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Metséasuunnittelussa pyritaddn valitsemaan tietylle metsdalueelle kiinnostavien muuttujien
— esimerkiksi tulojen — suhteen optimaalinen kasittelyohjelma mahdollisista vaihtoehdoista.
Optimin valintaa voivat rajoittaa reunaehdot, kuten vaatimukset metsien kaytdn kestavyy-
delle. Metsien kehitysennusteiden epadvarmuutta ei useimmiten oteta huomioon optimaa-
lista késittelyohjelmaa valittaessa. Tall6in optimiratkaisun arvo saatetaan yliarvioida, eivatka
asetetut rajoitteet valttdmattd toteudu. Kun suunnitelmaa laaditaan tavoitteena sdilyttad
alueen eldin- tai kasvipopulaatioiden elinvoimaisuus tai jopa lisatd sitd, on epavarmuudella
vield ratkaisevampi merkitys kuin perinteisid puuntuotannollisia tavoitteita tarkasteltaessa.
Jos tavoitteena on esimerkiksi maksimoida metséstd saatavat nettotulot siten, ettd jokin
eléinlaji sdilyy elinkykyisend, keskimaardinen populaation koko tulisi olla sitd suurempi, mitd
suurempi on epavarmuus populaation kehityksesta tulevaisuudessa. Nain voitaisiin minimoi-
da populaatioiden tai jopa koko lajin hdvidmisen riski. Tassé katsauksessa esitelladn erilaisia
populaatioiden kehitysta kuvaavia mallityyppeja sekd mahdollisuuksia niiden soveltamiseen
metsdsuunnittelussa. Erityistd huomiota kiinnitetaddn populaatioiden hévidmisriskien tarkas-
teluun suunnittelulaskelmissa.
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1 Johdanto teen tehokkaat ratkaisut. Tehokas ratkaisu esimer-
kiksi kaksitavoitteisessa suunnittelussa, jossa ta-
voitteina ovat hakkuutulot ja alueella esiintyvien

kologiset nakokohdat pyritddn nykyaan ottauhanalaisten lajien lukumaéra, on sellainen, missa

maan painokkaasti huomioon metsien hoidograkkuutuloja ei voida lisata vahentdmatta uhan-
sa ja kaytossa niin Suomessa kuin muuallakin maadtaisten lajien esiintymista tai vastaavasti missa
massa. Siihen velvoittavat jo maiden véliset sopithanalaisten lajien esiintymista ei voida lisata va-
mukset (UNCED 1993) ja yhteisesti laaditut suosihentamatta hakkuutuloja.

tukset (Ministerial conference... 1993). Sopimuk- Populaation elinvoimaisuus voidaan maéaaritella

sissa korostetaan erityisesti luonnon monimuototedennékdisyytend, etta laji séilyy tietylla alueella.

suuden sailyttdmisen tarkeytta kaikessa taloudellzsimerkiksi Shaffer (1981) maaéritteli pienimman
sessa toiminnassa. Talousmetsien hoidossa ja k&jinkykyisen populaation pienimméksi erilliseksi
tossa biodiversiteetin painottaminen merkitsee mgopulaatioksi, jolla on 99 %:n todennakdisyys sai-
nitavoitteista metsataloutta, koska niissa on mydga 1 000 vuotta. Sen vastakohtana on populaation
puuntuotannollis-taloudellisia ja mahdollisesti mui-haviamistodennakaoisyys, eli populaation sukupuut-
takin, kuten virkistyskayton, paamaaria. toonkuolemisriski. Populaation elinvoimaisuus tie-

Metsasuunnittelu on keskeinen metsien hoidotyilla oletuksilla voidaan johtaa populaation kehi-
ja kayton ohjauksen vdline. Siina pyritdén osoittatysta kuvaavista malleista, kun niissa otetaan huo-
maan kohdealueelle se tuotanto-ohjelma metsikoitioon yksildiden syntymisessa ja kuolemisessa ta-
taisine toimenpide-ehdotuksineen, jonka arvioidagmahtuvat satunnaiset vaihtelut.

parhaiten tayttdvan alueen metsille asetetut tavoit-Paatoksentekijan riski kuvaa mahdollisuutta, ettéa

teet. Suunnitelma laaditaan useimmiten 10—20 vupaatoksentekija olisi tietyssa tilanteessa voinut saada

delle, joskin suunnitelmakauden aikana voidaan taparemman hyddyn tai pienemman tappion jostakin
vittaessa laatia uusin perustein uusi suunnitelmeuusta kuin valitsemastaan vaihtoehdosta. Metsa-

Suomessa kaytanndllisesti katsoen kaikki julkisyhtalouden ekologisella riskilla tarkoitetaan tassa kat-

teisGjen omistamat metsat ja valtaosa yksityismesauksessa laajasti ottaen mahdollisuutta, ettd met-

sisté ovat téllaisen metsasuunnittelun piirissd.  sdalueen kaytolla ja hoidolla on pysyvia haitallisia
Metsatalouden alue-ekologisilla eli maisemaekoraikutuksia lajiston elinvoimaisuuteen kohdealu-
logisilla tarkasteluilla tarkoitetaan kohdealueereella tai vélillisesti muualla. Olennainen osa ekolo-
elioston ja sen populaatiodynamiikan arviointia sukgista riskia ja epévarmuutta on alueella elavien
teessa metsien hoitoon ja kayttdon metsikkotasedéin- tai kasvipopulaatioiden haviamisriski.
laajemmalla alueellisella tasolla. Termid alue-eko- Ekologisten riskien merkitysta paatbksenteossa
loginen suunnittelu on kaytetty kuvaamaan suurkorostaa se, ettd monesti paatosten vaikutukset ovat
nittelua, jossa luonnon monimuotoisuuden alueeperuuttamattomia. Esimerkiksi jos jokin vanhan
liset edellytykset on otettu erityisen painokkaastinetsén alue hakataan, paatosta ei enaé voida perua.
huomioon. Talousmetsissa sovellettuna talldinkigen sijaan paatos jattda alue hakkaamatta on aina
on kaytannossa kyse monitavoitteisesta metsdsuumahdollista perua. Hakkaamatta jattamiseen liit-
nittelusta, jossa tunnistetaan myos taloudelliset jsykin ekologisten riskien tilanteessa erdanlaista
muut tapauskohtaiset tavoitteet. optioarvoa, kun tulevaisuudessa on enemman avoi-
Alue-ekologisten tarkastelujen olennaisin tehtémia mahdollisuuksia (esim. Arrow ja Fisher 1974,
va on arvioida alueelle ominaisen, erityisesti muuaReed 1993). Ellei paatdsten mahdollisten seuraa-
la harvinaisen lajiston elinvoimaisuus ja elinmahmusten todennadkoisyyksia tai edes kaikkia mah-
dollisuudet eri tavoin metsia kasiteltdessa. Aluedollisia seuraamuksia tunneta, tilanne on erityisen

ekologisessa suunnitteluotteessa pyritdan osoittaankala (Faucheux ja Froger 1995).

