry of Agriculture and Forestry, Helsinki.

Timonen, J., Siitonen, J., Gustafsson, L., Kotiaho, J.S., 
Stokland, J.N., Sverdrup-Thygeson, A. & Monk-
konen, M. 2010. Woodland key habitats in north-
ern Europe: concepts, inventory and protection. 
Scandinavian Journal of Forest Research 25(4): 
309–324.

— , Gustafsson, L., Kotiaho, J.S. & Mönkkönen, M. 
2011. Hotspots in a cold climate – are woodland 
key habitats biodiversity hotspots? Collaboration 
for Environmental Evidence. [Online journal]. 
Available at: http://www.environmentalevidence.
org/SR81.html. [Cited 21 Jun 2011].

Yrjönen, K. 2004. Metsälain erityisen tärkeät elinym-
päristöt. Kartoitus yksityismetsissä 1998–2004. 
Ministry of Agriculture and Forestry, Helsinki. 60 
p. (In Finnish).

Zinko, U., Dynesius, M., Nilsson, C. & Seibert, J. 2006. 
The role of soil pH in linking groundwater flow and 
plant species density in boreal forest landscapes. 
Ecography 29(4): 515–524.

Total of 44 references



 
 
 

III 
 
 

BUFFER STRIPS CAN PRE-EMPT EXTINCTION DEBT IN 
BOREAL STREAMSIDE HABITATS 

 
 
 
 

by 
 

 
Ville A. O. Selonen & Janne S. Kotiaho 2013 

 
 

BMC Ecology 13: 24.  
 

 
Reprinted with kind permission of BioMed Central Ltd 



RESEARCH ARTICLE Open Access
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boreal streamside habitats
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Abstract

Background: Conservation of biological diversity and economical utilization of natural resources form an almost
inevitable confrontation between the two. In practice, however, a balance between the two ought to be found,
and in managed boreal forests, preservation of woodland key habitats is increasingly used strategy to safeguard
biological diversity. According to the Finnish Forests Act, certain Forest Act habitat (FAH) types must be
safeguarded, provided they are clearly distinguishable from their surroundings. Furthermore, once the habitat has
been identified as a FAH, its special characteristics must not be altered. Both of these aspects contain ambiguities
that potentially undermine the practical application of the Act. We designed a replicated sampling study to address
these ambiguities at the most common FAH type, riparian habitat of small boreal streams. As response variables we
used vascular plants and mosses. We asked i) how wide is the FAH around small streams that is distinguishable
from its surrounding and ii) how wide buffer strip around the FAH is sufficient for long term to preserve the natural
species community composition of the FAH.

Results: We found that an average three meters wide strip around the stream constitutes the distinguishable FAH
and that a minimum of 45 meters wide buffers on both sides of the stream are needed for the species community
composition to remain unaltered.

Conclusions: We conclude that 45 meters wide buffers appear sufficient to safeguard vascular plant and moss
species communities within the FAH, prevent local populations from extinctions and thus pre-empt extinction debt
that would be realised with more narrow buffers. While 45 meters may seem intolerable from the commercial
forestry point of view, anything less than that may be intolerable from the point of view of conservation, and thus
against the idea of sustainable use of natural resources.

Keywords: Conservation, Extinction debt, Forest management, Legislation, Valuable habitat, Woodland key habitat

Background
Conservation of biological diversity and economical
utilization of natural resources form an almost inevit-
able confrontation between the two. In boreal forests,
biodiversity and commercial forestry are the key players.
Today, the negative effects of forestry on forest bio-
diversity are axiomatic [1,2], and in many countries
practical measures have been initiated to remedy and
overcome these effects. In Fennoscandia and Baltic
countries, one measure that has been taken is to pre-
serve the so called woodland key habitats (WKH) in the
commercial forests [3]. WKHs are small habitat patches
with presumably high conservation value [3] and they

are generally perceived to be a cost-effective tool in con-
servation of commercial forest biodiversity. Although
the ecology behind the concept is questioned and criti-
cized [2,4,5], in practice WKHs are widely applied in
Fennoscandia and Baltic countries. There is some vari-
ation among the countries in the details of the defini-
tions and in protection of the WKHs [3], but the
underlying idea in all is to preserve habitat patches that
are thought to be of value from the standpoint of forest
ecosystems and biodiversity.
In Finland, a Forest Act was passed in 1996, the main