maan keinot, joiden avulla myds metsataloudestaPaatoksentekijan kannalta ekologinen riski on

karsiva lajisto saataisiin sailymaan alueella. Aluepaljolti ulkoisvaikutus etenkin yksityismetsa-

ekologisten tarkastelujen liittamisella metsasuunnitaloudessa. Toisin sanoen, ekologinen riski ei valt-
teluun pyritd&n loytdmaan monitavoitteisen tilantamatta vaikuta paatoksentekijan hyétyyn. Niinpa
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ekologista riskia ei aina voida kasitellda paatoksemnissaN, on populaation koko hetkeltab on kes-
teossa samaan tapaan kuin paatoksentekijan riskignaérainen syntyvyys jadkeskimaarainen kuole-
(ks. Pukkala ja Kangas 1996). Tosin metsanomisuus yksilod kohti, jolloinr on keskimaarainen
tajalla voi olla "omaehtoisiakin” ekologisia tavoit- kasvunopeus. Mallin rakenteesta seuraa, ettéa kas-
teita, mutta kaytannodn valintoihin lienee yleens&unopeuden ollessa negatiivinen (ts. kuolevuus on
toimintaympariston asettamilla rajoituksilla ja nor-suurempi kuin syntyvyys) populaatio pienenee.
meilla suurempi vaikutus kuin yksityismetsan-Mikali populaation koko putoaa nollaan, se ei enda
omistajan omilla ekologisilla painotuksilla. Se, ettgalaudu, vaan populaation havidminen on pysyva.
paatokset voivat johtaa peruuttamattomiin seurauk-dssé yksinkertaisessa mallissa oletetaan, ettéd po-
siin, puoltaa ekologisten riskien kasittelya valintapulaation kasvunopeus on vakio.
tilanteessa annettuina rajoitteina. Todellisuudessa populaatioiden kasvunopeudet
Lajien sailymista voidaan pitaé tarkeimpana ekoraihtelevat satunnaisista syista — tietyt yksilot tuot-
logisen kestavyyden indikaattorina. Siten yksittissavat paljon jalkeldisia, toiset vahan ja osa ei lain-
ten populaatioidenkin havidmisen riski on olennaikaan. Pienessa populaatiossa tallainen demografi-
nen ekologisen kestavyyden ulottuvuus. Ekologren vaihtelu voi aiheuttaa koko populaation havia-
nen kestavyys on omaksuttu keskeiseksi yhteisisen. Suuressa populaatiossa yksildiden vélisen
kunnalliseksi, taloudellistakin toimintaa ohjaavakwvaihtelun merkitys on vahaisempi.
si paatoskriteeriksi. Siksi metsatalouden ekologisetMielenkiintoista on tarkastella paitsi yksildiden
riskit voidaan nahda yhteiskunnallisiksi riskeiksivalista vaihtelua myods ymparistosta johtuvaa vaih-
Tama nakyy metsien osalta selkeasti uudessglua. Jos esimerkiksi sdiden tms. tekijoiden vuoksi
metsalainsdadanndssa (Metsalaki... 1996). kasvunopeudessa on hyvia ja huonoja vuosia, vai-
Metsépolitikan erdana tehtavana on saada metsikemtus ulottuu koko populaatioon. Ympariston sa-
hoidosta ja kaytosta paattavat henkilot kayttaytymadonnaisen vaihtelun merkitysta voidaan tarkastella
yhteiskunnan edun mukaisesti. Metsasuunnittelu dtuvaamalla yksildiden syntyvyytté ja kuolevuutta
yksi tehokkaimmista metsépolitiikan ohjauskeinoistanallilla
yhdessa lainsdadannon ja ohjeistojen seké taloudel-
lisen tuen kanssa. Jos metsasuunnittelulla halutaani =b+¢y,
vahent&a ekologisia riskeja, siiné pitaisi pystya arvi- Eﬂt =d+ey
oimaan eri tuotanto-ohjelmien mahdolliset vaikutuk-
set lajien populaatioiden elinvoimaisuuksiin ja tunmissab (d) on keskim&arainen syntyvyys (kuole-

nistamaan populaatioiden haviamisen uhat. vuus) jagy (Eq) syntyvyyden (kuolevuuden) vuo-
tuista vaihtelua kuvaava termi (esim. Burgman ym.
1993).
Malli voidaan muotoilla myds siten, etté olete-
2 Populaatioekologia taan alueelle jokin kantokykl¢, joka maaréa mi-

ten suuri populaatio voi (pitkalla tahtaimelld) enim-
millaan olla. Talléin populaation kehitys aika-as-
2.1 Populaatioiden dynamiikkaa kuvaavat keleesta toiseen voidaan kuvata esimerkiksi logis-
mallit tisella mallilla (esim. Burgman ym.1993)

Yksinkertaisimmillaan populaatioekologinen malli

kuvaa yksittaisen populaation koon kehitysta ajan- n,, = N, aJ, rgl—ﬁ[m

hetkesta toiseen (diskreetti aika). Malli kuvaa yksi- K

I6iden lukum&aran kehitysta populaation nykyhet-

ken koon ja kasvunopeuden funktiona (esim. BurdWikali populaation koko on kantokykya suurempi,

man ym. 1993) kasvunopeus muuttuu negatiiviseksi ja populaatio
pienenee, kunnes populaation koko on kantokyvyn
Nisz = Ny + Neb = Ned = N(L+71) alapuolella.
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Jos populaation dynamiikkaa kuvaavassa mallis-dp/dt = mp(1 — p) — ep
sa on mukana elinympariston kantokyky, voidaan
elinymparistdn systemaattisten vaihtelujen merkimissam kuvaa todennékoisyytta, etta joltakin lai-
tystd kuvata mallittamalla kantokyvyn muutoksigulta siirtyy yksil6ité johonkin toiseen laikkuun ja

(Akgakaya ym. 1995), esimerkiksi mallilla e osapopulaatioiden haviamistodennakoisyytta.
Mallissa uudelleenasuttaminen on verrannollinen
Ki=a + Bx + & asutettujen laikkujen seka asuttamattomien laikku-

jen osuuksien tuloon, ja kaikilla osapopulaatiolla
jossan ja3 ovat parametreja, jotka kuvaavat miteron sama haviamistodennékoisyys. Jos teoon
jokin ymparistoa kuvaava muuttujavaikuttaa elin-  suurempi kuinmp(l — p), metapopulaatio piene-
ympariston kantokykyyn, ja, on mallin virheter- nee. Mallissa osapopulaatiot oletetaan samanlai-
mi. Tallainen ympariston muuttumista kuvaavasiksi — niiden koot ja osapopulaatioiden valiset etéi-
muuttuja voi olla esimerkiksi sopivan elinymparissyydet jatetdan huomiotta. Kunkin osapopulaation
tén maara, kuten sulkeutuneen metsén osuus tiethiviamistodennakoisyys on vakio ja riippumaton
& alueella. muista osapopulaatioista.

Sopivan elinympariston katoaminen vaikuttaa Tahankin malliin voidaan lisdta ympariston vaih-
suoraan populaation kokoon, mutta metsien kastelun vaikutusta kuvaava satunnainen komponent-
telylla voi olla myds epasuoria vaikutuksia. Esiti. Esimerkiksi havidmistodennakoisygss/oidaan
merkiksi varttuneen metsén osuus voi vaikuttaluvata mallilla
metsakanalintujen pesinnan onnistumiseen (Kurki
ym. 1997). Mikali metsien kasittelyn vaikutus po- e; =e +¢;
pulaation dynamiikkaa kuvaavan mallin eri kompo-
nentteihin voidaan kuvata, on mahdollista laskegpssai kuvaa osapopulaatioiat ajanhetkeée kes-
mik& on odotettu populaation koon muutos erilaikimaaraistd havidmistodennakdaisyytta ga sen
silla metsien kasittelyvaihtoehdoilla. vaihtelua eri populaatioissa ja eri ajanhetkilla. Kuo-

Malli, jossa kaikkien yksildiden kuolemistoden-lemistodenndkoisyys osapopulaatioissa voi olla kor-
nakoisyys on yhta suuri, yksinkertaistaa populaaeloitunut, kuvaten esimerkiksi hyvien ja huonojen
tion dynamiikkaa. Mikali populaation rakenne havuosien alueellista vaihtelua (esim. Harrison ja
lutaan kuvata tarkemmin, se on mahdollista tehd@uinn 1989). Vastaavasti kuin yksittisten popu-
esimerkiksi kuvaamalla populaatio ika- tai kehitystaatioiden tapauksessa myds tdhan malliin voidaan
luokkina (esim. poikaset ja aikuiset), joilla on omdiséta systemaattinen komponentti kuvaamaan ym-
kuolemistodennakdisyytensa (esim. Burgman ynpariston kasittelyn vaikutusta, esimerkiksi elinym-
1993). Rakenteellisia malleja kuvataan usein nparistblaikkujen koon vaikutusta (esim. Hanski
Leslien matriisin avulla (Leslie 1945). 1991).

Yksinkertaisimmissa malleissa oletetaan, etta tar-Erds tapa kuvata metapopulaatiodynamiikkaa pe-
kastelun kohteena on yksi populaatio, johon ei tuleistuu samantapaiseen malliin kuin yll& esitelty
yksil6ita ulkopuolelta, ja josta ei mydskdan muutghden populaation malli. Talléin
pois yksiloita. Teoriaa, joka kuvaa useampien, eril-
lisissa laikuissa elavien populaatioden kehitysta, _ n n
kutsutaan metapopulaatioteoriaksi. Erilliset osapo- Nigsy = Nefl+1) = 5 By + 3 Ey
pulaatiot muodostavat yhdessd metapopulaation.

Osapopulaatioiden oletetaan olevan niin lahella tomissaE; kuvaa osapopulaatiost@sapopulaatioon
siaan, etta yksilot (tai geenit) voivat siirtyd osapot siirtyvia yksiléita jaE; puolestaan osapopulaa-
pulaatiosta toiseen. tiostaj osapopulaatioon siirtyvid yksiloita ja r;

Yksinkertaisin malli, jolla on kuvattu metapopu-kuvaa osapopulaatiankasvunopeutta. Alueellisia
laation kehitystd, on Levinsin (1969) malli, jokavaihteluita voidaan tédssa tapauksessa kuvata kas-
kuvaa muutosta niiden elinymparistélaikkujen osuwunopeuden mallilla, jossa nopeuden vaihtelut eri
dessa, jotka ovat asutettuja (esim. Hanski 1989)osapopulaatioissa ovat korreloituneita.
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Jos lajien biologiasta sinansa ei ole olemassa méisdamalla kullakin ajanhetkella keskimaaraiseen
lia, voidaan kasittelyjen vaikutuksia populaatioorsyntyvyyteen ja kuolleisuuteen satunnaisluku, joka
kuvata soveltuvan elinympariston muutosta malliten poimittue:n jakaumasta. Yleenséa syntyvyyden
tamalla. Esimerkiksi kolopesij6ille soveltuvien peja kuolleisuuden vaihtelua ei voida olettaa riippu-
sakolojen maardd on mallitettu puustotunnustemattomiksi, jolloin satunnaisluvut poimitaan nii-
funktiona (Lindenmayer ym. 1991, Taylor ja Haseden yhteisjakaumasta. Kun simulointi toistetaan sata
ler 1993). Samaten on mallitettu elinympariston pirkertaa, niiden realisaatioiden lukumaara, joissa po-
ta-alan ja lajin tiheyden valista riippuvuutta (esimpulaation koko menee nollaan, kuvaa populaation
Rolstad ja Wegge 1989). Myos lajin esiintymistdhaviamistodennakoisyytta kullakin aikavalilla.
alueella on mallitettu habitaatin ominaisuuksien Téllaisesta riskiarviosta ei metsien kayton suun-
avulla (esim. Flather ja King 1992, Laurance 1997 ittelun kannalta ole juurikaan apua, ellei riskin
Elinympariston soveltuvuutta kuvaavia malleja voimuuttumista kasittelyjen vuoksi voida laskea. Mi-
daan hyodyntdd myos elinympériston kantokyvykali populaatiomallissa on metsien kasittelyyn liit-
kuvaamisessa (esim. Akcakaya ym. 1995). tyva muuttuja, kasittelyjen vaikutus riskiin voidaan

Koska useimmista lajeista ei ole olemassa seéaskea. Tallaisesta mallista voidaan myds laskea
paremmin populaation ekologiaa kuin elinympékynnysarvo, eli se kasittelyjen taso, jolla populaa-
ristbn sopivuuttakaan kuvaavia malleja, voidaatio séilyisi jollakin asetetulla todennakoisyydella.
metsien kasittelyn merkitysta kohteena oleville laMikali on olemassa jonkin katastrofaalisen tuhon,
jeille kuvata alan asiantuntijoiden arvioilla (esimesimerkiksi metsapalon, mahdollisuus, sekin tulee
Kangas ym. 1993). Esimerkiksi vertailemalla paettaa huomioon riskia arvioitaessa (esim. McCart-
reittain vaihtoehtoisia kasittelyvaihtoehtoja kohdehy ja Burgman 1995).
lajin nékdkulmasta voidaan muodostaa vaihtoehto-Monet populaatioiden kehitystd kuvaavat mallit
jen suhteellisia hyvyyksia kuvaava malli. Kun vaihperustuvat pieniin empiirisiin aineistoihin, joten
toehtojen suhteelliset hyvyydet ovat tiedossa, niitallien parametreja ei useinkaan voida estimoida
voidaan edelleen mallintaa alueen puustoa kuvakevin tarkasti. Lisaksi on epavarmaa, minkd muo-
villa tunnuksilla, jolloin asiantuntija-arvioita voi- toinen malli kuvaa populaation kehitystéa toden-
daan mahdollisesti hyddyntdd myos muissa kuimukaisimmin. Esimerkiksi elinympariston kanto-
alkuperéisessa vertailutilanteessa. kykya voidaan kuvata useilla vaihtoehtoisilla, toi-

siaan laheisesti muistuttavilla malleilla, joiden an-

tamat ennusteet kuitenkin poikkeavat toisistaan huo-
2.2 Riskin kuvaaminen mattavasti (Burgman ym. 1993). Siksi my6s mal-

lien perusteella lasketut riskiarviot ja kynnysarvot
Ekologisista riskeista on vaikeaa, jopa mahdotontavat epavarmoja.
saada empiirista tietoa. Harvinaisten lajien popu- Tutkimalla arvioidun riskin herkkyytta mallien
laatioilla ei voida tehda kokeita, joissa tutkittaisiinparametreille (McCarthy ym. 1995) tai mallin muo-
millaisella kasittelylla populaatio kuolee sukupuutdon vaikutusta riskiin (McKelvey 1996, Kokko ym.
toon. Siksi populaation elinvoimaisuuden ja riskirl997) voidaan riskiennusteen epavarmuutta arvioi-
arviot perustuvat lahinna populaatiomalleilla tehda. Riskianalyysilla pyritd&nkin paitsi arvioimaan
tyihin tietokonesimulointeihin (esim. Burgman ym.lajin haviamistodennakoisyytta myds arvioimaan
1993, McKelvey 1996). vaarien ennusteitten todennakoisyytta (Kokko ym.