aim of which is to allow sustainable management and
utilization of forests, while simultaneously safeguarding
biodiversity [6]. In the Finnish Forest Act, the concept of
WKH was applied and some habitat types were defined
as Forest Act Habitats (FAH) where demanding, rare
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and threatened species are likely to occur [6]. All of these
habitats are terrestrial and the most numerous FAH type
is the riparian habitat of the boreal brooks or rivulets
(small streams) [7]. Riparian habitats are a heterogeneous
mosaic of terrestrial and aquatic habitats, therefore often
harbouring a rich biodiversity [8-10]. Small streams them-
selves and the adjacent riparian habitats appear to be vul-
nerable and their biodiversity is often adversely influenced
by forests management [11,12].
Two important practical details in the Finnish Forest

Act are that first, to qualify as a FAH that must be
protected, the habitat must be clearly distinguishable from
its surroundings [6], and second, once the habitat has been
identified as a FAH, its special characteristics must not be
altered. Both of these details contain ambiguity that poten-
tially undermines the practical application of the Act: what
constitutes clearly distinguishable or special characteristics
and how to ensure that the special characteristics are not
altered. Moreover, no clear guidelines for the delineation
and demarcation exist. The decision about the distinguish-
ability, the definition of special characteristics and the
overall demarcation of the FAH depends on the forest au-
thorities on site, e.g. during the management planning.
The most likely biological aspect that can make a habi-

tat clearly distinguishable from its surroundings for a
human observer is variation in the plant community
composition. In similar line of thought, the special char-
acteristics that must not be altered are the characteris-
tics of the plant community. It is well established that
forest management influences plant community com-
position [13-15]. Therefore, since FAH’s special charac-
teristics must not be altered, unmanaged buffer strips
around the FAHs are of fundamental importance for the
spirit of the Act. Research on edge effects has provided
robust evidence that communities of the target habitat
will be altered if the buffer strips are not sufficient
[16,17]. More specifically, studies that have focussed on
plant communities of boreal forests emphasize the im-
portance of the width of the buffer strips [18,19], and it
has been stated that if the plant communities of the
streams and the streamside riparian habitats are to be
preserved, sufficient buffer strips are necessary [20-22].
Unfortunately, from the practical point of view it is not
enough to state that sufficient buffer strips are needed.
Rather, we need to provide clear guidelines based on
solid empirical evidence for the widths of buffer strips
that constitute sufficient and are likely to be enough to
protect the community composition in the long run.
However, what should be born in mind is that from
society’s perspective, over buffering may be as undesir-
able as under buffering since in commercial forests
the management must be economically as well as eco-
logically sustainable and the apparent trade-off is ra-
ther challenging.

From these grounds we designed a study to address
two concrete and practical issues: i) how wide is the For-
est Act Habitat around small streams that is distinguish-
able from its surrounding and ii) how wide buffer strip
around the stream is sufficient to preserve the natural
species community composition of the FAH.

Methods
Study sites and sampling design
We established 39 study sites (out of 213 candidate sites)
on riparian FAHs located in mature managed spruce
dominated coniferous forests, in Central Finland within
a 100 kilometre radius of the city of Jyväskylä (62.23°N,
25.74°E). Our design uses space-for-time-substitution.
This method has the advantage that it provides us with
the opportunity to analyse patterns based on a single
field season. At the same time, the disadvantage of the
method is that it relies on the assumption that the sites
are similar to begin with, and that for any given manage-
ment combination the successional trajectories of the
sites would be similar. While the latter is not possible to
control for in a study design, a violation of this assump-
tion would make any patterns due to management more
difficult to observe. As we do observe patterns (see
Results) it is likely that this assumption is not badly vio-
lated. The former assumption is easier to control in the
study design and to this end we applied selection criteria
to the study sites to make them as similar as possible:
All selected sites belong to the southern boreal vegeta-
tion zone, and in all sites the forests were mature,
managed and spruce dominated coniferous forests, char-
acterized by deciduous undergrowth. Due to the previ-
ous management history large deciduous trees are rare
and we included in the study only sites in which they
were completely absent. According to the Finnish forest
site type classification [23], the vegetation on the stream-
side was mainly the Oxalis-myrtillus type (OMT, herb-
rich heath forest) with occasional patches of Myrtillus
(MT) and Oxalis Maianthemum (OMaT) types. In
addition, some peatland vegetation type occurred occa-
sionally, thus the parent material in the soil was varying
between the peat and till. All sites were selected to be
non-flooding and topographically homogenous. In
addition, all other habitat factors (e.g. boulders, stand
characteristics and deadwood) were taken into account
and sites were preselected to be as similar as possible
(see Additional file 1: Appendix 1). The edge orientation
was observed and north facing edges were not selected
(see Additional file 1: Appendix 1 and 2). All water
channels were small and narrow (on average of one
meter) streams or rivulets with regular, year-round flow.
Seven sites were considered as unmanaged reference
sites, where the nearest clear-cut was located at least 80
meters from the focal site. Although these seven sites
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are considered here as unmanaged, their forest manage-
ment history apart from the location of the nearest
clear-cut is similar to all other sites. The unmanaged
and managed sites did not differ from each other in any
of the measured habitat characteristics except that the
diameter and height of the trees at unmanaged refer-
ence sites were on average slightly less (differences
were <5cm and <4 meters respectively) than those at
the managed sites (Additional file 1: Appendix 1 and 2).
Differences are a result of that unmanaged sites had
higher amount of smaller trees that was not been
thinned out yet. Given that the stand ages and in par-
ticular total volumes did not differ, we consider these
statistically significant differences biologically trivial. It
is worth noting that our unmanaged reference sites will
be more disturbed than would be pristine sites, had
there been any available for the study. Thus our results
pointing to impacts of harvesting on FAH species com-
munities should be considered as minimum estimates.
Among the 32 managed study sites, the distance from

the stream to the clear-cut (i.e. width of the FAH plus
the buffer strip) varied from 0 to 50 meters. The time
since the forest behind the buffer strip was harvested by
clear-cutting varied from 1 to 50 years. All buffer strips
were one-sided and the other side of the stream was
equivalent to unmanaged sites (minimum of 80 meters
to the closest clear-cut). All of the sites were inventoried
during 2003-2004. Each study site consisted of three par-
allel species sampling lines orthogonally from the stream
shoreline, the distance of which were between 10-15 meters
from the other. Each sampling line was divided into
one square meter sampling units. From the shoreline
up to 15 metres each of the sampling units were inven-
toried. After the first 15 meters, the sampling was
conducted every 5 meters to the clear-cut. In each sam-
pling unit, ground layer’s vascular plants (excl. arbores-
cent species) and ground layer’s mosses (Bryophyta)
were identified to the species and the coverage deter-
mined as percentages. Species crowing distinctly above
the ground layer (e.g. on a boulder or dead wood) were
excluded from the sampling.

How wide is the FAH around small streams that is
distinguishable from its surrounding
The immediate stream side is by Forest Act definition
part of the FAH. Therefore, to empirically determine the
extent or width of the riparian FAH that is distinguish-
able for the surrounding forests, we rearranged our spe-
cies community data of the seven unmanaged sites by
the distance from the stream and ran an analysis of simi-
larities (ANOSIM) between the distances [24]. ANOSIM
is a non-metric analysis based on dissimilarity measures
and it uses the rank order of dissimilarity values, thus
being analogous to non-metric multidimensional scaling

(NMDS). We performed ANOSIM with vascular plant
and moss species data separately and with a pooled vas-
cular plant and moss species data. This ensures compre-
hensive interpretation of the delineation. In ANOSIM
Bray-Curtis similarity index was used. Bray-Curtis simi-
larity index takes into account the relative abundance of
species and, in addition to changes in species identities,
reveals also changes in species community composition
that are due to changes in the relative abundances of
species. Prior to analysis, species data was log10-
transformed to downweight the dominant taxa. Species
that occurred only once were excluded from the analysis.
Significances of similarities between groups were derived
from 10000 permutations. We compared the community
composition of our focal sampling unit bordering the
stream (sampling unit one) to each of the community
compositions of the other sampling units 2-15 meters
from the stream. ANOSIM was performed with PAST
(version 2.08) [25].