Yksinkertaisten populaatioekologisten mallierl997). Epavarmuutta lisaa viela se, ettei myodskaan
avulla voidaan simuloimalla laskea syntyvyyden janetsid kuvaavia tunnuksia, joihin riskiarviot pe-
kuolleisuuden vaihtelusta johtuva populaation koorustuvat, pystyta ennustamaan varmasti (esim. Kan-
vaihtelu. Edelleen voidaan laskea todennakoisyygas 1997, Kangas ja Kangas 1997).
ettd populaatio jollain aikavalilla haviaa tai popu- Riskianalyysid on jo sovellettu joillekin harvi-
laation koko laskee alle jonkin asetetun raja-arvomaisille tai uhanalaisille lajeille. Esimerkiksi tapla-
Todennakoisyydet voidaan laskea simuloimallaolldpopulaation elinvoimaisuutta on mallitettu van-
populaation kehitysta esimerkiksi sata vuotta, jaojen metsien pinta-alaosuuden funktiona (McKel-
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vanhojen metsien osuus

Kuva 1. Téplapoliépopulaation 250 vuoden séilymistodenndkdisyys van-
hojen metsien osuuden funktiona vaihtoehtoisilla oletuksilla hedelmalli-
syydestd ja liikkumisesta (McKelvey 1996).

vey 1996). Tutkimuksessa riskianalyysin epavar- Asiantuntija-arvioihin perustuvissa malleissa eko-
muutta kuvaavat nelja vaihtoehtoista kayraa, jotkagista riskia on vaikeampi kuvata kuin edella esi-
seuraavat erilaisista oletuksista taplapollon hedekllyissa malleissa. Asiantuntijoiden arvioiden ero-
mallisyydessa ja liikkuvuudessa (kuva 1). ja (esim. Alho ym. 1996, Kangas ja Mononen 1997)
Tarkasteluja monimutkaistaa se, etta riski muutai asiantuntijoiden itsensd antamia epavarmuusar-
tuu ajan funktiona. Esimerkiksi kasittelyvaihtoehtoyioita (esim. Leskinen ja Kangas 1997) analysoi-
joka on lyhyella tahtaimella riskittémin, voi pi- malla voidaan arvioida malliin liittyvaa epavar-
demmalla aikavalilla olla muita vaihtoehtoja huomuutta. Talldinkin epavarmuus kuvaa lahinna sita,
nompi. Talléin mik&an vaihtoehto ei valttamattémilla todennakoisyydellda parhaaksi arvioitu vaih-
ole riskin suhteen yksiselitteisesti paras. Mikali efioehto todella on paras. Vaihtoehtojen absoluutti-
riskikomponenttien suhteelliset tarkeydet voidaasesta hyvyydesta, esimerkiksi lajin sdilymiseen liit-
arvioida, saadaan riskin minimoiva vaihtoehto lagtyvasta riskista ei nain saada arviota. Asiantuntija-
kettua (esim. McKelvey 1996). arvioita kaytettaessa riskia tai kynnysarvoa, jolla
Habitaatin soveltuvuutta kuvaavat mallit ovatiski on hyvaksyttavan pieni, taytyy erikseen ky-
useimmiten populaatioekologisia malleja huomatsya.
tavasti yksinkertaisempia. Ekologisen riskin ar-
vioiminen on kuitenkin elinymparistdd kuvaavia
malleja kaytettdessd monimutkaisempaa kuin laji2.3 Esimerkki ekologisesta riskista: metso
ekologiaan suoraan perustuvia malleja kaytettaes-
sa. Epavarmuutta on paitsi kaytettavassa habitaatiisimerkkilaskelmaa varten metsolle muodostettiin
mallissa, myos siind, miten elinympariston sovelpopulaation kehitystéa kuvaava simulointimalli, jon-
tuvuuden muutokset vaikuttavat lopulta itse lajirka avulla arvioitiin lajin katoamisen riskia suurella
kantaan. Liséksi jossakin mielessa soveltuvaksi ametséalueella. Mallilla ennustettiin koppelokannan
vioitu elinympéristd voi muista syista, esimerkiksivuotuista kehitysta elokuun lopun riistakolmiolas-
sijaintinsa takia, olla sopimaton. Siksi paatelmdtennoista seuraavan vuoden laskentoihin 250 vuo-
siitd, miten paljon vaikkapa kolopuita tai lahopuitaden ajan. Koppelot jaettiin kahteen ryhméaéan: ai-
alueella tarvitaan, jotta tarkasteltavat lajit séilyisikuiset ja alle vuoden ikaiset poikaset. Ryhmille
vat elinvoimaisina, voivat olla harhaanjohtavia, eleletettiin erilaiset kuolemistodennékéisyydet (20 %
lei epavarmuutta oteta huomioon (McCarthy ymja 70 % elokuun lopun populaatioista). Laskelmia
1994). varten Lindénin (1981) esittamat teoreettiset kuol-
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leisuusarviot kalibroitiin siten, ettd mallilla saatuTaulukko 1. Simulointimallin parametrien korrelaatio
kannan kehitys vastasi vuosina 1964—-1997 todetopulaation havidmisriskin kanssa ja kertoimen merkit-
tua kannan muutosta (Lindén ja Rajala 1981, HelREVYYs.

ym. 1997). Yksildiden vélinen satunnainen vaihte- .
lu kuvattiin ennustamalla kuolevien yksildiden maar " Korrelaatio  P-arvo
ré binomijakauman avulla (esim. Kokko ym. 1997).

Kuolemistodennakdisyyteen oletettiin lisaksi vuoPoikueen todennakdisyys -0,272  0,0001
tuista vaihtelua Poikueen koko -0,031  0,3323

. . . Aikuisten kuolemistodennakéisyys 0,263 0,0001
Syntyvyys ennustettiin stokastisesti kahdessa Vadpikasten kuolemistodennaksisyys 0,706 0,0001

heessa. Ensin ennustettiin binomijakauman avuliikasten osuus 0,025  0,4212
poikueellisten koppeloiden lukumaéra, kun tunneNaaraiden osuus -0,060  0,0577
taan poikueen todenn&koisyys laskentahetkell4gtsastys 0148  0,0001