How wide buffer strip around the stream is sufficient to
preserve the natural species community composition of
the FAH
The value obtained from the above analysis on the un-
managed sites was used to determine the extent of the
FAH on the managed sites. Sites with a buffer strip less
than the extent of the FAH (3 meters, see Results) were
excluded from the forthcoming analyses. Thus, the final
number of managed sites used in the analyses is 20.
Regression analysis was conducted to determine differ-

ences in species richness (i.e. number of species) and
taxonomic diversities [26] between different manage-
ment histories (i.e. width of the buffer strip and time
since harvested). Suitability of variables for analysis was
verified and required transformations conducted. Taxo-
nomic diversity was determined to obtain a variable to
reflect the changes in species composition. Taxonomic
diversity is an index describing distribution of abun-
dances and taxonomic relatedness of species in each of
the studied sites. It is a combination of standard diver-
sity indices and an average relatedness between any two
species chosen at random from the site [26]. Taxonomic

diversity in one sample is Δ ¼ ∑∑i<Jωijxixj

∑∑i<jxixjþ∑i
xi xi−1ð Þ

2

, where

the ωij is weight (ωij = 0 if i and j are the same species,
ωij = 1 if they are the same genus, ωij = 2 if they are the
same family, etc. according to the desired taxonomic cat-
egories). The x denotes the abundances of species i and j.
In other words, the measure weights species depend-
ing on their affinity (i.e. near kinship species are
weighted less). The higher the taxonomic diversity is,
the more different taxonomic categories sample encom-
passes and more diverse the species assemblage is. The
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suggested advantage of this measure is that it attempts
to capture phylogenetic diversity and is more closely
linked to functional diversity than the more traditional
diversity indices [26,27]. It is suggested that such phylo-
genetic diversity indices should be used as a biodiversity
metric for predicting and monitoring of biodiversity
changes and threats [28].
To intensify the taxonomic information, vascular plant

and moss species data was specified with family data
according to Hämet-Ahti et al.1998 [29] and Ulvinen
et al. 2002 [30], respectively. In this analysis, the abun-
dance of a certain species is the number of occupied
sampling units in a site. The buffer strip width and time
since harvested were log-transformed (log10(1+x)). Spe-
cies richness and the taxonomic diversity were deter-
mined with PAST (version 2.08) [25] and all statistical
analyses were carried out with PASW 18 (SPSS Inc.).
Analysis of similarities (ANOSIM) was used to deter-

mine the minimum buffer width for no change in com-
munity composition in the FAH. First we divided
managed sites into six groups (every fifth meter 1-5,
6-10 etc.), and then compared the species community
composition of each of the managed groups to unman-
aged sites. The buffer width from where the species
community composition in the managed sites no longer
differed from that of the unmanaged sites indicates the
minimum buffer strip width for maintaining the com-
munity composition.
It can be considered that the environment in which a

species is most abundant is close to the species environ-
mental optimum [31,32]. The estimate of the optimum
environment can be calculated as a weighted average of
the environmental variable values of the sites in which
the species is present [32]. The weighted average esti-

mate of the optimum is ~uk ¼ ∑n
i¼1xikyi
∑n
i¼1xik

, where x is the

abundance of species k in sample i and y is the empirical
environmental value in sample i (e.g. buffer width or
time since harvested). In the present study, this method
was used to estimate the optimum buffer width and the
optimum time since harvested for species in the FAH.
Estimate was calculated for species observed in five or
more sites. In addition, we used the method in the un-
managed sites to estimate the “natural” optimum dis-
tance of the species from the stream. Optimum values
were determined with PAST (version 2.08) [25].

Results
How wide is the FAH around small streams that is
distinguishable from its surrounding
In vascular plants, the community compositions of the
sampling units 5-15 were significantly different from our
focal sampling unit (Table 1). This means that the habi-
tat strip of about 0-4 meters from the stream is

distinguishable from the surrounding forest. In mosses
the corresponding distinguishable habitat strip was 0-2
meters and in the combined data of vascular plants and
mosses it was 0-3 meters from the stream (Table 1). Nat-
urally, each species has its own characteristic ecological
requirements. Therefore, based on species specific abun-
dance, we have tabulated the natural optimal distance of
vascular plant and moss species from the stream in
Additional file 1: Appendix 3 and 4 respectively.

How wide buffer strip around the stream is sufficient to
preserve the natural species community composition of
the FAH
In the previous analysis, the distinguishable habitat strip
was determined to extend 3 meters from the stream.
From now on, we only analyse diversity in this distin-
guishable habitat strip and call it the FAH, the special
characteristics of which must not be altered by forest
management. After excluding sites with the buffer strip
less than the width of the FAH, the final number of
managed sites included into the analysis was 20. Total
number of vascular plant and moss species found in the
whole study area were 130 and 85, respectively. The
total number of vascular plant and moss species found
in the FAH were 108 and 69, respectively and the num-
ber of unique vascular plant and moss species for FAH
were 19 and 21 respectively. The total number of vascu-
lar plant and moss species found outside the FAH were

Table 1 Analysis of community similarities (ANOSIM)
between the first sampling unit (1 meter from the
stream) and the other sampling units 2–15 meters from
the stream

Vascular plants Mosses Pooled data

Comparison R p R p R p

1 - 2 -0.069 0.778 0.050 0.275 -0.066 0.751

1 - 3 0.064 0.244 0.272 0.012 0.086 0.166

1 - 4 0.122 0.072 0.474 0.000 0.271 0.008

1 - 5 0.317 0.002 0.621 0.001 0.460 0.001

1 - 6 0.402 0.001 0.632 0.000 0.518 0.000

1 - 7 0.469 0.002 0.608 0.000 0.502 0.001

1 - 8 0.507 0.001 0.658 0.001 0.528 0.001

1 - 9 0.563 0.001 0.689 0.001 0.559 0.001

1 - 10 0.599 0.001 0.703 0.001 0.583 0.001

1 - 11 0.610 0.001 0.693 0.001 0.600 0.001

1 - 12 0.655 0.001 0.739 0.000 0.631 0.001

1 - 13 0.645 0.001 0.772 0.001 0.640 0.001

1 - 14 0.656 0.001 0.708 0.001 0.635 0.000

1 - 15 0.661 0.000 0.770 0.001 0.651 0.000

Data is from the unmanaged reference sites. R values are effect sizes based on
the difference of mean ranks between and within groups [32]. N for all groups
is 7.

Selonen and Kotiaho BMC Ecology 2013, 13:24 Page 4 of 10
http://www.biomedcentral.com/1472-6785/13/24



92 and 56, respectively and the number of unique vascu-
lar plant and moss species for outside the FAH were 19
and 9 respectively.
There was an interaction between the width of the

buffer strip and the time since harvested by clear-cutting
on both, the vascular plant species richness and taxo-
nomic diversity of FAH (Table 2). We have depicted the
interactions in Figures 1 and 2, from which one can see
that on a narrow buffer strips both species richness and
taxonomic diversity of vascular plants decline with time,
while on wider buffer strips similar decline does not
occur.
To estimate the minimum buffer width needed to safe-

guard the FAH vascular plant community composition,
we divided the buffer widths into six classes and com-
pared the vascular plant species community of each with
the corresponding communities of unmanaged reference
sites with ANOSIM. FAH community composition dif-
fered from the unmanaged references still with 36 me-
ters wide buffers and the communities were unaltered
only after the buffer strip widths exceeded 45 meters
(Table 3). It is noteworthy that although the sample size
and thus power to observe a significant difference for
the last comparison was small, the effect size R also
decreases ten-fold indicating a real change towards
more similar communities. Vascular plant species bene-
fiting from anthropogenic disturbance were found in
FAHs with narrow buffer strips (see Additional file 1:
Appendix 5). In these species, the smallest weighted
average of buffer widths was 0 meters, i.e. not at all FAH
external buffer (Additional file 1: Appendix 5).
For moss species richness or taxonomic diversity there