(40 %). Sen jalkeen ennustettiin poikueen kok® <UPoPulaatio —0,010  0,7585

(keskikoko 3,87) (Kurki ym. 1997). Poikueen toden-
nakoisyydessa ja keskikoossa, samoin kuin kuole-
mistodennékoisyyksissa, oletettiin olevan normaa-
listi jakautunutta vuotuista vaihtelua. Syntyvyyderi& metsastysrauhoitukset lisdéntyisivat, jolloin vas-
ja kuolleisuuden vaihtelun oletettiin korreloivantaavasti riski vahenisi.
negatiivisesti (-1,0). Sen sijaan eri ryhmien kuol- Koska simulointimallin parametrit ovat estimaat-
leisuuden seka poikueen todennakdisyyden ja kodgja, niihin liittyy epavarmuutta. Edelld mainittu
vaihtelulle oletettiin positiivinen korrelaatio (1,0). riskin arvio osoittautui erittédin herkéksi annetuille
Liséksi oletettiin, ettd koppeloiden osuus alkuparametreille. Systeemille tehtiin herkkyysanalyysi
populaatiosta ja elokuun lopussa tavattavista pasiten, ettéd populaation haviamisriski 250 vuoden
kasista on 60 % (Lindén 1981) ja ettd vuotuinejaksolla laskettiin kaikkiaan tuhannella eri para-
metsastyskuolleisuus on keskimaarin 5 % kannagtaetrien yhdistelmalla. Muiden parametrien arvot
(Lindén 1996). Kohdealueena oli Lapin laani, jossaaihtelivat herkkyysanalyysissa enintaati0 %
metsoja vuoden 1997 elokuussa oli noin 96 008della mainituista arvoista, paitsi keskimaarainen
yksil6a, joista poikkeuksellisen véhan, n. 34 %, oluotuinen metsastys, jonka vaihteluvéliksi annet-
saman vuoden poikasia (Helle ym. 1997). Alkupetiin £20 %. Keskim&araisena poikasten osuutena
raisen populaation koon arviossa oletettiin olevaalkupopulaatiosta kaytettiin 50 %:a, ja vuotuisen
10 %:n keskivirhe. vaihtelun oletettiin olevan 10-20 %. Laskelmissa
Nailla oletuksilla populaation kehitysta simuloi-kukin parametri valittiin satunnaisesti annetulta
tiin sata kertaa 250 vuoden jakso. Kullakin simuvaihteluvaliltd. Eri parametriyhdistelmilla esti-
lointikerralla generoitiin ensin alkupopulaation koommoiduille riskeille laskettiin korrelaatiot eri para-
estimaatti, ja ennustettiin populaation kehitystéa amnetrien arvojen kanssa.
netulla alkupopulaatiolla. Kunakin vuonna synty- Tulokseksi saatiin, etté poikasten kuolleisuus elo-
vyyteen ja kuolleisuuteen lisattiin satunnaista vaitkuun laskennan jalkeen on suhteellisesti merkitt&-
telua. Simuloiduista realisaatioista laskettiin, mik&in riskin selittdja simulointimallissa (taulukko 1).
oli odotettavissa oleva populaation koko kullakirKun poikasten kuolleisuutta nostettiin 5 %, havia-
ajanhetkelld, seka riski, ettd populaatio haviaa. Riskiisriski nousi sataan prosenttiin (kuva 3). Mallissa
saatiin laskemalla niiden realisaatioiden osuus, joigi ole kuitenkaan tarkasteltu pesahavikkia tai mu-
sa populaation koko kyseiseen ajanhetkeen memien ja poikasten kuolleisuutta ennen elokuun las-
nessa putosi yhteen yksiloon. Jos oletettiin, etkentoja, mika on luultavasti merkittdvin poikas-
parametreissa ei ole lainkaan vuotuista vaihtelukuolleisuuden tekija (esim. Lindén 1981). Kuiten-
riski oli talla aikavalilla nolla, vaikka kanta piene-kin, jos metsastykseen ja poikaskuolleisuuteen teh-
nikin rajusti. Kun parametreihin oletettiin 10 %:nd&&n yht& suuri absoluuttinen muutos, on metsas-
vuotuinen vaihtelu, riski nousi 14 %:iin (kuva 2).tyksen vaikutus poikaskuolleisuutta suurempi, koska
Tosin on oletettavaa, ettd kannan vahenemisen mygie kohdistuu koko populaatioon. Metséstyksen koh-
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Kuva 2. Lapin metsopopulaation odotettavissa oleva koko ja populaation
havidmisriski oletusparametreilla.
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Kuva 3. Lapin metsopopulaation odotettavissa oleva koko ja populaation
haviamisriski, kun poikasten kuolemistodennékdisyyttd on nostettu 5 %.

dentaminen yksinomaan poikasiin pienensi riskiéiuotuisen vaihtelun kuvaamisessa: normaalijakau-
14 %:sta 6 %:iin. Tama johtuu siita, ettd metsagnan kaytto voi johtaa negatiivisiin tai ykkosta suu-
tykselta saastyneen aikuisen selvidmistodennakdempiin todennakoisyyksiin. Esimerkin tarkoituk-
syys on huomattavasti parempi kuin poikasen. Essena onkin lahinné esitelld riskianalyysia ja mah-
merkki osoittaa myds sen, etta pienetkin muutoksebllisuuksia sen hyddyntamiseen. Laskelmissa oli-
populaation kehityksessa voivat pitkalla aikavalillasi mahdollisuus ottaa huomioon myds metsatalou-
olla merkittavia. den merkitys. Esimerkiksi poikueellisten koppeloi-

Edella esitetty esimerkki on monessa mielessien osuutta ja poikueen kokoa on mallitettu metsa-
puutteellinen, esimerkiksi kuolleisuuden arvioissalueen tunnusten funktiona (Kurki ym. 1997). Nai-
oletettiin muut parametrit ja populaation kehitydda malleja soveltaen olisi mahdollista laskea riskin
1964-97 tunnetuksi. Olisi myds ollut luontevam-muuttuminen metséalueen tunnusten muuttuessa.
paa kayttaa jotakin muuta kuin normaalijakaumaa
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3 Ekologiset mallit metsa- Populaatioekologisia tarkasteluja on jo integroi-
. tu erdisiin metsasuunnittelun ohjelmistoihin, esi-
suunnittelussa merkiksi FORPLAN-nimiseen lineaariseen opti-
mointiin perustuvaan ohjelmistoon, jolla metsien
3.1 Deterministinen suunnittelu kayttéa voidaan suunnitella myds villieldainpopu-

laatioiden kannalta. Siind ovat mukana mallit, jot-
Kaikkia edellda esiteltyja mallityyppeja voidaanka kuvaavat neljan indikaattorilajin (kaksi lintu- ja
metsasuunnittelussa hyédyntaa, mikali niissa draksi nisékaslajia) runsauksien muutoksia erilai-
kuvattu jonkin tai joidenkin metsda kuvaavien muutsissa kasittelyvaihtoehdoissa (Burgman ym. 1994).
tujien vaikutus populaation kehitykseen. NaideirORPLANia on kaytetty deterministisesti kuvaa-
muuttujien tulisi mielellddn olla sellaisia, joihin maan odotetun populaatiokoon muutosta. Vastaa-
metsien kasittely vaikuttaa; muussa tapauksessgasti voidaan asiantuntijoiden arvioiden pohjalta
vaihtoehtoiset sunnitelmat arvioidaan populaatiomuodostettuja malleja kayttdd optimoinnissa aset-
kehityksen kannalta samanveroisiksi. Téllaisisamalla jollekin lajille sopivan habitaatin maaréa
muuttujia ovat esimerkiksi lehtipuuston osuus, vartavoitteeksi (esim. Kangas ym. 1993). Koska em-
hojen metsien osuus, puuston tilavuus, puulajiguiiristd aineistoa ei ole riittavasti kaytdossa, myos
osuudet ja erilaiset metsien rakenteelliset ominaFORPLANiIn mallit perustuvat osittain asiantunte-
suudet, kuten kuvioitten keskikoko, kuviokoon vaihmuksen kayttéon (Burgman ym. 1994).
telu ja samantyyppisten kuvioiden keskindinen si- Sopivan habitaatin méaéara tai kohdelajin populaa-
joittuminen. Malleja voidaan kayttdd esimerkiksiion koko voidaan myds asettaa optimoinnin rajoit-
asettamalla metséasuunnittelun yhdeksi tavoitemuueeksi, mik& onkin usein luontevampaa kuin niiden
tujaksi kohdepopulaation koko tai sopivan habitaasettaminen tavoitteeksi. Tyypillisesti talléin kay-
tin maara. Vaikka optimointitehtdvassa voidaatetddn lineaarista optimointia. Lineaarisen optimoin-
kasitella useampia lajeja, kaikkia alueella esiintyrin tehtéava (LP-malli) on yleisesti muotoa
vié lajeja ei ehk& koskaan voida ottaa mukaan las- n
kelmiin. Talldin joudutaan valitsemaan laji tai lajit, maXZCIXJ
jotka ovat suurimmassa vaarassa havita, tai kayttaa =
joitakin lajeja indikoimaan kokonaisen lajiryhmanehdolla
reaktiota (esim. Burgman ym. 1994).