were no interaction between the width of the buffer strip
and the time since harvested (Table 2). However, moss
species richness declined with time since harvested,
whereas the taxonomic diversity of mosses increased

with the buffer width (see Table 2 and Figures 3 and 4).
Similar to vascular plants, also moss community compo-
sitions of the FAH differed from the unmanaged refer-
ences still with 36 meters wide buffers and the moss
communities appeared unaltered only after the buffer
strip widths exceeded 45 meters (Table 3). However, in
mosses the effect size does not change much for the last
comparison suggesting that the change in the signifi-
cance is related to the decreased sample size and even
with 45 meters wide buffers the communities may still
have been altered. As with vascular plants, moss species
benefiting from anthropogenic disturbance were found
in the FAH with narrow buffer (see Additional file 1:
Appendix 6). However, in mosses, the smallest weighted
average of buffer widths was 12 meters (Additional file 1:
Appendix 6).

Discussion
Our first objective was to determine how wide is the
Forest Act Habitat (FAH) around small streams that is
distinguishable from its surrounding. Although defining
an average width of streamside riparian habitat or FAH
may be ecologically questionable and undesirable, from
the management point of view such a generalisation is
essential. Despite the importance of the generalization
for management, it may not be stressed too much that
care is needed when such a generalization is executed,
and in practise every delineation has to be done indi-
vidually depending on forests stand structure, vegetation
type and topography of the site. Thus, even if our result
that the FAH was on average 3 meters wide strip along
the small stream is correct, the actual metric value
should be decided on site.
Buffer strips are not mentioned in the Forest Act, but

what is important, is that the Forest Act states that the
characteristics of the FAH may not be altered. Therefore,
to fulfil the statutes of the Act, it is necessary that a buf-
fer strip around the 3 meters wide FAH must be left.
From these premises, our second objective was to deter-
mine how wide buffer strip around the stream is needed
to preserve the natural species community composition
of the FAH. We found that vascular plant species rich-
ness and taxonomic diversity were affected by an inter-
action between buffer strip width and time since the
formation of the buffer strip. At narrow buffer strips,
species richness and diversity declined with time but
similar decline did not occur in the wider buffer strips.
In mosses there were no interactions, but the moss spe-
cies richness declined with time since harvested by
clear-cutting and the taxonomic diversity declined with
the declining width of the buffer strip.
The interaction between buffer strip width and time

since harvested on vascular plant species richness and
taxonomic diversity provides an indication of extinction

Table 2 Regression analyses for vascular plant and moss
species richness and taxonomic diversity

R2 F Sig. Partial η2

Buffer*Time Plant species 0.489 5.822 0.024 0.202

Plant diversity 0.270 4.427 0.047 0.161

Moss species 0.220 0.918 0.348 0.038

Moss diversity 0.301 2.889 0.103 0.112

Buffer Moss species 0.189 0.598 0.447 0.024

Moss diversity 0.213 6.220 0.020 0.206

Time Moss species 0.189 5.568 0.027 0.188

Moss diversity 0.213 0.051 0.823 0.002

Buffer*Time is the interaction term, i.e. the product term of variables. Buffer
and Time denotes variables buffer width and the time since harvested,
respectively. Plant and moss species denotes species richness (number of
species) and diversities are taxonomic diversities. Values are calculated from
log10-transformed data. Species data is from the FAH. Degrees of freedom for
the models are 1, 24.
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Figure 1 Interaction between the width of the buffer strip and time since harvested on vascular plant species richness. Bold line across
the surface represents the 45-meters wide buffer. Vascular plant species data is from the FAH. Buffer strip width and time since harvested are
at log10-scale.

Figure 2 Interaction between the width of the buffer strip and time since harvested on taxonomic diversity of vascular plants. Bold line
across the surface represents the 45-meters wide buffer. Vascular plant species data is from the FAH. Buffer strip width and time since harvested
are at log10-scale.
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debt [33-35] due to forest management. Although the ef-
fect sizes were at most medium (Table 2), the implica-
tion for the local risk of extinction due to forest
management are not trivial. In our study, the FAH itself
was not directly disturbed by the management, but still,
extinction debt was accrued in the FAH depending on
the distance (i.e. buffer strip width) from the disturb-
ance. Based on figure 1, it appears that with narrow buf-
fer strips it takes approximately 10 years to lose 20% of
vascular plant species and 30 years for a third of the spe-
cies to be lost while similar decline in species richness is
not evident with wider buffers. With taxonomic diversity
(Figure 2) it appears that the decline in FAHs with
narrow buffers may be slower and a clear decline is
observed only 20-30 years after the disturbance. Decline
in taxonomic diversity due to forest management is
distressing because taxonomic diversity inflect the

ecosystem functioning [28,36], and may be as significant
threat to ecosystem services as the much worried cli-
mate change [37].
When we are considering the effects of anthropogenic

disturbance, it must be remembered that ultimately from
the nature conservation perspective, any change on the
species community, a loss or a gain of a species, is un-
desirable. Thus, since the legislation states that character-
istics of the valuable habitats may not be altered, any
alteration due to forest management that can be detected
in the community composition should be considered to
violate the act. Based on our analyses, the sufficient width
for a buffer strip that pre-empts the creation of extinction
debt seems to be around 45 metres. Our sample size for
this particular comparison is small, but it is worth noting
that from the point of view of conservation, the value of
45 meters can be considered a conservative minimum es-
timate. This is because all comparisons with less than 45
meter buffer width resulted in a significant difference be-
tween the communities.
There are obvious economical costs associated with

leaving buffers and thus from the economical point of
view one needs to be careful not to over buffer. Above
we stated that the 45 meters was a conservative mini-
mum estimate from the point of view of conservation.
Thus from the perspective of sustainable forest manage-
ment it should be clear that this is indeed the minimum
that must be left in order to avoid altering the commu-
nity compositions, while it is not clear that buffering
more than 45 meters would not benefit the biodiversity
even more. Ours is not the first study to suggest that at

Table 3 Analysis of community similarity (ANOSIM) of
different buffer width categories between unmanaged
(N1) and managed sites (N2)

Vascular plants Mosses

Buffer width (metres) N1, N2 R p R p

0 - 5 7, 3 0.758 0.009 0.677 0.008

6 - 10 7, 3 0.651 0.010 0.544 0.008

11 - 15 7, 5 0.488 0.001 0.390 0.008

21 - 25 7, 4 0.442 0.019 0.454 0.011

32 - 36 7, 3 0.540 0.025 0.482 0.009

45 - 50 7, 2 0.058 0.410 0.451 0.084

Species communities are from the FAH.

Figure 3 The effect of time since harvested on moss species richness. Moss species data is from the FAH. Circles and squares denote
managed and unmanaged sites, respectively. Time axis is at log10-scale.
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least 45 meters wide buffers should be left but earlier
values of similar magnitude have been suggested [38-41].
The interesting and somewhat natural result of mosses,

the increasing diversity with increasing buffer width, is re-
sult of functional buffering. The wider buffers are able to
safeguard the species diversity of the FAH. Moreover, the
result of decreasing species richness with time is indicat-
ing that due to management actions there are a loss of
species that will occur with a time lag. Species that have
short optimum time since harvesting and wide optimum
buffer strip width are species that are still present just after
the management, but soon disappear in spite of relatively
wide buffers.
We did not observe a clear increase in the vascular plant

species richness after the disturbance, although based on
earlier research such an increase could have been expected
[14,15]. However, some indication of such an effect may
be seen in the figure 1 and 2 if we concentrate on the cor-
ner of the matrix where the buffer strip width is small and
time since harvested short: in both graphs this corner
tends towards higher richness. Moreover, at the FAH we
observed a few pioneer plant species typically found in
clear-cuts (e.g. Epilobium angustifolium) (see Additional
file 1: Appendixes 5 and 6). For example, E. angustifolium
was not present in any of the unmanaged reference sites
but was present on the managed sites. On managed sites,
weighted averages of the buffer width and time since
harvested for occurrences of E. angustifolium in the FAH
was 0 meters and 5 years, respectively.