Populaatioekologiset mallit ovat usein suunnitte- Za” X 2h,i=1...p

lua ajatellen turhan monimutkaisia, erityisesti mi- =
kali mallissa on mukana lajien valisia vuorovaikujossax kuvaa aktiviteettig, b; tuotokselle (tai pa-
tuksia, populaation rakennetta tai yksildiden liiknokselle)i asetettavaa rajoitetta, rajoitteena ole-
kumista osapopulaatioiden valilla kuvaavia tekijoivan panoksen tai tuotoksemaaraa sekg tavoit-
t. Yksinkertainen kannanvaihtelua kuvaava malteena olevan tuotoksen maaraé. Metsasuunnittelus-
on suunnittelun kannalta helpommin kaytettavisssax kuvaa esimerkiksi menetelméajl&asiteltavaa
ja hallittavissa. Populaatioekologisilla malleilla voi-pinta-alaa. Talloin kerroim, kertoo, paljonko ala
taisiin kuitenkin laskea esimerkiksi populaation elintalla tavoin kasiteltyna tuottaa tavoitemuuttujaa ja
voimaisuus (tai riski) eri kasittelyvaihtoehdoissakerroin g; paljonko ala tuottaa hyddyketta tai ku-
ja hyddyntdd suoraan tatd tietoa vaihtoehtoistduttaa resurssia Rajoitteet voivat olla myods enin-
suunnitelmien laadinnassa ja toteutettavan suunméan-rajoitteita<g) tai yhtasuuruusrajoitteita (=).
telman valinnassa. Populaatioekologisia laskelmiaPopulaation odotusarvon optimointi ei valttamatta
onkin kaytetty mm. suojeltavan alueen koon ja sHitd, mikali epavarmuus populaation tulevasta ke-
joittelun suunnittelussa (esim. Salwasser ym. 198hjtyksesta on suuri. Esimerkiksi metsastyksen tai
Akgakaya ym. 1995). Mikali populaation elinvoi- porokannan sdatelyssa taytyy varautua myos kes-
maisuus mallitetaan suhteessa metsia kuvaaviin tugimaaraista huonompiin vuosiin (esim. Virtala 1996,
nuksiin, myds tata mallia voidaan suoraan kayttéa&okko ym. 1997).
suunnittelussa.
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3.2 Epavarmuuden vaikutus arvio on epavarma. Jisn jakauma tunnetaan (tai
voidaan arvioida), saadaan populaation koko pysy-
Yleinen LP-malli perustuu oletukseen, ettd seka maan kynnysarvon ylapuolella 90 %:n todennakoi-
b- ettéc-kertoimet ovat tunnettuja suureita. Jos tarsyydella antamalla uusi ra10|tetahob n kertyma-
kasteltavat tuotokset ovat biologisten prosessidanktion 90 %:n pisteestd. Nain tehtava saadaan
tulosta, esimerkiksi puuston tilavuus tai lintupopudeterministisen lineaarisen tehtdvan muotoon, mutta
laation koko, tuotosarviot ovat kuitenkin aina epérajoitteessa on ikdankuin "varmuusvara” epavar-
varmoja. Tallbin saadaan optimoitaessa optimistmuuden varalta (esim. Hof ja Pickens 1991, Haight
sesti harhaisia tuloksia, eivatk& annetut rajoitteg Travis 1997).
valttamatta toteudu, jos epavarmuutta ei oteta laskel-Vastaavasti, mikéli epavarmuutta on kertoimissa
missa huomioon. Kertoimianjaa epavarmuus ai- a, eli siind miten alueen puusto tai muut populaa-
heuttaa optimistisia optimointituloksia, kertoimen tiot reagoivat kasittelyihin, voidaan rajoitteiden to-
jab epavarmuus taas aiheuttaa rajoitteiden toteutteutuminen annetulla todennakoéisyydelld varmis-
mattomuutta (Itami 1974, Pickens ja Dress 1988aa lisddmalla varmuusvaraa. Mikali kertoinset
Hof ym. 1988, Hobbs ja Hepenstal 1989, Pickensletetaan normaalisti jakautuneiksi, rajoite
ym. 1991, Hof ja Pickens 1991, Hof ym. 1992). Kun
tuotostiedot ovat epavarmoja, optimointitulokset = -
ovat optimistisesti harhaisia milla tahansa muullakin Zla,-j X 2h
optimointimenetelmalla (Kangas ja Kangas 1997).
Mikali suunnittelussa kaytetaan tavoite- tai rajoivoidaan kuvata muodossa (Hof ym. 1992)
temuuttujina populaation elinvoimaisuutta, sen kyn-
nysarvoja tai riskiarviota, on muistettava etta myos < . . . s | < <
ne ovat epavarmoja. Riskista voi olla useita erilai- jzla” X ZZ P00 2
sia asiantuntija-arvioita, tai riskiarviolla voi olla
jakauma. Talldin taytyy ratkaista myos se, mltelmlssaojh on kertoimieng; ja a, kovarianssi ja,
tahéan epavarmuuteen suhtaudutaan. Yksi mahdoh (kriittinen) arvo, jolla saavutetaan haluttu toden-
lisuus olisi kayttaa laskelmissa riskin odotusarvoandkoisyys eli standardinormaalijakauman kertyma-
Mahdollista olisi my6s toimia konservatiivisuus-funktion arvo. Tama formulointi seuraa siita, etta
periaatteella, pessimistisimpien riskiarvioiden mu-
kaan (McKelvey 1996). Koska kyse ei valttamatta i aX;
ole paatoksentekijan riskistd, myos riskiinsuhtau- =
tumistavan valinta on monimutkaisempi kuin paa-
toksenteossa normaalisti. on normaalisti jakautuneiden muuttujien lineaari-
Mikali optimointitehtéavan rajoitteena on esimerkombinaationa myos jakautunut normaalisti varians-
kiksi populaation séailyminen elinkykyisend, on rasilla
joitteiden toteutuminen tarkeaa. Tassa tapauksessa
voidaan kayttaa menetelmaa, jossa annettujen ra- &
joitteiden tulee toteutua vahintaan annetulla toden- § 5 x;x,0%, -
nakoisyydelld. Talldin mallin rajoitteet muutetaan h=1j=t
muotoon (esim. Hof ja Pickens 1991)
Mikéli panokset/tuotokset ovat riippumattomia
toisistaan, useampiakin vastaavia rajoitteita voidaan
On g . I S
Py ajx 2h 2 formulqda. Mlkgh riippumattomuutta ei v0|d§1 olet-
HZ H taa, ei analyyttista ratkaisua kovin helposti saada.
Tama tehtava on epdlineaarinen optimointitehtava,
missén; kuvaa rajoitteen toteutumistodennakagisyytjoka voidaan ratkaista joko simuloimalla (Pickens
ta. Rajoitteena voi olla esimerkiksi kynnysartsg,( ym. 1991) tai ns. cutting plane -algoritmilla (Wein-
jolla populaation elinvoimaisuus séilyy, ja jonkatraub ja Abramovich 1995).
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Kuva 4. Riskifunktio. Porrasmallinen funktio on esitetty yhtendisellg viival-
la ja sumea funktio katkoviivalla.