The smallest average optimum buffer width for moss
species was 9 meters. This species is a pioneer species
Ceratodon purpureus and it is typically found in clear-
cuts. The other common pioneer species Pohlia nutans
is still found from FAH with up to on average 14 meters
wide buffers (Additional file 1: Appendix 6). Overall, oc-
currence of these kinds of pioneer species in the FAH is
evidence for the adjacent disturbance breaking through
the narrow buffer strips. Moreover, although species
richness of mosses did not rise after clear-cutting, it was
the initially species rich stream side habitat that was the
main interest, not the typical forests habitat. This leads
to already higher richness at the outset compared to the
former inland forest orientated studies. Note that the
gradual change from stream side species to clear-cut
species does not necessarily increase species richness,
and ultimately the changes in species community com-
position in time reveals the effects of the disturbance.
In general the species specific responses to buffer width

and time since harvested suggest that some microclimatic
changes have taken place in the FAH. In vascular plants,
Moneses uniflora, typical in moist forests, is found in
FAHs with on average 34 meters wide buffers, but only on
average one year after the harvesting (see Additional file 1:
Appendix 5). Moreover, the moss Sphagnum riparium, a
species which is known to suffer from drainage, is found
on average just one year after harvesting, indicating that it
may really suffer from forest management. The average
buffer width for S. riparium is as much as 34 meters.

Figure 4 The effect of width of buffer strip on the taxonomic diversity of mosses. Moss species data is from the FAH. Circles and squares
denote managed and unmanaged sites, respectively. Buffer width axis is reverse and at log10-scale.
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Similarly another moss species, Ptilium crista-castrensis,
which is typically found in moist and shady habitat, is found
only few years after harvesting (see Additional file 1:
Appendix 6). These examples suggest considerable change
in moisture conditions and alteration in run-off properties
in streamside FAH even with relatively wide buffers. Simi-
larly also exposure to sun and wind is likely to increase
evaporation, thus changing ground level moisture and cli-
mate conditions. Thus it is clear that the effects of forest
management can travel far and buffers of at least 45 meters
are needed if we really want to adhere to the statement
(and spirit) of the Forest Act that the characteristics of the
FAH may not be altered.

Conclusions
Trying to find a one-size-fits-all –buffer strip width as
we did here, is not sensible in ecological sense, simply
because organisms with different ecology will respond
differently. However, at the same time in reality we very
much need to be able to make every day decisions in
our commercial forests about how wide buffers to leave.
Therefore, we need to work out practicable guidelines
for forests managers and authorities that unavoidably
overlook some of the ecological detail in the landscape.
Based on our analyses the width of the FAH along the

boreal forest streams (sensu Finnish forest Act) is on
average 3 meters wide. In practice, it will be safer to use
4-meter FAHs based on vascular plant species. However,
as the forest act also demands that the characteristics of
these habitats may not be altered, it should immediately
be obvious that a buffer is needed. Our results indicate
that even if the valuable habitat itself is only a narrow
strip along the stream, to conserve this strip unaltered it
is imperative to leave a minimum of 45 meters wide buf-
fer strip of forest on both sides of the streams. If we
really mean what we have written into the legislation,
anything less than 45 meters buffers around the valuable
habitats will be against the spirit of the act, and against
the idea of sustainable use of natural resources.

Additional file

Additional file 1: Appendix 1. Stand characteristics of studied sites.
Appendix 2. Test statistics between managed and unmanaged reference
sites: i) T-test for equality of habitat and stand characteristic means;
ii) Mardia-Watson-Wheeler test for equal directional distribution (i.e.
direction of edge in managed sites and direction of sample lines in
unmanaged reference sites); iii) Pearson correlation between
independent variables used in regression analysis. Appendix 3. Optimum
distance (meters) of vascular plant species from the stream. Optimum
distances are based on weighted averaging. Data is from the unmanaged
reference sites. Appendix 4. Optimum distance (meters) of moss species
from the stream. Optimum distances are based on weighted averaging.
Data is from the unmanaged reference sites. Appendix 5. Optimum
buffer width (meters) and time from harvesting (years) for vascular plant
species. Optimums are based on weighted averaging. Species are from
the FAH. Appendix 6. Optimum buffer width (meters) and time from

harvesting (years) for moss species. Optimums are based on weighted
averaging. Species are from the FAH.
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