Mikali rajoitteiden toteutuminen on erityisen tar-tuloksella kerrotaan paatéksentekijan oman hyoty-
kedd, voidaan tehtava, jossa epavarmuutes tai  mallin tulos. N&in ekologinen riski kasitelldan tek-

b-kertoimista kirjata muotoon nisesti hyétymallin multiplikatiivisena osana. Osa-
hyotymallina voidaan kayttda esimerkiksi porras-

maxA mallista hyotyfunktiomallia, joka saa arvon nolla,
kun ekologinen riski on liilan suuri, ja yksi muul-

ehdolla loin (kuva 4). Talldin ekologinen riski vaikuttaa

suunnitteluun rajoitteen tavoin, karsimalla liian ris-
A< PD“ ax >h g kialttiit vaihtoehdot.
- 521 171 =5H Jos kynnysarvoista tai riskistd on epavarmuutta,
voidaan porrasfunktio muotoilla "sumeaksi” siten,
jolloin optimiratkaisu maksimoi rajoitteen toteutu-ettd osahyttymallin tuottama hyoty alkaa kasvaa
mistodennékoisyyden (Hof ja Pickens 1991, Hdlievimman kynnysarvon arvion kohdalla ja nousee
ym. 1992). maksimiinsa vaativimman kynnysarvon arvion koh-
Mikali suunnitteluun kaytetdén sellaista menedalla (kuva 4). Vaativin kynnysarvo vastaa nain
telmad, jossa valinta tehdaan hyotyfunktion avullenuotoiltuna optimointitehtavissa toisinaan sovel-
(esim. Pukkala ja Kangas 1993), ekologiset seik#ttua ns. aspiraatiotasoa (esim. Mykkéanen 1995).
voidaan sijoittaa paatdksentekijan hyotyfunktioon
ulkoisena tekijana tai ottaa ne suunnittelussa huo-
mioon muulla tavalla. Riski voidaan ottaa huo3.3 Esimerkki: ekologinen kynnysarvo
mioon esimerkiksi tekemalla riskianalyysi ennen paatdksenteon rajoitteena
optimointia, jolloin valittavia k&sittelyja voidaan
ennalta rajoittaa riskien minimoimiseksi (esimEsimerkissd kuvataan hypoteettinen tilanne kyn-
Burgman ym. 1994). nysarvon kaytosta paatdksenteon rajoitteena. Paa-
Mikali ekologinen riski sijoitetaan paatoksentettksentekijan hyddynl) oletetaan muodostuvan
kijan hyotyfunktioon, se voidaan tehda lisaéamallaéettotulojen nykyarvosta. Suunnitelman ekologi-
hyotymalliin riskid kuvaava osahyotymalli, jonkasen hyvyyden oletetaan riippuvan pelkastaan vart-
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Kuva 5. Tuotantomahdollisuuksien kayra esimerkissa: taloudellisen hyo-
dyn ja varttuneitten metsien osuuden tuotantosuhde.
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Kuva 6. Hyoty riskifunktio huomioon otettaessa. Hyoty on kuvattu por-
rasmallisen riskifunktion tapauksessa yhtendiselld ja sumean riskifunktion
tapauksessa katkoviivalla.

tuneitten metsien osuudesta suunnitelmakauden kekologiseksi kynnysarvoksi noin 25 %:n varttuneit-
pussa. Mitd suurempi tdma osuus on, sita pienemen metsien osuus (Rolstad ja Wegge 1989). Tassa
mat ovat nettotulot suunnitelmakaudella (kuva 5)pienipiirteisesti kasitelty maasto tarkoittaa, etta vart-
Esimerkkilajina on tallakin kertaa metso. Silletuneiden metsien oletetaan sijoittuvan alueelle ta-
on pienipiirteisesti kasitellyssa maastossa arvioitsaisesti laikkuihin, jotka ovat metson paivittaista
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Taulukko 2. Kokonaishyddyn muodostuminen kahdel-
la eri riskifunktiolla kun kokonaishydty saadaan tulo-

tannollinen kestavyys, voisi kdyda myos niin, ettei
ekologinen riski rajaisi lainkaan paatoksentekoa,

muotoisella mallilla Utotal = UR. Riskifunktion arvo pe-

: _ koska muut tavoitteet voisivat korreloida positiivi-
rustuu alueelle jaavaan varttuneitten metsien osuuteen.

sesti varttuneitten metsien osuuden kanssa.

Osuus, % U tulot Rtarkka R sumea Utotal Utotal

tarkka sumea
10 097 0 0 0 0 4 Lopuksi
15 0,921 0 0,05 0 0,046
20 0,885 0 0,2 0 0,177
25 0811 1 0,8 0811 0649 Jos populaatioekologiset nakokulmat halutaan in-
30 0,796 L 0,95 0,796 0,756 tegroida metsasuunnitteluun, suunnittelussa tulisi
35 0,739 1 1 0,739 0,739 iai ; 5 tark | ki keski
40 0723 1 1 0723 0723 same\nalnalsestl pystya tarkaste emaan seka keski-
45 0,648 1 1 0,648 0,648 Mmaardista populaation kokoa etté lajien haviamis-
50 0,621 1 1 0,621 0,621 riskid. Tavoitteena voi olla samanaikaisesti seka
55 0,583 1 1 0,583 0,583

optimoida populaation koko ettd minimoida riski.
Ongelmana voi olla, etta riskin minimoiva strate-
gia yhdesséa populaatiossa ei valttaméatta ole sita
koko lajia ajatellen. Vielda ongelmallisempaa on,
likkumisaluetta pienempid. Tama on metsien spges se, mika on hyvéksi yhdelle lajille, ei olekaan
tiaalista sijoittumista ajatellen yksinkertaistettu ti-hyvéksi toisille. Juuri néin asianlaita yleensa on.
lanne. Realistisemmat oletukset spatiaalisesta jaMonimuotoisuuden suojelua metsaluonnossa ei
kautumasta voidaan ottaa laskelmissa huomioopida kasittéda yksioikoisesti lajimaaran maksimoin-
kunhan ekologista tietoa saadaan riittavasti. niksi, etenk&an kullakin kohdealueella erikseen.
Paatoksenteossa otetaan huomioon myds kuvBsimerkiksi Hailan ym. (1994) mukaan "Diversi-
4 mukainen ekologisen kynnysarvon perusteell@etin — monimuotoisuuden — liséaminen kaikilla
muodostettu riskifunktio ). Lopullinen, riskin tasoilla ei vastaa metsaluonnon suojelun tavoittei-
huomioonottava hyotyfunktio on tulomuotoinenta. ... Tarkeinta olisi kaikilla tasoilla keskitty& nii-
funktio Utotal = UR (taulukko 2). Tassa yksinker- hin metséluonnon ominaisuuksiin, jotka liittyvét
taisessa esimerkissa porrasmallisen kynnysarveporaan lajien uhanalaistumiseen, ja pyrkia met-
kayttd rajasi pois paatdksentekijan kannalta paséanhoidon avulla vaikuttamaan naihin ominaisuuk-
haat vaihtoehdot, eli ne, joissa oli suurimmat nettiin myonteisesti.” Metsdsuunnittelussa taméa mer-
tulot. Valituksi tuli niista vaihtoehdoista, joilla eko- kitsee luopumista biodiversiteetistd maksimoitava-
loginen kynnysarvo ylitettiin, se, jossa nettotuloha suureena muutoin kuin valtakunnallisesti tai glo-
olivat suurimmat (kuva 6). baalisti. Tavoiteltavaksi voitaisiin sen asemesta aset-
Toisessa tarkastelussa muotoiltin sumea riskiaa ekologinen kestavyys méariteltyna todennakoi-
funktio, jossa metson todellinen kynnysarvo oletesyydeksi, ettd kunkin alueen ja kaikkien lajien po-
tiin olevan valilla 15-35 %. Sumean ekologista rispulaatiot sailyvat elinvoimaisina. Talldinkin olisi
kia kuvaavan osahyotyfunktion tapauksessa tutierusteltua ulottaa populaatioekologiset tarkastelut
valituksi vaihtoehto, joka ei yltdnyt vaativimmanvéahintaan tuhansien hehtaarien alueille hallinnolli-
kynnysarvon tasolle (kuva 6). Tasséa valinta johsista aluerajoista riippumatta, koska useiden lajien
kuitenkin ekologisesti varmempaan vaihtoehtoopopulaatioiden elinvoimaisuuteen vaikuttavat laa-
(30 %:n varttuneitten metsien osuus) kuin porragejenkin ymparoivien alueiden ominaisuudet.
mallisen riskifunktion kayttd. Esimerkin tilanteessa My0s ekologisia riskeja on tarkasteltava laajem-
ekologinen riski rajoitti mahdollisten paattsvaihtomilla alueilla kuin yksittaisilla metséatiloilla ja muilla
ehtojen joukkoa selkeéasti. Mikéli paatoksentekijalpienalueilla. Pelkkd suunnittelu ei kuitenkaan viela
le olisi oletettu muitakin tavoitteita kuin tulojen auta ekologisten riskien védhentadmisessa, vaan vas-
maksimointi, esimerkiksi virkistysarvot tai puuntuo-ta suunnitelman toteuttaminen. Muita metsapolitii-
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kan keinoja voitaisiin kayttaa edesauttamaan eké&éstaan joidenkin indikaattoreiksi kelpaavien harvi-
logiset riskit huomioon ottavien suunnitelmien to-naisten lajien elinvoimaisuusarviot antaisivat arvo-
teuttamista. Koska ekologinen riski on yhteiskunkasta paatdstukea vaihtoehtoisten metsankasittely-
nallinen riski, ei vastuuta lajien séilymisestd vojen ekologisista vaikutuksista. Yksinkertaisetkin
salyttdd vain yksittaisille metsatalouden paatolkarvioinnit olisivat opettavaisia ja liséisivat ymmar-
sentekijoille. Metsapolitiikan keinoin olisikin ehk& rysta metsatalouden ja elidlajiston yhteyksistd, kun-
perusteltua kompensoida ekologisten riskien vdyan niihin sisdltyvat epavarmuudet selvitettaisiin ja
hentamistd metséataloudessa. kuvattaisiin ymmarrettavalla tavalla.

Monien populaatiodynamiikkaa kuvaavien mal-
lien laadinnan ongelmana on empiirisen aineiston
puute. Kun malleihin on viela lisattdva metsien
kasittelyn vaikutukset, monet parametreista joudyK jjtokset
taan arvioimaan tai jopa arvaamaan. Kaikesta huo-
limatta populaatioekologisten mallien hyvaksikaytto
metsasuunnittelussa voisi olla hedelmallista. Se tarekijat kiittdavat FT Sami Kurkea ja FK Sakari
joaisi mahdollisuuden ainakin arvioida, miten erMykraa seké professori Harto Lindénia ja kasikir-
kasittelyohjelmat vaikuttaisivat alueella elavien kagoituksen anonyymia ennakkotarkastajaa varteen-
vi- ja elainpopulaatioiden tulevaisuuteen. otetuista korjausehdotuksista.

Kaytannon pullonkaula ekologisten riskien siséal-
lyttdmisessa metsasuunnitteluun on lajikohtaisten
mallien puute. Vain muutamista metsélajeista, la- =~
hinna eraista riistalajeista, on kaytettavissa numelK| rjal lisuus
risia malleja, joilla voidaan arvioida populaatioi-
den elinvoimaisuuksia metsaalueen ominaisuuksikcakaya, H.R., McCarthy, M.A. & Pearce, J.L. 1995.
en funktiona (esim. Kurki ym. 1997). Ekologinen Linking landscape data with population viability anal-
ja metséatieteellinen tutkimus tuottaa jatkuvasti li- ysis: management options for the helmeted honeyeat-
saa kayttokelpoisia arviointimalleja. Jos kaytannén er Lichenostomus melanops cassidix. Biological Con-
metséatalous nakee tarkeaksi ekologisten riskien hal-servation 73: 169-175.
linnan lajitasolla, voidaan mallipulaa helpottaa ekoAlho, J., Kangas, J. & Kolehmainen, O. 1996. Uncer-

logiseen asiantuntemukseen perustuvilla mallinnus- f@inty in expert predictions of the ecological conse-
tekniikoilla, jolloin mallien tuottaminen on huo- . _duences of forest plans. Applied Statistics 45: 1-14.

mattavan nopeaa, helppoa ja halpaa — joskin e \yrow, K.J. & Fisher, A.C. 1974. Environmental preser-

a . vation, uncertainty and irreversibility. The Quarterly
luotettavampaa — verrattuna empiiriseen tutkimuk- 30,2 ¢ = 0nomics: 312-319.

seen (Kangas ym. 1993, Alho ym. 1996, Kangas &,rgman, M.A., Ferson, S. & Akcakaya, H.R. 1993.
Mononen 1997). Risk assessment in conservation biology. Population
Kaikenkattavaa lajien populaatiodynamiikan tai and Community Biology Series 12. Chapman & Hall.

elinvoimaisuuden mallijoukkoa ei ole l&hitulevai- 314 s.

suuden nakopiirissa. Toisaalta kaikkien mahdollis—, Church, R., Ferguson, I., Gijsbers, R., Lau, A,
ten lajien mallijoukko kasvaisikin helposti varsin Lindenmayer, D., Loyn, R., McCarthy, M. & Van-
moniséaikeiseksi vyyhdiksi, jota ei pystyttaisi hallit- ~derberg, W. 1994. Wildlife planning using FORP-
semaan millaan suunnittelusysteemilla inhimillises- /'&ﬁSNtr :”;iv:fc‘)"r’ei?g/%x??rﬂ"sef flr24m0V'Ct°”a” forests.
td aivokapasiteetista puhumattakaan. Kaytanng : il )
yksinkertaistavana ratkaisuna olisi — ainakin aluksi%?igmﬁgﬁ’mse'rﬁ‘ a'|:Longceerr'tghtlf?Es(;o[l)oegcif;?Egﬁ?&?cgnld;r
paikallaan keskittya tarkastelemaan joitakin kulloi- -5 ' '
sellakin kohdealueella esiintyvié harvinaisten lajieaiher, C.H. & King, R.M. 1992. Evaluating perform-
populaatioita tai indikaattorilajeja, joiden menesty- ance of regional wildlife habitat models: implications
minen voidaan tulkita enemman tai vdhemman mer- to resource planning. Journal of Environmental Man-
kiksi muidenkin lajien elinvoimaisuudesta. Jo pel- agement 34: 31-46.
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